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Sissejuhatus
Siinsesse kogumikku on koondatud Tartu 

Ülikooli ja Eesti Maaülikooli ühisprojekti 

LOORA raames tehtud looduskaitse raken-

dusuuringute tulemused. Uuringud kesken-

dusid Eesti loopealsete ja rannaniitude kait-

sele ning optimaalse majandamisega seotud 

probleemidele. Tänu ühisprojektile avanes 

esimest korda võimalus uurida neid kooslusi 

eri liigirühmade kaudu ja mitmekesiseid, sh 

uudseid meetodeid rakendades. Kogumik on 

mõeldud kõigile isikutele ja asutustele, kes 

tegelevad loopealsete ja rannaniitude hool-

damise, taastamise ning kaitsega.

Rannaniidud ja loopealsed ehk alvarid on 

poollooduslikud kooslused ehk pärandkoos-

lused, mis on välja kujunenud pikaajalise 

mõõduka inimtegevuse tõttu ning vaja

vad püsimiseks järjepidevat majandamist 

traditsioonilisel viisil. Nende hoiul on kolm 

põhieesmärki: 1) hoida alles tähtis osa meie 

kultuuriloost, s.o pärandkooslused ja tradit

sioonilised majandamisvõtted, 2) tagada 

nendele kooslustele omane elurikkus ning  

3) pakkuda kooslusi majandavatele inimes-

tele võimalusi saada sissetulekut. 

Seni on ilmunud mitu head ülevaadet 

loo- ja rannaniitude olemuse, tekke, leviku 

ja muude tahkude kohta. Näiteks ranna

niitudest annab põhjaliku ülevaate „Ranna-

niitude hoolduskava“ (Lotman 2011) ning loo-

pealsetest saab, põhiliselt küll taimekeskse, 

kuid väga hea ettekujutuse „Eesti loopealsete 

ja kadastike hoolduskavast“ (Helm 2011). See-

tõttu ei ole siinses trükises esitatud pikemat 

teoreetilist ülevaadet loopealsetest ja ranna-

niitudest, vaid keskendume oma uuringute 

konkreetsetele põhjustele ja eesmärkidele.

Rannaniitude ja loopealsete uuringute 

peamine ajend oli vajadus hinnata nende 

seisundit. Maakasutuse muutuste tõttu on 

pärandkooslused hakanud kiiresti kaduma 

nii Eestis kui ka mujal, olles enim ohustatud 

kooslusi kogu maailmas (Veen  jt 2009). Selle 

peapõhjused on eelkõige puudulikust majan-

damisest tingitud kinnikasvamine (metsas-

tumine), rohumaade sihilik metsastamine, 

põllumajanduse intensiivistumine, niitude 

kasutuselevõtt põllumaana, väetamine ning 

rannaniitude puhul ka kuivendamine (Laasi

mer 1965, Laasimer 1975, Kukk ja Kull 1997, 

Helm jt 2006, Field jt 2014). Seetõttu on kaha-

nenud ka paljude, esialgu suure elurikkusega 

kooslustele iseloomulike liikide arvukus, mis 

sageli on vähenenud kriitilise piirini (Kuresoo 

ja Mägi 2004, Helm jt 2006). Ka vähesed tänini 

säilinud loopealsed ja rannaniidud hääbuvad 

ja kaovad, kui me kiiresti midagi ette ei võta. 

Et poollooduslikke kooslusi paremini 

kaitsta ja hoida, on oluline teada, kuidas neid 

optimaalsel viisil majandada, lähtudes üht-

lasi looduskaitse põhimõtetest. Seda silmas 

pidades oli meie uuringute põhisiht hinnata 

rannaniitude ja loopealsete senise majan-

damise tõhusust, võttes ennekõike aluseks 

neile kooslustele omaste liikide seisundi. Eel-

mainitud hoolduskavade ja siinse kogumiku 

artiklite põhjal on rannaniidud ja loopealsed 

väga rikkaliku elustiku elupaik. Seega tuleb 

neid majandada selliste võtetega, mis sobiksid 

võimalikult hästi erilaadsetele organismirüh-

madele ja liikidele. Võtnud aluseks liigilise 

mitmekesisuse ja eri uuringute tulemused, 

antakse käsiraamatus ka konkreetseid soovi-

tusi, mil moel neid kooslusi majandada.

Uuringute tegemisele ja kogumiku valmi

misele on kaasa aidanud Annely Esko,  

Aveliina Helm, Madli Jõks, Tanel Kaart, Ülle 

Kaart, Merilin Kalavus, Karin Kaljund, Mare 

Leis, Eva Luukas, Marika Mänd, Jaanika Põld, 

Uku Rooni, Elin Soomets, Kristiina Taits, Tiit 

Teder, Mihkel Tiido, Helen Toom ja Marilyn 

Vesi. Autorid tänavad ka Tartu Ülikooli ento-

moloogia töörühma ning Tõnu Talvit toe eest 

välitöödel. 
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Peale muude loopealsete väärtuste leidub siin 

erakordselt liigirikas putukakooslus, mille 

tuntuimad esindajad on päevaliblikad. Üheski 

teises Eesti kooslusetüübis ei ole nii palju 

spetsialiseerunud ja kaitsealuseid päeva

liblikaliike kui loopealsetel. Eesti loopealse-

tel on registreeritud 68 liiki päevaliblikaid 

(Sang jt 2010), mis hõlmab ligi 70% kogu Eesti 

püsivast päevaliblikate faunast. Loopealsetel 

elutseb hulk päevaliblikaliike, keda muudes 

kooslustes leidub harva või ei leidugi, nimelt 

tõmmupunnpea (Erynnis tages), komapunn

pea (Hesperia comma), nõmme-tähniksini

tiib (Phengaris arion), väike-võrkliblikas 

(Melitaea aurelia), tähnik-võrkliblikas (Meli-
taea cinxia), väike-pärlmuttertäpik (Argynnis 
niobe),nurmikusilmik (Hyponephele lycaon) ja 

harilik nõmmesilmik (Hipparchia semele). 

Need liigid sobivad oma piiratud leviku ja 

spetsialiseerumise poolest loopealsete indi-

kaatorliikideks. Kaitsealustest liikidest leidub 

niisketel loopealsetel vareskaera-aasasilmikut 

(Coenonympha hero) ja juba enne mainitud 

nõmme-tähniksinitiiba (Phengaris arion). 

Üksikutel juhtudel on leitud teelehe-mosaiik

liblikat (Euphydryas aurinia), suurt-mosaiik-

liblikat (Euphydryas maturna) ja sõõrsilmikut 

(Lopinga achine). Kõik kaitsealused liigid on 

arvatud III  kaitsekategooriasse (Keskkonna-

ministeerium 2014). 

Siinse uuringu peaeesmärk oli selgi-

tada, kuidas peaks loopealseid majandama, 

et kaitsta sealset putukakooslust ja tagada 

võimalikult paljude liikide heaolu. Päeva

liblikaid kasutatakse laialdaselt mudelsüstee-

mina, uurimaks ühe või teise tunnuse mõju 

liigirikkusele ja/või arvukusele. Päevaliblikad 

sobivad mudelliigiks mitmel põhjusel: nende 

kohta on olemas piisavalt hea taustsüsteem; 

taksonoomia on üsna selge, nad on enamasti 

lihtsasti määratavad ning samal ajal piisavalt 

arvukas putukarühm. Lihtne määramine 

tähendab muu hulgas seda, et liigi kindlaks-

tegemiseks ei ole vaja iga liblikat loodusest 

eemaldada. Vastupidi, kogenud liblikaseiraja 

püüab määrangu kontrollimiseks kinni vaid 

üksikud isendid ning enamik liike pannakse 

kirja lennupildi järgi. Kinni püütud isendid 

vabastatakse sealsamas pärast kontrolli. 

Päevaliblikad on silmatorkav putuka-

rühm, seetõttu on neid aktiivselt uuritud ning 

nende kohta on teada küllaltki palju taust

teavet. Tervelt 88% Euroopa päevaliblikalii-

kidest kasutab elupaigana vähemalt osaliselt 

rohumaid (van Swaay  jt 2006). Praegusajal ei 

ole jäänud märkamata, et päevaliblikatel läheb 

Euroopas kahjuks üsna halvasti. Euroopa 

päevaliblikate punase raamatu järgi on kogu 

Euroopas ohustatud 71 liiki (12% kõigist  

Euroopa liikidest). Need on liigid, kelle arvu-

Päevaliblikad vajavad  
mõõdukalt majandatud 
loopealseid

Anu Tiitsaar
Ingrid Talgre
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kus ei ole hakanud tugevalt kahanema mitte 

ainult üksikutes riikides, vaid kogu Euroopas 

tervikuna (van Swaay  jt 2010). Langustrendi 

peapõhjus on päevaliblikate põhilise elupaiga 

– poollooduslike koosluste kiire kadumine 

maakasutuse muutuste tõttu (van Swaay  jt 

2012). Nn vanas Euroopas on need muutu-

sed alanud märksa varem kui Eestis ning 

see kajastub ka päevaliblikate arvukuse üle

üldises vähenemises: Euroopa päevaliblikate 

arvukus on viimastel kümnenditel pidevalt 

kahanenud, koguni üle 50% (van Swaay  jt 

2006). Seda silmas pidades teeb muret Eesti 

alvarite olukord, sest ka meie poollooduslike 

koosluste pindala on suuresti vähenenud. 

Et leida päevaliblikate jaoks optimaalseid 

loopealsete majandamise viise ja karjatamis-

koormusi, tehti kolm uuringut ning ühtlasi 

kasutati varem kogutud taustteavet loopeal-

sete kohta. Esimese uuringu käigus hinnati 

mahajäetud ja karjatatavate loopealsete karja

tamisintensiivsust ning liblikate liigirikkust 

ja arvukust. Teine uuring keskendus karja-

tamise mõjule liblika noorjärkude suremuse 

põhjustajana. Selleks paigutati karjatata

vatele ja mahajäetud aladele liblikanuku 

imitatsioone ning vaadeldi, kas ja kui palju 

kariloomad neid kahjustavad. Kolmandaks                                                                                  

tehti päevaliblikate märgistus-taaspüügiuurin- 

Joonis 1.  
Uuringualade 
paiknemine 
Saaremaal ja 
Muhu saarel

gud, et teha kindlaks, kui liikuvad on liigid 

mosaiikses maastikus ning kui palju erineb eri 

liikide levimiskaugus.

Materjal ja metoodika
Kõik uuringud tehti Saaremaa ja Muhu saare 

loopealsetel (joonis 1).

Karjatamise mõju uuring
Uuringu eesmärk oli hinnata, kuidas mõjutab 

karjatamine liblikakooslusi, ja anda soovitusi, 

Joonis 2.  
Selgelt on  
näha karja
tatava ja mitte
karjatatava ala 
piir. See annab 
aimu, mis-
moodi näeks 
ala välja, kui 
seal ei oleks 
loomi. Ala 
karjaaia sees 
on ühtlaselt 
madalmuru- 
ne, seetõttu 
leidus seal 
väga vähe libli-
kaid: elupaik oli 
liblikate jaoks 
ülekarjatatud 
Foto:  
Anu Tiitsaar

0                                  20.00

 kilomeetrid
1:412 500
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mil moel korraldada karjatamist nii, et see 

oleks päevaliblikatele võimalikult soodne. 

Uurimistöö tarbeks käidi 2012.–2013. aasta 

suvel karjatatavatel ja mahajäetud loopealse-

tel ning loendati päevaliblikaid standardsel 

transektmeetodil. Valikus oli kokku 21 ala; 

kahe aasta jooksul käidi igal alal kuus korda. 

Igal alal registreeriti karjatamiskoormus 

(loomaliik, isendite arv), loopealse pindala 

ning koormuse objektiivsemaks hindamiseks 

heina kõrgus karjaaias sees, kus loomad sel-

lele vabalt ligi pääsesid, ja vahetult väljaspool 

aeda. Kahe heinamõõtmise erinevuse põhjal 

tuletati reaalne karjatamiskoormus (vaata 

ka joonist 2) ning liblikaloenduste järgi saadi 

teada suhteline liigirikkus ja arvukus. Selline 

metoodika ei võimalda kindlaks teha päris 

täpset liblikate liigirikkust ja arvukust, kuid 

selguvad suhtelised väärtused, mille põhjal 

saab alasid üksteisega võrrelda. Kuna igal alal 

läbiti sama aja jooksul sama pikk transekt, 

saab tulemusi võrrelda teiste aladega. Eel-

datakse, et kui kuskil on 500 m kohta vähem 

isendeid kui teises kohas, on esimene paik ka 

absoluutväärtustes väiksema arvukusega ala.

