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Förord 
För att bevara och stärka biologisk mångfald och säkra 
ekosystemtjänster krävs det att det finns livsmiljöer i tillräcklig 
omfattning och kvalitet i landskapet. Det behövs nätverk av 
livsmiljöer som är ekologiskt funktionella i ett 
landskapsperspektiv, en grön infrastruktur, för att säkra 
populationers långsiktiga överlevnad. För att kunna utvärdera om 
de insatser som görs för att bevara och stärka biologisk mångfald 
är tillräckliga behövs indikatorer och beskrivningar för när en 
funktionell grön infrastruktur har uppnåtts för olika naturtyper. 
Denna rapport utgör en inledande del i arbetet med att ta fram 
indikatorer för och beskrivningar av funktionell grön 
infrastruktur, som i sin tur är tänkt att ligga till grund för förslag 
om etappmål och slutmål för arbetet med att bevara biologisk 
mångfald i de svenska naturlandskapen på land och i vatten.  

I uppföljningen av miljömålen 2020 skriver Naturvårdsverket 
att det inte har gått att följa upp tidigare beslutat etappmål för 
skydd av landområden, sötvattensområden och marina områden 
eftersom det är ofullständigt utrett för samtliga ekosystem om 
skyddet är ekologiskt representativt, sammanhängande och 
funktionellt. Utifrån befintligt bedömningsunderlag är nuvarande 
naturvårdsinsatser och skyddsformer inte tillräckliga för att 
miljökvalitetsmål och internationella åtaganden om biologisk 
mångfald ska uppnås. Fler aktörer behöver genomföra åtgärder 
som stärker grön infrastruktur i brukade 
landskap/vardagslandskap. För att få detta att ske måste det vara 
tydligt för aktörerna vad som behöver göras. Planering och 
åtgärder behöver göras i samverkan och det behövs gemensamma 
målbilder för en fungerande grön infrastruktur.  

Genom att starta en samverkansåtgärd om utveckling av 
indikatorer och beskrivningar för funktionell grön infrastruktur 
vill de medverkande myndigheterna arbeta för samverkan och 
gemensamma målbilder kring grön infrastruktur och arbetet för 
att bevara och gynna biologisk mångfald och ekosystemtjänster. 
Under år 2021 påbörjade samverkansåtgärden arbetet med att ta 
fram indikatorer och beskrivningar av en funktionell grön 
infrastruktur. Beskrivningarna och indikatorerna ska belysa 
kvalitet, storlek, täthet och konnektivitet hos representativa 



 

 

naturtyper i Sverige. Syftet är att få bättre underlag för ett fortsatt 
arbete bland annat för att kunna utveckla mål för funktionell grön 
infrastruktur som behöver uppnås för att bevara den biologiska 
mångfalden och stärka ekosystemtjänsterna. 

Länsstyrelserna, Skogsstyrelsen, Havs- och 
vattenmyndigheten, Jordbruksverket och Naturvårdsverket 
samverkar i detta arbete inom ramen för Miljömålsrådets 
programområde om Insatser för grön infrastruktur. 
Länsstyrelserna är drivansvariga och har genom länsstyrelsernas 
miljönätverks gröna grupp och dess sammankallande 
förankringsmandatet gentemot länsstyrelsesfären. 

Författarna svarar själva för innehållet och slutsatserna i 
rapporten, som speglar innehållet i kunskapsseminariet 
”Indikatorer för funktionella landskap” som genomfördes digitalt 
26 november 2021 och uppföljande diskussioner med 
myndigheternas arbetsgrupp för samverkansåtgärden och 
kompletterande information från olika forskningsrapporter och de 
deltagande forskarna. 

 
 
Björn Jonsson 
Sammankallande för Miljönätverkets Gröna grupp 
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Uppdraget 
Under våren 2021 initierade Länsstyrelserna ett 

samverkansuppdrag med Lunds universitet, som en del av 
myndigheternas arbete med Grön infrastruktur. 
Samverkansuppdraget omfattade två delar. En del bestod i att 
granska myndigheternas definitioner inom arbetet med grön 
infrastruktur utifrån ett vetenskapligt ekologiskt perspektiv, och 
att förankra granskningen med andra forskargrupper. 
Granskningen har slutredovisats i en separat rapport som 
överlämnats till Länsstyrelserna. Del två bestod i att anordna ett 
kunskapsseminarium om indikatorer för funktionella landskap och 
en påföljande sammanställning i form av en seminarierapport. 
Kunskapsseminariet hölls den 29 november 2021, deltagande var 
både forskare och tjänstepersoner verksamma inom den nationella 
samverkansgruppen för grön infrastruktur. Rapporten utgår till 
stor del från de presentationer och diskussioner som hölls under 
seminariet. De som deltog i kunskapsseminariet (se 
deltagarförteckning sist i rapporten) har på olika sätt bidragit till 
rapporten, antingen aktivt som författare eller granskare, eller 
genom att de var delaktiga i de diskussioner som fördes under 
seminariet. Materialet från kunskapsseminariet har breddats och 
fördjupats baserat på vetenskaplig litteratur, tillgängliga 
presentationer från svenska forskare och olika rapporter.  

 

Sammanfattning 
Att utveckla en funktionell grön infrastruktur för bevarande av 

biologisk mångfald och stärkta ekosystemtjänster utgör en del av 
det nationella bevarandearbetet och arbetet för att nå de nationella 
miljömålen (M2013/1086/Nm). För detta behövs det tydliga mål 
och beskrivningar för när den gröna infrastrukturen är funktionell 
för de organismer som nyttjar den. Sådana beskrivningar kan 
omfatta storlek, kvalitet, täthet och konnektivitet av naturtyper 
och/eller specifika resurser som organismer behöver för långsiktig 
överlevnad i ett landskapsperspektiv. Med utgångspunkt i det 
genomförda kunskapsseminariet, syftar vi med den här rapporten 
till att bidra till bevarandearbetet genom presentationer av 
vetenskapligt förankrade beskrivningar av funktionella landskap 
för biologisk mångfald, dels övergripande, dels med exempel från 
ett antal olika typer av landskap; skogslandskap, 
gräsmarkslandskap, odlingslandskap, urbana landskap och 
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akvatiska miljöer. Rapporten är uppdelad i ett antal inledande och 
övergripande avsnitt och ett antal mer fristående sektoriella 
landskapsavsnitt. Avslutningsvis presenterar vi ett antal frågor som 
varit uppe för diskussion under samverkansuppdraget, men som 
inte varit möjliga att inkludera i detalj i rapporten. Den här 
sammanfattningen presenterar innehållet i rapporten i korthet 
samt lyfter några övergripande slutsatser vi har kunnat dra från 
arbetet.  
 

För att beskriva landskap och dess funktionalitet kan man utgå 
ifrån naturtyper eller arters behov, där en kombination av de båda 
utgör en bra grund för att förstå vilken omfattning, kvalitet och 
fördelning av olika naturtyper och resurser som möjliggör 
långsiktig överlevnad för arter i ett landskapsperspektiv. För att 
förstå och följa upp om landskap är, eller hur de kan bli, 
funktionella för biologisk mångfald finns ett stort antal föreslagna 
indikatorer. Sådana indikatorer kan bestå av förekomst och/eller 
sammansättning av arter, habitatstrukturer och dess rumsliga 
fördelning samt olika mått på funktioner som den biologiska 
mångfalden bidrar till. Oftast förespråkas en samling av 
indikatorer som tillsammans kan beskriva tillstånd, hot och 
möjliga effekter av åtgärder. Vilka indikatorer som ska tillämpas 
beror på de mål som man vill uppnå med en grön infrastruktur. 
Från vetenskapen riktas viss kritik gällande att de indikatorer som 
tillämpas idag inte fångar upp effekterna av åtgärder på ett 
tillräckligt informativt sätt.  

 
Funktionalitet för 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 inför delvis olika utmaningar för biologisk mångfald och 
landskapsfunktionalitet. Gemensamt för 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 tillgängliga data och metoder. Exempel på detta är 
bevarande av hotade arter såsom hackspettar i skogsmiljöer eller 
fjärilar i gräsmarker. Funktionalitet för biologisk mångfald är även 
viktigt att beakta i relation till landskapets övriga funktioner, 
såsom ekosystemtjänster, för att bättre förstå konsekvenser av 
prioriterade åtgärder för just biologisk mångfald. För 
odlingslandskap kan exempelvis bevarande av funktionella arter 
för pollinering vara prioriterat (målet), där bevarande av dessa 
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delvis kan kräva en annan strategi än för 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 möjligheter att skapa kontaktytor 
mellan människa och natur, som leder till en ökad kunskap och 
omtanke om naturen runt omkring oss. Akvatiska miljöer var inte 
representerade under seminariet men ett kortfattat avsnitt har 
arbetats in i rapporten inför kommande fördjupningsarbete hos 
myndigheterna, med exempel som visar på liknande teoretiska 
resonemang som i övriga inkluderade landskap, och på kopplingar 
mellan terrestra och akvatiska miljöer. 

 
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 för att överbygga otydligheter 
och förstå olika resonemang och ståndpunkter bättre, i syfte att 
tydliggöra målbilder och prioriteringar som bör göras i arbetet 
med bevarande av biologisk mångfald. Gällande prioriteringar 
behövs en ökad förståelse för att åtgärder kan ha olika effekt på 
olika biologisk mångfald, och på ekosystemtjänster, där 
synergieffekter är önskvärda men inte alltid möjliga. För några 
livsmiljöer behövs det mer kunskap, så som övergångsmiljöer och 
en bättre inkludering av akvatiska miljöerna i ett 
landskapsperspektiv. Det är även önskvärt att de dataunderlag 
som kan vara användbara vid identifiering av funktionella landskap 
tydliggörs och samlas för att bli mer lättillgängliga.  

 
Sammanfattningsvis finns det en hel del kunskap och metoder 

som redan idag kan användas för att beskriva och identifiera 
funktionella landskap för ett växande antal organismer och 
livsmiljöer. Viktiga diskussioner som kvarstår för att insatser för 
grön infrastruktur ska bli så effektiva som möjligt är vilken 
biologisk mångfald och vilka funktioner som bör prioriteras var. 
Sådana tydligare målbilder är en förutsättning för det vidare 
arbetet med att identifiera lämpliga indikatorer för uppföljning av 
nationella miljömål.  Samverkan, både inom och mellan forskning 
och praktik har varit en viktig del av uppdraget. Samverkan har 
bidragit till att öppna upp för en tydligare dialog om de frågor 
som behöver lösas och vi kan konstatera att det är fortsatt viktigt 
att prioritera denna dialog för en ökad förståelse för olika 
sektorers utmaningar och ansvar, samt var det finns samförstånd 
och var diskussioner kvarstår.  
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Inledning 
Grön infrastruktur för funktionella landskap 

Grön infrastruktur är ett begrepp som rör hur man integrerar 
bevarande av natur, naturliga processer och väl fungerande 
ekosystem i planeringsprocesser. Grön infrastruktur kan därför 
bidra till att långsiktigt bevara den biologiska mångfalden och 
ekosystemtjänster. Dessutom kan en stärkt grön infrastruktur öka 
ekosystemens motståndskraft, eller resiliens, mot till exempel 
klimatförändringar. Utveckling av grön infrastruktur är därför en 
viktig del av det svenska miljöarbetet och bidrar till att nå flera av 
miljökvalitetsmålen (M2013/1086/Nm). I linje med dessa syften 
arbetar myndigheterna med att identifiera viktiga geografiska 
områden för biologisk mångfald, och genomför analyser gällande 
hur och om den befintliga gröna infrastrukturen i de identifierade 
områdena är funktionell eller om det finns potential för att den 
genom åtgärder i landskapet skulle kunna bli det. Funktionalitet är 
emellertid ett relativt begrepp vars betydelse är kopplad till vilket 
syfte och målbild man har. En av målsättningarna med grön 
infrastruktur är att den skall bidra till att skapa funktionalitet för 
biologisk mångfald. Det är denna målsättning, och därmed 
landskapets funktionalitet för att bevara biologisk mångfald som 
står i fokus i denna rapport. Samtidigt är det dock svårt att 
behandla denna funktion helt separerat från landskapets övriga 
funktioner i form av ekosystemtjänster. Detta beror på att 
ekosystemtjänsterna kan – men inte nödvändigtvis behöver vara – 
tätt sammankopplade med den biologiska mångfalden, ibland på 
ett synergistiskt sätt så att mer mångfald ger mer 
ekosystemtjänster, men också antagonistiskt så att ökad 
produktion av ekosystemtjänster sker på bekostnad av bevarande 
av mångfalden. Därför berörs även landskapens andra funktioner i 
rapporten, särskilt i relation till de delar av landskap som är starkt 
präglade av människan genom bebyggelse eller produktion av 
biomassa i olika former. 
 

Fokus på funktionalitet för biologisk mångfald innebär att den 
gröna infrastrukturen ska bidra till arters långsiktiga överlevnad 
och till väl fungerande ekosystem. För att säkerställa det 
långsiktiga målet att bevara arter, krävs att de resurser som 
arterna är beroende av för att överleva, reproducera sig och sprida 
sig finns i tillräcklig omfattning. Arters överlevnad påverkas dock 
inte bara av hur mycket resurser som finns, till exempel i form av 
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lämpliga livsmiljöer, utan även av livsmiljöernas rumsliga 
fördelning och hur sammanbundna de är (Hanski 1999; 
Naturvårdsverket 2010), och att det finns processer som 
vidmakthåller tillräckliga mängder av olika livsmiljöer. För att 
förstå vad en funktionell grön infrastruktur för biologisk mångfald 
är behöver fokus därför ligga på att beskriva tillgängligheten och 
dynamiken av livsmiljöer eller resurser för organismerna i ett 
landskapsperspektiv (Dunning m.fl. 1992; Colding 2007). 
Skyddade områden är viktiga för överlevnaden av många arter, 
men ett landskapsperspektiv har ett bredare fokus och inkluderar 
de viktiga bidrag som det övriga landskapet har, både som 
livsmiljöer och som bryggor mellan skyddade områden, och hur 
dessa påverkas av omgivningen. Den gröna infrastrukturen 
inkluderar därför samtliga mer eller mindre gröna miljöer och 
strukturer i landskapet som kan vara av vikt för de organismer 
som lever där, inklusive skyddade områden och de 
vardagslandskap som brukas för exempelvis odling, 
virkesproduktion och/eller boende (för vidare definition av grön 
infrastruktur se Naturvårdsverket). 

 
Arter har olika egenskaper och skiljer sig därför i sina krav på 

resurser och deras rumsliga fördelning och dynamik. Därför 
skiljer sig vad som utgör ett funktionellt landskap åt mellan arter. 
Att skapa funktionella landskap genom att stärka den gröna 
infrastrukturen kräver därför olika strategier för olika arter och 
deras livsmiljöer (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 grön infrastruktur som dessutom delvis kan 
komma i konflikt med varandra. Denna svårighet att på ett 
enhetligt sätt definiera funktionalitet komplicerar diskussionen 
kring vad som utgör en funktionell grön infrastruktur och riskerar 
att hämma arbetet med att skapa funktionella landskap. Det är 
därför nödvändigt att tydliggöra vad målbilden/målbilderna för 
funktionella landskap är. Med detta som utgångspunkt kan vi 
utforma och prioritera lämpliga åtgärder, samt planera hur 
effekter av dessa åtgärder bör följas upp.  

 
Målbilder kan formuleras på olika sätt, till exempel genom att 

koppla till en viss artgrupp, en viss typ av livsmiljö/naturtyp som 
gynnar specifika arter, eller en viss ekosystemfunktion som är 
viktig i landskapet. Utifrån dessa målbilder kan sedan behovet av 
olika gröna infrastrukturer som ger landskapet den funktionalitet 
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som krävs definieras. Detta kan slutligen utgöra grunden för att 
fastställa vad som ska övervakas (indikatorer) och vilka mål för 
arealer som bör uppnås, samt vilka potentiella hot/möjligheter 
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 för 
och genomföra åtgärder som sedan kan följas upp.  

