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Forord

For att bevara och stirka biologisk mangfald och sikra
ckosystemtjanster kravs det att det finns livsmiljéer i tillracklig
omfattning och kvalitet i landskapet. Det behovs natverk av
livsmiljéer som ar ekologiskt funktionella i ett
landskapsperspektiv, en grén infrastruktur, for att sikra
populationers langsiktiga 6verlevnad. For att kunna utvirdera om
de insatser som gors for att bevara och stirka biologisk mangfald
ar tillrdckliga behovs indikatorer och beskrivningar for nar en
funktionell gron infrastruktur har uppnatts for olika naturtyper.
Denna rapport utgor en inledande del i arbetet med att ta fram
indikatorer for och beskrivningar av funktionell gron
infrastruktur, som i sin tur ar tankt att ligga till grund for forslag
om etappmal och slutmal fér arbetet med att bevara biologisk
mangfald i de svenska naturlandskapen pa land och i vatten.

[ uppfoljningen av miljémaélen 2020 skriver Naturvardsverket
att det inte har gatt att f6lja upp tidigare beslutat etappmal for
skydd av landomraden, sétvattensomraden och marina omraden
eftersom det ar ofullstandigt utrett for samtliga ekosystem om
skyddet ar ekologiskt representativt, ssmmanhangande och
funktionellt. Utifran befintligt bedomningsunderlag ar nuvarande
naturvardsinsatser och skyddsformer inte tillrackliga for att
miljokvalitetsmal och internationella ataganden om biologisk
mangfald ska uppnas. Fler aktorer behover genomfora atgarder
som starker gron infrastruktur i brukade
landskap/vardagslandskap. For att fa detta att ske maste det vara
tydligt for aktorerna vad som behéver goras. Planering och
atgarder behover goras i samverkan och det behovs gemensamma
mialbilder fér en fungerande grén infrastruktur.

Genom att starta en samverkansatgard om utveckling av
indikatorer och beskrivningar for funktionell gron infrastruktur
vill de medverkande myndigheterna arbeta for samverkan och
gemensamma malbilder kring gron infrastruktur och arbetet for
att bevara och gynna biologisk mangfald och ekosystemtjanster.
Under ar 2021 paborjade samverkansatgarden arbetet med att ta
fram indikatorer och beskrivningar av en funktionell grén
infrastruktur. Beskrivningarna och indikatorerna ska belysa

kvalitet, storlek, tithet och konnektivitet hos representativa



naturtyper i Sverige. Syftet ar att fa battre underlag for ett fortsatt
arbete bland annat f6r att kunna utveckla mal for funktionell grén
infrastruktur som behover uppnas for att bevara den biologiska
mangfalden och stirka ekosystemtjansterna.

Lansstyrelserna, Skogsstyrelsen, Havs- och
vattenmyndigheten, Jordbruksverket och Naturvardsverket
samverkar i detta arbete inom ramen fér Miljomalsradets
programomrade om Insatser for gron infrastruktur.
Lansstyrelserna ar drivansvariga och har genom lansstyrelsernas
miljonétverks gréna grupp och dess sammankallande
forankringsmandatet gentemot lansstyrelsesfaren.

Forfattarna svarar sjalva f6r innehallet och slutsatserna i
rapporten, som speglar innehallet i kunskapsseminariet
“Indikatorer for funktionella landskap” som genomférdes digitalt
26 november 2021 och uppféljande diskussioner med
myndigheternas arbetsgrupp for samverkansatgérden och
kompletterande information fran olika forskningsrapporter och de

deltagande forskarna.

Bjorn Jonsson

Sammankallande fér Miljonéatverkets Grona grupp
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Uppdraget

Under véren 2021 initierade Lansstyrelserna ett
samverkansuppdrag med Lunds universitet, som en del av
myndigheternas arbete med Gron infrastruktur.
Samverkansuppdraget omfattade tva delar. En del bestod i att
granska myndigheternas definitioner inom arbetet med gron
infrastruktur utifran ett vetenskapligt ekologiskt perspektiv, och
att forankra granskningen med andra forskargrupper.
Granskningen har slutredovisats i en separat rapport som
overlamnats till Lansstyrelserna. Del tva bestod i att anordna ett
kunskapsseminarium om indikatorer f6r funktionella landskap och
en pafoljande sammanstéllning i form av en seminarierapport.
Kunskapsseminariet hélls den 29 november 2021, deltagande var
bade forskare och tjanstepersoner verksamma inom den nationella
samverkansgruppen for gron infrastruktur. Rapporten utgar till
stor del fran de presentationer och diskussioner som hélls under
seminariet. De som deltog i kunskapsseminariet (se
deltagarforteckning sist i rapporten) har pa olika sitt bidragit till
rapporten, antingen aktivt som forfattare eller granskare, eller
genom att de var delaktiga i de diskussioner som férdes under
seminariet. Materialet fran kunskapsseminariet har breddats och
fordjupats baserat pa vetenskaplig litteratur, tillgingliga

presentationer fran svenska forskare och olika rapporter.

Sammanfattning

Att utveckla en funktionell gron infrastruktur for bevarande av
biologisk méangfald och stirkta ekosystemtjanster utgér en del av
det nationella bevarandearbetet och arbetet for att nd de nationella
miljomadlen (M2013/1086/Nm). For detta behovs det tydliga mal
och beskrivningar f6r nar den grona infrastrukturen ar funktionell
for de organismer som nyttjar den. Sadana beskrivningar kan
omfatta storlek, kvalitet, tithet och konnektivitet av naturtyper
och/eller specifika resurser som organismer behover for langsiktig
overlevnad i ett landskapsperspektiv. Med utgangspunkt i det
genomférda kunskapsseminariet, syftar vi med den hér rapporten
till att bidra till bevarandearbetet genom presentationer av
vetenskapligt forankrade beskrivningar av funktionella landskap
for biologisk mangfald, dels 6vergripande, dels med exempel fran
ett antal olika typer av landskap; skogslandskap,
grasmarkslandskap, odlingslandskap, urbana landskap och



akvatiska miljéer. Rapporten ar uppdelad i ett antal inledande och
overgripande avsnitt och ett antal mer fristiende sektoriella
landskapsavsnitt. Avslutningsvis presenterar vi ett antal fragor som
varit uppe for diskussion under samverkansuppdraget, men som
inte varit méjliga att inkludera i detalj i rapporten. Den har
sammanfattningen presenterar innehallet i rapporten i korthet
samt lyfter nagra 6vergripande slutsatser vi har kunnat dra fran
arbetet.

For att beskriva landskap och dess funktionalitet kan man utga
ifran naturtyper eller arters behov, dar en kombination av de bada
utgor en bra grund for att forstd vilken omfattning, kvalitet och
fordelning av olika naturtyper och resurser som mojliggor
langsiktig 6verlevnad for arter i ett landskapsperspektiv. For att
forsta och félja upp om landskap ar, eller hur de kan bli,
funktionella for biologisk mangfald finns ett stort antal féreslagna
indikatorer. Sddana indikatorer kan besta av forekomst och/eller
sammansattning av arter, habitatstrukturer och dess rumsliga
fordelning samt olika matt pa funktioner som den biologiska
maéngfalden bidrar till. Oftast foresprakas en samling av
indikatorer som tillsammans kan beskriva tillstdnd, hot och
mojliga effekter av atgarder. Vilka indikatorer som ska tillimpas
beror pa de mal som man vill uppna med en gron infrastruktur.
Fran vetenskapen riktas viss kritik gallande att de indikatorer som
tillimpas idag inte fangar upp effekterna av atgérder pa ett
tillrackligt informativt satt.

Funktionalitet for biologisk mangfald kan se delvis olika ut
beroende pa sammanhang. Detta illustrerades pa
kunskapsseminariet och hér i rapporten genom presentationer av
funktionella landskap under ett antal sektoriella landskapstyper,
som star infér delvis olika utmaningar for biologisk mangfald och
landskapsfunktionalitet. Gemensamt for de olika landskapstyperna
ar att nar vi vet malet, till exempel vad man vill bevara, kan vi
komma relativt lingt med att beskriva och identifiera funktionella
landskap med tillgangliga data och metoder. Exempel pa detta ar
bevarande av hotade arter sasom hackspettar i skogsmiljéer eller
fjarilar i grasmarker. Funktionalitet f6r biologisk mangfald ar aven
viktigt att beakta i relation till landskapets 6vriga funktioner,
sasom ekosystemtjanster, for att battre forsta konsekvenser av
prioriterade atgarder for just biologisk mangfald. For
odlingslandskap kan exempelvis bevarande av funktionella arter

for pollinering vara prioriterat (malet), dir bevarande av dessa



delvis kan kréva en annan strategi dn for bevarande av hotade
arter. Bevarande av arter kan ocksa vara viktigt ur andra
perspektiv, sisom i ett pedagogiskt syfte. Detta kan vara av
sarskild vikt i urbana landskap dar en stor del av befolkningen bor
och verkar och dér vi har goda méjligheter att skapa kontaktytor
mellan manniska och natur, som leder till en 6kad kunskap och
omtanke om naturen runt omkring oss. Akvatiska miljoer var inte
representerade under seminariet men ett kortfattat avsnitt har
arbetats in i rapporten infor kommande férdjupningsarbete hos
myndigheterna, med exempel som visar pa liknande teoretiska
resonemang som i 6vriga inkluderade landskap, och pa kopplingar

mellan terrestra och akvatiska miljGer.

Fran diskussioner under seminariet och arbetets gang har det
framkommit nagra fragor som anses sarskilt viktiga att arbeta
vidare med. Samverkan och kommunikation mellan forskning och
praktik ar en fortsatt viktig atgard for att 6verbygga otydligheter
och forsta olika resonemang och standpunkter battre, i syfte att
tydliggora malbilder och prioriteringar som bor goras i arbetet
med bevarande av biologisk méangfald. Géllande prioriteringar
behovs en okad forstaelse for att atgarder kan ha olika effekt pa
olika biologisk mangfald, och pa ekosystemtjanster, dar
synergieffekter ar énskvirda men inte alltid méjliga. For nagra
livsmiljoer behovs det mer kunskap, sa som Gvergangsmiljéer och
en battre inkludering av akvatiska miljéerna i ett
landskapsperspektiv. Det ar dven énskvirt att de dataunderlag
som kan vara anvandbara vid identifiering av funktionella landskap
tydliggors och samlas for att bli mer lattillgingliga.

Sammanfattningsvis finns det en hel del kunskap och metoder
som redan idag kan anvindas for att beskriva och identifiera
funktionella landskap for ett vaxande antal organismer och
livsmiljoer. Viktiga diskussioner som kvarstar for att insatser for
gron infrastruktur ska bli sd effektiva som mojligt ar vilken
biologisk mangfald och vilka funktioner som bér prioriteras var.
Sadana tydligare malbilder ar en forutsattning for det vidare
arbetet med att identifiera lampliga indikatorer for uppf6ljning av
nationella miljémal. Samverkan, bade inom och mellan forskning
och praktik har varit en viktig del av uppdraget. Samverkan har
bidragit till att 6ppna upp for en tydligare dialog om de fragor
som behover lésas och vi kan konstatera att det ar fortsatt viktigt
att prioritera denna dialog fér en 6kad forstaelse for olika
sektorers utmaningar och ansvar, samt var det finns samforstand

och var diskussioner kvarstar.



Inledning

Gron infrastruktur for funktionella landskap

Gron infrastruktur ar ett begrepp som rér hur man integrerar
bevarande av natur, naturliga processer och vil fungerande
ckosystem i planeringsprocesser. Gron infrastruktur kan darfor
bidra till att langsiktigt bevara den biologiska mangfalden och
ckosystemtjinster. Dessutom kan en stirkt gron infrastruktur 6ka
ckosystemens motstandskraft, eller resiliens, mot till exempel
klimatforandringar. Utveckling av gron infrastruktur ar darfor en
viktig del av det svenska miljéarbetet och bidrar till att na flera av
miljokvalitetsmalen (M2013/1086/Nm). I linje med dessa syften
arbetar myndigheterna med att identifiera viktiga geografiska
omraden for biologisk mangfald, och genomfér analyser gillande
hur och om den befintliga gréna infrastrukturen i de identifierade
omradena ar funktionell eller om det finns potential f6r att den
genom atgarder i landskapet skulle kunna bli det. Funktionalitet ar
emellertid ett relativt begrepp vars betydelse ar kopplad till vilket
syfte och mélbild man har. En av mélsattningarna med grén
infrastruktur ar att den skall bidra till att skapa funktionalitet f6r
biologisk mangfald. Det ar denna maélsittning, och darmed
landskapets funktionalitet for att bevara biologisk mangfald som
star i fokus i denna rapport. Samtidigt ar det dock svart att
behandla denna funktion helt separerat fran landskapets 6vriga
funktioner i form av ekosystemtjanster. Detta beror pa att
ckosystemtjinsterna kan — men inte nédvandigtvis behéver vara —
tatt ssmmankopplade med den biologiska mangfalden, ibland pa
ett synergistiskt satt sd att mer mangfald ger mer
ckosystemtjinster, men ocksd antagonistiskt sa att 6kad
produktion av ekosystemtjanster sker pa bekostnad av bevarande
av mangfalden. Dérfér berérs dven landskapens andra funktioner i
rapporten, sarskilt i relation till de delar av landskap som ar starkt
praglade av manniskan genom bebyggelse eller produktion av

biomassa i olika former.

Fokus pa funktionalitet for biologisk mangfald innebir att den
grona infrastrukturen ska bidra till arters langsiktiga éverlevnad
och till val fungerande ekosystem. For att sakerstalla det
langsiktiga malet att bevara arter, kravs att de resurser som
arterna ar beroende av for att Gverleva, reproducera sig och sprida
sig finns i tillrdcklig omfattning. Arters 6verlevnad paverkas dock

inte bara av hur mycket resurser som finns, till exempel i form av



lampliga livsmiljéer, utan aven av livsmiljéernas rumsliga
fordelning och hur sammanbundna de ar (Hanski 1999;
Naturvérdsverket 2010), och att det finns processer som
vidmakthaller tillrickliga mangder av olika livsmiljoer. For att
forsta vad en funktionell grén infrastruktur for biologisk mangfald
ar behover fokus darfor ligga pa att beskriva tillgangligheten och
dynamiken av livsmiljoer eller resurser for organismerna i ett
landskapsperspektiv (Dunning m.fl. 1992; Colding 2007).
Skyddade omraden ar viktiga for éverlevnaden av manga arter,
men ett landskapsperspektiv har ett bredare fokus och inkluderar
de viktiga bidrag som det 6vriga landskapet har, bade som
livsmiljéer och som bryggor mellan skyddade omraden, och hur
dessa paverkas av omgivningen. Den gréna infrastrukturen
inkluderar darfor samtliga mer eller mindre gréna miljéer och
strukturer i landskapet som kan vara av vikt for de organismer
som lever dér, inklusive skyddade omraden och de
vardagslandskap som brukas f6r exempelvis odling,
virkesproduktion och/eller boende (f6r vidare definition av gron

infrastruktur se Naturvardsverket).

Arter har olika egenskaper och skiljer sig darfor i sina krav pa
resurser och deras rumsliga férdelning och dynamik. Darfér
skiljer sig vad som utgér ett funktionellt landskap at mellan arter.
Att skapa funktionella landskap genom att stirka den grona
infrastrukturen kraver darfor olika strategier fér olika arter och
deras livsmiljéer (Ekroos m.fl. 2014; Harrison m.fl. 2014;
Ricketts m.fl. 2016). Detta ar en utmaning eftersom
malsittningen ar att bevara en mangfald av arter; olika arter
kraver olika typ av gron infrastruktur som dessutom delvis kan
komma i konflikt med varandra. Denna svarighet att pa ett
enhetligt satt definiera funktionalitet komplicerar diskussionen
kring vad som utgér en funktionell gron infrastruktur och riskerar
att hamma arbetet med att skapa funktionella landskap. Det ar
déarfor nédvandigt att tydliggora vad malbilden/malbilderna for
funktionella landskap ar. Med detta som utgangspunkt kan vi
utforma och prioritera lampliga atgirder, samt planera hur

effekter av dessa atgarder bor foljas upp.

Malbilder kan formuleras pa olika sitt, till exempel genom att
koppla till en viss artgrupp, en viss typ av livsmilj6/naturtyp som
gynnar specifika arter, eller en viss ekosystemfunktion som ar
viktig i landskapet. Utifran dessa malbilder kan sedan behovet av

olika grona infrastrukturer som ger landskapet den funktionalitet



som kravs definieras. Detta kan slutligen utgéra grunden for att
faststdlla vad som ska 6vervakas (indikatorer) och vilka mal for
arcaler som bor uppnas, samt vilka potentiella hot/moéjligheter
som finns (Noss 1990). Det finns med andra ord inte ett enkelt
svar pa vad funktionella landskap ar och hur de ska utvarderas,
men med tydliga malbilder gar det att konkretisera, planera for

och genomféra é’ltgéirder som sedan kan féljas upp.

Rapportens syfte, avgransning och
anvandningsomrade

Syftet med den hér rapporten ar att kommunicera vasentlig
ckologisk kunskap som ar relevant att ha som utgangspunkt inom
arbetet med att utveckla malbilder for funktionella grona
infrastrukturer i olika typer av landskap, samt vid planering av
bevarandeatgarder och uppf6ljning kopplat till detta. Rapporten
innehaller darfor resonemang kring hur biologisk méangfald,
landskap och funktionalitet kan definieras och hur detta ar
anvindbart vid beslut om malbilder fér funktionella landskap.
Detta innefattar bland annat beskrivningar och resonemang som
galler behovet av omfattning, kvalitet och konnektivitet nér det
galler olika typer av habitat (livsmiljéer och naturtyper).
Rapporten tar ocksa pa ett 6vergripande plan upp exempel pa
olika typer av indikatorer som kan vara méjliga att anvanda for att
folja upp den biologiska mangfalden och dess forutsattningar pa
olika rumsliga skalor och som kan anvandas for att forsta
funktionalitet pa landskapsniva. Rapporten syftar inte till att
foresla specifika malbilder, analysmetoder och indikatorer, men
déremot att visa pa kunskapslaget och anvandbara exempel som
kan utgora grund for det fortsatta arbetet. Rapporten har
huvudfokus pa terrestra livsmiljéer, men delar av resonemangen
ar aven tillampbara i akvatiska livsmiljoer och nagra exempel pa
hur funktionella akvatiska habitat har studerats har inkluderats

under de sektoriella landskapsavsnitten.

Rapporten kan utgora ett kunskapsunderlag for
myndigheternas arbete med att bevara biologisk mangfald och
starka ekosystemtjanster vid planering och uppf6ljning av
biologisk méangfald. Innehallet i rapporten ska dock inte betraktas
som heltackande, utan som en 6versikt och vagledning som
underlattar vidare fordjupning. Rapporten kan exempelvis

anvandas som stod i diskussioner om att formulera tydliga
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malbilder for funktionella landskap inom arbetet med grén
infrastruktur. De nuvarande malbilderna f6r funktionella landskap
upplevs som otydliga av tjanstepersoner, och de indikatorer som
anviands inom miljomalssystemet anses vara bristfalliga nér det
galler att folja upp kvaliteer av betydelse for biologisk méangfald
och fangar inte upp funktionalitet pa landskapsniva. Rapporten
kan dven anvandas for att fortydliga funktionalitetsaspekter som
kan vara relevanta att beakta vid utvecklig av malbilder, som
enligt tjanstepersoner pa myndigheter inte i tillracklig omfattning
fangas upp inom dagens arbete med gron infrastruktur och som
tydliggjordes under diskussioner pa seminariet. Kunskaps-
underlaget kan eventuellt dven anvindas som stod i diskussioner
om den aterrapportering som sker vart sjatte ar i enlighet med
Artikel 171 Art- och habitatdirektivet (92/43/EEC), gillande
genomforandeatgarder och dess effekter pa de livsmiljétyper och

arter som finns upptagna i direktivets bilaga 1 och 2.

Hur definierar vi biologisk mangfald?

Biologisk mingfald ar ett komplext begrepp. [ detta avsnitt
presenterar vi kort exempel pa hur biologisk mingfald kan
definieras och beskrivas vetenskapligt, samt hur detta kan

tillimpas inom arbetet med funktionella landskap.

Vetenskapliga diskussioner om hur biologisk mangfald ska
definieras har pagatt sedan begreppet myntades pa 1980-talet (se
exempelvis Wilson 1988, eller DeLong 1996 for en
sammanfattning). Begreppet biologisk mangfald handlar
overgripande om variationsrikedomen av gener, arter och
ckosystem (Konventionen om biologisk mangfald, CBD 1992).
Det finns olika sitt att beskriva den biologiska mangfalden pa de
tre biologiska nivaerna, som bidrar till férstaelse for variation i
typer av biologisk mangfald sa som férekomst och
sammansattning, strukturell variation i tid och rum, samt
variation i dess funktioner (se exempel under avsnitt Indikatorer)
(Noss 1990; Rosenzweig 1995; Larsson m.fl. 2001; Brumelis
m.fl. 2011; Bracy Knight m.fl. 2020). Vidare kan beskrivningarna
av mangfalden goras for olika ekosystem pa olika rumsliga skalor
for att beskriva variationen lokalt inom ett avgransat omrade,
regionalt mellan olika omraden, eller pa storre nationell eller
global niva. For att battre forstd vad som utgor ett funktionellt

landskap behover vi, pa ett 6vergripande plan, forsta hur olika
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atgarder som genomférs (till exempel bevarande av livsmiljéer av
olika kvalitet, omfattning, rumslig férdelning och konnektivitet)
paverkar olika aspekter av den biologiska mangfalden (till exempel
arter, funktioner) pa olika nivaer av biologisk organisation (till
exempel gener, arter, ekosystem) och olika rumsliga skalor (till

exempel lokalt, regionalt, nationellt).

Mellanartsinteraktioner, ekosystemprocesser

Landskapsprocesser och naturliga storningar

Funktioner

Figur 1. Biologisk mangfald beskriver den biologiska variationen inom
arter, mellan arter och mellan ekosystem (Konventionen om Biologisk
mﬁngfa]d ), som beskriver m&n&falden pa olika rumsliga skalor, lokalt,
regionalt eller nationellt (efter Jonsson m.fl. 2021).

Hur definierar vi landskap?

Arbetet med gron infrastruktur utgar fran ett
landskapsperspektiv av (minst) tva olika orsaker
(M2012/722/Nm). For det forsta genom att fokusera pa
ekologiska processer pa olika rumsliga skalor som bidrar till
funktionella landskap, fran vikten av kvalitén pa lokala habitat till
skapandet av funktionella natverk pa landskapsskala. Fér det andra
genom insikten att sikerstallandet av essentiella ekologiska

processer pa olika rumsliga skalor kriver samordnade insatser, det
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vill saga att landskap ar en utgangspunkt for socio-ekologiska
system som kan hantera bevarandet av biologisk mangfald och
ckosystemtjanster. Landskapsbegreppet kan anvandas for att
understryka interaktioner mellan sociala och ekologiska system
(Partelow 2018). Denna rapport fokuserar i férsta hand pa den
forsta aspekten (ekologiska processer), som sedan ar en

utgéingspunkt for hur landskap bor forvaltas.

Landskap for ekologiska processer kan definieras utifran flera
olika perspektiv (se exempelvis Wiens 1989; 2005; Angelstam
m.fl. 2013, 2019). I den har rapporten definierar vi landskap
antingen utifran naturtypsbaserade resonemang eller utifran
artbaserade resonemang (se avsnitt Funktionella landskap for
biologisk mangfald). I ett ekologiskt sammanhang dr det naturligt
att utga fran hela landskapets sammansittning av komponenter,
strukturer och funktioner for arbetet med bevarande av arter och
livsmiljéer, eftersom bade miljon i ett habitat och i dess omgivning
paverkar arters forekomst och rorelse mellan habitaten (se Opdam
m.fl. 2003). En rad ekologiska teorier har bidragit till att forsta
hur landskapets sammansittning och funktion paverkar olika
aspekter av biologisk mangfald. Dessa har applicerats i mer
generella resonemang, fér att identifiera 6vergripande principer
att tillimpa inom bevarandearbetet som beskrivs i avsnittet

Naturtypsbaserade habitat och landskap, och som i mer specifika

fall baserar sig pa olika arters resursbehov och livshistoria som
beskrivs i avsnittet Artbaserade habitat och landskap.

Resonemangen och slutsatserna i den har rapporten bygger pa ett
antal ekologiska teorier som ér av sarskild relevans for biologisk
mangfald i ett landskapsperspektiv, och som finns presenterade i
korthet i Box 1 (fran Ekroos m.fl. 2020). Vi resonerar daremot
inte i detalj om implikationerna av de olika teorierna fér gron
infrastruktur, utan hinvisar till tidigare kunskapsrapporter (se
exempelvis Naturvardsverket 2010 rapport 6342 och Ekroos m.fl.
2020).
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6—bioge0graﬁteori

O-teorin (MacArthur och Wilson 1967) beskriver hur antalet arter pa en 6 bestims av den jamvikt som
uppstar mellan kolonisation av nya arter fran fastlandet och utrotning av arter pa 6n. Denna jamvikt
paverkas av 6ns storlek, dar en storre 6 kan koloniseras av fler arter (fler pilar fran fastlandet till en storre
6 i figuren) som darmed forskjuter jamvikten positivt, och avstindet mellan 6n och fastlandet, dar
kolonisationen paverkas negativt av 6kat avstind (genombruten pil i figuren) som darmed forskjuter
jamvikten negativt. I naturvardssammanhang kan en ”6” vara ett omrade med bevarad livsmilj6 i ett i
6vrigt exploaterat landskap, likt ett omgivande hav.

Metapopulationsteori

Metapopulationsteorin relaterar till livsmiljéer i starkt fragmenterade landskap, dér flera lokala
populationer (subpopulationer) i separata fragment av livsmiljéer tillsammans utgér en stérre helhet, en
metapopulation (Hanski 1999). De lokala populationerna ér ofta sma, och riskerar att dé ut, men
aterkolonisation kan ske fran kvarvarande populationer. Den lingsiktiga verlevnaden i landskapet beror
dérmed pa att det finns en jamvikt mellan utdéende och dterkolonisation (Hanski m. fl. 1995).
Aterkolonisation illustreras i figuren med pilar mellan habitat. Osikerhet i dterkolonisation,
genombruten pil i figuren, 6kar med ékade avstand. I naturvirdssammanhang handlar detta om
livsmiljéers fragmentering.

Killor och sinkor

I landskap som bestar av en mosaik av olika habitat kan lokala populationer vara kopplade till varandra via
sa kallade kallor och sankor (source-sink processer). Vissa omraden har hog habitatkvalitet, vilket leder
till god reproduktion och 6verlevnad (Kalla), och dar produceras det ett 6verskott av individer som sedan
kan sprida sig till mindre goda habitat (Sinka) (Pulliam 1996). Fran kallhabitat uppstar da sa kallade spill-
over (spillover) effekter, da 6verskottet av individer bidrar till att dterkolonisera habitat av simre kvalitet
med en potential att uppratthalla populationer i ett storre landskapsperspektiv. I naturvardssammanhang
kan kallor vara viktiga for att bibehdlla méngfalden i det vidare landskapet.

Supplementering och komplettering

Mosaikartade landskap bestér av ménga olika miljétyper som tillsammans bildar ett varierat landskap dér
de olika miljétyperna kan ha olika virden fér organismer. Resurser (till exempel f6da) kan vara sa fordelat
mellan olika habitat att organismer maste réra sig mellan flera habitat for att tillgodose hela sitt behov, det
vill sdga omraden behdver nyttjas som supplement (tilligg) till varandra (Supplementering i figuren).
Olika typer av resurser (exempelvis féda och boplats) kan férdela sig mellan olika habitat sd att individer
maste rora sig mellan dessa for att tillfredsstalla sina olika resursbehov, det vill siga habitaten kan nyttjas
som komplement till varandra (Komplettering i figuren). I naturvardssammahang handlar detta om hur
val férbundna begransande resurser ar for att bevara arter i komplexa landskap.

Box 1. Ekologisk teori relevant for gron infrastruktur modifierad frdn Naturvdrdsverkets rapport 6922, Ekroos
m.fl. 2020. Illustrator (C) Anna Persson, www.annapersson. se.
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Funktionella landskap

[ detta avsnitt presenterar vi tva utgangspunkter fér hur
funktionella landskap kan definieras utifrdn naturtypsbaserade
eller artbaserade perspektiv. Funktionaliteten som vi utgar ifran
inkluderar i bada fallen de forutsittningar som kravs for langsiktig
overlevnad for arter som férekommer i det aktuella landskapet.
Dessa forutsattningar bestar av kvaliteten, mangden och
fordelningen av de resurser som arter nyttjar for sin 6verlevnad,
fortplantning och spridning. Ekologisk teori, speciellt
landskapsekologi, forklarar detta och ar darfor vardefull att ha
som utgangspunkt for att identifiera virdefulla miljéer eller
forutse forvantade effekter av atgarder (se box 1 fér en kort
overblick, se vidare exempelvis Hanski 1999; Turner m.fl. 2001;
Pulliam 2000).

Naturtypsbaserade habitat och landskap

En vanlig utgangspunkt for att identifiera vardefulla omraden
och planera bevarandeinsatser ar att utga ifran naturtyper med
olika grad av upplésning i ett hierarkiskt system. Till exempel kan
ett omrade pa ett generellt plan klassas som lvskog, men med
hégre tematisk upplosning som naringsfattig bokskog. Naturtyper
anvands framst for att beskriva omfattning och férdelning av olika
specifika vegetationstyper, som i sin tur kan utgéra livsmiljéer for
ett urval av olika arter. Ett annat omrade dar naturtyper anvands
for att identifiera sdrskilda miljéer och dess flora och fauna ar i
relation till bevarandemal. Ett sidant exempel ar i arbetet med
Art- och habitatdirektivet, dar skyddsvarda naturtyper i ett
europeiskt perspektiv finns upptagna i direktivets bilaga 1. Malet
for naturtyperna enligt Art- och habitatdirektivet ar en gynnsam
bevarandestatus, dar tillstandet beskrivs utifran areal och kvalitet
som behover uppnas for att sikerstalla ett langsiktigt bevarande av

arter som ar beroende av naturtypen (92/43/EEC).