Liblika noorjärkude 
suremuse uuring
Karjatamist võib käsitleda maastikku ja elu-

paika kujundava häiringuna. On paratamatu, 

et kariloomad söövad sedasama heina, mil-

lel asuvad liblikate noorjärgud. Nii munad, 

röövikud kui ka nukud paiknevad rohurindes 

või mullapinnal. Valmik on ainuke tõeliselt 

aktiivne elufaas, mil liblikas suudab läheneva 

karilooma eest eemale liikuda, kuid mõningal 

määral suudavad end ärasöömise või talla-

mise eest kaitsta ka röövikud. Esmane, päris 

efektiivne kaitsemoodus on end maapinnale 

kukutada (Ben-Ari ja Inbar 2013). Ent muna- 

ja nukuperioodil ei saa liblikas oma asukohta 

muuta, seetõttu võib kariloom koos ärasöödava 

heinaga haarata kaasa nii liblikamune kui ka 

-nukke. Huvitaval kombel on äärmiselt vähe 

kirjalikke andmeid selle kohta, mil määral 

põhjustavad kariloomad liblika noorjärkude 

suremust. Siiski on ilmnenud, et talvine karja-

tamine põhjustab märkimisväärset suremust 

tähnik-võrkliblika talvituvate röövikupesa-

kondade hulgas: 64% intensiivselt karjatatud 

aladel olevatest röövikukogumikest said kas 

kahjustada või hävisid täiesti. Samal ajal oli 

mittekarjatatud aladel suremus vaid 8% ning 

väikese koormusega karjatatud aladel 12% 

(van Noordwijk jt 2012). 

Et teha kindlaks, kui suurel määral võib 

liikumatuid liblika noorjärke sattuda kariloo-

made toidu hulka ning mil määral oleneb see 

karjatamiskoormusest, paigutati loopealse-

tele tehismaterjalist liblikanuku imitatsioone. 

Tehismaterjal oli meevaha alusel valmistatud 

ohutu plastiliin, millest käsitsi vormiti 1,5–2 cm 

pikkused nukujäljendid (joonis  3). Need 

mulaažid paigutati hobustega karjatatavatele 

loopealsetele ja kontrollaladele, kus loomi ei 

karjatatud. Kuna hiljem tuli tehisnukud üles 

leida, paigutati need loopealsetele sirgete rida-

dena, nii et iga kahe sammu järel pandi kokku 

kolm nukku: maapinnale, keset kuivanud 

heinakõrt ja rohelisele lehele. Need asukohad 

imiteerisid nukkude reaalset paiknemist loo-

duses. Iga rida koosnes 30 nukuimitatsioonist. 

Ühe nädala pärast kontrolliti kõiki ridu ning 

selgitati, mis oli tehisnukkudest saanud. Saa-

maks infot karjatamiskoormuse kohta, pandi 

Joonis 3.  
Plastiliinist  
nuku
imitatsioon 
on paigutatud 
kõrrele. 
Foto:  
Anu Tiitsaar
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kirja karjamaal olnud hobuste arv ning mõõ-

deti heina kõrgus nukkude paigutamise ja ära-

korjamise ajal.

Liblikate mobiilsuse uuring
Kui kaugel võib paikneda üks elupaigalaik 

teisest, et isendid suudaksid vahemaa läbida? 

Kas meie loopealsetel on isenditel probleeme 

ühelt alalt teisele jõudmisega? Millal muutub 

aladevaheline kaugus ületamatuks? Nendele 

ja paljudele teistele küsimustele otsiti vastu-

seid suuremahulises märgistus-taaspüügi

uuringus, mis tehti Saaremaa loopealsete 

võrgustikus Ulje lähedal. Liblikad on liiga 

väikesed, et neile GPS-saatjaid külge panna, 

ning ka jalarõngaid, millega märgistatakse 

linde, ei saa liblikate korral rakendada. Ent 

kui olla osav, saab liblika tiibadele üsna edu-

kalt kirjutada veekindla markeriga numbreid 

(joonis 4). See eeldab küll vilumust, kuid libli-

kat selline meetod ei kahjusta. Niimoodi mär-

gistatigi suur hulk liblikaid 2012. ja 2013. aasta 

suvel Ulje lähedal. Kaks välitööabilist liikusid 

mööda loopealseid ja märgistasid markeriga 

liblikaid. GPSiga salvestati liblika koordinaa-

did ning paberile pandi kirja liblika liik ja 

sugu. Kui ette sattus mõni märgistatud isend, 

sai teada, kui kaugele oli konkreetne isend 

vahepeal oma esialgsest asukohast liikunud.

Joonis 4.
Märgistatud 
lapsuliblikas 
enne  
vabastamist. 
Foto:  
Jaanika Põld

TULEMUSED  
JA ARUTELU

Karjatamise uuring
Kahe aasta jooksul loendati 4534 päeva-

liblikat 59 liigist. Seejuures oli mahajäetud 

alade ja karjatatud alade liigirikkus peaaegu 

võrdne: mahajäetud aladel 9–26 (keskmiselt 

19) ning karjatatud maadel 11–24 (keskmiselt 

16,8) liiki päevaliblikaid. Seevastu isendite 

arvukuses ilmnes peaaegu kolmekordne 

vahe: kontrollaladel 40–535 (keskmiselt 

290,7), karjatatud aladel aga 18–208 (keskmi-

selt 107,5) loendatud isendit. Andmete visua-

liseerimise huvides jaotati alad kolmeks: 

1) kontrollalad, kus loomi ei karjatatud,  

2) mõõdukalt karjatatud alad, kus heina kõr-

gus oli 10–50% madalam võrreldes karjata-

mata osaga, 3) tugevalt karjatatud alad, kus 

heina kõrgus oli kahanenud 51–100%. 

Tulemustest selgus, et mõõdukalt karja-

tatud aladel ja kontrollaladel olid päevalibli-

kad arvukamad kui intensiivselt karjatatud 

aladel (joonis 5). Liblikad puudusid täielikult 

sellistelt karjamaadelt, kus enamik alast oli 

madalmurune ning puudusid kõrge heinaga 

laigud (joonis 5). Ent liigirikkuse vähenemine 

ei olnud karjatatud aladel märkimisväärne. 

Joonis 5. 
Päevaliblikate 
arvukusele 
mõjus suur 
karjatamis-
koormus hal-
vasti. Seevas-
tu mõõdukas 
karjatamis-
koormus oli 
pigem posi-
tiivse mõjuga 
võrreldes 
enamjaolt 
halvas seisus 
olevate kont-
rollaladega 

Ei karjatata
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See võib tuleneda näiteks liblikate sisserän-

dest lähedal asuvatelt aladelt, kus parajasti ei 

karjatatud. Seda hüpoteesi toetab ka noorjär-

kude suremuse prooviuuring. Samas on isen-

dite arvu sedavõrd suur vähenemine inten-

siivselt karjatatud aladel halb märk, sest sama 

pindala kohta on päevaliblikate populatsioo-

nid tunduvalt väiksemad; isegi liigirikkuse 

langust arvestamata näitab see madalmu-

ruste alade halba kvaliteeti päevaliblikate 

jaoks. Siiski tuleb märkida, et selles konteks-

tis on ülekarjatamine Eestis praegu väikseim 

probleem, kuna tugevalt karjatatud alasid on 

loopealsete hulgas väga vähe.

Peale üldise liigirikkuse ja arvukuse 

vaadeldi, kuidas mõjutab karjatamine loo-

pealsele spetsialiseerunud liike, s.o indi-

kaatorliike. Nende liikide olemasolu näitab, 

kas loopealne toimib kvaliteetse elupaigana 

liblikatele, kellel seda kõige enam vaja on. 

Erinevalt generalistidest ei ole spetsialistidel 

muid sobivaid elupaiku. Analüüsist selgus, 

et spetsialistid reageerivad karjatamisele 

samamoodi kui tavalised liigid. Üldiselt oli 

indikaatorliikide arvukus loendustes väga 

väike: kaheksast liigist sattus loendustesse 

seitse liiki, kokku 126 isendit. Indikaatorlii-

kide arvukus jäi liiga väikeseks, et iga liigi 

trendi statistiliselt selgitada, kuid kuus liiki 

seitsmest kaldusid puuduma aladelt, kus 

karjatamisintensiivsus oli suur.

Tulemustest järeldub, et liblikatele ei sobi, 

kui ala on lausjalt madalmurune: siis on libli-

kate arvukus märgatavalt väiksem kui nende 

arvukus kontroll- ja mõõdukalt karjatatud 

aladel.

Liblika noorjärkude 
suremuse uuring
Hobusekarjamaadele ja kontrollaladele pai-

gutati kokku 2160 nukuimitatsiooni, mida 

kontrolliti seitsme päeva pärast. Tallamine ja 

ärasöömine (ka osaline) hinnati „liblikanuku“ 

surmaks. Et hinnata karjatamiskoormust, 

mõõdeti karjaaia pindala ning arvestati, et 

üks hobune on võrdne ühe loomühikuga (LÜ). 

Kõigil kontrollaladel sai kahjustada 

umbes 20% nukujäljendeid. Suremus oli tin-

gitud põhiliselt sipelgatest (kahjustada said 

maapinnal olevad nukujäljendid), metssiga-

dest, lindudest ja närilistest. Üksikutel juh-

tudel tulenesid nukukahjustused tallami-

sest, nimelt käidi ühel kontrollalal hobustega 

ratsutamas. Nagu eeldatud, oli kahjustuste 

määr karjatatavatel aladel selgelt suurem: 

see olenes karjatamiskoormusest. Kui karja

tamiskoormus oli 1  LÜ/ha, oli kahjustuste 

määr hinnanguliselt 40% (joonis  6). Samal 

ajal oli ühel karjatataval alal ajutiselt väga 

suur koormus, nimelt 18  LÜ/ha, mille taga-

järjel hukkusid tehisnukud peaaegu täieli-

kult. Selline ekstreemne karjatamiskoormus 

pole kindlasti tüüpiline. Kuna päevalibli-

katele tüüpiline nukustaadiumi kestus on 

10–14 päeva, tuleb reaalselt kindlaks tehtud 

kahjustuste hulk korrutada kahega, sest vaat-

luste vahe oli 7 päeva. Seega selgus ootama-

tult suur kiskluse määr ka keskmistel karja-

tamiskoormustel (1  LÜ/ha), mis näitab, kui 

oluline on karjatamine kui kiskluse erivorm 

herbivoorsetele putukatele. Tulemused rõhu-

tavad veelgi mõõduka karjatamiskoormuse 

tähtsust, võimaluse korral peaks loopealsetel 

karjatamisel jätma vaheaastaid.

Joonis 6. 
Tehismater-
jalist libli-
kanukkude 
kahjustused 
kontrollaladel 
ja karjatatud 
aladel. Nuk-
kude suremus 
sõltus otseselt 
karjatamis-
koormusest
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Liblikate mobiilsuse uuring
Selles uuringus märgistati kahe suve jook-

sul kolmel märgistuskorral 8058 isendit 19 

liigist, kellest taaspüüti (vähemalt ühel kor-

ral) 961 isendit. Nagu kirjanduse põhjal võis 

eeldada (Baguette  jt 2000; Gutierrez  jt 2001; 

Konvicka jt 2012), jäi enamik isendeid truuks 

oma esimesele elupaigalaigule ning liikus 

selle piires kuni 200 meetrit (89% kõikidest 

taaspüükidest; joonis 8). Veel 4% isendeid lii-

kus 200–400 meetrit ning 3% 400–600 meet-

rit. Seega liiguvad päevaliblikad suhteliselt 

vabalt elupaigalaikude vahel, mis asuvad 

üksteisest kuni 600 meetri kaugusel. Tõenäo-

sus jõuda kaugematele laikudele on märksa 

väiksem. Vaid kahe protsendi isendite puhul 

tuvastati liikumine üle ühe kilomeetri (13 

isendit). Võttes arvesse kõiki liike, oli libli-

kate läbitud vahemaa mediaan 51  m (50% 

vaatlustest jäi vahemikku 22–110 m). 