 

Rapportens syfte, avgränsning och 
användningsområde 

Syftet med den här rapporten är att kommunicera väsentlig 
ekologisk kunskap som är relevant att ha som utgångspunkt inom 
arbetet med att utveckla målbilder för funktionella gröna 
infrastrukturer i olika typer av landskap, samt vid planering av 
bevarandeåtgärder och uppföljning kopplat till detta. Rapporten 
innehåller därför resonemang kring hur biologisk mångfald, 
landskap och funktionalitet kan definieras och hur detta är 
användbart vid beslut om målbilder för funktionella landskap. 
Detta innefattar bland annat beskrivningar och resonemang som 
gäller behovet av omfattning, kvalitet och konnektivitet när det 
gäller olika typer av habitat (livsmiljöer och naturtyper). 
Rapporten tar också på ett övergripande plan upp exempel på 
olika typer av indikatorer som kan vara möjliga att använda för att 
följa upp den biologiska mångfalden och dess förutsättningar på 
olika rumsliga skalor och som kan användas för att förstå 
funktionalitet på landskapsnivå. Rapporten syftar inte till att 
föreslå specifika målbilder, analysmetoder och indikatorer, men 
däremot att visa på kunskapsläget och användbara exempel som 
kan utgöra grund för det fortsatta arbetet. Rapporten har 
huvudfokus på terrestra livsmiljöer, men delar av resonemangen 
är även tillämpbara i akvatiska livsmiljöer och några exempel på 
hur funktionella akvatiska habitat har studerats har inkluderats 
under de sektoriella landskapsavsnitten.  

 
Rapporten kan utgöra ett kunskapsunderlag för 

myndigheternas arbete med att bevara biologisk mångfald och 
stärka ekosystemtjänster vid planering och uppföljning av 
biologisk mångfald. Innehållet i rapporten ska dock inte betraktas 
som heltäckande, utan som en översikt och vägledning som 
underlättar vidare fördjupning. Rapporten kan exempelvis 
användas som stöd i diskussioner om att formulera tydliga 
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målbilder för funktionella landskap inom arbetet med grön 
infrastruktur. De nuvarande målbilderna för funktionella landskap 
upplevs som otydliga av tjänstepersoner, och de indikatorer som 
används inom miljömålssystemet anses vara bristfälliga när det 
gäller att följa upp kvalitéer av betydelse för biologisk mångfald 
och fångar inte upp funktionalitet på landskapsnivå. Rapporten 
kan även användas för att förtydliga funktionalitetsaspekter som 
kan vara relevanta att beakta vid utvecklig av målbilder, som 
enligt tjänstepersoner på myndigheter inte i tillräcklig omfattning 
fångas upp inom dagens arbete med grön infrastruktur och som 
tydliggjordes under diskussioner på seminariet. Kunskaps-
underlaget kan eventuellt även användas som stöd i diskussioner 
om den återrapportering som sker vart sjätte år i enlighet med 
Artikel 17 i Art- och habitatdirektivet (92/43/EEC), gällande 
genomförandeåtgärder och dess effekter på de livsmiljötyper och 
arter som finns upptagna i direktivets bilaga 1 och 2. 
 

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 för en 
sammanfattning). Begreppet biologisk mångfald handlar 
övergripande 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 förståelse för variation i 
typer av biologisk mångfald så som förekomst och 
sammansättning, 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 mångfalden göras för olika ekosystem på olika rumsliga skalor 
för att beskriva variationen lokalt inom ett avgränsat område, 
regionalt mellan olika områden, eller på större nationell eller 
global nivå. För att bättre förstå vad som utgör ett funktionellt 
landskap behöver vi, på ett övergripande plan, förstå hur olika 
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åtgärder som genomförs (till exempel bevarande av livsmiljöer av 
olika kvalitet, omfattning, rumslig fördelning 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).  
 
 
 
 

 
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? 
Arbetet med grön infrastruktur utgår från ett 

landskapsperspektiv av (minst) två olika orsaker 
(M2012/722/Nm). För det första 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. För det andra 
genom insikten att säkerställandet av essentiella ekologiska 
processer på olika rumsliga skalor kräver samordnade insatser, det 
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vill säga att landskap är en utgångspunkt för socio-ekologiska 
system som kan hantera bevarandet av biologisk mångfald och 
ekosystemtjänster. Landskapsbegreppet kan användas för att 
understryka interaktioner mellan sociala och ekologiska system 
(Partelow 2018). Denna rapport fokuserar i första hand på den 
första aspekten (ekologiska processer), som sedan är en 
utgångspunkt för hur landskap bör förvaltas. 
 

Landskap för 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 för 
biologisk mångfald). I ett ekologiskt sammanhang är det naturligt 
att utgå från hela landskapets sammansättning av komponenter, 
strukturer och funktioner för arbetet med bevarande av arter och 
livsmiljöer, eftersom både miljön i ett habitat och i dess omgivning 
påverkar arters förekomst och rörelse mellan habitaten (se Opdam 
m.fl. 2003). En rad ekologiska teorier har bidragit till att förstå 
hur landskapets sammansättning och funktion påverkar olika 
aspekter av biologisk mångfald. Dessa har applicerats i mer 
generella resonemang, för att identifiera övergripande principer 
att tillämpa inom bevarandearbetet som beskrivs i avsnittet 
Naturtypsbaserade habitat och landskap, och som i mer specifika 
fall baserar sig på olika arters resursbehov och livshistoria som 
beskrivs i avsnittet Artbaserade habitat och landskap. 
Resonemangen och slutsatserna i den här rapporten bygger på ett 
antal ekologiska teorier som är av särskild relevans för biologisk 
mångfald i ett landskapsperspektiv, och som finns presenterade i 
korthet i Box 1 (från Ekroos m.fl. 2020). Vi resonerar däremot 
inte i detalj om implikationerna av de olika teorierna för grön 
infrastruktur, utan hänvisar till tidigare kunskapsrapporter (se 
exempelvis Naturvårdsverket 2010 rapport 6342 och Ekroos m.fl. 
2020).  
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Ö-biogeografiteori 
Ö-teorin (MacArthur och Wilson 1967) beskriver hur antalet arter på en ö bestäms av den jämvikt som 
uppstår mellan kolonisation av nya arter från fastlandet och utrotning av arter på ön. Denna jämvikt 
påverkas av öns storlek, där en större ö kan koloniseras av fler arter (fler pilar från fastlandet till en större 
ö i figuren) som därmed förskjuter jämvikten positivt, och avståndet mellan ön och fastlandet, där 
kolonisationen påverkas negativt av ökat avstånd (genombruten pil i figuren) som därmed förskjuter 
jämvikten negativt. I naturvårdssammanhang kan en ”ö” vara ett område med bevarad livsmiljö i ett i 
övrigt exploaterat landskap, likt ett omgivande hav. 
Metapopulationsteori 
Metapopulationsteorin relaterar till livsmiljöer i starkt fragmenterade landskap, där flera lokala 
populationer (subpopulationer) i separata fragment av livsmiljöer tillsammans utgör en större helhet, en 
metapopulation (Hanski 1999). De lokala populationerna är ofta små, och riskerar att dö ut, men 
återkolonisation kan ske från kvarvarande populationer. Den långsiktiga överlevnaden i landskapet beror 
därmed på att det finns en jämvikt mellan utdöende och återkolonisation (Hanski m. fl. 1995). 
Återkolonisation illustreras i figuren med pilar mellan habitat.  Osäkerhet i återkolonisation, 
genombruten pil i figuren, ökar med ökade avstånd. I naturvårdssammanhang handlar detta om 
livsmiljöers fragmentering. 
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 hög habitatkvalitet, vilket leder 
till god reproduktion och överlevnad (Källa), och där produceras det ett överskott av individer som sedan 
kan sprida sig till mindre goda habitat (Sänka) (Pulliam 1996). Från källhabitat uppstår då så kallade spill-
över (spillover) effekter, då överskottet av individer bidrar till att återkolonisera habitat av sämre kvalitet 
med en potential att upprätthålla populationer i ett större landskapsperspektiv. I naturvårdssammanhang 
kan källor vara viktiga för att bibehålla mångfalden i det vidare landskapet. 
Supplementering och komplettering 
Mosaikartade landskap består av många olika miljötyper som tillsammans bildar ett varierat landskap där 
de olika miljötyperna kan ha olika värden för organismer. Resurser (till exempel föda) kan vara så fördelat 
mellan olika habitat att organismer måste röra sig mellan flera habitat för att tillgodose hela sitt behov, det 
vill säga områden behöver nyttjas som supplement (tillägg) till varandra (Supplementering i figuren). 
Olika typer av resurser (exempelvis föda och boplats) kan fördela sig mellan olika habitat så att individer 
måste röra sig mellan dessa för att tillfredsställa sina olika resursbehov, det vill säga habitaten kan nyttjas 
som komplement till varandra (Komplettering i figuren). I naturvårdssammahang handlar detta om hur 
väl förbundna begränsande resurser är för att bevara arter i komplexa landskap. 
 

Box 1. Ekologisk teori relevant för grön infrastruktur modifierad från Naturvårdsverkets rapport 6922, Ekroos 
m.fl. 2020. Illustratör (C) Anna Persson, www.annapersson.se. 
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Funktionella landskap 
I detta avsnitt presenterar vi två utgångspunkter för hur 

funktionella landskap kan definieras utifrån naturtypsbaserade 
eller artbaserade perspektiv. Funktionaliteten som vi utgår ifrån 
inkluderar i båda fallen de förutsättningar som krävs för långsiktig 
överlevnad för arter som förekommer i det aktuella landskapet. 
Dessa förutsättningar består av kvaliteten, mängden och 
fördelningen av de resurser som arter nyttjar för sin överlevnad, 
fortplantning och spridning. Ekologisk teori, speciellt 
landskapsekologi, förklarar detta och är därför värdefull att ha 
som utgångspunkt för att identifiera värdefulla miljöer eller 
förutse förväntade effekter av åtgärder (se box 1 för en kort 
överblick, se vidare exempelvis Hanski 1999; Turner m.fl. 2001; 
Pulliam 2000).  
 

Naturtypsbaserade habitat och landskap 
En vanlig utgångspunkt för att identifiera värdefulla områden 

och planera bevarandeinsatser är att utgå ifrån naturtyper med 
olika grad av upplösning i ett hierarkiskt system. Till exempel kan 
ett område på ett generellt plan klassas som lövskog, men med 
högre tematisk upplösning som näringsfattig bokskog. Naturtyper 
används främst för att beskriva omfattning och fördelning av olika 
specifika vegetationstyper, som i sin tur kan utgöra livsmiljöer för 
ett urval av olika arter. Ett annat område där naturtyper används 
för att identifiera särskilda miljöer och dess flora och fauna är i 
relation till bevarandemål. Ett sådant exempel är i arbetet med 
Art- och habitatdirektivet, där skyddsvärda naturtyper i ett 
europeiskt perspektiv finns upptagna i direktivets bilaga 1. Målet 
för naturtyperna enligt Art- och habitatdirektivet är en gynnsam 
bevarandestatus, där tillståndet beskrivs utifrån areal och kvalitet 
som behöver uppnås för att säkerställa ett långsiktigt bevarande av 
arter som är beroende av naturtypen (92/43/EEC).  

 
Att utgå ifrån naturtyper kan vara fördelaktigt eftersom det är 

lätt att kommunicera, geografiskt avgränsa och mäta i areal, och 
för att täcka in åtgärder för 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 
upplösning) för att avgöra arealer och fördelning i landskapet av 
en viss naturtyp, exempelvis med hjälp av marktäckedata eller 
satellitövervakning (Dennis m.fl. 2014). Det kan vara svårare att 
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med små insatser avgöra en naturtyps kvalitet, så som 
heterogenitet, förekomst av vissa strukturer, ålder, funktionella 
konnektivitet eller abiotiska faktorer. För detta behövs det oftast 
fältbesök och mer ingående inventeringar. På senare tid har dock 
flera forskare och myndigheter visat på möjligheten med att 
använda laserscanning och AI/maskininlärning för utvärdering av 
vissa kvalitetsaspekter, som exempelvis för skogsbestånd 
(Angelstam m.fl. 2021), eller i gräsmarkslandskap (Dalmayne 
m.fl. 2013; Möckel m.fl. 2016; Haest m.fl. 2017). Det finns 
också möjligheter att med hjälp av systematiskt insamlade fältdata 
som träningsdata utveckla heltäckande underlag med bättre 
upplösning för naturtypers kvalitéer (Divíšek och Chytrý 2018). 

 
När man använder naturtyper som utgångspunkt för att 

identifiera funktionella landskap är det viktigt att ha i åtanke att 
naturtyp inte kan användas synonymt med habitat eller livsmiljö, 
även om detta implicit görs 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 
livsmiljö utgår i stället från en viss organismgrupps (arts) 
resursbehov, något som kan motsvaras av en viss naturtyp, men 
oftare handlar om delar av en viss naturtyp eller en 
sammansättning av (delar av) olika naturtyper (Dennis m.fl. 2014, 
se fig. 2). Sub-kategorisering av naturtyper ökar risken för att 
habitat och naturtyp inte överensstämmer, medan en grov 
indelning i olika naturtyper istället riskerar att inte beskriva 
habitat på ett sätt som är informativt för bevarandemål (Dennis 
m.fl. 2014). Det kan vidare vara problematiskt att använda 
naturtypsindelning för att beskriva ett habitat där arter är 
beroende av naturtyper i ett visst successionsstadium, som sedan 
övergår till något annat, något som exempelvis är vanligt i 
skogslandskap (Hilmers m.fl. 2018), där en fas med ljusälskande 
lövträdsarter ersätts av skuggfördragande barrträd. Sådana 
dynamiska system är generellt svåra att hantera inom rumslig 
planering för bevarande på lång sikt, just på grund av 
naturtypernas föränderliga natur. Andra exempel där 
naturtypsindelning kan vara problematisk att tillämpa är inom 
väldigt komplexa eller brukade landskap där natur förekommer i 
mindre fragment, exempelvis i odlingslandskap eller urbana 
landskap. Detta beror både på att naturtyper där ofta inte 
motsvarar traditionellt beskrivna typer och, inte minst, för att 
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ekologiska avgränsningar och förvaltningsavgränsningar sällan 
stämmer överens (Borgström m.fl. 2006).  

 
För rörliga arter som fjärilar och fåglar har förekomst av de 

resurser som arterna behöver visat sig vara ett bättre alternativ för 
att beskriva habitat jämfört 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 därför antaganden om bevarandemål på artnivå 
behöva kompletteras med mer detaljerad kunskap om den aktuella 
artens resursbehov, för att inte riskera att missbedöma en arts 
utbredning, utveckling och/eller framtida behov.  

 
 

 

 
 

 

 

 

 

 

Figur 2. En viss naturtyp kan överlappa med en arts habitat fullständigt (1 i figuren), 

men ofta fördelar sig arters habitat över flera naturtyper som exempelvis i en 

övergångsmiljö (2 i figuren), mellan en viss naturtyp och en övergångsmiljö (3 i 

figuren), eller mellan flera olika naturtyper (3 i figuren) (modifierad efter Dennis et al. 

2014).  

 
 
En bevarandeprincip som föreslagits för ekologiska nätverk 

och övergripande 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 för Better, Bigger, 
More, and Joined (Isaac m.fl. 2018, se fig. 3), alltså bättre, större, 
fler och länkade (BSFL). ”Bättre” syftar på den lokala 
habitatkvaliteten och ”större” på storleken av habitatytorna. Dessa 
två faktorer rankas högst för det är de som starkast styr 
organismernas fortplantning och överlevnad och därmed 
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populationstäthet och populationsstorlek. ”Fler” syftar på behovet 
av att öka antalet habitatytor i landskapet, vilket bör vara nästa 
prioritet. ”Länkade”, det vill säga sammanbundna med korridorer 
eller ”stepping-stones” kan också vara viktigt, men trots allt av 
underordnad betydelse relativt de andra begreppen. Principen, 
som utgår från vetenskapliga sammanställningar väl grundade i 
ekologisk teori (se exempelvis Hodgson m.fl. 2011 och Isaac m.fl. 
2018 för vedertagna vetenskapliga resonemang), men även 
praktiska lösningar, har tillämpats exempelvis inom den engelska 
motsvarigheten till Miljödepartementet (DEFRA, Departement of 
Environment, Food, & Rural Affairs). Prioriteringsordningen bygger 
på att större arealer och områden av högre kvalitet är en 
grundläggande förutsättning för stora och livskraftiga 
populationer, vilket minskar eller eliminerar risken för genetisk 
utarmning och slumpmässiga utdöenden. Större populationer 
leder dessutom till större spridning mellan områden, det vill säga 
högre funktionell konnektivitet (Hodgson m.fl. 2011). Fler 
områden i ett landskap kan dessutom vara fördelaktigt för rörliga 
arter som använder olika områden för att komplettera behovet av 
resurser (Dunning m.fl. 1992). Ytterligare åtgärder för bevarande 
av biologisk mångfald kan åstadkommas genom att minska 
eventuella negativa effekter från omgivningen på bevarade 
områden av naturtypen genom att förbättra kvaliteten hos 
omgivande biotoper (ibland kallad matrix) (Lawton m.fl. 2010). 
Trots den generella principen att först fokusera på mängden 
habitat, kan det i vissa landskap vara mer prioriterat att fokusera 
på att öka spridningsmöjligheterna, till exempel om de är starkt 
begränsade och/eller ytterligare biotoper att bevara/återställa 
inte finns tillgängliga. Det finns i grunden ingen universallösning 
som alltid utgör den mest effektiva åtgärden (Hanski 2005), utan 
resonemang om vad som är viktigast kräver en analys av målbilden 
och eventuella hot mot denna i varje enskilt fall, baserad på 
kunskap om arters behov, där vissa arter kan vara representativa 
för en större mängd arter (såsom paraplyarter, se vidare 
resonemang under avsnitt om Artbaserade habitat och landskap). 
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Figur 3. En övergripande bevarandestrategi föreslagen av Lawton m.fl. (2010), och som 

är väl grundad i ekologisk teori, lyfter åtgärder för bevarande av biologisk mångfald i 

prioriteringsordningen a) ökad kvalitet, b) ökad storlek, c) ökad mängd habitat, som d) 

är bättre funktionellt sammanlänkade samt e) åtgärder för att förbättra områden mellan 

habitatet (figur efter Isaac m. fl. 2018, från Ekroos m.fl. 2020, illustratör © Anna 

Persson, www.annapersson.se). 

