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Sammanfattning 

Biologisk mångfald är en förutsättning för leverans av ekosystemtjänster vilka utgör en viktig 

resurs för människan. Idag förekommer ett antal hot mot den biologiska mångfalden varav förlust 

och fragmentering av habitat räknas till de största. Modeller för att uppskatta biologisk mångfald 

på landskapsnivå är således viktiga verktyg i bevarandebiologi och vid planering av grön 

infrastruktur. Detta examensarbete är en studie kopplat till ett pågående forskningsprojekt vid 

högskolan i Skövde som finansieras av Naturvårdsverkets miljöforskningsanslag där syftet är att 

ta fram en ny multimetrisk biodiversitetsindikator på landskapsnivå; Landscape Biodiversity 

Capacity Index (LBCI). I detta examensarbete prövades en av LBCI:s teoretiska variabler med 

korrelationsanalyser mot empiriska data från landmiljön betesmark i Sverige för att utvärdera 

dess förmåga att göra teoretiska uppskattningar mot empirin. Variabeln som testades var Biotope 

Functional Capacity (BFC). Testerna utfördes genom att i södra och mellersta Sverige slumpa 20 

replikat ifrån vilka empiriska data erhölls från betesmarker genom Nationell Inventering av 

Landskapet i Sverige (NILS). Empiriska data sammanställdes i fyra olika artdiversitetsindex; 

artantal, Shannons index, Simpsons index of diversity och Simpsons reciprocal index. 

Avslutningsvis utfördes statistiska korrelationsanalyser vilka inte påvisade någon korrelation 

mellan BFC och något av artdiversitetsindexen. Det kan bland annat ha berott på hur empiriska 

data analyserats och sammanställts. Denna studie har därför adresserat viktiga synpunkter och 

bidragit till metodutveckling vid fortsatt utveckling av LBCI. 
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Abstract 

Biodiversity is a prerequisite for the delivery of ecosystem services, which constitute an important 

resource for man. Today, there are several threats to biodiversity, of which loss and fragmentation 

of habitats are among the largest. Models for estimating biodiversity at the landscape level are 

thus important tools in conservation biology and in green infrastructure planning. This thesis is a 

study linked to an ongoing research project at the University of Skövde, which is financed by the 

Swedish Environmental Protection Agency. The aim is to develop a new biodiversity indicator at 

the landscape level; Landscape Biodiversity Capacity Index (LBCI). In this thesis, one of LBCI's 

theoretical variables was tested whether it correlates with empirical data from the pastoral land 

in Sweden in order to test its ability to make theoretical estimates against the empiric. The 

variable tested was Biotope Functional Capacity (BFC). It was done by sampling 20 replicates in 

southern and central Sweden from which empirical data were obtained from pastures through 

the National Inventory of the Landscape in Sweden (NILS), compiled into four diversity indexes; 

species richness, Shannon's index, Simpson's index of diversity and Simpson's reciprocal index.  

Lastly, statistical correlation analyzes were performed which did not show any correlation 

between the variable and the various diversity indices. This may have been due to how empirical 

data have been analyzed and compiled. This study has therefore addressed important points of 

view and contributed to method development in the continued development of LBCI. 
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Introduktion 

Vikten av biologisk mångfald 

Purvis & Hector (2000) definierar biodiversitet som ”summan av all biotisk variation från nivån 

av gener till hela ekosystem”. En liknande definition kan hittas i FN:s konvention om biologisk 

mångfald (Convention on Biological Diversity) där den lyder enligt följande; ”biodiversitet är 

variationsrikedomen bland levande organismer av alla ursprung, inklusive bland annat 

landbaserade, marina och andra akvatiska ekosystem och de ekologiska komplex i vilka de ingår; 

detta innefattar mångfald inom arter, mellan arter och ekosystem” (United Nations, 1992). 

Ekosystemens förmåga att leverera ekosystemtjänster är till stor del beroende av biologisk 

mångfald; likaså är ekosystemens funktionalitet beroende av denna (Hector, 2011). I dagsläget 

existerar ett antal hot mot den biologiska mångfalden och man pratar om det sjätte 

massutdöendet då biodiversitet, genpooler och organismsamhällen går förlorade i hög hastighet; 

exempelvis har utdöendehastigheten hos ryggradsdjur uppmäts till 100 gånger högre än den 

normala bakgrundshastigheten (Ceballos, Ehrlich & Raven, 2020; Navjot, Brook & Bradshaw, 

2009). Habitatförlust och fragmentering av habitat har pekats ut som de största anledningarna till 

förlust av biologisk mångfald, följt av införsel av invasiva arter (Ghergel & Tedrow, 2019; Wilcove, 

Rothstein, Dubow, Phillips & Losos, 1998). De mest bidragande orsakerna till habitatförlust och 

fragmentering av habitat är antropocentriska; exempelvis är ökad markanvändning och 

avskogning vanliga aktiviteter som bidrar till destruktion och fragmentering av habitat 

(Naturvårdsverket, 2010). 

Den biologiska mångfalden utgör grunden för leveransen av de ofta livsnödvändiga 

ekosystemtjänster naturen tillhandahåller oss människor i form av exempelvis mat, kläder, 

bränsle, mediciner och antibiotika (Naumann, 1998). Vidare fortsätter Naumann (1998) att det 

finns mycket kvar att utforska då många arter fortfarande är oupptäckta eller ännu inte beskrivna. 

Förlust av biologisk mångfald kan alltså innebära förlust av morgondagens botemedel men också 

negativt påverka leveransen av viktiga ekosystemtjänster. Det handlar heller inte bara om antalet 

arter utan också den genetiska variationen inom dem; en stor genetisk variation utgör skydd mot 

sjukdomar, bättre anpassningsförmåga till exempelvis klimatförändringar och mindre sårbarhet 

för ogynnsamma mutationer.  

Vid Riokonferensen 1992 undertecknades FN:s konvention om biologisk mångfald (Convention on 

Biological Diversity) med syftet att bevara och stödja ett långsiktigt hållbart nyttjande av den 

biologiska mångfalden (Nationalencyklopedin, u.å.). I Sverige avser miljölagstiftningen att främja 

en hållbar utveckling och ska tillämpas så att den bland annat bevarar den biologiska mångfalden 

(Arvidsson, u.å.). Utöver detta har Sverige också antagit 16 nationella miljökvalitetsmål varav ett 

dem är ”ett rikt växt- och djurliv”. Definitionen av detta miljökvalitetsmål inkluderar bland annat 

att på ett hållbart sätt nyttja och bevara den biologiska mångfalden, att värna om arterna och deras 

livsmiljöer samt upprätthålla ekosystemens funktioner och processer (Naturvårdsverket, 2018). 

