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1. JOHDANTO

1.1. Kalaistutukset ja niiden vaikutus eliöyhteisöön

Kalaistutukset ovat yksi laajimmalle levinnyt ihmistoiminnan tapa, jolla

vaikutamme vesiekosysteemeihin (Moyle 1986, Allan ja Flecker 1993, Gozlan ym.

2010).   Kalaistutuksia on tehty ympäri maailman etenkin virkistyskalastusta

ajatellen (Knapp ym. 2001, Holmes ym. 2017). Useimmat istutetuista lajeista

kuuluvat lohikalojen sukuun (Holmes ym. 2017) ja taimen onkin yksi laajimmin

uusiin elinympäristöihin istutetuista kalalajeista sen luontaisella

levinneisyysalueella (Tammi ym. 2003), erityisesti sitä on istutettu kalattomiin

latvajärviin (Knapp 2001, Schabetsberger ym. 2009). Kalaistutusten on havaittu

aiheuttavan muutoksia alkuperäisessä lajistossa, kuten kaloissa (Jellyman ja

McIntosh 2010), selkärangattomissa (Bradford ym. 1998, Herbst ym. 2009,

Martinez-Sanz ym. 2010) ja äyriäiseläinplanktonissa (Bradford ym. 1998, O´Brien

ym. 2004, Budy ym. 2005, Holmes ym. 2017).

Istutettujen planktivorikalojen suoria vaikutuksia planktonyhteisöön on tutkittu

laajasti (Pace ym. 1998, Donald ym. 2001, Jeppesen ym. 1996, Slusarczyk 1997).

Planktivorikalojen predaatio on valikoivaa perustuen planktonyksilön kokoon ja

erottuvuuteen (Brooks ja Dodson 1965, Zaret ja Kerfoot 1975). Tällainen

planktivorikalojen suora saaliin kokoon perustuva saalistus voi muuttaa

eläinplanktonin kokojakaumaa sekä lajiston kokoonpanoa (Knapp ym. 2001).

Istutetuissa järvissä monet yleiset suurikokoiset äyriäiseläinplanktonlajit ovat

tulleet harvinaisiksi tai kadonneet (Bradford ym. 1998, Holmes ym. 2017) ja

monissa tutkimuksissa onkin havaittu pienen äyriäisplanktonin ja rataseläinten

dominoivan järvissä, joissa esiintyy kalaa (Brooks ja Dodson 1965, Knapp ym.

2001, Schabetsberger ym. 2009, MacLennan ym. 2015, Holmes ym. 2017).
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1.2. Taimen

Kalalajien, jotka ovat ravinnonkäytöltään generalisteja, kuten taimen, vaikutuksia

eliöyhteisön rakenteeseen istutusten yhteydessä on tutkittu vähemmän (Persson ym.

1992, Knapp ym. 2001, Schabetsberger ym. 2009, Strock ym. 2013, Milardi ym.

2016, Holmes ym. 2017). Tällaisten lajien predaatio vaikuttaa eläinplanktoniin

lähinnä trofiatasojen välisten vuorovaikutusten kautta hävittämällä niiden

selkärangattomat pedot, jotka valitaan saaliiksi yleensä näköaistin avulla (Wilhelm

ym. 1999, Druin ym. 2011, MacLennan ym. 2015). Taimen (Salmo trutta L.)

valitsee saaliinsa sen koon, näkyvyyden ja saatavuuden perusteella (Bridcut ja

Giller 1995), mutta ei ole tehokas planktivori.  Taimenet käyttävät selkärangattomia

petoja ravinnokseen ja saattavat näin vähentää tai jopa hävittää selkärangattomat

pedot (McPeek 1998, Tate ja Hershey 2003, Knapp ym. 2005, Tiberti ym. 2014) tai

vaikuttaa niiden sijaintiin ja käyttäytymiseen järvessä (McIntosh ja Townsend

1994, 1996). Jotkut selkärangattomat lajit, kuten sulkasääsken (Chaoborus

flavicans)-toukat, voivat kuitenkin elää rinnakkain kalojen kanssa vuorokautisten

vertikaalivaellusten ansiosta (Berendonk ja Bonsall 2002). Osa selkärangattomista

pedoista käyttää hyväkseen myös veden sameutta sekä vähähappisia vesikerroksia

ja voivat näin välttää predaatiota (Horppila ym. 2000, Liljendahl-Nurminen 2006).

Joidenkin pohjaan kaivautuvien selkärangattomien lajien on myös havaittu

hyötyvän kalojen läsnäolosta (Tiberti ym. 2014). Kalapredaatiolla onkin hyvin

suuri rooli selkärangattomien petojen yhteisöjen muokkaajana järvissä (Schilling

ym. 2009a).

Vaikka taimen on ravinnonkäytöltään generalisti, sen on havaittu käyttävän myös

äyriäiseläinplanktonia ravinnokseen (Hanisch 2016), valikoiden suurta

äyriäiseläinplanktonia (Lampert ja Sommer 2007, Schabetsberger ym. 2009).

Lohikaloilla tehtyjen istutusten onkin havaittu laskeneen äyriäiseläinplanktonin

keskikokoa ja/tai runsautta järvissä (Jeppesen ym. 1997, McNaught ym. 1999,

Parker ym. 2001, Tiberti ym. 2014). Istutetuissa järvissä monet yleiset

suurikokoiset äyriäiseläinplanktonlajit ovat tulleet harvinaisiksi tai kadonneet

(Bradford ym. 1998, Holmes ym. 2017).
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1.3. Luontaisesti kalattomat järvet ja selkärangattomat pedot

pääpredaattoreina

Mannerjään vetäytyessä viimeisen jääkauden jälkeen tuhansia pieniä järviä

muodostui jään jättämiin painanteisiin pohjoisessa Fennoskandiassa.

Maantieteellisistä nousuesteistä, kuten vesiputouksista johtuen, monet näistä

järvistä eivät ole yhteydessä alempiin järviin ja jokiin ja ovat siksi luontaisesti

kalattomia. Kalattomissa järvissä koko ravintoverkko on muotoutunut erilaiseksi

visuaalisesti saalistavien kalojen predaation puuttuessa. Näissä järvissä

selkärangattomat pedot, kuten akvaattiset hyönteiset tai petomaiset

hankajalkaisäyriäiset voivat toimia huippupetoina ja vaikuttaa

eläinplanktonyhteisöjen rakenteeseen (Anderson ja Raasvelt 1974, Kerfoot 1975,

McNaught ym. 1999, Riessen ja Young 2005, Schilling ym. 2009a).

Selkärangattomat pedot ovat toiminnallisesti erilaisia saalistajia verrattuna kaloihin

(Kurzava ja Morin 1998). Näiden petojen saalistus perustuu yleensä tuntoaistiin

(mekanoreseptorit) (Hellsten ym. 1999) ja on usein kokorajoitteista, suuntautuen

pienempiin eläinplanktonyksilöihin (Spitze 1985, O’Brien 1987, Mumm 1997).

Useat tutkimukset ovatkin havainneet isojen eläinplanktonyksilöiden olevan

runsaampia kalattomissa järvissä (Brooks ja Dodson 1965, Carpenter ym. 1985,

Vanni 1987, Pace ym. 1999, Holmes ym. 2017). Saaliin sieppaamismenestyksen

määrittää yleensä selkärangattoman pedon leukojen koko ja sen kyky käsitellä

saalis sieppaamisen jälkeen (Mumm 1997). Monet selkärangattomat pedot

käyttävät kemiallisia tai hydromekaanisia viestejä saaliin paikantamiseen (Stenson

1978, Pastorok 1980, Herzig ja Auer 1990). Eri selkärangattomien petojen

saalistustekniikat sekä tapa havaita saalis ovat yksilöllisiä ja vaihtelevat keskenään

(Hellsten ym. 1999). Useiden eri selkärangattomien petojen ja joidenkin

pohjaeläinten saalistuksen vaikutukset eläinplanktoniin ovat hyvin tutkittuja

(Brooks ja Dodson 1965, Neill 1981, Paul ym. 1995).

Kalattomien järvien selkärangattomien petojen yhteisö eroaa usein selkeästi kaloja

sisältävien järvien yhteisöstä (Knapp ym. 2001, Tiberti ym. 2014). Kalattomissa
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järvissä selkärangattomien petojen runsauden on havaittu olevan paljon suurempi

(Tate ja Hershey 2003, Rennie ja Jackson 2005, Drouin ym. 2011, Holmes ym.

2017).  Muun muassa Chaoboruksen esiintymisen, tiheyden ja lajikoostumuksen

on havaittu eroavan kalattomien ja kaloja sisältävien järvien välillä (Schilling ym.

2009b, Holmes ym. 2017). Drouin ym. (2011) havaitsivat samojen pohjaeläinten

esiintyvän sekä kalattomissa että kaloja sisältävissä järvissä, mutta niiden

suhteellinen runsaus oli erilainen. Toisaalta monet tutkimukset ovat havainneet

kalapredaation hävittävän tietyt selkärangattomat pedot kokonaan järvestä

kalaistutusten jälkeen (Tiberti ym. 2014). Joidenkin kaivautuvien

selkärangattomien petojen on kuitenkin myös havaittu hyötyvän kalojen

läsnäolosta (Knapp ym. 2001, Tiberti ym. 2014).

1.4. Eläinplanktonin vasteet saalistukseen

Etenkin suurempien ja näkyvämpien eläinplanktereiden yksi tapa estää kohtaamisia

visuaalisesti saalistavien petojen kanssa on vaeltaa vesipatsaassa alaspäin

pimeämpään vesikerrokseen päiväsaikaan (Zaret ja Kerfoot 1980, Lampert 1989).

Visuaalisesti saalistavien kalojen saalistuksen onkin arvioitu olevan kaikista suurin

syy eläinplanktonin vertikaalisiin vaelluksiin (Lampert ym. 2003). Vertikaalisten

vaellusten voimakkuus kasvaa eläinplanktonyksilöiden koon ja veden kirkkauden

kasvaessa (Dini ym. 1987, Dodson 1990). Myös predaatiopaineen voimakkuus

vaikuttaa vertikaalisten vaellusten voimakkuuteen (Dodson 1990, Dini ja Carpenter

1991, Farrell ja Hodgson 2012). Saalistuspaineen lisäksi myös useiden muiden

tekijöiden, kuten valon, UV-säteilyn, lämpötilan sekä ravinnon saatavuuden on

arvioitu vaikuttavan eläinplanktonin tekemiin vertikaalisiin vaelluksiin (Neill 1990,

Dini ja Carpenter 1991, Rautio ym. 2003). Vertikaalisia vaelluksia esiintyy myös

kalattomissa järvissä ja ainakin Chaoboruksen tiedetään aiheuttavan

vaelluspainetta eläinplanktonille (Lampert ym. 1993, Nesbitt ym. 1996), vaikka

saalistustekniikka on tuntoaistiin perustuva eikä näköaistiin pohjautuva. Erilaisesta

saalistustekniikasta johtuen syvempi vesi ei suojaa eläinplanktonia

selkärangattomien petojen predaatiolta, vaan eläinplanktonin on kannattavampaa

oleskella lähellä pintaa, jossa ravintoa on myös enemmän tarjolla (Dodson 1988,
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Gonzalez 1998). Nesbitt ym. (1996) havaitsivatkin Daphnian siirtyvän

vesipatsaassa ylöspäin Chaoboruksen läsnä ollessa vähentääkseen päällekkäistä

sijaintia. Tällaisen ”käänteisen” (reverse) vaelluksen uskotaan johtuvan

kemiallisista tekijöistä, erityisesti kairomoneista, joita selkärangattomat pedot

erittävät. Myös Rautio ym. (2003) havaitsivat Daphnian oleskelevan pilvisinä

päivinä lähellä pintaa pienissä kalattomissa Chaoborusta sisältävissä lammissa

Suomen Lapissa. Voimakkaan UV-säteilyn aikaan Daphnia kuitenkin vältteli

pintavettä. Wilhelm ym. (2000) havaitsivat Daphnian pysyttelevän lähellä pintaa

myös G. lacustrista sisältävässä, kalattomassa järvessä. Eri eläinplanktonlajien

vaellusstrategiat vaihtelevatkin todennäköisesti riippuen niiden pääpredaattorista.