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 för 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, fördelningen och tillgängligheten av 
de resurser som arten i fråga är beroende av, där skärnings-
punkten mellan de tre komponenterna är ett sätt att beskriva det 
funktionella habitatet eller landskapet (Turlure m.fl. 2019, se fig. 
4). Den här utgångspunkten har främst tillämpats på hotade arter 
med hög grad av specialisering, men har visat sig vara användbar 
även för mindre specialiserade arter (Turlure m.fl. 2019).  

 
En utgångspunkt i en resursbaserad definition kräver kunskap 

om de arter som är i fokus jämfört 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 
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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 för att analysera möjliga bevarandeåtgärder för 
särskilt utpekade arter eftersom den på ett mer flexibelt sätt kan 
räkna in hur olika bevarandeåtgärder leder till ökad resurstillgång 
jämfört med en strikt utgångspunkt i en viss naturtyp (Turlure 
m.fl. 2019). Även denna utgångspunkt utgår ifrån ekologisk teori, 
men skillnaden är att den kan ta större hänsyn till olika arters 
unika karaktärsdrag och hur dessa modifierar deras resursbehov 
(som värdväxter för steklar eller nektarresurser för fjärilar), eller 
påverkas av fördelningen av resurser i landskapet (exempelvis för 
mobila arter vars resurser behövs inom en viss radie). 
Utgångspunkten i resursers fördelning i landskapet kan vara 
särskilt tillämpbar för arter där resurser förekommer inom olika 
naturtyper, eller i landskap som är särskilt komplexa, störda eller 
fragmenterade, vilket medför att resurserna riskerar bli åtskilda i 
tid och rum (Dunning m.fl. 1992). 

 
En resursbaserad utgångpunkt tillämpas idag exempelvis inom 

arbetet med ÅGP, åtgärdsprogram för hotade arter. 
Åtgärdsprogram för hotade arter är ett komplement till skyddad 
eller på annat sätt naturvårdsförvaltad natur, då denna natur inte 
är tillräcklig för att exempelvis tillgodose resursbehovet hos arter 
som har särskilda krav på resurser i sin livsmiljö (se vidare 
beskrivning hos Naturvårdsverket). 
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Figur 4. En schematisk illustration av ett artbaserat(resursbaserat) habitat. Resursers 

sammansättning representerar alla de olika resurser som den aktuella arten nyttjar, 

fördelningen av resurserna visar på hur samtliga resurser förekommer i landskapet, 

exempelvis jämt utspritt eller mer sporadiskt/heterogent (i tid och rum) samt hur två 

olika resurser är mer separerade från varandra eller överlappande. Tillgängligheten 

beskriver i vilken omfattning, det vill säga kvantitet och kvalitet, resurserna 

förekommer. De tre komponenterna beskriver gemensamt förutsättningarna för en arts 

långsiktiga överlevnad, det vill säga funktionella habitat. Figur tolkad från Turlure 

m.fl. (2019). 

 

För att beskriva ett funktionellt landskap är det fördelaktigt att 
kombinera en naturtypsbaserad och en artbaserad utgångspunkt, 
och låta perspektiven komplettera varandra. Bevarandemålen för 
naturtyper bidrar till att identifiera vilket landskap som är i fokus, 
där en första överskådlig kartläggning av förekomst, omfattning 
och fördelning av naturtyper av vikt för målbilden kan identifieras 
med hjälp av relativt lättillgänglig information. För att vidare 
förstå funktionaliteten i detta landskap, med utgångpunkt i 
målbilden, krävs en mer detaljerad analys av resurserna för olika 
arter. De två utgångspunkterna behandlar även de olika gränssnitt 
för biologisk mångfald som behöver hanteras i praktiken; skydd av 
utpekade naturtyper respektive resurser för arter av särskilt 
intresse. Båda utgångspunkterna motiveras av krav på 
återrapportering till EU avseende art- och habitatdirektivet. 
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Indikatorer 
I detta avsnitt beskriver vi övergripande syftet med att använda sig 
av indikatorer, vad som önskas av en indikator och olika sätt att 
identifiera lämpliga indikatorer beroende på vad som ska 
utvärderas. Avsnittet innehåller några beskrivningar av vanligt 
förekommande indikatorer på förekomst 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 föreslå vilka indikatorer som ska användas 
för att följa upp specifika målbilder. Indikatorer är ett omfattande 
och växande kunskaps- och tillämpningsområde och denna rapport 
ger enbart en överskådlig presentation, med fokus på några av 
flera diskuterade frågeställningar om indikatorer. Rapporten 
bygger på publicerad forskning, men vi är väl medvetna om att det 
pågår relevant forskning som kan komma att påverka slutsatserna, 
till exempel inom fyra projekt som finansieras av 
Naturvårdsverket (se Indikatorer för biologisk mångfald på 
landskapsnivå (naturvardsverket.se)). 

 
Vad är indikatorer och hur är de användbara för att förstå om 

landskap är eller kan bli funktionella? Rent definitionsmässigt ska 
en indikator visa på om något (här ett landskap) förhåller 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 möjliggör 
en långsiktig överlevnad för den biologiska mångfald som står i 
fokus. I förhållande till policyarbete, som exempelvis 
handlingsplan för grön infrastruktur, är indikatorer värdefulla då 
de kan förse oss med information om pågående miljöproblem och 
dess grad av potentiell skada på miljön, de kan verka som stöd för 
utveckling av policys och prioriteringar genom identifiering av de 
främsta hoten mot miljön, och de kan bidra till utvärdering av 
exempelvis en policys effekter (EEA 1999). 

 
En rad egenskaper som är önskvärda hos bra indikatorer har 

beskrivits både inom den vetenskapliga litteraturen (se exempelvis 
Munn 1988; Noss 1990; Pressey m.fl. 2021) och inom policy-
området (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) möjliggöra 
en utvärdering av flera olika stressfaktorer för ekosystemet, 3) 
vara relativt oberoende av provstorlek, 4) lätta och 
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kostnadseffektiva att mäta, samla in, analysera och beräkna, 5) 
kunna särskilja mellan naturlig påverkan och antropogena 
(mänskligt orsakade) effekter, och 6) relevanta i förhållande till en 
ekologisk process som är av intresse. Med tanke på alla dessa 
önskvärda 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 målbilden.  

 
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 Hur definierar vi biologisk mångfald). Det finns en mängd 
litteratur, både vetenskaplig och policyrelaterad, som beskriver 
hur val av indikatorer kan göras (Noss 1990, 1999; EEA 1999; 
EEA 2007; Vandewalle 2010; Pressey m.fl. 2021) och även vilka 
indikatorer som är lämpliga att användas i policysammanhang för 
miljömålsuppföljning (OECD 2004; Sahlin m.fl.2020). Exempel 
på ett ramverk som används för att strukturera och tolka 
betydelsen av olika indikatorer inom miljömålsarbetet är DPSIR 
(Driving forces, Pressures, States, Impacts och Responses) (EEA 
1999). Ramverket bidrar till att förtydliga samband mellan socio-
ekologiska drivkrafter och dess påverkan på olika responsfaktorer, 
alltså orsak och konsekvens (se fig. 5).  
  



 

24 

 

Figur 5. DPSIR ramverket som framför allt används inom miljömålsarbete för att 

identifiera en lämplig uppsättning indikatorer i relation till önskade mål. Ramverket 

identifierar (i) Drivkrafter (Driving forces), (ii) resulterande Hot (Pressures), (iii) mot 

miljöns Tillstånd (States of the environment) och (iv) Påverkan (Impacts) från 

resulterande förändringar i miljökvalitet samt (v) samhällets Responsfaktorer 

(Responses) på miljöförändringen (EEA 1999). 

 
 
Indikatorer som används inom DPSIR är så kallade beskrivande 

indikatorer för vad som händer med miljön och människan (EEA 
1999). DPSIR med beskrivande indikatorer är den mest använda 
typen av indikatorer inom den europeiska miljömålsrapport-
eringen. Exempel på andra indikatorer som definierats inom 
policyområdet men som tillämpas i mindre utsträckning och 
därför inte redovisas i detalj här är; I) Prestationsindikatorer 
(Spelar det någon roll?), II) Effektivitetsindikatorer (Blir det 
bättre?) och III) Välfärdsindikatorer (Blir den sammanvägda nyttan 
större?). Prestationsindikatorer syftar till att mäta skillnaden 
mellan det nuvarande tillståndet och det önskade och kan vara 
särskilt användbara i utveckling av policys inom särskilda sektorer 
(EEA1999). Effektivitetsindikatorer kan visa på resurseffektivitet, 
exempelvis genom att visa på utsläpp och resursåtgång i relation 
till BNP per capita och är användbara för att visa på om samhället 
är på väg åt rätt håll gällande hållbar utveckling. Välfärds-
indikatorer är mer övergripande för att beskriva samhälls-
utveckling genom exempelvis olika hållbarhetsindex.  
 

Av de vetenskapliga förslag på indikatorer som granskats för 
den här rapporten, utgår flera från liknande resonemang. Här 
presenterar vi några grundläggande tankar gällande val och 
kriterier för indikatorer som kan vara relevanta för funktionella 
landskap för biologisk mångfald (baserade på exempel från Noss 
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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 
behöver indikatorerna vara relevanta för sitt syfte vilket kan 
preciseras genom att beskriva, med utgångpunkt i målbilden, vad 
som behöver följas upp/samlas in/övervakas, varför och hur ofta 
(design). Därefter är det lämpligt att sammanställa befintlig 
kunskap och datamaterial, inhämta ny kunskap och data om 
nödvändigt, för att fastställa nuvarande status och identifiera vilka 
potentiella hot som finns i förhållande till vad som ska övervakas 
och varför. Val av indikatorer kommer att variera med dessa 
preciseringar. Under identifieringsfasen är det viktigt att skilja 
mellan indikatorer som fångar upp hotbild, nuvarande status och 
respons, då de bidrar med olika kunskap som tillsammans ger ett 
helhetsperspektiv gällande de åtgärder som behöver vidtas. För att 
vidare kunna använda indikatorer för att utvärdera effekter av 
åtgärder kan upplägg utgå från en vetenskaplig uppställning. Där 
möjliggörs utvärdering genom att peka ut kontrollområden för 
jämförelse, även om ett andra alternativ är att utgå från nuvarande 
status som referenspunkt vid utvärdering av effekter eller att 
använda sig av kontrafaktisk scenariomodellering (som beskriver 
utfall med eller utan den tänkta åtgärden). Från vetenskaplig 
litteratur framkommer en del kritiska synpunkter gällande hur 
pass väl nuvarande indikatorer som används faktiskt fångar upp 
effekterna av de åtgärder som genomförs (Failling och Gregory 
2003; Green m.fl. 2005; Dänhardt m.fl. 2016; Pressey m.fl. 
2021). 

 
I avsnitten nedan presenterar vi några exempel på indikatorer 

som kan vara av intresse för 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 indikatorer i 
skogsmiljöer). Avsnitten är uppdelade på indikatorer för 
förekomst och sammansättning av arter och ekosystem, 
indikatorer gällande spatiala och temporala strukturer och 
indikatorer för ekosystemens funktioner. Vi presenterar även kort 
några exempel på vad vi kallar samlingsindikatorer som kan vara 
särskilt intressanta för funktionella landskap, och som 
förekommer i den vetenskapliga litteraturen. Detta är ett 
forsknings- och tillämpningsområde som är både komplext och 
aktuellt och inte något som kan presenteras mer ingående inom 
ramen för rapporten. 
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Förekomst och sammansättning 
Under detta avsnitt presenterar vi några exempel på indikatorer 
som beskriver förekomst eller på olika sätt sammansättningen av 
arter och ekosystem. Den här typen av indikatorer är vanligt att 
använda sig av för att beskriva tillstånd för och påverkan på 
biologisk mångfald och används inom bland annat inom 
miljömålsrapporteringen.  

 
En typ av indikator som vanligen tillämpas för att beskriva den 

biologiska mångfaldens status är förekomst, tillstånd och trender 
för indikatorarter (Sidding m.fl. 2016). Dessa kan användas både 
som en enskild indikator (en enskild art) och som en samling 
indikatorarter för att ge en mer heltäckande bild (Sidding m.fl. 
2016). Indikatorarterna, som är beroende av mer eller mindre 
specifika livsmiljöer, antas spegla den biologiska mångfalden i ett 
vidare perspektiv, till exempel för en grupp av arter som har 
liknande krav på livsmiljöer. En anledning till den omfattande 
användningen av indikatorarter är att dessa indikatorer är relativt 
kostnadseffektiva att följa upp, bland annat för att det ofta finns 
information att bygga vidare på, samtidigt som de är lätta att 
kommunicera till beslutsfattare och allmänhet (Sidding m.fl. 
2016).  

 
 
 

 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Bild 1. En vanlig indikatorsart i form av lunglav på en gammal sälg i 
Vilhelmina. Fotograf, Per Angelstam.  
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Förekomst och sammansättning kan också tillämpas för att 

beskriva mångfalden av arter eller artsamhällen, exempelvis med 
olika diversitetsindikatorer. Diversitetsindikatorer kan tillämpas 
för att beskriva mångfald lokalt inom ett avgränsat område, så 
kallad α-alfadiversitet, eller mer regionalt för att beskriva 
mångfald mellan olika områden med hjälp av så kallad β-
betadiversitet (Jost m.fl. 2010; Tuomisto 2010) (se även Sahlin 
m.fl. 2020 för fler tillämpningar). Det enklaste mångfaldsmåttet 
är antalet arter, som väger alla arter lika oavsett hur vanliga de är, 
och därför ger en förenklad bild av mångfalden i ett område. 
Andra mått som ofta används är till exempel Shannon-diversitet, 
som viktar alla arter efter sin relativa frekvens, eller Simpson-
diversitet, som ger större vikt åt vanliga arter. Artantal, Shannon- 
och Simpson-diversitet är exempel på Hill-tal (Hill 1973) och 
mäts alla på samma skala, nämligen antal arter (till skillnad från 
Shannon-index och Simpson-index, som är transformeringar på 
helt olika skalor, Jost 2006). Mångfaldsmått som enbart beskriver 
antal arter och deras relativa frekvenser fångar inte nödvändigtvis 
upp relevanta kvalitetsaspekter och tar i sig själv heller inte hänsyn 
till vilka arter som ingår i diversitetsmåttet. En uppskattning av β-
diversitet är däremot ett mått på hur olika de berörda 
artsamhällena är. En beskrivning av artsamhället kan istället 
indikera vilken typ av landskap som är i fokus, och vilken kvalitet 
det landskapet håller (mer eller mindre resurskrävande arter) och 
möjliga effekter av förändringar i landskapet (förändring i 
artsamhällen) (Noss 1990; Ferris och Humphrey 1999; Toivonen 
m.fl. 2016). 