Att det finns både nationella och internationella avtal, lagar och mål för att skydda och bevara den 

biologiska mångfalden tyder på vikten av dess betydelse och funktionalitet, särskilt för våra 

ekosystem och leverans av ekosystemtjänster. Vidare understryker det också behovet av verktyg 

för att kunna uppskatta, analysera och bevara den biologiska mångfalden, inte bara ur ett litet 

(lokalt) perspektiv utan också ur ett större (regionalt) perspektiv på landskapsnivå, för att på ett 

ändamålsenligt sätt peka ut områden som behöver skyddas eller är i behov av naturvårdsinsatser.   
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Landskapets betydelse för den biologiska mångfalden 

Fragmentering av habitat på landskapsnivå kan ha både ihållande, skadlig och oförutsedd 

påverkan på den biologiska mångfalden (Haddad et al., 2015). Enligt Collins et al. (2017) påverkar 

landskapets fragmentering hur sammansättningen av organismsamhällen ser ut och att 

förändringar i dessa kan leda till kaskadeffekter på ekosystemens funktionalitet vilket också 

bekräftas av Tabarelli, Peres och Melo (2012). Ewers et al. (2013) tar upp att effekten som 

habitatförlust har på arters populationer kan dröja upp till flera generationer vilket resulterar i 

ett glapp känt som ”utrotningsskulden” (the extinction debt). Det konstaterandet leder till 

slutsatsen att landskapshistoria bör vara en faktor att ta hänsyn till vid planering av åtgärder inom 

bevarandebiologi. Enligt Bergman, Dániel-Ferreira, Milberg, Öckinger och Westerberg (2018) har 

insatser i bevarandebiologi ofta utgått från teoretiska ramverk byggda på öbiogeografiteori 

(MacArthur & Wilson, 1967) och metapopulationsteori (Levins, 1969), men dessa förutsätter att 

habitatpatcherna är isolerade i ett landskap av ogästvänlig karaktär, vilket kan liknas med 

beboeliga öar i ett obeboeligt hav. Vidare tar Bergman et al. (2018) upp flera exempel på 

forskningsartiklar som visar att närvaron och sammansättningen av organismsamhällen i 

habitatpatcher påverkas till stor del av den matrix som habitatpatcherna omges av. För att 

exemplifiera detta fann Öckinger, Lindborg, Sjödin och Bommarco (2012) att den negativa 

effekten av små patchstorlekar för fjärilar var större i patcher belägna i jordbruksmark än patcher 

belägna i skogsdominerande landskap. Shreeve och Dennis (2011) tar också upp vikten av att 

förstå hur och varför olika arter reagerar på landskapsstrukturen. Det finns således många 

indikationer på ett behov av att förstå hur landskapets egenskaper (i form av exempelvis 

kanteffekter, fragmentering och heterogenitet) påverkar dess biodiversitet.  

Hur mäts biodiversitet idag? 

Det finns i dagsläget många olika metoder för att mäta och uppskatta biodiversitet och det råder 

heller ingen enighet om vilken metod som ger mest kvalificerat resultat. En orsak till det är att 

biologisk mångfald till stor del är beroende av platsspecifika förhållanden vilket komplicerar 

tillämpningen av en generell metod (Purvis & Hetor, 2000). Nedan följer en genomgång av de 

metoder som vanligen används idag för att uppskatta eller ge en indikation biodiversitet. 

- Artrikedom 

Att mäta antalet arter inom ett område är enkel indikator som använts länge för att ge en 

indikation på diversitet och myntades först av McIntosh (1967). Det finns flera brister med 

detta mått eftersom det är svårt och ofta omöjligt att räkna alla arter i ett naturligt 

samhälle, särskilt när det kommer till vissa organismgrupper som till exempel insekter 

och amfibier (Krebs, 2014). Med denna indikator tar man heller inte hänsyn till 

heterogeniteten i samhället; alltså görs ingen skillnad på ett samhälles diversitet vare sig 

99% av alla individer består av en art eller om individerna är jämt fördelade över alla 

arter. Om båda samhällena har samma antal arter ger denna indikator utslaget att 

samhällena har samma diversitet. Eftersom det oftast inte är möjligt att räkna alla arter i 

ett samhälle är också urvalsstorlek och area på undersökt område av betydelse för att 

undvika bias (Brown & Williams, 2016). Vidare är också vikten av urvalets 

slumpmässighet av denna anledning av betydelse.  

 

- Kartläggning och modellering av habitat  

Habitat är viktiga indikatorer för biologisk mångfald och kan kopplas till många arter av 

varierande taxa (Bunce et al., 2013). Kartläggning av habitat baseras ofta på satellitbilder 

och har på senare år blivit mindre tidskrävande och mer tillgängligt (Snäll, Lehtomäki, 
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Arponen, Elith & Moilanen, 2016). Genom att nyttja dessa resurser i kombination med 

exempelvis geografiska informationssystem (GIS) kan distributionsmodeller av habitat 

utvecklas och användas som indikatorer av biodiversitet på landskapsnivå. En annan 

metod som vanligen används för kartläggning av habitat är fältinventering vilken i vissa 

fall kan kosta mycket resurser i tid beroende på vilken organism som inventeras och 

vilken metod man använder (Greenwood & Robinson, 2006). 

 

- Area av skyddad natur  

I vissa sammanhang föreslås att area av skyddad natur kan användas som ett mått på 

biodiversitet, detta är dock inte optimalt då endast en liten del av jordens natur är skyddad 

vilket innebär att den största delen av jordens biodiversitet existerar utanför dessa 

områden (Dudley, Baldock, Nasi & Stolton, 2005). 

  

- Multimetriska index 

Genom att kombinera flera enkla index, signifikant korrelerade med en specifik påverkan, 

får man ett multimetriskt index vilka anses vara mer motståndskraftiga mot 

säsongsvariationer samt personoberoende och inkluderar effekter både på 

ekosystemfunktioner, artrikedom och tolerans (Johnson & Goedkoop, 2007). Det finns 

flera olika metoder för att utveckla multimetriska index där kritik riktats mot att 

pålitligheten i dem inte har testats fullt ut (Oliver, Eldridge, Nadolny & Martin, 2014). 

Sammanfattningsvis har inte bara artspecifika egenskaper utan också landskapets struktur 

påverkan på arters reaktioner till följd av habitatförlust och fragmentering. Modeller för att 

uppskatta biologisk mångfald på landskapsnivå är således viktiga verktyg för bland annat 

bevarandebiologi och vid planering av grön infrastruktur. Forskning pekar på att många av 

modellerna som finns idag för att uppskatta biologisk mångfald ofta har ett eller flera problem 

med tillförlitlighet. Vidare antyds en brist på tids- och kostnadseffektiva metoder för beslutsstöd 

rörande biologisk mångfald och ekosystemtjänster på landskapsnivå (Targetti, Viaggi, Cuming, 

Sarthou & Choisis, 2012). 

Syfte med detta examensarbete 

Detta examensarbete är en studie kopplat till ett pågående forskningsprojekt vid högskolan i 

Skövde som finansieras av Naturvårdsverkets miljöforskningsanslag. Forskningsprojektet har 

titeln ”Biologiskt mångfaldsindex för mätning, övervakning och skötsel på landskapsnivå” och 

syftet med det är att ta fram en teoretisk modell vilken ska kunna användas som en 

biodiversitetsindikator på landskapsnivå. Biodiversitetsindikatorn, vilken är ett multimetriskt 

index, har namngivits Landscape Biodiversity Capacity Index (LBCI). Modellen för LBCI bygger på 

antagandet att biodiversiteten i landskapet ökar med antalet biotoper, jämn areafördelning av 

biotoper och ökad konnektivitet mellan biotopytor inom en biotop. Figur 1 illustrerar hur 

modellen är uppbyggd (Berg et al., 2019). Syftet med detta examensarbete är att analysera en av 

de ingående teoretiska variablerna i LBCI mot empiriska data. Variabeln som ska undersökas är 

biotope functional capacity (BFC) vilket är ett mått som representerar biotopens förmåga att hysa 

biologisk mångfald i ett avgränsat landskap. BFC beräknas från en teoretisk modell som är 

beroende av; (i) biotopytornas area, (ii) avståndet mellan biotopytorna, (iii) känsliga arters 

spridningsförmåga i varje biotop samt (iiiv) spridningsmotstånd i landskapet. I detta 

examensarbete kommer empiriska data från betesmarker i Sverige att sammanställas i fyra olika 

artdiversitetsindex. Därefter kommer statistiska analyser att utföras för att undersöka om det 

finns någon korrelation mellan empiriska data (artdiversitetsindex) och teoretiska data (BFC). 
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Det långsiktiga syftet är att undersöka om BFC kan användas för att göra uppskattningar i teorin 

som överensstämmer med empirin, för att kunna användas som en ingående variabel i modellen 

LBCI. Ytterligare ett syfte med detta examensarbete är att kunna bidra till en metodutveckling för 

fortsatta analyser av BFC relaterat till empiriska data.  

