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Sissejuhatus

Euroopas on viimase sajandi jooksul toimunud pdllumajanduses ulatuslikud muutused
(Nilsson et al, 2013). Bioloogilise mitmekesisuse seisukohast on viirtuslikud alad vihenenud
ja muutunud isoleerituks (Oates, 1995). Paljud liigirikkad siisteemid, nagu looduslikud ning
poollooduslikud rohumaad, mis on loodud inimtegevuse tulemusena traditsioonilise
pollumajanduse kdigus (MacDonald et al, 2000; Plieninger et al, 2006), on markimisvéarselt
viheneud iihelt poolt pollumajanduse intensiivistumise ning teiselt poolt ajaloolisest
maakasutusest (nt karjatamine) loobumise tottu (Krebs er al, 1999; Benton et al, 2003;
Plieninger et al, 2006; Helm, 2009; Stoate et al, 2009; van Swaay et al, 2010). Elupaikade
kadumise, pindalalise vidhenemise ja nende kvaliteedi halvenemise tottu viheneb paljude
liikide arv (Ewers & Didham, 2006). Elupaiga pindala kadumise moju liigirikkusele on palju
uuritud. Niiteks Peco et al (2006) tulemustest selgus, et karjatamise 10ppedes kaob kuni 60%
rohumaa taimeliikidest. Just elupaikade kadumise arvele pannakse pievaliblikate arvukuse
ning liigirikkuse langus (van Swaay, 2002; van Swaay & Warren, 2006; van Swaay et al,
2006, 2010).

Lisaks karjatamise puudumisele ohustab poollooduslikke kooslusi pdllumajanduse
intensiivistumine ning selle kaasnédhtusena iilekarjatamine, millega kaasneb kariloomade poolt
eelistatud taimede drasoomine, niidukamara tallamine ning koosluse iileméédrane vietamine
(Morris, 2000; Vickery et al, 2001; Pirtel, 2004; Ockinger et al, 2006). Ulekarjatamise tdttu
hakkavad vihenema nii soontaimede (Eriksson & Rosén, 2008) kui ka selgrootute liigirikkus
(Morris, 2000; Vickery et al, 2001; Poyry et al, 2004). Kahjude ulatus on seotud
karjatamiskoormusega (Morris, 2000). Vastupidiselt elupaikade mahajédtmisele on intensiivse
karjatamise mojusid elustikule oluliselt vihem uwuritud (VOIkl et al, 1993; Carvell, 2002;
Steffan- Dewenter & Leschke, 2003).

Uheks histiuuritud taksoniriihmaks on liblikad ning nende hulgas eriti just pievaliblikad ning
kireslased. Siiski on senised karjatamisseoselised uuringud keskendunud muutustele
valmikute arvukuses ja seda seostatakse muutustega taimestiku struktuuris voi toidu
kittesaadavuses. Samas vastsete elupaiga ndudeid on uuritud kaudselt (Kruess & Tscharntke,
2002b; Poyry et al, 2006; Wallis De Vries et al, 2007). Viheliikuvad eluetapid voivad siiski

olla palju kaitsetumad niitmisele ja karjatamisele. Selleks, et muuta liblikate kaitset paremaks,
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on tegelikud andmed majandamise mojudest noorjdrkudele seetdttu &ddrmiselt vajalikud

(Thomas et al, 2011; van Noordwijk et al, 2012).

Kiesoleva magistritod eesmérgiks oli hinnata, kuidas mojutab karjatamine liblika liikkumatute
noorjirkude suremust. Selleks uuriti nukkude ellujddmist karjatatavatel ning mahajietud
loopealsetel. Saadud andmete pohjal anda soovitused loopealsete majandamiseks, tagamaks

liblikaliste soodne seisund nendes elupaikades.



1. Kirjanduse iilevaade
1.1 Karjatamise moju liblikatele

Poollooduslikel rohumaadel on karjatamine oluline majandamisviis liigirikkuse kaitseks
(Ostermann, 1998; Willems, 2001). Karjatamise mdju taimede liigirikkusele on erinev:
kirjandusest leiab nii positiivseid kui negatiivseid mdjusid (Olff & Ritchie, 1998). Suurte
kariloomade mdju liilijalgsete mitmekesisusele on varieeruv: on uuringuid, kus on negatiivsed
mojud (Kruess & Tscharntke, 2002a, b; Poyry et al, 2004), positiivsed (Joern, 2005;
Woodcock & Pywell, 2009), vdoi moju liilijalgsetele ei ole (Bestelmeyer & Wiens, 2001;
Hofmann & Mason, 2006). Siinjuures on karjatamise intensiivsus ja sagedus viga olulised
(Dostalek & Frantik, 2008). Traditsioonilist madala intensiivsusega karjatamist peetkse
oluliseks bioloogilise mitmekesisuse siilitamisel (Torok et al, 2014). Uldiselt on tinapieval
haruldased laiaulatuslikud, traditsioonilised karjatamised (Poschlod & Wallis De Vries,
2002).

Karjatamist iseloomustavad pigem viikesed, suletud karjamaad, mis kannatavad suure
karjatamiskoormuse all (Kruess & Tscharntke, 2002b; Saarinen & Jantunen, 2005; Poyry et
al, 2006), ning paljudele liblikatele on intensiivne karjatamine kahjulik (Dolek & Geyer,
1997; Wallis De Vries et al, 2002), mdjutades nii loomakoosluste liigilist koosseisu kui ka
struktuuri (Wallis De Vries et al, 2007). van Noordwijk et al (2012) leidsid, et vastsete
suremust mojutavad nende elupaigad ning seal karjatatavad herbivoorid. Samuti on
karjatamise moju erinevatele putuka/liblika liikidele seotud suurel méidral karjatamise
ajastatusega ning litkide fenoloogiaga (van Noordwijk et al, 2012), soltudes sellest, mil
méiiral nad suudavad lahkuda ebasobivatest tingimustest (sdltub nende liikuvusest) (Dennis et
al, 1998). Putukate munad ja vastsed on vihemliikuvamad kui valmikud (Bourn & Thomas,
2002) ja seega palju kaitsetumad, kuna nad ei saa pdgeneda (ajutiselt) ebasoodsatest

tingimustest (Dennis et al, 1998).