Strukturella indikatorer 
Strukturella beskrivningar av landskap- och habitat så som area, 
kvalitet och fördelning av naturtyper, egenskaper och resurser är 
också vanliga att tillämpa som indikatorer. Strukturella 
indikatorer används ofta i bevarandesyfte på landskapsnivå, där 
måtten används för att identifiera mönster viktiga för biologisk 
mångfald, som exempelvis närliggande områden av samma 
naturtyp vilka tillsammans kan hysa omfattande biologiska värden i 
ett landskapsperspektiv.  

 
Strukturella indikatorer har föreslagits inom vetenskapen för 

att bland annat identifiera kritiska aspekter att ta hänsyn till för att 
bevara biologisk mångfald (Hanski 2011). Sådana kritiska aspekter 
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kan exempelvis vara tröskelvärden som inte bör understigas när 
det gäller mängden och fördelningen av habitat i ett fragmenterat 
landskap (Fahrig m.fl. 2003; Hanski 2011; Angelstam m.fl. 
2020). Hanski (2011) har föreslagit en tumregel om att bevara en 
tredjedel av en tredjedel, som innebär att en tredjedel av 
landskapet avsätts för skötsel med bevarandesyften i åtanke, och 
att en tredjedel av denna yta i sin tur är i strikt skyddad. Andra 
studier har visat att risken för utdöende ökar markant om 
mängden lämpligt habitat understiger 20-30 % av den totala ytan 
(beroende på art och på fördelning av kvarvarande habitat) 
(Hanski och Ovaskinen 2000; Pardini m.fl. 2010). Inom 
myndighetsarbetet förekommer liknande tröskelvärden som 
målbilder för bevarandearbetet, med exempelvis Aichi-målet om 
17 % skyddad natur för terrestra miljöer och 10 % skyddad natur 
för akvatiska miljöer (CBD 2010) och målen inom EUs Strategi 
för biologisk mångfald 2030 med mål om 30 % skyddad natur 
(COM(2020)380). Viktigt är här att de procentuella målen mäts 
individuellt för samtliga miljöer som finns representerade 
nationellt, till exempel kan ett stort areellt skydd av magra 
fjällbjörkskogar i norr som överstiger målen inte uppväga 
avsaknad av skydd av produktiva skogar i söder som inte når upp 
till målen (Hanski 2011). Det finns risker med att applicera den 
här typen av strukturella indikatorer som övergripande och enda 
målbild, risker som nyligen lyfts inom den vetenskapliga 
litteraturen och som omnämnts i ovan text (Angelstam m.fl. 
2020; Pressey m.fl. 2021), då ökad andel skyddad natur inte 
nödvändigtvis leder till bättre bevarande av biologisk mångfald. 
Det är därför viktigt att kvantitativa mål kompletteras med 
kvalitativa, precis som Aichi-målet om 17%, som samtidigt 
understryker att skyddet ska inkludera områden av särskild 
betydelse för biologisk mångfald och ekosystemtjänster som ska 
bevaras genom effektivt och inkluderande förvaltade, ekologiskt 
representativa och väl förbundna system av reservat och andra 
effektiva områdesbaserade skyddsåtgärder, som också är väl 
integrerade i omgivande landskap. 

 
Strukturella indikatorer kan användas för att avgöra kvalitet 

lokalt eller regionalt, där hög strukturell variation eller 
heterogenitet ofta är positivt då det medför en ökad 
motståndskraft inom ett habitat eller ekosystem (Oliver m.fl. 
2015). Strukturella indikatorer för naturtyper på landskapsskala 
och resurser lokalt kan lämpligen användas i kombination med en 
indikator för förekomst eller sammansättning, där kunskap om 
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behoven för långsiktig överlevnad i ett landskapsperspektiv för en 
indikatorart bidrar till att fastställa målbilden. Just den här 
kombinationen tillämpas ofta vid habitatmodellering (se 
exempelvis Olsson och Bolin 2014), och beskrivs vidare nedan 
under avsnittet samlingsindikatorer. 

 

Funktionella indikatorer 
Indikatorer för 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 följa upp 
produktivitet, för biologisk mångfaldsfunktioner kan detta vara 
total mängd biomassa (van der Plas 2019), eller mer kopplat till 
ekosystemtjänstfunktioner kan det vara skördenivåer för grödor 
som är beroende av funktionsdrivande organismer (Moonen och 
Bárberi 2008). Indikatorer för ekosystemfunktioner kan även vara 
förekomst, täthet och sammansättning av arter som är viktiga för 
specifika ekosystemfunktioner, såsom pollinatörer för vissa växter 
i naturliga habitat eller grödor i odlingslandskap (Biesmeijer m.fl. 
2006). Artsammansättning kan i det senare fallet vara relevant att 
mäta särskilt med avseende på funktionella egenskaper. Exempel 
på egenskaper som kan återspegla landskapsfunktionalitet kan vara 
de förekommande arternas storlek, specialiseringsgrad eller 
spridningsförmåga, där representation kan återspegla 
tillräcklig/brist på arealer, låg/hög habitatkvalitet och hög/låg 
funktionell konnektivitet (Vandewalle m.fl. 2010). 
  

Samlingsindikatorer 
Som tidigare nämnts så kan de olika indikatorerna kombineras för 
att samlat beskriva flera aspekter av funktionalitet för biologisk 
mångfald i matematiska modeller såsom habitatmodeller eller 
olika landskapsindex. Utgångspunkten för den här typen av 
indikatorer är ofta en arts eller artgrupps resursbehov för 
nödvändiga ekologiska processer, kombinerat med de unika 
egenskaper som kan påverka hur arterna svarar på olika 
förändringar, samt strukturell information om landskapet som är 
viktig för arterna. Genom att mäta eller skatta sambanden mellan 
de olika aspekterna matematiskt kan man beskriva ett funktionellt 
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landskap för olika arter eller artgrupper. Det finns många olika 
sätt att modellera funktionella landskap, där en detaljerad 
genomgång inte ryms inom arbetet med den här rapporten. 
Däremot presenteras flera exempel på pågående projekt som 
tillämpar den här typen av indikatorer under de sektoriella 
landskapsavsnitten (skogslandskap och odlingslandskap). Det pågår 
vidare fler relevanta forskningsprojekt på nationell nivå som kan 
vara aktuella för fördjupande diskussioner om indikatorer på 
landskapsnivå längre fram (se Naturvårdsverket – Indikatorer för 
biologisk mångfald på landskapsnivå). 
 

Funktionalitet i olika landskapstyper 
De följande fyra textavsnitten hanterar funktionella landskap 
sektoriellt med fokus på fyra huvudsakliga typer av landskap: 
skogslandskap, gräsmarkslandskap, odlingslandskap och urbana 
landskap. Även om akvatiska miljöer inte omfattades i uppdraget 
har vi inkluderat ett kortare avsnitt här i syfte att lyfta några 
exempel inför det vidare arbetet med dessa landskap. 
Uppdelningen i olika landskapstyper innebär inte att de 
resonemang som förs under varje avsnitt enbart är gällande för det 
aktuella landskapet eller att det följer en naturtypsbaserad 
utgångspunkt, utan resonemangen kan utgå både från naturtyp i 
form av biotoper, och från en artbaserad habitatdefinition för 
specifika arter (se ovan avsnitt om Funktionella landskap för grön 
infrastruktur). Texterna i varje avsnitt utgår från de 
presentationer som hölls på kunskapsseminariet den 29 november 
2021 och är skrivna i samarbete med de forskare som 
presenterade; Skogslandskap - Per Angelstam, Gräsmarkslandskap 
- Karl-Olof Bergman, Odlingslandskap - Johan Ekroos och Henrik 
G. Smith, Urbana landskap - Anna S. Persson. Akvatiska miljöer – 
Per Angelstam. Vidare har Erik Andersson bidragit med 
författande av avsnittet om urbana landskap. Avsnitten är 
granskade och godkända för inkludering i rapporten. 
Textavsnitten är möjliga 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 för människor i form av ekosystemtjänster.  
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Skogslandskap 
Skogslandskapet är en av de svenska landskapstyper som brukas 
flitigt av människan, och där det därför ofta finns många, ibland 
konkurrerande mål, för dess nyttjande. Skogen är att betrakta dels 
som ett odlingssystem för produktion av skogsråvara, dels som ett 
komplext dynamiskt system för den biologiska mångfalden med 
motsvarande mål för bevarande. Skogen är också viktig för 
människan på olika sätt, och för klimatreglering. Politiskt är 
målen för produktion och biologisk mångfald idag formellt 
likställda (Regeringen 2008). Eftersom en intensiv produktion av 
råvaror i skogen kan medföra negativa konsekvenser för biologisk 
mångfald, står dessa båda mål i konflikt med varandra (Niemelä 
m.fl. 2005; Larsson m.fl. 2011; IPBES 2019), något som lett till 
en intensiv och pågående debatt om vad vi egentligen ska nyttja 
skogen till (SOU 2020:73). Denna debatt om skogens jämställda 
mål för biologisk mångfald och produktion visar på vikten av att 
identifiera relevanta målbilder för funktionella landskap inom 
arbetet med grön infrastruktur, eftersom den gröna 
infrastrukturen ska gynna både skogens biologiska mångfald men 
även dess ekosystemtjänster såsom produktion av virke, 
rekreation, bevarande av kulturarv eller inlagring av kol.  

 

Skogens flera nyttor 
Skogen är det dominerande markslaget i Sverige, med 69 % av 
landytan klassad som skogsmark, och där merparten av 
skogsmarken nedanför 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 övervägande del i den fjällnära skogen. Över tid 
har andelen skog som fokuserar på att producera industriråvara 
ökat, medan äldre skog, mer gynnsam för att bevara biologisk 
mångfald, har minskat kraftigt. Denna process började i södra och 
mellersta Sverige för lång tid sedan, men dröjde längre i norra 
Sverige där detta fortfarande pågår (Svensson m.fl. 2018, 
Angelstam och Manton 2021; Naturvårdsverket 2021). Samtidigt 
har formellt skyddade och frivilligt avsatta områden ökat. Med 
den nuvarande utvecklingen har vi en pågående nettoförlust av de 
resurser som behövs för att bevara ett flertal arter kopplade till 
skogsmiljön, framför allt resurser i form av hård död ved och 
äldre skog (Angelstam m.fl. 2020; SOU 2020:73). Även om det 
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genomförs goda insatser för biologisk mångfald i skogen 
(exempelvis inom arbetet med grön infrastruktur), är det viktigt 
att se till helhetsperspektivet där resurser viktiga i ett funktionellt 
landskap för skogens arter fortsatt minskar (Angelstam m.fl. 
2020). 

 
Skogen är fördelad över flera ekologiska regioner definierade 

av klimat- och markkvalitetsförhållanden och kan grovt indelas i 
fjällbjörksregionen i norra Sverige, norra och södra 
barrskogsregionen i norra och mellersta Sverige följt av 
barrblandskogar och lövskogsregionen längst i söder. Sveriges 
nord-sydliga utsträckning medför att skogen innehåller många 
olika livsmiljöer. Enligt Art- och habitatdirektivets 
naturtypsklassning (Eide m.fl. 2014; 92/43/EEC) förekommer 
16 olika naturtyper för skog i Sverige. Olika skogsnaturtyper 
hyser olika förutsättningar för biologisk mångfald vilket ger 
utmaningar för hur man definierar funktionalitet. Målbilden för 
skogen kommer därmed att variera, både med avseende på den 
biologiska mångfalden och med de andra nyttor som önskas av 
skogen. Ett skogslandskap innehåller flera olika gröna 
infrastrukturer, såsom alsumpskog, hedbokskog och sandtallskog, 
som måste analyseras, planeras och skötas var och en för sig. 
 

Funktionalitet för biologisk mångfald 
För att utvärdera eller utveckla en funktionell grön infrastruktur 
krävs det kännedom om tillstånd och trender för skogens 
livsmiljöer, arter och dess resurser. Möjligheten att en art ska 
trivas i en viss livsmiljö minskar allteftersom resurserna som utgör 
dess livsmiljö minskar. Påverkan för arten är initialt liten, men 
efter en viss förlust av resurser (ett så kallat tröskelvärde) riskerar 
arten försvinna ur landskapet (se figur 6). Om resurserna i form 
av kvalitet är låga från början, eller om arten har höga resurskrav, 
kan den negativa effekten uppstå tidigare (högre tröskelvärde), där 
kunskap om hackspettars behov av död ved för att hitta föda utgör 
ett bra exempel på hur tröskelvärden kan variera med kvalitet 
(Angelstam m.fl. 2003, Roberge m. fl. 2008). Grundliga 
översikter av tröskelvärden för död ved som en viktig egenskap i 
naturligt dynamiska skogar är i linje med de tidigare nämnda 
nivåerna om ca 20-30 % (Müller och Bütler 2010). Alla 
kvantitativa mått måste kompletteras med kvalitativa kriterier så 
som kvalitet, area och arters behov och egenskaper, som är viktiga 
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att väga in i en analys av ett funktionellt landskap för biologisk 
mångfald (se ovan om Aichi-målet nummer 11). 

 
 

Figur 6. Det finns tröskelvärden för hur förlust av livsmiljöer påverkar 
arter i ett landskap (från Angelstam och Andersson 1997). Illustratör 
Martin Holmer. 

 
Ovan beskrivna exempel med utgångspunkt i en art, gärna 

karismatisk, dess livsmiljö och resurskrav, är en möjlig 
utgångspunkt för att ta fram målbilder gällande funktionella 
landskap (Schlagloth m.fl. 2018). Det är även en utgångspunkt för 
bedömning av status, åtgärder och uppföljning 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 (Indikatorer för skogslandskapets gröna 
infrastruktur) använder sig forskare exempelvis av olika mått för 
att mäta skogens kvalitet, i syfte att göra bedömningar av skogens 
funktionalitet med hjälp av modelleringar (se Svensson m.fl. 
2019, rapport 6910 för detaljerad beskrivning av ingående data, 
modeller och mjukvaruprogram som används). I detta projekt har 
Bubnicki m.fl. (pågående studier) bland annat tagit fram en 
modell för funktionella landskap utifrån dokumenterade områden 
med höga naturvärden. För att identifiera funktionella landskap 
utifrån ett artperspektiv tillämpades resurskrav för olika arter 
lokalt (area av lokala områden på mellan 5 och 50 ha) och på 
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landskapsnivå (tröskelvärde> 20% lämpligt habitat inom 
definierade landskapsfönster om 2 × 2 eller 5 × 5 km). Flera av 
de ingående arterna används redan idag som indikatorarter för 
rapportering av de svenska miljömålen (se vidare Green, Haas och 
Lindström 2021). Resultatet från modelleringen validerades mot 
inventeringsdata för de aktuella arterna, med god 
överensstämmelse (Angelstam m.fl. 2020).  

 
Skogsområden med höga naturvärden spelar en särskilt viktig 

roll som värdekärnor för fungerande gröna infrastrukturer genom 
att tillhandahålla livsmiljöer för ett stort antal arter, och bidra till 
att leverera olika ekosystemtjänster. Att identifiera sådana 
områden kräver vanligtvis kostsamma och tidskrävande 
fältundersökningar. Inom pågående arbeten i forskagruppen från 
SLU och Mittuniversitet används satellitdata, som analyseras med 
hjälp av så kallad machine learning (AI), för att på ett 
resurseffektivt sätt bidra med ytterligare detaljerad information 
om skogens kvalitet (Bubnicki m.fl. pågående studier). I denna 
studie tillämpades en prediktiv modelleringsmetod för att bedöma 
alla hektarrutor (drygt 28 miljoner) i hela Sverige (uppdelat i 5 
ekoregioner) för (den potentiella) förekomsten av skogsområden 
med höga naturvärden. Maskininlärningsalgoritmen Random 
Forest (RF) och tillgängliga högupplösta (10 × 10 m) rumsliga 
heltäckande data användes för att beskriva landskapets 
konfiguration, topografi, skogars strukturella egenskaper och olika 
socioekonomiska faktorer. Modellen tränades och dess prestanda 
testades med hjälp av en landtäckande databas för skogsområden 
med höga naturvärden. De slutliga RF-modellerna genererade 
förutsägelser med hög noggrannhet och god prediktiv förmåga 
(ROC AUC i intervallet 0,86 - 0,88 för alla ekoregioner). Med 
hjälp av en omfattande uppsättning av oberoende rumsliga data 
bekräftade vi de förutspådda sannolikheterna för skogar med höga 
bevarandevärden i verkligheten. Identifiering av skogar med höga 
naturvärden som tas fram via AI kan sedan användas för analyser 
enligt BSFL-principen (Lawton m.fl. 2010), baserat på aktuella 
arters karaktärsdrag och resursbehov, och användas i 
modelleringar som tydliggör sannolikheten för en funktionell grön 
infrastruktur i olika skogstyper i Sverige. Artperspektivet kan 
sedan vidareutvecklas till mer övergripande resonemang som 
omfattar fler arter, olika strukturer och funktioner (Gao m.fl. 
2014; Marín m.fl. 2021) (fig. 7), om relationen där emellan är 
vetenskapligt fastställd (se Gao m.fl. 2015). 
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Figur 7. Illustration av fyra potentiella tillstånd för olika kombinationer 
av skogars grad av naturlighet illustrerad med de tre axlarna; naturligt 
förekommande arter, strukturer och processer (naturligheten ökar längs 
med axlarna). Skog 1 representerar ett naturligt dynamiskt skogslandskap 
med alla förekommande arter, strukturer och processer. Skog 2 är ett 
isolerat litet skogsfragment med fortfarande ganska naturliga strukturer 
men för litet för att upprätthålla livskraftiga stammar eller naturliga 
störningsdynamik. Skog 3 har fått tillbaka naturliga processer, men 
strukturerna och arterna har ännu inte kommit tillbaka. Skog 4 är brukad 
med låg grad av naturlighet (efter Brumelis m.fl. 2011). 
 