Att utga ifran naturtyper kan vara fordelaktigt eftersom det ar
latt att kommunicera, geografiskt avgransa och mata i areal, och
for att ticka in atgarder for flera arter med sina huvudsakliga
resurser inom en viss naturtyp (Dennis m.fl. 2014). Det kravs
relativt liten anstrangning (som dock beror pa graden av tematisk
upplosning) for att avgora arealer och férdelning i landskapet av
en viss naturtyp, exempelvis med hjélp av marktickedata eller

satellitovervakning (Dennis m.fl. 2014). Det kan vara svérare att
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med sma insatser avgora en naturtyps kvalitet, sa som
heterogenitet, férekomst av vissa strukturer, alder, funktionella
konnektivitet eller abiotiska faktorer. For detta behovs det oftast
faltbesok och mer ingdende inventeringar. Pa senare tid har dock
flera forskare och myndigheter visat pa méjligheten med att
anvinda laserscanning och Al/maskininlarning f6r utvardering av
vissa kvalitetsaspekter, som exempelvis for skogsbestand
(Angelstam m.fl. 2021), eller i grasmarkslandskap (Dalmayne
m.fl. 2013; Méckel m.fl. 2016; Haest m.fl. 2017). Det finns
ocksa mojligheter att med hjalp av systematiskt insamlade faltdata
som traningsdata utveckla heltickande underlag med bittre

upplosning for naturtypers kvaliteer (Divisek och Chytry 2018).

Nar man anvander naturtyper som utgangspunkt for att
identifiera funktionella landskap éar det viktigt att ha i atanke att
naturtyp inte kan anvandas synonymt med habitat eller livsmiljo,
dven om detta implicit gors nér naturtyp anvands som
bevarandemal i sig (Dennis m.fl. 2014). En naturtyp omfattar
enbart en viss vegetationstyp och ar att likstalla med begreppet
biotop. Aven om en viss naturtyp har sina karaktéristiska arter,
har dessa arter i sin tur delvis olika behov. Begreppen habitat eller
livsmilj6 utgar i stéllet fran en viss organismgrupps (arts)
resursbehov, néigot som kan motsvaras av en viss naturtyp, men
oftare handlar om delar av en viss naturtyp eller en
sammansattning av (delar av) olika naturtyper (Dennis m.fl. 2014,
se fig. 2). Sub-kategorisering av naturtyper okar risken for att
habitat och naturtyp inte 6verensstimmer, medan en grov
indelning i olika naturtyper istallet riskerar att inte beskriva
habitat pa ett sitt som ar informativt fér bevarandemal (Dennis
m.fl. 2014). Det kan vidare vara problematiskt att anvianda
naturtypsindelning for att beskriva ett habitat dér arter ar
beroende av naturtyper i ett visst successionsstadium, som sedan
overgar till ndgot annat, nagot som exempelvis ar vanligt i
skogslandskap (Hilmers m.fl. 2018), dar en fas med ljusalskande
lovtradsarter ersitts av skuggfordragande barrtrad. Sadana
dynamiska system ar generellt svara att hantera inom rumslig
planering for bevarande pa lang sikt, just pa grund av
naturtypernas féranderliga natur. Andra exempel dér
naturtypsindelning kan vara problematisk att tillimpa ar inom
valdigt komplexa eller brukade landskap dar natur férekommer i
mindre fragment, exempelvis i odlingslandskap eller urbana
landskap. Detta beror bade pa att naturtyper dar ofta inte

motsvarar traditionellt beskrivna typer och, inte minst, fér att
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ekologiska avgransningar och férvaltningsavgrénsningar sallan

stimmer Gverens (Borgstrom m.fl. 2006).

For rorliga arter som fjarilar och faglar har forekomst av de
resurser som arterna behover visat sig vara ett battre alternativ for
att beskriva habitat jamfort med en naturtypsbaserad utgangspunkt
(Canterbury m.fl. 2000; Angelstam m.fl. 2004; Dennis m.fl.
2014; Turlure m.fl. 2019). Nar man tar utgangspunkt i
naturtyper kan darfér antaganden om bevarandemal pa artniva
behova kompletteras med mer detaljerad kunskap om den aktuella
artens resursbehov, for att inte riskera att missbedoma en arts

utbredning, utveckling och/eller framtida behov.

- Naturtyp 1
[ 1 Natu rtyp 2
Naturtyp 3,
Overgéngsmiljé mellan N1+N2
- Habitat
N1 N3 N2
Arter vars habitat 6verlappar
1 helt med en naturtyp (har
N1)
o 2 Arter beroende av I
>~ overgangsmiljoer (N3)
) Q
et O
3 Arter vars habitat 6verlappar :|-'
o 3 mellan en naturtyp (N1) och Q
Z en dvergangsmiljo (N3) [
Arter vars habitat 6verlappar
4 mellan tre olika naturtyper
(N1, N2, N3)

Figur 2. En viss naturtyp kan overlappa med en arts habitat fullstandige (1 i figuren),
men ofta fordelar sig arters habitat Gver flera naturtyper som exempelvis i en
overgangsmiljo (2 i figuren), mellan en viss naturtyp och en overgangsmiljo (3 i
figuren), eller mellan flera olika naturtyper (3 i figuren) (modifierad efter Dennis et al.
2014).
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En bevarandeprincip som foreslagits fér ekologiska natverk
och 6vergripande bevarande av manga arter, och som ger en enkel
sammanfattning av funktionell konnektivitet, ar den sa kallade
BBM]-principen (Lawton m.fl. 2010). BBM] star for Better, Bigger,
More, and Joined (Isaac m.fl. 2018, se fig. 3), alltsa battre, storre,
fler och linkade (BSFL). "Battre” syftar pa den lokala
habitatkvaliteten och "stérre” pa storleken av habitatytorna. Dessa
tva faktorer rankas hogst for det ar de som starkast styr
organismernas fortplantning och 6verlevnad och darmed
populationstathet och populationsstorlek. ”Fler” syftar pa behovet
av att 6ka antalet habitatytor i landskapet, vilket bor vara nasta
prioritet. “Lankade”, det vill siga sammanbundna med korridorer
eller “stepping-stones” kan ocksa vara viktigt, men trots allt av
underordnad betydelse relativt de andra begreppen. Principen,
som utgar fran vetenskapliga sammanstallningar vil grundade i
ckologisk teori (se exempelvis Hodgson m.fl. 2011 och Isaac m.fl.
2018 for vedertagna vetenskapliga resonemang), men aven
praktiska l6sningar, har tillimpats exempelvis inom den engelska
motsvarigheten till Miljodepartementet (DEFRA, Departement of
Environment, Food, & Rural Affairs). Prioriteringsordningen bygger
pa att storre arealer och omraden av hégre kvalitet ar en
grundlaggande forutsittning for stora och livskraftiga
populationer, vilket minskar eller eliminerar risken for genetisk
utarmning och slumpmassiga utdéenden. Storre populationer
leder dessutom till stérre spridning mellan omraden, det vill siga
hégre funktionell konnektivitet (Hodgson m.fl. 2011). Fler
omraden i ett landskap kan dessutom vara fordelaktigt for rorliga
arter som anvander olika omraden f6r att komplettera behovet av
resurser (Dunning m.fl. 1992). Ytterligare atgarder for bevarande
av biologisk mangfald kan dstadkommas genom att minska
eventuella negativa effekter fran omgivningen pa bevarade
omraden av naturtypen genom att forbattra kvaliteten hos
omgivande biotoper (ibland kallad matrix) (Lawton m.fl. 2010).
Trots den generella principen att forst fokusera pa méangden
habitat, kan det i vissa landskap vara mer prioriterat att fokusera
pa att 6ka spridningsmojligheterna, till exempel om de ér starkt
begrinsade och/eller ytterligare biotoper att bevara/aterstalla
inte finns tillgangliga. Det finns i grunden ingen universallésning
som alltid utgér den mest effektiva atgirden (Hanski 2005), utan
resonemang om vad som ér viktigast kraver en analys av malbilden
och eventuella hot mot denna i varje enskilt fall, baserad pa

kunskap om arters behov, dér vissa arter kan vara representativa
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for en storre mangd arter (sisom paraplyarter, se vidare

resonemang under avsnitt om Artbaserade habitat och landskap).

Utgangslage

Habitat

Matrix

¢) Fler habitat o7

a) Okad habitatkvalitet

b) Stérre habitat

Figur 3. En overgripande bevarandestrategi foreslagen av Lawton m.fl. (2010), och som

dr vil grundad i ekologisk teori, lyfter dtgdrder for bevarande av biologisk mdngfald i

prioriteringsordningen a) 6kad kvalitet, b) okad storlek, c) 6kad mdangd habitat, som d)

dr bdttre funktionellt sammanldankade samt e) dtgdrder for att forbdttra omrdden mellan

habitatet (figur efter Isaac m. fl. 2018, fran Ekroos m.fl. 2020, illustrator © Anna

Persson, www.annapersson.se).

Artbaserade habitat och landskap

Nar fokus ar pa bevarande av enskilda arter, eller bevarande av

artgrupper med gemensamma behov, ar det lampligt att utga ifran

arternas specifika resursbehov for att definiera habitat och dess

bevarande pa en landskapsskala (Dennis m.fl. 2014; Olsson och
Bolin 2014; Turlure m.fl. 2019). En resursbaserad definition kan

utgd ifrdn sammansattningen, fordelningen och tillgangligheten av

de resurser som arten i fraga ar beroende av, dar skarnings-

punkten mellan de tre komponenterna ar ett satt att beskriva det
funktionella habitatet eller landskapet (Turlure m.fl. 2019, se fig.

4). Den har utgangspunkten har framst tillimpats pa hotade arter

med hog grad av specialisering, men har visat sig vara anvandbar

aven for mindre specialiserade arter (Turlure m.fl. 2019).
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En utgangspunkt i en resursbaserad definition kraver kunskap
om de arter som ér i fokus jamf6rt med en naturtypsbaserad
utgangspunkt. Detta kan tolkas som att det ar svarare att anvanda
en resursbaserad utgangspunkt an en naturtypsbaserad
utgangspunkt, men skillnaden ér att nér arter star i centrum blir
resursfragan mer explicit medan den finns implicit narvarande néar
man utgéir fran naturtyper. Aven nir informationen om
resursbehov ar bristfillig, ar den resursbaserade utgangspunkten
ett bra alternativ for att analysera mojliga bevarandeatgarder for
sarskilt utpekade arter eftersom den pa ett mer flexibelt satt kan
rikna in hur olika bevarandeatgarder leder till 6kad resurstillgang
jamfort med en strikt utgangspunkt i en viss naturtyp (Turlure
m.fl. 2019). Aven denna utgingspunkt utgdr ifran ekologisk teori,
men skillnaden ar att den kan ta stérre hansyn till olika arters
unika karaktarsdrag och hur dessa modifierar deras resursbehov
(som vérdvaxter for steklar eller nektarresurser for fjarilar), eller
paverkas av fordelningen av resurser i landskapet (exempelvis for
mobila arter vars resurser behévs inom en viss radie).
Utgangspunkten i resursers férdelning i landskapet kan vara
sarskilt tillampbar fér arter dar resurser férekommer inom olika
naturtyper, eller i landskap som ar sarskilt komplexa, stérda eller
fragmenterade, vilket medfér att resurserna riskerar bli atskilda i

tid och rum (Dunning m.fl. 1992).

En resursbaserad utgangpunkt tillimpas idag exempelvis inom
arbetet med AGP, atgardsprogram for hotade arter.
Atgérdsprogram for hotade arter ar ett komplement till skyddad
eller pa annat sitt naturvardsférvaltad natur, da denna natur inte
ar tillrdcklig for att exempelvis tillgodose resursbehovet hos arter

som har sarskilda krav pa resurser i sin livsmiljé (se vidare

beskrivning hos Naturvardsverket).
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Figur 4. En schematisk illustration av ett artbaserat(resursbaserat) habitat. Resursers
sammansdttning representerar alla de olika resurser som den aktuella arten nyttjar,
fordelningen av resurserna visar pd hur samtliga resurser forekommer i landskapet,
exempelvis jamt utspritt eller mer sporadiskt / heterogent (i tid och rum) samt hur tva
olika resurser dr mer separerade frdn varandra eller Gverlappande. Tillgdngligheten
beskriver i vilken omfattning, det vill siga kvantitet och kvalitet, resurserna
forekommer. De tre komponenterna beskriver gemensamt forutsattningarna for en arts

langsiktiga overlevnad, det vill sdga funktionella habitat. Figur tolkad frdn Turlure
m.fl. (2019).

For att beskriva ett funktionellt landskap ar det fordelaktigt att
kombinera en naturtypsbaserad och en artbaserad utgangspunkt,
och lata perspektiven komplettera varandra. Bevarandemalen for
naturtyper bidrar till att identifiera vilket landskap som ér i fokus,
dér en forsta 6verskadlig kartliggning av férekomst, omfattning
och férdelning av naturtyper av vikt fér malbilden kan identifieras
med hjalp av relativt lattillginglig information. For att vidare
forsta funktionaliteten i detta landskap, med utgangpunkt i
malbilden, kravs en mer detaljerad analys av resurserna for olika
arter. De tva utgangspunkterna behandlar aven de olika granssnitt
for biologisk mangfald som behéver hanteras i praktiken; skydd av
utpekade naturtyper respektive resurser for arter av sarskilt
intresse. Bada utgangspunkterna motiveras av krav pa
aterrapportering till EU avseende art- och habitatdirektivet.
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Indikatorer

[ detta avsnitt beskriver vi 6vergripande syftet med att anvinda sig
av indikatorer, vad som 6nskas av en indikator och olika satt att
identifiera limpliga indikatorer beroende pa vad som ska
utvirderas. Avsnittet innehaller ndgra beskrivningar av vanligt
férekommande indikatorer pa forekomst och sammansittning av
arter och naturtyper, strukturer, funktioner pa olika rumsliga
skalor, samt exempel pa hur de kan tillimpas. Vi har inte
ambitionen att i detalj foresla vilka indikatorer som ska anvandas
for att f6lja upp specifika malbilder. Indikatorer ér ett omfattande
och vixande kunskaps- och tillimpningsomrade och denna rapport
ger enbart en 6verskadlig presentation, med fokus pa nagra av
flera diskuterade fragestéllningar om indikatorer. Rapporten
bygger pa publicerad forskning, men vi dr val medvetna om att det
pagar relevant forskning som kan komma att paverka slutsatserna,
till exempel inom fyra projekt som finansieras av

Naturvardsverket (se Indikatorer f6r biologisk mangfald pa

landskapsniva (naturvardsverket.se)).

Vad ar indikatorer och hur ar de anvandbara for att forstd om
landskap ér eller kan bli funktionella? Rent definitionsmassigt ska
en indikator visa pa om nagot (hér ett landskap) forhaller sig pa ett
visst satt (har funktionellt), med avseende pa ett sarskilt syfte (har
bevara biologisk mangfald). Indikatorn ska darmed i detta
sammanhang ge en signal om huruvida landskapet i fraga mojliggor
en langsiktig 6verlevnad for den biologiska mangfald som star i
fokus. I forhallande till policyarbete, som exempelvis
handlingsplan f6r grén infrastruktur, ar indikatorer vardefulla da
de kan forse oss med information om pagaende miljéproblem och
dess grad av potentiell skada pa miljon, de kan verka som stod for
utveckling av policys och prioriteringar genom identifiering av de
framsta hoten mot miljén, och de kan bidra till utvardering av

exempelvis en policys effekter (EEA 1999).

En rad egenskaper som ar 6nskvarda hos bra indikatorer har
beskrivits bide inom den vetenskapliga litteraturen (se exempelvis
Munn 1988; Noss 1990; Pressey m.fl. 2021) och inom policy-
omradet (se exempelvis OECD 2019; Sahlin m.fl. 2020; Pilstjarna
och Hannerz 2020). Nagra av de egenskaper som aterkommer i
olika beskrivningar ar; 1) de ska ge en tidig signal, 2) mojliggora
en utvardering av flera olika stressfaktorer for ekosystemet, 3)

vara relativt oberoende av provstorlek, 4) litta och
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kostnadseffektiva att méta, samla in, analysera och berakna, 5)
kunna sérskilja mellan naturlig paverkan och antropogena
(maénskligt orsakade) effekter, och 6) relevanta i férhallande till en
ckologisk process som ér av intresse. Med tanke pa alla dessa
onskvarda egenskaper och komplexiteten i de svar som efterfragas
ar det inte rimligt att identifiera en universal indikator, utan det
kravs en samling av indikatorer sarskilt anpassade till att svara pa

relevanta fréigestéillningar relaterade till den aktuella malbilden.

En samling indikatorer kan till exempel bestd av matt pa olika
aspekter av den biologisk mangfald, som de tidigare presenterade
biologiska nivaerna; gener, arter och ekosystem, samt fran skalor
som beskriver funktionalitet lokalt och pa landskapsniva (fig. 1, se

avsnitt Hur definierar vi biologisk méngfald). Det finns en méingd

litteratur, bade vetenskaplig och policyrelaterad, som beskriver
hur val av indikatorer kan goras (Noss 1990, 1999; EEA 1999;
EEA 2007; Vandewalle 2010; Pressey m.fl. 2021) och dven vilka
indikatorer som ar lampliga att anvindas i policysammanhang for
miljomalsuppfoljning (OECD 2004; Sahlin m.fl.2020). Exempel
pa ett ramverk som anvénds for att strukturera och tolka
betydelsen av olika indikatorer inom miljomalsarbetet ar DPSIR
(Driving forces, Pressures, States, Impacts och Responses) (EEA
1999). Ramverket bidrar till att fortydliga samband mellan socio-
ckologiska drivkrafter och dess paverkan pa olika responsfaktorer,

alltsa orsak och konsekvens (se fig. 5).
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Drivkrafter
exploatering, jordbruksintensifiering,

skogsbruk etc.

Responsfaktorer

styrmedel som policys, certifiering,
lagar och strategier etc.

Hot

féroreningar, ndrad
markanvédndning etc.

Paverkan

férlust och degradering av naturliga
habitat, forlust av arter etc.

Tillstand

arealer, kvalitet, mdngd av olika
ekosystem etc.

Figur 5. DPSIR ramverket som framfor allt anvinds inom miljomdlsarbete for att
identifiera en ldmplig uppsdttning indikatorer i relation till 6nskade mdl. Ramverket
identifierar (i) Drivkrafter (Driving forces), (ii) resulterande Hot (Pressures), (iii) mot
miljons Tillstdnd (States of the environment) och (iv) Paverkan (Impacts) fran
resulterande fordndringar i miljokvalitet samt (v) samhallets Responsfaktorer

(Responses) pd miljoforandringen (EEA 1999).

Indikatorer som anvands inom DPSIR ar si kallade beskrivande
indikatorer f6r vad som hander med miljén och ménniskan (EEA
1999). DPSIR med beskrivande indikatorer ar den mest anvanda
typen av indikatorer inom den europeiska miljomalsrapport-
eringen. Exempel pa andra indikatorer som definierats inom
policyomradet men som tillimpas i mindre utstrackning och
darfor inte redovisas i detalj har ar; I) Prestationsindikatorer
(Spelar det nagon roll?), II) Effektivitetsindikatorer (Blir det
bittre?) och Ill) Vilfardsindikatorer (Blir den sammanvagda nyttan
storre?). Prestationsindikatorer syftar till att mata skillnaden
mellan det nuvarande tillstdndet och det onskade och kan vara
sarskilt anvandbara i utveckling av policys inom sarskilda sektorer
(EEA1999). Effektivitetsindikatorer kan visa pa resurseffektivitet,
exempelvis genom att visa pa utslipp och resursatgang i relation
till BNP per capita och dr anvandbara fér att visa pa om samhallet
ar pa vag at ratt hall géllande hallbar utveckling. Valfards-
indikatorer ar mer 6vergripande for att beskriva samhills-
utveckling genom exempelvis olika hallbarhetsindex.

Av de vetenskapliga forslag pa indikatorer som granskats for
den hér rapporten, utgar flera fran liknande resonemang. Har
presenterar vi nagra grundlaggande tankar gallande val och
kriterier for indikatorer som kan vara relevanta for funktionella
landskap for biologisk mangfald (baserade pa exempel fran Noss
1990; Failing och Gregory 2003; Green m.fl. 2005; Hezri och
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Dovers 2006; Donnelly m.fl. 2007; Mace m.fl. 2010; Vandewalle
m.fl. 2010; Sidding m.fl. 2016; Pressey m.fl. 2021). Inledningsvis
behover indikatorerna vara relevanta for sitt syfte vilket kan
preciseras genom att beskriva, med utgangpunkt i malbilden, vad
som behéver f6ljas upp/samlas in/évervakas, varfor och hur ofta
(design). Darefter ar det lampligt att sammanstalla befintlig
kunskap och datamaterial, inhimta ny kunskap och data om
noédvindigt, for att faststilla nuvarande status och identifiera vilka
potentiella hot som finns i férhallande till vad som ska 6vervakas
och varfor. Val av indikatorer kommer att variera med dessa
preciseringar. Under identifieringsfasen ar det viktigt att skilja
mellan indikatorer som fangar upp hotbild, nuvarande status och
respons, da de bidrar med olika kunskap som tillsammans ger ett
helhetsperspektiv gillande de atgarder som behéver vidtas. For att
vidare kunna anvanda indikatorer for att utvardera effekter av
atgarder kan upplagg utga fran en vetenskaplig uppstéllning. Dar
mojliggors utvardering genom att peka ut kontrollomraden for
jamforelse, daven om ett andra alternativ ar att utga fran nuvarande
status som referenspunkt vid utvirdering av effekter eller att
anvanda sig av kontrafaktisk scenariomodellering (som beskriver
utfall med eller utan den tankta atgirden). Fran vetenskaplig
litteratur framkommer en del kritiska synpunkter gallande hur
pass val nuvarande indikatorer som anvinds faktiskt fangar upp
effekterna av de atgarder som genomfors (Failling och Gregory
2003; Green m.fl. 2005; Danhardt m.fl. 2016; Pressey m.fl.
2021).

[ avsnitten nedan presenterar vi ndgra exempel pa indikatorer
som kan vara av intresse for att utvardera funktionella landskap,
men det finns mangt fler exempel dn de som vi tar upp hér och
fler &r pa gang (se exempelvis pagaende arbete med indikatorer i
skogsmilj6er). Avsnitten ar uppdelade pa indikatorer for
forekomst och sammansittning av arter och ekosystem,
indikatorer gallande spatiala och temporala strukturer och
indikatorer for ekosystemens funktioner. Vi presenterar aven kort
nagra exempel pa vad vi kallar samlingsindikatorer som kan vara
sarskilt intressanta for funktionella landskap, och som
forekommer i den vetenskapliga litteraturen. Detta ar ett
forsknings- och tillimpningsomrade som ar bade komplext och
aktuellt och inte nagot som kan presenteras mer ingdende inom

ramen for rapporten.
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Forekomst och sammansattning

Under detta avsnitt presenterar vi nagra exempel pa indikatorer
som beskriver forekomst eller pa olika sitt sammansattningen av
arter och ekosystem. Den har typen av indikatorer ar vanligt att
anvanda sig av for att beskriva tillstand for och paverkan pa
biologisk mangfald och anvinds inom bland annat inom

milj E)mﬁlsrapporteringen.

En typ av indikator som vanligen tillimpas for att beskriva den
biologiska mangfaldens status ar férekomst, tillstand och trender
for indikatorarter (Sidding m.fl. 2016). Dessa kan anvindas bade
som en enskild indikator (en enskild art) och som en samling
indikatorarter for att ge en mer heltickande bild (Sidding m.f1.
2016). Indikatorarterna, som ar beroende av mer eller mindre
specifika livsmiljéer, antas spegla den biologiska méangfalden i ett
vidare perspektiv, till exempel f6r en grupp av arter som har
liknande krav pa livsmiljéer. En anledning till den omfattande
anvandningen av indikatorarter r att dessa indikatorer ar relativt
kostnadseffektiva att f6lja upp, bland annat fér att det ofta finns
information att bygga vidare pa, samtidigt som de ar latta att
kommunicera till beslutsfattare och allméanhet (Sidding m.fl.
2016).
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Bild 1. En Van]ig indikatorsart iform av ]ung]av p& en gamma] S('i]g i
Vilhelmina. Foto(gnyr, Per Ange]stam.

Forekomst och sammansattning kan ocksa tillimpas for att
beskriva mangfalden av arter eller artsamhillen, exempelvis med
olika diversitetsindikatorer. Diversitetsindikatorer kan tillimpas
for att beskriva mangfald lokalt inom ett avgransat omrade, sa
kallad a-alfadiversitet, eller mer regionalt for att beskriva
maéngfald mellan olika omraden med hjalp av sa kallad B-
betadiversitet (Jost m.fl. 2010; Tuomisto 2010) (se dven Sahlin
m.fl. 2020 fér fler tillimpningar). Det enklaste mangfaldsmattet
ar antalet arter, som vager alla arter lika oavsett hur vanliga de ar,
och darfor ger en forenklad bild av méngfalden i ett omrade.
Andra matt som ofta anvands ér till exempel Shannon-diversitet,
som viktar alla arter efter sin relativa frekvens, eller Simpson-
diversitet, som ger storre vikt at vanliga arter. Artantal, Shannon-
och Simpson-diversitet ar exempel pa Hill-tal (Hill 1973) och
mits alla pa samma skala, namligen antal arter (till skillnad fran
Shannon-index och Simpson-index, som ar transformeringar pa
helt olika skalor, Jost 2006). Mangfaldsmatt som enbart beskriver
antal arter och deras relativa frekvenser fangar inte nodvandigtvis
upp relevanta kvalitetsaspekter och tar i sig sjalv heller inte hinsyn
till vilka arter som ingdr i diversitetsmaéttet. En uppskattning av 3-
diversitet dr daremot ett matt pa hur olika de berérda
artsamhillena ar. En beskrivning av artsamhillet kan istallet
indikera vilken typ av landskap som ér i fokus, och vilken kvalitet
det landskapet haller (mer eller mindre resurskravande arter) och
mojliga effekter av forandringar i landskapet (férandring i
artsamhillen) (Noss 1990; Ferris och Humphrey 1999; Toivonen
m.fl. 2016).
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Strukturella indikatorer

Strukturella beskrivningar av landskap- och habitat sa som area,
kvalitet och fordelning av naturtyper, egenskaper och resurser ar
ocksa vanliga att tillimpa som indikatorer. Strukturella
indikatorer anvands ofta i bevarandesyfte pa landskapsniva, dar
matten anvinds for att identifiera ménster viktiga for biologisk
mangfald, som exempelvis nirliggande omraden av samma
naturtyp vilka tillsammans kan hysa omfattande biologiska varden i

ett landskapsperspektiv.

Strukturella indikatorer har féreslagits inom vetenskapen for
att bland annat identifiera kritiska aspekter att ta hansyn till for att
bevara biologisk mangfald (Hanski 2011). Sadana kritiska aspekter
kan exempelvis vara troskelvarden som inte bér understigas nar
det galler mangden och férdelningen av habitat i ett fragmenterat
landskap (Fahrig m.fl. 2003; Hanski 2011; Angelstam m.fl.
2020). Hanski (2011) har féreslagit en tumregel om att bevara en
tredjedel av en tredjedel, som innebir att en tredjedel av
landskapet avsatts for skotsel med bevarandesyften i atanke, och
att en tredjedel av denna yta i sin tur ar i strikt skyddad. Andra
studier har visat att risken for utdéende 6kar markant om
méngden lampligt habitat understiger 20-30 % av den totala ytan
(beroende pa art och pa fordelning av kvarvarande habitat)
(Hanski och Ovaskinen 2000; Pardini m.fl. 2010). Inom
myndighetsarbetet forekommer liknande tréskelvarden som
malbilder for bevarandearbetet, med exempelvis Aichi-malet om
17 % skyddad natur for terrestra miljéer och 10 % skyddad natur
for akvatiska miljoer (CBD 2010) och malen inom EUs Strategi
for biologisk mangfald 2030 med mal om 30 % skyddad natur
(COM(2020)380). Viktigt ar hér att de procentuella malen mits
individuellt for samtliga miljoer som finns representerade
nationellt, till exempel kan ett stort areellt skydd av magra
fjallbjorkskogar i norr som éverstiger malen inte uppvaga
avsaknad av skydd av produktiva skogar i séder som inte nar upp
till malen (Hanski 2011). Det finns risker med att applicera den
hér typen av strukturella indikatorer som 6vergripande och enda
mialbild, risker som nyligen lyfts inom den vetenskapliga
litteraturen och som omnamnts i ovan text (Angelstam m.fl.
2020; Pressey m.fl. 2021), da 6kad andel skyddad natur inte
noédvindigtvis leder till battre bevarande av biologisk mangfald.
Det ar darfor viktigt att kvantitativa mal kompletteras med

kvalitativa, precis som Aichi-malet om 17%, som samtidigt
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understryker att skyddet ska inkludera omraden av sarskild
betydelse for biologisk mangfald och ekosystemtjanster som ska
bevaras genom effektivt och inkluderande forvaltade, ekologiskt
representativa och vél forbundna system av reservat och andra
effektiva omradesbaserade skyddsatgarder, som ocksa ar val

integrerade i omgivande landskap.

Strukturella indikatorer kan anvandas fér att avgora kvalitet
lokalt eller regionalt, dar hog strukturell variation eller
heterogenitet ofta ar positivt da det medfér en okad
motstandskraft inom ett habitat eller ekosystem (Oliver m.fl.
2015). Strukturella indikatorer for naturtyper pa landskapsskala
och resurser lokalt kan lampligen anvindas i kombination med en
indikator for forekomst eller sammansittning, dar kunskap om
behoven for langsiktig 6verlevnad i ett landskapsperspektiv for en
indikatorart bidrar till att faststdlla malbilden. Just den har
kombinationen tillimpas ofta vid habitatmodellering (se
exempelvis Olsson och Bolin 2014, och beskrivs vidare nedan

under avsnittet samlingsindikatorer.

Funktionella indikatorer

Indikatorer for funktionella landskap kan dven vara inriktade pa att
mita och beskriva hur vl de ekologiska processerna som bevarar
livskraftiga populationer fungerar, och bidrar till att bidra med
olika ekosystemtjanster i landskapet.

Funktionalitet kan exempelvis studeras genom att f6lja upp
produktivitet, for biologisk mangfaldsfunktioner kan detta vara
total mangd biomassa (van der Plas 2019), eller mer kopplat till
ckosystemtjanstfunktioner kan det vara skordenivaer for grodor
som ar beroende av funktionsdrivande organismer (Moonen och
Barberi 2008). Indikatorer for ekosystemfunktioner kan dven vara
forekomst, tathet och sammansattning av arter som ar viktiga for
specifika ekosystemfunktioner, sasom pollinatorer for vissa vaxter
i naturliga habitat eller grodor i odlingslandskap (Biesmeijer m.fl.
2006). Artsammansattning kan i det senare fallet vara relevant att
mita sarskilt med avseende pa funktionella egenskaper. Exempel
pa egenskaper som kan aterspegla landskapsfunktionalitet kan vara
de férekommande arternas storlek, specialiseringsgrad eller

spridningsférmaga, dér representation kan aterspegla
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tillracklig/brist pa arealer, lag/hég habitatkvalitet och hog/lag
funktionell konnektivitet (Vandewalle m.fl. 2010).