Toinen eläinplanktonin keino vähentää mahdollisuutta joutua selkärangattoman

pedon hyökkäyksen kohteeksi ja siepatuksi on kehittää morfologisia piirteitä, kuten

piikit, kypärät, erikoiset muodot ja suuri koko, jotka tekevät nappaamisen ja saaliin

käsittelyn vaikeammaksi saalistajalle. Monia tällaisia esimerkkejä tiedetään, kuten

vesikirppujen ”kypärät” (cladocera helmets) (Mort 1986) ja Daphnian

”niskapiikit” (neck spines) (Havel ja Dodson 1984, Repka ym. 1994, Tollrian

1995), pitkänomaiset ulokkeet ja kasvava koko (Kerfoot 1975, Palm ym. 2005,

Korosi ym. 2013) sekä geelikapseli Holopediumilla (O´Brien ym. 1979). Jos

eläinplankton on enemmän alttiina mekaanisesti saalistavien selkärangattomien

petojen kuin visuaalisesti saalistavien kalojen saalistukselle, on morfologisten

piirteiden kehittäminen yleensä kannattava strategia (Hellsten ym. 1999). Monissa

tapauksissa nämä morfologiset piirteet kehitetään vain saalistajan läsnä ollessa

(Hebert ja Grewe 1985, Stenson 1987, Dodson 1988, Tollrian 1995). Sekä

morfologisten piirteiden kehittäminen että käytöksen adaptaatiot, kuten vaellukset

vesipatsaassa, vievät paljon energiaa, eivätkä tapahdu ilman tappioita kasvussa ja

lisääntymisessä (Wellborn ym. 1996).

Vesikirppu Bosmina spp. on kosmopoliitti eläinplankteri ja yksi järviemme

avainherbivoreista, joka myös reagoi hallitsevaan saalistusjärjestelmään ja sitä

onkin käytetty epäsuorana indikaattorina saalistukseen (Palm ym. 2005, Alexander

ja Hotchkiss 2009, Korosi ym. 2010, 2013). Bosminalla esiintyy paljon vaihtelua
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fenotyypissä (koko, muodot, ulokkeet) johtuen todennäköisesti predaatiosta (Lieder

1983, Adamczuk 2016). Muutokset etenkin Bosminan mucrojen keskimääräisissä

pituuksissa on havaittu heijastavan muutoksia saalistuspaineessa (Kerfoot 1975,

Black 1980, Post ym. 1995) ja se on havaittu myös useissa paleolimnologisissa

tutkimuksissa (Alexander ja Hotchkiss 2009, Korosi ym. 2013). Myös Bosminan

ruumiin koko (carapace) sekä antennulojen koko voi vaihdella saalistuspaineesta

riippuen, mutta mucrojen kokoa on pidetty kaikkein luotettavimpana Bosminan

vasteena saalistukseen (Korosi ym. 2013). Suurempi mucron pituus tuo etua tehden

Bosminasta vaikean siepata, pidellä ja kuluttaa kokorajoitteisille selkärangattomille

pedoille (Kerfoot 1975). Labaj ym. (2014) havaitsivat selvän merkitsevän

positiivisen korrelaation Bosminan mucron pituuksissa ja Chaoboruksen

senhetkisen runsauden välillä kalattomissa järvissä. Järvissä, joissa kalakanta oli

vahva ja selkärangattomia petoja vähän, Bosminan mucrojen havaittiin olevan

lyhyitä ja Bosminan tiheydet olivat suuremmat (Labaj ym. 2013).

Useiden tärkeiden äyriäiseläinplanktereiden, kuten Daphnian ja Bosminan

kokojakauma on havaittu vaihtelevan huomattavasti riippuen dominoivasta

predaattorista (Leavitt ym. 1989, Alexander ja Hotchkiss 2009, Korosi ym. 2013).

Selkärangattomat pedot keskittyvät pienempiin vesikirppulajeihin tai yksilöihin,

joilla on pienempi ruumiinkoko ja lyhyemmät ulokkeet, kuten antennulat ja mucrot

(Mort 1986, Tollrian 1995). Kalattomissa järvissä, joissa pääpredaattorina esiintyi

Gammarus lacustris, havaittiin esiintyvän jopa epätavallisen suuria Daphnioita

(Wilhelm ym. 1999). G. lacustriksen havaittiin suosivan ravintonaan Daphniaa

verrattuna H. Arcticus -hankajalkaiseen ja valitsevan ravinnokseen lähinnä 1.00-

2.41 mm:n kokoisia yksilöitä. Kun G. lacustrikselle tarjottiin ravinnoksi hyvin

suurikokoisia Daphnioita, se ei kokorajoittuvuutensa takia pystynyt sieppaamaan

niitä saaliiksi (Wilhelm ym. 2000). Kalat päinvastoin pystyvät yleensä helposti

nielemään eläinplanktonia valikoiden suurimmat ja näkyvimmät

eläinplanktonyksilöt (O’Brien 1987). Holmes ym. (2017) raportoivat vesikirppujen

sekä calanoida -hankajalkaisten olevan kooltaan suurempia kalattomissa järvissä

verrattuna järviin, joissa esiintyi kalaa, luontaista tai istutettua. Istutetuissa järvissä

monien yleisten suurikokoisten äyriäiseläinplanktonlajien onkin havaittu tulleen
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harvinaisiksi tai kadonneen (Bradford ym. 1998, Holmes ym. 2017). Bosmina on

suhteellisen pieni eläinplankteri eikä monesti pysty uimaan karkuun suurempia ja

nopeampia selkärangattomia petoja, vaan sen täytyy luottaa muihin

puolustusmekanismeihin (Hellsten ym. 1999).  Useat tutkimukset ovatkin

osoittaneet, että erilaiset morfologiset piirteet voivat tehdä eläinplanktonin

vähemmän haavoittuvaksi selkärangattomien petojen saalistusta vastaan (Kerfoot

1978, Havel ja Dodson 1984, Hellsten ym. 1999). Kalattomissa yhteisöissä eläneet

eläinplankterit ovat voineet kehittää saalistukselta suojaavia strategioita, jotka eivät

toimi visuaalisesti saalistavia kaloja vastaan (McPeek 1998). Kaikista korostunein

vaikutus kalaistutuksilla onkin havaittu olevan luontaisesti kalattomissa järvissä

(Dunham ym. 2004), jossa eliöyhteisö on saanut kehittyä ilman visuaalisesti

saalistavien kalojen predaatiota.

1.5. Tutkimuksen tausta ja tavoitteet

Tämä tutkimus liittyy laajempaan Environmental Change Research Unit (ECRU)-

ryhmän hankkeeseen, jossa tutkittiin kalaistutusten vaikutuksia Lapin karujen

järvien sinileväongelmien syntyyn. Tutkimusjärvet Kuutsjärvi ja Tippakuru

sijaitsevat Itä-Lapissa, Värriön luonnonpuiston alueella. Molemmat järvet ovat

luontaisesti kalattomia latvajärviä, mutta Kuutsjärveen on istutettu taimenta 80-

luvulla, Värriön tutkimusaseman henkilökunnan tarpeisiin. Järveen muodostui

pysyvä taimenkanta, eikä uusia istutuksia ole tehty tämän jälkeen. Tämän

tutkimuksen tarkoituksena oli tutkia Värriön luonnonpuistossa sijaitsevien kahden

pienen luontaisesti kalattoman järven eläinplanktonyhteisöjä ja eläinplanktonin

vasteita saalistukseen kesällä 2010. Milardi ym. (2016) tutkimuksessa, osana samaa

ECRU-hanketta, havaittiin että Kuutsjärveen tehdyt kalaistutukset aiheuttivat

selkärangattomien petojen katoamisen pelagiaalista. Tähän perustuen voidaan

olettaa, että eläinplanktoniin kohdistuva predaatio eroaa selvästi järvien välillä.

Tutkimuksessa selvitettiin eri kuukausien sekä järvien välisiä eroja

eläinplanktonlajistossa sekä eläinplanktonin runsaudessa. Erilaisesta

predaatiopaineesta johtuen äyriäiselänplanktereiden keskikokoja sekä
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kokojakaumia verrattiin keskenään ja selvitettiin, eroaako lajisto kooltaan

tutkimusjärvien välillä. Bosmina-vesikirppujen osalta verrattiin mitattujen

ulokkeiden (mucro, antennula) sekä ruumiin kokoa (carapace) eri kuukausina,

selvittääksemme niihin kohdistuvan predaatiopaineen voimakkuutta.

Tutkimushypoteesina oletan Bosminan ulokkeiden ja eläinplanktonin koon olevan

suurempia kalattomassa Tippakurussa voimakkaammasta selkärangattomien

petojen predaatiopaineesta johtuen. Eläinplanktonin erilaisten vasteiden ja

selviytymisstrategioiden sekä predaation voimakkuuden arvioimiseksi myös

äyriäiseläinplanktonin vertikaalinen sijainti vesipatsaassa selvitettiin päivällä

otetuista näytteistä.  Oletan äyriäiseläinplanktonin tekevän Kuutsjärvessä

vertikaalisia vaelluksia lähemmäs pohjaa valoisaan aikaan taimenen läsnäolosta

johtuen. Tippakurussa oletan äyriäiseläinplanktonin pysyttelevän lähellä pintaa

myös päivällä, missä ravintoa on enemmän tarjolla, sillä visuaalisesti saalistavia

predaattoreita ei esiinny järvessä.

2. AINEISTO JA MENETELMÄT

2.1. Järvet

Kuutsjärvi (67˚44´49.13”N, 29˚36´35.47”E) on pieni (~0.7 ha) latvajärvi, joka

sijaitsee 341 metriä merenpinnan yläpuolella Itä-Lapissa (kuva 1). Järvi on

mesotrofinen (TP 13-26 μg l-1, TN 67-152 μg l-1), matala (maksimisyvyys ja

näkösyvyys 8,5 metriä) ja kirkasvetinen. Tippakuru (67˚46´5,9”N, 29˚37´46.78”E)

on pieni (~0.2 ha) latvajärvi <2.5 km päässä Kuutsjärvestä. Järvi on

oligotrofinen/mesotrofinen (TP 3-13 μg l-1, TN 98-450 μg l-1), matala ja

humuksinen (maksimisyvyys 5 metriä ja näkösyvyys 4,5 metriä). Molemmissa

järvissä on yksinkertaiset, jyrkät, kasvipeitteiset rantaviivat. Valuma-alueet ovat

pienet (<1,5 km2), pohjois-boreaalista havupuumetsää, valtalajina mänty (Pinus

sylvestris). Ilmasto on mantereinen, keskilämpötila -1˚C ja vuotuinen keskisadanta

noin 600 mm. Järvet ovat dimiktisiä, jääpeitteisiä yleensä lokakuun puolivälistä

toukokuun loppupuolelle.
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Molemmat järvet ovat olleet luontaisesti kalattomia johtuen nousuesteistä

(vesiputoukset, kivet, jyrkät kosket) niiden pienissä laskuojissa. Vuonna 1980

Kuutsjärveen kuitenkin istutettiin taimenta (Salmo trutta) läheisestä populaatiosta

(Milardi et al. 2016) Värriön tukimusaseman virkistyskalastustustarpeisiin. Taimen

muodosti pysyvän, itsestään lisääntyvän populaation eikä myöhempiä istutuksia ole

tehty. Pieneen lasku-uomaan asennettiin metalliverkko, joka mahdollistaa veden

virtauksen pois järvestä mutta estää istutettujen kalojen karkaamisen järvestä.

Tippakuruun ei ole tehty kalaistutuksia ja se on edelleen kalaton, johtuen osittain

jään alla esiintyvästä happikadosta (hypoxia) lopputalvella ja alkukeväällä.

Kuutsjärven vesipatsas pysyy hapekkaana ympäri vuoden suuremmasta syvyydestä

johtuen.

Kuva 1. Tutkimusjärvien a) sijainti Itä-Lapissa. Tippakuru sijaitsee noin 2,5 km b)
Kuutsjärvestä koilliseen.

Värriön tutkimusasema rakennettiin Kuutsjärven rantaan vuonna 1967. Vuonna

1981 perustettiin virallisesti Värriön luonnonsuojelualue. Se on pinta-alaltaan 125

km2 ja molemmat järvet sijaitsevat sen sisällä. Värriön alueella muu ihmistoiminta

kuin tutkimustyö on kielletty. Järvet valittiin tutkimukseen, sillä niiden

istutushistoria tunnetaan hyvin eikä järviin ole kohdistunut ihmistoiminnasta

aiheutuvaa painetta kalaistutusten jälkeen.

A B
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2.2 Näytteenotto

Näytteet otettiin 1 metrin pituisella (halkaisija 10 cm) ja 7 litran vetoisella limnos-

putkinäytteenottimella vesikerroksittain (0-1 m, 1-2 m, 2-3 m jne.) pinnasta

pohjaan. Jokaisesta vesikerroksesta otettiin 3 rinnakkaisnäytettä. Näytteet otettiin

kerran kesä-, heinä- ja elokuussa 2010. Jokaisen näytteen suuruus oli 20 litraa ja se

konsentroitiin 50 µm:n haavilla. Haavi huuhdottiin 3 kertaa, jotta kaikki

eläinplankton saataisiin mukaan. Näytteet säilöttiin formaliiniin (5 ml väkevää,

neutraloitua formaliinia/100 ml näytettä).