 
 
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 förekomst (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.  

 
För att skapa motståndskraftiga skogslandskap, vilket är en 

viktig aspekt för funktionalitet över tid, behöver systemen tåla och 
kunna återgå till produktiva system för biologisk mångfald och 
ekosystemtjänster, även vid extrema händelser så som svår torka 
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eller brand. För att uppnå högre motståndskraft behövs det olika 
typer av skötsel 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 klövviltbete, torka, brand, skadedjursangrepp och 
multiskador (Felton m.fl. 2020).  
 

Diskussionerna om biologisk mångfald i skogen, med fokus på 
allt från förekomst 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 för olika skogstyper och 
arter, och hur dessa kan följas upp, men skogen som dynamiskt 
system behöver beaktas i större omfattning för att bättre förstå 
funktionalitet över tid. Det finns ett högt tryck på den gröna 
infrastrukturen i skogen kopplat till ett intensivt skogsbruk, och 
takten på arbetet med att skapa funktionella landskap för biologisk 
mångfald behöver öka. Samtidigt finns externa faktorer som 
klimat, och scenarion för ändrad produktion och konsumtion av 
naturresurser på grund av olika pågående internationella 
omständigheter.  

Gräsmarkslandskap 
Gräsmarker utgör, 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 förutsättningar, som exempelvis vid näringsfattiga 
förhållanden 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 livsmiljöer 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 för gräsmarksarter i våra skogar (Hedwall 
och Brunet 2016), vilket ytterligare förstärker betydelsen av dessa 
marker. 
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Biologisk mångfald i gräsmarker 
Mängden ängs- och betesmarker har minskat kraftigt i takt med 
vårt förändrade nyttjande av gräsmarker som källa till foder för 
våra betesdjur, exempelvis har övervägande andel av hagmarkerna 
försvunnit 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 förändrats på annat sätt så att dess 
värden för gräsmarkens biologiska mångfald minskat. Att bibehålla 
funktionella och biologiskt rika gräsmarkslandskap, trots en liten 
total mängd area, är därmed en utmaning och av särskilt stor vikt 
för bevarande av de organismer som är specialiserade till dessa 
miljöer.  

 
Anledningen till att vi trots minskningen av andelen 

gräsmarker har arter kvar i vissa landskap är antingen på grund av 
att det råder en utdöendeskuld i dessa landskap (Lindborg och 
Eriksson 2004; Cousins 2009; Kuussaari m.fl. 2009), eller för att 
landskapen de facto är funktionella för arterna. Men var går 
gränserna för när gräsmarkslandskap blir funktionella? Det går att 
identifiera, men beror såklart på vilka arter som är i fokus. Ett 
exempel på vad som utgör ett funktionellt habitat och landskap för 
dagfjärilar kan beskrivas genom tillräcklig omfattning, mängd och 
fördelning av värdväxter och födoresurser för fjärilarnas 
förekomst och reproduktion. Om fjärilarna ska kunna överleva 
och reproducera sig behöver kvalitet och area på resurserna 
överstiga en viss nivå (ett tröskelvärde). Denna nivå måste 
dessutom bibehållas över tid för att möjliggöra långsiktig 
överlevnad, något som påverkas positivt av ökad area och variation 
(Hanski och Ovaskainen 2000).  

 

Funktionella gräsmarker för hotade arter 
Inledningsvis behöver vi först förstå fjärilens resursbehov lokalt. 
För fjärilar som behöver resurser i form av värdväxter och 
nektarkällor, har studier visat att just tillgången, det vill säga 
mängd och kvalitet, av värdväxterna är avgörande för både 
populationstäthet och populationsstorlek (Thomas m.fl. 2011). 
Gullvivefjärilens resursbehov visar på ett illustrativt sätt hur viktig 
resurstillgången, mängd och kvalitet inom räckhåll, är för 
populationstillväxt. Gullvivefjärilen är, som namnet antyder, 
beroende av just gullvivor som värdväxt (Eliasson m.fl. 2005). 
Gullvivor är relativt vanliga, men ändå minskar gullvivefjärilen 
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(Eliasson 2012); varför är det så?  Studier har visat att det inte 
bara är förekomst av resurser som är viktigt, utan även kvalitet av 
resursen (Grieff-Andersson 1998; Persson 2006). Stora gullvivor 
har visat sig vara äggbärande i större utsträckning än små gullvivor 
(Greiff-Andersson 1998; Turner m.fl. 2009). Gullvivefjärilens 
honor föredrar också att lägga ägg på gullvivor som är mer 
näringsrika (Persson 2006). Dessutom är det fördelaktigt om de 
stora och näringsrika gullvivorna finns i kluster som ligger nära 
varandra (Turner m.fl. 2009), och i närheten av andra resurser 
som fjärilarna behöver, som exempelvis buskar som troligen 
skyddar gullvivorna från att torka ut innan larverna hunnit äta 
klart (Greiff-Andersson 1998; Turner m.fl. 2009). Slutsatsen är 
att flera olika resurser av god kvalitet krävs, och att de måste 
finnas inom artens rörelseområde. 
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Bild 2. Studier har visat att det inte bara är förekomst av resurser som är 
viktigt, utan även kvalitet av resursen (Grieff-Andersson 1998; Persson 
2006. Exempelvis har stora gullvivor visats vara äggbärande i större 
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 för att lägga ägg 
på värdväxten lundstarr i övergångsmiljöer mellan slutna och 
öppna gräsmarksytor (Bergman 1999). Studier av ytterligare en 
fjärilsart, väddnätfjäril, visar även de att större plantor av 
värdväxten ängsvädd föredras för äggläggning och av larvkolonier 
(Johansson m.fl. 2019). Bete kan dessutom påverka 
resurstillgången starkt negativt, resulterande i betydligt färre bon 
per hektar jämfört med områden utan bete (Johansson m.fl. 
2019). Under år med extrem torka kan ett högt betestryck 
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dessutom leda till en ökad risk för lokalt utdöende (Johansson 
m.fl. 2020). För vissa arter krävs det mer än en resurs för att 
arten ska finnas och överleva långsiktigt. Bastardsvärmaren är ett 
sådant exempel, här gäller samma principer med gynnande genom 
stora värdväxter (käringtand) där dessutom områden med 
högvuxen vegetation behövs för puppstadiet och områden med 
riklig tillgång till nektarkällor som åkervädd, rödklint och tistlar 
för de vuxna fjärilarna (Sarin och Bergman 2010). Med de ovan 
nämnda exemplen framgår det att kvalitet och fördelning av 
resurser lokalt är viktiga faktorer för arter knutna till gräsmarker, 
och att skötsel i hög grad påverkar resurstillgång för många av 
arterna. Ofta kan förhållandevis enkla åtgärder som rotationsbete, 
tidpunkter för betespåsläpp och gallringar och röjningar höja den 
lokala kvaliteten på ett gräsmarksområde (Bergman 2001; Franzén 
och Nilsson 2008). 

 
En ytterligare faktor som är viktig för långsiktig överlevnad 

och motståndskraft lokalt är ökad variation (heterogenitet) 
(Scherer m.fl. 2021; Johansson m.fl. 2022). Sannolikheten för 
mer heterogenitet i ett område ökar med area, ett stort område 
hyser ofta lite fler olika mikroklimat, där exempelvis några blötare 
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 behövs i ett landskap för långsiktig överlevnad, men 
hur vet vi var resurserna behöver finnas? På landskapsnivå handlar 
det om att identifiera relevant rumslig skala där tillräcklig mängd 
måste finnas inom räckhåll för de aktuella arternas 
rörelsemönster. I våra fragmenterade gräsmarkslandskap är det 
viktigt ha tillräckligt stora arealer av naturtyper med 
förutsättningar att hysa lämpliga habitat i ett större 
landskapsperspektiv (Kean 2006). Detta är en huvudfaktor för 
funktionella landskap som i kombination med hög habitatkvalitet 
på lokal nivå ökar sannolikheten för överlevnad hos arter i ett 
landskap (Kean 2006; Hanski och Ovaskainen 2000). Studier av 
Franzén och Nilsson (2009) har exempelvis visat att ett sent 
betespåsläpp kan lyfta en icke funktionell nivå till en funktionell i 
ett landskap genom höjd kvalitet, förutsatt att befintliga arealer 
finns. När arealen och den totala mängden lämpliga habitat i 
landskapet minskar, ökar avstånden mellan lämpliga miljöer, 
vilket kan få negativa konsekvenser på populationsnivå med hög 
risk för utdöende på lång sikt (Bergman och Landin 2001). 
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Funktionella landskap kräver både hög habitatkvalité hos enskilda 
områden men även goda grannar (andra områden av hög kvalité 
inom artens spridningsförmåga). Hur många goda grannar behövs 
då? Utdöenderisken minskar desto fler lämpliga områden som 
finns i systemet, med studier som visar på att ca 15-30 områden i 
systemet kan utgöra tröskelvärden för antalet grannar som behövs 
(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 satsar på att lyfta de områden 
som har störst betydelse för metapopulationens långsiktiga 
överlevnad (Bergman och Kindvall 2004). 

 
Det är givetvis viktigt med gräsmarker för 

gräsmarksspecialister, men vilken påverkan har övriga områden i 
landskapet på dessa arter? Studier som undersöker 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 för gräsmarksarter beroende av flera olika resurser, som 
är knutna till exempelvis övergångsmiljöer som skogsbryn, eller 
på att gynnsam skötsel i skogen kan skapa värdefulla bidrag i form 
av gläntor som gräsmarksspecialisterna kan nyttja. Skog och högre 
växtlighet kan sannolikt även bidra till att buffra mot extrema 
händelser som torka.  Den uteblivna eller negativa effekten av 
jordbruksmark på flera arter kan tyckas förvånande, då 
jordbruksområden erbjuder relativt öppna marker med möjliga 
resurser i kantzoner. Den negativa påverkan kan troligtvis bero på 
att dagens jordbruksområden inte är tillräckligt funktionella för 
att bidra med resurser till just gräsmarksspecielisterna, även om 
de är funktionella för mindre krävande arter (se avsnittet om 
odlingslandskap). Odlingsmarkernas kvalitet skulle dock kunna 
förbättras, exempelvis genom ökad heterogenitet och blommade 
resurser för att även kunna komplettera gräsmarksspecialisternas 
behov. Andra områden/biotoper som kan vara av värde för 
gräsmarksspecialister i ett landskapsperspektiv, med bidragande 
resurser, är linjära element så som kraftledningsgator (Villemey 
m.fl. 2015; Berg m.fl. 2016). Dock minskar detta värde med ökat 
avstånd till de mest värdefulla gräsmarkerna (Villemey m.fl. 
2015). Kraftledningsgatornas placering i landskapet kan därmed 
spela stor roll för dess bidragande nytta.  
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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 för arter kopplade till en viss 
naturtyp, här gräsmarksspecialister, hur vi också sköter andra 
naturtyper, i detta fall skogsmiljöer eller marginella gräsmarker 
såsom kraftledningsgator eller kantzoner i odlingslandskapet. 

 

Bild 3. Olika naturtyper bildar landskap tillsammans via arternas behov 
av olika resurser. Förekomst av skogsmark i landskapet kan således ha en 
positiv påverkan på gräsmarksspecialister. Ovan Fågelsångsdalen i Dalby, 
fotograf Åke Lindström. 

 
Det har gjorts försök att identifiera funktionella landskap för 

gräsmarksspecialister och där har utgångspunkten varit 
inventeringar av fjärilar i ett representativt urval av Sveriges 
värdefulla gräsmarker inom Jordbruksverkets kvalitetsuppföljning 
av ängs- och betesmarker samt regional miljöövervakning av 
fjärilar enligt samma metodik (Bergman m.fl. 2015). Genom att 
undersöka sannolikheten för förekomst av arter mot total area 
hagmark på olika skalor kunde en landskapsskala identifieras som 
gräsmarksspecialister och rödlistade arter av fjärilar reagerade på. 
Studien visade att landskapsskalan som identifierades som 
generellt viktigast var ca 6300 meter. Tröskelvärden kunde sedan 
beräknas för de mängder av hagmarker som behövdes på 
landskapsnivå för att sannolikheten ska överstiga 50% att hitta sju 
arter av gräsmarksspecialister (4,2 % hagmarker av det totala 
landskapet) bland fjärilarna eller en rödlistad art (3,0 % 
hagmarker). Denna bakgrundsinformation användes sedan för att 
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plotta ut på kartor var det fanns en hög sannolikhet (>50 %) att 
hitta gräsmarksspecialister. 

 
I en utveckling av metoden skulle ängs- och hagmarksdata 

kunna kompletteras med förekomster av biologiskt värdefulla 
naturbetesmarker och andra typer av gräsmarksmiljöer i 
landskapet som vägkanter, brynmiljöer, kraftledningsgator mm. 
Det behövs då en metod som visar på respektive gräsmarks 
kvalité, för att beräkna till vilken grad de bidrar med resurser. 
Med denna metod skulle man kunna beskriva var det finns 
potential för funktionella gräsmarkslandskap. Kartorna som 
produceras skulle även kunna visa på var det är sämre för 
gräsmarksspecialisterna, där det är ont om ängsmarker, och 
återskapande kan vara aktuellt för att komma över tröskelvärdena.  
 

Inom den regionala miljöövervakningen av gräsmarker som 
ingår i Remiil övervakas gräsmarker via flygbildstolkning och 
fältinventering i provytor inom de flygbildstolkade polygonerna, 
vilket ger förutsättningar för rumsliga analyser (Gräsmarkernas 
gröna infrastruktur - Regional miljöövervakning 
(regionalmiljoovervakning.se)). Analysarbete pågår för att se hur 
resultaten i kombination med heltäckande underlag, med 
information om exempelvis jordart och markfuktighet, skulle 
kunna bidra i arbetet med att förbättra underlagen för att 
kartlägga funktionella gräsmarkslandskap. 
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Figur 8. Övergångsmiljöer såsom kraftledningsgator och olika brynmiljöer 

kan utgöra värdefulla komplement i landskapet för gräsmarksspecialister, om de 
är inom räckhåll för de arter som kan nyttja dem. Illustration hämtad från 

naturvårdsverkets illustrerade budskap om grön infrastruktur. Illustratör Jakob 

Robertsson. 
 
Sammanfattningsvis är det redan idag möjligt att komma 

ganska långt i arbetet med att identifiera funktionella 
gräsmarkslandskap med den information vi har, men för en del 
arter kommer vi behöva bättre kunskapsunderlag. Övergripande 
är det viktigt att de naturbetesmarker och slåtterängar som finns 
sköts för att ge hög habitatkvalité genom lämpligt betestryck 
och/eller slåtter. Vidare bör områden med stora arealer av 
gräsmarker prioriteras först och restaurering inriktas på att skapa 
tillräckliga arealer på landskapsnivå.  Betes- och slåttermarker är 
särskilt värdefulla inslag i ett större landskapsperspektiv där de 
utgör en huvudfaktor för att bevara stora populationer. För att 
komplettera de stora artrika arealerna kan man vidare ta vara på 
att skapa artrika bryn, kraftledningar, vägkanter, hyggen, kalk- 
och sandmiljöer, och med fördel satsa på sådana som ligger i 
närheten av artrika gräsmarker för att resurserna ska finnas inom 
räckhåll för de arter som behöver dem.  
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Odlingslandskap 
Odlad mark utgör ca 8 % av Sveriges landyta med mest 
odlingsmark lokaliserad till södra och mellersta delarna av landet 
där jordarna är som bördigast (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 för biologisk mångfald och därmed 
långsiktig överlevnad av arter, men i odlingslandskapet kan 
diskussionen om funktionalitet knappast frikopplas från 
diskussionen om de ekosystemtjänster som denna mångfald bidrar 
till.  