Samlingsindikatorer

Som tidigare nimnts sa kan de olika indikatorerna kombineras for
att samlat beskriva flera aspekter av funktionalitet for biologisk
mangfald i matematiska modeller sisom habitatmodeller eller
olika landskapsindex. Utgangspunkten fér den hér typen av
indikatorer ar ofta en arts eller artgrupps resursbehov for
noédvindiga ekologiska processer, kombinerat med de unika
egenskaper som kan paverka hur arterna svarar pa olika
forandringar, samt strukturell information om landskapet som ar
viktig for arterna. Genom att mita eller skatta sambanden mellan
de olika aspekterna matematiskt kan man beskriva ett funktionellt
landskap for olika arter eller artgrupper. Det finns manga olika
satt att modellera funktionella landskap, dar en detaljerad
genomgang inte ryms inom arbetet med den har rapporten.
Daremot presenteras flera exempel pa pagaende projekt som
tillimpar den hédr typen av indikatorer under de sektoriella
landskapsavsnitten (skogslandskap och odlingslandskap). Det pagar
vidare fler relevanta forskningsprojekt pa nationell niva som kan
vara aktuella fér fordjupande diskussioner om indikatorer pa

landskapsniva langre fram (se Naturvardsverket — Indikatorer for

biologisk méangfald pa landskapsniva).

Funktionalitet i olika landskapstyper

De f6ljande fyra textavsnitten hanterar funktionella landskap
sektoriellt med fokus pa fyra huvudsakliga typer av landskap:
skogslandskap, grasmarkslandskap, odlingslandskap och urbana
landskap. Aven om akvatiska miljder inte omfattades i uppdraget
har vi inkluderat ett kortare avsnitt hér i syfte att lyfta nagra
exempel infor det vidare arbetet med dessa landskap.
Uppdelningen i olika landskapstyper innebar inte att de
resonemang som fors under varje avsnitt enbart ar gallande for det
aktuella landskapet eller att det f6ljer en naturtypsbaserad
utgangspunkt, utan resonemangen kan utga bade fran naturtyp i
form av biotoper, och fran en artbaserad habitatdefinition for

specifika arter (se ovan avsnitt om Funktionella landskap for gron

infrastruktur). Texterna i varje avsnitt utgar fran de

presentationer som hélls pa kunskapsseminariet den 29 november
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2021 och ar skrivna i samarbete med de forskare som
presenterade; Skogslandskap - Per Angelstam, Grasmarkslandskap
- Karl-Olof Bergman, Odlingslandskap - Johan Ekroos och Henrik
G. Smith, Urbana landskap - Anna S. Persson. Akvatiska miljoer —
Per Angelstam. Vidare har Erik Andersson bidragit med
forfattande av avsnittet om urbana landskap. Avsnitten ar
granskade och godkanda f6r inkludering i rapporten.
Textavsnitten dr majliga att ldsa som fristiende avsnitt och syftar
till att bidra med goda exempel pa hur malbilder kan variera
beroende pa vilken biologisk mangfald som ar i fokus, men aven
med om fokus ar biologisk mangfald som sadan eller mangfaldens

varde for manniskor i form av ekosystemtjéinster.

Skogslandskap

Skogslandskapet ar en av de svenska landskapstyper som brukas
flitigt av méanniskan, och dar det darfor ofta finns méanga, ibland
konkurrerande mal, for dess nyttjande. Skogen ar att betrakta dels
som ett odlingssystem for produktion av skogsravara, dels som ett
komplext dynamiskt system for den biologiska mangfalden med
motsvarande mal for bevarande. Skogen ar ocksa viktig for
manniskan pa olika satt, och for klimatreglering. Politiskt ar
malen for produktion och biologisk mangfald idag formellt
likstallda (Regeringen 2008). Eftersom en intensiv produktion av
ravaror i skogen kan medféra negativa konsekvenser for biologisk
mangfald, star dessa bada mal i konflikt med varandra (Niemeld
m.fl. 2005; Larsson m.fl. 2011; IPBES 2019), nagot som lett till
en intensiv och pagaende debatt om vad vi egentligen ska nyttja
skogen till (SOU 2020:73). Denna debatt om skogens jamstallda
mal fér biologisk mangfald och produktion visar pa vikten av att
identifiera relevanta malbilder f6r funktionella landskap inom
arbetet med gron infrastruktur, eftersom den gréna
infrastrukturen ska gynna bade skogens biologiska mangfald men
dven dess ekosystemtjanster sasom produktion av virke,

rekreation, bevarande av kulturarv eller inlagring av kol.

Skogens flera nyttor

Skogen ar det dominerande markslaget i Sverige, med 69 % av
landytan klassad som skogsmark, och dar merparten av
skogsmarken nedanfor fjillskogarna bestar av produktionsskog

(SLU 2021). Endast ungefar 9 % av skogsmarken ar formellt
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skyddad i ndgon form, exempelvis genom nationalparker,
naturreservat, biotopskyddsomraden eller naturvardsavtal (SCB
2021:5), med en 6vervigande del i den fjillnara skogen. Over tid
har andelen skog som fokuserar pa att producera industriravara
okat, medan aldre skog, mer gynnsam for att bevara biologisk
mangfald, har minskat kraftigt. Denna process bérjade i sodra och
mellersta Sverige for lang tid sedan, men dréjde langre i norra
Sverige dér detta fortfarande pagar (Svensson m.fl. 2018,
Angelstam och Manton 2021; Naturvardsverket 2021). Samtidigt
har formellt skyddade och frivilligt avsatta omraden ckat. Med
den nuvarande utvecklingen har vi en pagaende nettoforlust av de
resurser som behovs for att bevara ett flertal arter kopplade till
skogsmiljon, framfér allt resurser i form av hard déd ved och
ildre skog (Angelstam m.fl. 2020; SOU 2020:73). Aven om det
genomfors goda insatser for biologisk mangfald i skogen
(exempelvis inom arbetet med grén infrastruktur), ar det viktigt
att se till helhetsperspektivet dar resurser viktiga i ett funktionellt
landskap for skogens arter fortsatt minskar (Angelstam m_fl.

2020).

Skogen ar fordelad 6ver flera ekologiska regioner definierade
av klimat- och markkvalitetsférhallanden och kan grovt indelas i
fjallbjérksregionen i norra Sverige, norra och sédra
barrskogsregionen i norra och mellersta Sverige f6ljt av
barrblandskogar och l6vskogsregionen lingst i séder. Sveriges
nord-sydliga utstrackning medfor att skogen innehaller manga
olika livsmiljéer. Enligt Art- och habitatdirektivets
naturtypsklassning (Eide m.fl. 2014; 92/43/EEC) férekommer
16 olika naturtyper for skog i Sverige. Olika skogsnaturtyper
hyser olika férutsattningar for biologisk mangfald vilket ger
utmaningar for hur man definierar funktionalitet. Malbilden fér
skogen kommer darmed att variera, bade med avseende pa den
biologiska mangfalden och med de andra nyttor som 6nskas av
skogen. Ett skogslandskap innehaller flera olika grona
infrastrukturer, sisom alsumpskog, hedbokskog och sandtallskog,

som maste analyseras, planeras och skétas var och en for sig.

Funktionalitet for biologisk mangfald

For att utvardera eller utveckla en funktionell grén infrastruktur
kravs det kannedom om tillstand och trender for skogens

livsmiljoer, arter och dess resurser. Méjligheten att en art ska
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trivas i en viss livsmiljé minskar allteftersom resurserna som utgér
dess livsmiljé minskar. Paverkan f6r arten ar initialt liten, men
efter en viss forlust av resurser (ett sa kallat troskelvarde) riskerar
arten forsvinna ur landskapet (se figur 6). Om resurserna i form
av kvalitet &r laga fran borjan, eller om arten har hoga resurskrav,
kan den negativa effekten uppsta tidigare (hogre troskelvirde), dar
kunskap om hackspettars behov av dod ved for att hitta foda utgor
ett bra exempel pa hur tréskelvirden kan variera med kvalitet
(Angelstam m.fl. 2003, Roberge m. fl. 2008). Grundliga
oversikter av troskelvirden for déd ved som en viktig egenskap i
naturligt dynamiska skogar ér i linje med de tidigare nimnda
nivaerna om ca 20-30 % (Miiller och Biitler 2010). Alla
kvantitativa matt maste kompletteras med kvalitativa kriterier sa
som kvalitet, area och arters behov och egenskaper, som ar viktiga
att vaga in i en analys av ett funktionellt landskap for biologisk

mangfald (se ovan om Aichi-malet nummer 11).

Figur 6. Det finns troskelvdrden for hur forlust av livsmiljoer paverkar
arter i ett landskap (fran Angelstam och Andersson 1997). Illustrator
Martin Holmer.

Ovan beskrivna exempel med utgangspunkt i en art, garna
karismatisk, dess livsmilj6 och resurskrav, r en mojlig
utgangspunkt for att ta fram malbilder gallande funktionella
landskap (Schlagloth m.fl. 2018). Det ar aven en utgangspunkt for
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bedémning av status, atgarder och uppféljning av landskapets
funktionalitet, nagot som forskare vid flera lirositen i Sverige
tillimpar pa olika sitt. I projekt vid SLU (Angelstam m.fl. 2020)

och vid Mittuniversitetet (Indikatorer fér skogslandskapets grona

infrastruktur) anvinder sig forskare exempelvis av olika matt f6r
att mata skogens kvalitet, i syfte att géra bedomningar av skogens
funktionalitet med hjilp av modelleringar (se Svensson m.fl.
2019, rapport 6910 for detaljerad beskrivning av ingdende data,
modeller och mjukvaruprogram som anvéinds). I detta projekt har
Bubnicki m.fl. (pdgdende studier) bland annat tagit fram en
modell for funktionella landskap utifran dokumenterade omraden
med hoga naturvirden. For att identifiera funktionella landskap
utifran ett artperspektiv tillimpades resurskrav for olika arter
lokalt (area av lokala omraden pa mellan 5 och 50 ha) och pa
landskapsniva (troskelvarde> 20% lampligt habitat inom
definierade landskapsfonster om 2 X 2 eller 5 X 5 km). Flera av
de ingdende arterna anvinds redan idag som indikatorarter for
rapportering av de svenska miljomalen (se vidare Green, Haas och
Lindstrom 2021). Resultatet fran modelleringen validerades mot
inventeringsdata for de aktuella arterna, med god

overensstimmelse (Angelstam m.fl. 2020).

Skogsomraden med hoga naturvarden spelar en sarskilt viktig
roll som vardekarnor for fungerande gréna infrastrukturer genom
att tillhandahalla livsmilj6er for ett stort antal arter, och bidra till
att leverera olika ekosystemtjanster. Att identifiera sadana
omraden kraver vanligtvis kostsamma och tidskravande
faltundersokningar. Inom pagaende arbeten i forskagruppen fran
SLU och Mittuniversitet anvinds satellitdata, som analyseras med
hjalp av sa kallad machine learning (Al), for att pa ett
resurseffektivt sitt bidra med ytterligare detaljerad information
om skogens kvalitet (Bubnicki m.fl. pagdende studier). I denna
studie tillimpades en prediktiv modelleringsmetod for att bedoma
alla hektarrutor (drygt 28 miljoner) i hela Sverige (uppdelat i 5
ckoregioner) for (den potentiella) forekomsten av skogsomraden
med héga naturvarden. Maskininlarningsalgoritmen Random
Forest (RF) och tillgangliga hogupplosta (10 X 10 m) rumsliga
heltickande data anvindes for att beskriva landskapets
konfiguration, topografi, skogars strukturella egenskaper och olika
socioeckonomiska faktorer. Modellen trinades och dess prestanda
testades med hjélp av en landtackande databas for skogsomraden
med héga naturvirden. De slutliga RF-modellerna genererade

férutségelser med hég noggrannhet och god prediktiv férméiga
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(ROC AUC i intervallet 0,86 - 0,88 for alla ekoregioner). Med
hjilp av en omfattande uppsittning av oberoende rumsliga data
bekraftade vi de forutspadda sannolikheterna for skogar med hoga
bevarandevirden i verkligheten. Identifiering av skogar med hoga
naturvarden som tas fram via Al kan sedan anvindas for analyser
enligt BSFL-principen (Lawton m.fl. 2010), baserat pa aktuella
arters karaktarsdrag och resursbehov, och anvandas i
modelleringar som tydliggor sannolikheten fér en funktionell gron
infrastruktur i olika skogstyper i Sverige. Artperspektivet kan
sedan vidareutvecklas till mer évergripande resonemang som
omfattar fler arter, olika strukturer och funktioner (Gao m.fl.
2014; Marin m.fl. 2021) (fig. 7), om relationen dar emellan ar
vetenskapligt faststalld (se Gao m.fl. 2015).

Naturliga
strukturer

®

Naturligt fore- Natur:liga
kommande arter ' funktioner

Figur 7. Illustration av fyra potentiella tillstand for olika kombinationer
av skogars grad av naturlighet illustrerad med de tre axlarna; naturligt
forekommande arter, strukturer och processer (naturligheten Gkar langs
med axlarna). Skog I representerar ett naturligt dynamiskt skogslandskap
med alla ﬂ)'re]eommande arter, strukturer och processer. Skog 2 dr ett
isolerat litet skogsfragment med fortfarande ganska naturliga strukturer
men for litet for att upprdtthalla livskraftiga stammar eller naturliga
storningsdynamik. Skog 3 har fatt tillbaka naturliga processer, men
strukturerna och arterna har dnnu inte kommit tillbaka. Skog 4 dr brukad

med ldg grad av naturlighet (efter Brumelis m.fI. 2011).

Ovanstaende exempel visar pa olika satt att identifiera
funktionella landskapsavsnitt med hjalp av modelleringar av
strukturella indikatorer kombinerat med kunskap om

indikatorarters resursbehov och egenskaper, eller med hjilp av
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kinnedom om arters faktiska férekomst (inventeringsdata). Dessa
tillvigagangssatt kan kompletteras med att inkludera skogens
dynamiska komplexitet, med exempelvis skogar i succession,
kulturpaverkan i brutna mosaiklandskap och brandfalt (se
Larocque m.fl. 2016), liksom att utvirdera olika

intressentgruppers visioner.

For att skapa motstandskraftiga skogslandskap, vilket ar en
viktig aspekt for funktionalitet 6ver tid, behover systemen tala och
kunna aterga till produktiva system for biologisk mangfald och
ckosystemtjanster, dven vid extrema hindelser sa som svar torka
eller brand. For att uppna hogre motstandskraft beh6vs det olika
typer av skotsel i skogslandskapet som skapar variation i skogens
struktur och funktion (Kuuluvainen m.fl. 2021), och mer fokus pa
de processer som paverkat de skogliga ekosystemens funktion, sa
som klovviltbete, torka, brand, skadedjursangrepp och
multiskador (Felton m.fl. 2020).

Diskussionerna om biologisk méangfald i skogen, med fokus pa
allt fran férekomst av arter till resiliens, har pagatt under en
langre tid, och har intensifierats (Angelstam m.fl. 2022) i skenet
av riktlinjer om biologisk mangfald och skog pa EU-niva (EU
kommissionen 2020, 2021). I detta avsnitt har vi presenterat
nagra exempel pa funktionella landskap for olika skogstyper och
arter, och hur dessa kan foljas upp, men skogen som dynamiskt
system behover beaktas i stérre omfattning for att battre forsta
funktionalitet 6ver tid. Det finns ett hogt tryck pa den grona
infrastrukturen i skogen kopplat till ett intensivt skogsbruk, och
takten pa arbetet med att skapa funktionella landskap f6r biologisk
mangfald behover 6ka. Samtidigt finns externa faktorer som
klimat, och scenarion fér andrad produktion och konsumtion av
naturresurser pa grund av olika pagiende internationella

omstéindigheter.

Grasmarkslandskap

Grasmarker utgor, till skillnad fran skog, en vildigt liten andel av
Sveriges totala markareal. Mindre an 5 % av landets yta bestar av
naturligt grisbevuxen mark (Jordbruksverket och SCB 2019).
Med ritt forutsattningar, som exempelvis vid naringsfattiga
forhéllanden i dngs- och betesmarker, har grasmarker en potential
att hysa stor biologisk mangfald (Partel m.fl. 2005; Melts m_fl.
2018), och till bidragande av ekosystemtjanster (Bengtsson m.fl.
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2019). I detta avsnitt ar just dessa biologiskt rika livsmiljer i
fokus, dér en stor andel av arterna knutna till &ngs- och
betesmarkerna ar specialiserade till de resurser som aterfinns just
hér. I takt med att plantageskogarna blir tatare och tatare blir
ocksa utrymmet mindre for graismarksarter i vara skogar (Hedwall
och Brunet 2016), vilket ytterligare forstirker betydelsen av dessa

marker.

Biologisk mangfald i grasmarker

Mangden dngs- och betesmarker har minskat kraftigt i takt med
vart forandrade nyttjande av grasmarker som kalla till foder for
vara betesdjur, exempelvis har 6vervigande andel av hagmarkerna
forsvunnit sedan 1940-talet (Eriksson m.fl. 2002; Adriaens m.fl.
2006; SCB 2019). Tidigare grasmarker har till stor del vuxit igen,
eller sa har markanvindningen férandrats pa annat sitt sa att dess
varden for grasmarkens biologiska mangfald minskat. Att bibehélla
funktionella och biologiskt rika grasmarkslandskap, trots en liten
total mangd area, dr dirmed en utmaning och av sarskilt stor vikt
for bevarande av de organismer som ér specialiserade till dessa

miljoer.

Anledningen till att vi trots minskningen av andelen
grasmarker har arter kvar i vissa landskap ar antingen pa grund av
att det rader en utdéendeskuld i dessa landskap (Lindborg och
Eriksson 2004; Cousins 2009; Kuussaari m.fl. 2009), eller for att
landskapen de facto ar funktionella f6r arterna. Men var gar
granserna for nar grasmarkslandskap blir funktionella? Det gar att
identifiera, men beror saklart pa vilka arter som ar i fokus. Ett
exempel pa vad som utgér ett funktionellt habitat och landskap for
dagfjarilar kan beskrivas genom tillricklig omfattning, mangd och
fordelning av vardvaxter och fédoresurser for fjarilarnas
forekomst och reproduktion. Om fjarilarna ska kunna 6verleva
och reproducera sig behover kvalitet och area pa resurserna
overstiga en viss niva (ett troskelvirde). Denna niva maste
dessutom bibehallas 6ver tid for att mojliggora langsiktig
overlevnad, nagot som paverkas positivt av 6kad area och variation

(Hanski och Ovaskainen 2000).
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Funktionella grasmarker for hotade arter

Inledningsvis behover vi forst forsta fjarilens resursbehov lokalt.
For fjarilar som behdver resurser i form av vardvaxter och
nektarkillor, har studier visat att just tillgangen, det vill siga
miéngd och kvalitet, av vardvixterna ar avgorande for bade
populationstathet och populationsstorlek (Thomas m.fl. 2011).
Gullvivefjarilens resursbehov visar pa ett illustrativt satt hur viktig
resurstillgangen, mangd och kvalitet inom rackhall, ar for
populationstillvixt. Gullvivefjérilen ar, som namnet antyder,
beroende av just gullvivor som vardvéixt (Eliasson m.fl. 2005).
Gullvivor ér relativt vanliga, men anda minskar gullvivefjarilen
(Eliasson 2012); varfor ar det sa? Studier har visat att det inte
bara ar férekomst av resurser som ér viktigt, utan aven kvalitet av
resursen (Grieff-Andersson 1998; Persson 2006). Stora gullvivor
har visat sig vara aggbarande i storre utstrackning dn sma gullvivor
(Greiff-Andersson 1998; Turner m.fl. 2009). Gullvivefjarilens
honor féredrar ocksa att ligga dgg pa gullvivor som ar mer
ndringsrika (Persson 2006). Dessutom ar det férdelaktigt om de
stora och néringsrika gullvivorna finns i kluster som ligger nira
varandra (Turner m.fl. 2009), och i narheten av andra resurser
som fjarilarna behéver, som exempelvis buskar som troligen
skyddar gullvivorna fran att torka ut innan larverna hunnit ata
klart (Greiff-Andersson 1998; Turner m.fl. 2009). Slutsatsen &r
att flera olika resurser av god kvalitet kravs, och att de maste

finnas inom artens rorelseomrade.
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Bild 2. Studier har visat att det inte bara dr forekomst av resurser som dr
viktigt, utan dven kvalitet av resursen ( Grigﬁ(—Andersson 1998; Persson
2006. Exempelvis har stora gullvivor visats vara dggbdrande i storre
utstrdckning dn sma gullvivor (Greiff-Andersson 1998; Turner m.fI.
2009). Gullvivefjdril pa gullviva, fotograf Karl-Olof Bergman.

Ett ytterligare exempel pa betydelsen av lokal habitatkvalitet
ar dargrasfjarilen, som har en sirskild preferens for att ligga dgg
pa vardvaxten lundstarr i 6vergangsmiljoer mellan slutna och
oppna grasmarksytor (Bergman 1999). Studier av ytterligare en
fjarilsart, vaddnatfjaril, visar aven de att stérre plantor av
vardvixten angsvadd foredras for dggliggning och av larvkolonier
(Johansson m.fl. 2019). Bete kan dessutom paverka
resurstillgangen starkt negativt, resulterande i betydligt farre bon
per hektar jamfért med omraden utan bete (Johansson m.fl.
2019). Under ar med extrem torka kan ett hogt betestryck
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dessutom leda till en 6kad risk for lokalt utdéende (Johansson
m.fl. 2020). For vissa arter kravs det mer an en resurs for att
arten ska finnas och 6verleva langsiktigt. Bastardsvarmaren ar ett
sadant exempel, hér géller samma principer med gynnande genom
stora vardvaxter (kdringtand) dar dessutom omraden med
hégvuxen vegetation behévs for puppstadiet och omraden med
riklig tillgang till nektarkallor som akervadd, rédklint och tistlar
for de vuxna fjarilarna (Sarin och Bergman 2010). Med de ovan
namnda exemplen framgar det att kvalitet och fordelning av
resurser lokalt ar viktiga faktorer for arter knutna till grasmarker,
och att skotsel i hog grad paverkar resurstillgang fér manga av
arterna. Ofta kan férhéllandevis enkla dtgarder som rotationsbete,
tidpunkter for betespaslapp och gallringar och réjningar héja den
lokala kvaliteten pa ett grasmarksomrade (Bergman 2001; Franzen

och Nilsson 2008).

En ytterligare faktor som ér viktig for langsiktig 6verlevnad
och motstandskraft lokalt ar 6kad variation (heterogenitet)
(Scherer m. fl. 2021; Johansson m.fl. 2022). Sannolikheten f6r
mer heterogenitet i ett omrade okar med area, ett stort omrade
hyser ofta lite fler olika mikroklimat, dar exempelvis nagra blotare
eller skuggigare partier kan bidra med virdefulla refugier under
ett ar med extrem torka (Nice m.fl. 2019; Johansson 2022).

Med kdnnedom om arters resursbehov kan vi fa en uppfattning
om vad som beh6vs i ett landskap for langsiktig 6verlevnad, men
hur vet vi var resurserna beh6ver finnas? Pa landskapsniva handlar
det om att identifiera relevant rumslig skala dar tillricklig mangd
maste finnas inom rackhall for de aktuella arternas
rorelsemonster. I vara fragmenterade grasmarkslandskap ar det
viktigt ha tillrdckligt stora arealer av naturtyper med
forutsattningar att hysa lampliga habitat i ett storre
landskapsperspektiv (Kean 2006). Detta ar en huvudfaktor fér
funktionella landskap som i kombination med hog habitatkvalitet
pa lokal niva 6kar sannolikheten fér 6verlevnad hos arter i ett
landskap (Kean 2006; Hanski och Ovaskainen 2000). Studier av
Franzen och Nilsson (2009) har exempelvis visat att ett sent
betespaslapp kan lyfta en icke funktionell niva till en funktionell i
ett landskap genom hojd kvalitet, forutsatt att befintliga arealer
finns. Nar arealen och den totala mangden lampliga habitat i
landskapet minskar, 6kar avstinden mellan lampliga miljoer,
vilket kan fa negativa konsekvenser pa populationsniva med hog

risk for utdéende pa lang sikt (Bergman och Landin 2001).
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Funktionella landskap kraver bade hog habitatkvalite hos enskilda
omraden men dven goda grannar (andra omraden av hog kvalite
inom artens spridningsférmaga). Hur méanga goda grannar behovs
da? Utdoenderisken minskar desto fler lampliga omraden som
finns i systemet, med studier som visar pa att ca 15-30 omraden i
systemet kan utgora troskelvarden for antalet grannar som behovs
(Hanski m.fl. 1996; Thomas och Hanski 1997; Bergman 2001;
Bergman och Kindvall 2004). Om lokalerna valjs slumpmassigt
blir det saimre effekt an om man satsar pa att lyfta de omraden
som har storst betydelse fér metapopulationens langsiktiga

overlevnad (Bergman och Kindvall 2004).

Det ar givetvis viktigt med grasmarker for
grasmarksspecialister, men vilken paverkan har 6vriga omraden i
landskapet pa dessa arter? Studier som undersoker andra
naturtypers effekt pa graismarksspecialister har visat pa positiva
effekter av méngden skog i landskapet, men tvartom negativa
effekter av jordbruk (Bergman m.fl. 2018). De positiva effekterna
av skog i landskapet beror sannolikt pa att skogen erbjuder viktiga
resurser for grasmarksarter beroende av flera olika resurser, som
ar knutna till exempelvis 6vergangsmiljoer som skogsbryn, eller
pa att gynnsam skétsel i skogen kan skapa virdefulla bidrag i form
av glantor som grasmarksspecialisterna kan nyttja. Skog och hogre
vaxtlighet kan sannolikt dven bidra till att buffra mot extrema
hindelser som torka. Den uteblivna eller negativa effekten av
jordbruksmark pa flera arter kan tyckas férvanande, da
jordbruksomraden erbjuder relativt 6ppna marker med mojliga
resurser i kantzoner. Den negativa paverkan kan troligtvis bero pa
att dagens jordbruksomraden inte ér tillrackligt funktionella for
att bidra med resurser till just graismarksspecielisterna, aven om
de ar funktionella f6r mindre krivande arter (se avsnittet om
odlingslandskap). Odlingsmarkernas kvalitet skulle dock kunna
forbattras, exempelvis genom 6kad heterogenitet och blommade
resurser for att dven kunna komplettera grasmarksspecialisternas
behov. Andra omraden/biotoper som kan vara av virde for
grasmarksspecialister i ett landskapsperspektiv, med bidragande
resurser, ar linjira element sa som kraftledningsgator (Villemey
m.fl. 2015; Berg m.fl. 2016). Dock minskar detta virde med ckat
avstand till de mest vardefulla grasmarkerna (Villemey m.fl.
2015). Kraftledningsgatornas placering i landskapet kan darmed
spela stor roll f6r dess bidragande nytta.
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Det intressanta med redovisningen av effekter ovan ar att det
visar vikten av att betrakta landskap som en helhet. Olika
naturtyper bildar landskapen tillsammans, kopplade via arternas
resursbehov. Det spelar dirmed roll fér arter kopplade till en viss
naturtyp, har grasmarksspecialister, hur vi ocksa skéter andra
naturtyper, i detta fall skogsmilj6er eller marginella grasmarker

sasom kraftledningsgator eller kantzoner i odlingslandskapet.

Bild 3. Olika naturtyper bildar landskap tillsammans via arternas behov

av olika resurser. Forekomst av skogsmark i landskapet kan saledes ha en
positiv paverkan pa grdsmarksspecialister. Ovan Fdgelsangsdalen i Dalby,

fotograf Ake Lindstrom.

Det har gjorts forsok att identifiera funktionella landskap for
grasmarksspecialister och dér har utgangspunkten varit
inventeringar av fjarilar i ett representativt urval av Sveriges
vardefulla graismarker inom Jordbruksverkets kvalitetsuppfoljning
av angs- och betesmarker samt regional miljéévervakning av
fjarilar enligt samma metodik (Bergman m.fl. 2015). Genom att
undersoka sannolikheten for forekomst av arter mot total area
hagmark pa olika skalor kunde en landskapsskala identifieras som
grasmarksspecialister och rodlistade arter av fjarilar reagerade pa.
Studien visade att landskapsskalan som identifierades som
generellt viktigast var ca 6300 meter. Troskelvarden kunde sedan
beraknas for de mangder av hagmarker som behovdes pa
landskapsniva for att sannolikheten ska Gverstiga 50% att hitta sju
arter av grasmarksspecialister (4,2 % hagmarker av det totala
landskapet) bland fjarilarna eller en rédlistad art (3,0 %

hagmarker). Denna bakgrundsinformation anvindes sedan for att
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plotta ut pa kartor var det fanns en hog sannolikhet (>50 %) att

hitta gréismarksspecialister.

[ en utveckling av metoden skulle angs- och hagmarksdata
kunna kompletteras med férekomster av biologiskt vardefulla
naturbetesmarker och andra typer av grasmarksmiljéer i
landskapet som vigkanter, brynmiljoer, kraftledningsgator mm.
Det beh6vs dad en metod som visar pa respektive grasmarks
kvalite, for att berakna till vilken grad de bidrar med resurser.
Med denna metod skulle man kunna beskriva var det finns
potential for funktionella grasmarkslandskap. Kartorna som
produceras skulle dven kunna visa pa var det ar samre for
grasmarksspecialisterna, dar det &r ont om angsmarker, och

aterskapande kan vara aktuellt for att komma 6ver troskelvardena.

Inom den regionala miljéévervakningen av grésmarker som
ingar i Remiil overvakas gréisrnarker via ﬂygbildstolkning och
faltinventering i provytor inom de flygbildstolkade polygonerna,

vilket ger forutsattningar for rumsliga analyser (Grasmarkernas

grona infrastruktur - Regional miljé6vervakning
(regionalmiljoovervakning.se)). Analysarbete pagar for att se hur

resultaten i kombination med heltickande underlag, med
information om exempelvis jordart och markfuktighet, skulle
kunna bidra i arbetet med att forbattra underlagen for att

kartlégga funktionella gréismarkslandskap.
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Figur §. Overgéngsmi]jb'er sasom kraftledningsgator och olika brynmiljoer
kan utgora virdefulla komplement i landskapet for grdsmarksspecialister, om de
dr inom rdckhall for de arter som kan nyttja dem. Illustration hdmtad fran
naturvdrdsverkets illustrerade budskap om gron infrastruktur. Illustrator Jakob

Robertsson.