Näyte ositettiin 2-4 osaan riippuen näytteen eläinplanktontiheydestä. Jokainen osite

laskettiin koko kammion pohjan alalta, eli koko näyte (20 litraa) laskettiin. Säilötty

näyte ensin huuhdottiin ja sen jälkeen laskeutettiin 50 ml kyvetissä vähintään 20

minuutin ajan ennen näytteen laskemista. Mikroskopointi tehtiin 40x-

suurennoksella. Näytteistä tunnistettiin lajit/suvut mahdollisimman tarkasti,

pääasiassa kuitenkin sukutasolle. Kaikkien taksoneiden (rataseläimet +

äyriäiseläinplankton) yksilömäärät laskettiin ja äyriäiseläinplanktonin pituudet

mitattiin 30 ensimmäiseltä yksilöltä jokaisesta näytteestä. Bosmina-vesikirput

mitattiin otsasta takapiikin tyveen ja Daphnia-vesikirput mitattiin silmästä piikin

tyveen. Tämän lisäksi Bosmina-vesikirppujen ulokkeiden koko ja kuoren suurin

leveys mitattiin (mucro =ml, antennula =al, carapace =cl).  Hankajalkaisilta

mitattiin ruumiin kokonaispituus.  Hankajalkaisten osalta eroteltiin eri kehitysasteet

(aikuinen, kopepodiitti, nauplius). Kaksi rinnakkaisnäytettä mikroskopoitiin

kustakin vesisyvyydestä.  Okulaarin mitta-asteikon jako-osan pituus tarkistettiin

okulaarimikrometrillä jokaisen mikroskopointikerran alussa.

2.3 Aineiston käsittely

Mittausten pohjalta määritettiin eläinplanktontiheydet, äyriäieläinplanktonin

biomassat, keskikoot, kokojakaumat sekä sijainti vesipatsaassa. Biomassat

laskettiin pituus- biomassaregressioiden avulla. Tiheydet laskettiin kaikilta
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eläinplanktontaksoneilta ja hankajalkaisten eri kehtyisasteilta (aikuinen,

kopepodiitti, nauplius). Hankajalkaisten ja vesikirppujen keskikoko ja

kokojakaumat laskettiin mitattujen yksilöiden osalta. Bosmina-vesikirpuilta

mitattiin lisäksi antenulan ja mucron pituudet sekä kuoren suurin leveys, joita

verrattiin järvien välillä. Äyriäiseläinplanktonin sijainti vesipatsaassa arvioitiin

prosentuaalisina osuuksina, jotta vertailu olisi helpompaa järvien välillä.

3. TULOKSET

3.1. Tutkimusjärvissä havaitut eläinplanktontaksonit

Kesällä 2010 Tippakurussa havaittiin 21 eläinplanktontaksonia ja kehitysvaihetta

ja Kuutsjärvessä 19 (taulukko 1). Lajisto oli hyvin samanlainen molemmissa

järvissä. Vesikirppu Holopedium gibberum esiintyi kuitenkin ainoastaan

Kuutsjärvessä ja Eudiaptomus- hankajalkaisia havaittiin vain Tippakurussa. Myös

Daphnia cristata- vesikirppua havaittiin vain Tippakurussa. Kuutsjärven

äyriäiseläinplanktonyhteisö koostui hankajalkaisista (87,6 - 98,0 %) ja vesikirpuista

(2,0 - 12,4 %) (taulukko 2). Tippakurussa hankajalkaisten osuus näytteissä oli hyvin

suuri (97,6 - 99,1 %) ja vesikirppuja esiintyi hyvin vähän (0,9 - 2,4 %) kesän aikana.
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Taulukko 1. Kuutsjärvessä ja Tippakurussa havaitut eläinplanktontaksonit sekä
kehitysasteet kesällä 2010.

3.2. Tiheys

Kokonaiseläinplanktontiheydet (yks. l-1) (hankajalkaiset + vesikirput +

rataseläimet) kasvoivat molemmissa järvissä kesän aikana ollen alhaisimmillaan

kesäkuussa (kuva 2). Kesäkuussa eläinplanktontiheydet olivat samankaltaiset

molemmissa järvissä mutta heinä- ja elokuussa tiheydet olivat moninkertaiset

Tippakurussa verrattuna Kuutsjärveen, johtuen korkeista rataseläintiheyksistä.

Rataseläinten prosentuaalinen osuus kokonaiseläinplanktontiheydestä kasvoi

molemmissa järvissä kesän kuluessa (Taulukko 2). Tippakurussa rataseläinten

osuus kokonaistiheydestä oli elokuussa jopa 91 %.  Niin rataseläinten,

vesikirppujen kuin hankajalkaistenkin tiheydet kasvoivat kesän aikana molemmissa

järvissä. Poikkeuksena kuitenkin hankajalkaisten tiheys Tippakurussa, joka oli

korkeampi heinäkuussa kuin elokuussa, johtuen nauplius-toukkien suuresta

määrästä heinäkuun näytteissä.

Taksoni/kehitysvaihe Kuutsjärvi Tippakuru
Cladocera
Bosmina coregoni x x
Bosmina spp. x x
Daphnia longispina x x
Daphnia cristata x
Daphnia spp. x x
Holopedium gibberum x
Polyphemus pediculus x x
Copepoda
Cyclopoida aikuinen x x
Cyclopoida kopepodiitti x x
Eudiaptomus  aikuinen x
Eudiaptomus  kopepodiitti x
Copepoda nauplius x x
Rotifera
Ascomorpha sp. x x
Asplanchna  sp. x x
Conochilus unicornis x x
Kellicottia longispina x x
Keratella cochlearis x x
Keratella guadrata x x
Lecane sp. x x
Polyarthra sp. x x
Synchaeta  sp. x x
Trichocerca sp. x x
Yhteensä 19 21
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Taulukko 2. Eläinplanktonin tiheydet (yksilöä l-1), keskihajonnat (suluissa) sekä
prosenttiosuudet eläinplanktonin ja äyriäiseläinplanktonin (suluissa) kokonaistiheydestä
tutkimusjärvissä kesällä 2010. Tiheydet esitetty kaikkien näytteiden keskiarvoina.

Hankajalkaisten tiheysmaksimi oli Tippakurussa heinäkuussa (104,3 yks. l-1) ja

Kuutsjärvessä elokuussa (102,3 yks. l-1) (kuva 2). Hankajalkaisten prosentuaalinen

osuus eläinplanktonin kokonaistiheydestä vaihteli Kuutsjärvessä 61 - 79 % välillä

ja Tippakurussa 9 - 53 % välillä (Taulukko 2). Prosentuaalinen osuus oli

molemmissa järvissä suurin kesäkuussa ja pienin elokuussa. Hankajalkaisten

prosentuaalinen osuus äyriäiseläinplanktonista oli molemmissa järvissä suuri,

vaihdellen Kuutsjärvessä 88 - 98 % välillä ja Tippakurussa 98 - 99 % välillä.

Kuutsjärvessä aikuisten hankajalkaisten tiheydet pienenivät kesän loppua kohden

ollen kesäkuussa 17,3 yks. l-1, heinäkuussa 8,4 yks. l-1 ja elokuussa 3,6 yks. l-1

(Kuva 2). Tippakurussa aikuisten hankajalkaisten tiheydet pysyivät melko

samanlaisina koko kesän (8,3 - 9,7 yks. l-1). Hankajalkaisten kopepodiittivaiheiden

tiheys oli Kuutsjärvessä suuri elokuussa (72,0 yks. l-1) ja todella pieni heinäkuussa

(0,1 yks. l-1). Tippakurussa kopepodiittien tiheys oli todella alhainen koko kesän

(0,0 - 4,9 yks. l-1), ollen korkein heinäkuussa. Nauplius-toukkien tiheydet olivat
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molemmissa järvissä suuremmat kuin aikuisten tai kopepodiittien tiheydet kaikissa

näytteissä, poikkeuksena elokuun näyte Kuutsjärvestä, jossa kopepodiittien tiheys

oli selkeästi suurempi (72,1 yks. l-1). Hankajalkaisten naupliustiheydet olivat

Tippakurussa selvästi korkeammat kuin Kuutsjärvessä.

Kuva 2. Eläinplanktonin a) kokonaistitiheys, b) vesikirppujen tiheydet, c)
hankajalkaisäyriäisten (cyclopoida ja calanoida) tiheydet (nauplius-toukkia ei määritetty)
sekä d) hankajalkaisäyriäisten (copepoda) eri kehitysvaiheiden (aikuinen, kopepodiitti,
nauplius) tiheydet eri näytteenottokerroilla Kuutsjärvessä (K) ja Tippakurussa (T).

Vesikirppujen tiheydet olivat kesäkuussa matalat molemmissa järvissä (Kuva 2).

Tippakurussa tiheydet pysyivät alhaisina koko kesän (0,9 - 1,3 yks. l-1) kun

Kuutsjärvessä tiheys nousi loppukesää kohti ollen elokuussa 12,5 yks. l-1.

Vesikirppujen prosentuaalinen osuus kokonaistiheydestä oli hyvin pieni

molemmissa järvissä mutta erityisesti Tippakurussa, jossa se vaihteli 0,1-1,3 %

välillä, ollen korkein kesäkuussa (taulukko 2). Kuutsjärvessä vesikirppujen

prosentuaalinen osuus kokonaistiheydestä vaihteli 2 - 9 % välillä, ollen suurin

elokuussa.

Kuutsjärvessä vesikirpuista valtalajina esiintyi Bosmina spp. (kuva 2). Muina

lajeina esiintyi Holopedium gibberum, Daphnia spp. ja Polyphemus pediculus,
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joiden tiheydet olivat kuitenkin melko pieniä. Tippakurussa valtalajina esiintyi

Daphnia spp., jonka tiheydet olivat Bosminan tiheyksiä suuremmat heinä- ja

elokuussa. Kesäkuussa Bosmina spp. tiheydet olivat kuitenkin suuremmat.

Polyphemus pediculus-vesikirppua esiintyi molemmissa järvissä ainoastaan

heinäkuun näytteissä.

3.3. Biomassa

Äyriäiseläinplanktonin kokonaisbiomassa vaihteli Kuutsjärvessä 52,3 - 138,0 µg C

l-1 välillä ja Tippakurussa 65,1 - 114,9 µg C l-1 välillä (Kuva 3).

Äyriäiseläinplanktonin biomassa oli molemmissa järvissä suurin kesäkuussa ja

pienin heinäkuussa. Ainoastaan heinäkuussa biomassa oli Tippakurussa

Kuutsjärveä suurempi. Äyriäiseläinplanktonin biomassa muodostui molemmissa

järvissä valtaosin hankajalkaisäyriäisistä. Molemmissa järvissä esiintyneiden

cyclopoida-hankajalkaisten biomassat olivat suurimmillaan kesäkuussa, mutta

laskivat voimakkaasti heinäkuussa. Tippakurussa esiintyi heinäkuussa cyclopoida-

hankajalkaisten lisäksi myös calanoida-suvun Eudiaptomus- hankajalkaisäyriäisiä,

jolloin näiden taksonien yhteenlaskettu biomassa (43,6 µg C l-1) oli Kuutsjärven

biomassaa suurempi. Elokuussa cyclopoida-hankajalkaisten biomassa kasvoi

Kuutsjärvessä taas voimakkaasti (109,6 µg C l-1), kun Tippakurussa cyclopoida-

hankajalkaisten biomassa oli enää vain 0,2 µg C l-1. Eudiaptomus- hankajalkaisten

biomassa (75,4 µg C l-1) sen sijaan kasvoi Tippakurussa elokuussa. Vesikirppujen

osuus äyriäiseläinplanktonbiomassasta oli pieni, vaihdellen Kuutsjärvessä 1,3 -

20,5 µg C l-1 välillä ja Tippakurussa 1,6 - 2,8 µg C l-1 välillä. Kuutsjärvessä

vesikirppujen biomassat kasvoivat kesän kuluessa mutta Tippakurussa

vesikirppujen biomassat pysyivät alhaisina koko kesän.
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Kuva 3. Äyriäiseläinplanktonin a) kokonaisbiomassa sekä b) vesikirppujen ja c)
hankajalkaisten (cyclopoida + calanoida + nauplius) biomassat eri näytteenottokerroilla
Kuutsjärvessä sekä Tippakurussa.

3.4. Keskikoko

Aikuisten hankajalkaisäyriäisten koko vaihteli Kuutsjärvessä 968 - 1124 µm ja

kopepodiittien 475 - 575 µm välillä (Kuva 4). Aikuisten hankajalkaisten keskikoko

kasvoi hieman kesän aikana ollen suurin elokuussa. Kopepodiittien keskikoko oli

suurin heinäkuussa. Tippakurussa aikuisten hankajalkaisten koko vaihteli 1023 -
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1240 µm ja kopepodiittien 512 - 582 µm välillä. Kesä- ja elokuussa aikuisten

hankajalkaisten keskikoko oli Tippakurussa selkeästi suurempi kuin Kuutsjärvessä,

mutta heinäkuussa keskikoko oli sama molemmissa järvissä. Myös Tippakurussa

kopepodiittien keskikoko oli suurin heinäkuussa kuten Kuutsjärvessä. Aikuisten ja

kopepodittivaiheen hankajalkaisten yhteenlaskettu keskikoko vaihteli molemmissa

järvissä selkeästi kuukausien välillä ja muutokset olivat vastakkaisia

tutkimusjärvissä. Kuutsjärvessä keskikoko oli suurin heinäkuussa (1010 µm) ja

selkeästi matalampi kesä- (777 µm) ja elokuussa (752 µm). Tippakurussa

keskikoko oli taas selkeästi suurempi kesä- (1198 µm) ja elokuussa (1187 µm) ja

pienin heinäkuussa (837 µm) (kuva 4).