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 
förekommande arter viktiga för en rad olika ekosystemtjänster 
som gynnar jordbruket. Ett funktionellt jordbrukslandskap 
innebär då också ett sådant där dessa arter kan förekomma i 
tillräckligt höga tätheter för att upprätthålla dessa 
ekosystemtjänster. Till ekosystemtjänster som gynnar 
livsmedelsproduktionen hör till exempel pollinering av många 
grödor, såsom raps, åkerböna, jordgubbar, äpplen och bär. Andra 
arter som är viktiga ur ett ekosystemtjänstperspektiv är naturliga 
fiender till de organismer som äter av odlade grödor (det vill säga 
naturlig biologisk kontroll av naturliga fiender till skadegörare). 
Naturliga fiender kan gynna alla grödor, även de som inte är 
insektspollinerade. Vidare bidrar marklevande organismer till 
förbättrad markstruktur och nedbrytning av organiskt material 
som i sin tur upprätthåller markens bördighet. I strukturellt 
homogena landskap kan pollinationen komma att utföras av ett 
fåtal vanliga arter som kan förekomma i relativt stort antal (Kleijn 
m.fl. 2015). I odlingslandskapet krävs det därför ett relativt sett 
större fokus på strategier som ökar resursbehovet för vanliga, men 
funktionellt viktiga arter på en lokal skala, jämfört med landskap 
där bevarande av särskilt hotade arter prioriteras (Ekroos m.fl. 
2014).  
 



 

46 

Biologisk mångfald i odlingslandskapet 
Sedan mitten av 1970-talet har det skett omfattande 
rationaliseringar i jordbruket. Förändringar så som ökad 
fältstorlek, förändrade såtider och grödor, samt ökad användning 
av växtskyddsmedel har lett till en minskad variation i landskapet 
(Benton m.fl. 2003), med påföljande negativa konsekvenser för 
den biologiska mångfalden (Hallmann m.fl. 2017) (fig. 9). 

 
 

 

 

Figur 9. En ökad variation i odlingslandskapet förbättrar förutsättningarna för 

den biologiska mångfalden, där tidigare jordbruksrationaliseringar haft negativ 
påverkan på den biologiska mångfalden (Benton m.fl. 2003). Illustration 

hämtad från naturvårdsverkets illustrerade budskap om grön infrastruktur. 

Illustratör Jakob Robertsson. 
 

 Exempelvis visar populationstrenden för 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 
förhållandevis lägre nivå de senaste tio åren jämfört med 1970-
talets 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 miljöer (Newton 2004; Lindström m.fl. 
2017), baserat på korrelativa studier och på analyser som utgår 
från i vilken mån fågelarter äter insekter (Bowler m.fl. 2019; 
Tallamy och Shriver 2021). Just nedgången av biomassa och 
minskande populationer av även vanligare arter, som dessutom är 
länkade till varandra via födovävar och olika trofiska nivåer, har 
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väckt diskussioner om de negativa konsekvenser som förlusten av 
biologisk mångfald kan medföra på odlingslandskapets 
ekosystemfunktioner (Flynn m.fl.  2009; Cardinale m.fl. 2012; 
Hallmann m.fl. 2017).  

 
En ytterligare utmaning är att förstå de relativa effekterna av 

förändringar i landskapets struktur och jordbrukets intensitet på 
biologisk mångfald. Utmaningen ligger framför allt i att tillgången 
till metoder för att mäta jordbrukets intensitet på en upplösning 
som är relevant för biologisk mångfald varit begränsad.  Studier på 
fältnivå har visat att ökande kvävegivor (som en indikator för 
jordbrukets intensitet) leder till minskande växtartrikedom i åkrar 
(Kleijn m.fl. 2009) och begränsar en hög artrikedom av vildbin i 
gräsmarker (Ekroos m.fl. 2020). Det finns även studier på 
markhäckande fåglar i vall, där ett ökat antal och allt tidigare 
skördar visat negativa effekter på reproduktionsframgång (Green 
m.fl. 1996; Müller m.fl. 2005; Buckingham m.fl. 2015; Hasund 
m.fl. 2016). En möjlighet för att ta fram indikatorer för 
markanvändningsintensitet är att använda satellitdata. Abdi m.fl. 
(2021) har utvecklat och tillämpat sådana indikatorer på fältnivå i 
Skåne, men nästa steg är att applicera metoden på landskapsnivå 
för att öka kunskapen om den relativa effekten av 
markanvändningsintensitet på funktionella landskap i 
jordbrukslandskap.  
 

Olika strategier för bevarande beroende på mål 
I diskussioner om kopplingen mellan biologisk mångfald och 
ekosystemfunktioner är det viktigt att ha i åtanke att en hög 
variation av arter inte nödvändigtvis innebär bättre fungerande 
ekosystemtjänster (Ricketts m.fl. 2016). I en översiktsartikel av 
Cardinale m.fl. (2012) framkom att både variationen av arter, 
men även unika arters bidrag, spelade roll för ekosystemens 
funktioner, vilket kan ge intrycket att strategier för att stödja 
funktionellt viktiga, specifika arter kan vara särskilt betydelsefullt 
för att befrämja funktionella jordbrukslandskap. Exempelvis har 
experimentella studier visat att den mest produktiva växtarten i 
ett artsamhälle på kort sikt kan producera mer biomassa än flera 
andra arter tillsammans (Cardinale m.fl. 2007). Denna snäva 
tolkning är problematisk av flera orsaker. Å ena sidan är det oklart 
hur väl småskaliga experiment reflekterar relevanta processer på 
landskapsskala (Cardinale m.fl. 2012), och å andra sidan kan 
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studier baserade på korta tidsperioder överskatta i vilken mån 
enskilda arter effektivt kan upprätthålla funktioner över längre 
tidsperioder (Cardinale m.fl. 2007). I odlingslandskapet kan till 
exempel enstaka vanliga och rikligt förekommande arter starkt 
bidra till pollinationen av grödor (Kleijn m.fl. 2015), men en 
högre mångfald av pollinatörer i sig kan bidra till att öka 
stabiliteten över tid genom att andra arter kan ersätta enskilda, 
funktionellt viktiga arter som plötsligt minskar lokalt (Tscharntke 
m.fl. 2005), till exempel som en följd av extrema 
väderförhållanden. En ökad variation av arter kan även 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 äppelblommor (Blitzer m.fl. 2016). 

 
Sammanfattningsvis är det för formulerandet av karaktärsdrag 

för funktionella odlingslandskap helt avgörande att beakta två olika 
målbilder och därmed olika kompletterande strategier för att nå 
dessa. En strategi för att bevara så många hotade eller sällsynta 
arter som möjligt definierar funktionella landskap så att arter med 
specifika resurskrav (ofta så kallade specialister) kan överleva på 
sikt. En strategi för att befrämja funktionellt viktiga arter, som 
också minskat men som ofta är vanligt och rikligt förekommande 
(så kallade generalister) och som bidrar till ekosystemtjänster 
såsom pollination och skadedjursbekämpning, definierar 
funktionella landskap utifrån premissen att dessa arter finns där de 
behövs, det vill säga lokalt i åkrar och trädgårdar. Hur skiljer sig 
en strategi för bevarande av generalister jämfört med mer 
specialiserade och hotade arter som diskuterats i tidigare avsnitt i 
rapporten? En strategi för bevarandet av specialister (sällsynta 
arter) kan ofta utgå från klassiska bevarandestrategier (se 
resonemang om BSFL i avsnitt Naturtypsbaserade habitat och 
landskap). En strategi för bevarandet av generalister (funktionellt 
viktiga, vanliga arter) kan illustreras med utgångpunkt i en vanlig 
pollinatör, en generalist i form av en humla. Ur ett funktionellt 
perspektiv måste en pollinationsfunktion fungera överallt där 
relevanta grödor finns. Bevarandet av resurser i landskapet som 
gynnar pollinatörer på gårdsnivå samt i det närmast omgivande 
landskapet kommer i exemplet att definiera landskapets 
funktionalitet (fig. 10).  
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Figur 10. En pollinationsfunktion som utförs av en vanligt förekommande art, 

exempelvis som här en humla, behöver fungera där det finns grödor som ska 
pollineras. För att bevara den pollinerande arten och dess bidragande 

ekosystemfunktioner behöver därför dess resurser säkerställas ur både artens och 

ekosystemfunktionens perspektiv, det vill säga resurser behöver finnas inom 
humlans räckvidd i det landskap som funktionerna ska ske. Illustration hämtad 

från Naturvårdsverkets illustrerade budskap om grön infrastruktur. Illustratör 

Kjell Ström. 
 

En tydlig separering av strategierna ovan är nödvändigt även 
därför att konsekvenserna för praktisk implementering annars kan 
verka motsägelsefulla. Till exempel antas det allmänt att ökad 
fragmentering är problematiskt för bevarandet av biologisk 
mångfald i sig (Hanski 2005), men eftersom funktionellt viktiga 
arter behöver finnas utspritt i hela landskapet kan en ökad 
fragmentering i princip gynna ekosystemtjänster som genereras av 
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dessa, eftersom det innebär en ökad rörelse av organismerna i 
landskapet (Mitchell m.fl. 2015) (fig. 11).  

 
 
 
 

 
 

 

 

 

 

Figur 11.Schematisk figur som visar fragmenteringseffekter på ekosystemtjänstflöden 

(illustration tolkad från Mitchell m.fl. 2015, tidigare publicerad i Ekroos m.fl. 2020). 

Landskapsfragmenteringen kan påverka flödet av ekosystemtjänster, oavsett förändring i 

arealen av naturligt habitat. Lokaliseringen av naturliga habitat (grönafält) genererar 

ett flöde av ekosystemtjänster (röda fält) till det omgivande produktionslandskapet (grå 

fält). Detta flöde påverkas av fragmentering. Ekosystemtjänstflödet (exempelvis 

rekreation, pollination och skadedjurskontroll) kan bero på närheten till naturliga 

habitat (a) och påverkas därmed av fördelningen av naturliga och människoskapade 

habitat i ett landskap (exempelvis rekreation, pollination och skadedjurskontroll). 

Samtidigt kan ökad isolering av habitatområden och minskad konnektivitet (b), såväl 

som minskad habitatyta (c) minska ekosystemtjänstflödet i fragmenterade landskap (som 

pollination, fröspridning, kulturella ekosystemtjänster, vattenförsörjning och reglering). 

Slutligen kan, för de tjänster som är beroende av begränsad rörelse över landskap, en 

ökad mängd kantzoner med fragmentering (d) ha positiva (exempelvis stormskydd, 

luftkvalitetsreglering) eller negativa (exempelvis vattenkvalitet eller jorderosion) effekter 

på ekosystemtjänstflöden. I varje panel i figuren är area av naturligt habitat oförändrad 

mellan intakta och fragmenterade landskap. 
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En ökad fragmentering, som ökar 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 för bevarandet av biologisk mångfald 
generellt (Wintle m.fl. 2019).  

Indikatorer i odlingslandskapet 
Vilka möjliga indikatorer finns tillgängliga för att mäta 
funktionalitet i odlingslandskapet, och vilka data kan finnas 
tillgängliga för att förse dessa indikatorer med information? 
Strukturella indikatorer så som area, mängd, fördelning eller 
andra kvalitetsmått är användbara för att kunna beskriva 
funktionalitet med generellt negativ effekt av minskad variation 
och omfattning av relevanta habitat, såsom naturbetesmarker 
(Sahlin m.fl. 2020). För strukturella mått på landskapsnivå 
används vanligen marktäckedata och information från 
blockdatabasen vid beskrivning av strukturer viktiga för den 
biologiska mångfalden. Kvalitetsaspekter kan även fångas upp 
genom olika typer av sammansatta beskrivande mått, exempelvis 
naturvärdesindex som kan inkludera en viktad sammanvägning av 
flera strukturella mått, men kan även inkludera förekomst och 
täthet av arter (Sahlin m.fl. 2020).  

 
Indikatorer kan också bestå av information om den biologiska 

mångfalden på artnivå, så som abundansbaserade index baserade 
på en sammanslagning av arters populationsförändringar (se även 
avsnitt om sammansättningsindikatorer). Ett artgruppsbaserat 
index kan vara informativt för att förstå hur det går för arter med 
gemensamma resursbehov, och för att utvärdera om åtgärder har 
de önskvärda effekterna på populationsnivå. Ett sådant exempel är 
index för jordbruksfåglar som nämnts tidigare (för svenskt 
exempel se Green m.fl. 2021, för fågelindex på EU-nivå se 
exempelvis Gregory m.fl. 2005; Gregory m.fl. 2010). För index 
som baseras på en sammanslagning av flera arters 
populationstrender är det dock viktigt att ha i åtanke att index kan 
drivas av vissa ingående arters utveckling, och att just val av 
ingående arter blir en viktig aspekt att ta hänsyn till (Butler m.fl. 
2012). Mångfaldsindex är en annan möjlig indikator, som är 
baserad på direkta mått av arter, och som kan vara värdefullt för 
att beskriva det effektiva antalet arter aktiva inom ett visst 
område. Detta mått kan vara av särskild vikt för odlingslandskap 
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där just en stor variation av pollinatörer är viktig (Sahlin m.fl. 
2020). För att vidare beskriva mångfalden mer kvalitativt på 
artnivå kan man använda sig av index som speglar sammansättning 
av arter (Sahlin m.fl. 2020). Index som baseras på artsamhällenas 
sammansättning kan vara särskilt relevanta som 
kvalitetsindikatorer i odlingslandskapet om pollination eller 
skadedjurskontroll drivs starkt av arter med en viss typ av 
egenskap som vissa arter delar. Den sistnämnda typen av index 
kan även användas som indikator för att spegla en funktionell 
sammansättning av arter, som kan vara värdefullt att använda för 
att beskriva ekosystemtjänster.  

 
Kombinationen av ovan nämnda mått för biologisk mångfald 

kan sannolikt användas för att ta fram en än mer funktionsbaserad 
indikator, även om det är något oklart vad den skulle reflektera. 
För 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 rörelse i 
landskapet bidrar till att skapa ekosystemtjänster (se fig. 11), 
behöver de strukturella beskrivningarna väga in de specifika 
resurser som är viktiga att beakta för de aktuella arternas behov. 
Exempelvis kan det vara boplats för en humla och den plats där 
själva tjänsten ska ske, det vill säga platsen för födosök. Studier av 
den här typen av samband är fortfarande ett ganska nytt 
forskningsområde (se exempelvis Jonsson m.fl. 2014; Olsson och 
Bohlin 2014; Nicholson m.fl. 2019). I försök att hitta viktiga 
samband för funktioner i odlingslandskapet har Ricketts m.fl. 
(2016) bland annat studerat olika indikatorer för biologisk 
mångfald och korrelationer med ekosystemtjänster, men även 
studerat effekter på ekosystemtjänster efter manipulationer i 
landskapet. Ett av huvudresultaten från denna studie är att det inte 
gick att hitta tydliga generella kopplingar mellan 
ekosystemtjänster och strukturella landskapsfaktorer. Eftersom 
det fortfarande finns oklarheter bör en försiktighetsprincip 
tillämpas gällande index som är baserade enbart på 
markanvändningsdata framför allt när det gäller funktioner där 
ekosystemtjänsterna är direkt kopplade till mångfalden av rörliga 
organismer, såsom biologisk kontroll och pollination. 

 
Sammanfattningsvis leder mindre heterogena odlingslandskap 

till minskad biologisk mångfald, där ökad intensitet potentiellt kan 
ha större negativ effekt än minskad struktur genom påverkan på 
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arters resurser i tid och rum. Det återstår ännu att tydliggöra mer 
precist hur funktionella aspekter, så som ekosystemtjänsteffekter, 
är kopplade till den biologiska mångfalden. En ökad förståelse för 
dessa kopplingar kan bidra till att förtydliga målbilder, 
prioriteringar och uppföljning av resurseffektiva åtgärder gällande 
den funktionella biologiska mångfalden i odlingslandskapet. 