Sammanfattningsvis ar det redan idag méjligt att komma
ganska langt i arbetet med att identifiera funktionella
grasmarkslandskap med den information vi har, men for en del
arter kommer vi behéva béttre kunskapsunderlag. Overgripande
ar det viktigt att de naturbetesmarker och slatterangar som finns
skots for att ge hog habitatkvalite genom limpligt betestryck
och/eller slatter. Vidare bor omraden med stora arealer av
grasmarker prioriteras forst och restaurering inriktas pa att skapa
tillrdckliga arealer pa landskapsniva. Betes- och slattermarker ar
sarskilt vardefulla inslag i ett storre landskapsperspektiv dar de
utgér en huvudfaktor for att bevara stora populationer. For att
komplettera de stora artrika arealerna kan man vidare ta vara pa
att skapa artrika bryn, kraftledningar, vigkanter, hyggen, kalk-
och sandmiljéer, och med fordel satsa pa sidana som ligger i
nirheten av artrika grasmarker for att resurserna ska finnas inom

rackhall for de arter som behover dem.
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Odlingslandskap

Odlad mark utgor ca 8 % av Sveriges landyta med mest
odlingsmark lokaliserad till sédra och mellersta delarna av landet
dér jordarna ar som bordigast (SCB 2019). Odlingslandskapet
bestar i huvudsak av dkermark och betesmark, med sma
insprangda obrukade omraden i form av smabiotoper, kantzoner
och pa sina hall skogspartier. Denna rapport fokuserar pa
landskapsfunktionalitet for biologisk mangfald och darmed
langsiktig 6verlevnad av arter, men i odlingslandskapet kan
diskussionen om funktionalitet knappast frikopplas fran

diskussionen om de ekosystemtjanster som denna m%ingfald bidrar

till.

Odlingslandskapets funktioner

Medan bevarande av arter i jordbrukslandskapet ofta handlar om
sallsynta arter som ar specialiserade pa minskande habitattyper
som vardefulla angs- och betesmarker, ar manga vanligt
forekommande arter viktiga for en rad olika ekosystemtjanster
som gynnar jordbruket. Ett funktionellt jordbrukslandskap
innebar da ocksa ett sidant dar dessa arter kan forekomma i
tillrackligt hoga tatheter for att upprétthalla dessa
ckosystemtjanster. Till ekosystemtjanster som gynnar
livsmedelsproduktionen hor till exempel pollinering av manga
grodor, sasom raps, akerbona, jordgubbar, dpplen och bar. Andra
arter som ar viktiga ur ett ekosystemtjanstperspektiv ar naturliga
fiender till de organismer som ater av odlade grodor (det vill siga
naturlig biologisk kontroll av naturliga fiender till skadegorare).
Naturliga fiender kan gynna alla grédor, dven de som inte ar
insektspollinerade. Vidare bidrar marklevande organismer till
forbattrad markstruktur och nedbrytning av organiskt material
som i sin tur uppratthaller markens bordighet. I strukturellt
homogena landskap kan pollinationen komma att utforas av ett
fatal vanliga arter som kan férekomma i relativt stort antal (Kleijn
m.fl. 2015). I odlingslandskapet kravs det darfor ett relativt sett
storre fokus pa strategier som okar resursbehovet for vanliga, men
funktionellt viktiga arter pa en lokal skala, jamfort med landskap
dar bevarande av sarskilt hotade arter prioriteras (Ekroos m.fl.

2014).
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Biologisk mangfald i odlingslandskapet

Sedan mitten av 1970-talet har det skett omfattande
rationaliseringar i jordbruket. Forandringar sa som 6kad
faltstorlek, forandrade satider och grodor, samt 6kad anvandning
av vaxtskyddsmedel har lett till en minskad variation i landskapet
(Benton m.fl. 2003), med paf6ljande negativa konsekvenser for
den biologiska méangfalden (Hallmann m.fl. 2017) (fig. 9).
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Figur 9. En 6kad variation i odlingslandskapet forbattrar forutsdttningarna for

den biologiska mangfalden, ddr tidigare jordbruksrationaliseringar haft negativ
paverkan pd den biologiska mangfalden (Benton m.fI. 2003). Illustration
hdmtad fran naturvardsverkets illustrerade budskap om gron infrastruktur.

Hlustrator Jakob Robertsson.

Exempelvis visar populationstrenden for jordbruksfaglar bade
i Europa (Burns m.fl. 2021) och Sverige (Green m.fl. 2021), pa
mer an 50 % minskning sedan mitten av 1970-talet. Trenden i
Sverige ser dock ut att ha stabiliserats ndgot, men pa en
forhallandevis lagre niva de senaste tio aren jamfort med 1970-
talets populationsnivaer (Green m.fl. 2021). Den stora
minskningen av fagelpopulationer i odlingslandskapet har kopplats
till den omfattande minskningen av biomassan av flygande insekter
som pavisats i dessa miljoer (Newton 2004; Lindstrém m.fl.
2017), baserat pa korrelativa studier och pa analyser som utgar
fran i vilken man fagelarter ter insekter (Bowler m.fl. 2019;
Tallamy och Shriver 2021). Just nedgangen av biomassa och
minskande populationer av dven vanligare arter, som dessutom ar
lankade till varandra via fédovavar och olika trofiska nivaer, har

vackt diskussioner om de negativa konsekvenser som forlusten av
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biologisk méangfald kan medf6ra pa odlingslandskapets
ekosystemfunktioner (Flynn m.fl. 2009; Cardinale m.fl. 2012;
Hallmann m.fl. 2017).

En ytterligare utmaning ar att forsta de relativa effekterna av
forandringar i landskapets struktur och jordbrukets intensitet pa
biologisk mangfald. Utmaningen ligger framfor allt i att tillgangen
till metoder for att mita jordbrukets intensitet pa en upplésning
som ar relevant for biologisk mangfald varit begransad. Studier pa
faltniva har visat att 6kande kvavegivor (som en indikator for
jordbrukets intensitet) leder till minskande vaxtartrikedom i akrar
(Kleijn m.fl. 2009) och begransar en hog artrikedom av vildbin i
grasmarker (Ekroos m.fl. 2020). Det finns aven studier pa
markhackande faglar i vall, dar ett 6kat antal och allt tidigare
skordar visat negativa effekter pa reproduktionsframgang (Green
m.fl. 1996; Miiller m.fl. 2005; Buckingham m_fl. 2015; Hasund
m.fl. 2016). En méjlighet for att ta fram indikatorer for
markanvandningsintensitet ar att anvanda satellitdata. Abdi m.fl.
(2021) har utvecklat och tillimpat sadana indikatorer pa faltniva i
Skane, men nésta steg ar att applicera metoden pa landskapsniva
for att 6ka kunskapen om den relativa effekten av
markanvandningsintensitet pa funktionella landskap i

jordbrukslandskap.

Olika strategier for bevarande beroende pa mal

[ diskussioner om kopplingen mellan biologisk mangfald och
ckosystemfunktioner ar det viktigt att ha i atanke att en hog
variation av arter inte nédvandigtvis innebér battre fungerande
ckosystemtjanster (Ricketts m.fl. 2016). I en Gversiktsartikel av
Cardinale m.fl. (2012) framkom att bade variationen av arter,
men dven unika arters bidrag, spelade roll for ekosystemens
funktioner, vilket kan ge intrycket att strategier for att stodja
funktionellt viktiga, specifika arter kan vara sarskilt betydelsefullt
for att beframja funktionella jordbrukslandskap. Exempelvis har
experimentella studier visat att den mest produktiva vaxtarten i
ett artsamhalle pa kort sikt kan producera mer biomassa an flera
andra arter tillsammans (Cardinale m.fl. 2007). Denna sniva
tolkning ar problematisk av flera orsaker. A ena sidan ar det oklart
hur vl smaskaliga experiment reflekterar relevanta processer pa
landskapsskala (Cardinale m.fl. 2012), och a andra sidan kan

studier baserade pa korta tidsperioder 6verskatta i vilken man
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enskilda arter effektivt kan uppritthalla funktioner éver langre
tidsperioder (Cardinale m.fl. 2007). I odlingslandskapet kan till
exempel enstaka vanliga och rikligt férekommande arter starkt
bidra till pollinationen av grodor (Kleijn m.fl. 2015), men en
hégre mangfald av pollinatérer i sig kan bidra till att 6ka
stabiliteten 6ver tid genom att andra arter kan ersatta enskilda,
funktionellt viktiga arter som plotsligt minskar lokalt (Tscharntke
m.fl. 2005), till exempel som en féljd av extrema
vaderforhéllanden. En 6kad variation av arter kan aven gynna
effektiv pollination och biologisk kontroll (Dainese m.fl. 2019),
bland annat eftersom olika arter kan komplettera varandra
(Hooper m.fl. 2005; Brittain m.fl. 2013; Feit m.fl. 2019), som
exempelvis vid pollinering av dppelblommor (Blitzer m.fl. 2016).

Sammanfattningsvis ar det for formulerandet av karaktarsdrag
for funktionella odlingslandskap helt avgorande att beakta tva olika
mialbilder och darmed olika kompletterande strategier for att na
dessa. En strategi for att bevara s manga hotade eller sillsynta
arter som mojligt definierar funktionella landskap sa att arter med
specifika resurskrav (ofta sa kallade specialister) kan 6verleva pa
sikt. En strategi for att beframja funktionellt viktiga arter, som
ocksa minskat men som ofta ér vanligt och rikligt férekommande
(sa kallade generalister) och som bidrar till ekosystemtjanster
sasom pollination och skadedjursbekampning, definierar
funktionella landskap utifran premissen att dessa arter finns dar de
behovs, det vill siga lokalt i akrar och tradgardar. Hur skiljer sig
en strategi for bevarande av generalister jamfort med mer
specialiserade och hotade arter som diskuterats i tidigare avsnitt i
rapporten? En strategi for bevarandet av specialister (sillsynta
arter) kan ofta utga fran klassiska bevarandestrategier (se

resonemang om BSFL i avsnitt Naturtypsbaserade habitat och

landskap). En strategi for bevarandet av generalister (funktionellt
viktiga, vanliga arter) kan illustreras med utgangpunkt i en vanlig
pollinatér, en generalist i form av en humla. Ur ett funktionellt
perspektiv maste en pollinationsfunktion fungera 6verallt dar
relevanta grodor finns. Bevarandet av resurser i landskapet som
gynnar pollinatérer pa gardsniva samt i det ndrmast omgivande
landskapet kommer i exemplet att definiera landskapets
funktionalitet (fig. 10).
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Figur 10. En pollinationsfunktion som utfors av en vanligt forekommande art,
exempelvis som hdr en humla, behover fungera ddr det finns grodor som ska
pollineras. For att bevara den pollinerande arten och dess bidragande
ekosystemfunktioner behiver ddrfor dess resurser sikerstdllas ur bade artens och
ekosystemfunktionens perspektiv, det vill sdga resurser behover finnas inom
humlans rdckvidd i det landskap som funktionerna ska ske. Illustration hamtad
fran Naturvardsverkets illustrerade budskap om gron infrastruktur. Ilustrator

Kjell Strom.

En tydlig separering av strategierna ovan ar nodvandigt aven
dérfor att konsekvenserna for praktisk implementering annars kan
verka motsagelsefulla. Till exempel antas det allmént att 6kad
fragmentering ar problematiskt for bevarandet av biologisk
mangfald i sig (Hanski 2005), men eftersom funktionellt viktiga
arter beh6ver finnas utspritt i hela landskapet kan en 6kad
fragmentering 1 princip gynna ekosystemtjéinster som genereras av
dessa, eftersom det innebér en 6kad rorelse av organismerna i

landskapet (Mitchell m.fl. 2015) (fig. 11).
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Figur 11.Schematisk figur som visar fragmenteringseffekter pa ekosystemtjinstfloden
(illustration tolkad fran Mitchell m.fl. 2015, tidigare publicerad i Ekroos m.fl. 2020).
Landskapsfragmenteringen kan pdverka flodet av ekosystemtjdnster, oavsett fordndring i
arealen av naturligt habitat. Lokaliseringen av naturliga habitat (gronafdlt) genererar
ett flode av ekosystemtjanster (roda falt) till det omgivande produktionslandskapet (gra
falt). Detta flode paverkas av fragmentering. Ekosystemtjanstflodet (exempelvis
rekreation, pollination och skadedjurskontroll) kan bero pa ndrheten till naturliga
habitat (a) och paverkas darmed av fordelningen av naturliga och manniskoskapade
habitat i ett landskap (exempelvis rekreation, pollination och skadedjurskontroll).
Samtidigt kan okad isolering av habitatomraden och minskad konnektivitet (b), saval
som minskad habitatyta (c) minska ekosystemtjénstflodet i fragmenterade landskap (som
pollination, frospridning, kulturella ekosystemtjdnster, vattenforsorjning och reglering).
Slutligen kan, for de tjdnster som dr beroende av begransad rorelse Gver landskap, en
okad méngd kantzoner med fragmentering (d) ha positiva (exempelvis stormskydd,
luftkvalitetsreglering) eller negativa (exempelvis vattenkvalitet eller jorderosion) effekter
pa ekosystemtjanstfloden. I varje panel i figuren dr area av naturligt habitat oforandrad

mellan intakta ochﬁagmentemde landskap.

En 6kad fragmentering, som 6kar den rumsliga separationen
av resurser, gynnar mer sallan sillsynta och specialiserade arter
(Aguilar m.fl. 2006; Devictor m.fl. 2008), men sma, isolerade
habitat kan dven vara viktiga for bevarandet av biologisk mangfald
generellt (Wintle m.fl. 2019).
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Indikatorer i odlingslandskapet

Vilka méijliga indikatorer finns tillgingliga for att mata
funktionalitet i odlingslandskapet, och vilka data kan finnas
tillgangliga for att forse dessa indikatorer med information?
Strukturella indikatorer sa som area, méingd, férdelning eller
andra kvalitetsmatt ar anvandbara for att kunna beskriva
funktionalitet med generellt negativ effekt av minskad variation
och omfattning av relevanta habitat, sisom naturbetesmarker
(Sahlin m.fl. 2020). For strukturella matt pa landskapsniva
anvinds vanligen marktackedata och information fran
blockdatabasen vid beskrivning av strukturer viktiga fér den
biologiska mangfalden. Kvalitetsaspekter kan aven fangas upp
genom olika typer av sammansatta beskrivande matt, exempelvis
naturvirdesindex som kan inkludera en viktad sammanvéigning av
flera strukturella matt, men kan aven inkludera férekomst och
tathet av arter (Sahlin m.fl. 2020).

Indikatorer kan ocksa besta av information om den biologiska
maéngfalden pa artniva, sa som abundansbaserade index baserade
pa en sammanslagning av arters populationsforandringar (se dven
avsnitt om sammansattningsindikatorer). Ett artgruppsbaserat
index kan vara informativt for att forsta hur det gar for arter med
gemensamma resursbehov, och for att utvardera om atgarder har
de 6nskvirda effekterna pa populationsniva. Ett sidant exempel ar
index for jordbruksfaglar som namnts tidigare (for svenskt
exempel se Green m.fl. 2021, for fagelindex pa EU-niva se
exempelvis Gregory m.fl. 2005; Gregory m.fl. 2010). For index
som baseras pa en sammanslagning av flera arters
populationstrender ar det dock viktigt att ha i atanke att index kan
drivas av vissa ingdende arters utveckling, och att just val av
ingaende arter blir en viktig aspekt att ta hansyn till (Butler m.fl.
2012). Mangfaldsindex ar en annan mojlig indikator, som ar
baserad pa direkta matt av arter, och som kan vara virdefullt for
att beskriva det effektiva antalet arter aktiva inom ett visst
omrade. Detta matt kan vara av sarskild vikt for odlingslandskap
dér just en stor variation av pollinatérer ar viktig (Sahlin m.fl.
2020). For att vidare beskriva mangfalden mer kvalitativt pa
artniva kan man anvénda sig av index som speglar sammansattning
av arter (Sahlin m.fl. 2020). Index som baseras pa artsamhallenas
sammansattning kan vara sarskilt relevanta som
kvalitetsindikatorer i odlingslandskapet om pollination eller

skadedjurskontroll drivs starkt av arter med en viss typ av
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egenskap som vissa arter delar. Den sistnamnda typen av index
kan aven anvandas som indikator for att spegla en funktionell
sammansattning av arter, som kan vara vardefullt att anvanda for

att beskriva ekosystemtjéinster.

Kombinationen av ovan namnda matt fér biologisk mangfald
kan sannolikt anvandas for att ta fram en an mer funktionsbaserad
indikator, aven om det ar nagot oklart vad den skulle reflektera.
For funktioner kopplade till biologisk mangfald handlar det om att
hitta en lamplig kombination av matt som kopplar biofysiska
strukturer och ekologiska processer till en funktion (Garibaldi
m.fl. 2014; Batary m.fl. 2020). Eftersom organismers rérelse i
landskapet bidrar till att skapa ekosystemtjanster (se fig. 11),
behover de strukturella beskrivningarna viga in de specifika
resurser som ar viktiga att beakta for de aktuella arternas behov.
Exempelvis kan det vara boplats fér en humla och den plats dar
sjalva tjansten ska ske, det vill saga platsen for fodosok. Studier av
den hér typen av samband ar fortfarande ett ganska nytt
forskningsomrade (se exempelvis Jonsson m.fl. 2014; Olsson och
Bohlin 2014; Nicholson m.fl. 2019). I f6rsok att hitta viktiga
samband for funktioner i odlingslandskapet har Ricketts m.fl.
(2016) bland annat studerat olika indikatorer fér biologisk
mangfald och korrelationer med ekosystemtjanster, men dven
studerat effekter pa ekosystemtjanster efter manipulationer i
landskapet. Ett av huvudresultaten fran denna studie ar att det inte
gick att hitta tydliga generella kopplingar mellan
ckosystemtjanster och strukturella landskapsfaktorer. Eftersom
det fortfarande finns oklarheter bor en forsiktighetsprincip
tillimpas gallande index som ar baserade enbart pa
markanvandningsdata framfér allt nér det galler funktioner dar
ckosystemtjinsterna ar direkt kopplade till mangfalden av rérliga

organismer, sasom biologisk kontroll och pollination.

Sammanfattningsvis leder mindre heterogena odlingslandskap
till minskad biologisk mangfald, dar ékad intensitet potentiellt kan
ha storre negativ effekt an minskad struktur genom péaverkan pa
arters resurser i tid och rum. Det aterstar dnnu att tydliggéra mer
precist hur funktionella aspekter, sa som ekosystemtjansteffekter,
ar kopplade till den biologiska mangfalden. En ékad forstaelse for
dessa kopplingar kan bidra till att fértydliga malbilder,
prioriteringar och uppf6ljning av resurseffektiva atgarder gallande

den funktionella biologiska méngfalden i odlingslandskapet.
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Urbana landskap

Stader ar speciella och i ménga avseenden rika pa variation da de
formas av manga, ibland motstridiga, intressen och malbilder for
vad som ar ett gott habitat f6r oss manniskor. Fragan om vi ska
bygga tita eller glesa stider ar fortfarande stor inom
stadsplanering, men med tiden har den kompletterats med fragan
om vilka kvaliteter det vi bygger kan tinkas ha och hur gra, byggd
infrastruktur kan géras grénare. Hur ska vi da forsta stadens gréna
infrastruktur, och hur kan de urbana landskapen anpassas for att

bli mer funktionella aven for biologisk mingfald?

Staden och dess mangfald

Stader ar starkt praglade av manniskan. De har fler 'nya’
ckosystem, mer byggd eller hybridinfrastruktur, mer variation av
miljoer och férvaltning och en mer mangfacetterad mansklig
narvaro. Detta skapar bade unika forutsattningar och
begransningar for olika organismer. Manniskan har vanligen bosatt
sig i biologiskt rika omraden (Kithn m.fl. 2004; Seto m.fl. 2012;
Giineralp och Seto 2013; Giineralp m.fl. 2020), ofta dar land
moter vatten. Darfor ar fortsatt urbanisering ofta ett hot mot de
arter och den mangfald som finns i urbaniserade regioner, sarskilt
i tidigare mindre hért exploaterade landskap (Hahs m.fl. 2009).
Samtidigt erbjuder stider mer variation dn manga intensivt
brukade produktionslandskap. Den urbana méangfaldens
artsammansattning uppstar via ndgot som kan liknas vid en
filtrering av organismer (Aronson m.fl. 2016), dar stadens
artsammansattning beror dels pa hur omgivande landskap ser ut
(dess olika biologiska mangfald), pa stadens utformning och
innehall, och pa arternas unika egenskaper (fig. 12). Stadens
mangfald paverkas bade av det omgivande landskapet och av
kopplingar vi skapat genom handel och transporter. I mindre
minskligt paverkade system ar definitionen av biologisk mangfald
och bevarande skalberoende men annars ganska rattfram (Noss
1990; DeLong 1996; se dock aven Holt 2006). I stader, liksom
andra ménskligt paverkade system, kan mangfald vara mer
tvetydig, inte minst pa grund av andelen fraimmande arter (till

exempel Angermeier 1994).
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Figur 12. Den urbana mangfaldens artsammansdttning uppstdr via ndgot
som kan liknas vid en filtrering av organismer ddr stadens
artsammansdttning beror dels pa hur omgivande landskap och regionala
artsammansdttning ser ut, pd stadens utformning och innehall och pa
arternas unika egenskaper, samt pa de kopplingar vi skapat genom handel

och transporter. Illustration modifierad fran Aronson m.fI. (2016).

Organismer behover anpassa sig till framtida urbanisering
(genom evolutionar anpassning eller plasticitet). Att skydda och
forvalta stadens grona infrastruktur kan skapa utrymme f6r denna
anpassning, och samtidigt ge oss mojlighet att lara oss om hur
olika organismer svarar pa ménsklig narvaro och bruk av
landskapet (Dearborn och Kark 2010). Stiader f6r bland annat med
sig historiskt sett relativt 'nya’ former av paverkan sa som luft-,

ljus- och ljudféroreningar (se exempelvis Isaksson 2018).

Det finns flera goda anledningar till att verka for funktionella
urbana landskap for biologisk mangfald. En anledning ar att
urbaniseringen i dessa rika miljoer har en starkt negativ effekt pa
den biologiska méangfalden pa grund av forlust och degradering av
habitat. I urbana omraden déar den biologiska mangfalden annu
finns kvar, finns det ofta samtidigt en utdéendeskuld som innebar
att utan valinriktade insatser kommer flera kvarvarande arter att
forsvinna fran landskapet (Hahs m.fl. 2009). En ytterligare

anledning till att arbeta for bevarande av biologisk rnéingfald i
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staderna ar det pedagogiska vardet. Urbana miljéer motsvarar bara
ca 3 % av landytan globalt (Grimm m.fl. 2008), men det ar i dessa
miljoer storre delen av den ménskliga populationen finns och har
mojlighet att komma i kontakt med natur. Kan vi méta biologisk
mangfald dér vi arbetar och bor kan vi ocksa aterkoppla och féra
vidare kunskap om biologisk mangfald till nistkommande
generationer. Studier har visat att den framsta drivkraften att ta
sig ut och bry sig om naturen ar att man har kunskap om naturen
(Lin m.fl. 2014), och inte bara narheten till natur eller
gronomraden. Men om man har en lag koppling till naturen (sa
kallad "nature relatedness”) beh6vs daremot naturen néra for att man
overhuvudtaget ska ta sig ut. Eftersom lag "nature relatedness” ar ett
okande problem (Soga och Gaston 2018), ar kanske méjligheten
till kontaktytor mellan manniska och natur, tillsammans med
pedagogiska insatser, en av de framsta anledningarna till att bry sig

om naturen i staden.

Vilken biologisk mangfald finns i staden?

Vilken biologisk mangfald kan vi da forvanta oss i staden?
Eftersom omgivande landskap kan paverka stadens
artsammansattning, likval som stadens resurser kan vara av vikt
for arter i det vidare landskapet (Persson m.fl. 2020), kan det
finnas anledning att anldgga ett storre landskapsperspektiv for
planering for biologisk méangfald pa stadsniva. Annu ar dock
staden som en del av ett storre landskapsperspektiv for bevarande
inte studerat i tillricklig omfattning for att kunna dra nagra
generella slutsatser. Gallande staders innehall och utformning sa
beror graden av kvalitet i stor utstrackning pa gestaltning och
skotselregim av grona miljéer (Aronson m.fl. 2017). En hog andel
frimmande arter i kombination med intensiv skotsel, sa som
grasmattor och prydnadsrabatter, leder generellt till ligre
habitatkvalitet, och i férlingningen, ligre biologisk mangfald
(Schirmel m.fl. 2016; Ignatieva och Hedblom 2018; Aguilera
m.fl. 2019; Jensen m.fl. 2021). I motsats till detta kan gréna
miljoer som uppvisar stor variation och/eller lag skétselintensitet,
sa som koloni- och odlingsomraden, ruderatmarker, och sa kallade
“langgrasparker”, harbargera en hog artrikedom av till exempel
pollinerande insekter (Aguilera m.fl. 2019; Baldock 2020). Det ar
viktigt att notera att stadens relativa kvalitet beror pa vad man
jamfor med. Jamfort med ett intensivt uppodlat landskap kan
stadens grona miljoer te sig artrika, medan de kan vara fattiga

relativt ett landskap med mer bevarad natur. Detta har bland
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annat visats for pollinatérer (Wenzel m.fl. 2020). Dessutom
paverkar graden av urbanisering, det vill siga andelen bebyggd yta
i forhallande till gron yta, och den rumsliga férdelningen av dessa.
For en del artgrupper kan en moderat urbanisering (runt 50 %)
leda till 6kad artrikedom, medan andra artgrupper visar en negativ

respons pa urbanisering (McKinney 2008; Wenzel m.fl. 2020).

En ldgre urban habitatkvalitet kan innebara att det skulle
behovas storre arealer for att vissa organismer ska kunna
tillgodose sina resursbehov, men i stiderna ar det snarare vanligt
med sma fragmenterade omraden. Aven om ckologiska principer
for bevarande som sager att stora arealer av god kvalitet ar viktiga
for biologisk mangfald i princip kan 6versittas aven till
stadsmiljon, ar det mindre rimligt att i stadsmiljoer astadkomma
just stora omraden. Dock finns det fortfarande stora mojligheter
till bevarandedtgarder genom forbattrad kvalitet pa de omraden
som finns. De beskrivna férutsittningarna i staden kan innebéra
att arter med séarskilda resurskrav har svarare att klara sig i dessa
miljéer (McKinney 2008), de fastnar i "filtret”, och de arter som
aterfinns i storre utstrackning tillhor vanliga arter utan mer
specifika resurskrav (generalister). Trots detta har 20-50 % av alla
bi-arter aterfunnits i stora stader i Europa (Fortel m.fl. 2014;
Fisher m.fl. 2016; Banaszak-Cibicka och Zmihorski 2012). Av
resonemanget ovan framgar det tydligt att det till stor del ar andra
arter som gynnas i stader jamfort med exempelvis skogs- eller
grasmarkslandskap. Naturvard i stadsmiljon kan inte ersitta
traditionell naturvard, men det finns likvil stora vinster att géra
for bade ménniskan och den biologiska mangfalden genom att ta

bittre hansyn till olika organismers behov i stadens grona miljoer.

Hur gynnar vi den urbana biologiska mangfalden?

Gillande arters resursbehov och stadens utformning har vi redan
namnt att gréna stadsmiljoer ofta upptrader i sma omraden
separerade ifran varandra med eventuella férhindrande
barridreffekter i form av vigar eller bebyggelse. Resurser viktiga
for arterna riskerar dirmed att separeras, men skulle dven kunna
elimineras helt genom anliggning av en parkmiljo eller
bebyggelse. Separationen eller forlusten av resurser resulterar i ett
icke funktionellt habitat dir populationen inte 6verlever pa lang
sikt (Dunning 1992). For att minska risken for barriareffekter

eller resursseparation ar det sannolikt battre med 6ppna
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gronomraden och gardsmiljoer som underlittar rérelse mellan
olika resurser i den urbana miljén, till exempel fér insekter
(Johansson m.fl. 2018; Buchholz m.fl. 2020), samt att undvika att
vagar skapar barridrer mellan karnhabitat si som vatmarker och

overvintringsomraden fér groddjur (Lowvenhaft m.fl. 2004).

Bild 4. Viktiga resurser ﬁ)'r arter riskerar separeras en komp]ex stadsmiljb'
ddr exempelvis vdgar kan utgora barridrer for rorelse vid forflyttning
mellan bop]ats och ﬁ)'doresurser fb'r pollinatb'rer. Ovan resursrik gréismark i

tc'itortsmi]jb'. Fotogrqf Anna S. Persson.

Hur kan vi da utforma staden fér att gynna biologisk mangfald?
En kontrasterande illustration som ar anvandbar for att beskriva
mojliga effekter av utformning pa den biologiska mangfalden (med
filtret i atanke) ar sa kallad “urban land sparing” eller "urban land
sharing”. Vid urban land sparing utformas staden med férre men
stora grona omraden, blandat med valdigt tat bebyggelse; Man
sparar alltsa vissa omraden for natur medan andra nyttjas for
boende (Lin och Fuller 2013. Vid urban land sharing bygger man
istallet glesare med vegetation integrerat i bebyggelsestrukturen;
Manniskan och naturen delar da pa utrymmet (Lin och Fuller
2013). Med ekologisk teori som utgangpunkt sa gynnar staden
med stora gronomraden separerade fran bebyggelse en stérre
artmangfald och dven fler ovanliga arter, vilket ofta innefattar
arter med hogre krav pa sin livsmiljé och/eller storningskansliga
arter (inom urbanekologi s kallade urban avoiders), (Sushinsky
m.fl. 2013). I den mer delade staden med insprangd grénska finns
det potential att fa hog tathet av vanligare arter, dominerat av

generalister som har latt for att anpassa sig och kan utnyttja
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ménniskoskapade resurser (inom urbanekologi sa kallade urban

adapters eller urban exploiters), (Sushinsky m.fl. 2013).

Vid planering av stadens utformning for manniskan maste fler
av urbaniseringens utmaningar beaktas dn forlust av biologisk
mangfald. Land sparing/sharing paverkar dven andra
ckosystemtjanster an de understodjande. En gles stad ar
exempelvis att foredra om vi vill satsa pa att bygga bra
vardagsupplevelser och rena luft (Stott m.f1.2015). Sparing-
scenariot dr i stillet en battre utformning fér urban
matproduktion, vatteninfiltrering och temperaturreglering pa
sommaren (Stott m.fl.2015). For att maximera de olika nyttorna
fran grona miljer i staden bestar en optimal utformning snarare
av en mix av de tva olika scenarierna. Nagra av nyttorna som ett
sharing-scenario bidrar med skulle kunna erhallas genom adekvat
gestaltning av bebyggda och gréna miljéer, till exempel med
grona tak, trad i tata stadsmilj6er och tillgang till ombonade och
gemensamma gréna miljoer for odling och rekreation (Stott
m.f1.2015). Nyttorna frin en sparing-scenario, inte minst habitat
for biologisk méangfald, &r svarare att ersitta i ett sharing-scenario.
Idag finns det dessutom en risk att vi gar miste om nyttor for
biologisk mangfald da flera av stadens utmaningar, som
exempelvis klimatanpassning, inte hanteras gemensamt med
fragor om biologiska viarden (Butt m.fl. 2018). Till exempel
anvands ekosystemtjanster ofta som argument for att bevara
urbana grona virden, men i dessa diskussioner glommer man
ibland bort understodjande tjanster som biologisk mangfald. Det
beror sannolikt pa en brist pa biologisk kunskap till fordel for
planering och gestaltning dar méjliga och viktiga bevarandenyttor

gar forlorade.