Mobiilsusuuringus leiti järgmisi loopeal-

sete indikaatorliike, kelle kohta saadi ka pii-

savalt taaspüüke: nõmme-tähniksinitiib (305 

isendit, uuesti püüti 44), väike-võrkliblikas 

(vastavalt 753/56), harilik-nõmmesilmik (vas-

tavalt 107/34), nurmikusilmik (vastavalt 62/26). 

Indikaatorliikidest kõige liikuvam oli nõmme- 

tähniksinitiib: isendi läbitud vahemaa mediaan 

oli 123 m (50% vaatluste korral 60–166 m). Tei-

sed spetsialistid ülejäänud liikidest ei eris-

tunud ning läbisid võrreldavaid vahemaid 

(mediaanid vahemikus 44–50 meetrit). 

Siinjuures tuleb märkida, et sellistel uurin-

gutel on hulk piiranguid, millega tuleb and-

mete tõlgendamisel arvestada. Kõik sedalaadi 

märgistus-taaspüügiuuringud alahindavad 

indiviidide liikuvust. Nimelt ei leita kunagi 

neid isendeid, kes liiguvad uurimispiirkon-

nast välja. Antud uuringupiirkonna elupaiga

laigud ei asunud üksteisest kaugemal kui 

2,4 km ning sellest kaugemaid leide ei olnudki 

võimalik kindlaks teha, sest vaatlejad kauge-

mal ei käinud. Seega saadakse teada mini-

maalsed mobiilsuse väärtused ja tänu üht-

sele metoodikale ka suhted liikide vahel, kuid 

mitte liikumise absoluutseid maksimaalseid 

väärtusi. Samal ajal saab kaugemale liikumist 

modelleerida, kasutades seniseid andmeid 

ja pikendades graafikut, lähtudes ekspo-

nentsiaalsest funktsioonist. Tulemustest on 

mõistlik eeldada, et sagedusega paar isendit 

põlvkonna kohta on vähemalt üksikud isen-

did võimelised läbima kuni kahe kilomeetri 

pikkusi vahemaid. See kehtib juhul, kui 

liblikapopulatsiooni suurus on vähemalt 500 

isendit, mis on konservatiivne hinnang, kuna 

heas seisundis liblikapopulatsiooni valmikute 

arvukuseks hinnatakse üldjuhul mõni tuhat 

isendit (Baguette  jt 2000, Konvicka  jt 2012). 

Kaks kilomeetrit on levimiskaugus, mida on 

ka varasemas kirjanduses mainitud (Hanski 

ja Ovaskainen 2000, Hanski jt 2006).

Ehkki loopealsed on praegu Eestis halvas 

seisus, toimivad loodude jäänukfragmendid 

ja osaliselt kinni kasvanud alvarid päeva

Joonis 7. 
Loopealsete ühendatus Saaremaal ja Muhu saarel. 
Punasega on tähistatud loopealsed, hallid puhvrid 
nende ümber on 1 km laiused tsoonid. Seal, kus 
hallid tsoonid kokku puutuvad, on kaugus loopeal-
sete vahel alla 2 km. Selgelt on näha, et enamik 
loopealseid on üksteisega hästi ühendatud: moo-
dustuvad hallid kobarad (Maa-ameti aluskaart, PKÜ 
poollooduslike koosluste inventuur 2008)

0                                   20.00

 kilomeetrid
1:412 500
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liblikate jaoks veel edukalt elupaigalaikude ja 

liikumiskoridoridena. Seetõttu on elupaikade 

ühendatus Saaremaal ja Muhu saare piires 

praegu hea. Üksteisest üle kahe kilomeetri 

kaugusel paiknevaid loopealseid leidub vaid 

Saaremaa keskosas ning võib eeldada, et iso-

latsiooni jäämine on praegu pigem erand kui 

reegel (joonis  7). Peale loopealsete fragmen-

tide kasutavad liblikad levikukoridoridena 

teeservi, metsasihte ja raiesmikke. Ent kogu 

pilt muutub kardinaalselt, kui nüüdsed halvas 

seisus loopealsed lõplikult kinni kasvavad ja 

metsastuvad. Sel juhul võib osa loopealseid 

mõne liigi levimiskaugusest välja jääda.

Tulemustest lähtub kaks praktilist soo-

vitust. Esiteks, loopealseid taastades tuleb 

eelistada lähestikku paiknevaid alvari

laikude rühmi, millede vaheline kaugus 

jääks alla 600  m. Sel juhul toimivad need 

alad päevaliblikatele ühtse elupaigasüstee-

mina ning pidev isendite liikumine ja vahe-

tus tagab liblikapopulatsioonide säilimise ka 

siis, kui iga konkreetne laik ei ole hetkel sobiv 

(ajutine ülekarjatamine). Teiseks, kuigi alasid 

tuleks taastada rühmiti, võivad needsamad 

rühmad asuda üksteisest suhteliselt kaugel. 

Päevaliblikad jõuavad suure tõenäosusega 

edukalt kohale, isegi kui neid seal varem 

ei ole leidunud. Eestis ei ole praegu ohtu, et 

isolatsioon ohustaks liblikapopulatsioone.

PRAKTILISI 
SOOVITUSI,  
KUIDAS LOOPEALSEID 
MAJANDADA JA 
TAASTADA
Tulemused näitavad, et mõõdukas karja-

tamine suurendab päevaliblikate liigirik-

kust ja arvukust. Ilma karjatamiseta pole ka 

loopealseid ning seetõttu tuleb karjatamist 

võimalikult suurtel aladel igati soodustada. 

Kuna karjatamine on häiring, mis vähen-

dab putukate ellujäämist ja arvukust loo-

pealsetel, siis ei sobi igasugune karjatamine, 

vaid tuleb pikas perspektiivis tagada alade 

heterogeensus. Esitame mõned põhimõtted 

ja moodused, mis võiksid soodustada võima-

likult paljude päevaliblikaliikide seisundit. 

Püsiv karjatamine
Püsiv karjatamine sobib heas korras aladel. 

Nõnda hoitakse loomkoormus sellisel tase-

mel, et säiliks ala heterogeensus, s.t alal on 

korraga nii madalmuruseid kui ka kõrge hei-

naga kohti. Madalmurune osa hõlmab karja

tatavast alast kuni 50%. Kuna see võte võib 

olla ebapiisav, hoidmaks ala avatuna, tuleb 

vajadust mööda eemaldada peale kasvavat 

võsa ja kadakaid.

Rotatsiooniline karjatamine 
vaheaastatega
Selle variandi puhul karjatatakse mõnda 

aega suurima võimaliku koormusega, nii et 

terve ala on madalmurune, ning seejärel jäe-

takse üks kuni kolm karjatamisvaba vaheaas-

tat. Vaheaasta(d) võimaldavad alal puhata ja 

liblikad saavad vähemalt ühe elutsükli sega-

matult läbida. See moodus võimaldab muuta 

majandamise mitmekesisemaks. Seejuures 

on oluline, et vaheaasta kestaks terve aasta, 

et anda kõigile liblikaliikidele võimalus oma 

elutsükkel segamatult läbida. 

Joonis 8. 
Märgistus-
taaspüügi 
tulemusena 
selgunud 
läbitud vahe-
maad. Nagu 
eeldatud, 
oli enamjao 
päevaliblikate 
liikuvus üsna 
väike
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Sobib püsivaks majandamisskeemiks 

näiteks klibustel õhukese mullakihiga loo-

pealsetel, kus põuastel aastatel ei pruugigi 

karjatamine olla võimalik. Võib olla opti-

maalne moodus, kui loomi on vähem ja tahe-

takse suuremaid alasid korras hoida. 

Kui ala on värskelt taastatud
Värskelt taastatud alade puhul ei ole mõistlik 

piirata karjatamiskoormust ja lubada karja-

tamise vaheaastaid. Selleks et saada võsa ja 

puude pealekasv kontrolli alla ja lasta rohu-

kamaral taastuda, tuleb rakendada maksi

mumilähedast karjatamiskoormust ning 

minna üle rotatsioonilisele või väikese koor-

musega karjatamisele hiljem, kui ala on täie-

likult taastunud.

Perspektiiv 5 ja 50 aastat
Praegu ei ole ükski liblikaliik Eesti loopeal-

setel nii ohustatud, et ülekarjatamine saaks 

nende populatsioone märkimisväärselt kah-

justada. Seega võime praegu lubada suure-

mal proportsioonil aladest putukate jaoks 

ülekarjatamist, et saavutada võsastunud 

alade hea seisund. Poolsajandi perspektiivis 

on vaja, et taas tekiks traditsioon loopealseid 

karjatada, peatada alade ülekasvamine ning 

tagada nii alade sees kui ka vahel mitme

kesisus ja asünkroonsus, et päevaliblikatel 

oleks võimalik oma elutsükkel läbida ja koht, 

kus seda teha. 

Alade sidusus
Praegu on loopealsed Eestis halvas seisus, 

kuid nende jäänukfragmendid ja osaliselt 

ülekasvanud alvarid toimivad päevaliblikate 

jaoks siiski edukalt liikumiskoridoride ja elu-

paikadena. Et selline sidusus säiliks, tuleb 

loopealsete taastamisel eelistada lähestikku 

paiknevate niidulaikude rühmi, kus laigud ei 

asuks üksteisest kaugemal kui 600 m. Sellisel 

juhul toimivad need päevaliblikatele ühtse 

elupaigasüsteemina ning pidev isendite liiku-

mine ja vahetus tagab liblikapopulatsioonide 

säilimise isegi siis, kui mõni konkreetne laik ei 

ole igal hetkel sobiv (ajutine ülekarjatamine). 

Teiseks, kuigi alasid tuleks taastada rühmiti, 

võivad needsamad rühmad paikneda ükstei-

sest suhteliselt kaugel. Päevaliblikad jõuavad 

suure tõenäosusega edukalt kohale ka siis, kui 

neid seal varem ei leidunud. 
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Õietolmust ja nektarist toituvad kimalased 

on parasvöötme ja kogu maailma olulisimaid 

tolmeldajaid (Viik ja Mänd 2012). Umbes 88% 

kogu maailmas elavaist õistaimeliikidest vil-

juvad kimalaste ja teiste mesilaselaadsete 

(sh meemesilane, erakmesilased) kaasabil 

(Linder 1998; Viik ja Mänd 2012). Eestis elab 

21 liiki päriskimalasi, kellest 18 liiki kuulub 

Eesti looduskaitseseaduse alusel III  kaitse

kategooriasse (Keskkonnaministeerium 

2014). Tolmeldajaliigid erinevad üksteisest 

nii toidueelistuselt kui ka kehaehituse poo-

lest. Seetõttu on putukatest sõltuvate taime-

liikide seemnete tekkeks tarvilik tolmeldaja

liikide mitmekesisus (Goulson ja Darvill 

2004, Goulson jt 2008). Ent tolmeldajate sei-

sukohalt on õistaimede liigirikkus eri tüüpi 

tolmeldajate toiduvajaduse katmise eeldus. 

Kimalased on vajalikud ka inimesele. 

Euroopas kasvatatavatest kultuurtaimedest  

üle 80% vajab putuktolmeldamist (Klein  jt 

2007; Viik ja Mänd 2012). Kimalased tolmel-

davad muu hulgas järgmisi kultuurtaimi: 

ristikud, lutsern, vikk, raps, lina, aedmaasi-

kas, aedvaarikas, sõstrad, karusmari, tomat, 

kurk, hapu- ja maguskirsipuu, ploomipuu, 

aedõunapuu, aedpirnipuu, porgand, redis, 

kaalikas, naeris, sibul ja peet.