 

Figur 1. LBCI är produkten av landskapets funktionella konnektivitet (LFC) och landskapets heterogenitet 

(LH). LFC beräknas utifrån BFC vilket är den variabel som i denna studie ska analyseras mot empiriska data 

(Berg et al., 2019). 

Frågeställning och hypotes 

Detta examensarbete ämnar besvara följande frågeställning: 

 Finns det någon korrelation mellan den teoretiskt baserade variabeln BFC och empiriska 

data sammanställd i fyra olika artdiversitetsindex för landskapstypen betesmark i 

Sverige?  

H0: Det finns inte någon korrelation mellan BFC och artdiversitetsindexen sammanställda från 

empiriska data 

H1: Det finns en korrelation mellan BFC och artdiversitetsindexen sammanställda från empiriska 

data 
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Metod och genomförande 

För att undersöka om det fanns en korrelation mellan BFC och empiriska data insamlat från 

betesmarker i södra och mellersta Sverige utfördes statistiska korrelationsanalyser som baserats 

på 20 replikat. Replikaten bestod av 20 koordinatpunkter som slumpades inom studieområdet 

södra och mellersta Sverige (figur 2). Från dessa punkter byggdes sedan replikatens landskap, 

som en cirkelyta och med en radie på 10 km med utgångspunkt från koordinatpunkten, inom vilka 

empiriska data samlades in. Empiriska data bestod av artförekomst och individantal av fjärilar 

och humlor och beställdes från Nationell Inventering av Landskapet i Sverige (NILS) genom 

Sveriges Lantbruksuniversitet, SLU, (E. Cronvall, personlig kommunikation, 8 mars 2019). Den 

analyserades och sammanställdes därefter i fyra artdiversitetsindex som idag vanligen 

förekommer i forskning och litteratur; artantal, Shannons index, Simpsons index of diversity och 

Simpsons reciprocal index. För att kunna utföra korrelationsanalyserna krävdes också att BFC 

kompletterades med avståndsberäkningar mellan alla betesmarker inom varje landskap samt 

area på dessa.  

Studieområdet 

Studien omfattade totalt 20 replikat (landskap) i södra och mellersta Sverige (figur 2). Norra 

Sverige exkluderas på grund av skillnader i ekologiska förutsättningar vilka eventuellt kan ha en 

reducerande påverkan på både artantal och individantal av fjärilar och humlor. Endast empiriska 

data från landmiljön betesmark analyserades i studien. Markanvändningen inom studieområdet 

varierar kraftigt där andelen betesmark i de flesta fall är relativt liten i förhållande till övriga 

kategorier av landmiljöer (bilaga 1). I de 20 landskapen ingick totalt 3 716 betesmarker. Den 

empiriska data samlades in från totalt 33 betesmarker vilka alla låg inom NILS-rutor i landskapen. 

I studien antogs dessa utgöra en representation för betesmarksbiotopen inom hela landskapet. 
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Figur 2. De 20 landskapen redovisas i en röd färg och visar deras fördelning, storlek och id i studieområdet. 

Betesmarkerna redovisas i en gul färg.   
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Nationell inventering av landskapet - NILS 

Nationell inventering av landskapet i Sverige (NILS) är ett nationellt miljöövervakningsprogram 

som finansieras av Naturvårdsverket och leds av SLU (Sveriges lantbruksuniversitet, 2018b).  

Syftet med NILS är att undersöka förändringar i landskap och biodiversitet över tid genom att 

systematiskt samla in, analysera och sammanställa data genom fältinventering och 

flygbildstolkning. NILS är uppbyggt av 631 rutor som placerats i hela Sverige och i alla landmiljöer 

(figur 3). Rutorna överlappas inte och har en storlek på 5x5 km, förutom i norra delen av Sverige 

där rutorna har en storlek på 15x15 km för att täcka in tillräckligt många objekt, bland annat 

betesmarker. Inom NILS-rutorna har man upprättat en metodik för att systematiskt utföra 

fältinventeringar och flygbildstolkningar. Första NILS-inventeringen utfördes år 2007 och 

fältinventeringarna utförs med en linjetransektmetod. Varje år inventeras cirka 20% av NILS-

rutorna följt av ett femårsintervall (Ståhl et al., 2011).  

Dock inventeras inte alla betesmarker inom NILS-rutorna under det år som inventeringarna 

utförs. De som inventeras väljs ut med ett så kallat koordinerat πPS-urval som tillåter urvalsramen 

med alla betesmarker att förändras över tid. Vart femte år som inventeringarna utförs gör man 

ett nytt stickprov från den då aktuella urvalsramen (Sveriges lantbruksuniversitet, 2018a). I de 

NILS-rutor som ingår i denna studie inventeras totalt 1–2 betesmarker varje inventeringsår. 

 
Figur 3. NILS-rutornas storlek och fördelning inom studieområdet. 
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Data 

För utförandet av denna studie har tre olika typer av data använts;  

- Empiriska data från NILS (NILS-data) för beräkning av artdiversitetsindex 

- Geodata i form av marktäckedata samt polygonlager med NILS-rutor 

- Teoretiska värden som beräknats från BFC (vilket erhölls från ansvariga i 

forskningsprojektet) (S. Berg, personlig kommunikation, 22 maj 2019). 

NILS-data 

I studien användes empiriska data från NILS beståendes av artantal och individantal av humlor 

och fjärilar som insamlats vid fältinventeringar i betesmarker. För tillgång till data krävdes 

beställning från SLU. Fjärilar och humlor har valts ut som objekt för NILS-inventeringar i 

betesmarker då de snabbt reagerar på miljöförändringar, till exempel igenväxning (Sveriges 

lantbruksuniversitet, 2018a). Många arter av humlor och fjärilar är också i olika livsstadier knutna 

till betesmarker (Sveriges lantbruksuniversitet, 2018a). Under varje inventeringsår besöks NILS-

rutornas utvalda betesmarker normalt fyra gånger mellan maj-augusti för att överensstämma 

med flygtider för de olika arterna. Eftersom både humlor och fjärilar är känsliga för vissa 

väderförhållanden utförs inte inventeringar vid exempelvis regn eller vindhastigheter över frisk 

vind (8,0-13,8 m/s). Det innebär att de inventerade betesmarkerna inte alltid har samma antal 

inventeringsbesök men genom att också ta hänsyn till inventerad transektlängd bör denna bias 

undvikas. Vid fältinventeringen artbestäms de allra flesta fynden men vid vissa tillfällen har inte 

en fullständig artbestämning kunnat utföras. Dessa fynd har istället placerats in i grupper baserat 

på fyndets utseende eller om fyndet inte kunnat artbestämmas närmare än till familj, till exempel 

”grupp brunsvartvit”, ”grupp ospecificerad” eller ”grupp jordhumla”. Innan artdiversitetsindexen 

beräknades från NILS-data plockades alla grupper bort eftersom artdiversitetsindexen bygger på 

förekomsten av antal arter. Om flera arter grupperas till en grupp blir detta en bias vid 

beräkningarna av artdiversitetsindexen.  