Sjodin et al (2008) uuringust selgus, et liblikate liigiline koosseis soltub taimestiku korgusest.
Sellest jdreldub, et moned liigid eelistavad korgemat taimestikku, samas teised jillegi
madalamat taimestikku. Varasemad uuringud on nididanud, et modned liblikad (niiteks

sinilibliklased (Lycaenidae) eelistavad hiljuti karjatatud alasid, samas teised on seotud korge



taimestikuga (Balmer & Erhardt, 2000). Samas nt Kruess & Tscharntke (2002b) uuring néitas,

et liblikate mitmekesisus iildiselt suureneb taimestiku korguse kasvades.

Karjatamine on selektiivne, mojutades erinevalt kariloomadele meelepéraseid ja
vihemsoodavaid taimi. Koik need omadused soltuvad sellest, milliseid kariloomi kasutatakse
(liik, tdug) (Morris, 2000). Nditeks, veised ja lambad tavaliselt ei s06 okkalisi ning puitunud
taimi. See voib kaasa tuua nende liikide arvukuse suurenemise ja vdheneb kariloomadele
meelepideaste liikide arvukus (Hayes & Holl, 2003). Lisaks suurendavad kariloomade
tallamine ja iilekarjatamine selliste liikide arvukust, mis suudavad taluda neid héiringuid, kuid
vihendab liikide arvukust, kes on tallamisele tundlikumad (Belsky & Blumenthal, 1997).
Loucougaray et al (2004) uuringutest selgus, et nii hobused kui veised sdid taimi selektiivselt
ning muutsid taimestiku mosaiikseks. Seda on leitud ka varasemates taimekoosluste
uuringutes, kus on karjatatud veistega (Wallis De Vries & Daleboudt, 1994) ning lammastega
(Berg et al, 1997). Suured herbivoorid neelavad tahtmatult alla ka liilijalgseid, kes on soodava
heina peal (Ben-Ari & Inbar, 2013). Sellise tahtmatu kiskluse tagajdrjel vdib vidheneda
lillijalgsete arvukus (Bonal & Muiioz, 2007; van Noordwijk et al, 2012; van Klink et al,
2014).

Uldiselt on erinevate kariloomade mdjusid liilijalgsetele vihe uuritud. Enamik
eksperimentaalseid toid selgrootutega on uuritud lammastega karjatatavatel aladel (Morris,
2000). van Noordwijk et al (2012) uvuringus nédidati, kuidas intentsiivne karjatamine
lammastega kahjustab talveunes olevaid tidhnik-vorkliblika (Melitaea cinxia) roovikuid.
Ellujaamine korge intensiivsusega karjatatavatel aladel oli umbes 50% vidiksem Kkui

karjatamata aladel.

Wallis De Vries et al (2007) uuringust ei selgunud traditsiooniliste tdugude positiivset moju
loomade liigirikkusele. Nad leidsid, et kariloomade tdu moju putukate arvukusele ja
liigirikkusele on tithine vorreldes karjatamise intensiivsuse mdjudega, ning erinevused
toukarjakasvatuse vahel voivad tekkida siis, kui seal on suuremad erinevused tOu suuruse ja

fiisioloogia vahel.

Madala intensiivsusega karjatamine ja/voi uuesti kasutusele votmine on muutunud oluliseks

nii rohumaade kaitsmisel kui ka majandamisel Euroopas (Rook et al, 2004; Ausden et al,
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2005). Paljudes uurimistoddes (Balmer & Erhardt, 2000; Wallis De Vries & Raemakers,
2001) on leitud, et liblikate jaoks on tdendoliselt parim variant vahelduv karjatamine, kus
karjamaa erinevad osad on moddukalt karjatatud erinevatel aegadel, luues sellega mosaiiksed
ja diinaamilised suktsessioonietapid. Samas on paljudes Euroopa riikides intensiivset
karjatamist peetud koige sobivamaks soontaimede mitmekesisuse sdilitamisel ja taastamisel
(Jutila, 1997). Ulatuslike rohumaade karjatamine on korgelt hinnatud pollumajanduse

keskkonnatoetuse kavades ning sellise tegevuse eest on médratud ka toetused (Kleijn et al,

2006).

On uuritud ka niitmise mdju liblikatele ja on selgunud, et mdju ei ole alati ithesuunaline:
Saarinen & Jantunen (2005) leidsid, et niitmine ei tekita samasuguseid elupaigamosaiike kui
karjatamine, see vOib osutuda oluliseks koosluste vOi haruldaste selgrootute séilitamisel.
Samas on viited kirjandusele (Dolek & Geyer 1997; Saarinen & Jantunen 2005), kus on
leitud, et traditsiooniline karjatamine ja heina niitmine on mdlemad kasulikud meetodid
liblikatele ning need on omavahel asendatavad: niitmise IOpetamise saab kompenseerida
madala intensiivsusega karjatamisega (vidhemalt paljude liikide puhul). Niitmine on iildiselt
tulusam ja kergemini kasutatav majandamisviis (vOrreldes karjatamisega) pikema aja jooksul.
Siiski, niitmisel on kdrgem selgrootute suremus ning vidiksem arvukus (Torok et al, 2011).

Karjatamine ei ole otseselt selgrootutele nii kahjulik (Humbert et al, 2009).

1.2 Karjatamise kaudne moju liblikatele

Karjatamine on koige tavalisem rohumaade kasutamise viis ning tihti eelistavad
looduskaitsjad  just sellist majandamisviisi  (Morris, 2000). Kuigi ka teiste
majandamisviisidega on vdimalik taimestikku madalamaks muuta, on karjatamisel lisaks veel
teisigi mOjusid. Kariloomade fiiiisilisel kohalolekul ja liikumisel on mojusid, mida on vihe
uuritud. Kariloomade kaudne mdju avaldub niiteks Idbi tallamise ja vdetamise ja moju ulatus
on seotud loomade arvukusega (Morris, 2000). Rohumaade tallamine ja vietamine voivad
mojutada organismide elukooslusi. Nditeks tallamisel on nii positiivseid kui negatiivseid

mojusid (Metera et al, 2010). Tallamine tekitab tiihimikke ning sellel on positiivne mdju nii



ihe- kui kaheaastastele taimedele (Bokdam er al, 2002), kuid on potentsiaalselt ohtlik ka

maaspesitsevatele lindudele ning loomade urgudele (Metera et al, 2010).