 

Urbana landskap 
Städer är speciella och i många avseenden rika på variation då de 
formas av många, ibland motstridiga, intressen och målbilder för 
vad som är ett gott habitat för 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 göras grönare. Hur ska vi då förstå stadens gröna 
infrastruktur, och hur kan de urbana landskapen anpassas för att 
bli mer funktionella även för biologisk mångfald? 

Staden och dess mångfald 
Städer är starkt präglade av människan. De har fler ’nya’ 
ekosystem, mer byggd eller hybridinfrastruktur, mer variation av 
miljöer och förvaltning och en mer mångfacetterad mänsklig 
närvaro. Detta skapar både unika förutsättningar och 
begränsningar för olika organismer. Människan har vanligen bosatt 
sig i biologiskt rika områden (Kühn m.fl. 2004; Seto m.fl. 2012; 
Güneralp och Seto 2013; Güneralp m.fl. 2020), ofta där land 
möter vatten. Därför är fortsatt urbanisering ofta ett hot mot de 
arter och den mångfald som finns i urbaniserade regioner, särskilt 
i tidigare mindre hårt exploaterade landskap (Hahs m.fl. 2009). 
Samtidigt erbjuder städer mer variation än många intensivt 
brukade produktionslandskap. Den urbana mångfaldens 
artsammansättning uppstår via något som kan liknas vid en 
filtrering av organismer (Aronson m.fl. 2016), där stadens 
artsammansättning beror dels på hur omgivande landskap ser ut 
(dess olika biologiska mångfald), på stadens utformning och 
innehåll, och på arternas unika egenskaper (fig. 12). Stadens 
mångfald påverkas både av det omgivande landskapet och av 
kopplingar vi skapat genom handel och transporter. I mindre 
mänskligt påverkade system är definitionen av biologisk mångfald 
och bevarande skalberoende men annars ganska rättfram (Noss 
1990; DeLong 1996; se dock även Holt 2006). I städer, liksom 
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andra mänskligt påverkade system, kan mångfald vara mer 
tvetydig, inte minst på grund av andelen främmande arter (till 
exempel Angermeier 1994).  

 
 

 
 

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 behöver anpassa sig till framtida urbanisering 

(genom evolutionär anpassning eller plasticitet). Att skydda och 
förvalta stadens gröna infrastruktur kan skapa utrymme för denna 
anpassning, och samtidigt ge oss möjlighet att lära oss om hur 
olika organismer svarar på mänsklig närvaro och bruk av 
landskapet (Dearborn och Kark 2010). Städer för bland annat med 
sig historiskt sett relativt ’nya’ former av påverkan så som luft-, 
ljus- och ljudföroreningar (se exempelvis Isaksson 2018). 

 
Det finns flera goda anledningar till att verka för funktionella 

urbana landskap för biologisk mångfald. En anledning är att 
urbaniseringen i dessa rika miljöer har en starkt negativ effekt på 
den biologiska mångfalden på grund av förlust och degradering av 
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habitat. I urbana områden där den biologiska mångfalden ännu 
finns kvar, finns det ofta samtidigt en utdöendeskuld som innebär 
att utan välinriktade insatser kommer flera kvarvarande arter att 
försvinna från landskapet (Hahs m.fl. 2009). En ytterligare 
anledning till att arbeta för bevarande av biologisk mångfald i 
städerna är det pedagogiska värdet. Urbana miljöer motsvarar bara 
ca 3 % av landytan globalt (Grimm m.fl. 2008), men det är i dessa 
miljöer större delen av den mänskliga populationen finns och har 
möjlighet att komma i kontakt med natur. Kan vi möta biologisk 
mångfald där vi arbetar och bor kan vi också återkoppla och föra 
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. 2014), och inte bara närheten till natur eller 
grönområden. Men om man har en låg koppling till naturen (så 
kallad ”nature relatedness”) behövs däremot naturen nära för att man 
överhuvudtaget ska ta sig ut. Eftersom låg ”nature relatedness” är ett 
ökande problem (Soga och Gaston 2018), är kanske möjligheten 
till kontaktytor mellan människa och natur, tillsammans med 
pedagogiska insatser, en av de främsta anledningarna till att bry sig 
om naturen i staden.  

Vilken biologisk mångfald finns i staden? 
Vilken biologisk mångfald kan vi då förvänta oss i staden? 
Eftersom omgivande landskap kan påverka stadens 
artsammansättning, likväl som stadens resurser kan vara av vikt 
för arter i det vidare landskapet (Persson m.fl. 2020), kan det 
finnas anledning att anlägga ett större landskapsperspektiv för 
planering för biologisk mångfald på stadsnivå. Ännu är dock 
staden som en del av ett större landskapsperspektiv för bevarande 
inte studerat i tillräcklig omfattning för att kunna dra några 
generella slutsatser. Gällande städers innehåll och utformning så 
beror graden av kvalitet i stor utsträckning på gestaltning och 
skötselregim av gröna miljöer (Aronson m.fl. 2017). En hög andel 
främmande arter i kombination med intensiv skötsel, så som 
gräsmattor och prydnadsrabatter, leder generellt till lägre 
habitatkvalitet, och i förlängningen, lägre biologisk mångfald 
(Schirmel m.fl. 2016; Ignatieva och Hedblom 2018; Aguilera 
m.fl. 2019; Jensen m.fl. 2021). I motsats till detta kan gröna 
miljöer som uppvisar stor variation och/eller låg skötselintensitet, 
så som koloni- och odlingsområden, ruderatmarker, och så kallade 
”långgräsparker”, härbärgera en hög artrikedom av till exempel 
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pollinerande insekter (Aguilera m.fl. 2019; Baldock 2020). Det är 
viktigt att notera att stadens relativa kvalitet beror på vad man 
jämför med. Jämfört med ett intensivt uppodlat landskap kan 
stadens gröna miljöer te sig artrika, medan de kan vara fattiga 
relativt ett landskap med mer bevarad natur. Detta har bland 
annat visats för pollinatörer (Wenzel m.fl. 2020). Dessutom 
påverkar graden av urbanisering, det vill säga andelen bebyggd yta 
i förhållande till grön yta, och den rumsliga fördelningen av dessa. 
För en del artgrupper kan en moderat urbanisering (runt 50 %) 
leda till ökad 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 

behövas större arealer för att vissa organismer ska kunna 
tillgodose sina resursbehov, men i städerna är det snarare vanligt 
med små fragmenterade områden. Även om ekologiska principer 
för bevarande som säger att stora arealer av god kvalitet är viktiga 
för biologisk mångfald i princip kan översättas även till 
stadsmiljön, är det mindre rimligt att i stadsmiljöer åstadkomma 
just stora områden. Dock finns det fortfarande stora möjligheter 
till bevarandeåtgärder genom förbättrad kvalitet på de områden 
som finns. De beskrivna förutsättningarna i staden kan innebära 
att arter med särskilda resurskrav har svårare att klara sig i dessa 
miljöer (McKinney 2008), de fastnar i ”filtret”, och de arter som 
återfinns i större utsträckning tillhör vanliga arter utan mer 
specifika resurskrav (generalister). Trots detta har 20-50 % av alla 
bi-arter återfunnits i stora städer i Europa (Fortel m.fl. 2014; 
Fisher m.fl. 2016; Banaszak-Cibicka och Żmihorski 2012). Av 
resonemanget ovan framgår det tydligt att det till stor del är andra 
arter som gynnas i städer jämfört med exempelvis skogs- eller 
gräsmarkslandskap. Naturvård i stadsmiljön kan inte ersätta 
traditionell naturvård, men det finns likväl stora vinster att göra 
för både människan och den biologiska mångfalden genom att ta 
bättre hänsyn till olika organismers behov i stadens gröna miljöer. 

 

Hur gynnar vi den urbana biologiska mångfalden? 
Gällande arters resursbehov och stadens utformning har vi redan 
nämnt att gröna stadsmiljöer ofta uppträder i små områden 
separerade ifrån varandra med eventuella förhindrande 
barriäreffekter i form av vägar eller bebyggelse. Resurser viktiga 
för arterna riskerar därmed att separeras, men skulle även kunna 
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elimineras helt genom anläggning av en parkmiljö eller 
bebyggelse. Separationen eller förlusten av resurser resulterar i ett 
icke funktionellt habitat där populationen inte överlever på lång 
sikt (Dunning 1992). För att minska risken för barriäreffekter 
eller resursseparation är det sannolikt bättre med öppna 
grönområden och gårdsmiljöer som underlättar rörelse mellan 
olika resurser i den urbana miljön, till exempel för insekter 
(Johansson m.fl. 2018; Buchholz m.fl. 2020), samt att undvika att 
vägar skapar barriärer mellan kärnhabitat så som våtmarker och 
övervintringsområden för groddjur (Löwvenhaft m.fl. 2004).  

 

 
 
Bild 4. Viktiga resurser för arter riskerar separeras en komplex stadsmiljö 
där exempelvis vägar kan utgöra barriärer för rörelse vid förflyttning 
mellan boplats och födoresurser för pollinatörer. Ovan resursrik gräsmark i 
tätortsmiljö. Fotograf Anna S. Persson. 

 
Hur kan vi då utforma staden för att gynna biologisk mångfald? 

En kontrasterande illustration som är användbar för att beskriva 
möjliga 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 gröna områden, blandat med väldigt tät bebyggelse; Man 
sparar alltså vissa områden för natur medan andra nyttjas för 
boende (Lin och Fuller 2013. Vid urban land sharing bygger man 
istället glesare med vegetation integrerat i bebyggelsestrukturen; 
Människan och naturen delar då på utrymmet (Lin och Fuller 
2013). Med ekologisk teori som utgångpunkt så gynnar staden 
med stora grönområden separerade från bebyggelse en större 
artmångfald och även fler ovanliga arter, vilket ofta innefattar 
arter med högre krav på sin livsmiljö och/eller störningskänsliga 
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arter (inom urbanekologi så kallade urban avoiders), (Sushinsky 
m.fl. 2013). I den mer delade staden med insprängd grönska finns 
det potential att få hög täthet av vanligare arter, dominerat av 
generalister som har lätt för att anpassa sig och kan utnyttja 
människoskapade resurser (inom urbanekologi så kallade urban 
adapters eller urban exploiters), (Sushinsky m.fl. 2013).  

 
Vid planering av stadens utformning för människan måste fler 

av urbaniseringens utmaningar beaktas än förlust av biologisk 
mångfald. Land sparing/sharing påverkar även andra 
ekosystemtjänster än de understödjande. En gles stad är 
exempelvis att föredra om vi vill satsa på att bygga bra 
vardagsupplevelser och rena luft (Stott m.fl.2015). Sparing-
scenariot är i stället en bättre utformning för urban 
matproduktion, vatteninfiltrering och temperaturreglering på 
sommaren (Stott m.fl.2015). För att maximera de olika nyttorna 
från gröna miljöer i staden består en optimal utformning snarare 
av en mix av de två olika scenarierna. Några av nyttorna som ett 
sharing-scenario bidrar med skulle kunna erhållas genom adekvat 
gestaltning av bebyggda och gröna miljöer, till exempel med 
gröna tak, träd i täta stadsmiljöer och tillgång till ombonade och 
gemensamma gröna miljöer för odling och rekreation (Stott 
m.fl.2015). Nyttorna från en sparing-scenario, inte minst habitat 
för biologisk mångfald, är svårare att ersätta i ett sharing-scenario. 
Idag finns det dessutom en risk att vi går miste om nyttor för 
biologisk mångfald då flera av stadens utmaningar, som 
exempelvis klimatanpassning, inte hanteras gemensamt med 
frågor om biologiska värden (Butt m.fl. 2018). Till exempel 
används ekosystemtjänster ofta som argument för att bevara 
urbana gröna värden, men i dessa diskussioner glömmer man 
ibland bort understödjande tjänster som biologisk mångfald. Det 
beror sannolikt på en brist på biologisk kunskap till fördel för 
planering och gestaltning där möjliga och viktiga bevarandenyttor 
går förlorade. 
 

Gällande stadens innehåll och kvalitetsaspekter finns det en 
stor variation i hur det kan se ut i våra gröna stadsmiljöer så som 
trädgårdar och parker. Med illustrationer av olika typer av gröna 
miljöer är det relativt intuitivt att en mindre intensiv skötsel 
borde hysa högre biologisk mångfald (exempel på bild 5). En 
studie av just skötseleffekter på fjärilar, utförd i Malmö, visade att 
mellan år 2009 och 2015 hade de intensivt skötta parkmiljöerna 
förlorat mer än 50 % av fjärilsarterna, medan ruderatmarker eller 
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långräsparker enbart förlorat ett fåtal arter (Aguilera m.fl. 2018). 
Den intensiva skötseln medför att många av arternas, i detta fall 
fjärilarnas, födo- och boplatsresurser går förlorade. Vidare projekt 
som undersökt potentialen för biologisk mångfald i städerna är 
Lawn-projektet vid SLU, med fokus på skötsel av städers 
gräsmattor. Gräsmattor utgör i snitt hela 22,5 % av svenska 
städers yta och är kostsamma att sköta (Hedblom m.fl. 2017; 
Ignatieva och Hedblom 2018). Ytorna skulle (delvis) kunna 
överlåtas till annan miljö, med lägre intensiv skötsel, för att gynna 
både den biologiska mångfalden genom utökade gräsmarker i 
landskapet, och samtidigt sänka skötselkostnaderna för 
kommunerna.  

 
 

Bild 5. Biologisk mångfald i urbana landskap kan 
gynnas genom exempelvis mindre intensivt skötta gräsytor i stadsmiljön. 
Ovan vänster, intensivt skött gräsmark i Park i Skåne, fotograf Åke 
Lindström. Ovan höger, födosökande humla i insådd ängsmark på 
Fredriksdal i Helsingborg, fotograf Anna S. Persson.  

 
En annan kvalitetsfråga som hänger ihop med stadsmiljö och 

gestaltning är växtval och design. Ska vi använda naturligt 
förekommande eller främmande (icke-inhemska) växtarter vid 
anläggning av grönområden? Övergripande är det viktigt att tänka 
på ett ekosystem som en helhetsfunktion med olika ingående 
organismer som utvecklats och anpassats över tid, inom 
geografiskt avgränsade områden. Det innebär att i ett naturligt 
fungerande ekosystem finns en viss artsammansättning med arter 
som är beroende av varandra för 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 utgör det 
aktuella ekosystemet. Det finns vidare risk att dessa arter även 
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ersätter andra naturligt förekommande arter (kan bli invasiva), 
något som då kan leda till förlorade nyttor för den lokala 
mångfalden. Det finns studier som visar att växtval kan spela stor 
roll för exempelvis fåglars häckningsframgång. Narango m.fl. 
(2018) visade att en högre andel främmande växtmaterial i 
omgivningarna resulterade i sämre tillgång på mat i form av 
spindlar och insekter, vilket visade en tydlig negativ effekt på 
fåglarnas reproduktionsframgång. Vidare exempel från studier i 
Malmö visade att det inte fanns någon skillnad på mängden 
insekter i inhemska träd mellan staden och ett ruralt område 
utanför staden, men vid jämförelse av mängden insekter på 
inhemska och exotiska träd i stadens parker var det tydligt mindre 
mängd insekter på träden av främmande arter (Jensen m.fl. 
2021). 

 
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 behövs både kvaliteter från urban land sparing och land 
sharing för att maximera nyttan för biologisk mångfald, samtidigt 
som stadens övriga utmaningar hanteras. Det finns stora vinster 
att göra för de biologiska värdena genom samordning av arbetet 
med klimatanpassning, rekreation/hälsa och naturvård. Inte minst 
finns det vinster att göra för den biologiska mångfalden genom att 
arbeta med ökad ekologisk kvalitet av gröna miljöer, där 
innovativa skötselmetoder och minskad andel traditionellt skötta 
gräsmattor kan bidra till att öka funktionaliteten för organismerna 
i det urbana landskapet. 