Geodata 

Svenska marktäckedata (SMD) laddades ner i vektorformat från Miljödataportalen vilken 

tillhandahålls av Naturvårdsverket. I enlighet med EU:s klassificeringssystem för CORINE Land 

Cover karteras markanvändningen i Sverige enligt 58 klasser, varav betesmark är en. I studien 

användes denna data för att lokalisera betesmarker och beräkna avstånd mellan dem samt 

beräkna area på varje betesmark. SMD är baserad på tolkning av Landsat TM satellitdata 

(Naturvårdsverket, 2014) och vektorformatet följer rastret exakt.  

Polygonlager med NILS-rutornas fördelning och placering i Sverige erhölls genom beställning från 

SLU (E. Cronvall, personlig kommunikation, 8 mars 2019). 

Artdiversitetsindex 

Inom disciplinen bevarandebiologi används flera olika metoder för att beräkna biologisk 

mångfald inom organismsamhällen men gemensamt för många av dem är att hänsyn till både 

artrikedom och relativ förekomst tas (Campbell et al., 2015). Genom att ta hänsyn till relativ 

förekomst kan man skilja på samhällens diversitet där till exempel samhälle A och B består av 10 

arter vardera men i samhälle A utgörs 99% av individantalet av art 1 medan individantalet i 
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samhälle B är jämnt fördelat över alla arter (och därmed också har högre diversitet) (Magurran, 

2004). I denna studie har fyra artdiversitetsindex valts ut baserat på att de vanligen används i 

litteratur och forskning inom bevarandebiologi. Detta för att kunna sammanställa empiriska data 

i mått så att korrelation mot BFC kan undersökas. Artdiversitetsindexen beräknades från NILS-

data och alla beräkningar utfördes i Excel 2016.  

Antal arter 

Antal arter är ett av de enklaste sätten att uppskatta biodiversitet då man helt enkelt endast 

räknar antalet arter inom ett givet område. Det tar inte hänsyn till fördelning av arter.  

Shannons index 

Shannons index kan ursprungligen härledas från informationsteorin och utgår från att diversitet 

i naturliga system kan mätas på liknande sätt som information i en kod (Magurran, 2004). Om en 

kod består av enbart en bokstav, exempelvis aaaaaa (vilket kan liknas med ett samhälle som 

enbart består av en art), finns ingen osäkerhet i att förutsäga vilken bokstav (eller art) som 

kommer näst. Man kan därför säga att det är ett mått på att uppskatta svårigheten att förutse 

koden (eller arten) av nästkommande individ (Krebs, 1999).  Informationsinnehållet (H) är ett 

mått på mängden osäkerhet; ju högre värde på H desto högre osäkerhet. Inom ekologin innebär 

ett högt värde på H hög diversitet eftersom ju fler arter det finns i urvalet desto svårare blir 

förutsägelsen. I teorin kan H anta stora värden men i biologiska samhällen överstiger maxvärdet 

sällan 5. Vid beräkningar från empiriska data hamnar värdet vanligen mellan 1,5–3,5 för verkliga 

biologiska samhällen (Magurran, 2004). Vid beräkningar med Shannon antar man att det 

slumpmässiga urvalet är från ett samhälle där alla arter är representerade och har ett obegränsat 

antal individer.  

𝐻 = − ∑ 𝑝𝑖 ln 𝑝𝑖

𝑠

𝑖=1

 

där H = informationsinnehåll i urvalet (artdiversitetsindex)  

         s = antalet arter 

        pi = andel individer av det totala antalet individer av art i  

 

Simpsons index of diversity 

Simpsons index of diversity är en icke-parametrisk modell då den inte tar hänsyn till 

distributionen av data, alltså art-förekomst-kurvor (Krebs, 1999). Simpsons index of diversity 

beskriver sannolikheten att två arter som slumpvis väljs ur ett ändligt samhälle är av samma art. 

Ett högt värde på D innebär låg diversitet och därför uttrycks Simpsons index ofta som 1-D eller 

1/D (beskrivet nedan) för att undvika förvirring. Om antalet arter överstiger 10 är den relativa 

förekomsten viktig för att avgöra om värdet blir högt eller lågt (Krebs, 1999). Det lägsta värdet 

som kan erhållas vid beräkningar med denna modell är 0 (låg diversitet) och det högsta värdet 

som kan erhållas är 1-1/s, alltså nära 1 (hög diversitet).  
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𝐷 = 1 − ∑ [
𝑛𝑖(𝑛𝑖 − 1)

𝑁(𝑁 − 1)
]

𝑠

𝑖=1

 

Där D = Simpsons index of diversity 

        ni = Antalet individer av art i i urvalet 

        N = Totala antalet av individer i urvalet  

           

Simpsons reciprocal index 

Simpsons reciprocal index bygger på samma grund som Simpsons index of diversity. Indexet kan 

förklaras som antalet gemensamma arter i samhället som krävs för att generera heterogeniteten 

i urvalet. Till skillnad från Simpsons index of diversity där D subtraheras med 1 så divideras 

istället D med 1. Det lägsta värdet (vilket innebär låg diversitet) som då kan erhållas är 1 och det 

högsta värdet s (totala antalet arter i samhället).  

𝐷 = 1 / ∑ [
𝑛𝑖(𝑛𝑖 − 1)

𝑁(𝑁 − 1)
]

𝑠

𝑖=1

 

Där D = Simpsons reciprocal index 

        ni = Antalet individer av art i i urvalet 

        N = Totala antalet av individer i urvalet  

Genomförande i QGIS 

Geodata behandlades primärt i GIS-programmet QGIS 3.2.3 (QGIS Development Team). Initialt 

slumpades 20 koordinatpunkter inom studieområdets avgränsning där varje koordinatpunkt 

representerade ett replikat. Punkter som hamnade i större sjöar, hav och stora städer slängdes då 

landskap i dessa miljöer inte är relevanta för denna studie eftersom de inte fångar in betesmarker 

i landskapet. Nya punkter slumpades för att ersätta de slängda. Utifrån koordinatpunkterna 

byggdes sedan landskapen med koordinatpunkten som centeroid. Radien på landskapen sattes 

till 10 km för att en till två NILS-rutor skulle inkluderas inom dem. Från SMD lokaliserades 

betesmarkerna inom varje landskap. Arean på varje betesmark beräknades och därefter 

beräknades också avståndet från var och en av betesmarkerna till alla andra betesmarker inom 

samma landskap. Detta moment genomfördes i ArcMap 10.5 (Esri) och krävdes för att utföra 

beräkningar i BFC. 