Sonnikuhunnikutes on korge liigirikkus (Morris, 2000; Talvi, 2004). Loomasonnik on viga
oluline, kuna loob ning siilitab bioloogilist mitmekesisust ning pakub ka tdiendavaid nisse
selgrootutele (Humbert et al, 2009). Herbivooride viljaheited toimivad véetisena ning
viljaheidete abil toimub ka seemnete levimine (Metera et al, 2010). Suurte rohusodjate puhul
on leitud, et karjatatavatel alaldel suureneb nende putukate arv, kes on sdnnikusdojad voi

raibetest toitujad (van Klink et al, 2014).



1.3 Loopealsed

Poollooduslikud  kooslused erinevad teistest pollumajandusmaastikest, kuna nende
kujunemine ja piisimine on seotud inimtegevusega juba sajandeid. Olulisteks teguriteks on
olnud traditsiooniline karjatamine ja niitmine, aga ka pOletamine (Laasimer, 1965; Dolek &
Geyer, 2002; Wallis De Vries et al, 2002; Sjodin et al, 2008; van Noordwijk et al, 2012).
Euroopa maastikus on sellised alad koige liigirikkamad ja suure bioloogilise mitmekesisusega
elupaigad (van Swaay, 2002; Sjodin et al, 2008), eriti just taimede ja putukate poolest
(Stevens et al, 2004).

Loopealsed ehk alvarid on Ohukese lubjarikka mullaga poollooduslikud rohumaad, kus
mullakihi paksus on iildjuhul vihem kui 20 cm (Laasimer, 1965; Pirtel, 2004). Loopealsed on
peamiselt sekundaarse tekkega, st tekkinud metsastunud aladele (karjatamise ning valikraie
tagajirjel) kui ka vaesunud pdldudele. Primaarsed loopealsed on levinud rannikul, kus mere

taandudes kujuneb loopealsele iseloomulik kooslus (Pirtel, 2004).

Eestis on loopealsed levinud eelkdige Saaremaal, Muhu saarel, Hiiumaal, Lidnemaal (Pirtel,
2004; Pirtel et al, 1999), vihesel méiral veel ka Harjumaal, Ida- ja Liine-Virumaal (Helm,
2009), Léddne-Pirnumaal ning Raplamaal (Pirtel, 2004) (Joonis 1). Lisaks eelnimetatud
aladele on loopealsed levinud ka Rootsis (Olandi ja Gotlandi saarel) (Pirtel, 2004) ning
Sankt-Peterburgi ldhistel (Znamenskiy et al, 2006).
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Joonis 1. Loopealsete levik Eestis. Punasega on mirgitud esinduslikumad loopealsed. (Helm,
2009)

Traditsioonilise maakasutuse muutudes 16ppes paljudel loopealsetel karjatamine ning seetdttu
hakkasid alad pddsaste (peamiselt kadakatete) ning puudega (peamiselt ménniga) kinni
kasvama (Pirtel er al, 1999). Vorreldes 1930. aastatega oli 1980. aastateks loopealsete pindala
vihenenud iile kahe korra (43 000 ha - >16 600 ha) (Laasimer, 1965; Pirtel, 2004), ning
sellest (16 600st) umbes 4000 ha halvas seisus ning kinni kasvanud (Partel, 2004; Helm,
2009). Pirandkoosluste Kaitse Uhingu poolt kogutud andmete pdhjal (2000. a, 2001. a, 2008.
a) on loopealsetest sdilinud umbes 12 000 hektarit, millest esinduslikke loopealseid on 3000

hektarit (Helm, 2009).

Loopealsete kooslusi ohustavad peamiselt kinnikasvamine ja metsastumine, sobimatud
hooldusvétted (peamiselt ebapiisav niitmine ning madal karjatamiskoormus, osadel aladel ka
ilekarjatamine). Probleemiks on ka loopealsete killustumine: selle tulemusel tekivad
tiksteisest eraldatud alad, pohjustades liigilise koosseisu muutust, populatsioonide isolatsiooni
ning elurikkuse vidhenemist (Helm er al, 2009). Helm (2009) andmetele tuginedes ei ole

Saaremaa loopealsete liigirikkus veel vidhenenud, kuid elupaikade sobimatuks muutumine
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vOib juhtuda juba ldhitulevikus. Ebapiisava seire ning paiguti kittesaadava teabe ebatédpsuste
tottu ei saa hinnata taastamis- ja hooldusvotete sobivust, ebatipsused teabes voivad kaasa tuua

viidrad hooldusvotted ning kaitseotsused (Helm, 2009; Helm et al, 2009; Internet 1).

Loopealsed kuuluvad Natura 2000 alade vorgustikku (Loodusdirektiivi I lisa elupaigatiiiip
6280). Natura 2000 eesmirgiks on kaitsta haruldaste voi ohustatud taimede, lindude ning
loomade kasvukohti ja elupaiku (Internet 2). Loopealsetel leidub mitmeid haruldasi taime- ja
loomaliike. Pirtel (2004) andmetel on haruldastest liikidest esindatud nii soontaimi, samblaid
kui samblikke. Kaitstavatest lindudest elavad loopealsetel ndmme- ning tuttldoke.
Loopealsetel elavad paljud selgrootud, kes on oma levila pdhjapiiril (Pértel, 2004; Talvi,
2004). Registreeritud on 68 péevaliblikaliiki, sh tdmmupunnpea (Erynnis tages), tihnik-
vorkliblikas, viike-vorkliblikas (M. aurelia), viike-parlmuttertipik (Argynnis niobe),
komapunnpea (Hesperia comma), kes on iseloomulikud just loopealsetele (Sang et al, 2010).
Kaitsealustest liikidest leidub loopealsetel ndmme-tihniksinitiib (Phengaris arion) ning
vareskaera-aasasilmik (Coenonympha hero) (Sang et al, 2010). Keskkonnaministeeriumi

(2014) andmetel kuuluvad molemad liigid III kaitsekategooriasse (Internet 3).

Bioloogilise mitmekesisuse sdilitamine ja taastamine rohumaadel on oluline teema 6koloogia
ja looduskaitse praktikas (Torok et al, 2011). Loopealsed vajavad moddukat inimmdju, et
need kinni ei kasvaks. Inimmoju all mdeldakse peamiselt karjatamist, kuid selle puudumisel
ka niitmist ning puude-pddsaste eemaldamist (Helm, 2009). Kuna karjatamise ajastus, kestus
ja intensiivsus mojutavad suuresti selle struktuure (Morris, 2000), on vaja sobivat tegevuskava

(van Noordwijk et al, 2012).