Gillande stadens innehdll och kvalitetsaspekter finns det en
stor variation i hur det kan se ut i vara gréna stadsmiljoer sa som
tradgardar och parker. Med illustrationer av olika typer av gréna
miljéer dr det relativt intuitivt att en mindre intensiv skotsel
borde hysa hégre biologisk mangfald (exempel pa bild 5). En
studie av just skotseleffekter pa fjarilar, utford i Malmé, visade att
mellan ar 2009 och 2015 hade de intensivt skotta parkmiljéerna
forlorat mer an 50 % av fjarilsarterna, medan ruderatmarker eller
langrasparker enbart forlorat ett fatal arter (Aguilera m.fl. 2018).
Den intensiva skotseln medfor att manga av arternas, i detta fall
fjarilarnas, fédo- och boplatsresurser gar forlorade. Vidare projekt

som undersokt potentialen fér biologisk méingfald i staderna ar
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Lawn-projektet vid SLU, med fokus pa skotsel av staders
grasmattor. Grasmattor utgor i snitt hela 22,5 % av svenska
staders yta och ar kostsamma att skota (Hedblom m.fl. 2017;
Ignatieva och Hedblom 2018). Ytorna skulle (delvis) kunna
overlatas till annan milj6, med ligre intensiv skotsel, for att gynna
bade den biologiska mangfalden genom utokade grasmarker i

landskapet, och samtidigt sinka skétselkostnaderna for

kommunerna.

Bild 5. Biologisk mangfald i urbana landskap kan gynnas genom
exempelvis mindre intensivt skotta grdsytor i stadsmiljon. Ovan vdnster,
intensivt skott grdasmark i Park i Skane, fotograf Ake Lindstrom. Ovan
héoger, ﬂidosb']eande humla i insadd dngsmark pa Fredriksdal i
Helsingborg, fotograf Anna S. Persson.

En annan kvalitetsfraga som hidnger ihop med stadsmiljé och
gestaltning ar vaxtval och design. Ska vi anvinda naturligt
forekommande eller frimmande (icke-inhemska) vaxtarter vid
anlaggning av grénomraden? Overgripande ar det viktigt att tanka
pa ett ekosystem som en helhetsfunktion med olika ingaende
organismer som utvecklats och anpassats 6ver tid, inom

geografiskt avgréinsade omraden. Det innebar att i ett naturligt
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fungerande ekosystem finns en viss artsammansattning med arter
som ar beroende av varandra for att uppratthélla ekologiska
processer och funktioner. Vid introduktion av arter fran
frimmande artsamhallen finns det en risk att dessa arter inte
bidrar till att fylla en funktion i nitverket av arter som utgér det
aktuella ekosystemet. Det finns vidare risk att dessa arter aven
ersatter andra naturligt forekommande arter (kan bli invasiva),
nagot som da kan leda till férlorade nyttor for den lokala
mangfalden. Det finns studier som visar att vixtval kan spela stor
roll fér exempelvis faglars hackningsframgang. Narango m.fl.
(2018) visade att en hogre andel frimmande vixtmaterial i
omgivningarna resulterade i samre tillgang pd mat i form av
spindlar och insekter, vilket visade en tydlig negativ effekt pa
faglarnas reproduktionsframgang. Vidare exempel fran studier i
Malmo visade att det inte fanns nagon skillnad pa mangden
insekter i inhemska trad mellan staden och ett ruralt omrade
utanfor staden, men vid jamforelse av mangden insekter pa
inhemska och exotiska trad i stadens parker var det tydligt mindre

miéngd insekter pa triden av frimmande arter (Jensen m.fl.

2021).

Sammanfattningsvis ar det viktigt att diskutera bade stadens
utformning och dess innehéll (habitatkvalitet) inom
stadsplanering, dar aven fokus pa organismers resursbehov far ta
plats. Det behévs bade kvaliteter fran urban land sparing och land
sharing for att maximera nyttan for biologisk mangfald, samtidigt
som stadens oOvriga utmaningar hanteras. Det finns stora vinster
att gora for de biologiska vardena genom samordning av arbetet
med klimatanpassning, rekreation/hilsa och naturvard. Inte minst
finns det vinster att géra for den biologiska mangfalden genom att
arbeta med okad ekologisk kvalitet av grona miljéer, dar
innovativa skotselmetoder och minskad andel traditionellt skotta
grasmattor kan bidra till att 6ka funktionaliteten for organismerna

i det urbana landskapet.

Funktionella akvatiska miljoer

Aven om det inte varit méjligt att inkludera funktionella landskap
med fokus pa akvatiska miljéer i rapporten presenterar vi i korthet
nagra exempel infor det vidare fordjupande arbetet med
funktionella akvatiska miljéer i ett landskapsperspektiv. Exemplen

nedan visar pa hur liknande resonemang om funktionella landskap,
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baserade pa ekologisk teori, kan tillimpas f6r organismer i bade
terrestra och akvatiska livsmiljéer. Exemplen visar dven pa hur
terrestra och limniska system ar sammankopplade i landskapet (se

aven fig. 9).

Precis som pa land, for till exempel skogar och kulturlandskapets
grasmarker, kan enkla modeller som bygger pa grundliggande
principer om kvalitet, storlek, mangd och funktionell
konnektivitet for att bedéma en gron infrastrukturs funktionalitet
(Manton m.fl. 2005, Lawton m.fl. 2010) anvandas dven {or arter
som ar beroende av akvatiska miljoer. Med oring i sma backar i
fokus kan detta illustreras bade for denna art i sig, men aven for
dess foda i form av vattenlevande insekter, och flodparlmusslan
som ar beroende av 6ringen under den del av livscykeln som

musslans larver lever i oringens géilar.

Déd ved i vatten Okar kvaliteten pa livsmiljon genom att den
skapar strukturer som samlar nedfallande vixtmaterial, som
gynnar produktionen av fiskmat, och ger skydd for fiskar.
Degerman m.fl. (2004) kvantifierade mangden dod ved pa 4382
lokaler i svenska skogsbackar. Déd ved fanns ofta, men i sma
miéngder. Oring var den mest forekommande fiskarten, forekom
pa 82 % av platserna, och mingden 6ring 6kade med méngden
do6d ved. Genom att anvinda méangden av dod ved och backbredd,

kunde férekomst och storlek pa oringar férutségas.

Som vidare exempel, Térnblom m.fl. (2017) testade
hypotesen att mangden lamplig livsmiljé i strémmande vattendrag
kan forutsigas med hjalp av habitatmodellering. De genomforde
en analys av avrinningsomraden avseende kvalitet, storlek och
konnektivitet for strommande segment av vattendrag med hjalp av
digitala hojddata och forekomst av dammar. Habitatmodellerna
validerades mot nérvaro och franvaro av lokala éringpopulationer.
Den erforderliga minsta lingden av strémsegment var 270 m,
motsvarande 0,35 hektar. Forekomst av flera sektioner med
strommande vatten mellan dammar hade en betydande positiv
effekt pa 6ringnarvaro. Férekomsten av 6ring var positivt
korrelerad till livsmiljokvalitet, och negativt till vattenkraftens

re glerin g.

Troskelvarden kan aven anvandas inom akvatiska system.
Oringar iter vattenlevande insekter. Térnblom m.fl. (2011)

mitte mangden och artrikedom av béackslindor (Plecoptera) i
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forhallande till mangden av olika terrestra habitat och vattenkemin
i smad avrinningsomraden. Analyserna visade att det fanns ett
troskelvarde for relationen mellan artrikedom bland backslandor
och andelen skog i det lokala avrinningsomradet. Detta
troskelvarde kan anvandas som en evidensbaserad norm for att

bedéma ekologisk status fér sma vattendrag.

Ett exempel pa hur terrestra och akvatiska landskap ar
sammankopplade illustreras vil med analyser av funktionella
habitat for flodparlmusslan. Flodparlmusslan ar hotad inom storre
delen av sitt utbredningsomrade. Degerman m.fl. (2013) testade
hypotesen att det ar maijligt att forutsiga om lokala populationer
av flodparlmussla ar livskraftiga eller inte med hjalp av rumsliga
data om markanvandning och markslag, vattenkemi och férekomst
av 6ring som ar vard for musslans larver. Férekomst av
reproducerande lokala stammar av flodparlmusslor férutsades av
méngden fosfor i vattnet, vilken i sin tur férklarades av mangden

av olika markslag i avrinningsomridet.

Sammantaget ger dessa studier exempel pa att grona (och bla)

infrastrukturers funktionalitet kan utvarderas.

Identifierade fragor att arbeta vidare
med

[ detta avsnitt tar vi upp fragestallningar som identifierats under
kunskapsseminariet och arbetet med den har rapporten.
Fragestallningarna presenteras i korta férklarande textavsnitt. Det
kan dels vara fragor dar det fortfarande saknas kunskap for att ge
tydliga svar, fragor dar kunskap finns men dar fortydligande
behovs, fragor dar det rader otydlighet mellan forskning och
praktik eller forskare emellan. Underlaget ar tankt att kunna
anviandas som st6d for planering av vidare samverkansatgarder
eller kunskapsinsatser for att battre forsta och planera for

funktionella landskap f6r biologisk méngfald.

Kommunikation och terminologi: Under seminariet och
pafdljande diskussioner framkom att det anvands delvis olika sprak
mellan forskning och praktik, sa som olika tillimpning av samma
termer. Hur lar vi oss att prata samma sprak mellan forskning och
praktik for att 6ka forstaelsen for varandra? Mer samverkan kan

vara ett alternativ, och mer samverkan som inkluderar aktiva
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diskussioner sa att det blir tydligt var vi anvander olika sprak. Ett
alternativ kan vara att fokusera pa arter som alla férstar och kan
relatera till och att anvanda dem som bryggor i kommunikationen.
Om vi kan framf6ra bra berittelser sa 6kar forutsattningarna for

forstaelse mellan olika instanser och perspektiv.

Tydligare malbilder: Fran bade forskning och praktik
efterfragas tydligare mélbilder for funktionella landskap. En del av
problematiken med att bista med fakta och konkreta svar fran
forskningen beror pa att det inte ar tydligt vad som avses med
funktionella landskap pa ett mer detaljerat plan. Vilka krav kan
preciseras for funktionella landskap? Funktionellt innebar delvis
olika saker fér olika organismer, liksom funktionellt f6r biologisk
mangfald jamfért med andra funktioner. Det framgar att det
beh6vs mer djupgravande diskussioner om funktionella begrepp
for att fa principiella utgangspunkter. Det beh6vs vidare
klargérande varfor vissa dtgarder ar viktiga i olika sammanhang.
Om malbilderna ar tydligare blir det littare att géra avvagningar
och forsta vilka konsekvenser olika kompromisser medfor.
Tydlighet ar en forutsittning for att kunna gora en bra
riskbedomning av olika kompromisser. Forslag for att komma
vidare med gemensamma malbilder ar att fora vidare diskussioner
mellan praktik och forskning och med olika forskargrupper. Fran
forskningsperspektiv framfors det att tydliga malbilder ar en
forutsattning for att kunna diskutera indikatorer mer konkret.
Fran forskningen framkommer aven att det ar svart att diskutera
funktionalitet for biologisk mangfald som langsiktig 6verlevnad
med enbart fokus pa hotade arter, utan att ocksa diskutera
bevarande av mer vanligt forekommande (men ocksa minskande)
arter som ocksa ar viktiga for andra ekosystemfunktioner sasom
pollination, eftersom de kan gynnas av delvis olika atgarder. I
praktiken kravs det avvidgningar som balanserar mellan olika
ckosystemfunktionalitet for att prioritera ritt atgarder i relation
till viktiga ekosystemfunktioner. Kunskap om relationen mellan
olika ekosystemfunktioner behovs for att kunna géra avvagningar

mellan olika alternativ.

Win-win I6sningar och trade-offs: Gron infrastruktur
uppfattas ibland som en strategi for att finna win-win 16sningar
gallande mal fér olika biologisk mangfald, ekosystemtjinster och
andra funktioner som ar 6nskvérda i ett landskap (klimataspekter,
rekreation etc.), men det behovs en 6kad forstaelse for att detta

inte alltid ar rnéjligt. Atgéirder for en viss typ av biologisk

63



mangfald kan ha negativa effekter pa en annan typ av biologisk
mangfald, eller pa en annan 6nskvard funktion sasom
klimatanpassning eller rekreation. Vidare diskussioner om
avvagningar och prioriteringar behévs, dar GI kan vara ett verktyg
for att belysa och forsta konsekvenser av olika alternativ. GI kan
dérmed bidra till effektiv naturvard genom att beskriva vilka
atgarder och var i landskapet som de ger stérst nytta for den
budget som finns. Har finns det fortfarande behov av
fortydligande om var i landskapet atgarder bor genomféras for

storsta effekt nar landskapet som helhet ska vara funktionellt.

Troskelvdrden: Inom EU-rapporteringen av biologisk
maéngfald i Sverige genomférs biogeografisk uppfoljning for arter
och naturtyper. Bland annat ska dagens arealer for 89 naturtyper
stallas i relation till sa kallade referensarealer for respektive
naturtyp. Fran myndighetssidan 6nskas fler diskussioner mellan
forskning och praktik gillande grunderna f6r hur mycket areal,
vilken kvalitet och tathet etc. som behévs for att bevara biologisk
mangfald i olika naturtyper och med utgangspunkt fran olika
arter. Troskelvirden skiljer sig at mellan arter, dar vidare
diskussioner kan foras med olika forskare for att identifiera
lampliga arter att anvinda som exempel for att identifiera
referenspunkter gillande landskapens funktionalitet for langsiktig
overlevnad med avseende pa area, kvalitet och tithet. Detta
arbete pagar redan genom samverkan mellan olika lansstyrelser
och forskare, dar resultaten fran samverkansprojekt kan

tydliggéras léngre fram.

Landskap pd olika skalor: Fran myndighetshall efterfragas
fortydligande diskussioner om hur funktionalitet pa olika skalor
forhaller sig till varandra. Landskap kan definieras utifran arter
men hur kan de olika skalor som d3 definieras informera varandra
gillande landskapets 6vergripande funktionalitet? Exempelvis hur
forhaller sig ett funktionellt landskap for hackspett till ett
funktionellt landskap for fjarilar. En annan fraga kan vara om det
ar rimligt att tanka sig att det finns en 6vergripande funktionalitet
som kan matas i en enda dimension eller om olika skalor for olika

arter/funktioner istillet bor diskuteras parallellt.

Art-, naturtyps- och landskapsperspektiv: Arterna kan
betraktas som den minsta byggstenen i ett landskapsperspektiv.
Det blir da viktigt att identifiera arter som kan vara representativa

for ett storre antal arter som paraplyarter eller andra typarter.
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Vidare ar det viktigt att de arter som identifieras ar
kommunikativa fér att nd de manga olika malgrupper som behover
nas av budskapet. Arterna ar dock viktiga for att na just hela
landskapet och inte bara naturtyper, eftersom arternas resurser
ofta finns i flera olika naturtyper i ett landskap medan
beskrivningar av naturtyper inte raknar in landskapet och
mervardet som uppstar i mosaikartade landskap med olika
naturtyper. Med utgangspunkt fran arter kan perspektivet sedan
skalas upp for att omfatta storre landskapsavsnitt. Naturtyper som
ligger som grund for att peka ut virdetrakter ar anvindbara men
de ger dock inte bilden av hela landskapet, sa hur kan vi arbeta
vidare med funktionell GI inom en vardetrakt? Och hur kan vi fa

reservatsarbetet att arbeta med landskapsperspektiv.

Ut6ver vardetrakter ar det viktigt for langsiktigheten att dven
inkludera omraden som har god potential, d&ven om biologisk
mangfald inte ar hog dar idag. Under seminariet framkom: till
exempel vikten av andra naturtyper, som i sig sjalvt ar av mindre
varde for biologisk mangfald, men som utgor vardefulla resurser
for arterna i de biologiskt rika naturbetesmarkerna. Mojligtvis kan
vardetrakter vara ett bra underlag f6r prioriteringar da de

inkluderar flera olika naturtyper.

Gallande artperspektivet framkom flera goda exempel pa hur
funktionalitet kan forbattras med 6kad kvalitet genom justerad
skotsel. For arterna blir det darfor viktigt att inte bara identifiera
de basta omradena utan dven de med potential och ha i dtanke de
flera olika resurser som manga arter ar i behov av. For att na ut till
markagare kan exempel pa arter med olika resursbehov vara en

bra ingang for att belysa vikten av landskapsperspektivet.

Vidare gillande artperspektivet ar det viktigt att fundera pa var
vi ska satsa pa vad, det ricker inte med en strategi som kan tacka
allt. I en del valdigt intensivt brukade omraden kan vissa insatser
for ekosystemtjanstdrivande arter vara bast. Det kan dven vara bra
att satsa pa att gynna arter som klarar sig med mycket sma
omraden, ett frimarke, da det i ett landskapsperspektiv ar sma

men Viktiga pusselbitar for funktionaliteten.

Akvatiska miljoer: Det behovs ett tydligare helhetsgrepp for
de akvatiska miljéerna, och aven diskussioner som inkluderar de
bl6ta miljéerna for landlevande organismer. Har kan det vara

léimpligt for myndigheterna att se over hur de kan bistd med att

65



lyfta bade akvatiska miljéer i ett battre helhetsperspektiv och
undersoka vidare vilka forskargrupper som kan vara relevanta att
fora diskussioner om géllande denna fraga. Det finns exempelvis
verktyg for analys av GI inom akvatiska miljéer, MOSAIC, som

kunde lyftas for diskussion mer generellt inom Gl-arbetet.

éverg&n gsmiljoer: Overgingsmﬂjéer har hitintills inte
riktigt lyfts inom Gl-arbetet, forutom en mosaikmarksanalys som
bestalldes gemensamt av flera lansstyrelser i ett tidigt skede av GI-
arbetet, och som tidigare anvants av Jordbruksverket inom arbete
med kartering av jordbruksmark med héga naturvérden i Sverige

(Kartering av jordbruksmark med h6ga naturvirden (HNV) i

Sverige). Dessa miljer ar viktiga att fa med for arter som nyttjar
olika delar av landskapet. Det kan vara anvandbart att se till var
det finns mosaiklandskap och vilka arter som nyttjar
overgangsmiljoerna i just dessa landskap, exempelvis n6tskrikan
kan vara en sddan art. Som exempel pagar analyser av biologiska
varden i olika typer av brynmiljéer inom den regionala

miljéévervakningen av smabiotoper i Remiil.

Dataunderlag: Under seminariet och i den hér rapporten
niamns i férbigiende underlag som finns att arbeta med for de
olika naturtyperna. Det vore vardefullt att se hur dessa underlag
ska tas upp pa ett strukturerat sitt sa att det tydligt framgar vilka
underlag som finns och vilka som skulle behovas for att kunna
identifiera var de funktionella landskapen finns. Information om
dataunderlag har inte varit mojlig att sammanstalla inom ramen
for detta projekt men detta kan komma att tydliggéras inom

pégﬁende projekt om indikatorer f6r biologisk mﬁngfald pa
landskapsniva som finansieras av Naturvardsverket.

Komplettering av omrddesskydd: Hur fangar vi upp och
skyddar annan gron infrastruktur av vikt, som inte tas hand om av
omradesskyddet via exempelvis OECM (Other Effective Area-based
Conservation Measures). Inom exempelvis havsplaneringen ar
omraden utpekade som ar i behov av viss hinsyn, men de ér inte
formellt skyddade pa nagot sitt. Kan OECMs komplettering av
befintliga omradesskydd nyttjas for den har typen av atgarder
eftersom de finns upptagna i Konventionen om biologisk mangfald
(CBD) och aterrapportering ar pa gang. Den har typen av atgarder
kan kréva en aktiv forvaltning, som kan vara aktuellt inom flera

sektoriella landskapsomraden sasom hav skog och jordbruk.
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Slutsatser

Vad som utmirker funktionella landskap for biologisk mangfald ar
en fraga som erbjuder manga olika svar, beroende pa vilken
biologisk mangfald och funktion som ar i fokus. I detta avsnitt
presenterar vi nagra 6vergripande slutsatser utifran vad som
framkommit under arbetet med kunskapsseminariet och
sammanstallningen av den hir rapporten. Det ar dock viktigt att
vara medveten om att det just nu pagar mycket relevant
forskning, bade i Sverige och internationellt som delvis kan

komma att paverka de slutsatser vi presenterar har.

Landskap kan identifieras pa flera olika sitt, men for att forsta
om landskap ar funktionella for de organismer som nyttjar dem
behover saval avgransningen av landskapet som definitionen av
funktionalitet utga fran bade naturtyper och organismernas
resursbehov, livsmiljoernas kvalitet och rumsliga fordelning. For
att uppna funktionell konnektivitet behover livsmiljoer och
resurser finnas i tillracklig storlek och kvalitet och vara férdelade
pa ett sadant sitt att det mojliggor rorelser. Detta giller bade pa
en mindre, lokal skala dar djurs rérelser framfor allt ar de
standiga, dagliga rorelserna inom hemomraden och pa en storre,
regional skala dar rorelserna snarare handlar om spridning. Ett
entydigt fokus pa naturtyper riskerar missa viktiga férhallande
mellan naturtyper och arters olika resursbehov, dar ett
kompletterande fokus pa organismernas behov tydliggor behov av
olika naturtyper som tillsammans bildar landskap. Frin
presentationer av sektoriella landskap kan vi dra slutsatserna att
nér det finns ett tydligt mal for vad som ska uppnas (som
bevarande av en viss art) sa finns det ofta tillganglig kunskap och
data for att beskriva och identifiera funktionella landskap. I andra
fall ar kunskap, data och mélsittningar mindre tydliga. Otydliga
malsattningar kan bero pa att landskap behover fylla flera
funktioner (som olika ekosystemtjanster) kopplade till olika
biologisk mangfald, som i sig kan krava nagot olika strategi for
bevarande. I dessa fall kvarstar det viktiga diskussioner om
prioriteringar som kan bidra till att tydliggora malsattningar fér
det funktionella landskapet. Inom detta uppdrag har vi lagt mindre
vikt vid att konkretisera hur uppf6ljning av funktionella landskap
med hjilp av indikatorer kan genomféras, exempelvis vilka
indikatorer som ér aktuella. Detta beror framst pa att malen i flera
fall behover tydliggoras for att avgora vilka indikatorer som ska

anvandas nar, och varfor. Vi kan dock konstatera att det redan

67



finns en stor méngd indikatorer for biologisk méingfald som

tillimpas bade Vetenskapligt och inom myndighetsarbetet.

Avgransningarna i den hér rapporten tydliggor att akvatiska
miljéer behover presenteras och diskuteras vidare, dven i relation
till terrestra miljéer eftersom manga terrestra organismer
utnyttjar resurser i akvatiska miljoer. Till viss del saknas det aven
resonemang om 6vergangsmiljéer, som dock kan fangas upp
genom fokus pa artgrupper vars resurser fordelar sig 6ver dessa

miljoer.

Samverkan, bade inom och mellan forskning och praktik har
varit en viktig del av uppdraget. Samverkan har bidragit till att
oppna upp for en tydligare dialog om de fragor som behéver l6sas
och vi kan konstatera att det ar fortsatt viktigt att prioritera denna
dialog for en 6kad forstaelse for olika sektorers utmaningar och
ansvar, samt var det finns samforstand och var diskussioner

kvarstar.
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Indikatorer for funktionella landskap

Syftet med den hér rapporten ar att kommunicera vasentlig
ckologisk kunskap som ar relevant att ha som utgangspunkt inom
arbetet med att utveckla malbilder f6r funktionella grona
infrastrukturer i olika typer av landskap, samt vid planering av
bevarandeatgarder och uppfdljning kopplat till detta. Innehallet
bygger i huvudsak pa olika forskares redovisningar gjorda vid ett
digitalt kunskapsseminarium som genomférdes 29 november

2021.
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	Uppdraget 
	Uppdraget 
	Under våren 2021 initierade Länsstyrelserna ett samverkansuppdrag med Lunds universitet, som en del av myndigheternas arbete med Gr infrastruktur. Samverkansuppdraget omfattade två delar. En del bestod i att granska myndigheternas definitioner inom arbetet med gr infrastruktur utifrån ett vetenskapligt ekologiskt perspektiv, och att fankra granskningen med andra forskargrupper. Granskningen har slutredovisats i en separat rapport som erlämnats till Länsstyrelserna. Del två bestod i att anordna ett kunskapss

	Sammanfattning 
	Sammanfattning 
	Att utveckla en funktionell gr infrastruktur f bevarande av biologisk mångfald och stärkta ekosystemtjänster utg en del av det nationella bevarandearbetet och arbetet f att nå de nationella miljålen (M2013/1086/Nm). F detta behs det tydliga mål och beskrivningar f när den gra infrastrukturen är funktionell f de organismer som nyttjar den. Sådana beskrivningar kan omfatta storlek, kvalitet, täthet och konnektivitet av naturtyper och/eller specifika resurser som organismer beher f långsiktig erlevnad i ett la
	Att utveckla en funktionell gr infrastruktur f bevarande av biologisk mångfald och stärkta ekosystemtjänster utg en del av det nationella bevarandearbetet och arbetet f att nå de nationella miljålen (M2013/1086/Nm). F detta behs det tydliga mål och beskrivningar f när den gra infrastrukturen är funktionell f de organismer som nyttjar den. Sådana beskrivningar kan omfatta storlek, kvalitet, täthet och konnektivitet av naturtyper och/eller specifika resurser som organismer beher f långsiktig erlevnad i ett la
	akvatiska miljr. Rapporten är uppdelad i ett antal inledande och ergripande avsnitt och ett antal mer fristående sektoriella landskapsavsnitt. Avslutningsvis presenterar vi ett antal frågor som varit uppe f diskussion under samverkansuppdraget, men som inte varit mliga att inkludera i detalj i rapporten. Den här sammanfattningen presenterar innehållet i rapporten i korthet samt lyfter några ergripande slutsatser vi har kunnat dra från arbetet. 

	F att beskriva landskap och dess funktionalitet kan man utgå ifrån naturtyper eller arters behov, där en kombination av de båda utg en bra grund f att fstå vilken omfattning, kvalitet och fdelning av olika naturtyper och resurser som mjligg långsiktig erlevnad f arter i ett landskapsperspektiv. F att fstå och fja upp om landskap är, eller hur de kan bli, funktionella f biologisk mångfald finns ett stort antal feslagna indikatorer. Sådana indikatorer kan bestå av fekomst och/eller sammansättning av arter, ha
	Funktionalitet f biologisk mångfald kan se delvis olika ut beroende på sammanhang. Detta illustrerades på kunskapsseminariet och här i rapporten genom presentationer av funktionella landskap under ett antal sektoriella landskapstyper, som står inf delvis olika utmaningar f biologisk mångfald och landskapsfunktionalitet. Gemensamt f de olika landskapstyperna är att när vi vet målet, till exempel vad man vill bevara, kan vi komma relativt långt med att beskriva och identifiera funktionella landskap med tillgä
	Funktionalitet f biologisk mångfald kan se delvis olika ut beroende på sammanhang. Detta illustrerades på kunskapsseminariet och här i rapporten genom presentationer av funktionella landskap under ett antal sektoriella landskapstyper, som står inf delvis olika utmaningar f biologisk mångfald och landskapsfunktionalitet. Gemensamt f de olika landskapstyperna är att när vi vet målet, till exempel vad man vill bevara, kan vi komma relativt långt med att beskriva och identifiera funktionella landskap med tillgä
	delvis kan kräva en annan strategi än f bevarande av hotade arter. Bevarande av arter kan också vara viktigt ur andra perspektiv, såsom i ett pedagogiskt syfte. Detta kan vara av särskild vikt i urbana landskap där en stor del av befolkningen bor och verkar och där vi har goda mligheter att skapa kontaktytor mellan människa och natur, som leder till en ad kunskap och omtanke om naturen runt omkring oss. Akvatiska miljr var inte representerade under seminariet men ett kortfattat avsnitt har arbetats in i rap

	Från diskussioner under seminariet och arbetets gång har det framkommit några frågor som anses särskilt viktiga att arbeta vidare med. Samverkan och kommunikation mellan forskning och praktik är en fortsatt viktig åtgärd f att erbygga otydligheter och fstå olika resonemang och ståndpunkter bättre, i syfte att tydligga målbilder och prioriteringar som b gras i arbetet med bevarande av biologisk mångfald. Gällande prioriteringar behs en ad fståelse f att åtgärder kan ha olika effekt på olika biologisk mångfal
	Sammanfattningsvis finns det en hel del kunskap och metoder som redan idag kan användas f att beskriva och identifiera funktionella landskap f ett växande antal organismer och livsmiljr. Viktiga diskussioner som kvarstår f att insatser f gr infrastruktur ska bli så effektiva som mligt är vilken biologisk mångfald och vilka funktioner som b prioriteras var. Sådana tydligare målbilder är en futsättning f det vidare arbetet med att identifiera lämpliga indikatorer f uppfjning av nationella miljål. Samverkan, b

	Inledning 
	Inledning 
	Gr infrastruktur f funktionella landskap 
	Gr infrastruktur f funktionella landskap 
	Gr infrastruktur är ett begrepp som r hur man integrerar bevarande av natur, naturliga processer och väl fungerande ekosystem i planeringsprocesser. Gr infrastruktur kan därf bidra till att långsiktigt bevara den biologiska mångfalden och ekosystemtjänster. Dessutom kan en stärkt gr infrastruktur a ekosystemens motståndskraft, eller resiliens, mot till exempel klimatfändringar. Utveckling av gr infrastruktur är därf en viktig del av det svenska miljrbetet och bidrar till att nå flera av miljvalitetsmålen (M
	Fokus på funktionalitet f biologisk mångfald innebär att den gra infrastrukturen ska bidra till arters långsiktiga erlevnad och till väl fungerande ekosystem. F att säkerställa det långsiktiga målet att bevara arter, krävs att de resurser som arterna är beroende av f att erleva, reproducera sig och sprida sig finns i tillräcklig omfattning. Arters erlevnad påverkas dock inte bara av hur mycket resurser som finns, till exempel i form av 
	Fokus på funktionalitet f biologisk mångfald innebär att den gra infrastrukturen ska bidra till arters långsiktiga erlevnad och till väl fungerande ekosystem. F att säkerställa det långsiktiga målet att bevara arter, krävs att de resurser som arterna är beroende av f att erleva, reproducera sig och sprida sig finns i tillräcklig omfattning. Arters erlevnad påverkas dock inte bara av hur mycket resurser som finns, till exempel i form av 
	lämpliga livsmiljr, utan även av livsmiljrnas rumsliga fdelning och hur sammanbundna de är (Hanski 1999; Naturvårdsverket 2010), och att det finns processer som vidmakthåller tillräckliga mängder av olika livsmiljr. F att fstå vad en funktionell gr infrastruktur f biologisk mångfald är beher fokus därf ligga på att beskriva tillgängligheten och dynamiken av livsmiljr eller resurser f organismerna i ett landskapsperspektiv (Dunning m.fl. 1992; Colding 2007). Skyddade områden är viktiga f verlevnaden av många
	Naturvårdsverket


	Arter har olika egenskaper och skiljer sig därf i sina krav på resurser och deras rumsliga frdelning och dynamik. Därf skiljer sig vad som utg ett funktionellt landskap åt mellan arter. Att skapa funktionella landskap genom att stärka den gra infrastrukturen kräver därf olika strategier f olika arter och deras livsmiljr (Ekroos m.fl. 2014; Harrison m.fl. 2014; Ricketts m.fl. 2016). Detta är en utmaning eftersom målsättningen är att bevara en mångfald av arter; olika arter kräver olika typ av gr infrastruktu
	Målbilder kan formuleras på olika sätt, till exempel genom att koppla till en viss artgrupp, en viss typ av livsmiljnaturtyp som gynnar specifika arter, eller en viss ekosystemfunktion som är viktig i landskapet. Utifrån dessa målbilder kan sedan behovet av olika gra infrastrukturer som ger landskapet den funktionalitet 
	Målbilder kan formuleras på olika sätt, till exempel genom att koppla till en viss artgrupp, en viss typ av livsmiljnaturtyp som gynnar specifika arter, eller en viss ekosystemfunktion som är viktig i landskapet. Utifrån dessa målbilder kan sedan behovet av olika gra infrastrukturer som ger landskapet den funktionalitet 
	som krävs definieras. Detta kan slutligen utga grunden f att fastställa vad som ska ervakas (indikatorer) och vilka mål f arealer som b uppnås, samt vilka potentiella hot/mligheter som finns (Noss 1990). Det finns med andra ord inte ett enkelt svar på vad funktionella landskap är och hur de ska utvärderas, men med tydliga målbilder går det att konkretisera, planera f och genomfa åtgärder som sedan kan fjas upp. 