Kuva 4. Tutkimusjärvissä yleisimpinä vesikirppulajeina esiintyvien Bosmina spp. ja
Daphnia spp. a) keskikoko sekä b) kaikkien vesikirppujen yhteenlaskettu keskikoko eri
kuukausina. Aikuisten sekä kopepodiittivaiheen hankajalkaisäyriäisten c) keskikoko sekä
d) keskikoko yhteensä (aikuinen+kopepodiitti) eri kuukausina Kuutsjärvessä (musta) ja
Tippakurussa (harmaa).

Erot johtuvat lähinnä eri kehitysasteiden runsaussuhteista kuukausien välillä.

Tippakurussa esiintyi eniten kopepodiitteja juuri heinäkuussa, jolloin keskikoko oli

pienin. Kuutsjärvessä esiintyi kopepodiitteja taas kaikista vähiten juuri

heinäkuussa, mikä nosti keskikokoa. Naupliustoukkien kokoa ei mitattu.
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Bosmina-vesikirppujen ruumiin keskikoko (CL) vaihteli Kuutsjärvessä 258- 313

µm välillä, ollen suurin heinä- sekä elokuussa ja pienin kesäkuussa (Kuvat 4 ja 5).

Tippakurussa ruumiin keskikoko vaihteli 292 - 325 µm välillä ollen suurin

elokuussa ja pienin heinäkuussa. Daphnia-vesikirppujen keskikoko vaihteli kesän

aikana Kuutsjärvessä 566 - 860 µm ja Tippakurussa 703 - 838 µm välillä (kuva 4).

Kuva 5. Bosminan a) ruumiin koon (CL), b) mucron (ML) ja c) antennulan (AL) pituus
sekä keskihajonta eri näytteenottokerroilla Kuutsjärvessä ja Tippakurussa.
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Daphnia-vesikirppujen keskikoko oli Kuutsjärvessä selkeästi suurin kesäkuussa ja

pienin heinäkuussa. Tippakurussa keskikoko oli suurin heinäkuussa eikä se

vaihdellut yhtä voimakkaasti kesän aikana. Daphnia-vesikirput. olivat

keskikooltaan selkeästi Bosmina-vesikirppuja suurempia molemmissa järvissä.

Kaikkien vesikirppulajien yhteenlaskettu keskikoko vaihteli Kuutsjärvessä 270 -

387 µm ja Tippakurussa 391 - 706 µm välillä, ollen Tippakurussa selkeästi

suurempi koko kesän (kuva 4). Tämä johtui Daphnia-vesikirppujen suuremmasta

keskikoosta ja runsaammasta esiintymisestä Tippakurussa verrattuna Kuutsjärveen.

Bosmina-vesikirpuilta mitattiin ruumiin keskikoon (CL) lisäksi mucrojen ja

antennulojen koko. Bosminan ulokkeista mucron (ML) keskipituus vaihteli

Kuutsjärvessä 46 - 51 µm välillä ja Tippakurussa 62 - 83 µm välillä (kuva 5).

Mucron keskipituus oli molemmissa järvissä pienin kesäkuussa ja suurin

heinäkuussa. Mucron keskipituus oli Tippakurussa selkeästi suurempi kuin

Kuutsjärvessä koko kesän ajan. Antennulan (AL) keskipituus vaihteli kesän aikana

Kuutsjärvessä 142 - 150 µm ja Tippakurussa 140 - 158 µm välillä. Molemmissa

järvissä antenulojen pituus oli suurin kesäkuussa.

3.5 Eläinplanktonin kokojakauma

Kesäkuussa yli 90 % Kuutsjärvessä esiintyneistä Bosminoista oli kooltaan hyvin

pieniä, 0,2 - 0,29 mm kokoisia. Bosminoiden koko vaihteli 0,1 - 0,49 mm välillä

(kuva 6). Heinä- ja elokuussa Bosminoiden koko vaihteli Kuutsjärvessä 0,1 - 0,59

mm välillä. Eniten esiintyi edelleen 0,2 - 0,29 mm kokoisia yksilöitä niin heinä- (47

%) kuin elokuussakin (46 %), mutta myös tätä suurempia yksilöitä havaittiin

kesäkuuta enemmän. Heinäkuussa 95 % Bosminoista oli kooltaan 0,2 - 0,49 mm

kokoisia. Myös tätä suurempia yksilöitä esiintyi hieman (4 %). Elokuussa 98 %

yksilöistä oli kooltaan 0,2 - 0,49 mm. Mitattujen Bosminoiden yksilömäärät

vaihtelivat Kuutsjärven näytteissä 253 - 520 yksilön välillä.
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Kuva 6. Bosminan kokojakauma Kuutsjärvessä a) kesäkuussa, b) heinäkuussa ja c)
elokuussa sekä Tippakurussa d) kesäkuussa, e) heinäkuussa ja f) elokuussa.

Tippakurussa Bosminoiden koko vaihteli kesäkuussa 0,1 - 0,59 mm välillä (kuva

6). Eniten (59 %) esiintyi 0,2 - 0.29 mm kokoisia yksilöitä. Myös 0,3 - 0,39 mm

kokoisia Bosminoita esiintyi runsaasti (34 %). Heinäkuussa kaikki Bosminat olivat

kooltaan 0,2 - 0,39 mm. Eniten (63 %) esiintyi edelleen pieniä 0,2 - 0,29 mm

kokoisia yksilöitä. Elokuussa Bosminoiden koko vaihteli enemmän, 0,1 - 0,49mm

välillä ja eniten (51 %) esiintyi 0,3 - 0,39 mm kokoisia yksilöitä. Tippakurussa

Bosmina-vesikirppuja esiintyi selkeästi Kuutsjärveä vähemmän ja mitattujen

yksilöiden määrät näytteissä vaihtelivat 16 - 106 yksilön välillä.

Kaikkien vesikirppulajien yhteenlaskettu keskikoko vaihteli Kuutsjärvessä

kesäkuussa <0,19 - 1,19 mm välillä mutta 98 % yksilöistä oli kooltaan pieniä, alle
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0,39 mm kokoisia (kuva 7). Heinäkuussa 55 % vesikirpuista oli alle 0,39 mm

kokoisia ja 39 % oli kooltaan 0,4 - 0,59 mm. Vesikirppujen keskikoko vaihteli

heinäkuussa <0,19 - 0,99 mm välillä. Elokuussa jälleen valtaosa (89 %) Kutsjärven

vesikirpuista oli kooltaan alle 0,39 mm kokoisia. Loput olivat kooltaan hieman

isompia, 0,4 - 0,79 mm kokoisia. Vesikirppujen koko vaihteli elokuussa < 0,19 -

0,79 mm välillä. Mitattujen vesikirppujen yksilömäärät vaihtelivat näytteissä 281 -

790 yksilön välillä.

Kuva 7. Vesikirppujen (cladocera) kokojakauma Kuutsjärvessä a) kesäkuussa, b)
heinäkuussa ja c) elokuussa sekä Tippakurussa d) kesäkuussa, e) heinäkuussa ja f)
elokuussa.

Tippakurussa vesikirppujen keskikoko vaihteli Kuutsjärveä enemmän. Kesäkuussa

Tippakurun vesikirppujen keskikoko vaihteli välillä < 0,19 - 0,99 mm (Kuva 7).
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Eniten (>70 %) esiintyi 0,2 - 0,39 mm kokoisia yksilöitä. Yli 15 % vesikirpuista oli

kooltaan 0,6 - 0,79 mm ja yli 5 % vielä 0,8 - 0,99 mm kokoisia. Heinäkuussa

vesikirppujen keskikoko vaihteli 0,2 - >1,6 mm välillä. Eniten (31 %) esiintyi 0,4 -

0,59 mm kokoisia yksilöitä. Yli 80 % vesikirpuista oli kooltaan alle 1 mm kokoisia.

Yli 10 % vesikirpuista oli kuitenkin vielä yli 1,4 mm pituisia. Elokuussa

vesikirppujen keskikoko vaihteli Tippakurussa <0,19 - 1,59 mm välillä eikä suuria,

yli 1,4 mm kokoisia yksilöitä esiintynyt kuin vähän (3 %). Eniten (37 %) oli

kooltaan 0,6 - 0,79 mm kokoisia ja 90 % yksilöistä oli alle 1 mm kokoisia.

Mitattujen vesikirppujen yksilömäärät vaihtelivat näytteissä 125 - 200 yksilön

välillä.

Hankajalkaisten koko vaihteli Kuutsjärvessä kesäkuussa 0,2 - >1,6 mm välillä

(kuva 8). Järvessä esiintyi melko tasaisesti 0,4 - 1,19 mm kokoisia yksilöitä, eniten

kuitenkin 0,8 - 0,99 mm kokoisia. Ainoastaan muutamat yksittäiset yksilöt olivat

tätä pienempiä tai suurempia. Heinäkuussa hankajalkaisten koko vaihteli 0,4 - 1,39

mm välillä mutta valtaosa (94%) yksilöistä oli kooltaan 0,8 - 1,19 mm kokoisia.

Suurempia yksilöitä esiintyi siis selkeästi enemmän kuin kesäkuussa. Elokuussa

hankajalkaisten koko vaihteli 0,2 - 1,59 mm välillä. Toisin kuin muina kuukausina,

kokojakaumataulukossa esiintyi kaksi erillistä ”huippua”. Yli 50 % yksilöistä oli

kooltaan pieniä, vain 0,4 - 0,59 mm kokoisia ja loput olivat suurimmaksi osaksi

(>40 %) kooltaan 0,8 - 1,39 mm kokoisia.

Tippakurussa hankajalkaisten koko vaihteli kesäkuussa 0,4 - 1,59 mm välillä (kuva

8). Suurin osa (>80 %) yksilöistä oli kooltaan melko suuria, 1,0 - 1,39 mm kokoisia.

Hankajalkaisista 10 % oli vielä tätäkin suurempia, 1,4 - 1,59 mm kokoisia.

Heinäkuussa valtaosa (>70 %) hankajalkaisista oli kesäkuuta pienempiä, 0,4 - 0,99

mm kokoisia. Vain 25 % yksilöistä oli kooltaan 1 mm suurempia. Hankajalkaisten

koko vaihteli heinäkuussa 0,2 - 1,59 mm välillä. Elokuussa suurempien yksilöiden

määrät taas kasvoivat ja yli 80 % hankajalkaisista oli yli 1 mm kokoisia. Eniten (33

%) esiintyi 1,0 - 1,19 mm kokoisia yksiöitä mutta yli 1,4 mm kokoisia yksilöitäkin

esiintyi vielä reilusti (>20 %). Hankajalkaisten koko vaihteli elokuussa 0,2 - >1,6
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mm välillä. Elokuussa alle 1 mm kokoisten yksilöiden osuus (20 %) oli suurempi

kuin kesäkuussa (6 %).

Kuva 8. Hankajalkaisten (aikuiset + kopepodiitit) kokojakauma Kuutsjärvessä (syvyys 7
m) a) kesäkuussa, b) heinäkuussa ja c) elokuussa sekä Tippakurussa (syvyys 4 m) d)
kesäkuussa, e) heinäkuussa ja f) elokuussa.

3.6 Eläinplanktonin vertikaalijakauma

Kesä- ja heinäkuussa vesikirppujen prosentuaaliset osuudet olivat Kuutsjärvessä

suurimmat (28,9 - 31,8 %) lähellä pintaa (0-1 m) ja pienenivät tasaisesti

syvemmälle mentäessä (kuva 9). Pienimmät tiheydet (2,4 - 3,6 %) olivat lähellä

pohjaa (6-7 m). Elokuussa vesikirput olivat tasaisemmin koko vesipatsaassa ja
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suurimmat prosentuaaliset tiheydet (20,6 %) olivat lähellä pohjaa 5-7 metrin

syvyydessä.

Kuva 9. Vesikirppujen prosentuaalinen osuus eri syvyyksissä a) kesäkuussa, b)
heinäkuussa ja c) elokuussa Kuutsjärvessä (musta) sekä Tippakurussa (harmaa).

Tippakurussa vesikirppujen tiheydet olivat kesä- ja heinäkuussa selkeästi

suurimmat 2 metrin syvyydessä, jolloin yli 50 % vesikirpuista esiintyi tässä

syvyydessä (kuva 9). Kesäkuussa vesikirppuja esiintyi melko runsaasti (>30 %)

myös lähellä pintaa toisin kuin heinäkuussa, jolloin pinnan lähellä esiintyi alle 10
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% vesikirpuista. Elokuussa vesikirppuja esiintyi Tippakurussa eniten lähellä pintaa,

jolloin lähes 50 % vesikirpuista oli tässä vesikerroksessa. Vesikirppuja esiintyi 2

metrin syvyydessä vielä 30 % ja tätä syvemmällä tiheydet olivat selkeästi

pienempiä (10,5 – 11 %).