Eesti loopealsete rohumaade sdilitamiseks soovitatakse viia pdOsaste katvus 20-30% juurde
ning ning alustatada karjatamisega (Pértel er al, 1999), et viltida ala uuesti vosastumist (Zobel
et al, 1996). Loopealsete taastamisel tuleb tdhelepanu juhtida ka loopealsete vorgustiku
sdilimisele ning taasloomisele, et tagada soontaimede ning selgrootute levimine (Helm, 2003;
Helm, 2009). Liigifondi sdilimiseks on vajalik hooldada ning taastada nii histi sédilinud kui ka
vihevédrtuslikumaid alasid. Taimestiku mitmekesisusest soltub ka putukate, lindude ning

imetajate liigirikkus (Helm, 2009).
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Poollooduslike koosluste tegevuskavast (Internet 1) selgub, et 2013. aastal hooldati Eestis
umbes 2500 ha loopealseid, kuid sellest e1 piisa, et tagada loopealsete sdilimine ning sealne
liigirikkus. 2020. aastaks loodetakse hooldatavate loopealsete pindala suurendada vihemalt
7770 hektarini. Selleks, et seda saavutada, on vajalik taastatud alade pidev hooldamine ning
oluline on ka (era)maaomanike teadlikkuse suurendamine taastamisvoimalustest (sh
erinevatest voimalikest toetuste kasutamisest) ning —vajalikkusest. Alates 2000. aastast Eesti
ritkk toetanud loopealsete, puiskarjamaade, puis-, aru- ning soostunud niitude hooldustdid,
makstes loodushoiutoetust talupidajatele (Internet 1, 2). Poollooduslike koosluste
tegevuskavast (Internet 1) selgub, et aastatel 2007-2012 on poollooduslike alade
hooldamiseks makstud 22,7 miljonit eurot. Natura 2000 aladel taotleti 2013. aastal
poollooduslike koosluste hooldamiseks toetust 26 985 hektarile (karjatamisele 14 765 ha,
niitmisele 6835 ha, karjatamisele ja niitmisele niitmiseks 5385 ha). Poolloodusliku koosluse
hooldamise toetuse mééir iihe hektari kohta on 185,98 EUR aastas (vilja arvatud puisniidul,

mille puhul makstakse aastas toetust 238,07 EUR/ha) (Internet 4).

Loopealsete hooldamisel on karjatamiskoormuseks soovitatud 0,2—1 loomiihikut hektari kohta
(Helm, 2009), kuid tuleb arvestada iga ala taimede kasvu- ja keskkonnatingimustega, et leida
alale sobiv karjatamiskoormus (Helm, 2009; Pirtel, 2004). Poollooduslikel kooslustel (sh
loopealsetel) on keelatud intensiivne pollumajandus, voOrreldes kultuurrohumaadega on
lubatud hilisem niitmine, nendele aladele on keelatud kiilvata kultuurliike ning kariloomadele
lisasodda andmine. Lisaks on kitsendatud véetiste ning pestitsiidide kasutamist (Internet 1)
ning kuna Euroopas on keelatud talvine karjatamine (Eriksson & Rosén, 2008), voiks see olla

nii ka Eestis, kuna talvine karjatamine vdib kahjustada niidukamarat (Helm, 2009).
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2. Materjal ja meetodid
2.1 Uurimisalad

Liblikate noorjdarkude suremuse hindamiseks toimusid vilitood loopealsetel Saaremaal ja
Muhu saarel Anu Tiitsaare varem vilja valitud aladel juuni keskpaigas (2014) (Joonis 2).
Uuritavatel aladel oli erinev karjatamiskoormus, ning varasemast toost oli teada nii
karjatamise moju liblikate arvukustele kui ka karjatamiskoormused aastatel 2012-2013
(Tiitsaar & Talgre, 2015). Loopealsetel valiti neli paari alasid, paar moodustati erineva
karjatamiskoormusega alast ning kontrollalast, kus karjatamist el toimunud.
Karjatamiskoormuse leidmiseks arvestati, et iiks hobune on voOrdne iihe loomiihikuga
(LU)(Internet 5) (Tabel 1). Karjatatavate alade pindalad leiti Maplnfo rakenduse abil,

kasutades Maa-ameti ortofotosid.

Tabel 1. Karjatatavate alade asukoht, suurus (ha), alal karjatatavate hobuste arv ja

karjatamiskoormus (LU’/ha).

Ala Suurus  Hobuste arv  Karjatamiskoormus
(ha) (LU/ha)

Himmiste - 0 0

Pilguse 1,68 2 1,2

Korkvere 1 - 0 0

Korkvere 1 3,29 5 1,5

Pallasmaa - 0 0

Pallasmaa 2,61 1 0,4

Ranna - 0 0

Korkvere 2 0,11 2 18,2
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Joonis 2. Vilitddde alad Saaremaa ja Muhu saare loopealsetel. Joonis: A.Tiitsaar

2.2 Eksperiment

Hindamaks, kuivord on liblikate arvukuse, liigirikkuse ja karjatamiskoormuse negatiivsed

seosed tingitud liblikate kdrgemast valmikueelsest suremusest karjatatavatel aladel, viidi 1dbi

ekperimentaalne katse, hinnates kvantitatiivselt valmikueelset suremust.

Too eksperimentaalses osas paigutati hobustega karjatatavatele aladele ning kontrollaladele

liblikanuku imitatsioone ning iihe nddala moddudes loendati, kui palju neist sai kahjustada.

Kunstmaterjalist nuku imitatsioonid valmistati meevaha baasil olevast plastiliinist (plastiliin

Weible Fantasia). Antud plastiliin on inertne ohutu materjal, mis on moeldud viikelastele,

mistottu ei ole kariloomadele toksiline.