	Rapportens syfte, avgränsning ochanvändningsområde 
	Syftet med den här rapporten är att kommunicera väsentlig ekologisk kunskap som är relevant att ha som utgångspunkt inom arbetet med att utveckla målbilder f funktionella gra infrastrukturer i olika typer av landskap, samt vid planering av bevarandeåtgärder och uppfjning kopplat till detta. Rapporten innehåller därf resonemang kring hur biologisk mångfald, landskap och funktionalitet kan definieras och hur detta är användbart vid beslut om målbilder f funktionella landskap. Detta innefattar bland annat besk
	Rapporten kan utga ett kunskapsunderlag f myndigheternas arbete med att bevara biologisk mångfald och stärka ekosystemtjänster vid planering och uppfjning av biologisk mångfald. Innehållet i rapporten ska dock inte betraktas som heltäckande, utan som en ersikt och vägledning som underlättar vidare fdjupning. Rapporten kan exempelvis användas som st i diskussioner om att formulera tydliga 
	Rapporten kan utga ett kunskapsunderlag f myndigheternas arbete med att bevara biologisk mångfald och stärka ekosystemtjänster vid planering och uppfjning av biologisk mångfald. Innehållet i rapporten ska dock inte betraktas som heltäckande, utan som en ersikt och vägledning som underlättar vidare fdjupning. Rapporten kan exempelvis användas som st i diskussioner om att formulera tydliga 
	målbilder f funktionella landskap inom arbetet med gr infrastruktur. De nuvarande målbilderna f funktionella landskap upplevs som otydliga av tjänstepersoner, och de indikatorer som används inom miljålssystemet anses vara bristfälliga när det gäller att fja upp kvalitéer av betydelse f biologisk mångfald och fångar inte upp funktionalitet på landskapsnivå. Rapporten kan även användas f att ftydliga funktionalitetsaspekter som kan vara relevanta att beakta vid utvecklig av målbilder, som enligt tjänsteperson
	-



	Hur definierar vi biologisk mångfald? 
	Hur definierar vi biologisk mångfald? 
	Biologisk mångfald är ett komplext begrepp. I detta avsnitt presenterar vi kort exempel på hur biologisk mångfald kan definieras och beskrivas vetenskapligt, samt hur detta kan tillämpas inom arbetet med funktionella landskap.  
	Vetenskapliga diskussioner om hur biologisk mångfald ska definieras har pågått sedan begreppet myntades på 1980-talet (se exempelvis Wilson 1988, eller DeLong 1996 f en sammanfattning). Begreppet biologisk mångfald handlar ergripande om variationsrikedomen av gener, arter och ekosystem (Konventionen om biologisk mångfald, CBD 1992). Det finns olika sätt att beskriva den biologiska mångfalden på de tre biologiska nivåerna, som bidrar till fståelse f variation i typer av biologisk mångfald så som fekomst och 
	Vetenskapliga diskussioner om hur biologisk mångfald ska definieras har pågått sedan begreppet myntades på 1980-talet (se exempelvis Wilson 1988, eller DeLong 1996 f en sammanfattning). Begreppet biologisk mångfald handlar ergripande om variationsrikedomen av gener, arter och ekosystem (Konventionen om biologisk mångfald, CBD 1992). Det finns olika sätt att beskriva den biologiska mångfalden på de tre biologiska nivåerna, som bidrar till fståelse f variation i typer av biologisk mångfald så som fekomst och 
	åtgärder som genomfs (till exempel bevarande av livsmiljr av olika kvalitet, omfattning, rumslig fdelning och konnektivitet) påverkar olika aspekter av den biologiska mångfalden (till exempel arter, funktioner) på olika nivåer av biologisk organisation (till exempel gener, arter, ekosystem) och olika rumsliga skalor (till exempel lokalt, regionalt, nationellt). 

	Figure
	Figur 1. Biologisk mångfald beskriver den biologiska variationen inom arter, mellan arter och mellan ekosystem (Konventionen om Biologisk mångfald), som beskriver mångfalden på olika rumsliga skalor, lokalt, regionalt eller nationellt (efter Jonsson m.fl.  2021). 

	Hur definierar vi landskap? 
	Hur definierar vi landskap? 
	Arbetet med gr infrastruktur utgår från ett landskapsperspektiv av (minst) två olika orsaker (M2012/722/Nm). F det fsta genom att fokusera på ekologiska processer på olika rumsliga skalor som bidrar till funktionella landskap, från vikten av kvalitén på lokala habitat till skapandet av funktionella nätverk på landskapsskala. F det andra genom insikten att säkerställandet av essentiella ekologiska processer på olika rumsliga skalor kräver samordnade insatser, det 
	Arbetet med gr infrastruktur utgår från ett landskapsperspektiv av (minst) två olika orsaker (M2012/722/Nm). F det fsta genom att fokusera på ekologiska processer på olika rumsliga skalor som bidrar till funktionella landskap, från vikten av kvalitén på lokala habitat till skapandet av funktionella nätverk på landskapsskala. F det andra genom insikten att säkerställandet av essentiella ekologiska processer på olika rumsliga skalor kräver samordnade insatser, det 
	vill säga att landskap är en utgångspunkt f socio-ekologiska system som kan hantera bevarandet av biologisk mångfald och ekosystemtjänster. Landskapsbegreppet kan användas f att understryka interaktioner mellan sociala och ekologiska system (Partelow 2018). Denna rapport fokuserar i fsta hand på den fsta aspekten (ekologiska processer), som sedan är en utgångspunkt f hur landskap b fvaltas. 

	Landskap f ekologiska processer kan definieras utifrån flera olika perspektiv (se exempelvis Wiens 1989; 2005; Angelstam m.fl. 2013, 2019). I den här rapporten definierar vi landskap antingen utifrån naturtypsbaserade resonemang eller utifrån artbaserade resonemang (se avsnitt Funktionella landskap f biologisk mångfald). I ett ekologiskt sammanhang är det naturligt att utgå från hela landskapets sammansättning av komponenter, strukturer och funktioner f arbetet med bevarande av arter och livsmiljr, eftersom
	Naturtypsbaserade habitat och landskap
	Artbaserade habitat och landskap

	Figure

	Ö-biogeografiteori 
	Ö-biogeografiteori 
	Ö-teorin (MacArthur och Wilson 1967) beskriver hur antalet arter på en bestäms av den jämvikt som uppstår mellan kolonisation av nya arter från fastlandet och utrotning av arter på n. Denna jämvikt påverkas av s storlek, där en stre  kan koloniseras av fler arter (fler pilar från fastlandet till en strre i figuren) som därmed frskjuter jämvikten positivt, och avståndet mellan n och fastlandet, där kolonisationen påverkas negativt av at avstånd (genombruten pil i figuren) som därmed fskjuter jämvikten negati
	Metapopulationsteori 
	Metapopulationsteorin relaterar till livsmiljr i starkt fragmenterade landskap, där flera lokala populationer (subpopulationer) i separata fragment av livsmiljr tillsammans utgr en stre helhet, en metapopulation (Hanski 1999). De lokala populationerna är ofta små, och riskerar att d ut, men återkolonisation kan ske från kvarvarande populationer. Den långsiktiga verlevnaden i landskapet beror därmed på att det finns en jämvikt mellan utdende och återkolonisation (Hanski m. fl. 1995). Återkolonisation illustr

	Källor och sänkor 
	Källor och sänkor 
	I landskap som består av en mosaik av olika habitat kan lokala populationer vara kopplade till varandra via så kallade källor och sänkor (source-sink processer). Vissa områden har hg habitatkvalitet, vilket leder till god reproduktion och erlevnad (Källa), och där produceras det ett erskott av individer som sedan kan sprida sig till mindre goda habitat (Sänka) (Pulliam 1996). Från källhabitat uppstår då så kallade spill-er (spillover) effekter, då verskottet av individer bidrar till att återkolonisera habit
	Supplementering och komplettering 
	Mosaikartade landskap består av många olika miljyper som tillsammans bildar ett varierat landskap där de olika miljyperna kan ha olika värden fr organismer. Resurser (till exempel fa) kan vara så frdelat mellan olika habitat att organismer måste ra sig mellan flera habitat fr att tillgodose hela sitt behov, det vill säga områden behver nyttjas som supplement (tillägg) till varandra (Supplementering i figuren). Olika typer av resurser (exempelvis fda och boplats) kan frdela sig mellan olika habitat så att in
	Box 1. Ekologisk teori relevant f gr infrastruktur modifierad från Naturvårdsverkets rapport 6922, Ekroos m.fl. 2020. Illustrat (C) Anna Persson, . 
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	Funktionella landskap 
	Funktionella landskap 
	I detta avsnitt presenterar vi två utgångspunkter f hur funktionella landskap kan definieras utifrån naturtypsbaserade eller artbaserade perspektiv. Funktionaliteten som vi utgår ifrån inkluderar i båda fallen de futsättningar som krävs f långsiktig erlevnad f arter som fekommer i det aktuella landskapet. Dessa futsättningar består av kvaliteten, mängden och fdelningen av de resurser som arter nyttjar f sin erlevnad, fortplantning och spridning. Ekologisk teori, speciellt landskapsekologi, fklarar detta och
	Naturtypsbaserade habitat och landskap 
	Naturtypsbaserade habitat och landskap 
	En vanlig utgångspunkt f att identifiera värdefulla områden och planera bevarandeinsatser är att utgå ifrån naturtyper med olika grad av upplning i ett hierarkiskt system. Till exempel kan ett område på ett generellt plan klassas som lskog, men med hre tematisk upplning som näringsfattig bokskog. Naturtyper används främst f att beskriva omfattning och fdelning av olika specifika vegetationstyper, som i sin tur kan utga livsmiljr f ett urval av olika arter. Ett annat område där naturtyper används f att ident
	Att utgå ifrån naturtyper kan vara fdelaktigt eftersom det är lätt att kommunicera, geografiskt avgränsa och mäta i areal, och f att täcka in åtgärder f flera arter med sina huvudsakliga resurser inom en viss naturtyp (Dennis m.fl. 2014). Det krävs relativt liten ansträngning (som dock beror på graden av tematisk upplning) f att avga arealer och fdelning i landskapet av en viss naturtyp, exempelvis med hjälp av marktäckedata eller satellitervakning (Dennis m.fl. 2014). Det kan vara svårare att 
	Att utgå ifrån naturtyper kan vara fdelaktigt eftersom det är lätt att kommunicera, geografiskt avgränsa och mäta i areal, och f att täcka in åtgärder f flera arter med sina huvudsakliga resurser inom en viss naturtyp (Dennis m.fl. 2014). Det krävs relativt liten ansträngning (som dock beror på graden av tematisk upplning) f att avga arealer och fdelning i landskapet av en viss naturtyp, exempelvis med hjälp av marktäckedata eller satellitervakning (Dennis m.fl. 2014). Det kan vara svårare att 
	med små insatser avga en naturtyps kvalitet, så som heterogenitet, fekomst av vissa strukturer, ålder, funktionella konnektivitet eller abiotiska faktorer. F detta behs det oftast fältbes och mer ingående inventeringar. På senare tid har dock flera forskare och myndigheter visat på mligheten med att använda laserscanning och AI/maskininlärning f utvärdering av vissa kvalitetsaspekter, som exempelvis f skogsbestånd (Angelstam m.fl. 2021), eller i gräsmarkslandskap (Dalmayne m.fl. 2013; Mkel m.fl. 2016; Haest

	När man använder naturtyper som utgångspunkt f att identifiera funktionella landskap är det viktigt att ha i åtanke att naturtyp inte kan användas synonymt med habitat eller livsmilj även om detta implicit gs när naturtyp används som bevarandemål i sig (Dennis m.fl. 2014). En naturtyp omfattar enbart en viss vegetationstyp och är att likställa med begreppet biotop. Även om en viss naturtyp har sina karaktäristiska arter, har dessa arter i sin tur delvis olika behov. Begreppen habitat eller livsmiljutgår i s
	När man använder naturtyper som utgångspunkt f att identifiera funktionella landskap är det viktigt att ha i åtanke att naturtyp inte kan användas synonymt med habitat eller livsmilj även om detta implicit gs när naturtyp används som bevarandemål i sig (Dennis m.fl. 2014). En naturtyp omfattar enbart en viss vegetationstyp och är att likställa med begreppet biotop. Även om en viss naturtyp har sina karaktäristiska arter, har dessa arter i sin tur delvis olika behov. Begreppen habitat eller livsmiljutgår i s
	ekologiska avgränsningar och fvaltningsavgränsningar sällan stämmer erens (Borgstr m.fl. 2006).  

	F rliga arter som fjärilar och fåglar har fekomst av de resurser som arterna behver visat sig vara ett bättre alternativ f att beskriva habitat jämft med en naturtypsbaserad utgångspunkt (Canterbury m.fl. 2000; Angelstam m.fl. 2004; Dennis m.fl. 2014; Turlure m.fl. 2019). När man tar utgångspunkt i naturtyper kan därf antaganden om bevarandemål på artnivå beha kompletteras med mer detaljerad kunskap om den aktuella artens resursbehov, f att inte riskera att missbeda en arts utbredning, utveckling och/eller 
	Figure
	Figur 2. En viss naturtyp kan erlappa med en arts habitat fullständigt (1 i figuren), men ofta fdelar sig arters habitat er flera naturtyper som exempelvis i en ergångsmilj(2 i figuren), mellan en viss naturtyp och en ergångsmilj(3 i figuren), eller mellan flera olika naturtyper (3 i figuren) (modifierad efter Dennis et al. 2014). 
	En bevarandeprincip som feslagits fr ekologiska nätverk och ergripande bevarande av många arter, och som ger en enkel sammanfattning av funktionell konnektivitet, är den så kallade BBMJ-principen (Lawton m.fl. 2010). BBMJ står f Better, Bigger, More, and Joined (Isaac m.fl. 2018, se fig. 3), alltså bättre, stre, fler och länkade (BSFL). ”Bättre” syftar på den lokala habitatkvaliteten och ”strre” på storleken av habitatytorna. Dessa två faktorer rankas hst f det är de som starkast styr organismernas fortplan
	En bevarandeprincip som feslagits fr ekologiska nätverk och ergripande bevarande av många arter, och som ger en enkel sammanfattning av funktionell konnektivitet, är den så kallade BBMJ-principen (Lawton m.fl. 2010). BBMJ står f Better, Bigger, More, and Joined (Isaac m.fl. 2018, se fig. 3), alltså bättre, stre, fler och länkade (BSFL). ”Bättre” syftar på den lokala habitatkvaliteten och ”strre” på storleken av habitatytorna. Dessa två faktorer rankas hst f det är de som starkast styr organismernas fortplan
	f en stre mängd arter (såsom paraplyarter, se vidare resonemang under avsnitt om Artbaserade habitat och landskap). 

	Figure
	Figur 3. En ergripande bevarandestrategi feslagen av Lawton m.fl. (2010), och som är väl grundad i ekologisk teori, lyfter åtgärder f bevarande av biologisk mångfald i prioriteringsordningen a) ad kvalitet, b) ad storlek, c) ad mängd habitat, som d) är bättre funktionellt sammanlänkade samt e) åtgärder f att fbättra områden mellan habitatet (figur efter Isaac m. fl. 2018, från Ekroos m.fl. 2020, illustrat © Anna Persson, ). 
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	Artbaserade habitat och landskap 
	Artbaserade habitat och landskap 
	När fokus är på bevarande av enskilda arter, eller bevarande av artgrupper med gemensamma behov, är det lämpligt att utgå ifrån arternas specifika resursbehov fr att definiera habitat och dess bevarande på en landskapsskala (Dennis m.fl. 2014; Olsson och Bolin 2014; Turlure m.fl. 2019). En resursbaserad definition kan utgå ifrån sammansättningen, fdelningen och tillgängligheten av de resurser som arten i fråga är beroende av, där skärningspunkten mellan de tre komponenterna är ett sätt att beskriva det funk
	-

	En utgångspunkt i en resursbaserad definition kräver kunskap om de arter som är i fokus jämft med en naturtypsbaserad utgångspunkt. Detta kan tolkas som att det är svårare att använda en resursbaserad utgångspunkt än en naturtypsbaserad utgångspunkt, men skillnaden är att när arter står i centrum blir resursfrågan mer explicit medan den finns implicit närvarande när man utgår från naturtyper. Även när informationen om resursbehov är bristfällig, är den resursbaserade utgångspunkten ett bra alternativ f att 
	En resursbaserad utgångpunkt tillämpas idag exempelvis inom arbetet med ÅGP, åtgärdsprogram f hotade arter. Åtgärdsprogram f hotade arter är ett komplement till skyddad eller på annat sätt naturvårdsfvaltad natur, då denna natur inte är tillräcklig f att exempelvis tillgodose resursbehovet hos arter som har särskilda krav på resurser i sin livsmilj(se vidare beskrivning hos ). 
	Naturvårdsverket

	Figure
	Figur 4. En schematisk illustration av ett artbaserat(resursbaserat) habitat. Resursers sammansättning representerar alla de olika resurser som den aktuella arten nyttjar, fdelningen av resurserna visar på hur samtliga resurser fekommer i landskapet, exempelvis jämt utspritt eller mer sporadiskt/heterogent (i tid och rum) samt hur två olika resurser är mer separerade från varandra eller erlappande. Tillgängligheten beskriver i vilken omfattning, det vill säga kvantitet och kvalitet, resurserna fekommer. De 
	F att beskriva ett funktionellt landskap är det fdelaktigt att kombinera en naturtypsbaserad och en artbaserad utgångspunkt, och låta perspektiven komplettera varandra. Bevarandemålen f naturtyper bidrar till att identifiera vilket landskap som är i fokus, där en fsta erskådlig kartläggning av fekomst, omfattning och fdelning av naturtyper av vikt f målbilden kan identifieras med hjälp av relativt lättillgänglig information. F att vidare fstå funktionaliteten i detta landskap, med utgångpunkt i målbilden, k


	Indikatorer 
	Indikatorer 
	I detta avsnitt beskriver vi ergripande syftet med att använda sig av indikatorer, vad som nskas av en indikator och olika sätt att identifiera lämpliga indikatorer beroende på vad som ska utvärderas. Avsnittet innehåller några beskrivningar av vanligt fekommande indikatorer på fekomst och sammansättning av arter och naturtyper, strukturer, funktioner på olika rumsliga skalor, samt exempel på hur de kan tillämpas. Vi har inte ambitionen att i detalj feslå vilka indikatorer som ska användas f att fja upp spe
	Indikatorer f biologisk mångfald på landskapsnivå ()
	naturvardsverket.se


	Vad är indikatorer och hur är de användbara f att fstå om landskap är eller kan bli funktionella? Rent definitionsmässigt ska en indikator visa på om något (här ett landskap) fhåller sig på ett visst sätt (här funktionellt), med avseende på ett särskilt syfte (här bevara biologisk mångfald). Indikatorn ska därmed i detta sammanhang ge en signal om huruvida landskapet i fråga mligg en långsiktig erlevnad f den biologiska mångfald som står i fokus. I fhållande till policyarbete, som exempelvis handlingsplan f
	En rad egenskaper som är skvärda hos bra indikatorer har beskrivits både inom den vetenskapliga litteraturen (se exempelvis Munn 1988; Noss 1990; Pressey m.fl. 2021) och inom policyområdet (se exempelvis OECD 2019; Sahlin m.fl. 2020; Pilstjärna och Hannerz 2020). Några av de egenskaper som återkommer i olika beskrivningar är; 1) de ska ge en tidig signal, 2) mligga en utvärdering av flera olika stressfaktorer f ekosystemet, 3) vara relativt oberoende av provstorlek, 4) lätta och 
	En rad egenskaper som är skvärda hos bra indikatorer har beskrivits både inom den vetenskapliga litteraturen (se exempelvis Munn 1988; Noss 1990; Pressey m.fl. 2021) och inom policyområdet (se exempelvis OECD 2019; Sahlin m.fl. 2020; Pilstjärna och Hannerz 2020). Några av de egenskaper som återkommer i olika beskrivningar är; 1) de ska ge en tidig signal, 2) mligga en utvärdering av flera olika stressfaktorer f ekosystemet, 3) vara relativt oberoende av provstorlek, 4) lätta och 
	-

	kostnadseffektiva att mäta, samla in, analysera och beräkna, 5) kunna särskilja mellan naturlig påverkan och antropogena (mänskligt orsakade) effekter, och 6) relevanta i frhållande till en ekologisk process som är av intresse. Med tanke på alla dessa skvärda egenskaper och komplexiteten i de svar som efterfrågas är det inte rimligt att identifiera en universal indikator, utan det krävs en samling av indikatorer särskilt anpassade till att svara på relevanta frågeställningar relaterade till den aktuella mål

	En samling indikatorer kan till exempel bestå av mått på olika aspekter av den biologisk mångfald, som de tidigare presenterade biologiska nivåerna; gener, arter och ekosystem, samt från skalor som beskriver funktionalitet lokalt och på landskapsnivå (fig. 1, se avsnitt ). Det finns en mängd litteratur, både vetenskaplig och policyrelaterad, som beskriver hur val av indikatorer kan gas (Noss 1990, 1999; EEA 1999; EEA 2007; Vandewalle 2010; Pressey m.fl. 2021) och även vilka indikatorer som är lämpliga att a
	Hur definierar vi biologisk mångfald
	-

	Figure
	Figur 5. DPSIR ramverket som framf allt används inom miljålsarbete f att identifiera en lämplig uppsättning indikatorer i relation till skade mål. Ramverket identifierar (i) Drivkrafter (Driving forces), (ii) resulterande Hot (Pressures), (iii) mot miljs Tillstånd (States of the environment) och (iv) Påverkan (Impacts) från resulterande fändringar i miljvalitet samt (v) samhällets Responsfaktorer (Responses) på miljändringen (EEA 1999). 
	Indikatorer som används inom DPSIR är så kallade beskrivande indikatorer f vad som händer med milj och människan (EEA 1999). DPSIR med beskrivande indikatorer är den mest använda typen av indikatorer inom den europeiska miljålsrapporteringen. Exempel på andra indikatorer som definierats inom policyområdet men som tillämpas i mindre utsträckning och därf inte redovisas i detalj här är; I) Prestationsindikatorer (Spelar det någon roll?), II) Effektivitetsindikatorer (Blir det bättre?) och III) Välfärdsindikat
	-
	-
	-

	Av de vetenskapliga fslag på indikatorer som granskats f den här rapporten, utgår flera från liknande resonemang. Här presenterar vi några grundläggande tankar gällande val och kriterier f indikatorer som kan vara relevanta f funktionella landskap f biologisk mångfald (baserade på exempel från Noss 1990; Failing och Gregory 2003; Green m.fl. 2005; Hezri och 
	Av de vetenskapliga fslag på indikatorer som granskats f den här rapporten, utgår flera från liknande resonemang. Här presenterar vi några grundläggande tankar gällande val och kriterier f indikatorer som kan vara relevanta f funktionella landskap f biologisk mångfald (baserade på exempel från Noss 1990; Failing och Gregory 2003; Green m.fl. 2005; Hezri och 
	Dovers 2006; Donnelly m.fl. 2007; Mace m.fl. 2010; Vandewalle m.fl. 2010; Sidding m.fl. 2016; Pressey m.fl. 2021). Inledningsvis beher indikatorerna vara relevanta f sitt syfte vilket kan preciseras genom att beskriva, med utgångpunkt i målbilden, vad som beher fjas upp/samlas in/ervakas, varf och hur ofta (design). Därefter är det lämpligt att sammanställa befintlig kunskap och datamaterial, inhämta ny kunskap och data om nvändigt, f att fastställa nuvarande status och identifiera vilka potentiella hot som

	I avsnitten nedan presenterar vi några exempel på indikatorer som kan vara av intresse fr att utvärdera funktionella landskap, men det finns mångt fler exempel än de som vi tar upp här och fler är på gång (se exempelvis pågående arbete med ). Avsnitten är uppdelade på indikatorer f fekomst och sammansättning av arter och ekosystem, indikatorer gällande spatiala och temporala strukturer och indikatorer fr ekosystemens funktioner. Vi presenterar även kort några exempel på vad vi kallar samlingsindikatorer som
	indikatorer i skogsmiljr

	Fekomst och sammansättning 
	Fekomst och sammansättning 
	Under detta avsnitt presenterar vi några exempel på indikatorer som beskriver fekomst eller på olika sätt sammansättningen av arter och ekosystem. Den här typen av indikatorer är vanligt att använda sig av f att beskriva tillstånd f och påverkan på biologisk mångfald och används inom bland annat inom miljålsrapporteringen. 
	En typ av indikator som vanligen tillämpas f att beskriva den biologiska mångfaldens status är fekomst, tillstånd och trender f indikatorarter (Sidding m.fl. 2016). Dessa kan användas både som en enskild indikator (en enskild art) och som en samling indikatorarter f att ge en mer heltäckande bild (Sidding m.fl. 2016). Indikatorarterna, som är beroende av mer eller mindre specifika livsmiljr, antas spegla den biologiska mångfalden i ett vidare perspektiv, till exempel f en grupp av arter som har liknande kra
	Figure
	Bild 1. En vanlig indikatorsart i form av lunglav på en gammal sälg i Vilhelmina. Fotograf, Per Angelstam. 
	Fekomst och sammansättning kan också tillämpas f att beskriva mångfalden av arter eller artsamhällen, exempelvis med olika diversitetsindikatorer. Diversitetsindikatorer kan tillämpas f att beskriva mångfald lokalt inom ett avgränsat område, så kallad α-alfadiversitet, eller mer regionalt f att beskriva mångfald mellan olika områden med hjälp av så kallad βbetadiversitet (Jost m.fl. 2010; Tuomisto 2010) (se även Sahlin m.fl. 2020 f fler tillämpningar). Det enklaste mångfaldsmåttet är antalet arter, som väge
	-
	-


	Strukturella indikatorer 
	Strukturella indikatorer 
	Strukturella beskrivningar av landskap- och habitat så som area, kvalitet och fdelning av naturtyper, egenskaper och resurser är också vanliga att tillämpa som indikatorer. Strukturella indikatorer används ofta i bevarandesyfte på landskapsnivå, där måtten används f att identifiera mnster viktiga f biologisk mångfald, som exempelvis närliggande områden av samma naturtyp vilka tillsammans kan hysa omfattande biologiska värden i ett landskapsperspektiv.  
	Strukturella indikatorer har feslagits inom vetenskapen f att bland annat identifiera kritiska aspekter att ta hänsyn till f att bevara biologisk mångfald (Hanski 2011). Sådana kritiska aspekter kan exempelvis vara trkelvärden som inte b understigas när det gäller mängden och fdelningen av habitat i ett fragmenterat landskap (Fahrig m.fl. 2003; Hanski 2011; Angelstam m.fl. 2020). Hanski (2011) har feslagit en tumregel om att bevara en tredjedel av en tredjedel, som innebär att en tredjedel av landskapet avs
	Strukturella indikatorer har feslagits inom vetenskapen f att bland annat identifiera kritiska aspekter att ta hänsyn till f att bevara biologisk mångfald (Hanski 2011). Sådana kritiska aspekter kan exempelvis vara trkelvärden som inte b understigas när det gäller mängden och fdelningen av habitat i ett fragmenterat landskap (Fahrig m.fl. 2003; Hanski 2011; Angelstam m.fl. 2020). Hanski (2011) har feslagit en tumregel om att bevara en tredjedel av en tredjedel, som innebär att en tredjedel av landskapet avs
	understryker att skyddet ska inkludera områden av särskild betydelse f biologisk mångfald och ekosystemtjänster som ska bevaras genom effektivt och inkluderande fvaltade, ekologiskt representativa och väl fbundna system av reservat och andra effektiva områdesbaserade skyddsåtgärder, som också är väl integrerade i omgivande landskap. 