Statistisk analys 

Sammanställda data analyserades avslutningsvis statistiskt i R (R Core Team, 2019). För att 

undersöka om det fanns ett samband mellan BFC och artdiversitetsindexen som grundats på 

empiriska NILS-data utfördes icke-parametriska korrelationsanalyser. Ett icke-parametriskt test 

valdes med anledning av att data i de flesta kategorier inte var normalfördelad. Testet som 

användes var Spearman’s rho correlation coefficient. Totalt utfördes åtta korrelationsanalyser, 

två mot varje artdiversitetsindex varav den ena analysen inkluderade hänsyn till inventerad 
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transektlängd. Hänsyn till inventerad transektlängd räknades ut genom att dividera 

artdiversitetsindexens värden med inventerad transektlängd; till exempel var i landskap 1 

Shannons index 1,74 vilket dividerades med den inom landskapet totala transektlängden 6440 

meter. 

Begränsningar 

De teoretiska värden som har beräknats för BFC har inte tagits fram i detta examensarbete utan 

har erhållits från ansvariga i forskningsprojektet. Empiriska data som artdiversitetsindexen 

grundats på bestod av fjärilar och humlor från landskapstypen betesmark. Studieområdet 

avgränsades till att innefatta södra och mellersta Sverige.  

Resultat 

Artdiversitetsindex 

Beräkningarna av artdiversitetsindexen vilka baserats på empiriska NILS-data (utan hänsyn till 

inventerad transektlängd) sammanfattas i tabell 1. För var och ett av de 20 landskapen 

sammanställdes empiriska data i följande artdiversitetsindex; antal arter, Simpsons index of 

diversity, Simpsons reciprocal index samt Shannons index. Samtliga landskap uppvisade en 

relativt liknande artdiversitet med undantag för landskap 4 som hade en utmärkande låg 

diversitet i jämförelse med resterande landskap. Det landskap som uppvisade högst artdiversitet 

var landskap 18. Detta påvisas av samtliga artdiversitetsindex. Man kan också notera att 

artdiversitetsindexen tenderar att korrelera med varandra även för resterande landskap; om ett 

av artdiversitetsindexen anger ett högt värde anger även de övriga artdiversitetsindexen för 

samma landskap höga värden, med ett fåtal undantag. Exempel på detta är landskap 2 och 3 (tabell 

1). Där visar landskap 2 högre diversitet än landskap 3 om man räknar med Simpsons reciprocal 

index, och tvärtom om man räknar med Shannons index. I dessa undantag är de faktiska 

skillnaderna i värdena mycket små, och bedöms inte ge någon påverkan vid de fortsatta statistiska 

analyserna.  

Tabell 1. Redovisning av samtliga artdiversitetsindex som grundats på empiriska NILS-data (utan hänsyn 

till inventerad transektlängd) för de 20 landskapen. Samtliga landskap har en relativt liknande artdiversitet 

med undantag för landskap 4. Samtliga diversitetsindex tenderar att korrelera med varandra (med ett fåtal 

undantag). Landskap 18 har högst diversitet. Landskap 4 har utmärkande låg diversitet.  

Landskap Total 
transektlängd 
(m) 

Totalt antal 
individer 
(alla arter) 

Antal 
arter 

Simpsons 
index of 
diversity 

Simpsons 
reciprocal 
index 

Shannons 
index 

1 6440 123 14 0,73 3,71 1,74 

2 3766 36 16 0,93 15,37 2,59 
3 15 744 78 20 0,93 13,71 2,69 

4 9188 84 12 0,49 1,94 1,24 
5 7601 183 29 0,91 10,92 2,72 

6 6531 274 27 0,83 5,74 2,28 

7 15 572 269 31 0,88 8,5 2,65 
8 22 228 465 40 0,93 14,36 3,01 

9 11 921 297 34 0,87 7,56 2,64 

10 20 352 858 44 0,87 7,49 2,6 
11 16 632 312 43 0,9 10,43 2,87 

12 16 418 467 31 0,82 5,5 2,28 

13 13 350 459 39 0,86 7,15 2,53 
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14 6796 225 24 0,91 11,14 2,66 

15 13 136 307 37 0,89 9,05 2,77 
16 13 499 311 36 0,94 15,41 3,05 

17 16 618 355 40 0,87 7,56 2,75 

18 10 688 325 44 0,95 18,76 3,26 
19 22 697 754 54 0,88 8,15 2,89 

20 18 380 130 23 0,9 9,9 2,57 

I tabell 2 presenteras istället artdiversitetsindexen med hänsyn till inventerad transektlängd. 

Värdet för varje artdiversitetsindex räknades då ut per transektmeter istället för hela landskap. 

Även här sammanställdes empiriska data i följande artdiversitetsindex; antal arter, Simpsons 

index of diversity, Simpsons reciprocal index samt Shannons index för var och ett av de 20 

landskapen. Värdena blev som förväntat lägre men kan ge en mer representativ bild av varje 

landskap eftersom storleken på och antalet betesmarker kan variera mycket inom de 20 

landskapen. Genom att räkna ut artdiversitetsindex per transektmeter blir värdena mer 

jämförbara landskapen emellan. Total transektlängd (m) skiljer sig mycket mellan landskapen 

vilket beror på att betesmarkerna inom dem har inventerats olika antal gånger samt att area och 

form på dem skiljer sig mycket åt. Sammantaget tenderar man att hitta fler arter och individer ju 

större värde på total transektlängd (tabell 1, tabell 2). Även när artdiversitetsindexen har 

sammanställts på detta sätt (med hänsyn till inventerad transektlängd) så har landskap 4 låg 

diversitet, men skillnaden jämfört med andra landskap är inte lika stor som när 

artdiversitetsindexen sammanställts utan hänsyn till inventerad transektlängd (tabell 1). Det 

landskap med högst diversitet, med hänsyn till inventerad transektlängd, är landskap 2. Även när 

artdiversitetsindexen har sammanställts på detta sätt tenderar artdiversitetsindexen att 

korrelera sinsemellan, med ett fåtal undantag. Även i dessa undantag är de faktiska skillnaderna i 

värdena mycket små, och bedöms inte ha någon påverkan vid de fortsatta statistiska analyserna. 

Tabell 2. Redovisning av samtliga artdiversitetsindex, som grundats på empiriska NILS-data (med hänsyn 

till inventerad transektlängd) för de 20 landskapen. Samtliga diversitetsindex tenderar att korrelera med 

varandra (med ett fåtal undantag). Landskap 2 har högst diversitet. Inget landskap har utmärkande låg 

diversitet jämfört med andra landskap, men flera landskap visar något lägre diversitet. 

Landskap Total 

transektlängd 

(m) 

Totalt antal 

individer 

(alla arter) 

Antal 

arter 

Simpsons 

index of 

diversity 

Simpsons 

reciprocal 

index 

Shannons 

index 

1 6440 123 0,00217 0,00011 0,00058 0,00027 

2 3766 36 0,00425 0,00025 0,00408 0,00069 

3 15 744 78 0,00127 0,00006 0,00087 0,00017 

4 9188 84 0,00131 0,00005 0,00021 0,00013 

5 7601 183 0,00382 0,00012 0,00144 0,00036 

6 6531 274 0,00413 0,00013 0,00088 0,00035 

7 15 572 269 0,00199 0,00006 0,00055 0,00017 

8 22 228 465 0,00180 0,00004 0,00065 0,00014 

9 11 921 297 0,00285 0,00007 0,00063 0,00022 

10 20 352 858 0,00216 0,00004 0,00037 0,00013 

11 16 632 312 0,00259 0,00005 0,00063 0,00017 

12 16 418 467 0,00189 0,00005 0,00033 0,00014 

13 13 350 459 0,00292 0,00006 0,00054 0,00019 

14 6796 225 0,00353 0,00013 0,00164 0,00039 

15 13 136 307 0,00282 0,00007 0,00069 0,00021 

16 13 499 311 0,00267 0,00007 0,00114 0,00023 
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17 16 618 355 0,00302 0,00007 0,00057 0,00021 

18 10 688 325 0,00412 0,00009 0,00176 0,00031 

19 22 697 754 0,00238 0,00004 0,00036 0,00013 

20 18 380 130 0,00125 0,00005 0,00054 0,00014 

Samband mellan artdiversitetsindex och BFC 

För att kontrollera om data i biotope functional connectivity (BFC) och samtliga 

artdiversitetsindex (med och utan hänsyn till inventerad transektlängd) var normalfördelad 

utfördes ett Shapiro Wilks-test. Analysen visade att data i de flesta av de olika kategorierna inte 

var normalfördelad (p-värde >0,05) varför ett icke-parametriskt korrelations-test valdes för den 

fortsatta statistiska analysen; Spearman’s rho correlation coefficient.  