Maakasutuse muutuste ja põllumajan-

duse intensiivistumise tagajärjel kaovad 

tolmeldajad ja neile olulised elupaigad kogu 

maailmast (Aguilar jt 2006; Potts  jt 2010; 

Cameron  jt 2011). Eestist on kiiresti kadu-

mas eelkõige poollooduslikud rohumaad 

(Pärandkoosluste Kaitse Ühing 2008), mis 

Virve Sõber 
Meeli Mesipuu 

Mariann Leps

Maakasutuse muutuse 
mõju õistaimedele  
ja tolmeldajatele

samamoodi kui looduslikud elupaigad paku-

vad tolmeldajatele vajalikku toiduressurssi 

peaaegu kogu korjeperioodi vältel. On tähtis 

hoida tolmeldajatele sobivaid elupaiku: see 

tagab nii nende putukate endi kui ka tolmel-

dajaist sõltuvate õistaimede elurikkuse. 

Eestist kaovad poollooduslikud rohumaa-

kooslused eelkõige kahel põhjusel: majanda-

mata jäetud koosluste metsastumise tõttu ja 

põllumajanduse intensiivistumise tagajärjel, 

kui kooslused võetakse kasutusele põllu-

maana (Pärandkoosluste Kaitse Ühing 2008). 

Kahes allpool kirjeldatud uuringus vaadeldi 

nende tegurite mõju: 1) loopealsetel kasva-

vate õistaimede liigirikkusele ning 2) kima-

laste kui olulise tolmeldajaterühma liigi

rikkusele ja arvukusele.

1. Kuidas mõjutab 
poollooduslike koosluste 
kinnikasvamine 
tolmeldajate toidutaimede 
liigirikkust ja liigilist 
koosseisu?
Selles uuringus otsiti vastust küsimusele, 

mil moel mõjutab loopealsete kinnikasva-

mine tolmeldajate toidutaimede liigirikkust 

ja liigilist koosseisu. Loopealsetele nagu teis-

telegi poollooduslikele kooslustele on omane 

liigirikas taimestik (Pärtel  jt 2007, Reitalu  jt 

2014). Sealhulgas on palju õistaimi, kelle 

paljunemine sõltub tolmeldavatest putu

katest. Uurisime, kas taimeliikide kadumine 
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kooslusest on seotud nende liikide elukäigu-

tunnuste ja paljunemisega, sh tolmlemisvii-

siga. Võrdlemaks putuktolmlevate ja teistel 

viisidel paljunevate taimeliikide reaktsiooni 

majandamise lakkamisele, kõrvutasime 

lühemat ja pikemat aega majandamata olnud 

loopealsete taimestiku liigirohkust ja liigilist 

koosseisu. Uuringu tulemusena koostasime 

loendi õistaimeliikidest ja -liigirühmadest, 

mis on majandamise lakkamise suhtes teis-

test tundlikumad.

Metoodika
Uurimisaladeks valiti Saaremaal ja Muhu 

saarel 28 avatud loopealset ning 28 loomet-

saala, mis kuulusid pikka aega majandamata 

alade hulka, kokku 56 uurimisala (joonis 1). 

Avatud loopealsed esindasid majandatud 

alasid, metsad aga pikemat aega majanda-

mata alasid. Iga avatud ala kõrval paiknes 

metsaala, seega oli uuringus kokku 28 alade 

paari. Avatud loopealse kõrval paiknev 

metsaala oli ajalooliste kaartide järgi esialgu  

olnud vastava loopealse osa (Laasimer 1965). 

Enamik avatud loopealseid oli majandamata 

umbes 20 aastat ning loometsa keskmine 

vanus oli 40 aastat (M. Mesipuu hinnang).

Uurimisalade taimestiku kirjeldamiseks 

läbisid kaks uurijat igal alal kumbki ühe 

juhusliku trajektooriga transekti. Kirja pandi 

kõik nähtud soontaimed (kokku 286 liiki). 

Transektloendus loeti lõppenuks, kui 15 

minuti jooksul ei kohatud enam ühtegi uut 

liiki (nn species accumulation curve; Gotelli ja 

Colwell 2001). Alchemilla  spp. jäeti lõplikust 

liikide loendist välja, kuna neid ei suudetud 

liigini määrata. Samuti jäeti välja puud, põõ-

sad ja sõnajalgtaimed. Lõplik liikide nimekiri 

koosneb 252 soontaimeliigist. Taimeliikide 

elukäigu ja paljunemisega seotud tunnuste 

väärtused on pärit andmebaasist BIOLFLOR 

(Kühn jt 2004).

Tulemused ja arutelu
Leitud liigirikkuse mustrid avatud loopeal-

seil ja loometsades on kooskõlas varasemate 

teadusuuringute tulemustega. 252-st ana-

lüüsitud soontaimeliigist leidus 218 liiki ava-

tud loopealseil, 166 liiki aga kinnikasvanud 

loodudes (loometsas). Keskmine liigirikkus 

loopealsel oli 72 liiki ala kohta, loometsas aga 

36 liiki ala kohta.

Taimeliikide kadumine loopealsete 

majandamise lakkamise järel oleneb liigi 

õietolmu laialikandmise viisist, paljunemis-

viisist ja elueast (joonis  2). Selgus, et putuk-

tolmlevad liigid kaovad kooslusest kõige 

kiiremini, isetolmlejad ja tuultolmlejad see-

vastu aeglasemalt või üldse mitte. Keskmi-

selt 31% taimeliikidest, kes kasvasid avatud 

aladel, olid putuktolmlevad, kuid kinnikas-

vanud loopealseil oli selliseid liike ainult 

18%. Põhiliselt seemnetega paljunevad liigid 

kaovad kooslusest kiiremini kui liigid, kes 

on võimelised ka vegetatiivselt paljunema: 

seemnetega paljunevaid liike leidus ava-

tud aladel 30,2% ning kinnikasvanud ala-

del 22,4%. Ootuspäraselt kaovad lühiealised 

Joonis 1. 
Taimede liigirikkuse uuringu 56 uurimisala Saaremaal ja Muhus.  
Iga punkt käib kahe kõrvuti paikneva uurimisala kohta:  
avatud loopealse ala ja loometsaala

0               10,00

 kilomeetrid
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liigid kiiremini kui pikaealised. Kokku oli 

ühe- ja kaheaastasi liike avatud aladel ja 

kinnikasvanud aladel vastavalt 5,2% ja 1,7%. 

Kiiremini kaduvad ja seega majandamata 

jätmise suhtes tundlikumad liigid kuuluvad 

enamasti käpaliste, liblikõieliste, korvõieliste 

ja sarikaliste sugukonda (tabel 1 artikli lisas). 

Eeltoodust järeldub, et loopealsete majan-

damine, s.t avatud rohumaakoosluse säilita-

mine aitab hoida tolmeldajatele sobivaid elu-

paiku ja toidutaimi (Winfree  jt 2009). Ühtlasi 

võib öelda, et putuktolmlevate, seemnetega 

paljunevate ning lühiealiste liikide suurem 

osakaal koosluses on loopealse hea seisundi 

indikaator. Loopealsete seisundit võib hinnata 

ka ainult tolmeldajatele sobivate taimeliikide 

alusel, s.o nende liigirikkuse ja arvukuse järgi. 

Nende liikide kasvamine, õitsemine ja vilju-

mine näitab loopealse sobivust tolmeldajate 

elupaigaks ning seega ka alvari soodsamat sei-

sundit. Kuna tolmeldajad vajavad õisi toitumi-

seks, taimed aga seemnete moodustamiseks, 

tuleb kasutada selliseid majandamisviise, 

mis lasevad seemnetel valmida (sh mõõdukas 

karjatamiskoormus, puhkeaastad, ala osaline 

karjatamata/niitmata jätmine).

Joonis 2. 
Majandamise lakkamise järel muutub loopealse taimestik.  
Esimestena kaovad kooslusest putuktolmlevad, lühiealised  
(ühe- ja kaheaastased) ning eelkõige seemnetega paljunevad liigid.

2. Poollooduslike koosluste 
jäänukfragmentide tähtsus 
kimalaste liigirikkuse 
ja ohtruse hoius

Paljud niidutaimed ja -putukad, sh tolmel-

dajad, võivad leida elupaiga endiste suurte 

niidukoosluste jäänukites, näiteks sellistes 

servabiotoopides nagu põlluservad (Bailey  jt 

2014). Seega on peale maastikus leiduvate 

poollooduslike kooslustele otstarbekas uurida 

ka selliste jäänukfragmentide sobivust niidu-

kooslustele omaste liikide elupaigana.

Eri jäänukfragmentide sobivus tolmel-

dajate elupaigana võib olla erisugune. Kuna 

Eesti maastikule on iseloomulik suhteliselt 

suur metsasus, piirnevad põlluservad sageli 

metsaga. Seega leidub kahte tüüpi põlluservi: 

ühed piirnevad metsaga, teised mitte. Seniste 

uuringute järgi võivad põlluservadesse jäe-

tud loodusliku niidutaimestikuga ribad olla 

tolmeldajate pesitsus- ja toitumispaigad 

(Marshall ja Moonen 2002, Kells ja Goulson 

2003). Samas pole hästi teada, milline on eri 

tüüpi põlluservade roll niidukooslustele ise-

loomulike tolmeldajate liigirikkuse säilimises.

Siinse uuringu eesmärk oli hinnata pool-

looduslike koosluste jäänukfragmentide 

toimimist kimalaste elupaigana. Võrreldi 

kimalaste arvukust eri tüüpi põlluserva-

des (metsaga piirnev vs avatud alaga piirnev 

põlluserv). Ühtlasi hinnati põllu lähikonnas 

paikneva metsa osakaalu mõju kimalaste 

liigirikkusele ja arvukusele. Praktilistel põh-

justel tehti uurimistöid 2013.  a Tartumaa 

põllumajandusmaastikus, kuid kvalitatiivsel 

tasemel saab tulemusi kohandada ka muudele 

Eesti piirkondadele, sh Läänemaale ja saar-

tele, kuna maastikustruktuur ja selle muu-

tuste suund on üle Eesti suhteliselt sarnane.

Metoodika
Kimalaste arvukuse ja liigirikkuse hinda-

miseks poollooduslike koosluste jäänuk

Avatud ala

Aeg

Kinnikasvanud ala

Iseviljastuv
Pikaealine

Vegetatiivselt

Putuktolmlev
Lühiealine

Seemnetega
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fragmentides valiti Tartumaa põlluma-

jandusmaastikul 20 põldu (joonis  3). 

Valikukriteeriumid olid järgmised: 1)  tera-

viljapõld, 2) vähemalt ühe põlluserva piirne-

mine metsaga, 3) vähemalt ühe serva piirne-

mine avatud alaga (nt heinamaa, teine põld 

või tee; joonis 4). Keskmine põldudevaheline 

kaugus oli 2,72  km (standardviga 0,16  km), 

mis vähendas tunduvalt tõenäosust, et samu 

Joonis 4. 
Näide poollooduslike koosluste eri tüüpi jäänukfragmentide, s.o 
avatud põlluserva ja metsaga piirneva põlluserva kohta. Punktid 
tähistavad kimalaste transektloenduste alguskohti. Kaart pärineb 
Maa-ameti geoportaalist (geoportaal.maaamet.ee)

kimalasi loendatakse erinevatel põldudel 

(vähim kaugus kahe põllu vahel oli 1,5  km). 

Igal põllul valiti kimalaste loenduseks välja 

üks metsaga piirnev serv ja üks avatud alaga 

piirnev serv (joonis  4). Need servatüübid 

esindasid kahte eri tüüpi jäänukfragmente.

Kimalaste transektloendusi tehti 2013.  a 

suvel igal põllul kolm korda. Nõnda hinnati 

kimalaste liigirohkust ja arvukust eri tüüpi 

jäänukfragmentides: nii metsaga kui ka ava-

tud alaga piirneval põlluserval. Ühtlasi hin-

nati igal uurimisalal õitsevate taimede oht-

rust ja liigirikkust. Samuti hinnati põlluserva 

laiust. Mõõdeti ka metsa osakaalu maasti-

kus kahe kilomeetri raadiuses põllust, kuna 

osa kimalaseliike võib toituda ja pesitseda 

metsa(servade)s.