Nukkude paigutamisel mirgiti koigepealt GPSi selle alguspunkt, ning seejdrel paigutati

kunstnukud sirge reana (edaspidi blokina) loopealsetele, et hiljem oleks lihtsam neid iiles

leida. Seejirel mérgiti GPSi 16pp-punkt.
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Blokis paigutati nukke iga kahe sammu jirel: iiks nukk kuivanud korrele, teine lehele ja
kolmas maapinnale, imiteerides nii liblikaliste nukkude paigutust looduses. Nukud paigutati
umbes 10-15 cm vahedega ning seejirel astuti kaks sammu edasi (Joonis 3). Uhes blokis
paigutati 30 nukuimitatsiooni. Igale alale paigutati 9 blokki ning kasutati kolme erinevat vérvi
plastiliini (pruun, hall, roheline), et teada saada, kas védrv mojutab kunstnuku saatust.
Samaaegselt nukkude paigutamisega moddeti iga kolmese rithma juures ka rohustu
vegetatiivsete osade korgus. Iga ala blokkides oli kokku 90 halli, 90 rohelist ning 90 pruuni
nukuimitatsiooni, kokku paigutati aladele 2160 nukuimitatsiooni. Nukud olid aladel 7 péeva,
ning seejirel 1dbiti koik alad samas jirjekorras hoides ajavahemikku 7 pideva konstantsena.

Nukkude iiles korjamisel kontrolliti nende saatust ning mdddeti uuesti heina korgused.

Kahjustatud kunstnukud loeti ,,surmadeks®.

Joonis 3. Punaste ringidega on tdhistatud plastiliinist kunstnukud, mis on paigutatud taime

korrele, lehele ja maapinnale. Autori foto.
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2.3 Andmeanaliiiis

Selleks, et visualiseerida nukkude kahjustamise midra soltumist karjatamiskoormusest
(LU/ha) kasutati blokkidepdhist lihenemist. Iga bloki (30 nukku) kohta leiti kahjustuste mir.
Nii muutus suremus pidevaks tunnuseks, mis vodimaldas t-testi kasutades vorrelda

aladevahelist suremust (1 ala = 9 blokki).

Eelmine lihenemine ei voimalda hinnata alasisest varieeruvust, mis soltub sellest, kuskohas
kariloomad viibida eelistasid. Seetottu kasutati mudelis heina kOrguse muutu, mis peaks
andma hinnangu, kas loomad kéisid konkreetses kohas toitumas ning vOimaldas anda
karjatamintensiivsuse hinnangu igale maastikule paigutatud kunstnukule eraldi. Edasi uuriti
kas kunstnukkude kahjustada saamine soltus karjatamisinensiivsusest (heina korguse muut),
nuku asukohast ning plastiliini vérvist. Selleks kasutati {iildistatud lineaarset mudelit
(Generalized lineaar model) ning vabadusastmete digeks hindamiseks voeti ka ala arvesse.
Kuna nuku vérv ei tulnud tiheski mudelis statistiliselt oluliseks, siis jéeti plastiliini vérv
esitatud mudelitest vilja (p-vddrtus mudelites >0,18). Statistiliste analiiliside ldbiviimiseks
kasutati programmi Statistica 7.0. Jooniste tegemisel kasutati programmi Statistica 7.0 ning

Microsoft Excel 2010.
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3. Tulemused

Loopealsetele paigutati kokku 2160 nukuimitatsiooni, millest nddala moodudes tuvastati 2121
nuku asukohad (98,1%). Uksikud kadunud imitatsioonid, mille asukohta ei suudetud
tuvastada jdeti edasisest andmeanaliiiisist vilja. Leitud nukkudest 684 olid nidala jooksul
saanud kahjustada voi selgelt dra soodud. Kahjustuste hulk soltus karjatamiskoormusest
(F467=49,14; p<0,001; Joonis 4). Kui iile koikide kontrollalade oli kahjustatud 18%
plastiliinidest, siis lile koikide karjatatud alade oli kahjustatud 49% plastiliinidest ning
maksimaalsel karjatamiskoormusel oli kahjustatud juba 94% plastiliinidest (Joonis 4). Aladel,
kus karjatati madala intensiivsusega (0,4 LU/ha) oli kahjustatud 23% nukuimitatsioonidest,
mis el erine statistiliselt oluliselt kontrollaladest  (t-test; t=-1,29; p=0,27).
Karjatamiskoormusel 1,5 LU/ha hivisid erinevate kahjustuste 1ibi umbes pooled
nukuimitatsioonid, mis on oluliselt suurem kui kontrollaladel (t-test, t=-8,04; p<0,001) voi

madala intensiivsusega karjatamise korral (t-test; t=-4,5; p=0,0004).

100 _ k k%
90 -
80 -
70 -
60 -
50 i %k k
40 - *

30 -
20 -

Kahjustuse %

0 0.4 1,2 L5 18,2
LU/ha |

Joonis 4. Nukuimitatsioonide kahjustused soltuvalt karjatamiskoormusest. “Vurrud”
joonisel + standardviga. * (p<0,05) ja *** (p<0,001) tdhistavad t-testide statistiliselt

olulist erinevust vorreldes kontrollalaga.
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Kahjustuste pohjused olid karjatatavatel ja kontrollaladel erinevad. Karjatatavatel aladel oli
suurem osa kahjustusi (490) karjatamisega seotud tallamised (Joonis 5A) ning dra soomised.
Vihesel médral leiti karjatatavatel aladel ka sipelgate (42 juhtu) poolt pdhjustatud kahjustusi.
Kontrollaladel leidus eelkdige sipelgate (121) (Joonis 5B), aga ka lindude (10) (Joonis 6A),
hiirte (6) (Joonis 6B), kakandite (5) (Joonis 7A) ning metssigade (7) (Joonis 7B) poolt

pohjustatud kahjustusi. 3 nuku saatus on ,,muu®, kuna ei ole selge, mis/kes plastiliini vOis

kahjustada.

Joonis 5. A. Niide karjatatavalt alalt — tallutud nukuimitatsioon. B. Kontrollaladel leidus
eelkodige sipelgate poolt pdhjustatud kahjustusi. Autori fotod.

Joonis 6. A. Linnu kahjustusega nukuimitatsioon kontrollalal. B. Hiir(t)e néritud

nukuimitatsioon kontrollalal. Autori fotod.
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Joonis 7. A. Kakandi(te) poolt kahjustatud nukk kontrollalal. B. Metssigade poolt kahjustatud

katseala. Autori fotod.