 

Resultatet av samtliga korrelationsanalyser som utfördes med testet Spearman’s rho correlation 

coefficient visade inte någon statistisk signifikant korrelation mellan BFC och något av 

artdiversitetsindexen (antal arter, Simpsons index of diversity, Simpsons reciprocal index och 

Shannons index), varken med eller utan hänsyn till inventerad transektlängd (figur 4). Resultatet 

av samtliga korrelationsanalyser visar att Rs-värdet är nära 0 (figur 4, tabell 3). Rs-värdet kan 

variera mellan -1 och 1. Ett Rs-värde på -1 beskriver en perfekt negativ korrelation, ett värde på 1 

beskriver en perfekt positiv korrelation och ett värde på 0 innebär att det inte finns någon 

korrelation överhuvudtaget (Barcelona Field Studies Centre, u.å.). Då Rs-värdena i samtliga 

analyser är nära 0 indikerar det en mycket svag eller svag korrelation (tabell 3). I samtliga 

statistiska analyser som utfördes mellan BFC och artdiversitetsindexen var P-värdet >0,05. Ett p-

värde >0,05 innebär att en eventuell korrelation endast uppstår till följd av en slump och att noll-

hypotesen därför ska behållas; den teoretiskt baserade variabeln BFC korrelerar inte mot 

empiriska data sammanställt i något av de undersökta artdiversitetsindexen.  

 

Tabell 3. Sammanställning av korrelationsanalyserna mellan BFC och varje artdiversitetsindex. Rs-värde på 

-1 innebär en perfekt negativ korrelation, ett värde på 1 innebär en perfekt positiv korrelation och ett värde 

på 0 innebär att det inte finns någon korrelation. Samtliga analyser visar mycket svag eller svag korrelation. 

P-värde >0,05 innebär att en korrelation endast uppstår till följd av slumpen och att noll-hypotesen ska 

behållas. Ingen statistisk signifikant korrelation kunde observeras i någon av analyserna. 

BFC vs. diversitetsindex Rs-värde Korrelation P-värde 
Antal arter 0,1039 Mycket svag >0,05 

Antal arter (+ transektlängd) 0,2376 Svag >0,05 

Simpsons index of diversity 0,1963 Svag >0,05 

Simpsons index of diversity (+ transektlängd) 0,1113 Mycket svag >0,05 

Shannons index 0,1760 Mycket svag >0,05 

Shannons index (+transektlängd) 0,1805 Mycket svag >0,05 

Simpsons reciprocal index 0,2249 Svag >0,05 

Simpsons reciprocal index (+ transektlängd) 0,1323 Mycket svag >0,05 
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Figur 4. Resultatet av korrelationsanalyserna mellan den teoretiska variabeln BFC (vilken grundats på 

ekologisk teori och markanvändning) och respektive artdiversitetsindex (vilka grundats på empiriska 

observationer av fjärilar och humlor inom betesmarker). Punkterna i diagrammen representerar respektive 

landskap, totalt 20 st. Varje korrelationsanalys utfördes utan respektive med hänsyn till inventerad 

transektlängd. Samtliga analyser visar mycket svag eller svag korrelation (Rs-värde nära 0). Ingen statistisk 

signifikant korrelation kunde observeras mellan BFC och något av artdiversitetsindexen, varken med eller 

utan hänsyn till inventerad transektlängd (P>0,05). 
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Diskussion 

I denna studie har tidigare kritik om ofullständig utvärdering av multimetriska index delvis 

bemötts. Det har gjorts genom att testa en del av ett multimetriskt index mot empiriska data. 

Studien kunde inte påvisa några samband mellan variabeln BFC och empiriska data sammanställd 

i olika artdiversitetsindex (tabell 3, figur 4), men har pekat ut ett antal viktiga faktorer att vidare 

undersöka och ta hänsyn till vid den fortsatta utvecklingen det multimetriska indexet LBCI och 

dess ingående variabler.  

Det finns i dagsläget få studier som inkluderar en omfattande utveckling av multimetriska index 

som ett mått på biologisk mångfald (Brown & Williams 2019; Oliver et al. 2014; Ruaro, Gubiani, 

Hughes & Mormul, 2019). Oliver et al. (2014) undersökte tre olika multimetriska index och om 

dessa korrelerade med det totala antalet växter, vertebrater och evertebrater som insamlats från 

olika typer av skogsmarker. Deras studie visade att av de undersökta taxorna (totalt 11 stycken) 

så var det bara taxorna fåglar och kärlväxter som visade en positiv korrelation med samtliga av 

de multimetriska indexen. Vidare menar Oliver et al. (2014) att det finns få studier som har 

undersökt ryggradslösa arter som parameter i multimetriska index. Brown & Williams (2016) tar 

också upp problematiken med att få multimetriska index har testats mot empirin, och att de 

enstaka multimetriska index som har gjort det har gett tvetydiga resultat. Vidare anser Brown & 

Williams (2016) också att metodologin för många multimetriska index saknar grundlig 

genomgång i refererad litteratur, och att empirisk validering är nödvändig vid användning av 

multimetriska index för att verkligen säkerställa att indexen mäter biologisk mångfald. Det är 

särskilt viktigt då det finns många förespråkare av multimetriska index eftersom det är en 

praktisk och billig metod som myndigheter och liknande kan använda för att rikta 

naturvårdsinsatser. Det framhålls alltså att det är av vikt att studera resultat som multimeteriska 

index ger mot empirin. Detta har gjorts i denna studie genom att utföra analyser av teoretiska 

värden (BFC) mot empiriska data (NILS-data) sammanställd i olika artdiversitetsindex. I denna 

studie har data också grundats på evertebrattaxa (arter av humlor och fjärilar) vilket Oliver et al. 

(2014) ansåg att det saknades studier på. Denna studie innefattar också en metodutveckling och 

tar även upp flera faktorer att vidare undersöka och tänka på vid fortsatt utveckling av det 

multimetriska indexet LBCI.  