Tulemused ja arutelu
Kahekümne põllu servas tehtud kimalaste 

loenduse käigus registreeriti kokku 425 isen-

dit, kes kuulusid 17 liiki (tabel 2). Töö tulemu-

sena (põhjalikumaid tulemusi vt Leps 2014) 

selgus, et metsaga piirnevates põlluservades 

oli kimalaste keskmine liigirikkus tunduvalt 

suurem kui avatud alaga piirnevates põllu

servades (joonis  5a). Arvatavasti pakuvad 

metsaservad kimalastele rohkem ja sobiva-

maid pesitsuspaiku, üksiti on mikrokliima 

olud sobivamad.

Serva tüübist olenes ka metsa osakaalu, 

serva laiuse ja toiduressursside mõju kima-

laste liigirikkusele. Antud uuringus tähen-

dab see, et põldu ümbritseva metsa osakaalu, 

põlluserva laiuse ja ka servades kasvavate toi-

dutaimede hulga positiivne mõju kimalaste 

liigirohkusele ilmnes tugevamalt metsaga 

piirnevatel põlluservadel. Selgus, et kui metsa 

osakaal põlluümbruse maastikus on suurem, 

toitub põlluservas rohkem kimalaseliike, kuid 

see seos ilmnes vaid metsaga piirnevates ser-

vades. Avatud servas registreeritud liikide arv 

metsa osakaalust ei sõltunud. Sama muster 

ilmnes kimalaste liigirikkuse ja põlluserva 

laiuse vahelises seoses: laiematel metsaga 

Joonis 3. 
Kakskümmend uurimisala Tartumaal, kus võeti vaatluse alla kimalaste 
liigirikkus ja arvukus. Kaart pärineb Maa-ameti geoportaalist  
(geoportaal.maaamet.ee)
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piirnevatel põlluservadel nähti rohkem liike 

kui kitsamatel metsaservadel. Seevastu ava-

tud alaga piirneva põlluserva laius ei mõju-

tanud kimalaste liigirikkust. Sama muster 

ilmnes ka toidutaimede hulga ja kimalaste 

liigirikkuse vahel: mida arvukamalt kasvas 

metsaserval õisi, seda rohkem kimalaseliike 

seal leidus. Samuti oli kimalaste keskmine 

arvukus metsaga piirnevates põlluservades 

suurem kui avatud alaga piirnevates põlluser-

vades (joonis 5b).

Metsal ning poollooduslike taimekoos-

luste jäänukfragmentidel on tähtis roll kima-

laste liigirikkuse ja arvukuse hoius. Meie 

nüüdismaastikus on just metsaga piirnevad 

põlluservad oluline elupaik kimalastele, 

samuti teistele õistaimedega seotud liiki-

dele (Berg jt 2011). Et kimalaste liigirikkust ja 

arvukust hoida, tuleks paremini ära kasutada 

praegusi servaelupaiku ja laiendada põllu-

servi. Laiemad servaalad on märksa paremad 

kui kitsad, kuna laiad servad pakuvad rohkem 

toidutaimi ja elupaiku, seetõttu on kimalaste 

liigirikkus seal suurem (Bäckman ja Tiainen 

2002). Laiemaid servi tasuks rajada metsa 

äärde, kuna kimalased eelistavad metsaservi. 

Ent metsaservi leidub sellises maastikus, kus 

on metsa. Nii kimalaste kui ka toidutaimede 

vajadusi silmas pidades on oluline servades 

kasvava taimestiku niitmise aeg ja sagedus: 

õistaimed peaksid saama õitseda igal aastal ja 

viljuda vähemalt üle aasta.

Kokkuvõtvad järeldused  
ja majandamise soovitused
Selleks, et hoida kimalaste liigirikkust ja 

arvukust nüüdismaastikus, on vaja loopeal-

seid traditsioonilistel viisidel majandada 

ning neid ka taastada. Loopealsete majanda-

mine aitab tagada tolmeldajatele sobiva elu-

paiga ja toidutaimede säilimise.

Loopealsete seisundit saab hinnata 

putuktolmlevate taimeliikide põhjal: nende 

liigirikkuse ja arvukuse järgi. Nende liikide 

kasvamine, õitsemine ja viljumine näitab 

Tabel 2. 
Poollooduslike koosluste eri tüüpi jäänukfragmentides (avatud 
alaga piirnev põlluserv võrrelduna metsaga piirneva põlluservaga) 
registreeritud kimalaseliikide arvukus

Liiginimetus Eestikeelne  
liiginimetus 

Avatud 
põllu- 
servadel 
loendatud 
isendeid 

Metsaga 
piirnevatel 
põllu- 
servadel 
loendatud 
isendeid 

Bombus  
distinguendus 

ristikukimalane 2 5 

B. hortorum aedkimalane 18 33 
B. hypnorum talukimalane 0 12 
B. jonellus nõmmekimalane 2 11 
B. lapidarius kivikimalane 5 5 
B. lucorum maakimalane 19 29 
B. pascuorum põldkimalane 23 119 
B. pratorum niidukimalane 4 13 
B. ruderarius tumekimalane 14 3 
B. soroensis sorokimalane 30 12 
B. subterraneus urukimalane 2 3 
B. sylvarum metsakimalane 11 5 
B. terrestris karukimalane 6 12 
B. veteranus hall kimalane 14 6 
B. confusus sametkimalane 1 0 
B. schrencki schrencki kimalane 1 4 
B. semenoviellus arukimalane 0 1 
Isendeid kokku 152 273

Joonis 5. 
Kimalaste liigirikkus (a) ja arvukus (b) poollooduslike koosluste 
jäänukfragmentides (põlluservades). Liigirikkus/arvukus näitab siin 
suve jooksul eri tüüpi servades nähtud liikide/isendite arvu  
(keskmine ± standardhälve)
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loopealse sobivust tolmeldajate elupaigaks ja 

seega ka loopealse soodsat seisundit. 

Oluline on rakendada mõõdukat karjata-

miskoormust ning jätta ala (või osa alast) üle 

aasta majandamata (nn vaheaasta). Sellised 

majandamisviisid võimaldavad taimedel 

õitseda ja viljuda. Tolmeldajatel on vaja õisi 

toitumiseks, taimedel aga seemnete moo-

dustamiseks (paljunemiseks).

Poollooduslike koosluste jäänukfrag-

mentidel, s.o mitmesugustel servaaladel, mh 

põlluservadel, on tähtis roll kimalaste liigi-

rikkuse ja arvukuse hoius meie tänapäeva-

ses maastikus. Seetõttu tuleb paremini ära 

kasutada juba olemasolevaid servaelupaiku, 

majandades kõiki servi kimalasi säästvalt 

(õistaimed peaksid saama õitseda igal aastal 

ja viljuda vähemalt üle aasta).

Samuti tuleb laiendada põlluservi, eelkõige 

metsaga piirnevaid servi. Laiemad servaalad 

on tunduvalt paremad kui kitsad, kuna laiad 

servad pakuvad rohkem toidutaimi ja elupaiku, 

seetõttu on kimalaste liigirikkus suurem. Laie-

maid servi tuleks rajada pigem metsa äärde, 

sest kimalased eelistavad metsaservi. 

Kimalaste liigirikkus ja arvukus on suu-

rem, kui nende elupaigaks olevas maastikus 

leidub palju metsa (oluline metsaseoselistele 

liikidele, kuid ka teistele, sest maastik kätkeb 

siis rohkem metsaservi).
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Sugukond Liik (eesti k) Liik (ladina k) Eluiga Paljunemisviis

angervarrelised lood-angervars Vincetoxicum hirundinaria mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

huulõielised harilik mägimünt Clinopodium vulgare mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

huulõielised väike nõmmemünt  Acinos arvensis üheaastane seemnetega

kannikeselised imekannike Viola mirabilis mitmeaastane enamasti vegetatiivselt, 
harva seemnetega

kannikeselised kink-kannike Viola collina mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

kannikeselised koerkannike Viola canina mitmeaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt

kannikeselised mülgaskannike Viola stagnina mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

kannikeselised nõmmkannike Viola rupestris mitmeaastane seemnetega

kannikeselised pisikannike Viola pumila mitmeaastane seemnetega

karelehelised harilik ussikeel Echium vulgare kaheaastane seemnetega

kellukalised kurekellukas Campanula rapunculoides mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

kellukalised nõgeselehine 
kellukas

Campanula trachelium mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

kellukalised suureõiene kellukas Campanula persicifolia mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

kellukalised ümaralehine kellukas Campanula rotundifolia mitmeaastane seemnetega

kivirikulised harilik kivirik Saxifraga granulata mitmeaastane enamasti vegetatiivselt, 
harva seemnetega

korvõielised arujumikas Centaurea jacea mitmeaastane seemnetega

korvõielised harilik kassikäpp  Antennaria dioica mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

korvõielised harilik kesalill Tripleurospermum  
perforatum

üheaastane seemnetega

korvõielised harilik raudrohi Achillea millefolium mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

korvõielised harilik soolikrohi Tanacetum vulgare mitmeaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt

korvõielised harilik veishein Hypochaeris maculata mitmeaastane enamasti seemnetega,
harva vegetatiivselt

korvõielised kare seanupp Leontodon hispidus mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

korvõielised kollane karikakar Anthemis tinctoria mitmeaastane seemnetega

korvõielised madal mustjuur Scorzonera humilis mitmeaastane seemnetega

korvõielised paiseleht Tussilago farfara mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

korvõielised pajuvaak Inula salicina mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

korvõielised põldjumikas Centaurea scabiosa mitmeaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt

Lisa. Tabel 1. 
Loopealsetel kasvavate putuktolmlevate taimeliikide loend. Neist liikidest on ainult seemnetega paljunevad liigid 
majandamata jätmise suhtes eriti tundlikud, samuti on tundlikud lühiealised liigid



22   

korvõielised põldohakas Cirsium arvense mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

korvõielised soo-ohakas Cirsium palustre kaheaastane seemnetega

korvõielised sügiene seanupp Leontodon autumnalis mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

korvõielised tuliohakas Cirsium vulgare kaheaastane seemnetega

korvõielised voolme-ristirohi Senecio jacobaea kaheaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt

korvõielised võilill Taraxacum sp mitmeaastane seemnetega

kurerehalised mets-kurereha Geranium sylvaticum mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

käpalised hall käpp Orchis militaris mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

käpalised harilik käoraamat Gymnadenia conopsea mitmeaastane seemnetega

käpalised harilik sõrmkäpp Dactylorhiza incarnata mitmeaastane seemnetega

käpalised jumalakäpp Orchis mascula mitmeaastane seemnetega

käpalised kaheõiene käokeel Platanthera bifolia mitmeaastane seemnetega

käpalised kaunis kuldking Cypripedium calceolus mitmeaastane enamasti vegetatiivselt, 
harva seemnetega

käpalised kärbesõis Ophrys insectifera mitmeaastane seemnetega

käpalised püramiid-
koerakäpp

Anacamptis pyramidalis mitmeaastane seemnetega

käpalised rohekas käokeel Platanthera chlorantha mitmeaastane seemnetega

käpalised tumepunane 
neiuvaip

Epipactis atrorubens mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

käpalised tõmmu käpp Orchis ustulata mitmeaastane seemnetega

käpalised valge tolmpea Cephalanthera longifolia mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

laugulised metslauk Allium scorodoprasum mitmeaastane enamasti vegetatiivselt, 
harva seemnetega

laugulised nurmlauk Allium vineale mitmeaastane enamasti vegetatiivselt, 
harva seemnetega

laugulised rohulauk Allium oleraceum mitmeaastane enamasti vegetatiivselt, 
harva seemnetega

liblikõielised aas-hundihammas Astragalus danicus mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

liblikõielised aasristik Trifolium pratense mitmeaastane seemnetega

liblikõielised aas-seahernes Lathyrus pratensis mitmeaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt

liblikõielised haisev jooksjarohi Ononis arvensis mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

liblikõielised harilik hiirehernes Vicia cracca mitmeaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt

liblikõielised harilik 
nõiahammas

Lotus corniculatus mitmeaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt

liblikõielised hübriidlutsern Medicago x varia mitmeaastane seemnetega

liblikõielised keskmine ristik Trifolium medium mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt



 23

liblikõielised kevadine seahernes Lathyrus vernus mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

liblikõielised magus 
hundihammas

Astragalus  
glycyphyllos

mitmeaastane seemnetega

liblikõielised mägiristik Trifolium montanum mitmeaastane seemnetega

liblikõielised niidu-asparhernes Tetragonolobus  
maritimus

mitmeaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt

liblikõielised põld-hiirehernes Vicia villosa üheaastane seemnetega

liblikõielised sirplutsern Medicago falcata mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

liblikõielised valge ristik Trifolium repens mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

mailaselised harilik käokannus Linaria vulgaris mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

mailaselised külmamailane Veronica chamaedrys mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

mailaselised must vägihein Verbascum nigrum kaheaastane seemnetega

mailaselised pikalehine mailane Veronica longifolia mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

nurmenukulised nurmenukk Primula veris mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

palderjanilised harilik palderjan Valeriana officinalis mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

roosõielised hanijalg Potentilla anserina mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

roosõielised lillakas Rubus saxatilis mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

roosõielised muulukas Fragaria viridis mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

roosõielised roomav maran Potentilla reptans mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

roosõielised tedremaran Potentilla erecta mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

sarikalised euroopa karuputk Heracleum sphondylium mitmeaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt

sarikalised euroopa metsputk Sanicula europaea mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

sarikalised harilik köömen Carum carvi kaheaastane seemnetega

sarikalised harilik näär Pimpinella saxifraga mitmeaastane seemnetega

sarikalised mets-harakputk Anthriscus sylvestris mitmeaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt

sarikalised soo-piimputk Peucedanum palustre kaheaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt

sarikalised vahelmine põdrajuur Seseli libanotis kaheaastane seemnetega

tatralised vesi-kirbutatar Persicaria amphibia mitmeaastane enamasti vegetatiivselt, 
harva seemnetega

tulikalised aas-karukell Pulsatilla pratensis mitmeaastane seemnetega

tulikalised kibetulikas Ranunculus acris mitmeaastane seemnetega

tulikalised mitmeõiene 
tulikas

Ranunculus  
polyanthemos

mitmeaastane seemnetega

tulikalised mugultulikas Ranunculus bulbosus mitmeaastane seemnetega ja vegetatiivselt

uniohakalised tui-tähtpea Scabiosa columbaria mitmeaastane enamasti seemnetega, 
harva vegetatiivselt



24   

Orhideed ehk käpalised on levinud kõikjal 

maailmas (v.a Antarktikas ja kõrbetes). Orhi

deeliste sugukond on õistaimede seas üks 

suuremaid, hõlmates eri hinnangutel 20 000 

– 35  000 liiki. Sobivates elupaikades kasva-

vad paljud orhideeliigid enamasti väikeste 

hajusate populatsioonidena (McCormick 

ja Jacquemyn 2014). Eestis on teada 36 liiki 

käpalisi, s.o suhteliselt suur hulk, arvestades 

Eesti pindala ja geograafilist asendit. Enamik 

meie orhideeliike kasvab eelkõige mitme

sugustes niidukooslustes, mille kogupindala 

on viimasel poolsajandil tugevasti vähene-

nud. Alates 1930.  aastatest on loopealsete 

pindala kahanenud üle 70%. Selle põhjus on 

peamiselt inimtegevuse (karjatamise, niit-

mise) lakkamine ja kadakatega kinnikasva-

mine (Helm jt 2006). Kuna suur osa orhidee-

sid vajab elupaikadena avatud kooslusi (Kull 

1994), mille säilimise tagab nende mõõdukas 

majandamine, võib oletada, et paljude orhi-

deeliikide püsimine on ohustatud.

Orhideedel on erilised suhted nii eri

suguste abiootiliste faktorite kui ka tolmelda-

jate ja seensümbiontidega. Seensümbionti-

dega on orhideed seotud kogu kasvuperioodi 

jooksul: tolmpeente seemnete idanemisest 

kuni täiskasvanud fotosünteesivate taime-

deni. Põhilisteks orhidoid-mükoriisseteks 

seenteks peetakse seeni seltsist Sebacinales 

ning sugukondadest Ceratobasidiaceae ja 

Tulasnellaceae (selts Cantharellales kand-

seente hõimkonnast) (Dearnaley  jt 2012). 

Teadaolevalt ei sõltu nende seensümbiontide 

levik ja paljunemine orhideeliikidest; nad 

võivad vabalt levida ja kasvada saproobidena, 

patogeenidena, endofüütidena ning moo-

dustada erikoidset mükoriisat või ektomü-

koriisat. Suurema osa oma elust püsivad nad 

mittesugulises staadiumis ja isegi kui nad 

moodustavad viljakehi, jäävad need vaevu 

märgatavaks. Ilmselt seetõttu on neid seeni 

vähe uuritud ning nende levik ja levikumust-

rid on üldiselt vähe teada. Kui arvestada, et 

õige seensümbiondi olemasolu on kõige krii-

tilisem orhideede seemnete idanemise ajal, 

siis võiks kaudselt hinnata seente olemasolu 

käpaliste seemnete idanemise ja leviku järgi. 

Paljude varasemate uurimistööde põhjal 

on ilmnenud, et kõige rohkem käpaliste 

seemneid satub peremeestaime vahetusse 

lähedusse (Jacquemyn  jt 2007; Jersáková ja 

Malinová 2007) ja nende võimalus idaneda 

ja seemikuid moodustada on palju edukam 

samuti peremeestaime lähedal (McKendrick jt 

2002; Diez 2007; Jacquemyn  jt, 2007; McCor-

mick  jt 2009). Samas on katsetused seemnete 

idanemise kohta näidanud, et keskkonna tingi-

Orhidoid-mükoriissete 
seente ruumiline 
levik ja selle seos 
majandamise mõjuga 
loopealsetel 

Jane Oja
Johanna Vahtra  

Mohammad  
Bahram

Leho Tedersoo
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mused avaldavad väga väikest mõju seemnete 

idanemisedukusele ning näiliselt mittesobiva-

tes kasvukohtades olid isegi ökoloogiliselt kit-

salt spetsialiseerunud orhideeliikide seemned 

võimelised idanema (Těšitelová jt 2012). Siiani 

on vähe teada, kuivõrd mõjutavad eri majanda-

misviisid orhidoid-mükoriissete seente levikut 

ja mitmekesisust ning milline on nende seente 

ruumiline levik. Uuringud arbuskulaarsete 

Joonis 1. 
Loopealsetel 
uuritud orhi
deeliigid: 
rohekas käo-
keel (vasakul) 
ja hall käpp 
(paremal)

mükoriisaseente kohta poollooduslikel niitu-

del ja põllumaadel on näidanud, et tugevate 

häiringute ja suure majandamisintensiivsuse 

korral väheneb nende seente mitmekesisus 

ja muutuvad seenekooslused (Oehl  jt 2003; 

Schoor jt 2011). 

Selles uuringus püstitati neli peaees-

märki: 1) määrata orhidoid-mükoriissed see-

ned mudelorganismideks valitud orhideede 
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0	 16,51

kilomeetrid
skaala: 1:412,800

 	 halli käpa
  	 roheka käokeele  
	 uurimisalad

juurtes, 2) uurida orhidoid-mükoriissete 

seente levikut sõltuvalt peremeestaimedest 

ja nende muutumist ruumis, 3) hinnata eri 

majandamisvõtete ja nende efektiivsuse mõju 

loopealsetel levinud orhidoid-mükoriisse-

tele seentele ning 4) anda uurimustulemuste 

põhjal rakenduslikke majandamissoovitusi. 

Materjal ja metoodika
Orhidoid-mükoriissete seente uurimiseks 

valiti mudelorganismideks kaks orhideeliiki: 

hall käpp (Orchis militaris L.) ja rohekas käokeel 

(Platanthera chlorantha (Custer) Rchb.) (joo-

nis 1). Mõlemad liigid kuuluvad Eestis kolman-

dasse kaitsekategooriasse ning on eriti Lääne-

Eestis küllaltki tavalised ja rohkesti levinud. 

Hall käpp eelistab kasvada lubjarikastes ja 

valgusküllastes niidukooslustes, sealhulgas 

mahajäetud põldudel, tee- ja kraaviservadel. 

Samamoodi kui hall käpp on ka rohekas käo-

keel lubjalembene taim, ta kasvab peamiselt 

loopealsetel, hõredates lookadastikes ja loo-

metsades (Kull ja Tuulik 2002).

Varasemad uuringud nende liikide orhi-

doid-mükoriissete seente kohta on näidanud, 

et hall käpp eelistab terve suve jooksul kas-

vada ülekaalukalt koos Tulasnellaceae liiki-

dega (Oja jt 2014). Samas on käokeele eri liigid 

seotud seeneliikidega sugukondadest Cera-
tobasidiaceae ja Tulasnellaceae (Currah  jt 

1990; Zelmer ja Currah 1995; Zelmer jt 1996; 

Sharma jt 2003; Bidartondo jt 2004, Yagame jt 

2012). Peale eelnimetatute on Saksamaa met-

sades kasvava roheka käokeele juurtest leitud 

kottseeni perekondadest Leptodontidium ja 

Phialophora (Bidartondo  jt 2004). Viimaste 

puhul ei ole teada nende tähtsus orhideedele, 

seetõttu ei arvesta me neid liike oma edas

pidistes analüüsides. 

Uurimistöö tehti Saaremaa ja Muhu 21 

loopealsel 2012. aasta juulikuus (joonis  2). 

Igale loopealsele anti viiepalliskaalas hin-

nang karjatamise intensiivsuse, põuasuse, 

puude ja põõsaste rohkuse ning peremees-

taimede rohkuse alusel (tabel 1, joonis 3).

Peale selle märgiti taimede puhul genera-

tiivsete ja vegetatiivsete isendite arv. Kokku 

koguti 56 orhidee isendilt 5–7 juurt (30 halli 

käpa ja 26 roheka käokeele isendilt). Seente 

ruumilise leviku analüüsimiseks koguti 

samadel loopealsetel kokku 247 mulla

proovi kuni 32  m transekti ulatuses; proo-

vide kogumist alustati peremeestaimest. 

Kõik kogutud proovid (kokku 303) kuivatati, 

eraldati DNA ja edasi sekveneeriti seened 

kõige nüüdisaegsemate nn uue põlvkonna 

DNA-järjestusmeetoditega.

Tulemused ja arutelu
Samamoodi kui varasemates töödes leidsime, 

et uuritud orhideeliike olid koloniseerinud 

erisugused orhidoid-mükoriissed seened. 

Täpsemalt, halli käpa puhul olid valdavalt 

esindatud seeneliigid sugukonnast Tulas-
nellaceae ja roheka käokeele juurtes seened 

sugukonnast Ceratobasidiaceae. Peale selle 

erinesid orhideeliigid sümbiontsete seente 

liigirikkuse poolest. Hall käpp oli seotud 

Joonis 2. 
Uuritud loopealsed Saaremaal ja Muhus 2012. a  
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Joonis 3. Kadakatega kinni kasvanud (vasakul) ja mõnede üksikute põõsastega (paremal) loopealne
FotoD: Johanna Vahtra

Skaala Karjatamise  
intensiivsus

Põuasus Puude-põõsaste rohkus Peremeestaimede 
rohkus

1 pole karjatamist
8 prooviala

väga märg; lirtsuvat vett igal pool
1 prooviala

niit (mõni üksik madal 
põõsas); 1 prooviala

ainus
1 prooviala

2 madal ja pigem 
juhuslik
4 prooviala

märg/niiske, väheste liigniiskuse 
märkidega ala, normaalse  
niiskusega ala madalam koht
2 prooviala

niit, kus madalaid  
põõsaid rohkem
6 prooviala

veel paar õitsevat 
taime siin-seal
2 prooviala

3 mõõdukas karja-
tamine
2 prooviala

normaalse niiskusega ala  
(taimestik kõrge)
7 prooviala

niit, kus põõsaid rohkem 
ja üksikud männid või  
sarapuud
6 prooviala

u 10 taime alal
3 prooviala

4 tugev karjata-
mine
2 prooviala

kuivapoolne, taimestik  
võrdlemisi madal
4 prooviala

puisniit, väga hõre mets
3 prooviala

võrdlemisi palju
7 prooviala

5 ilmne ülekarja
tamine

väga kuiv, siin-seal taimkatteta pai-
ku, kivine, palju paksude lehtedega 
taimi, nagu kukehari jms
2 prooviala

hõre kuni tihe mets väga palju
3 prooviala

Tabel 1. 
Uuritud loopealsete keskkonnategurid viiepallilise hindamisskaala järgi; poolpaksus kirjas on toodud uuritud proovialade hulk

tunduvalt rohkemate orhidoid-mükoriissete 

seentega kui rohekas käokeel (joonis 4).