Kuva 10. Hankajalkaisten prosentuaalinen osuus eri syvyyksissä a) kesäkuussa, b)
heinäkuussa ja c) elokuussa Kuutsjärvessä (musta) sekä Tippakurussa (harmaa).

Hankajalkaiset esiintyivät kesäkuussa Kuutsjärvessä (0 - 7 m) melko tasaisesti koko

vesipatsaassa (kuva 10). Hankajalkaisten prosentuaalinen osuus oli suurin (17,9 %)
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lähellä pohjaa (6 - 7 m) ja pienin (8,4 %) lähellä pintaa (0-1m). Heinä- ja elokuussa

hankajalkaisia esiintyi vain hyvin vähähän (1,7 - 2,6 %) Kuutsjärven

pintakerroksessa (0 – 1 m). Heinäkuussa hankajalkaisten prosentuaalinen osuus

kasvoi tasaisesti syvemmälle mentäessä, ollen lähellä pohjaa (6 - 7 m) 35 %.

Elokuussa eniten hankajalkaisia esiintyi 5 metrin syvyydessä (23,9 %). Myös

elokuussa hankajalkaisten määrä lisääntyi tasaisesti pinnasta 5 metrin syvyyteen

saakka. Tätä syvemmällä hankajalkaisia esiintyi myös melko runsaasti.

Tippakurussa (0 - 4 m) hankajalkaisia esiintyi kesäkuussa eniten 2 metrin

syvyydessä (35,3 %) ja vähiten (16,9 %) lähellä pohjaa (kuva 10). Heinä- ja

elokuussa hankajalkaisia esiintyi selkeästi eniten (56,4 - 58,6 %) lähellä pohjaa

jolloin yli 55 % yksilöistä esiintyi tässä vesikerroksessa. Hankajalkaisten osuudet

laskivat heinä- ja elokuussa tasaisesti pintaa kohti mentäessä ja vähiten (1,7 - 4,5

%) hankajalkaisia esiintyi aivan pinnassa.

4. TULOSTEN TARKASTELU

4.1 Eläinplanktonin kokoonpano ja siihen vaikuttavat tekijät luontaisesti

kalattomassa ja istutetussa järvessä

4.1.1 Lajirunsaus

Järvien eläinplanktonlajisto oli hyvin samanlainen taimenta sisältävässä

Kuutsjärvessä ja kalattomassa Tippakurussa. Kalaistutusten vaikutuksista

eläinplanktonin lajirunsauteen onkin saatu hyvin vaihtelevia tuloksia eri

tutkimuksissa. Holmes ym. (2017) havaitsivat eläinplanktonin lajirunsauden olevan

suurempi istutetuissa järvissä kuin luontaisesti kalattomissa järvissä. Milardi ym.

(2016) havaitsivat paleolimnologisista näytteistä vesikirppujen lajirunsauden

lisääntyneen kalaistutuksen myötä. Drouin ym. (2011) havaitsivat eläinplanktonin

lajirunsauden olevan hieman suurempi kalattomissa järvissä verrattuna järviin,
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joissa esiintyy kalaa. Tiberti ym. (2014) eivät havainneet juuri eroja istutettujen ja

kalattomien järvien välillä eläinplanktonin lajirunsaudessa. Omat tulokseni ovat

lähimpänä Drouin ym. (2011) tekemiä havaintoja eli lajirunsaus oli hieman

suurempi kalattomassa Tippakurussa. Kaikista korostunein vaikutus

taimenistutuksilla on dokumentoitu olevan tuottamattomissa ja luontaisesti

kalattomissa järvissä, joissa eliöyhteisö on kehittynyt ilman kalojen läsnäoloa

(Dunham ym. 2004). Järven kemiallisten tekijöiden sekä järvessä esiintyvän

pääpredaattorin lisäksi, äyriäiseläinplanktonin lajirunsauteen arktisilla alueilla on

havaittu vaikuttavan ainakin lämpötila, korkeus merenpinnasta, järven syvyys sekä

järven ympärysmitta (Rautio 1998, Korhola 1999). Tutkimusjärvistä pienemmässä

Tippakurussa havaittiin hieman enemmän taksoneita kuin suuremmassa ja

syvemmässä Kuutsjärvessä. Taimenistutukset ovat siis mahdollisesti hieman

laskeneet eläinplanktonin lajirunsautta Kuutsjärvessä. Lajiston niukkuus

tutkimusjärvissä saattaa pohjoisen sijainnin lisäksi johtua osittain siitä, ettei

tunnistusta viety aina lajitasolle asti.

4.1.2 Erot lajistossa

Ainoat selkeät erot järvien eläinplanktonlajistossa olivat calanoida-sukuun

kuuluvan Eudiaptomus-hankajalkaisen sekä Daphnia cristata-vesikirpun

esiintyminen vain kalattomassa Tippakurussa ja Holopedium gibberum-vesikirpun

esiintyminen ainoastaan Kuutsjärvessä. Eri hankajalkaislajien esiintymisen on

havaittu vaihtelevan ainakin järven koon, syvyyden, veden kirkkauden, veden värin

ja järvessä esiintyvien selkärankaisten ja selkärangattomien petojen läsnäolon

mukaan (Williamson ja Reid 2001).  Xie ja Yang (2000) havaitsivat kalojen

läsnäolon vaikuttavan paljon vähemmän cyclopoida- kuin calanoida-

hankajalkaisiin ja joissain tilanteissa cyclopoida- hankajalkaisten voitiin jopa nähdä

hyötyvän kalojen läsnäolosta. Cyclopoida- ja calanoida-hankaisten käyttämän

ravinnon on myös havaittu usein eroavan toisistaan. Suurin osa hankajalkaislajeista

ovat ravinnonkäytöltään omnivoreja, mutta valikoivia saaliin suhteen. Calanoidat

suodattavat ravinnokseen usein pienikokoisia leviä ja bakteereita, kun taas
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cyclopoidat ovat saalistustekniikaltaan hyökkäävämpiä ja valikoivat usein

suurempaa saalista, levistä, rataseläimiin ja jopa kalanpoikasiin (Williamson ja

Reid 2001). Erot järvien fysikaalisissa olosuhteissa, hankajalkaisiin kohdistuvassa

predaatiopaineessa sekä ravinnon määrässä ja laadussa aiheuttivat todennäköisesti

erot cyclopoida- ja calanoida-hankalalkaisten esiintymisessä tutkimusjärvissä.

Kuutsjärven pelagiaalin vesikirppulajistoa dominoivat koko kesän pienikokoiset

Bosmina-vesikirput ja suurempia Daphnia longispina-vesikirppuja esiintyi

ainoastaan yksittäisiä yksilöitä näytteissä. Tippakurussa havaittua Daphnia

cristata-vesikirppua ei havaittu esiintyvän Kuutsjärvessä lainkaan. Isompien

vesikirppujen vähyyden ja puuttumisen Kuutsjärven pelagiaalista aiheutti

todennäköisesti taimenen läsnäolo. Vaikka taimen on ravinnonkäytöltään

generalisti, sen on havaittu käyttävän myös äyriäiseläinplanktonia ravinnokseen,

valikoiden erityisesti suuria ja näkyviä eläinplanktereita (Schabetsberger ym.

2009). Tällaisen saaliin kokoon perustuvan predaation on havaittu myös muuttavan

eläinplanktonin kokojakaumaa sekä lajiston kokoonpanoa suosien pienempää

kokoa (Bradford ym. 1998, Knapp ym. 2001, Holmes ym. 2017).

Hyytelön ympäröimää Holopedium gibberum- vesikirppua esiintyi ainoastaan

Kuutsjärvessä. Useissa tutkimuksessa on havaittu kalaistutusten vähentävän tai

kokonaan hävittävän suurikokoiset vesikirput järvestä (Bradford ym. 1998,

Schabetsberger ym. 2009, Holmes ym.2017). Tämän perusteella olisi voinut olettaa

myös suurikokoisen ja näkyvän Holopedium gibberum-vesikirpun olevan

harvinainen Kuutsjärvessä mutta se esiintyi melko yleisenä Kuutsjärven

pelagiaalissa heinäkuussa. Kuitenkin myös Drouin ym. (2011) havaitsivat

Holopedium gibberum- vesikirpun assosioituvan juuri istutettuihin järviin.

Huomioitavaa on myös, ettei Milardi ym. (2016) havainneet Kuutsjärven taimenen

käyttävän pelagiaalin eläinplanktonia lainkaan ravinnokseen vatsanäytteiden

perusteella.



31

4.1.3 Eläinplanktontiheydet

Tutkimusjärvien eläinplanktontiheydet poikkesivat toisistaan huomattavasti

erityisesti rataseläinten osalta. Molempien järvien rataseläintiheydet kasvoivat

kesän aikana mutta Tippakurussa erityisen voimakkaasti. Rataseläinten tiheydet

olivatkin Tippakurussa heinä- ja elokuussa paljon korkeammat kuin

hankajalkaisten ja vesikirppujen tiheydet yhteensä. Rataseläimet siis dominoivat

kalattoman Tippakurun eläinplanktonia heinä- ja elokuussa. Useissa tutkimuksissa

on havaittu rataseläintiheyksien kasvavan tai rataseläinten jopa dominoivan

eläinplanktonyhteisöä järvissä kalaistutusten jälkeen (McNaught ym. 1999, Brooks

ja Dodson 1965, Carpenter ym. 1985). Havaintoja erityisen korkeista rataseläinten

tiheyksistä kalattomissa järvissä ei löytynyt aiemmista tutkimuksista, vaan

kalattomien järvien eläinplanktonyhteisöä dominoivat poikkeuksetta suuremmat

äyriäiseläinplankterit (Brooks ja Dodson 1965, Carpenter ym. 1985, Holmes ym.

2017). Tulos on siis poikkeava muihin tutkimuksiin nähden. Rataseläimille sopivaa

ravintoa oli todennäköisesti Tippakurussa runsaasti tarjolla eikä kilpailu ravinnosta

ollut kovaa. Rataseläimet, hankajalkaiset ja vesikirput kilpailevatkin usein samasta

rajallisesta ravinnosta, mutta rataseläimiä pidetään yleisesti huonoina kilpailijoina

koska niiden ravinnon suodatusteho on paljon pienempi kuin esimerkiksi Daphnia-

vesikirpuilla. Rataseläimet ovat myös paljon rajoittuneempia ravinnon koon

suhteen ja sietävät huonommin heikkoa ravintotilannetta (Wallace ja Snell 2001).

Tippakurussa vesikirppujen tiheydet olivat erittäin matalat, joten ravintokilpailu

niiden osalta on ollut hyvin vähäistä. Hankajalkaisia esiintyi runsaammin ja heinä-

elokuussa dominoivien calanoida-hankajalkaisten olisi voinut olettaa kilpailevan

samasta ravinnosta rataseläinten kanssa. Rataseläimet kuitenkin runsastuivat kesän

kuluessa hankajalkaisten läsnäolosta huolimatta. Rataseläimiin kohdistuvan

predaation on siis myös täytynyt olla hyvin vähäistä Tippakurussa. Predaatio on

ravintokilpailun ohella toinen tärkeä rataseläinten populaatiodynamiikkaan

vaikuttavista tekijöistä. Rataseläimet ovat saaliskohteita useille akvaattisille

predaattoreille kuten toisille rataseläimille, vesikirpuille, hankajalkaisille,

selkärangattomille pedoille sekä kalanpoikasille (Wallace ja Snell 2001).

Rataseläintiheyksien voimakkaasta kasvusta kesän aikana voi kuitenkin päätellä,
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ettei predaatio yleisesti herbivoreina pidettyjen Eudiaptomus-hankajalkaisten

(Dussart ja Defaye 1995, Williamson ja Reid 2001) tai järvessä esiintyvien

selkärangattomien petojen osalta ole voinut olla suurta rataseläimiä kohtaan.

4.1.4 Selkärangattomien petojen predaatio

Milardi ym. (2016) havaitsivat Tippakurun pelagiaalin selkärangattomien petojen

koostuvan lähinnä Gammarus lacustris- katkoista ja sulkasääsken (Chaoborus

flavicans) toukista. Chaoborus- toukkien on havaittu säätelevän ainakin Daphnia

populaatioita (MacKay ym. 1990). G. lacustriksen on havaittu myös saalistavan

pelagiaalista eläinplanktonia kalattomissa järvissä (Wilhelm ja Schindler 1999).

Wilhelm ja Schindler (1999) havaitsivat allaskokeissa Daphnian tiheyksien

pienenevän Gammarus- tiheyksien kasvaessa. Myös hankajalkaisten

naupliustoukkien määrät vähenivät Gammaruksen läsnä ollessa. McNaught ym.