Vanligt förekommande problem med metoder för att uppskatta biologisk mångfald är att samla in 

empiriska data slumpmässigt utan bias och att breda, generella antaganden ofta behöver antas 

(Brown & Williams, 2016; Greenwood & Robinson, 2006; Magurran, 2004). Ett relativt 

generaliserande antagande som gjorts i denna studie är att NILS-data representerar den 

biologiska mångfalden på landskapsnivå. I ett landskap kan det ingå upp till drygt 400 

betesmarker, men empiriska NILS-data har endast samlats in från 1–2 av dem. Det är möjligt att 

antagandet är för brett och att empiriska NILS-data egentligen endast representerar den lokalt 

förekommande biologiska mångfalden (på hagmarksnivå) istället för på landskapsnivå. Detta kan 

förklara den uteblivna korrelationen genom att urvalet har varit för litet och därmed gett för låga 

empiriska värden i förhållande till BFC-värdena (vilka är uträknade baserat på landskapsnivå). 

Shtilerman, Thompson, Stone, Bode & Burgman (2014) har utvecklat en annan typ av metod för 

att uppskatta antalet arter i ett område utifrån ett stickprov. De menar att det idag finns ett antal 

metoder (bland annat jackknife och bootstrap) för att uppskatta ett områdes biologiska mångfald 

utifrån ett stickprov, men att dessa kan ge olika resultat samt att det finns lite forskning kring 

vilken av metoderna som är mest tillämplig. Metoden som författarna har utvecklat har grundats 
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på Laplace-transformen. Resultatet i deras studie jämfördes både med simulerade dataset men 

också med empiriska data från skogar innehållandes 10-100 arter av träd samt akvatiska miljöer 

innehållandes ett stort antal fiskarter. Deras metod överträffade de andra metoderna (så som 

jackknife och bootstrap) både när antalet arter var stort, men också vid ett mindre antal arter, 

dessutom med mindre konfidensintervall. En vidare metodutveckling av LBCI skulle kunna vara 

att använda denna metod för att uppskatta empirisk diversitet istället för artdiversitetsindex, och 

undersöka dess korrelationen mot BFC. Dels för att deras metod grundas på ett stickprov vilket 

skulle minska risken för bias vid insamlingen av empiriska data, men också för att metoden 

innefattar många olika organismgrupper. I denna studie har endast två organismgrupper (humlor 

och fjärilar) undersökts. Genom att undersöka flera organismgrupper skulle man kunna få ett mer 

rättvisande empiriskt värde eftersom en naturtyp allt som oftast innehåller många fler 

organismgrupper än så. Därutöver är artdiversitetsindexen som användes i denna studie också 

relativt enkla uppbyggda rent matematiskt, och tar därför inte hänsyn till så många faktorer och 

förhållanden. 

Sammanställning av artdiversitetsindex 

Antal arter är ett mycket förenklat sätt att uppskatta biologisk diversitet då metoden inte tar 

hänsyn till vare sig individantal eller andel, och därför tas ingen hänsyn till heterogenitet. 

Simpsons index of diversity beskriver sannolikheten att två arter som slumpvis väljs ur ett ändligt 

samhälle är av samma art och tar därför hänsyn till fler aspekter än antal arter. Shannons index 

som tar hänsyn till art-förekomst-kurvor kan exempelvis ge ett mer tillförlitligt resultat om det 

används i kombination med bootstrap- eller jackknifemetoder (Krebs, 1999). Dock menar också 

Krebs (1999) att formler som tar hänsyn till art-förekomst-kurvor tenderar att vara komplexa och 

sakna teoretiskt rättfärdigande varför Simpsons index of diversity enligt hans åsikt är en god och 

enkel modell för uppskattning av biodiversitet, vilket också är ett av de artdiversitetsindexen som 

valts att användas i denna studie. Dock kunde ändå ingen korrelation i denna studie påvisas 

mellan BFC och något av artdiversitetsindexen (tabell 3, figur 4).   

Så som samtliga artdiversitetsindex är modellerade är de känsliga för tillägg av enstaka individer 

och arter, vilket i sin tur kan ge en påverkan på korrelationsanalyserna som utfördes mellan dessa 

och BFC. Därför kan det vid insamlingen av empiriska data göra stor skillnad om en individ 

och/eller art förbises vid fältinventeringen. Alltså kan den mänskliga faktorn spela roll i dessa 

sammanhang (Brown & Williams, 2016). I denna studie kan det ha gett effekten att korrelation 

minskat eller uteblivit, då det värdet på artdiversitetsindexen kan ha blivit lägre än vad 

verkligheten faktiskt representerar.   

Nagendra (2002) undersökte Simpsons index of diversity och Shannons index relaterat till 

landskapsdiversitet och kom bland annat fram till att dessa artdiversitetsindex kan ge olika och 

motsägelsefulla resultat beroende på ingående datas sammansättning. Till exempel hade två av 

de ingående replikaten samma landskapsrikedom (antal landtäckestyper), men beroende på om 

Shannons index eller Simpsons index användes rankades de motsatt. Denna motsägelsefullhet 

diversitetsindexen emellan kunde också observeras i denna studie, till exempel mellan landskap 

2 och 3 (tabell 1), även om skillnaderna i de faktiska värdena var mycket små och därför inte 

bedömdes ha någon påverkan på fortsatta analyser. Nagendra (2002) konstaterar att Shannons 

index innehåller en loggfunktion vilket gör indexet känsligt för sällsynta arter, medan Simpsons 

index of diversity innehåller en exponentiell funktion vilket gör indexet känsligt för förändringar 

i proportionen av de vanligaste arterna (Nagendra, 2002). Det kan alltså vara betydelsefullt att 
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titta på datas sammansättning vid val av artdiversitetsindex; förekommer många sällsynta arter 

eller är det få arter som dominerar? I denna studie är sammansättningen av data varierande, i 

vissa landskap förekommer ett antal ovanliga arter medan det i andra landskap inte förekommer 

några ovanliga arter alls. Även individantal skiljer sig mycket landskapen emellan. Därför var det 

befogat att i denna studie undersöka BFC mot olika artdiversitetsindex, och att inte endast hålla 

sig till ett enda.  

Morris et al. (2014) testade flera av de vanligaste artdiversitetsindexen (bland annat Shannons 

index och Simpsons index of diversity) i både enkla och komplexa statistiska analyser för att 

undersöka om några av dem var mer lämpade för vissa analyser än andra. De kunde inte utse ett 

idealt biodiversitetsindex bland de artdiversitetsindex som de valt att undersöka, men såg att vid 

enklare analyser var valet av artdiversitetsindex inte så noga och vid mer komplexa analyser 

kunde valet av artdiversitetsindex starkt påverka tolkningen av resultatet. Vidare konstaterade 

de också att relationen mellan artdiversitetsindex inte alltid följer matematiska mönster och 

betonade vikten av att använda empiriska data, men att det då finns svårigheter att undvika bias 

relaterat till urvalsstorlek och insamling. I denna studie utfördes relativt enkla analyser och därför 

bör inte valet av artdiversitetsindex ha spelat någon större stor roll. Dock undersöktes flera 

artdiversitetsindex av just denna anledning – att undersöka om något av dem var mer lämpligt vid 

korrelationsanalyser mot BFC. I denna studie användes även empiriska data vid sammanställning 

av artdiversitetsindexen. Trots detta uteblev dock korrelation mellan BFC och samtliga 

artdiversitetsindex, vilket bland annat kan ha berott på bias vid insamling och/eller 

sammanställning av empiriska data. 