Eri uurimistööde tulemuste põhjal ei ole 

siiani leitud otsest seost orhidoid-mükoriis-

sete seente hulga ning orhideede leviku ja 

arvukuse vahel. Isegi üksainus laialt levinud 

orhidoid-mükoriisne seen võib mõjutada orhi

deede laiaulatuslikku esinemist (McCormick 

ja Jacquemyn 2014). Samas drastiline kesk-

konnatingimuste muutus, näiteks põuasus, 

võib tingida mitme orhidoid-mükoriisse 

seene kadumise või asendumise juurtes. Sel-

listes oludes suurendab ainult ühe sümbion-

diga seondumine tunduvalt orhideetaimede 
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Orchis militaris      Platanthera chlorantha

suremuse riski (McCormick  et al., 2006). 

Siinse uuringu põhjal ei selgunud, et keskkon-

nategurid (nt põuasus) mõjutaksid oluliselt 

orhidoid-mükoriissete seente liigirikkust ja 

koosluse struktuuri juurtes.

Orhidoid-mükoriissete seente ruumi-

lisi mustreid analüüsides ilmnes, et teatud 

tingimustel mõjutavad põuasus ja karjata-

mine kõnealuste seente muutusi loopeal-

setel. Juhul, kui on põuasem (vastavalt 2,5; 

3 või 5 palli) ja karjatamine on mõõdukas 

või tugev (vastavalt 3 või 4 palli), erinevad 

mullas leiduvad orhidoid-mükoriissed see-

ned üksteisest tunduvalt ehk kooslused on 

heterogeensed. Mitu uuringut on näidanud, 

et sama uurimisala piires on orhideed seotud 

erisuguste orhidoid-mükoriissete seentega 

(Waterman  jt 2011; Těšitelová  jt, 2013). Selle 

põhjal võib oletada, et ruumiliselt hetero

geensete orhidoid-mükoriissete seenekoos-

luste puhul väheneb konkurents seensüm-

biontide pärast ja samal ajal võib kasvada 

arvukalt mitmesuguseid orhideesid. Mis 

puudutab orhidoid-mükoriissete seente lii-

girikkuse muutust ruumis, siis meie tulemu-

sed ei kinnita varasemate uurimistööde väi-

teid, et peremeestaimedest kaugemal leidub 

neid seeni vähem. Valdavalt ei ole ruumilisel 

Joonis 4. 
Orhidoid-mükoriissete seente liigirikkus halli käpa 
(Orchis militaris) ja roheka käokeele (Platanthera 
chlorantha) juurtes

kaugusel olulist mõju orhidoid-mükoriissete 

seente kooslustele (Bahram jt 2014).

Mullas oli orhidoidsetest seentest liigi-

rikkamalt esindatud selts Sebacinales (104 

liiki), mida antud orhideeliikide juurtes 

leidus märksa vähem. Kõikide mullas leidu-

vate orhidoidsete seente liigirikkust mõjutas 

ainult peremeestaimede arvukus loopeal-

setel. Kõige suurem oli orhidoidsete seente 

liigirikkus juhul, kui peremeestaimede roh-

kust oli hinnatud 5 palliga (joonis 5).

Samas ei tehtud kindlaks ühegi keskkon-

nateguri mõju nende seente koosluste struk-

tuurile. Üldiselt on mõistetav, miks orhidoid-

sete seente mitmekesisus on seotud orhideede 

arvukusega. Nagu eespool selgitatud, saavad 

sellest kooselust suuremat kasu orhideed 

ning orhidoidsete seente kasu sedalaadi koos-

elu puhul on vähe teada. Oletatavasti võivad 

seened saada taimelt mingeid vitamiine või 

kasutavad nad orhideede juuri pelgupaigana 

(Selosse 2014). Viimast oletust näitlikustab 

kaudselt asjaolu, et orhidoid-mükoriisseid 

seeni leidub tunduvalt rohkem juurtes kui 

juurte lähedal mullas. Kui analüüsida mullas 

ainult nende seente sugukondade liigirikkust, 

mida me tuvastasime uuringus kasutatud 

orhideede juurtest, siis ei leitud seost ühegi 

kontrollitud keskkonnateguriga. Samamoodi 

Joonis 5. 
Orhidoid-mükoriissete seente liigirikkus loopealsetel  
peremeestaimede erisuguse rohkuse korral
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ei leitud uuritud orhideede generatiivsete ja 

vegetatiivsete isendite hulga sõltuvust karja-

tamise intensiivsusest ega puude-põõsaste 

arvukusest loopealsetel. Samas on varem 

herbivooria imiteerimise katsega tehtud kind-

laks, et lehtede eemaldamine mõjutab nega-

tiivselt kahelehise käokeele paljunemisedu-

kust (Vallius ja Salonen 2006). 

Sedalaadi uudne uuring, mille siht oli 

hinnata loopealsete seisundit orhidoid-

mükoriissete seente alusel, ei andnud ühest 

vastust, mille põhjal võiks anda rakendus-

likke majandamissoovitusi. Nii mitmekesise 

ökoloogiaga seente puhul mõjutavad nende 

ruumilist paiknemist ja liigirikkust ilm-

selt mingid muud tegurid kui majandamise 

intensiivsus. Pigem tuleb loopealsetel kasva

vate orhideede mitmekesisuse säilimise 

puhul silmas pidada kasvukohtade kvaliteeti 

ja nende sobivust orhideedele.
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Läänemere rannaniidud tekkisid tuhan-

deid aastaid tagasi merest kerkivale tasasele 

maale, kus merevee ja jää mõju ning hilisem 

inimtegevus (karjatamine ja niitmine) hoid-

sid alad avatud ning madalmurused. Nii 

kujunesid välja liigirikka taimekooslusega 

avamaastikud (Paal 1998), mis on tähtis sigi-

mis- või rändepeatuspaik paljudele vee- ja 

rannikulindudele (Kuresoo ja Mägi 2004, 

Thorup 2004, Ottvall ja Smith 2006), kahe-

paiksetele (Rannap jt 2007) ning selgrootutele 

(Talvi 2010). Paraku on Läänemere rannanii-

tude seisund 20.  sajandi teisel poolel tundu-

valt halvenenud: nii põllumajanduse inten-

siivistumise, kuivendussüsteemide rajamise, 

metsastamise (Beintema 1991, Wilson jt 2001) 

kui ka hilisema majandustegevuse hääbu-

mise või katkemise tõttu (Koivula ja Rönkä 

1998, Kuresoo ja Mägi 2004, Ottvall ja Smith, 

2006). Sel ajavahemikul vähenes Eesti majan-

datud rannaniitude pindala 29  000 hektarilt 

8000 hektarini (Luhamaa jt 2001). 

Rannaniitude 
majandamine  
ja hüdroloogia: 
mis määrab kahlajate 
ja kahepaiksete 
elupaigakvaliteedi?
Riinu Rannap

 Tanel Kaart
 Hannes Pehlak

 Silja Kana
 Renno Nellis
 Elin Soomets
 Kaire Lanno

Tänapäeval kuuluvad Läänemere ranna-

niidud Euroopa ohustatuimate elupaikade 

hulka (92/43/EEC). Ulatuslikumad ranna-

niidualad on tänaseni säilinud veel Eestis ja 

Rootsis, vähesel määral ka Soomes ja Lätis. 

Kuna enamjagu rannaniite on hävinud (kui-

vendatud, väetatud, metsastunud, roostunud 

ja võsastunud), on ka hulk sellele elupaigale 

omaseid liike hääbunud või nende arvukus 

tunduvalt vähenenud. Nii on suurelt osalt 

Läänemere rannaniitudelt kadunud kõre 

(Fog 1988, Andren ja Nilson 2000, Briggs 2004, 

Rannap jt 2007), kes veel 20. sajandi esimesel 

poolel oli Lääne-Eesti rannikualade ja saarte 

majandatud rannaniitudel laialt levinud 

ja arvukas liik (Rannap  jt 2007). Samuti on 

märgatavalt kahanenud mitmete rannanii-

tudel pesitsevate kahlajate arvukus (Koivula 

ja Rönkä 1998, Hellström ja Berg 2001, Tho-

rup 2004, Delany  jt 2009). Eestis on viimase 

40 aasta jooksul kõige drastilisemalt vähene-

nud tutka (Philomachus pugnax), niidurüdi 
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(Calidris alpina schinzii) ja mustsaba-vigle 

(Limosa limosa) asurkonnad (Kuresoo ja 

Mägi 2004, Elts jt 2013). 

Selleks, et rannaniidud ja neile oma-

sed liigid Eesti loodusest lõplikult ei kaoks, 

hakati 1990.  aastatel otsima võimalusi, 

kuidas neid kooslusi taastada. Algust tehti 

mitme rahvusvahelise projekti toel Matsalu 

rahvuspargis ja Hiiumaal. Alates 2001.  aas-

tast, kui pärandkoosluste hooldajad hakkasid 

saama riiklikke toetusi, laienes rannaniitude 

hooldamine kogu rannikualale. Keskkonna

ministeeriumi andmetel on hooldatud 

rannaniitude pindala aastail 2000–2013 suu-

renenud 4000 hektarilt 9000 hektarini. Kuigi 

rannaniite on riiklike toetuste varal taastatud 

ja hooldatud juba üle kümne aasta, pole neile 

elupaikadele omaste liikide, näiteks kõre, 

niidurüdi, tutka ja mustsaba-vigle asurkon-

dade arvukus taastunud (Kuresoo 2010, MTÜ 

Põhjakonn 2014). Varasematest uuringutest 

on teada, et kõik need liigid vajavad karjata-

tud ja/või niidetud, kõrge veetaseme, kraa-

vitamata ja tasandamata pinnareljeefi ning 

järk-järgult kuivavate lompidega rannaniite 

(Paillisson  jt 2002, Thorup 2004, Rannap  jt 

2007, Leito jt 2014). 

Milline on aga meie hooldatavate ranna-

niitude majandamise intensiivsus ja hüdro-

loogia – tegurid, millest suurel määral oleneb 

kahlajate ja kahepaiksete sigimisedukus – on 

suuresti teadmata. Samuti on oluline välja 

selgitada, milline on rannaniitude seisund 

ja millised niitude omadused pärsivad või 

kitsendavad eri liikide elutsemist ja pesitse-

mist. Et leida nendele küsimustele vastused, 

tehti 25-l Eesti majandataval rannaniidul 

kaheaastane uuring, mis keskendus tutka, 

niidurüdi, mustsaba-vigle ja punajalg-tildri 

ning rohukonna (Rana temporaria) ja raba-

konna (R. arvalis) elupaigavalikule. Kõret kui 

majandatud rannaniitudele omast kahepaik-

seliiki ei saanud uuringus kasutada, kuna 

2012.  aastal oli säilinud ainult üks ranna-

niiduasurkond (MTÜ Põhjakonn 2011). Kui 

kahlajaid peetakse majandatavate ranna

niitude indikaatorliikideks, siis kahepaiksete 

kui aeglaselt ärakuivavatest veekogudest 

sõltuvate liikide sigimine ja selle edukus 

kajastavad niitude hüdroloogiat. 

Materjal ja metoodika
Uuringuks valiti Lääne, Pärnu, Hiiu ja Saare 

maakonnas 25 rannaniitu (joonis 1), millest 

14 olid kraavitatud ja 11 kraavitamata (loo-

dusliku veerežiimiga). Uurimisalade valikul 

lähtuti sellest, et rannaniidud oleksid Kesk-

konnaameti ja PRIA andmetel 2012.  aastaks 

Joonis 1. 
2012.–2013. a uuritud rannaniidud (oranž nelinurk tähistab kraavitatud 
niitu, ring kraavitamata niitu): 1. Rahuste, 2. Parasmetsa, 3. Sandla, 
4. Kõinastu leed, 5. Linaküla-Sääreküla, 6. Saulepi, 7. Teorehe-Kilbu, 
8. Teorehe, 9. Saastna, 10. Pagarand, 11. Salmi, 12. Keemu, 13. Härg-
laid, 14. Haeska Sepa soon, 15. Haeska, 16. Põgari-Sassi, 17. Tahu, 
18. Saunja, 19. Taguküla, 20. Esiküla, 21. Utu, 22. Aandi, 23. Karjamaa 
nina, 24. Tärkma, 25. Emmaste

2.