(1999) sekä Wilhelm ym. (2000) havaitsivat Gammarus lacustriksen saalistavan

myös aikuisia hankajalkaisia, mutta jos sillä oli tilaisuus valita Daphnian ja

hankajalkaisten välillä, se valitsi aina Daphnian. McNaught ym. (1999)

arvioivatkin ettei G. lacustris vaihda saalistaan ennen kuin Daphnia- tiheys laskee

järvessä jonkin tietyn rajan alle. G. lacustriksen predaatio eläinplanktonia kohtaan

onkin Tippakurussa kohdistunut todennäköisesti ensisijaisesti vesikirppuja

kohtaan, mistä johtuen vesikirppujen tiheydet olivat hyvin pieniä kaikilla

näytteenottokerroilla. Milardi ym. (2016) havaitsivat selkärangattomien petojen

esiintyvän Tippakurun koko vesipatsaassa myös päiväsaikaan, joten predaatio

vesikirppuja kohtaan on voinut olla hyvin tehokasta. Vesikirppujen tiheyden

laskiessa hyvin matalaksi G. lacustris on saattanut alkaa käyttää myös

hankajalkaisia ravintonaan. Tämä on voinut rajoittaa vesikirppujen ohella

hankajalkaisten runsastumista, antaen kilpailuedun rataseläimille. Rataseläimet

pystyvätkin hyvin nopeasti sopeutumaan ympäristössä tapahtuviin muutoksiin

lyhyen elinkierron ja voimakkaan lisääntymistehokkuutensa ansiosta (Wallace ja

Snell 2001).
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Daphnia on järviemme avainlaji, joka on hyvin tehokas herbivori, mutta

läsnäolollaan tehokkaasti rajoittaa myös rataseläinten ja muiden pienikokoisten

eläinplanktereiden runsautta ja biomassaa (Pace et al. 1998).  Kalat yleensä

tehokkaasti hävittävät nämä suurikokoiset laiduntajat järvistä, jolloin rataseläimet

ja pienikokoinen äyriäiseläinplankton alkavat dominoida lajistoa (Pace ym. 1998).

Kalattomissa järvissä huippupetoina toimivat selkärangattomat pedot, jotka ovat

ravinnon koon suhteen paljon rajoittuneempia (Korosi ym. 2008, Wilhelm ym.

2000) ja eläinplanktonyhteisöä hallitsevatkin usein suurikokoiset

äyriäiseläinplankterit (Brooks & Dodson 1965, Wilhelm ym. 1999a, Holmes ym.

2017). Kalattomuudestaan huolimatta, Tippakurussa esiintyi vain hyvin vähän

kalattomille järville tyypillisiä suurikokoisia vesikirppuja kuten Daphniaa ja

äyriäiseläinplankton oli kokonaisuudessaan melko pienikokoista. Tippakurun

pelagiaalissa, selkärangattomina petoina esiintyivät lähinnä Gammarus lacustris ja

Chaoborus flavicans- toukat (Milardi ym. 2016). Ainakin G. lacustriksen on

havaittu saalistavan hyvin suurikokoisiakin äyriäiseläinplanktereita ravinnokseen,

suosien erityisesti Daphnia- vesikirppuja (Wilhelm ym. 2000). Tippakurussa

esiintyi keskikooltaan selkeästi alle 1 mm kokoisia vesikirppuja joita G. lacustris

pystyy helposti käsittelemään ja saalistamaan. Milardi ym. (2016) havaitsivat

selkärangattomien petojen esiintyvän poikkeuksellisesti Tippakurun koko

vesipatsaassa myös päiväsaikaan, joten edes pinnanläheinen vesikerros ei ole

tarjonnut suojapaikkaa eläinplanktonille. Todennäköisesti tästä hyvin tehokkaasta

ja suuriinkin äyriäiseläinplanktonyksilöihin kohdistuneesta selkärangattomien

petojen predaatiosta johtuen, rataseläimet ovat alkaneet dominoimaan

eläinplanktonia kalattomassa Tippakurussa. G.lacustriksen vaikutukset

planktonyhteisöön on havaittu olevan suurimmat pienissä järvissä ja lammissa ja

ne pystyvätkin tehokkaasti muokkaamaan planktonyhteisöjen rakennetta tällaisissa

kalattomissa ekosysteemeissä (Wilhelm ja Schindler 1999).

4.1.5 Kalaistutukset

Parker ym. (2001) havaitsivat isokokoisten hankajalkaisten ja Daphnioiden

katoavan järvestä kalaistutusten jälkeen. Eläinplanktonia dominoivat tämän jälkeen
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pienet cyclopoida-hankajalkaiset sekä rataseläimet (Parker ja Schindler 2006).

Myös McNaught ym. (1999) havaitsivat eläinplanktonlajiston muuttuvan

pienempiin äyriäiseläinplanktereihin sekä rataseläimiin kalaistutusten myötä.

Taimenta sisältävässä Kuutsjärvessä järven eläinplanktonlajistoa dominoivatkin

juuri pienikokoiset cyclopoida-hankajalkaiset sekä rataseläimet. Vesikirppuja

esiintyi vähemmän ja ne olivat pääosin pienikokoisia Bosmina-vesikirppuja.

Suurempia Daphnia- vesikirppuja esiintyi vain muutamia yksittäisiä yksilöitä

näytteissä. Kuutsjärven eläinplanktonlajisto muistuttaakin hyvin pitkälti muiden

vastaavien istutettujen järvien lajistoa.

4.1.6 Biomassat

Äyriäiseläinplanktonin kokonaisbiomassat seurasivat selkeästi hankajalkaisten

tiheyksiä molemmissa järvissä. Vesikirppujen vaikutus biomassaan oli

molemmissa järvissä hyvin pieni niiden vähäisestä esiintymisestä ja/tai pienestä

koosta johtuen. Kokonaisbiomassat vaihtelivat molemmissa järvissä kuukausien

välillä samansuuntaisesti, ollen pienimmillään heinäkuussa. Vaihtelu kuukausien

välillä oli kuitenkin selkeästi voimakkaampaa Kuutsjärvessä. Järvien

äyriäiseläinplanktonin kokonaisbiomassat eivät eronneet toisistaan kovin suuresti,

ollen kuitenkin Kuutsjärvessä suuremmat kesä- ja elokuussa. Huomioitavaa

kuitenkin on, että vaikka äyriäiseläinplanktonin tiheydet olivat pienimmillään

kesäkuussa, kokonaisbiomassat olivat tällöin molemmissa järvissä suurimmat. Erot

johtuvat hankajalkaisten eri kehitysvaiheiden suhteellisista osuuksista. Kesäkuussa

aikuisten osuus oli suuri verrattuna naupliustoukkien määriin, joita esiintyi

suhteessa enemmän kesäkuun jälkeen.

4.2. Äyriäiseläinplanktonin koko tutkimusjärvissä

4.2.1 Hankajalkaiset

Molemmissa järvissä dominoivina äyriäiseläinplanktoneina esiintyivät

keskikooltaan melko pienikokoiset (aikuiset, noin 1 mm) hankajalkaiset.
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Tippakurussa cyclopoida-hankajalkaisten lisäksi esiintyi myös calanoida-suvun

Eudiaptomus-hankajalkaisia. Myös Eudiaptomus-hankajalkaiset olivat

keskikooltaan melko pienikokoisia. Kalattomille järville tyypillisiä hyvin

suurikokoisia hankajalkaislajeja ei esiintynyt kalattomassa Tippakurussa juuri

lainkaan. Aikuisten hankajalkaisten keskikoko oli Tippakurussa kuitenkin jonkin

verran Kuutsjärveä suurempi kesä- ja elokuussa. Heinäkuussa aikuisten

hankajalkaisten keskikoko kuitenkin laski Tippakurussa ja oli molemmissa järvissä

samaa kokoluokkaa. Koon pieneneminen johtui Eudiaptomus-hankajalkaisten

pienestä keskikoosta näytteissä heinäkuussa. Eudiaptomus-hankajalkaisia esiintyi

Tippakurun näytteissä vain heinä- ja elokuussa, joten aikuiset yksilöt olivat

heinäkuussa nuoria aikuisia ja tämän takia kooltaan pienempiä. Elokuussa aikuisten

Eudiaptomus-hankajalkaisten keskikoko oli paljon suurempi, eikä näytteissä

esiintynyt enää juurikaan cyclopoida-hankajalkaisia. Keskikoon muutokset ovat

nähtävissä hyvin myös kokojakaumassa, jossa pienempää 0,8 - 0,99 mm

kokoluokkaa esiintyi heinäkuussa paljon enemmän kuin muina kuukausina

Tippakurussa. Myös kopepodiitti-vaiheen yksilöitä esiintyi Tippakurussa eniten

heinäkuussa, jolloin pienemmät kokoluokat olivat hyvin edustettuina.

Kuutsjärvessä aikuisten hankajalkaisten keskikoko kasvoi tasaisesti kesän kuluessa

ja kopepodiitteja esiintyi Tippakurusta poiketen selkeästi eniten elokuussa.

Tippakurussa aikuisten Eudiaptomus- hankajalkaisten pieni keskikoko heinäkuussa

yhdistettynä runsaampaan kopepodiittien esiintymiseen näytteissä, sai keskikoon

selkeästi tippumaan muihin kuukausiin nähden. Kuutsjärvessä taas kopepodiitti-

vaiheiden puuttuminen näytteistä heinäkuussa nosti hankajalkaisten keskikokoa.

Hankajalkaisten kokojakauma kuvastaakin hyvin eri kehitysvaiheiden suhdetta

näytteissä. Kokojakaumat erosivat selkeästi toisistaan eri kuukausien ja myös

tutkimusjärvien välillä. Monet tekijät, kuten järven koko, veden lämpötila, ravinto

sekä erilaiset vuorovaikutussuhteet, kuten ravintokilpailu ja predaatio

vaikuttavatkin voimakkaasti kokojakauman suureen vuodenaikaisvaihteluun (Hall

ym. 1976, DeMott 1983, Hu ja Tessier 1995). Hankajalkaisten kokojakauman

laajuudessa ei järvien välillä ollut kovin suuria eroja, mutta Tippakurussa havaittiin

selkeästi enemmän kooltaan suurempia yksilöitä. Suurempi äyriäiseläinplanktonin
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koko onkin yleinen vaste selkärangattomien petojen predaatiota vastaan.

Kalattomille järville tyypillistä hyvin suurikokoista hankajalkaislajistoa ei

kuitenkaan esiintynyt Tippakurussa.

4.2.2 Vesikirput

Vesikirppujen keskikoko ja kokojakaumat erosivat myös selkeästi toisistaan järvien

välillä. Kuutsjärvessä esiintyi lähes yksinomaan pienikoikoista Bosmina-

vesikirppua, minkä takia vesikirppujen keskikoko pysyi hyvin pienenä ja

kokojakauma suppeana koko kesän. Tippakurussa Bosmina spp. oli hallitsevana

vesikirppuna vain kesäkuussa, jonka jälkeen vesikirppujen keskikoko kasvoi

huomattavasti. Heinä- ja elokuussa näytteissä havaittiin Kuutsjärveä enemmän

kooltaan suurempia Daphnia-vesikirppuja, mutta myös Bosminoita esiintyi koko

kesän. Näiden kahden taksonin esiintyminen Tippakurussa samaan aikaan näkyy

myös vesikirppujen kokojakauman laajuudessa.

Useat tutkimukset ovat havainneet suurikokoisten äyriäiseläinplanktereiden

katoavan istutetuista järvistä kalojen valikoivasta saalistuksesta johtuen (O´Brien

1987, Bradford ym. 1998, Schabetsberger ym. 2009, Holmes ym. 2017) ja pieni

äyriäiseläinplankton sekä rataseläimet dominoivat tämän jälkeen

eläinplanktonyhteisöä (Brooks ja Dodson 1965, Holmes ym. 2017). Monien kalojen

on havaittu suosivan saaliinaan juuri suurikokoisia vesikirppuja kuten Daphnioita,

(O´Brien 1987) jotka katoavat järvestä usein ensimmäisinä kalaistutusten jälkeen

(Bradford ym. 1998, Holmes ym. 2017). Myös Kuutsjärvessä vesikirput olivat

valtaosin pienikokoisia Bosminoita ja suurempia Daphnioita esiintyi näytteissä

vain hyvin vähän. Planktivorikalojen selkeä vaikutus eläinplanktonin kokoon onkin

todistettu useissa tutkimuksissa (Brooks ja Dodson 1965, Knapp ym. 2001).