Insamling och sammanställning av empiriska data 

Empiriska data som användes i denna studie samlades in genom fältinventeringar som utförts av 

ett antal olika fältinventerare, vilka kan vara olika skickliga på artbestämning.  Till exempel kan 

fältinventerare som är mindre skickliga riskera att förbise individer, eller att inte hinna 

artbestämma dem tillräckligt snabbt. Den mänskliga faktorn kan ha påverkat resultatet i denna 

studie på så sätt att färre arter rapporterats in än vad som faktiskt finns i verkligheten. Det kan 

leda till att det empiriska värdet (artdiversitetsindexet) kan ha blivit lägre för landskap med 

potentiellt högt BFC-värde och på så vis minskat korrelationen. Genom att fältinventerare får 

genomgå en utbildning och att man tillämpar en standardiserad arbetsmetod för att utföra NILS-

inventeringar i betesmarker tros denna bias minimeras, men går troligtvis inte helt att bortse från. 

I en studie som utfördes av Fitzpatrick, Preisser, Aaron & Elkinton (2009) kunde en signifikant 

skillnad observeras mellan oerfarna och erfarna inventerares förmåga att upptäcka ovanliga 

arter. Brown & Williams (2016) menar också att det finns en risk att data som samlas in påverkas 

både av tid och den person som utför fältinventeringen. En annan påverkande faktor vid 

insamlingen av NILS-data är att fjärilarna och humlorna inte fångades in och kunde studeras på 

nära håll. Det kan ha lett till försvåring av artbestämning eller att den blev felaktig. Fördelen är 

dock att man inte stör omgivningen eller riskerar att skada individer.  

Vid fältinventering bör också transektlängderna läggas oberoende av stigar för att undvika bias 

eftersom närheten till dessa kan påverka fjärilars och humlors rörlighet på så sätt att de undviker 

att vistas där (Gibbons & Gregory, 2006). Om detta är något man har tagit hänsyn till vid 

insamlingen av NILS-data framgår inte av den information som finns tillgänglig. Om 

transektlängder har lagts i närheten av stigar skulle det kunna innebära att färre arter och 

individer har rapporterats i ett landskap, och därmed kunnat påverkat resultatet genom att ge ett 
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lågt empiriskt värde i ett landskap med eventuellt högt BFC-värde, och därmed minska korrelation 

mellan dem två.  I varje NILS-ruta har också olika antal betesmarker med olika areal inventerats, 

och det kan ha påverkat hur många arter och individer som observerats i varje landskap. Därför 

utfördes också korrelationsanalyser med hänsyn till total inventerad transektlängd där 

respektive artdiversitetsindex räknats ut per transektmeter (tabell 3, figur 4). Det kan ha gett en 

mer rättvisande empirisk bild av varje landskap, eftersom man i dom landskap där ett större antal 

hektar har inventerats troligtvis hittar fler arter och individer.  

I landskap 4 kunde en lägre artdiversitet observeras jämfört med resterande landskap (tabell 1, 

tabell 2). Det låga värdet kan ha påverkat fördelningen av data vid den statistiska analysen och 

bör möjligtvis ha betraktats som en outlier. Eftersom empiriska data har beställts och insamlingen 

av den är utom kontroll för denna studie är det dock svårt att veta om det låga värdet kan ha berott 

på en brist vid fältinventeringen eller om verkligheten faktiskt ser ut så. När artdiversitetsindexen 

räknades ut med hänsyn till inventerad transektlängd var skillnaden heller inte så stor jämfört 

med flera av de andra landskapen (tabell 2). Av dessa anledningar plockades inte landskap 4 bort 

vid korrelationsanalyserna.  

Påverkan av markanvändning 

Vid jämförelse av markanvändningen mellan landskap 4 (med lägst artdiversitet) och landskap 

18 (med högst artdiversitet) har landskap 4 faktiskt fler betesmarker, men en stor skillnad kan 

observeras i landmiljön som omger betesmarkerna (bilaga 1). Den observationen 

överensstämmer med det som Öckinger et al. (2012) kom fram till i sin studie; att matrix (området 

mellan patcherna) har en påverkan på den biologiska mångfalden inom en patch. I landskap 4 

omges betesmarkerna till stor del av åkermark vilket enligt Öckinger et al. (2012) har en 

reducerande påverkan på den biologiska mångfalden inom dem, medan betesmarkerna i landskap 

18 till stor del omges av skog vilket istället har en ackumulerande effekt på den biologiska 

mångfalden inom dem. Vidare har kvaliteten på matrix också en påverkan på arters 

spridningsförmåga. Det kan innebära att om kvaliteten på själva betesmarken är hög ger det ett 

högt värde på BFC. Om kvaliteteten på matrix samtidigt är låg kan det leda till ett lågt empiriskt 

värde eftersom arternas spridningsförmåga då är negativt påverkad. Således ingen korrelation 

mellan BFC och de empiriskt baserade artdiversitetsindexen. Också om situationen är omvänd 

kan korrelation utebli; landskap som har låga värden på BFC och samtidigt höga empiriska värden 

kan tyda på time lag eller utdöendeskuld (den fördröjning av utdöende som uppstår när 

exempelvis långlivade arter får svårare och svårare att föröka sig och överleva) vilket också Ewers 

et al. (2013) också konstaterar i sin studie om effekter av habitatförlust.  

Val av studieområde 

I den mellersta delen av Sverige, framför allt där landskap 1–5 återfinns, observerades färre 

betesmarker än i den södra delen av Sverige (figur 2).  Det är också i linje med antalet individer 

och arter som har observerats i dessa landskap (tabell 1, tabell 2). Ju längre norrut i Sverige, desto 

färre observationer. Ett lägre individ- och artantal kan minska tillförlitligheten vid 

sammanställningen av diversitetsindexen.  Om insamlade data varierar längs exempelvis en 

naturlig gradient (som i detta fall) är det också viktigt att man tar hänsyn till naturliga variationer 

(Ruaro, Gubiani, Hughes & Mormul, 2019). Ett vanligt sätt att göra detta är att klassificera 

studieområden i ekologiska zoner eller att sammanställa data i olika rankingvärden (Ruaro, 

Gubiani, Hughes & Mormul, 2019). I denna studie har inte någon hänsyn till naturliga variationer 

tagits vilket därför kan ha lett till att korrelation uteblivit, eftersom de empiriska värdena får stora 
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skillnader beroende på i vilken del av Sverige de har inhämtats. Det visar också att det troligtvis 

var befogat att utesluta norra Sverige ur studien, men även att studieområdet borde ha varit 

mindre, alternativt tagit hänsyn till naturlig variation genom att inkludera zonindelning eller 

rankingvärden.  

Etiska aspekter 

Denna studie har inte involverat studier som direkt eller indirekt påverkat levande organismer. 

Den NILS-data som använts i studien har inte involverat infångande av individer och har därmed 

utförts med minimal påverkan på arterna. All programvara som har krävt licens har 

tillhandahållits genom högskolan i Skövde. För hantering av känsliga NILS-data har ett 

sekretessavtal upprättats mellan Sveriges Lantbruksuniversitet och Högskolan i Skövde. 

Slutsats 

Denna studie kunde inte påvisa någon korrelation mellan den teoretiska variabeln BFC och 

empiriska data sammanställd i något av de artdiversitetsindex som valts ut att undersökas. Det 

kan bero på hur empiriska data har analyserats och sammanställts eller brister i BFC. Även om 

någon korrelation i detta fall inte kunde observeras mellan teorin och empirin har studien ändå 

bidragit till metodutveckling för att i framtiden undersöka samband mellan BFC och empiriska 

värden. Studien har förhoppningsvis också bidragit till viktiga synpunkter vid den fortsatta 

utvecklingen det multimetriska indexet LBCI. 
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