 

Funktionella akvatiska miljöer 
Även om det inte varit möjligt att inkludera funktionella landskap 
med fokus på akvatiska miljöer i rapporten presenterar vi i korthet 
några exempel inför det vidare fördjupande arbetet med 
funktionella akvatiska miljöer i ett landskapsperspektiv. Exemplen 
nedan visar på hur liknande resonemang om funktionella landskap, 
baserade på ekologisk teori, kan tillämpas för organismer i både 
terrestra och akvatiska livsmiljöer. Exemplen visar även på hur 
terrestra och limniska system är sammankopplade i landskapet (se 
även fig. 9). 
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Precis som på land, för till exempel skogar och kulturlandskapets 
gräsmarker, kan enkla modeller som bygger på grundläggande 
principer om kvalitet, storlek, mängd och funktionell 
konnektivitet för att bedöma en grön infrastrukturs funktionalitet 
(Manton m.fl. 2005, Lawton m.fl. 2010) användas även för arter 
som är beroende av akvatiska miljöer. Med öring i små bäckar i 
fokus kan detta illustreras både för denna art i sig, men även för 
dess föda i form av vattenlevande insekter, och flodpärlmusslan 
som är beroende av öringen under den del av livscykeln som 
musslans larver lever i öringens gälar.  
 

Död ved i vatten ökar kvaliteten på livsmiljön genom att den 
skapar strukturer som samlar nedfallande växtmaterial, som 
gynnar produktionen av fiskmat, och ger skydd för fiskar. 
Degerman m.fl. (2004) kvantifierade mängden död ved på 4382 
lokaler i svenska skogsbäckar. Död ved fanns ofta, men i små 
mängder. Öring var den mest förekommande fiskarten, förekom 
på 82 % av platserna, och mängden öring ökade med mängden 
död ved. Genom att använda mängden av död ved och bäckbredd, 
kunde förekomst och storlek på öringar förutsägas. 
 

Som vidare exempel, Törnblom m.fl. (2017) testade 
hypotesen att mängden lämplig livsmiljö i strömmande vattendrag 
kan förutsägas med hjälp av habitatmodellering. De genomförde 
en analys av avrinningsområden avseende kvalitet, storlek och 
konnektivitet för strömmande segment av vattendrag med hjälp av 
digitala höjddata och förekomst av dammar. Habitatmodellerna 
validerades mot närvaro och frånvaro av lokala öringpopulationer. 
Den erforderliga minsta längden av strömsegment var 270 m, 
motsvarande 0,35 hektar. Förekomst av flera sektioner med 
strömmande vatten mellan dammar hade en betydande positiv 
effekt på öringnärvaro. Förekomsten av öring var positivt 
korrelerad till livsmiljökvalitet, och negativt till vattenkraftens 
reglering. 
 

Tröskelvärden kan även användas inom akvatiska system. 
Öringar äter vattenlevande insekter. Törnblom m.fl. (2011) 
mätte mängden och artrikedom av bäcksländor (Plecoptera) i 
förhållande till mängden av olika terrestra habitat och vattenkemin 
i små avrinningsområden. Analyserna visade att det fanns ett 
tröskelvärde för relationen mellan artrikedom bland bäcksländor 
och andelen skog i det lokala avrinningsområdet. Detta 
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tröskelvärde kan användas som en evidensbaserad norm för att 
bedöma ekologisk status för små vattendrag. 
 

Ett exempel på hur terrestra och akvatiska landskap är 
sammankopplade illustreras väl med analyser av funktionella 
habitat för flodpärlmusslan. Flodpärlmusslan är hotad inom större 
delen av sitt utbredningsområde. Degerman m.fl. (2013) testade 
hypotesen att det är möjligt att förutsäga om lokala populationer 
av flodpärlmussla är livskraftiga eller inte med hjälp av rumsliga 
data om markanvändning och markslag, vattenkemi och förekomst 
av öring som är värd för musslans larver. Förekomst av 
reproducerande lokala stammar av flodpärlmusslor förutsades av 
mängden fosfor i vattnet, vilken i sin tur förklarades av mängden 
av olika markslag i avrinningsområdet.  

 
Sammantaget ger dessa studier exempel på att gröna (och blå) 

infrastrukturers funktionalitet kan utvärderas. 
 

Identifierade frågor att arbeta vidare 
med  
I detta avsnitt tar vi upp frågeställningar som identifierats under 
kunskapsseminariet och arbetet med den här rapporten. 
Frågeställningarna presenteras i korta förklarande textavsnitt. Det 
kan dels vara frågor där det fortfarande saknas kunskap för att ge 
tydliga svar, frågor där kunskap finns men där förtydligande 
behövs, frågor där det råder otydlighet mellan forskning och 
praktik eller forskare emellan. Underlaget är tänkt att kunna 
användas som stöd för planering av vidare samverkansåtgärder 
eller kunskapsinsatser för att bättre förstå och planera för 
funktionella landskap för biologisk mångfald.   

 
Kommunikation och terminologi: Under seminariet och 

påföljande 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 för att öka förståelsen för 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 förstår och kan 
relatera till och att använda dem som bryggor i kommunikationen. 
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Om vi kan framföra bra berättelser så ökar förutsättningarna för 
förståelse mellan olika instanser och perspektiv.  

 
Tydligare målbilder: Från både forskning och praktik 

efterfrågas tydligare målbilder för 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 för funktionella landskap? Funktionellt innebär delvis 
olika saker för olika organismer, liksom funktionellt för biologisk 
mångfald jämfört med andra funktioner. Det framgår att det 
behövs mer djupgrävande diskussioner om funktionella begrepp 
för att få principiella utgångspunkter. Det behövs vidare 
klargörande varför vissa åtgärder är viktiga i olika sammanhang. 
Om målbilderna är tydligare blir det lättare att göra avvägningar 
och förstå vilka konsekvenser olika kompromisser medför. 
Tydlighet är en förutsättning för att kunna göra en bra 
riskbedömning av olika kompromisser. Förslag för att komma 
vidare med gemensamma målbilder är att föra vidare diskussioner 
mellan praktik och forskning och med olika forskargrupper. Från 
forskningsperspektiv framförs det att tydliga målbilder är en 
förutsättning för att kunna diskutera indikatorer mer konkret. 
Från forskningen framkommer även att det är svårt att diskutera 
funktionalitet för biologisk mångfald som långsiktig överlevnad 
med enbart fokus på hotade arter, utan att också diskutera 
bevarande av mer vanligt förekommande (men också minskande) 
arter som också är viktiga för andra ekosystemfunktioner såsom 
pollination, eftersom de kan gynnas av delvis olika åtgärder. I 
praktiken krävs det avvägningar som balanserar mellan olika 
ekosystemfunktionalitet för att prioritera rätt åtgärder i relation 
till viktiga ekosystemfunktioner. Kunskap om relationen mellan 
olika ekosystemfunktioner behövs för att kunna göra avvägningar 
mellan olika alternativ. 

  
Win-win lösningar och trade-offs: Grön infrastruktur 

uppfattas ibland som en strategi för att finna win-win lösningar 
gällande mål för olika biologisk mångfald, ekosystemtjänster och 
andra funktioner som är önskvärda i ett landskap (klimataspekter, 
rekreation etc.), men det behövs en ökad förståelse för att detta 
inte alltid är möjligt. Åtgärder för en viss typ av biologisk 
mångfald kan ha negativa effekter på en annan typ av biologisk 
mångfald, eller på en annan önskvärd funktion såsom 
klimatanpassning eller rekreation. Vidare diskussioner om 
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avvägningar och prioriteringar behövs, där GI kan vara ett verktyg 
för att belysa och förstå konsekvenser av olika alternativ. GI kan 
därmed bidra till effektiv naturvård genom att beskriva vilka 
åtgärder och var i landskapet som de ger störst nytta för den 
budget som finns. Här finns det fortfarande behov av 
förtydligande om var i landskapet åtgärder bör genomföras för 
största effekt när landskapet som helhet ska vara funktionellt. 
 

Tröskelvärden: Inom EU-rapporteringen av biologisk 
mångfald i Sverige genomförs biogeografisk uppföljning för arter 
och naturtyper. Bland annat ska dagens arealer för 89 naturtyper 
ställas i relation till så kallade referensarealer för respektive 
naturtyp. Från myndighetssidan önskas fler diskussioner mellan 
forskning och praktik gällande grunderna för hur mycket areal, 
vilken kvalitet och täthet etc. som behövs för att bevara biologisk 
mångfald i olika naturtyper och med utgångspunkt från olika 
arter. Tröskelvärden skiljer sig åt mellan arter, där vidare 
diskussioner kan föras med olika forskare för att identifiera 
lämpliga arter att använda som exempel för att identifiera 
referenspunkter gällande landskapens funktionalitet för långsiktig 
överlevnad med avseende på area, kvalitet och täthet. Detta 
arbete pågår redan genom samverkan mellan olika länsstyrelser 
och forskare, där resultaten från samverkansprojekt kan 
tydliggöras längre fram. 

  
Landskap på olika skalor: Från myndighetshåll efterfrågas 

förtydligande diskussioner om hur funktionalitet på olika skalor 
förhåller sig till varandra. Landskap kan definieras utifrån arter 
men hur kan de olika skalor som då definieras informera varandra 
gällande landskapets övergripande funktionalitet? Exempelvis hur 
förhåller sig ett funktionellt landskap för hackspett till ett 
funktionellt landskap för fjärilar. En annan fråga kan vara om det 
är rimligt att tänka sig att det finns en övergripande funktionalitet 
som kan mätas i en enda dimension eller om olika skalor för olika 
arter/funktioner istället bör diskuteras parallellt. 

 
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 
för ett större antal arter som paraplyarter eller andra typarter. 
Vidare är det viktigt att de arter som identifieras är 
kommunikativa för att nå de många olika målgrupper som behöver 
nås av budskapet. Arterna är dock viktiga för att nå just hela 
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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 för att omfatta större landskapsavsnitt. Naturtyper som 
ligger som grund för att peka ut värdetrakter är användbara men 
de ger dock inte bilden av hela landskapet, så hur kan vi arbeta 
vidare med funktionell GI inom en värdetrakt? Och hur kan vi få 
reservatsarbetet att arbeta med landskapsperspektiv. 

 
Utöver värdetrakter är det viktigt för långsiktigheten att även 

inkludera områden som har god potential, även om biologisk 
mångfald inte är hög där idag. Under seminariet framkom till 
exempel vikten av andra naturtyper, som i sig självt är av mindre 
värde för biologisk mångfald, men som utgör värdefulla resurser 
för arterna i de biologiskt rika naturbetesmarkerna. Möjligtvis kan 
värdetrakter vara ett bra underlag för prioriteringar då de 
inkluderar flera olika naturtyper.  

 
Gällande artperspektivet framkom flera goda exempel på hur 

funktionalitet kan förbättras med ökad kvalitet genom justerad 
skötsel. För arterna blir det därför 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. För att nå ut till 
markägare kan exempel på arter med olika resursbehov vara en 
bra ingång för 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 
för 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 för funktionaliteten. 

 
Akvatiska miljöer: Det behövs ett tydligare helhetsgrepp för 

de akvatiska miljöerna, och även diskussioner som inkluderar de 
blöta miljöerna för landlevande organismer. Här kan det vara 
lämpligt för myndigheterna att se över hur de kan bistå med att 
lyfta både akvatiska miljöer i ett bättre helhetsperspektiv och 
undersöka vidare vilka forskargrupper som kan vara relevanta att 
föra diskussioner om gällande denna fråga. Det finns exempelvis 
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verktyg för analys av GI inom akvatiska miljöer, MOSAIC, som 
kunde lyftas för diskussion mer generellt inom GI-arbetet.  

 
Övergångsmiljöer:  Övergångsmiljöer har hitintills inte 

riktigt lyfts inom GI-arbetet, förutom 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 höga naturvärden i Sverige 
(Kartering av jordbruksmark med höga naturvärden (HNV) i 
Sverige). Dessa miljöer är viktiga att få med för arter som nyttjar 
olika delar av landskapet. Det kan vara användbart att se till var 
det finns mosaiklandskap och vilka arter som nyttjar 
övergångsmiljöerna i just dessa landskap, exempelvis nötskrikan 
kan vara en sådan art. Som exempel pågår analyser av biologiska 
värden i olika typer av brynmiljöer inom den regionala 
miljöövervakningen av småbiotoper i Remiil. 

 
Dataunderlag: Under seminariet och i den här rapporten 

nämns i förbigående underlag som finns att arbeta med för 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 behövas för att kunna 
identifiera var de funktionella landskapen finns. Information om 
dataunderlag har inte varit möjlig att sammanställa inom ramen 
för detta projekt men detta kan komma att tydliggöras inom 
pågående projekt om indikatorer för biologisk mångfald på 
landskapsnivå som finansieras av Naturvårdsverket. 

  
Komplettering av områdesskydd: Hur fångar vi upp och 

skyddar annan grön 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 för den här typen av åtgärder 
eftersom de finns upptagna i Konventionen om biologisk mångfald 
(CBD) och återrapportering är på gång. Den här typen av åtgärder 
kan kräva en aktiv förvaltning, som kan vara aktuellt inom flera 
sektoriella landskapsområden såsom hav skog och jordbruk.  
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Slutsatser 
Vad som utmärker funktionella landskap för 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 övergripande 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 presenterar här.  

 
Landskap kan identifieras på flera olika sätt, men för att förstå 

om landskap är funktionella för de organismer som nyttjar dem 
behöver såväl avgränsningen av landskapet som definitionen av 
funktionalitet utgå från både naturtyper och organismernas 
resursbehov, livsmiljöernas kvalitet och rumsliga fördelning. För 
att uppnå funktionell konnektivitet behöver livsmiljöer och 
resurser finnas i tillräcklig storlek och kvalitet och vara fördelade 
på ett sådant sätt att det möjliggör rörelser. Detta gäller både på 
en mindre, lokal skala där djurs rörelser framför allt är de 
ständiga, dagliga rörelserna inom hemområden och på en större, 
regional skala där rörelserna snarare handlar om spridning. Ett 
entydigt fokus på naturtyper riskerar missa viktiga förhållande 
mellan naturtyper och arters olika resursbehov, där ett 
kompletterande fokus på organismernas behov tydliggör behov av 
olika naturtyper som tillsammans bildar landskap. Från 
presentationer av sektoriella landskap kan vi dra slutsatserna att 
när det finns ett tydligt mål för vad som ska uppnås (som 
bevarande av en viss art) så finns det ofta tillgänglig kunskap och 
data för att beskriva och identifiera funktionella landskap. I andra 
fall är kunskap, data och målsättningar mindre tydliga. Otydliga 
målsättningar kan bero på att landskap behöver fylla flera 
funktioner (som olika ekosystemtjänster) kopplade till olika 
biologisk mångfald, som i sig kan kräva något olika strategi för 
bevarande. I dessa fall kvarstår det viktiga diskussioner om 
prioriteringar som kan bidra till att tydliggöra målsättningar för 
det funktionella landskapet. Inom detta uppdrag har vi lagt mindre 
vikt vid att konkretisera hur uppföljning av funktionella landskap 
med hjälp av indikatorer kan genomföras, exempelvis vilka 
indikatorer som är aktuella. Detta beror främst på att målen i flera 
fall behöver tydliggöras för att avgöra vilka indikatorer som ska 
användas när, och varför. Vi kan dock konstatera att det redan 
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finns en stor mängd indikatorer för biologisk mångfald som 
tillämpas både vetenskapligt och inom myndighetsarbetet.  
 

Avgränsningarna i den här rapporten tydliggör att akvatiska 
miljöer behöver presenteras och diskuteras vidare, även i relation 
till terrestra miljöer eftersom många terrestra organismer 
utnyttjar resurser i akvatiska miljöer. Till viss del saknas det även 
resonemang om övergångsmiljöer, som dock kan fångas upp 
genom fokus på artgrupper vars resurser fördelar sig över dessa 
miljöer. 

 
Samverkan, både inom och mellan forskning och praktik har 

varit en viktig del av uppdraget. Samverkan har bidragit till att 
öppna upp för en tydligare dialog om de frågor som behöver lösas 
och vi kan konstatera att det är fortsatt viktigt att prioritera denna 
dialog för en ökad förståelse för olika sektorers utmaningar och 
ansvar, samt var det finns samförstånd och var diskussioner 
kvarstår.  
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Indikatorer för funktionella landskap 
 

 
 
Syftet med den här rapporten är att kommunicera väsentlig 

ekologisk kunskap som är relevant att ha som utgångspunkt inom 
arbetet med att utveckla målbilder för funktionella gröna 
infrastrukturer i olika typer av landskap, samt vid planering av 
bevarandeåtgärder och uppföljning kopplat till detta. Innehållet 
bygger i huvudsak på olika forskares redovisningar gjorda vid ett 
digitalt kunskapsseminarium som genomfördes 29 november 
2021.  

 
 
 
 
 

 