Nukuimitatsioonide kahjustuste hulk sdltus nuku paigutusest. Kdige suurem kahjustuste hulk
oli maapinnal asuvatel nukkudel, seejdrel lehel asuvatel nukkudel. Kdige turvalisem oli
paikneda kuivanud korrel (Joonis 8). Seejuures sdltus kahjustuste hulk karjatamiskoormusest
ning plastiliini asukoha interaktsioonist (Joonis 9). Nimelt oli kohtades kus hobused
intensiivsemalt toitusid suurem proportsioon kahjustusi lehtedel ja kortel olevatel
nukuimitatsioonidel, kuid kohtades kus hobused harvemini kiisid kahjustusid enam
maapinnal olevad nukuimitatsioonid (Tabel 2). Sama kehtis ka aladevahelises vordluses

kontrollalade ning karjatatavate alade vahel (Joonis 9).

Tabel 2. Nukuimitatsioonide kahjustused soltuvalt heina kdrguse muutumisest, alast,
asukohast ning kahe viimase faktori koosmojust.

efekt df Wald. Stat. p
Heina muut 1 1,5 0,2
Ala 7 321 <0,001
Asukoht 2 26,2 <0,001
Ala * asukoht 14 67,7 <0,001
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Joonis 8. Nukukahjustuste hulk soltus nuku asukohast (mudel vt Tabel 2). “Vurrud”

joonisel tihistavad 95% usaldusintervalli.
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Joonis 9. Kahjustuste méér sOltus alast ja kunstnuku asukohast (Wald X2(14=67,65; p<0,001).
Tédidetud kujundid on kontrollalad kus karjatamist ei olnud ning tithjad kujundid karjatatavad

alad. Karjatamiskoormused vt Tabel 1 1k 14.
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4. Arutelu

Kéesolev eksperiment niitas oodatult, et karjatamiskoormuse kasvades suurenevad
nukuimitatsioonide kahjustused. Kui kontrollaladel oli nddala moddudes ~80%
imitatsioonidest puutumata, siis karjatatavatel aladel varieerus see protsent 6-77 vahel.
Kahjustuste pohjustest oli esikohal oodatult kariloomade tallumine ning &ra séO0mine,
seevastu kontrollaladel pohjustasid kahjustusi eelkdige sipelgad, lisaks leidus lindude,

hiirte, metssigade ning kakandite kahjustusi.

Antud uuring niitas, et putukate litkumisvOimetute nukkude suremus karjatatavatel aladel
soltub karjatamiskoormusest. Aladel, kus karjatamist ei toimunud voi karjatati madala
intensiivsusega (0,4 LU/ha), oli nukuimitatsioonide kahjustus kdige madalam.
Karjatamiskoormusel 1,5 LU/ha hivisid erinevate kahjustuste 1ibi umbes pooled
nukuimitatsioonid. Kuna kariloomad toituvad samadest rohttaimedest kui liblikate
noorjirgud, siis paratamatult soovad kariloomad ka taimdel olevaid liblikate noorjirke. Eriti
ohustatud on liikumatud munad ja nukud (Bourn & Thomas, 2002), kuna r6dvikud saavad end
karilooma ldhenedes maapinnale kukutada, ning sellega viltida juhuslikku allaneelamist (Van
Noordwijk et al, 2012, Ben-Ari & Inbar, 2013). Juhuslikud drasoomised sagenevad
karjatamiskoormuse kasvades ning see on eriti tdendoline viheliikuvate eluetappide ajal (van
Klink et al, 2014). Ka antud eksperiment néitas, et karjatamiskoormuse suurendes kasvas
kahjustatud nukuimitatsioonide arv. Karjatamiskoormusel 18,2 LU/ha jdi alles alla 10%

nukuimitatsioonidest.

Tasub tidhele panna, et kdesolevas eksperimendis kontrolliti imitatsioonide seisukorda seitsme
pdeva mooddudes, kuid reaalse suremuse hinnangu saamiseks tuleks tulemus korrutada
vihemalt kahega (kuna liblikate nukustaadium kestab 10-14, monel kuni 21 pédeva). Niiteks
loopealsetel arvukate kireslaste nukkumine kestab 2-3 nidalat (Ockinger, 2008). Teistest
loopealsete iseloomulikest liikidest nukkub tdhnik-vorkliblikas nditeks u kolm nidalat
taimestikus (Lei & Hanski, 1997). Komapunnpea nukud on maapinna lihedal rohupuhma sees
ning nukustaadium kestab u kaks néddalat (Internet 6). Vareskaera-aasasilmik nukkub
maapinna ldhedal (Cassel-Lundhagen et al, 2009). Seejuures on kireslaste nukkude paigutused
sarnased siin t60s kasutatutele. Niiteks sarika-verikireslane (Zygaena diaphana ehk Z. minos)

nukkub madalas taimestikus vdi maapinnal (Naumann er al, 1999); viike-verikireslase (Z.
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viciae) nukud on lehtede all, taimestiku sees varjatult (Naumann et al, 1999) ning suur-
verikireslane (Z. filipendulae) eelistab nukkumispaigana kuivanud kort, mis on muust

taimestikust korgemal (Naumann et al, 1999; Menéndez et al, 2002; Ockinger, 2008).

Eksperiment niitas, et aladel, kus karjatamist ei toimunud oli nukuimitatsioonide kahjustus
koige madalam. Selle pohjal vOib oletada, et majandamata aladel leitud kdrgem péevaliblikate
arvukus tuleneb sealsest madalamast suremusest. Ka kirjanduses on andmeid selle kohta, et
aladel, kus karjatamist ja niitmist ei toimu, vdib putukatele sobivate elupaikade arv suureneda
(Skérka & Lenda, 2009). Samas on paljude uuringute tulemused just vastupidised (Jensen et
al, 2001; Dover et al, 2011): nendes tuuakse vilja, et majandamata aladel viheneb niitudele
iseloomulik taimestik, see asendub pddsaste ja puudega ning seega kaovad ka liblikatele

sobivad elupaigad.