	Strukturella indikatorer kan användas f att avga kvalitet lokalt eller regionalt, där h strukturell variation eller heterogenitet ofta är positivt då det medf en ad motståndskraft inom ett habitat eller ekosystem (Oliver m.fl. 2015). Strukturella indikatorer f naturtyper på landskapsskala och resurser lokalt kan lämpligen användas i kombination med en indikator f fekomst eller sammansättning, där kunskap om behoven f långsiktig erlevnad i ett landskapsperspektiv f en indikatorart bidrar till att fastställa 

	Funktionella indikatorer 
	Funktionella indikatorer 
	Indikatorer f funktionella landskap kan även vara inriktade på att mäta och beskriva hur väl de ekologiska processerna som bevarar livskraftiga populationer fungerar, och bidrar till att bidra med olika ekosystemtjänster i landskapet.  
	Funktionalitet kan exempelvis studeras genom att fja upp produktivitet, f biologisk mångfaldsfunktioner kan detta vara total mängd biomassa (van der Plas 2019), eller mer kopplat till ekosystemtjänstfunktioner kan det vara skdenivåer f gror som är beroende av funktionsdrivande organismer (Moonen och Bárberi 2008). Indikatorer f ekosystemfunktioner kan även vara fekomst, täthet och sammansättning av arter som är viktiga f specifika ekosystemfunktioner, såsom pollinater f vissa växter i naturliga habitat elle
	Funktionalitet kan exempelvis studeras genom att fja upp produktivitet, f biologisk mångfaldsfunktioner kan detta vara total mängd biomassa (van der Plas 2019), eller mer kopplat till ekosystemtjänstfunktioner kan det vara skdenivåer f gror som är beroende av funktionsdrivande organismer (Moonen och Bárberi 2008). Indikatorer f ekosystemfunktioner kan även vara fekomst, täthet och sammansättning av arter som är viktiga f specifika ekosystemfunktioner, såsom pollinater f vissa växter i naturliga habitat elle
	tillräcklig/brist på arealer, låg/h habitatkvalitet och h/låg funktionell konnektivitet (Vandewalle m.fl. 2010). 

	Samlingsindikatorer 
	Som tidigare nämnts så kan de olika indikatorerna kombineras f att samlat beskriva flera aspekter av funktionalitet f biologisk mångfald i matematiska modeller såsom habitatmodeller eller olika landskapsindex. Utgångspunkten f den här typen av indikatorer är ofta en arts eller artgrupps resursbehov f nvändiga ekologiska processer, kombinerat med de unika egenskaper som kan påverka hur arterna svarar på olika fändringar, samt strukturell information om landskapet som är viktig f arterna. Genom att mäta eller
	Indikatorer f biologisk mångfald på landskapsnivå



	Funktionalitet i olika landskapstyper 
	Funktionalitet i olika landskapstyper 
	De fjande fyra textavsnitten hanterar funktionella landskap sektoriellt med fokus på fyra huvudsakliga typer av landskap: skogslandskap, gräsmarkslandskap, odlingslandskap och urbana landskap. Även om akvatiska miljr inte omfattades i uppdraget har vi inkluderat ett kortare avsnitt här i syfte att lyfta några exempel inf det vidare arbetet med dessa landskap. Uppdelningen i olika landskapstyper innebär inte att de resonemang som fs under varje avsnitt enbart är gällande f det aktuella landskapet eller att d
	De fjande fyra textavsnitten hanterar funktionella landskap sektoriellt med fokus på fyra huvudsakliga typer av landskap: skogslandskap, gräsmarkslandskap, odlingslandskap och urbana landskap. Även om akvatiska miljr inte omfattades i uppdraget har vi inkluderat ett kortare avsnitt här i syfte att lyfta några exempel inf det vidare arbetet med dessa landskap. Uppdelningen i olika landskapstyper innebär inte att de resonemang som fs under varje avsnitt enbart är gällande f det aktuella landskapet eller att d
	Funktionella landskap f gr infrastruktur
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	 Smith, Urbana landskap - Anna S. Persson. Akvatiska miljr – Per Angelstam. Vidare har Erik Andersson bidragit med ffattande av avsnittet om urbana landskap. Avsnitten är granskade och godkända f inkludering i rapporten. Textavsnitten är mliga att läsa som fristående avsnitt och syftar till att bidra med goda exempel på hur målbilder kan variera beroende på vilken biologisk mångfald som är i fokus, men även med om fokus är biologisk mångfald som sådan eller mångfaldens värde f människor i form av ekosystemt


	Skogslandskap 
	Skogslandskapet är en av de svenska landskapstyper som brukas flitigt av människan, och där det därf ofta finns många, ibland konkurrerande mål, f dess nyttjande. Skogen är att betrakta dels som ett odlingssystem f produktion av skogsråvara, dels som ett komplext dynamiskt system f den biologiska mångfalden med motsvarande mål f bevarande. Skogen är också viktig f människan på olika sätt, och f klimatreglering. Politiskt är målen f produktion och biologisk mångfald idag formellt likställda (Regeringen 2008)
	Skogens flera nyttor 
	Skogen är det dominerande markslaget i Sverige, med 69 % av landytan klassad som skogsmark, och där merparten av skogsmarken nedanf fjällskogarna består av produktionsskog (SLU 2021). Endast ungefär 9 % av skogsmarken är formellt 
	Skogen är det dominerande markslaget i Sverige, med 69 % av landytan klassad som skogsmark, och där merparten av skogsmarken nedanf fjällskogarna består av produktionsskog (SLU 2021). Endast ungefär 9 % av skogsmarken är formellt 
	skyddad i någon form, exempelvis genom nationalparker, naturreservat, biotopskyddsområden eller naturvårdsavtal (SCB 2021:5), med en ervägande del i den fjällnära skogen. Över tid har andelen skog som fokuserar på att producera industriråvara at, medan äldre skog, mer gynnsam f att bevara biologisk mångfald, har minskat kraftigt. Denna process bjade i sra och mellersta Sverige f lång tid sedan, men drde längre i norra Sverige där detta fortfarande pågår (Svensson m.fl. 2018, Angelstam och Manton 2021; Natur

	Skogen är fdelad er flera ekologiska regioner definierade av klimat- och markkvalitetsfhållanden och kan grovt indelas i fjällbjksregionen i norra Sverige, norra och sra barrskogsregionen i norra och mellersta Sverige fjt av barrblandskogar och lskogsregionen längst i ser. Sveriges nord-sydliga utsträckning medf att skogen innehåller många olika livsmiljr. Enligt Art- och habitatdirektivets naturtypsklassning (Eide m.fl. 2014; 92/43/EEC) fekommer 16 olika naturtyper f skog i Sverige. Olika skogsnaturtyper h
	Funktionalitet fr biologisk mångfald 
	F att utvärdera eller utveckla en funktionell gr infrastruktur krävs det kännedom om tillstånd och trender f skogens livsmiljr, arter och dess resurser. Mjligheten att en art ska 
	F att utvärdera eller utveckla en funktionell gr infrastruktur krävs det kännedom om tillstånd och trender f skogens livsmiljr, arter och dess resurser. Mjligheten att en art ska 
	trivas i en viss livsmiljminskar allteftersom resurserna som utg dess livsmiljminskar. Påverkan f arten är initialt liten, men efter en viss flust av resurser (ett så kallat trkelvärde) riskerar arten fsvinna ur landskapet (se figur 6). Om resurserna i form av kvalitet är låga från brjan, eller om arten har ha resurskrav, kan den negativa effekten uppstå tidigare (hre trkelvärde), där kunskap om hackspettars behov av d ved f att hitta fa utg ett bra exempel på hur trkelvärden kan variera med kvalitet (Angel

	Figure
	Figur 6. Det finns trkelvärden f hur flust av livsmiljr påverkar arter i ett landskap (från Angelstam och Andersson 1997). Illustratr Martin Holmer. 
	Ovan beskrivna exempel med utgångspunkt i en art, gärna karismatisk, dess livsmiljoch resurskrav, är en mlig utgångspunkt f att ta fram målbilder gällande funktionella landskap (Schlagloth m.fl. 2018). Det är även en utgångspunkt f 
	Ovan beskrivna exempel med utgångspunkt i en art, gärna karismatisk, dess livsmiljoch resurskrav, är en mlig utgångspunkt f att ta fram målbilder gällande funktionella landskap (Schlagloth m.fl. 2018). Det är även en utgångspunkt f 
	bedning av status, åtgärder och uppfjning av landskapets funktionalitet, något som forskare vid flera lärosäten i Sverige tillämpar på olika sätt. I projekt vid SLU (Angelstam m.fl. 2020) och vid Mittuniversitetet () använder sig forskare exempelvis av olika mått f att mäta skogens kvalitet, i syfte att ga bedningar av skogens funktionalitet med hjälp av modelleringar (se Svensson m.fl. 2019, rapport 6910 f detaljerad beskrivning av ingående data, modeller och mjukvaruprogram som används). I detta projekt h
	Indikatorer f skogslandskapets gra infrastruktur


	Skogsområden med ha naturvärden spelar en särskilt viktig roll som värdekärnor f fungerande gra infrastrukturer genom att tillhandahålla livsmiljer f ett stort antal arter, och bidra till att leverera olika ekosystemtjänster. Att identifiera sådana områden kräver vanligtvis kostsamma och tidskrävande fältundersningar. Inom pågående arbeten i forskagruppen från SLU och Mittuniversitet används satellitdata, som analyseras med hjälp av så kallad machine learning (AI), f att på ett resurseffektivt sätt bidra me
	Skogsområden med ha naturvärden spelar en särskilt viktig roll som värdekärnor f fungerande gra infrastrukturer genom att tillhandahålla livsmiljer f ett stort antal arter, och bidra till att leverera olika ekosystemtjänster. Att identifiera sådana områden kräver vanligtvis kostsamma och tidskrävande fältundersningar. Inom pågående arbeten i forskagruppen från SLU och Mittuniversitet används satellitdata, som analyseras med hjälp av så kallad machine learning (AI), f att på ett resurseffektivt sätt bidra me
	(ROC AUC i intervallet 0,86 - 0,88 f alla ekoregioner). Med hjälp av en omfattande uppsättning av oberoende rumsliga data bekräftade vi de futspådda sannolikheterna f skogar med ha bevarandevärden i verkligheten. Identifiering av skogar med ha naturvärden som tas fram via AI kan sedan användas f analyser enligt BSFL-principen (Lawton m.fl. 2010), baserat på aktuella arters karaktärsdrag och resursbehov, och användas i modelleringar som tydligg sannolikheten f en funktionell gr infrastruktur i olika skogstyp

	Figure
	Figur 7. Illustration av fyra potentiella tillstånd f olika kombinationer av skogars grad av naturlighet illustrerad med de tre axlarna; naturligt fekommande arter, strukturer och processer (naturligheten ar längs med axlarna). Skog 1 representerar ett naturligt dynamiskt skogslandskap med alla fekommande arter, strukturer och processer. Skog 2 är ett isolerat litet skogsfragment med fortfarande ganska naturliga strukturer men f litet fr att upprätthålla livskraftiga stammar eller naturliga stningsdynamik. 
	Ovanstående exempel visar på olika sätt att identifiera funktionella landskapsavsnitt med hjälp av modelleringar av strukturella indikatorer kombinerat med kunskap om indikatorarters resursbehov och egenskaper, eller med hjälp av 
	Ovanstående exempel visar på olika sätt att identifiera funktionella landskapsavsnitt med hjälp av modelleringar av strukturella indikatorer kombinerat med kunskap om indikatorarters resursbehov och egenskaper, eller med hjälp av 
	kännedom om arters faktiska fekomst (inventeringsdata). Dessa tillvägagångssätt kan kompletteras med att inkludera skogens dynamiska komplexitet, med exempelvis skogar i succession, kulturpåverkan i brutna mosaiklandskap och brandfält (se Larocque m.fl. 2016), liksom att utvärdera olika intressentgruppers visioner. 

	F att skapa motståndskraftiga skogslandskap, vilket är en viktig aspekt f funktionalitet er tid, beher systemen tåla och kunna återgå till produktiva system f biologisk mångfald och ekosystemtjänster, även vid extrema händelser så som svår torka eller brand. F att uppnå hre motståndskraft behs det olika typer av sksel i skogslandskapet som skapar variation i skogens struktur och funktion (Kuuluvainen m.fl. 2021), och mer fokus på de processer som påverkat de skogliga ekosystemens funktion, så som klviltbete
	Diskussionerna om biologisk mångfald i skogen, med fokus på allt från fekomst av arter till resiliens, har pågått under en längre tid, och har intensifierats (Angelstam m.fl. 2022) i skenet av riktlinjer om biologisk mångfald och skog på EU-nivå (EU kommissionen 2020, 2021). I detta avsnitt har vi presenterat några exempel på funktionella landskap f olika skogstyper och arter, och hur dessa kan fjas upp, men skogen som dynamiskt system behver beaktas i stre omfattning f att bättre fstå funktionalitet er tid
	Gräsmarkslandskap 
	Gräsmarker utg, till skillnad från skog, en väldigt liten andel av Sveriges totala markareal. Mindre än 5 % av landets yta består av naturligt gräsbevuxen mark (Jordbruksverket och SCB 2019). Med rätt futsättningar, som exempelvis vid näringsfattiga fhållanden i ängs- och betesmarker, har gräsmarker en potential att hysa stor biologisk mångfald (Pärtel m.fl. 2005; Melts m.fl. 2018), och till bidragande av ekosystemtjänster (Bengtsson m.fl. 
	2019). I detta avsnitt är just dessa biologiskt rika livsmiljr i fokus, där en stor andel av arterna knutna till ängs- och betesmarkerna är specialiserade till de resurser som återfinns just här. I takt med att plantageskogarna blir tätare och tätare blir också utrymmet mindre f gräsmarksarter i våra skogar (Hedwall och Brunet 2016), vilket ytterligare fstärker betydelsen av dessa marker. 
	Biologisk mångfald i gräsmarker 
	Mängden ängs- och betesmarker har minskat kraftigt i takt med vårt fändrade nyttjande av gräsmarker som källa till foder f våra betesdjur, exempelvis har vervägande andel av hagmarkerna fsvunnit sedan 1940-talet (Eriksson m.fl. 2002; Adriaens m.fl. 2006; SCB 2019). Tidigare gräsmarker har till stor del vuxit igen, eller så har markanvändningen fändrats på annat sätt så att dess värden f gräsmarkens biologiska mångfald minskat. Att bibehålla funktionella och biologiskt rika gräsmarkslandskap, trots en liten 
	Anledningen till att vi trots minskningen av andelen gräsmarker har arter kvar i vissa landskap är antingen på grund av att det råder en utdndeskuld i dessa landskap (Lindborg och Eriksson 2004; Cousins 2009; Kuussaari m.fl. 2009), eller f att landskapen de facto är funktionella f arterna. Men var går gränserna fr när gräsmarkslandskap blir funktionella? Det går att identifiera, men beror såklart på vilka arter som är i fokus. Ett exempel på vad som utg ett funktionellt habitat och landskap f dagfjärilar ka
	Funktionella gräsmarker f hotade arter 
	Inledningsvis beher vi fst fstå fjärilens resursbehov lokalt. F fjärilar som beher resurser i form av värdväxter och nektarkällor, har studier visat att just tillgången, det vill säga mängd och kvalitet, av värdväxterna är avgande f både populationstäthet och populationsstorlek (Thomas m.fl. 2011). Gullvivefjärilens resursbehov visar på ett illustrativt sätt hur viktig resurstillgången, mängd och kvalitet inom räckhåll, är f populationstillväxt. Gullvivefjärilen är, som namnet antyder, beroende av just gull
	Figure
	Bild 2. Studier har visat att det inte bara är fekomst av resurser som är viktigt, utan även kvalitet av resursen (Grieff-Andersson 1998; Persson 2006. Exempelvis har stora gullvivor visats vara äggbärande i stre utsträckning än små gullvivor (Greiff-Andersson 1998; Turner m.fl. 2009). Gullvivefjäril på gullviva, fotograf Karl-Olof Bergman. 
	Ett ytterligare exempel på betydelsen av lokal habitatkvalitet är dårgräsfjärilen, som har en särskild preferens f att lägga ägg på värdväxten lundstarr i ergångsmiljr mellan slutna och pna gräsmarksytor (Bergman 1999). Studier av ytterligare en fjärilsart, väddnätfjäril, visar även de att stre plantor av värdväxten ängsvädd fedras f äggläggning och av larvkolonier (Johansson m.fl. 2019). Bete kan dessutom påverka resurstillgången starkt negativt, resulterande i betydligt färre bon per hektar jämft med områ
	Ett ytterligare exempel på betydelsen av lokal habitatkvalitet är dårgräsfjärilen, som har en särskild preferens f att lägga ägg på värdväxten lundstarr i ergångsmiljr mellan slutna och pna gräsmarksytor (Bergman 1999). Studier av ytterligare en fjärilsart, väddnätfjäril, visar även de att stre plantor av värdväxten ängsvädd fedras f äggläggning och av larvkolonier (Johansson m.fl. 2019). Bete kan dessutom påverka resurstillgången starkt negativt, resulterande i betydligt färre bon per hektar jämft med områ
	dessutom leda till en ad risk f lokalt utdnde (Johansson m.fl. 2020). F vissa arter krävs det mer än en resurs f att arten ska finnas och erleva långsiktigt. Bastardsvärmaren är ett sådant exempel, här gäller samma principer med gynnande genom stora värdväxter (käringtand) där dessutom områden med hvuxen vegetation behs f puppstadiet och områden med riklig tillgång till nektarkällor som åkervädd, rklint och tistlar f de vuxna fjärilarna (Sarin och Bergman 2010). Med de ovan nämnda exemplen framgår det att k

	En ytterligare faktor som är viktig f långsiktig erlevnad och motståndskraft lokalt är ad variation (heterogenitet) (Scherer m.fl. 2021; Johansson m.fl. 2022). Sannolikheten f mer heterogenitet i ett område ar med area, ett stort område hyser ofta lite fler olika mikroklimat, där exempelvis några blare eller skuggigare partier kan bidra med värdefulla refugier under ett år med extrem torka (Nice m.fl. 2019; Johansson 2022). 
	Med kännedom om arters resursbehov kan vi få en uppfattning om vad som behs i ett landskap fr långsiktig erlevnad, men hur vet vi var resurserna beher finnas? På landskapsnivå handlar det om att identifiera relevant rumslig skala där tillräcklig mängd måste finnas inom räckhåll f de aktuella arternas relsemster. I våra fragmenterade gräsmarkslandskap är det viktigt ha tillräckligt stora arealer av naturtyper med futsättningar att hysa lämpliga habitat i ett stre landskapsperspektiv (Kean 2006). Detta är en 
	Funktionella landskap kräver både h habitatkvalité hos enskilda områden men även goda grannar (andra områden av h kvalité inom artens spridningsfmåga). Hur många goda grannar behs då? Utdnderisken minskar desto fler lämpliga områden som finns i systemet, med studier som visar på att ca 15-30 områden i systemet kan utga trkelvärden f antalet grannar som behs (Hanski m.fl. 1996; Thomas och Hanski 1997; Bergman 2001; Bergman och Kindvall 2004). Om lokalerna väljs slumpmässigt blir det sämre effekt än om man sa
	Det är givetvis viktigt med gräsmarker f gräsmarksspecialister, men vilken påverkan har vriga områden i landskapet på dessa arter? Studier som underser andra naturtypers effekt på gräsmarksspecialister har visat på positiva effekter av mängden skog i landskapet, men tvärtom negativa effekter av jordbruk (Bergman m.fl. 2018). De positiva effekterna av skog i landskapet beror sannolikt på att skogen erbjuder viktiga resurser f gräsmarksarter beroende av flera olika resurser, som är knutna till exempelvis ergå
	Det intressanta med redovisningen av effekter ovan är att det visar vikten av att betrakta landskap som en helhet. Olika naturtyper bildar landskapen tillsammans, kopplade via arternas resursbehov. Det spelar därmed roll fr arter kopplade till en viss naturtyp, här gräsmarksspecialister, hur vi också sker andra naturtyper, i detta fall skogsmiljr eller marginella gräsmarker såsom kraftledningsgator eller kantzoner i odlingslandskapet. 
	Figure
	Bild 3. Olika naturtyper bildar landskap tillsammans via arternas behov av olika resurser. Fekomst av skogsmark i landskapet kan således ha en positiv påverkan på gräsmarksspecialister. Ovan Fågelsångsdalen i Dalby, fotograf Åke Lindstr. 
	Det har gjorts fs att identifiera funktionella landskap f gräsmarksspecialister och där har utgångspunkten varit inventeringar av fjärilar i ett representativt urval av Sveriges värdefulla gräsmarker inom Jordbruksverkets kvalitetsuppfjning av ängs- och betesmarker samt regional miljvervakning av fjärilar enligt samma metodik (Bergman m.fl. 2015). Genom att undersa sannolikheten f fekomst av arter mot total area hagmark på olika skalor kunde en landskapsskala identifieras som gräsmarksspecialister och rlist
	Det har gjorts fs att identifiera funktionella landskap f gräsmarksspecialister och där har utgångspunkten varit inventeringar av fjärilar i ett representativt urval av Sveriges värdefulla gräsmarker inom Jordbruksverkets kvalitetsuppfjning av ängs- och betesmarker samt regional miljvervakning av fjärilar enligt samma metodik (Bergman m.fl. 2015). Genom att undersa sannolikheten f fekomst av arter mot total area hagmark på olika skalor kunde en landskapsskala identifieras som gräsmarksspecialister och rlist
	plotta ut på kartor var det fanns en h sannolikhet (>50 %) att hitta gräsmarksspecialister. 

	I en utveckling av metoden skulle ängs- och hagmarksdata kunna kompletteras med fekomster av biologiskt värdefulla naturbetesmarker och andra typer av gräsmarksmiljr i landskapet som vägkanter, brynmiljr, kraftledningsgator mm. Det behs då en metod som visar på respektive gräsmarks kvalité, f att beräkna till vilken grad de bidrar med resurser. Med denna metod skulle man kunna beskriva var det finns potential f funktionella gräsmarkslandskap. Kartorna som produceras skulle även kunna visa på var det är sämr
	Inom den regionala miljvervakningen av gräsmarker som ingår i Remiil ervakas gräsmarker via flygbildstolkning och fältinventering i provytor inom de flygbildstolkade polygonerna, vilket ger futsättningar f rumsliga analyser (). Analysarbete pågår f att se hur resultaten i kombination med heltäckande underlag, med information om exempelvis jordart och markfuktighet, skulle kunna bidra i arbetet med att fbättra underlagen f att kartlägga funktionella gräsmarkslandskap. 
	Gräsmarkernas gra infrastruktur - Regional miljvervakning ()
	regionalmiljoovervakning.se


	Figure
	Figur 8. Övergångsmiljr såsom kraftledningsgator och olika brynmiljr kan utga värdefulla komplement i landskapet f gräsmarksspecialister, om de är inom räckhåll f de arter som kan nyttja dem. Illustration hämtad från naturvårdsverkets illustrerade budskap om gr infrastruktur. Illustrat Jakob Robertsson. 
	Sammanfattningsvis är det redan idag mligt att komma ganska långt i arbetet med att identifiera funktionella gräsmarkslandskap med den information vi har, men f en del arter kommer vi beha bättre kunskapsunderlag. Övergripande är det viktigt att de naturbetesmarker och slåtterängar som finns sks f att ge h habitatkvalité genom lämpligt betestryck och/eller slåtter. Vidare b områden med stora arealer av gräsmarker prioriteras fst och restaurering inriktas på att skapa tillräckliga arealer på landskapsnivå.  
	Odlingslandskap 
	Odlad mark utg ca 8 % av Sveriges landyta med mest odlingsmark lokaliserad till sra och mellersta delarna av landet där jordarna är som bdigast (SCB 2019). Odlingslandskapet består i huvudsak av åkermark och betesmark, med små insprängda obrukade områden i form av småbiotoper, kantzoner och på sina håll skogspartier. Denna rapport fokuserar på landskapsfunktionalitet f biologisk mångfald och därmed långsiktig erlevnad av arter, men i odlingslandskapet kan diskussionen om funktionalitet knappast frikopplas f
	Odlingslandskapets funktioner 
	Medan bevarande av arter i jordbrukslandskapet ofta handlar om sällsynta arter som är specialiserade på minskande habitattyper som värdefulla ängs- och betesmarker, är många vanligt fekommande arter viktiga f en rad olika ekosystemtjänster som gynnar jordbruket. Ett funktionellt jordbrukslandskap innebär då också ett sådant där dessa arter kan fekomma i tillräckligt ha tätheter f att upprätthålla dessa ekosystemtjänster. Till ekosystemtjänster som gynnar livsmedelsproduktionen h till exempel pollinering av 
	Biologisk mångfald i odlingslandskapet 
	Sedan mitten av 1970-talet har det skett omfattande rationaliseringar i jordbruket. Fändringar så som ad fältstorlek, fändrade såtider och gror, samt ad användning av växtskyddsmedel har lett till en minskad variation i landskapet (Benton m.fl. 2003), med påfjande negativa konsekvenser f den biologiska mångfalden (Hallmann m.fl. 2017) (fig. 9). 
	Figure
	Figur 9. En ad variation i odlingslandskapet fbättrar futsättningarna f den biologiska mångfalden, där tidigare jordbruksrationaliseringar haft negativ påverkan på den biologiska mångfalden (Benton m.fl. 2003). Illustration hämtad från naturvårdsverkets illustrerade budskap om gr infrastruktur. Illustrat Jakob Robertsson. 
	 Exempelvis visar populationstrenden f jordbruksfåglar både i Europa (Burns m.fl. 2021) och Sverige (Green m.fl. 2021), på mer än 50 % minskning sedan mitten av 1970-talet. Trenden i Sverige ser dock ut att ha stabiliserats något, men på en fhållandevis lägre nivå de senaste tio åren jämft med 1970talets populationsnivåer (Green m.fl. 2021). Den stora minskningen av fågelpopulationer i odlingslandskapet har kopplats till den omfattande minskningen av biomassan av flygande insekter som påvisats i dessa miljr
	 Exempelvis visar populationstrenden f jordbruksfåglar både i Europa (Burns m.fl. 2021) och Sverige (Green m.fl. 2021), på mer än 50 % minskning sedan mitten av 1970-talet. Trenden i Sverige ser dock ut att ha stabiliserats något, men på en fhållandevis lägre nivå de senaste tio åren jämft med 1970talets populationsnivåer (Green m.fl. 2021). Den stora minskningen av fågelpopulationer i odlingslandskapet har kopplats till den omfattande minskningen av biomassan av flygande insekter som påvisats i dessa miljr
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	biologisk mångfald kan medfa på odlingslandskapets ekosystemfunktioner (Flynn m.fl. 2009; Cardinale m.fl. 2012; Hallmann m.fl. 2017). 

	En ytterligare utmaning är att frstå de relativa effekterna av fändringar i landskapets struktur och jordbrukets intensitet på biologisk mångfald. Utmaningen ligger framf allt i att tillgången till metoder f att mäta jordbrukets intensitet på en upplning som är relevant f biologisk mångfald varit begränsad.  Studier på fältnivå har visat att ande kvävegivor (som en indikator f jordbrukets intensitet) leder till minskande växtartrikedom i åkrar (Kleijn m.fl. 2009) och begränsar en h artrikedom av vildbin i g
	Olika strategier f bevarande beroende på mål 
	I diskussioner om kopplingen mellan biologisk mångfald och ekosystemfunktioner är det viktigt att ha i åtanke att en h variation av arter inte nvändigtvis innebär bättre fungerande ekosystemtjänster (Ricketts m.fl. 2016). I en ersiktsartikel av Cardinale m.fl. (2012) framkom att både variationen av arter, men även unika arters bidrag, spelade roll f ekosystemens funktioner, vilket kan ge intrycket att strategier f att stja funktionellt viktiga, specifika arter kan vara särskilt betydelsefullt f att befrämja
	I diskussioner om kopplingen mellan biologisk mångfald och ekosystemfunktioner är det viktigt att ha i åtanke att en h variation av arter inte nvändigtvis innebär bättre fungerande ekosystemtjänster (Ricketts m.fl. 2016). I en ersiktsartikel av Cardinale m.fl. (2012) framkom att både variationen av arter, men även unika arters bidrag, spelade roll f ekosystemens funktioner, vilket kan ge intrycket att strategier f att stja funktionellt viktiga, specifika arter kan vara särskilt betydelsefullt f att befrämja
	enskilda arter effektivt kan upprätthålla funktioner er längre tidsperioder (Cardinale m.fl. 2007). I odlingslandskapet kan till exempel enstaka vanliga och rikligt fekommande arter starkt bidra till pollinationen av gror (Kleijn m.fl. 2015), men en hre mångfald av pollinater i sig kan bidra till att a stabiliteten er tid genom att andra arter kan ersätta enskilda, funktionellt viktiga arter som plsligt minskar lokalt (Tscharntke m.fl. 2005), till exempel som en fjd av extrema väderfhållanden. En ad variati

	Sammanfattningsvis är det f formulerandet av karaktärsdrag f funktionella odlingslandskap helt avgande att beakta två olika målbilder och därmed olika kompletterande strategier f att nå dessa. En strategi f att bevara så många hotade eller sällsynta arter som mligt definierar funktionella landskap så att arter med specifika resurskrav (ofta så kallade specialister) kan erleva på sikt. En strategi f att befrämja funktionellt viktiga arter, som också minskat men som ofta är vanligt och rikligt fekommande (så 
	Naturtypsbaserade habitat och landskap

	Figure
	Figur 10. En pollinationsfunktion som utfs av en vanligt fekommande art, exempelvis som här en humla, beher fungera där det finns gror som ska pollineras. F att bevara den pollinerande arten och dess bidragande ekosystemfunktioner beher därf dess resurser säkerställas ur både artens och ekosystemfunktionens perspektiv, det vill säga resurser beher finnas inom humlans räckvidd i det landskap som funktionerna ska ske. Illustration hämtad från Naturvårdsverkets illustrerade budskap om gr infrastruktur. Illustr
	En tydlig separering av strategierna ovan är nvändigt även därf att konsekvenserna f praktisk implementering annars kan verka motsägelsefulla. Till exempel antas det allmänt att ad fragmentering är problematiskt f bevarandet av biologisk mångfald i sig (Hanski 2005), men eftersom funktionellt viktiga arter beher finnas utspritt i hela landskapet kan en ad fragmentering i princip gynna ekosystemtjänster som genereras av dessa, eftersom det innebär en ad relse av organismerna i landskapet (Mitchell m.fl. 2015
	Figure
	Figur 11.Schematisk figur som visar fragmenteringseffekter på ekosystemtjänstflen (illustration tolkad från Mitchell m.fl. 2015, tidigare publicerad i Ekroos m.fl. 2020). Landskapsfragmenteringen kan påverka flet av ekosystemtjänster, oavsett fändring i arealen av naturligt habitat. Lokaliseringen av naturliga habitat (grafält) genererar ett fle av ekosystemtjänster (ra fält) till det omgivande produktionslandskapet (grå fält). Detta fle påverkas av fragmentering. Ekosystemtjänstflet (exempelvis rekreation,
	En ad fragmentering, som ar den rumsliga separationen av resurser, gynnar mer sällan sällsynta och specialiserade arter (Aguilar m.fl. 2006; Devictor m.fl. 2008), men små, isolerade habitat kan även vara viktiga f bevarandet av biologisk mångfald generellt (Wintle m.fl. 2019). 
	Indikatorer i odlingslandskapet 
	Vilka mliga indikatorer finns tillgängliga f att mäta funktionalitet i odlingslandskapet, och vilka data kan finnas tillgängliga fr att fse dessa indikatorer med information? Strukturella indikatorer så som area, mängd, fdelning eller andra kvalitetsmått är användbara f att kunna beskriva funktionalitet med generellt negativ effekt av minskad variation och omfattning av relevanta habitat, såsom naturbetesmarker (Sahlin m.fl. 2020). F strukturella mått på landskapsnivå används vanligen marktäckedata och info
	Indikatorer kan också bestå av information om den biologiska mångfalden på artnivå, så som abundansbaserade index baserade på en sammanslagning av arters populationsfändringar (se även avsnitt om sammansättningsindikatorer). Ett artgruppsbaserat index kan vara informativt f att fstå hur det går f arter med gemensamma resursbehov, och f att utvärdera om åtgärder har de skvärda effekterna på populationsnivå. Ett sådant exempel är index f jordbruksfåglar som nämnts tidigare (f svenskt exempel se Green m.fl. 20
	Indikatorer kan också bestå av information om den biologiska mångfalden på artnivå, så som abundansbaserade index baserade på en sammanslagning av arters populationsfändringar (se även avsnitt om sammansättningsindikatorer). Ett artgruppsbaserat index kan vara informativt f att fstå hur det går f arter med gemensamma resursbehov, och f att utvärdera om åtgärder har de skvärda effekterna på populationsnivå. Ett sådant exempel är index f jordbruksfåglar som nämnts tidigare (f svenskt exempel se Green m.fl. 20
	egenskap som vissa arter delar. Den sistnämnda typen av index kan även användas som indikator f att spegla en funktionell sammansättning av arter, som kan vara värdefullt att använda f att beskriva ekosystemtjänster.  