Kalalajien, jotka ovat ravinnonkäytöltään generalisteja kuten taimen, on havaittu

vaikuttavan eläinplanktoniin enemmän lähinnä trofiatasojen välisten

vuorovaikutusten kautta (Druin ym. 2011, MacLennan ym. 2015). Kalat saalistavat

ja näin vähentävät tai jopa hävittävät eläinplanktonia saaliinaan käyttävät

selkärangattomat pedot pelagiaalista (McNaught ym. 1999, Tiberti ym.2014,
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Milardi ym. 2016).  Myöskään Milardi ym. (2016) eivät havainneet Kuutsjärven

taimenten käyttävän vesikirppuja ravintonaan vatsanäytteiden perusteella, vaan

ravinto koostui juuri pelagiaalin selkärangattomista pedoista ja pohjaeläimistä, sekä

myös terrestrisestä ravinnosta. Selkärangattomien petojen katoaminen Kuutsjärven

pelagiaalista taimenistutusten myötä, vähensi luonnollisesti selkärangattomien

petojen saalistuspainetta eläinplanktonia kohtaan. Äyriäiseläinplanktonin yksi

keino suojautua selkärankaisia petoja vastaan on kehittää erilaisia morfologisia

piirteitä kuten piikit ja suurempi koko. Selkärangattomien petojen saalistuspaineen

ollessa pieni, suuresta koosta ei ole hyötyä. Pienempi koko on myös tehokas keino

suojautua visuaalisesti saalistavia kaloja vastaan. Vesikirppujen pieni koko onkin

todennäköisesti ollut paras vaste vallitsevaa saalistuspainetta vastaan

Kuutsjärvessä, jossa taimenet ovat hävittäneet selkärangattomat pedot pelagiaalista.

Pienikokoisten vesikirppujen suuremmat tiheydet Kuutsjärvessä verrattuna

Tippakuruun selittyvätkin todennäköisesti erilaisella saalistuspaineella.

Tippakurussa vesikirppujen keskikoko oli homattavasti suurempi koko kesän ja

lajisto koostui lähinnä Daphnia- vesikirpuista. Kalattomissa järvissä

pääpredaattoreina toimivat yleensä selkärangattomat pedot (Anderson ja Raasvelt

1974, McNaught ym. 1999, Schilling ym. 2009b), joiden saalistustekniikka eroaa

huomattavasti kalojen predaatiosta (Kurzava ja Morin 1998). Toisin kuin kalojen

näköaistiin perustuva saalistus, selkärangattomien petojen saalistus perustuu

tuntoaistiin (Hellsten ym. 1999) ja on usein kokorajoitteista, suuntautuen

pienempiin eläinplanktereihin (O`Brien 1987, Spitze 1985, Mumm 1997).

Saalistuspaine pienikokoista Bosmina-vesikirppua kohtaan on todennäköisesti ollut

voimakkaampaa kalattomassa Tippakurussa ja Bosmina-tiheydet siksi hyvin

alhaisia. Kuitenkin myös suurempikokoisten Daphnia-vesikirppujen tiheydet olivat

alhaiset Tippakurussa koko kesän. Eri selkärangattomien petojen saalistustekniikat

sekä tapa havaita saalis ovatkin hyvin yksilöllisiä ja vaihtelevat runsaasti (Hellsten

ym. 1999). Saaliin maksimikoon ja nappaamismenestyksen määrittää yleensä

selkärangattoman pedon leukojen koko ja sen kyky käsitellä saalis nappaamisen

jälkeen (Mumm 1997). Ainakin G. lacustriksen jota havaittiin myös Tippakurun

pelagiaalissa, on havaittu saalistavan hyvin suurikokoisiakin
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äyriäiseläinplanktereita ravinnokseen, suosien erityisesti Daphnia- vesikirppuja

(Wilhelm ym. 2000). Tippakurussa esiintyi keskikooltaan selkeästi alle 1 mm

kokoisia vesikirppuja joita G. lacustris pystyy helposti käsittelemään ja

saalistamaan.  Todennäköisesti tästä johtuen myös suurempien vesikirppujen

tiheydet olivat hyvin alhaisia Tippakurussa koko kesän.

4.3. Bosminan morfologiset piirteet vasteena saalistukseen

Bosmina-vesikirppujen mucrojen koon havaittiin eroavan selkeästi järvien välillä.

Mucrot olivat selkeästi suuremmat Tippakurussa koko kesän. Mucron koko myös

vaihteli enemmän kuukausien välillä Tippakurussa kuin Kuutsjärvessä jossa ne

pysyivät melko samankokoisina. Myös Bosminoiden ruumiin koko sekä

antennulojen pituus olivat suuremmat Tippakurussa kesä- ja elokuussa verrattuna

Kuutsjärveen. Heinäkuussa sekä ruumiin koko että antennulojen pituus olivat

kuitenkin Kuutsjärvessä Tippakurua suuremmat.  Korosi ym. (2013) havaitsivat

juuri mucron koon olevan kaikkein luotettavin Bosminan vaste saalistukseen.

Milardi ym. (2016) raportoivat kalattoman Tippakurun pelagiaalin

selkärangattomien petojen koostuvan pääasiassa G. lacustriksesta ja Chaoborus

flavicans- toukista. G. lacustriksen predaation suuntautuessa suurempiin

eläinplanktonyksilöihin, on C. flavicansin valikoiva saalistus todennäköisesti

kohdistunut juuri pienikokoisiin Bosmina-vesikirppuihin ja saanut aikaan

muutoksia niiden morfologisissa piirteissä. Myös Labaj ym. (2014) havaitsivat

selvän merkitsevän positiivisen korrelaation Bosminan mucrojen pituuksissa ja

Chaoboruksen senhetkisen runsauden välillä kalattomissa järvissä. Järvissä, joissa

kalakanta rajoitti selkärangattomien petojen määrää, Bosminan mucrojen havaittiin

olevan lyhyitä. Saamani tulokset mucrojen koosta ovat samanlaisia näiden tulosten

kanssa. Bosmina spp. mucrojen koot olivat kalattomassa Tippakurussa selkeästi

suuremmat verrattuna Kuutsjärveen. Tippakurussa esiintyneiden vesikirppujen

tiheydet olivat kuitenkin hyvin pieniä ja mitattujen yksilöiden määrät selvästi

pienempiä kuin Kuutsjärvessä. Tämä saattaa vaikuttaa tulosten luotettavuuteen.
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4.4 Äyriäiseläinplanktonin sijainti vesipatsaassa

4.4.1 Vesikirput

 Niin vesikirppujen kuin hankajalkaistenkin sijainti vesipatsaassa vaihteli jonkin

verran järvien välillä mutta myös eri kuukausien välillä. Järvet ovat keskenään eri

syvyiset mikä tekee vertailusta haastavampaa. Kuutsjärvi on kirkasvetinen ja

näkösyvyys yltää pohjaan asti (8,5 m). Tippakuru on järvistä pienempi, matalampi

ja humuksinen. Maksimisyvyys on 5 metriä ja näkösyvyys 4,5 metriä.

Vertikaalijakauman perusteella vesikirppujen suhteellinen osuus oli molemmissa

järvissä päivällä otetuissa näytteissä selkeästi suurempi lähempänä pintaa kuin

pohjaa, poikkeuksena kuitenkin Kuutsjärven elokuun näyte. Vesikirppuja havaittiin

kaikissa vesikerroksissa ja Kuutjärvessä niiden suhteellinen osuus laski tasaisesti

syvemmälle mentäessä. Tippakurussa vesikirppuja esiintyi kesä- ja heinäkuussa

selkeästi eniten 1 - 2 metrin vesikerroksessa. Kuutsjärvessä suurimmat

vesikirppujen osuudet kesä- ja heinäkuussa olivat taas aivan pintakerroksessa,

kuten myös Tippakurun elokuun näytteessä.  Selkein poikkeus vertikaalijakaumissa

oli Kuutsjärven näyte elokuussa, jolloin vesikirput olivat melko tasaisesti

jakautuneet koko vesipatsaaseen. Vähiten vesikirppuja esiintyi aivan pinnassa ja

eniten lähellä pohjaa. Vertikaalijakauma oli tällöin siis tasaisempi ja päinvastainen

muihin kuukausiin sekä Tippakurun jakaumaan verrattuna.

Eläinplanktonin tiedetään tekevän vertikaalisia vaelluksia vesipatsaassa. Useiden

eri tekijöiden kuten valon, UV-säteilyn, lämpötilan sekä ravinnon saatavuuden on

arvioitu vaikuttavan eläinplanktonin tekemiin vertikaalisiin vaelluksiin (Neill 1990,

Dini ja Carpenter 1991, Rautio ym. 2003). Kaikista perimmäisin syy

eläinplanktonin vaelluksiin on arvioitu kuitenkin olevan visuaalisesti saalistavien

kalojen välttely (Gliwicz 1986, Lampert 1989, Hansson ym. 2007). Syvempi ja

pimeämpi vesikerros toimii suojapaikkana valoisaan aikaan ja tuottavaan

kerrokseen noustaan vasta hämärän tultua (Hutchinson 1967, Gliwicz 1986,

Dodson 1990). Eläinplanktonin vertikaalista vaeltamista on havaittu tapahtuvan

kuitenkin myös kalattomissa järvissä ja järvissä, joissa selkärangattomien petojen
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predaatiopaine eläinplanktonia kohtaan on voimakasta kalojen läsnäolosta

huolimatta (Farrell ja Hodgson 2012, Neill 1992, Nesbitt ym. 1996, Rautio ym.

2003). Näissä järvissä vertikaalisen vaeltamisen on usein havaittu olevan käänteistä

(reverse) kaloja sisältäviin järviin verrattuna.  Pinnan lähellä oleskellaan siis

valoisaan aikaan ja pimeän tultua vaelletaan syvemmälle (Neill 1990, 1992).

Kalattomissa järvissä ainakin Chaoboruksen tiedetään aiheuttavan vaelluspainetta

eläinplanktonille (Neill 1992, Klevein ym. 1996, Nesbitt ym, 1996). Myös

McNaught ym. (1999) olettivat pelagiaalialueen syvän veden päällä tarjoavan

suojapaikan eläinplanktonille Gammaruksen saalistusta vastaan. Erilaisesta

saalistustekniikasta johtuen, syvempi vesi ei suojaa eläinplanktonia predaatiolta,

vaan eläinplanktonin on kannattavampaa vältellä samassa vesikerroksessa

oleskelua selkärangattomien petojen kanssa ja pysytellä lähempänä pintaa missä

ravintoa on enemmän tarjolla (Dodson 1988, Gonzalez 1998).

Vesikirppujen sijainti Tippakurussa lähellä pintaa valoisaan aikaan on selitettävissä

selkärangattomien petojen voimakkaalla predaatiopaineella. Tippakurun lisäksi

myös Kuutsjärvessä vesikirpujen osuudet olivat suurempia lähellä pintaa kesä- ja

heinäkuussa.  Kuutsjärvessä esiintyi pääosin pienikokoista Bosmina- vesikirppua.

Pienen kokonsa takia se ei todennäköisesti ollut altis joutumaan visuaalisesti

saalistavan taimenen saaliiksi ja pystyi oleskelemaan pinnan läheisyydessä myös

päiväsaikaan. Lisäksi taimenen tiedetään hävittäneen tehokkaasti kaikki

selkärangattomat pedot Kuutsjärven pelagiaalista (Milardi ym. 2016), minkä

johdosta saalistuspaine pienikokoisia vesikirppuja kohtaan pinnan lähellä on ollut

hyvin vähäistä. Dini ja Carpenter (1991) havaitsivatkin vesikirppujen tekemien

vertikaalivaellusten olevan hyvin vaihtelevia ja heikkoja vähäisen predaatiopaineen

vallitessa ja tulivat säännönmukaisiksi vasta predaation ollessa voimakasta.

Tehokkaan predaattorin puuttuessa vertikaalivaellukset siis puuttuvat kokonaan tai

ovat heikkoja (Dodson 1990, Farrell ja Hodgson 2012). Tehokkaan predaattorin

puuttuminen voisikin selittää vesikirppujen esiintymisen lähellä pintaa

Kuutsjärvessä. Kuutsjärven vesi oli lisäksi hyvin kirkasta ja näkösyvyys ylsi

pohjaan asti.  Tämä saattaa vähentää syvemmän veden tuomaa turvaa ja tekee

vertikaalisesta vaeltamisesta vähemmän kannattavaa.  Vaeltaminen kuluttaa paljon
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energiaa ja onkin kannattavaa vain joissain tilanteissa (Wellborn ym. 1996, Farrell

ja Hodgson 2012). Elokuun vertikaalijakauma poikkesi kuitenkin kesä- ja

heinäkuun jakaumista, jolloin vesikirput olivat melko tasaisesti jakautuneet koko

vesipatsaaseen, suuremmat osuudet olivat kuitenkin lähempänä pohjaa. Dodson

(1990) oletti tutkimustensa pohjalta, että vertikaalivaellus on todennäköisesti

mahdollista eläinplanktonille vain, jos valon intensiteetti vaihtelee päivittäin.