Mitmed uuringud on niidanud, et intensiivselt karjatatavatel aladel on liblikate tihedused
oluliselt madalamad kui mahajdetud hooldamata aladel (Skoérka et al, 2007) ning on
ennustatud, et just nendel aladel viheneb liikide arvukus rohkem kui mahajidetud rohumaadel
(Poyry et al, 2005). Ka kdesolevas uuringus kasutatud loopealsetelt on teada sarnased
karjatamisseoselised muutused: karjamaadel, mis olid madalmurused, puudusid liblikad
peaaegu tidielikult (Tiitsaar & Talgre, 2015). Kiesolev eksperiment annab iithe vdimaliku
seletuse, miks suurema karjatamiskoormusega aladel on liblikate tihedused madalamad.
Lisaks kariloomade poolt pdhjustatud otsesele kahjustusele voib madalamat arvukust
pohjustada ka muutuv taimestiku struktuur, kuna liblikate arvukust seostatakse nektari
kittesaadavusega (Wallis De Vries et al, 2007). Ka Saarinen & Jantunen (2005) leidsid, et
karjatavatel aladel vihenes distaimede osakaal ja see tdi kaasa liblikate arvukuse vihenemise.
Oistaimede vihenemine taimestikus vdib kaasa tuua suurenenud rinde, muutused toitumis- ja
munemisharjumustes ning emastel voib viheneda munemise voimekus (Schultz & Dlugosch,
1999). Lisaks vodivad herbivooride poolt pohjustatud sagedased hdiringud tekitada olukorra,
kus roovikutele sobivate toidutaimede leidmine on keeruline (Dennis et al, 1998; Kruess &

Tscharntke, 2002a).

Uuringust selgus ka, et liblikanukkude ellujaamise protsent sdltub nuku asukohast taimel.

Korge karjatamiskoormuse korral nuku asukoht taimel ellujddmist ei mojuta; nende
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hukkumise protsent oli ithesugune kdigi variantide puhul. Kahjustused olid tingitud sellest, et
nukuimitatsioonid s60ddi dra koos taimedega voi trambiti dra. Samas vOib iihtlase hukkumise
pOhjuseks olla ka see, et intensiivse karjatamise korral vihenes oluliselt taimestiku korgus.
Taimestiku korgusega on seotud ka kisklusrisk. Néiteks linnud voivad madala taimestiku voi
palja maa peal kergemini putukaid kitte saada (Belovsky et al, 2011). Seega korge taimestik
voib liilijalgseid kiskluse eest kaitsta (van Klink er al, 2014). Madala karjatamiskoormuse
korral oli korrel asuvate liblikanukkude hukkumise protsent kdige viiksem. Samas van
Noordwijk et al (2012) leidsid, et madala ja intensiivse karjatamiskoormuse juures olid

kahjustused (trampimine/allaneelamine) nendel aladel sarnased.

Kodige vihem kahjustati kortel asuvaid tehisnukke, seejdrel lehel asuvaid. Kdige suurem
kahjustus oli maapinnal olevatel nukkudel. Selle pohjuseks vdib olla asjaolu, et kontrollaladel
oli suremus pohjustatud peamiselt looduslike vaenlaste poolt — eriti sipelgate poolt, kes nukke
leidsid ning sdid, karjatatavatel aladel aga hobused, kes tallasid v&i sdid nukud #ra. Uhel
kontrollalal kéidi ratsutamas, ning sellest tulenes kontrollalal iiksikute tehisnukkude tallamine.
van Klink et al (2014) uuring kinnitab, et suured rohusddjad voivad liilijalgsete mitmekesisust
otseselt mojutada, pOhjustades kaasnevat suremust ldbi heina s6Omise ning tallamise. Ka
mitmes teises uuringus (Bonte & Maes, 2008; Woodcock & Pywell, 2009) on viidatud sellele,
et herbivooride tallamine md&jutab enamasti negatiivselt liilijalgsete populatsioonide suurust
ning mitmekesisust. Kuid alati ei ole selge, kas need mojud liilijalgsetele tulenesid otseselt

tallamisest voi kaudselt (muutused mullastikus, taimestikus).

4.1 Majandamise soovitused

Praegusel ajal on loopealsed iisna halvas seisus ning kinni kasvamas, kuid liblikad kasutavad
neid veel edukalt nii elupaikade kui ka levimiskoridoridena (Sang et al, 2010). Loopealsete
liigirikkuse siilitamisel on karjatamine véga oluline, kuna karjatamiseta kasvavad loopealsed
kinni (Willems, 2001). Kuna traditsiooniliselt majandatud poollooduslike rohumaade pindala
on oluliselt vidhenenud kogu Euroopas, siis voib ennustada, et intensiivselt karjatatavatel
aladel viheneb liikide arvukus rohkem kui mahajdetud rohumaadel (Poyry et al, 2005).

Praegune Uhise Euroopa pollumajanduspoliitika, UPP (the European Union Common
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Agricultural Policy, CAP) médrused soosivad intensiivset karjatamist allesjddnud

poollooduslikel rohumaadel (Kleijn & Sutherland 2003; Kleijn et al, 2006).

Pollumajandusministeeriumi (2015) andmetel (Internet 7) on Eestis probleemiks pigem
alakarjatamine, vaid monedes piirkondades toimub iilekarjatamine. Karjatamise moju
hindamiseks korraldatud uurimist6d tulemused niitasid, et madal kuni moddkas karjatamine
ei mojutanud liblikanukkude arvukust nii suurel médral kui intensiivne karjatamine.
Kirjanduse pohjal voib viita, et kdige optimaalseks lahenduseks oleks tasakaal majadamise
positiivsete ja negatiivsete mojude vahel selleks, et iihendada erinevate organismide
vajadused (Wallis De Vries et al, 2002) ning eluetapid poollooduslike rohumaade siilitamisel

(van Noordwijk et al, 2012).

Kindlasti tuleb silmas pidada seda, et karjatamise mdju sOltub suurel méiral selle ajastusest
ning liikide fenoloogiast (van Noordwijk ef al, 2012). Samas on oluline jirgida traditsioonilist
majandamist, nii niitmise kui karjatamise puhul on vajalik kohandada see kohaliku
loomastiku ja taimestikuga (Saarinen & Jantunen, 2005). Meie uuringust jdreldub, et
ekstensiivne karjatamine on sobivaim viis loopealsete hoolduseks, tagades liblikatele
vajalikud tingimused varase arengutsiikli labimiseks. See on pdhjendatav sellega, et madalal
koormusel karjatamine aitab taimede korgust kontrolli all hoida ja samas sdilib
péevaliblikatele sobiv taimestik. Metera et al (2010) leidsid samuti, et karjatamise tulemusel

peaksid tekkima taimestiku nisid, kus putukad saaksid ldbida oma arengutsiikli.