	Kombinationen av ovan nämnda mått f biologisk mångfald kan sannolikt användas f att ta fram en än mer funktionsbaserad indikator, även om det är något oklart vad den skulle reflektera. F funktioner kopplade till biologisk mångfald handlar det om att hitta en lämplig kombination av mått som kopplar biofysiska strukturer och ekologiska processer till en funktion (Garibaldi m.fl. 2014; Batáry m.fl. 2020). Eftersom organismers relse i landskapet bidrar till att skapa ekosystemtjänster (se fig. 11), beher de str
	Sammanfattningsvis leder mindre heterogena odlingslandskap till minskad biologisk mångfald, där ad intensitet potentiellt kan ha stre negativ effekt än minskad struktur genom påverkan på arters resurser i tid och rum. Det återstår ännu att tydligga mer precist hur funktionella aspekter, så som ekosystemtjänsteffekter, är kopplade till den biologiska mångfalden. En ad fståelse f dessa kopplingar kan bidra till att ftydliga målbilder, prioriteringar och uppfjning av resurseffektiva åtgärder gällande den funkt
	Urbana landskap 
	Städer är speciella och i många avseenden rika på variation då de formas av många, ibland motstridiga, intressen och målbilder fr vad som är ett gott habitat f oss människor. Frågan om vi ska bygga täta eller glesa städer är fortfarande stor inom stadsplanering, men med tiden har den kompletterats med frågan om vilka kvaliteter det vi bygger kan tänkas ha och hur grå, byggd infrastruktur kan gas grare. Hur ska vi då fstå stadens grna infrastruktur, och hur kan de urbana landskapen anpassas f att bli mer fun
	Staden och dess mångfald 
	Städer är starkt präglade av människan. De har fler ’nya’ ekosystem, mer byggd eller hybridinfrastruktur, mer variation av miljr och frvaltning och en mer mångfacetterad mänsklig närvaro. Detta skapar både unika futsättningar och begränsningar f olika organismer. Människan har vanligen bosatt sig i biologiskt rika områden (Kn m.fl. 2004; Seto m.fl. 2012; Geralp och Seto 2013; Geralp m.fl. 2020), ofta där land mer vatten. Därf är fortsatt urbanisering ofta ett hot mot de arter och den mångfald som finns i ur
	Figure
	Figur 12. Den urbana mångfaldens artsammansättning uppstår via något som kan liknas vid en filtrering av organismer där stadens artsammansättning beror dels på hur omgivande landskap och regionala artsammansättning ser ut, på stadens utformning och innehåll och på arternas unika egenskaper, samt på de kopplingar vi skapat genom handel och transporter. Illustration modifierad från Aronson m.fl. (2016). 
	Organismer beher anpassa sig till framtida urbanisering (genom evolutionär anpassning eller plasticitet). Att skydda och fvalta stadens gra infrastruktur kan skapa utrymme f denna anpassning, och samtidigt ge oss mlighet att lära oss om hur olika organismer svarar på mänsklig närvaro och bruk av landskapet (Dearborn och Kark 2010). Städer f bland annat med sig historiskt sett relativt ’nya’ former av påverkan så som luft-, ljus- och ljudforeningar (se exempelvis Isaksson 2018). 
	Det finns flera goda anledningar till att verka f funktionella urbana landskap f biologisk mångfald. En anledning är att urbaniseringen i dessa rika miljr har en starkt negativ effekt på den biologiska mångfalden på grund av flust och degradering av habitat. I urbana områden där den biologiska mångfalden ännu finns kvar, finns det ofta samtidigt en utdndeskuld som innebär att utan välinriktade insatser kommer flera kvarvarande arter att fsvinna från landskapet (Hahs m.fl. 2009). En ytterligare anledning til
	Det finns flera goda anledningar till att verka f funktionella urbana landskap f biologisk mångfald. En anledning är att urbaniseringen i dessa rika miljr har en starkt negativ effekt på den biologiska mångfalden på grund av flust och degradering av habitat. I urbana områden där den biologiska mångfalden ännu finns kvar, finns det ofta samtidigt en utdndeskuld som innebär att utan välinriktade insatser kommer flera kvarvarande arter att fsvinna från landskapet (Hahs m.fl. 2009). En ytterligare anledning til
	städerna är det pedagogiska värdet. Urbana miljr motsvarar bara ca 3 % av landytan globalt (Grimm m.fl. 2008), men det är i dessa miljr stre delen av den mänskliga populationen finns och har mlighet att komma i kontakt med natur. Kan vi ma biologisk mångfald där vi arbetar och bor kan vi också återkoppla och fa vidare kunskap om biologisk mångfald till nästkommande generationer. Studier har visat att den främsta drivkraften att ta sig ut och bry sig om naturen är att man har kunskap om naturen (Lin m.fl. 20

	Vilken biologisk mångfald finns i staden? 
	Vilken biologisk mångfald kan vi då frvänta oss i staden? Eftersom omgivande landskap kan påverka stadens artsammansättning, likväl som stadens resurser kan vara av vikt f arter i det vidare landskapet (Persson m.fl. 2020), kan det finnas anledning att anlägga ett stre landskapsperspektiv f planering f biologisk mångfald på stadsnivå. Ännu är dock staden som en del av ett stre landskapsperspektiv f bevarande inte studerat i tillräcklig omfattning f att kunna dra några generella slutsatser. Gällande städers 
	Vilken biologisk mångfald kan vi då frvänta oss i staden? Eftersom omgivande landskap kan påverka stadens artsammansättning, likväl som stadens resurser kan vara av vikt f arter i det vidare landskapet (Persson m.fl. 2020), kan det finnas anledning att anlägga ett stre landskapsperspektiv f planering f biologisk mångfald på stadsnivå. Ännu är dock staden som en del av ett stre landskapsperspektiv f bevarande inte studerat i tillräcklig omfattning f att kunna dra några generella slutsatser. Gällande städers 
	annat visats f pollinater (Wenzel m.fl. 2020). Dessutom påverkar graden av urbanisering, det vill säga andelen bebyggd yta i fhållande till gr yta, och den rumsliga fdelningen av dessa. F en del artgrupper kan en moderat urbanisering (runt 50 %) leda till ad artrikedom, medan andra artgrupper visar en negativ respons på urbanisering (McKinney 2008; Wenzel m.fl. 2020). 

	En lägre urban habitatkvalitet kan innebära att det skulle behas stre arealer f att vissa organismer ska kunna tillgodose sina resursbehov, men i städerna är det snarare vanligt med små fragmenterade områden. Även om ekologiska principer f bevarande som säger att stora arealer av god kvalitet är viktiga f biologisk mångfald i princip kan ersättas även till stadsmilj, är det mindre rimligt att i stadsmiljr åstadkomma just stora områden. Dock finns det fortfarande stora mligheter till bevarandeåtgärder genom 
	Hur gynnar vi den urbana biologiska mångfalden? 
	Gällande arters resursbehov och stadens utformning har vi redan nämnt att gra stadsmiljr ofta uppträder i små områden separerade ifrån varandra med eventuella fhindrande barriäreffekter i form av vägar eller bebyggelse. Resurser viktiga f arterna riskerar därmed att separeras, men skulle även kunna elimineras helt genom anläggning av en parkmiljeller bebyggelse. Separationen eller flusten av resurser resulterar i ett icke funktionellt habitat där populationen inte erlever på lång sikt (Dunning 1992). F att 
	Gällande arters resursbehov och stadens utformning har vi redan nämnt att gra stadsmiljr ofta uppträder i små områden separerade ifrån varandra med eventuella fhindrande barriäreffekter i form av vägar eller bebyggelse. Resurser viktiga f arterna riskerar därmed att separeras, men skulle även kunna elimineras helt genom anläggning av en parkmiljeller bebyggelse. Separationen eller flusten av resurser resulterar i ett icke funktionellt habitat där populationen inte erlever på lång sikt (Dunning 1992). F att 
	grområden och gårdsmiljr som underlättar relse mellan olika resurser i den urbana milj, till exempel f insekter (Johansson m.fl. 2018; Buchholz m.fl. 2020), samt att undvika att vägar skapar barriärer mellan kärnhabitat så som våtmarker och ervintringsområden f groddjur (Lvenhaft m.fl. 2004).  

	Figure
	Bild 4. Viktiga resurser f arter riskerar separeras en komplex stadsmiljdär exempelvis vägar kan utga barriärer fr relse vid frflyttning mellan boplats och foresurser f pollinater. Ovan resursrik gräsmark i tätortsmilj Fotograf Anna S. Persson. 
	Hur kan vi då utforma staden fr att gynna biologisk mångfald? En kontrasterande illustration som är användbar f att beskriva mliga effekter av utformning på den biologiska mångfalden (med filtret i åtanke) är så kallad ”urban land sparing” eller ”urban land sharing”. Vid urban land sparing utformas staden med färre men stora gra områden, blandat med väldigt tät bebyggelse; Man sparar alltså vissa områden fr natur medan andra nyttjas f boende (Lin och Fuller 2013. Vid urban land sharing bygger man istället g
	Hur kan vi då utforma staden fr att gynna biologisk mångfald? En kontrasterande illustration som är användbar f att beskriva mliga effekter av utformning på den biologiska mångfalden (med filtret i åtanke) är så kallad ”urban land sparing” eller ”urban land sharing”. Vid urban land sparing utformas staden med färre men stora gra områden, blandat med väldigt tät bebyggelse; Man sparar alltså vissa områden fr natur medan andra nyttjas f boende (Lin och Fuller 2013. Vid urban land sharing bygger man istället g
	människoskapade resurser (inom urbanekologi så kallade urban adapters eller urban exploiters), (Sushinsky m.fl. 2013). 

	Vid planering av stadens utformning f människan måste fler av urbaniseringens utmaningar beaktas än flust av biologisk mångfald. Land sparing/sharing påverkar även andra ekosystemtjänster än de understjande. En gles stad är exempelvis att fedra om vi vill satsa på att bygga bra vardagsupplevelser och rena luft (Stott m.fl.2015). Sparingscenariot är i stället en bättre utformning f urban matproduktion, vatteninfiltrering och temperaturreglering på sommaren (Stott m.fl.2015). F att maximera de olika nyttorna 
	-

	Gällande stadens innehåll och kvalitetsaspekter finns det en stor variation i hur det kan se ut i våra gra stadsmiljr så som trädgårdar och parker. Med illustrationer av olika typer av gra miljr är det relativt intuitivt att en mindre intensiv sksel borde hysa hre biologisk mångfald (exempel på bild 5). En studie av just skseleffekter på fjärilar, utfd i Malm visade att mellan år 2009 och 2015 hade de intensivt skta parkmiljrna florat mer än 50 % av fjärilsarterna, medan ruderatmarker eller långräsparker en
	Gällande stadens innehåll och kvalitetsaspekter finns det en stor variation i hur det kan se ut i våra gra stadsmiljr så som trädgårdar och parker. Med illustrationer av olika typer av gra miljr är det relativt intuitivt att en mindre intensiv sksel borde hysa hre biologisk mångfald (exempel på bild 5). En studie av just skseleffekter på fjärilar, utfd i Malm visade att mellan år 2009 och 2015 hade de intensivt skta parkmiljrna florat mer än 50 % av fjärilsarterna, medan ruderatmarker eller långräsparker en
	Lawn-projektet vid SLU, med fokus på sksel av städers gräsmattor. Gräsmattor utg i snitt hela 22,5 % av svenska städers yta och är kostsamma att ska (Hedblom m.fl. 2017; Ignatieva och Hedblom 2018). Ytorna skulle (delvis) kunna erlåtas till annan milj med lägre intensiv sksel, f att gynna både den biologiska mångfalden genom utade gräsmarker i landskapet, och samtidigt sänka skselkostnaderna f kommunerna. 

	Figure
	Bild 5. Biologisk mångfald i urbana landskap kan gynnas genom exempelvis mindre intensivt skta gräsytor i stadsmilj. Ovan vänster, intensivt skt gräsmark i Park i Skåne, fotograf Åke Lindstr. Ovan her, fosande humla i insådd ängsmark på Fredriksdal i Helsingborg, fotograf Anna S. Persson.  
	En annan kvalitetsfråga som hänger ihop med stadsmiljoch gestaltning är växtval och design. Ska vi använda naturligt fekommande eller främmande (icke-inhemska) växtarter vid anläggning av grområden? Övergripande är det viktigt att tänka på ett ekosystem som en helhetsfunktion med olika ingående organismer som utvecklats och anpassats er tid, inom geografiskt avgränsade områden. Det innebär att i ett naturligt 
	En annan kvalitetsfråga som hänger ihop med stadsmiljoch gestaltning är växtval och design. Ska vi använda naturligt fekommande eller främmande (icke-inhemska) växtarter vid anläggning av grområden? Övergripande är det viktigt att tänka på ett ekosystem som en helhetsfunktion med olika ingående organismer som utvecklats och anpassats er tid, inom geografiskt avgränsade områden. Det innebär att i ett naturligt 
	fungerande ekosystem finns en viss artsammansättning med arter som är beroende av varandra f att upprätthålla ekologiska processer och funktioner. Vid introduktion av arter från främmande artsamhällen finns det en risk att dessa arter inte bidrar till att fylla en funktion i nätverket av arter som utg det aktuella ekosystemet. Det finns vidare risk att dessa arter även ersätter andra naturligt fekommande arter (kan bli invasiva), något som då kan leda till florade nyttor f den lokala mångfalden. Det finns s

	Sammanfattningsvis är det viktigt att diskutera både stadens utformning och dess innehåll (habitatkvalitet) inom stadsplanering, där även fokus på organismers resursbehov får ta plats. Det behs både kvaliteter från urban land sparing och land sharing f att maximera nyttan fr biologisk mångfald, samtidigt som stadens riga utmaningar hanteras. Det finns stora vinster att ga f de biologiska värdena genom samordning av arbetet med klimatanpassning, rekreation/hälsa och naturvård. Inte minst finns det vinster at
	Funktionella akvatiska miljr 
	Även om det inte varit mligt att inkludera funktionella landskap med fokus på akvatiska miljr i rapporten presenterar vi i korthet några exempel inf det vidare fdjupande arbetet med funktionella akvatiska miljr i ett landskapsperspektiv. Exemplen nedan visar på hur liknande resonemang om funktionella landskap, 
	Även om det inte varit mligt att inkludera funktionella landskap med fokus på akvatiska miljr i rapporten presenterar vi i korthet några exempel inf det vidare fdjupande arbetet med funktionella akvatiska miljr i ett landskapsperspektiv. Exemplen nedan visar på hur liknande resonemang om funktionella landskap, 
	baserade på ekologisk teori, kan tillämpas f organismer i både terrestra och akvatiska livsmiljr. Exemplen visar även på hur terrestra och limniska system är sammankopplade i landskapet (se även fig. 9). 

	Precis som på land, f till exempel skogar och kulturlandskapets gräsmarker, kan enkla modeller som bygger på grundläggande principer om kvalitet, storlek, mängd och funktionell konnektivitet f att beda en gr infrastrukturs funktionalitet (Manton m.fl. 2005, Lawton m.fl. 2010) användas även f arter som är beroende av akvatiska miljr. Med ing i små bäckar i fokus kan detta illustreras både f denna art i sig, men även f dess fa i form av vattenlevande insekter, och flodpärlmusslan som är beroende av ingen unde
	D ved i vatten ar kvaliteten på livsmilj genom att den skapar strukturer som samlar nedfallande växtmaterial, som gynnar produktionen av fiskmat, och ger skydd f fiskar. Degerman m.fl. (2004) kvantifierade mängden d ved på 4382 lokaler i svenska skogsbäckar. D ved fanns ofta, men i små mängder. Öring var den mest frekommande fiskarten, fekom på 82 % av platserna, och mängden ing ade med mängden d ved. Genom att använda mängden av d ved och bäckbredd, kunde fekomst och storlek på ingar futsägas. 
	Som vidare exempel, Tnblom m.fl. (2017) testade hypotesen att mängden lämplig livsmilji strmande vattendrag kan futsägas med hjälp av habitatmodellering. De genomfde en analys av avrinningsområden avseende kvalitet, storlek och konnektivitet f strmande segment av vattendrag med hjälp av digitala hddata och fekomst av dammar. Habitatmodellerna validerades mot närvaro och frånvaro av lokala ingpopulationer. Den erforderliga minsta längden av strsegment var 270 m, motsvarande 0,35 hektar. Fekomst av flera sekt
	Trkelvärden kan även användas inom akvatiska system. Öringar äter vattenlevande insekter. Tnblom m.fl. (2011) mätte mängden och artrikedom av bäcksländor (Plecoptera) i 
	Trkelvärden kan även användas inom akvatiska system. Öringar äter vattenlevande insekter. Tnblom m.fl. (2011) mätte mängden och artrikedom av bäcksländor (Plecoptera) i 
	fhållande till mängden av olika terrestra habitat och vattenkemin i små avrinningsområden. Analyserna visade att det fanns ett trkelvärde f relationen mellan artrikedom bland bäcksländor och andelen skog i det lokala avrinningsområdet. Detta trkelvärde kan användas som en evidensbaserad norm f att beda ekologisk status f små vattendrag. 

	Ett exempel på hur terrestra och akvatiska landskap är sammankopplade illustreras väl med analyser av funktionella habitat f flodpärlmusslan. Flodpärlmusslan är hotad inom stre delen av sitt utbredningsområde. Degerman m.fl. (2013) testade hypotesen att det är mligt att futsäga om lokala populationer av flodpärlmussla är livskraftiga eller inte med hjälp av rumsliga data om markanvändning och markslag, vattenkemi och fekomst av ing som är värd f musslans larver. Fekomst av reproducerande lokala stammar av f
	Sammantaget ger dessa studier exempel på att gra (och blå) infrastrukturers funktionalitet kan utvärderas. 
	Identifierade frågor att arbeta vidaremed 
	I detta avsnitt tar vi upp frågeställningar som identifierats under kunskapsseminariet och arbetet med den här rapporten. Frågeställningarna presenteras i korta fklarande textavsnitt. Det kan dels vara frågor där det fortfarande saknas kunskap f att ge tydliga svar, frågor där kunskap finns men där ftydligande behs, frågor där det råder otydlighet mellan forskning och praktik eller forskare emellan. Underlaget är tänkt att kunna användas som st f planering av vidare samverkansåtgärder eller kunskapsinsatser
	Kommunikation och terminologi: Under seminariet och påfjande diskussioner framkom att det används delvis olika språk mellan forskning och praktik, så som olika tillämpning av samma termer. Hur lär vi oss att prata samma språk mellan forskning och praktik f att a fståelsen f varandra? Mer samverkan kan vara ett alternativ, och mer samverkan som inkluderar aktiva 
	Kommunikation och terminologi: Under seminariet och påfjande diskussioner framkom att det används delvis olika språk mellan forskning och praktik, så som olika tillämpning av samma termer. Hur lär vi oss att prata samma språk mellan forskning och praktik f att a fståelsen f varandra? Mer samverkan kan vara ett alternativ, och mer samverkan som inkluderar aktiva 
	diskussioner så att det blir tydligt var vi använder olika språk. Ett alternativ kan vara att fokusera på arter som alla frstår och kan relatera till och att använda dem som bryggor i kommunikationen. Om vi kan framfa bra berättelser så ar futsättningarna f fståelse mellan olika instanser och perspektiv.  

	Tydligare målbilder: Från både forskning och praktik efterfrågas tydligare målbilder f funktionella landskap. En del av problematiken med att bistå med fakta och konkreta svar från forskningen beror på att det inte är tydligt vad som avses med funktionella landskap på ett mer detaljerat plan. Vilka krav kan preciseras f funktionella landskap? Funktionellt innebär delvis olika saker f olika organismer, liksom funktionellt f biologisk mångfald jämft med andra funktioner. Det framgår att det behs mer djupgräva
	Win-win lsningar och trade-offs: Gr infrastruktur uppfattas ibland som en strategi f att finna win-win lningar gällande mål f olika biologisk mångfald, ekosystemtjänster och andra funktioner som är skvärda i ett landskap (klimataspekter, rekreation etc.), men det behs en ad fståelse f att detta inte alltid är mligt. Åtgärder f en viss typ av biologisk 
	Win-win lsningar och trade-offs: Gr infrastruktur uppfattas ibland som en strategi f att finna win-win lningar gällande mål f olika biologisk mångfald, ekosystemtjänster och andra funktioner som är skvärda i ett landskap (klimataspekter, rekreation etc.), men det behs en ad fståelse f att detta inte alltid är mligt. Åtgärder f en viss typ av biologisk 
	mångfald kan ha negativa effekter på en annan typ av biologisk mångfald, eller på en annan skvärd funktion såsom klimatanpassning eller rekreation. Vidare diskussioner om avvägningar och prioriteringar behs, där GI kan vara ett verktyg f att belysa och fstå konsekvenser av olika alternativ. GI kan därmed bidra till effektiv naturvård genom att beskriva vilka åtgärder och var i landskapet som de ger stst nytta f den budget som finns. Här finns det fortfarande behov av ftydligande om var i landskapet åtgärder

	Trkelvärden: Inom EU-rapporteringen av biologisk mångfald i Sverige genomfs biogeografisk uppfjning f arter och naturtyper. Bland annat ska dagens arealer f 89 naturtyper ställas i relation till så kallade referensarealer f respektive naturtyp. Från myndighetssidan skas fler diskussioner mellan forskning och praktik gällande grunderna f hur mycket areal, vilken kvalitet och täthet etc. som behs f att bevara biologisk mångfald i olika naturtyper och med utgångspunkt från olika arter. Trkelvärden skiljer sig 
	Landskap på olika skalor: Från myndighetshåll efterfrågas ftydligande diskussioner om hur funktionalitet på olika skalor fhåller sig till varandra. Landskap kan definieras utifrån arter men hur kan de olika skalor som då definieras informera varandra gällande landskapets ergripande funktionalitet? Exempelvis hur fhåller sig ett funktionellt landskap f hackspett till ett funktionellt landskap f fjärilar. En annan fråga kan vara om det är rimligt att tänka sig att det finns en ergripande funktionalitet som ka
	Art-, naturtyps- och landskapsperspektiv: Arterna kan betraktas som den minsta byggstenen i ett landskapsperspektiv. Det blir då viktigt att identifiera arter som kan vara representativa f ett stre antal arter som paraplyarter eller andra typarter. 
	Vidare är det viktigt att de arter som identifieras är kommunikativa f att nå de många olika målgrupper som beher nås av budskapet. Arterna är dock viktiga f att nå just hela landskapet och inte bara naturtyper, eftersom arternas resurser ofta finns i flera olika naturtyper i ett landskap medan beskrivningar av naturtyper inte räknar in landskapet och mervärdet som uppstår i mosaikartade landskap med olika naturtyper. Med utgångspunkt från arter kan perspektivet sedan skalas upp f att omfatta stre landskaps
	Uter värdetrakter är det viktigt f långsiktigheten att även inkludera områden som har god potential, även om biologisk mångfald inte är h där idag. Under seminariet framkom till exempel vikten av andra naturtyper, som i sig självt är av mindre värde f biologisk mångfald, men som utg värdefulla resurser f arterna i de biologiskt rika naturbetesmarkerna. Mligtvis kan värdetrakter vara ett bra underlag f prioriteringar då de inkluderar flera olika naturtyper. 
	Gällande artperspektivet framkom flera goda exempel på hur funktionalitet kan fbättras med ad kvalitet genom justerad sksel. F arterna blir det därf viktigt att inte bara identifiera de bästa områdena utan även de med potential och ha i åtanke de flera olika resurser som många arter är i behov av. F att nå ut till markägare kan exempel på arter med olika resursbehov vara en bra ingång f att belysa vikten av landskapsperspektivet.  
	Vidare gällande artperspektivet är det viktigt att fundera på var vi ska satsa på vad, det räcker inte med en strategi som kan täcka allt. I en del väldigt intensivt brukade områden kan vissa insatser f ekosystemtjänstdrivande arter vara bäst. Det kan även vara bra att satsa på att gynna arter som klarar sig med mycket små områden, ett frimärke, då det i ett landskapsperspektiv är små men viktiga pusselbitar f funktionaliteten. 
	Akvatiska miljr: Det behs ett tydligare helhetsgrepp f de akvatiska miljrna, och även diskussioner som inkluderar de bla miljrna f landlevande organismer. Här kan det vara lämpligt f myndigheterna att se er hur de kan bistå med att 
	Akvatiska miljr: Det behs ett tydligare helhetsgrepp f de akvatiska miljrna, och även diskussioner som inkluderar de bla miljrna f landlevande organismer. Här kan det vara lämpligt f myndigheterna att se er hur de kan bistå med att 
	lyfta både akvatiska miljer i ett bättre helhetsperspektiv och undersa vidare vilka forskargrupper som kan vara relevanta att fa diskussioner om gällande denna fråga. Det finns exempelvis verktyg f analys av GI inom akvatiska miljr, MOSAIC, som kunde lyftas f diskussion mer generellt inom GI-arbetet. 

	Övergångsmiljr:  Övergångsmiljr har hitintills inte riktigt lyfts inom GI-arbetet, frutom en mosaikmarksanalys som beställdes gemensamt av flera länsstyrelser i ett tidigt skede av GI-arbetet, och som tidigare använts av Jordbruksverket inom arbete med kartering av jordbruksmark med ha naturvärden i Sverige (). Dessa miljr är viktiga att få med f arter som nyttjar olika delar av landskapet. Det kan vara användbart att se till var det finns mosaiklandskap och vilka arter som nyttjar ergångsmiljrna i just des
	Kartering av jordbruksmark med hga naturvärden (HNV) i Sverige

	Dataunderlag: Under seminariet och i den här rapporten nämns i fbigående underlag som finns att arbeta med f de olika naturtyperna. Det vore värdefullt att se hur dessa underlag ska tas upp på ett strukturerat sätt så att det tydligt framgår vilka underlag som finns och vilka som skulle behas f att kunna identifiera var de funktionella landskapen finns. Information om dataunderlag har inte varit mlig att sammanställa inom ramen f detta projekt men detta kan komma att tydliggas inom pågående projekt om  som 
	indikatorer f biologisk mångfald på landskapsnivå

	Komplettering av områdesskydd: Hur fångar vi upp och skyddar annan gr infrastruktur av vikt, som inte tas hand om av områdesskyddet via exempelvis OECM (Other Effective Area-based Conservation Measures). Inom exempelvis havsplaneringen är områden utpekade som är i behov av viss hänsyn, men de är inte formellt skyddade på något sätt. Kan OECMs komplettering av befintliga områdesskydd nyttjas f den här typen av åtgärder eftersom de finns upptagna i Konventionen om biologisk mångfald (CBD) och återrapportering
	Slutsatser 
	Vad som utmärker funktionella landskap f biologisk mångfald är en fråga som erbjuder många olika svar, beroende på vilken biologisk mångfald och funktion som är i fokus. I detta avsnitt presenterar vi några vergripande slutsatser utifrån vad som framkommit under arbetet med kunskapsseminariet och sammanställningen av den här rapporten. Det är dock viktigt att vara medveten om att det just nu pågår mycket relevant forskning, både i Sverige och internationellt som delvis kan komma att påverka de slutsatser vi
	Landskap kan identifieras på flera olika sätt, men f att fstå om landskap är funktionella f de organismer som nyttjar dem beher såväl avgränsningen av landskapet som definitionen av funktionalitet utgå från både naturtyper och organismernas resursbehov, livsmiljrnas kvalitet och rumsliga fdelning. F att uppnå funktionell konnektivitet beher livsmiljr och resurser finnas i tillräcklig storlek och kvalitet och vara fdelade på ett sådant sätt att det mliggr rrelser. Detta gäller både på en mindre, lokal skala 
	Landskap kan identifieras på flera olika sätt, men f att fstå om landskap är funktionella f de organismer som nyttjar dem beher såväl avgränsningen av landskapet som definitionen av funktionalitet utgå från både naturtyper och organismernas resursbehov, livsmiljrnas kvalitet och rumsliga fdelning. F att uppnå funktionell konnektivitet beher livsmiljr och resurser finnas i tillräcklig storlek och kvalitet och vara fdelade på ett sådant sätt att det mliggr rrelser. Detta gäller både på en mindre, lokal skala 
	finns en stor mängd indikatorer f biologisk mångfald som tillämpas både vetenskapligt och inom myndighetsarbetet.  

	Avgränsningarna i den här rapporten tydligg att akvatiska miljr beher presenteras och diskuteras vidare, även i relation till terrestra miljr eftersom många terrestra organismer utnyttjar resurser i akvatiska miljr. Till viss del saknas det även resonemang om ergångsmiljr, som dock kan fångas upp genom fokus på artgrupper vars resurser fdelar sig ver dessa miljr. 
	Samverkan, både inom och mellan forskning och praktik har varit en viktig del av uppdraget. Samverkan har bidragit till att pna upp f en tydligare dialog om de frågor som beher las och vi kan konstatera att det är fortsatt viktigt att prioritera denna dialog f en ad fståelse fr olika sektorers utmaningar och ansvar, samt var det finns samfstånd och var diskussioner kvarstår. 
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