Pohjoisessa Suomessa vallitsee kesäaikaan yötön yö, joka saattaakin estää tai

vähentää eläinplanktonin vaelluksia vesipatsaassa. Elokuussa yöt ovat jo hieman

pimeämpiä mikä on saattanut tehdä vesikirppujen vaelluksista hyödyllisempiä tai

laukaista automaattisen vaelluskäyttäytymisen valon intensiteetin vaihdellessa

enemmän vuorokauden eri aikoina. Myös UV- säteilyn voimakkuuden on havaittu

vaikuttavan vesikirppujen sijaintiin vesipatsaassa (Rautio ym. 2003). Rautio ym.

(2003) havaitsivat Daphnia longispina- vesikirpun välttelevän pintavettä

kalattomissa lammissa aurinkoisina päivinä, mutta esiintyvän pinnan läheisyydessä

pilvisinä päivinä. UV-säteilyn on havaittu olevan hyvin vahingollista

äyriäiseläinplanktonille ja lajit pyrkivät suojautumaan sitä vastaan monin eri tavoin

(Rautio ja Tartarotti 2010). On siis mahdollista, että elokuun

näytteenottoajankohtana UV-säteily oli voimakkaampaa muihin

näytteenottokertoihin verrattuna ja aiheutti eroja vesikirppujen sijainnissa.

Tarkemmat tiedot näytteenottohetken sääoloista kuitenkin puuttuvat. Vähäisen

predaatiopaineen vallitessa vertikaalisten vaellusten on havaittu olevan vaihtelevia,

mikä saattaa myös selittää erot kuukausien välillä. Näytteet ovat ainoastaan

päivänäytteitä, mikä ei mahdollista vertailua vaelluksissa yön ja päivän välillä.

4.4.2 Hankajalkaiset

Hankajalkaisten vertikaalinen jakauma erosi selkeästi vesikirppujen jakaumasta,

ollen monelta osin lähes päinvastainen. Kuutsjärvessä hankajalkaisten suhteellinen

osuus oli suurempi lähempänä pohjaa ja kaikista pienin aivan pinnan tuntumassa

koko kesän ajan. Kesäkuussa erot suhteellisissa osuuksissa olivat kuitenkin hyvin

pieniä eri syvyyksissä ja vertikaalijakauma siis melko tasainen verrattuna heinä- ja

elokuuhun. Myös Tippakurussa hankajalkaisten suhteelliset osuudet olivat selkeästi
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suurimmat pohjan tuntumassa ja pienimmät aivan pinnassa heinä- ja elokuussa.

Poikkeuksena tästä oli kuitenkin kesäkuun näyte, jossa vertikaalinen jakauma

muistutti vesikirppujen jakaumaa, missä eniten yksilöitä esiintyi 2 metrin

syvyydellä ja vähiten pohjan lähellä.

Kuutsjärvessä hankajalkaisia esiintyi koko vesipatsaassa, mutta valtaosa oleskeli

lähempänä pohjaa. Sijainti on vastakkainen vesikirppuihin nähden. Suuremmasta

koostaan johtuen hankajalkaisten on todennäköisesti ollut järkevämpää vaeltaa

päivisin lähelle pohjaa taimenten läsnäolosta johtuen. Suurempien ja näkyvämpien

eläinplanktereiden tapa estää kohtaamisia visuaalisesti saalistavien petojen kanssa

onkin vaeltaa vesipatsaassa alaspäin pimeämpään vesikerrokseen päiväsaikaan

(Zaret ja Kerfoot 1980, Lampert 1989, Dodson 1990). Toinen mahdollinen syy

vaelluksille saattaa olla UV-säteilyn voimakkuus ja vahingollisuus

eläinplanktonille kirkasvetisessä Kuutsjärvessä. Äyriäiseläinplanktonin yksi keino

välttää UV-säteilyn haitallisia vaikutuksia on vaeltaa vesipatsaassa alaspäin (Rautio

ym, 2003, Rautio ja Tartarotti 2010).  Kessler ym. (2008) arvioivatkin että UV-

säteily olisi kaikista suurin syy eläinplanktonin vertikaaliseen jakautumiseen

kirkkaissa, kalattomissa järvissä.  He myös arvioivat UV-säteilyn olevan kirkkaissa

järvissä jopa kalojen predaatiota suurempi määrittävä tekijä eläinplanktonin

sijainnille. Erot hankajalkaisten sijainnissa saattavat siis selittyä UV-säteilyn

voimakkuudella eri näytteenottokerroilla. Pinnan läheisyydessä esiintyneillä

vesikirpuilla on saattanut olla hankajalkaisista poikkeava strategia suojautua UV-

säteilyä vastaan, kuten erilaisten pigmenttien muodostaminen, minkä on havaittu

olevan yleistä arktisilla- ja vuoristoalueilla esiintyvillä vesikirpuilla (Rautio ym.

2009).

Kesäkuussa hankajalkaiset esiintyivät Tippakurussa lähellä pintaa samassa

vesikerroksessa vesikirppujen kanssa. Mahdollisesti pinnanläheinen vesikerros oli

päiväsaikaan suojaisin paikka myös hankajalkaisille selkärangattomien petojen

saalistusta vastaan, aiheuttaen niin sanottua käänteistä vertikaalista vaellusta.

Mahdollista myös on, ettei selkärangattomien petojen läsnäolo aiheuttanut lainkaan

vaelluspainetta suurempikokoisille hankajalkaisille tai vaellukset olivat heikkoja
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vähäisestä predaatiopaineesta johtuen. Pinnan läheisyydessä pysyttely on yleisesti

havaittu eläinplanktonin vaste selkärangattomien petojen saalistusta vastaan (Neill

1990, 1992, Rautio ym. 2003). Neill (1990, 1992) havaitsi hankajalkaisten kaikkien

kehitysvaiheiden pysyttelevän päivällä pinnan läheisyydessä Chaoboruksen läsnä

ollessa. Hankajalkaisten sijainti vesipatsaassa kuitenkin erosi heinä- ja elokuun

näytteissä, jolloin hankajalkaiset esiintyivät Tippakurussa valtaosin (>50 %) aivan

pohjan tuntumassa. Tällainen ”normaali” vertikaalinen vaellus pimeämpään

vesikerrokseen päivällä, on yleistä kaloja sisältävissä järvissä, jossa eläinplankterit

hakevat suojaa pimeämmästä vesikerroksesta visuaalista saalistajaa vastaan

(Dodson 1990). Selkärangattomien petojen saalistus sen sijaan perustuu

tuntoaistiin, eikä pimeämpi vesikerros tuo suojaa niitä vastaan. Eläinplanktonin

onkin tällöin yleensä kannattavampaa oleskella lähellä pintaa, jossa myös ravintoa

on enemmän tarjolla. Hankajalkaisten sijainti lähellä pohjaa päiväsaikaan voisi

selittyä mahdollisesti voimakkaan UV- säteilyn seurauksena tai selkärangattomien

petojen poikkeavalla käytöksellä Tippakurussa. Milardi ym. (2016) havaitsivat

selkärangattomien petojen esiintyvän Tippakurun koko vesipatsaassa myös

päiväsaikaan. Tämä on aiheuttanut sen, ettei äyriäisplanktonille ole muodostunut

suojapaikkaa selkärangattomia petoja vastaan edes pinnanläheisestä

vesikerroksesta. Hankajalkaisten onkin mahdollisesti ollut järkevämpää hakeutua

Tippakurussa eri vesikerrokseen vesikirppujen, erityisesti Daphnioiden kanssa,

joita ainakin suurikokoiset Gammarukset suosivat ravintonaan (Wilhelm ym.

2000). Eläinplanktonin on myös havaittu reagoivan selkärangattomien petojen

erittämiin kemiallisiin ”viesteihin” eri tavoin (Neill 1990), millä on saattanut olla

vaikutusta eläinplanktonin sijaintiin. Erot hankajalkaisten sijainnissa eri

kuukausina saattavat liittyä myös erilaiseen ravintotilanteeseen eri kuukausina

(Williamson ym. 1989). Tippakurussa esiintyi kesäkuussa yksinomaan cyclopoida-

hankajalkaisia, mutta heinä- ja elokuussa hankajalkaiset olivat pääosin calanoida-

suvun Eudiaptomus- hankajalkaisia. Mahdollista on, että nämä eri lajit reagoivat eri

tavoin selkärangattomien petojen saalistuspaineeseen, ravintotilanteeseen tai UV-

säteilyyn ja erot hankajalkaisten vertikaalisessa sijainnissa eri kuukausina selittyvät

sillä.
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5. JOHTOPÄÄTÖKSET

Useat tutkimukset ovat osoittaneet, että luontaisesti kalattomien ja istutettujen

järvien eläinplanktonyhteisöt eroavat monilta osin toisistaan. Tutkimuksen

oletuksena oli löytää selkeitä eroja eläinplanktonin lajirunsaudessa, lajistossa ja

koossa sekä äyriäiseläinplanktonin vertikaalisessa sijainnissa tutkimusjärvien

välillä. Oletuksena oli myös, että pienikokoinen Bosmina-vesikirppu puolustautuu

selkärangattomien petojen saalistusta vastaan erilaisten morfologisten piirteiden

avulla. Tutkimus osoitti, että Bosmina-vesikirpun mucrot olivat selvästi pidemmät

kalattomassa Tippakurussa kaikilla näytteenottokerroilla verrattuna Kuutsjärveen,

jossa esiintyi istutettua taimenta. Tippakurun pelagiaalissa esiintyneen

selkärangattoman pedon C. flavicansin valikoivan predaation voikin olettaa

kohdistuneen juuri pienikokoista Bosmina-vesikirppua kohtaan ja saaneen aikaan

morfologisten piirteiden kehittymisen oletusten mukaisesti.

Lajirunsauden havaittiin olevan hieman suurempaa kooltaan pienemmässä,

matalammassa ja kalattomassa Tippakurussa.  Taimenistutuksilla onkin saattanut

olla hieman eläinplanktonin lajirunsautta laskeva vaikutus Kuutsjärvessä. Toisin

kuin tutkimuksen oletuksena oli, pelagiaalin eläinplanktonyhteisöt erosivat vain

vähän tutkimusjärvien välillä. Kalattoman Tippakurun eläinplanktonyhteisön

rakenne muistutti hyvin paljon kaloja sisältävien yhteisöjen rakennetta, koostuen

oletusten vastaisesti pääosin rataseläimistä ja pienikoikoisesta

äyriäiseläinplanktonista. Kalattomille järville tyypillisiä hyvin suurikokoisia

äyriäiseläinplanktereita ei esiintynyt Tippakurussa juuri lainkaan, joten erot

äyriäiseläinplanktonin koossa jäivät oletettua pienemmiksi. Yksi mahdollinen

selitys tälle saattaa olla Tippakurun pelagiaalissa esiintynyt selkärangaton peto,

G.lacustris, jonka on havaittu saalistavan hyvin suurikokoistakin

äyriäiseläinplanktonia ravinnokseen ja jonka on havaittu pystyvän vaikuttamaan

voimakkaasti eläinplanktonyhteisöjen rakenteeseen pienissä kalattomissa järvissä.

Myös äyriäiseläinplanktonin vertikaalisessa sijainnissa havaittiin oletettua

vähemmän eroja tutkimusjärvien välillä. Kuutsjärvessä esiintyneen taimenen
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predaation kohdistuessa lähinnä selkärangattomia petoja ja suurempia

äyriäiseläinplanktereita kohtaan, ei pienemmällä eläinplanktonilla ole ollut tarvetta

vertikaalisiin vaelluksiin Kuutsjärvessä. Vesikirppuja suurempikokoiset

hankajalkaiset näyttivät kuitenkin tekevän vertikaalisia vaelluksia molemmissa

järvissä, eli oletusten vastaisesti myös kalattomassa Tippakurussa. Hyvin

suurikokoistakin äyriäiseläinplanktonia ravintonaan käyttävän G. lacustriksen sekä

C. flavicansin esiintyminen päiväsaikaan poikkeuksellisesti järven koko

vesipatsaassa onkin todennäköisesti muokannut Tippakurun eläinplanktonista ja

sen vasteista omaleimaiset verrattuna useimpiin kalattomiin järviin. Myös muilla

tekijöillä kuten UV-säteilyllä ja pohjoisessa kesäaikaan esiintyvällä yöttömällä

yöllä on saattanut olla oma vaikutuksensa äyriäiseläinplanktonin sijaintiin

vesipatsaassa.

Avoimeksi kysymykseksi jäi, kuinka suuri vaikutus selkärangattomien petojen

poikkeuksellisella käyttäytymisellä Tippakurun pelagiaalissa oli

eläinplanktonyhteisön rakenteen muokkaajana. Enemmän huomiota tulisikin

mahdollisissa jatkotutkimuksissa kiinnittää luontaisesti kalattomien järvien

pelagiaalissa esiintyvien selkärangattomien petojen käyttäytymiseen ja sen

vaikutuksiin eläinplanktonyhteisöissä. Myös kalattomissa järvissä esiintyviin

eläinplanktonin mahdollisiin vertikaalisiin vaelluksiin ja niiden syihin olisi tarvetta

kiinnittää enemmän huomiota.
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