Alvarite hooldamiseks on soovitatud 0,2-1 loomiihikut hektari kohta (Helm, 2009). Antud
uurimistod pohjal saab viita, et karjatamiskoormus 0,2-0,5 loomiihikut on sobiv, et hoida
karjatamisest poOhjustatud suremust liblikate noorjirkude hulgas voimalikult madalal.
Karjatamise negatiivsete mojude tasakaalustamiseks vOib kasutada karjatamisvaba vaheaastat.
Sel juhul karjatatakse ala suurima vOimaliku koormusega madalmuruseks, ning seejirel
jéaetakse iiks kuni kolm karjatamisvaba vaheaastat. Sarnaselt varasemale soovitusele (Tiitsaar
ja Talgre, 2015), soovitab autor ka siin, et karjatamiste vahele on vajalik jitta vihemalt iiks
tdisaasta, et koik liblikaliigid saaksid segamatult ldbida védhemalt iihe elutsiikli. Samuti saavad
vaheaastate]l nendele aladele elama asuda naaberaladelt saabunud liblikad. Lihestikku

paiknevate alade vaheaastad ei tohiks omavahel kattuda. Seejuures on oluline, et
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maaomanikele makstakse toetusi ka vaheaastatel, et kompenseerida maaomanikule saamata
jadnud tulu. Ka Soderstrom et al (2001), Kruess & Tscharntke (2002b), Ellis (2003) on oma
toodes nédidanud, et liblikate arvukuse tous on seotud karjatamisintensiivsuse vihendamisega.
Samas Wallis De Vries et al (2007), Bourn & Thomas (2002), Dennis et al (2004) tulid
jéreldusele, et karjatamiskoormuse vihendamine voib kahjustada liike, kes on seotud madala
heina, lagedate laikude vo1 sOnnikuhunnikutega. Nende seas on litke, kes on korge
looduskaitselise prioriteediga Euroopa parasvootmes ja nad sdltuvad peamiselt soojadest
mikroklimaatilistest tingimustest, mida leidub avatud taimestikuga ning madala tootlikkusega
aladelt. Seega on tdendoliselt vaja edaspidiseid uuringuid erinevate liblikaliikidega, et

tdpsustada saadud tulemust.

Asjaolu, et antud uurimustdos kasutati loopealsete karjatamiseks hobuseid, lubab oletada, et
teiste loomaliikidega vOinuks tulemused olla erinevad saadud tulemustest. Nimelt on mitmed
uurimistulemused ndidanud (Poyry et al, 2004; Helm, 2009; van Noordwijk et al, 2012), et
karjatada tuleks vahelduvalt erinevate kariloomadega ning karjatamiskoormusega, kuna
erinevad loomad eelistavad eri toidutaimi. Monedes toodes (Pykéld, 2000; Pykild, 2003)
peetakse rohumaade bioloogilise mitmekesisuse siilitamisel kdige sobivamaks veistega

karjatamist, kuna veised on vidhemvalivad vorreldes hobustega.
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Kokkuvote

Loopealsed on iihed koige liigirikkamad alad Eestis. Nende sidilimine soltub otseselt
inimtegevusest, kuna hooldamata alad vosastuvad ning kasvavad jédrk-jargult kinni. Seega
kaob ka sealne liigirikkus. Lisks karjatamise puudumisele ohustab neid alasid ka
pollumajanduse intensiivistumine ning selle kaasnédhtusena lilekarjatamine, millega kaasneb
kariloomade poolt eelistatud taimede &drasdomine, niidukamara tallamine ning koosluse
lilemédrane vietamine. Antud t66 eesmirgiks oli vilja selgitada, kuidas mojutab karjatamine
liblika litkumatute noorjdrkude suremust ning anda saadud tulemuste pohjal soovitusi, kuidas

tagada liblikaliste korge arvukus ka tulevikus.

Uurimistod  viidi  1dbi  Saaremaal ja Muhu saarel, kus vorreldi nelja erineva
karjatamiskoormusega alasid kontrollaladega, kus karjatamist ei toimunud. Katsealadele

paigutati liblikanuku imitatsioonid ning iihe nidala moddudes registreeriti nende kahjustused.

Tulemustest selgus, et mida suurem on karjatamiskoormus, seda suuremad olid ka
nukuimitatsioonide kahjustused. Lisaks karjatamiskoormusele on oluline ka nukkumispaik,
kuna sellest sOltus otseselt nende suremuse hulk. Madala karjatamiskoormuse juures
kahjustati koige vidhem kortel asuvaid tehisnukke, seejérel lehel asuvaid. Koige suurem
kahjustus oli maapinnal asuvatel nukkudel. Korge karjatamiskoormuse korral nuku asukoht

taimel liblikavastsete ellujdimist e mojutanud.

Praegusel ajal kasutavad liblikad loopealseid veel edukalt nii elupaikade kui ka
levimiskoridoridena. Kédesoleva t66 tulemustest jareldub, et karjatamiskoormus 0,2-0,5
loomiihikut on sobiv selleks, et hoida karjatamisest pohjustatud suremust liblikate

noorjiarkude hulgas optimaalsel tasemel.
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Summary

The effect of grazing on the mortality rate of pre-adult forms of insects

The alvars are the areas with highest biological diversity in Estonia. Their preservation is
dependent on the human activity, because the unmanaged areas tend to overgrow with fast
growing woodland species. Therefore the richness of species will be decreased. Without
grazing the areas are also threatened by the intensification of the agricultural activity and
overgrazing, which causes the eating of the preferred species, trampling of the turf and
overfertilization. The objective of the present study was to investigate the effect of the grazing
on the mortality of the immobile young forms of Lepidoptera species and to give advice on

how to secure high number of Lepidopterous species in the future.

The study was carried out on the islands of Saaremaa and Muhu, where areas with various
grazing loads were compared with control areas without grazing. The imitations of
lepidoptera pupa were placed on the study areas and the their injuries were registered after

one week.

Based on the results it was concluded that the higher grazing load caused more damage to the
imitations of the pupa. In addition to the grazing load also the location of puparium is
important. On the areas with low grazing load the lowest number of pupa imitations were
damaged on the straws, followed by the ones on the leaves. The highest damage rate was
observed on the pupa that were placed on the ground. In case of high grazing load the

placement of the pupa imitation had no effect on the survival of the pupa.

At present the Lepidoptera species are using alvars successfully for habitat as well as for
spreading corridors. According to the results of present study it was concluded that grazing
load of 0,2-0,5 livestock units is suitable for keeping the mortality rate of young life forms of

Lepidoptera at optimum levels.
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