1.

7.
8.

9. 10.

11.

12.13.

14.15.16.

17. 18.

19.

20.21.
22.
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5.

6.



 33

vähemalt viis aastat hooldatud (niidetud 

ja/või karjatatud). Uuritud niidud erinesid 

pindalalt suuresti: väikseim (Tärkma) ranna-

niit hõlmas 23 ha, suurim (Haeska) rannaniit 

aga 258 ha (uurimisalade keskmine 94,7 ha).

Välitööd tehti 2012. ja 2013. aasta aprillist 

juunini. Niitude hüdroloogia ja maastiku-

omaduste kirjeldamiseks käidi kõigil aladel 

kahel korral. Esmalt aprilli lõpus või mai 

alguses, s.o ajal, kui rannaniitude kevadine 

veetase on maksimaalne, ühtaegu on lõppe-

nud kahepaiksete (raba- ja rohukonna) sigi-

mine. Teist korda käidi niitudel juuni esime-

sel poolel, kui kahlajatel on poegade toitmise 

või järelkurna moodustamise aeg ning kahe-

paiksete kullesed on jõudnud moondeni. Kui 

sel ajal leidub rannaniitudel lompe ja märg

alasid, pikendab see tunduvalt kahlajate 

pesitsusaega ning loob soodsad olud teise 

kurna munemiseks (Beintema ja Muskens 

1987, Green 1988). Ent kui lombid kuivavad, 

ei õnnestu kahepaiksetel sigida, kuna kulle-

sed hukkuvad. 

Mõlemal korral käisid uurijad läbi kõik 

rannaniidud. Hinnati üksikute puude ja põõ-

saste olemasolu ja rannaniidu majandamise 

intensiivsuse osakaalu, mõõdeti veekogude 

sügavust ja kraavide laiust. Kõik uurimisalal 

nähtud veekogud (kraavid, lombid, üleuju-

tusalad jne), roostunud ja kulustunud alad 

ning puudetukad ja põõsastikud märgiti 

Eesti põhikaardile. Selle uurimistöö käigus 

hinnati ka sigivate kahepaiksete arvukust: 

aprillis-mais kudupallide loenduse ning juu-

nis kulleste kahvapüügi põhjal. Kudupallide 

ja kulleste järgi määrati ka kahepaiksete liik.

Niitude haudelinnustiku kirjeldamiseks 

tehti üldloendused kaardistusmeetodil riik-

liku seire metoodika alusel (Pehlak 2013). 

Kõigil aladel korraldati kaks varahommi-

kust loendust ajavahemikus 5. maist 20. juu-

nini. Esimene loendus oli mais, teine juunis, 

vähemalt kümnepäevase vahega. Mõlemal 

loendusel kaardistati kõigi niidul pesitsevate 

linnuliikide territooriumid vanalindude käi-

tumise järgi, üksikjuhtudel ka pesaleidude 

alusel. Haudepaaride hulka hinnati, võttes 

arvesse eri loendustel kaardistatud paaride 

paiknemise lähedust ja loendaja hinnangut.

Tulemused  
ja arutelu
Rannaniitude veerežiim
2012. aasta oli suhteliselt sademeterohke: 

aasta esimesel poolel ületas sademete hulk 

pikaajalise normi 1,5–2 korda (Eesti Meteo-

roloogia ja Hüdroloogia Instituut). Uuritud 

rannaniidud olid veerežiimi poolest väga eri-

nevad: leidus niite, millest 2012. aasta april-

lis oli vee all üle 90% (nt Teorehe; joonis 2, 3), 

ent ka rannaniite, mille pindalast hõlmasid 

lombid vaid 8% (nt Parasmetsa; joonis  3). 

2013. aasta esimesel poolel jäi sademete hulk 

normi piiresse ning ka niitudel leiduvate 

lompide osakaal oli 2012.  a võrreldes pisut 

väiksem, kuid varieeruvus säilis: mais oli 

eri niitudest vee all 5–57% (joonis 3). Samas 

tuli ette erandeid, mille olid tinginud 2013. a 

hooti esinenud sajud, näiteks sadas Sõrves, 

erinevalt teistest paikadest, maikuus pea-

aegu nelja kuunormi jagu sademeid (Eesti 

Meteoroloogia ja Hüdroloogia Instituut). See 

võiski olla põhjus, miks Rahuste rannaniit oli 

märjem just 2013. aastal. Üldiselt oli 2012. a 

rannaniitudel rohkem vett, nii kevadel kui 

ka suvel. Samuti oli lompide pindala muutus 

2012. aastal suurem (joonis 3). Aastatevahe-

lisest erinevusest sõltumata olid suurema 

pindalaga rannaniidud väiksematest niitu-

dest tunduvalt märjemad.

Kraavide kogupikkus ja arv (ka suhteline) 

oli positiivses seoses rannaniidu suurusega. 

Suurematel rannaniitudel oli kraave üldi-

selt rohkem ning ka nende kogupikkus oli 

suurem. Erand oli vaid Emmaste ja Tärkma  

(joonis 2), kus kraavide kogupikkus niidu pind-

ala kohta oli märgatavalt suurem (joonis 3).
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Joonis 2. 
Teorehe (ülal) ja Tärkma (all) rannaniit 2012. aasta mais 
foto: Riinu Rannap

Kuigi 2012. ja 2013. aasta olid olude poo-

lest mõneti erinevad, oli üldine veerežiim 

rannaniitudel siiski üsna stabiilne. Niitudel, 

kus 2012.  aasta kevadel oli rohkem vett – nii 

absoluutselt kui ka suhtena niidu kogupind-

alasse  –, oli rohkem vett ka 2013. aasta kevadel. 

Sama järeldus kehtib suvise lompide pindala 

ja selle vähenemise kohta. Kuigi suurematel 

rannaniitudel oli lompide suhteline pindala 

väiksem kui väiksematel niitudel ning neilt 

kadus ära rohkem vett kui pisematelt, oli 

summaarne veekogus suurematel niitudel 

siiski suurem. Samas leidus ka väiksemaid 

ja seevõrra suurema suhtelise lompide pind-

alaga rannaniite, ent nagu edaspidi nähtub, 

ei lange kõik rannaniidu suurust ja veerežiimi 

näitavad parameetrid kahlajate pesitsusand

metega kõrvutades sugugi kokku.

Kahlajad
Uurimisaladel leiti pesitsemas seitse liiki nii-

dukahlajaid (joonis 4), kellest kõige arvuka-

mad olid kiivitaja (Vanellus vanellus) ja puna-

jalg-tilder (Tringa totanus). Mõlemad liigid 

pesitsesid nii 2012. kui 2013. aastal peaaegu 

kõigil rannaniitudel. Väikseim arvukus oli 

mustsaba-viglel ja tutkal; tutkas pesitses vaid 

2012. aastal ühel rannaniidul (joonis 4).

Kahlajate pesitsemise seos 
rannaniitu iseloomustavate 
näitajatega
Kahlajate pesitsemist mõjutavate rannanii-

duomaduste väljaselgitamiseks keskendus 

edasine uuring neljale liigile, kes sõltuvad 

niidu kvaliteedist ja veerežiimist: mustsaba-

vigle, niidurüdi, punajalg-tilder ja kiivitaja. 

Esimesed kaks on elupaigaspetsialistid, kes 

pesitsevad ainult hästi majandatud madal-

murustel rannaniitudel; punajalg-tilder ja kii-

vitaja on aga generalistid, kes kasutavad pesit-

semiseks ka halvema hoolduskvaliteediga 

rannaniite. Kõigi nelja uuritud kahlajaliigi 

pesitsemist mõjutasid positiivselt nii ranna-

niidu üldpindala kui ka laius (joonis 5). 
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Joonis 3. 
Rannaniitude pindala (mille järgi on ka niidud järjestatud); lompide pindala ja osakaal ning selle muutus aastatel 2012 ja 2013; 
kraavide absoluutne ja suhteline kogupikkus (tumedate ja heledate ringide suurus näitab vastavalt kraavide absoluutset ja 
suhtelist arvu)

Uurides kahlajate arvukuse ja asustus

tiheduse sõltuvust niidu suurusest, selgus, 

et niidurüdi ja mustsaba-vigle jaoks opti-

maalne niidu pindala peaks olema vähemalt 

150–160  ha (joonis 5). Kiivitaja ja punajalg-

tilder pesitsesid seevastu ka väiksematel 

rannaniitudel (alla 100 ha; joonis 5), kusjuu-

res nende liikide asustustihedus oli seda suu-

rem, mida suurem oli suhteline kraavide arv 

ja pikkus rannaniidul ning mida väiksem oli 

tugevalt majandatud ala osakaal. Asustus

tiheduse seisukohast oli keskmise sademete-

hulgaga aastal oluline ka lompide suhteline 

pindala nii kevadel kui ka suvel. 

Kiivitaja  
foto: Kaarel Kaisel

Ha
es

ka

Ke
em

u

Ta
gu

kü
la

Sa
lm

i

Põ
ga

ri-
Sa

ss
i

Ra
hu

st
e

Es
ik

ül
a

Kõ
in

as
tu

 le
ed

Li
na

kü
la

-S
ää

re
kü

la

Aa
nd

i

Ta
hu

Ka
rja

m
aa

 n
in

a

Te
or

eh
e

Ut
u

Sa
nd

la

Hä
rg

la
id

Ha
es

ka
 S

ep
a 

So
on

Te
or

eh
e-

Ki
lb

u

Pa
ra

sm
et

sa

Sa
as

tn
a

Sa
un

ja

Sa
ul

ep
i

Pa
ga

ra
nd

Em
m

as
te

Tä
rk

m
a

270

180

90

0

100%

50%

0%

100%

50%

0%

6000

4000

2000

0

90

60

30

0

270

180

90

0

Lompide osakaal ja selle muutus: aprill - juuni, 2012

Rannaniidu pindala Lompide pindala (aprill/mai) Lompide pindala (juuni)

Lompide osakaal ja selle muutus: mai - juuni, 2013

Kraavide kogupikkus uurimisalal Kraavide suhteline kogupikkus uurimisalal

Kr
aa

vi
de

  
ko

gu
pi

kk
us

, m

Kr
aa

vi
de

 s
uh

te
lin

e 
 

ko
gu

pi
kk

us
, m

/h
a

Ra
nn

an
iid

u 
ja

 lo
m

pi
de

 
pi

nd
al

a 
20

13
, h

a
Ra

nn
an

iid
u 

ja
 lo

m
pi

de
 

pi
nd

al
a 

20
12

, h
a



36   

naniitudest oli 150 ha suurusi või suuremaid 

niite ainult kuus (24%; joonis  3). Hollandis 

on niidukahlajate pesitsusala optimaalseks 

suuruseks hinnatud 250 ha (Woud 2013). Mui-

dugi tuleb rannaniidu kui optimaalse pesit-

suspaiga hindamisel silmas pidada ka teisi 

tunnuseid: üksikute puude ja põõsaste puu-

dumist, piisavat kaugust metsast, suve poole 

kuivavate lompide ja püsivate veesilmade ole-

masolu, millest tuleb juttu allpool.

Kui pesitsemiseks sobiva rannaniidu 

minimaalne suurus oli eri kahlajaliikidel eri-

nev, siis niidu optimaalne laius oli kõigi liikide 

puhul üsna sarnane: niidu keskmine laius oli 

eelistatult umbes 500–600 m (või laiem) ning 

minimaalne laius vähemalt 100 m (joonis 5). 

Sellise eelistuse põhjus on ilmselt tõsiasi, 

et laiematel niitudel on suurem mikroelu

paikade hulk ning väiksem röövluskoormus: 

pesades, mis paiknevad niidu servaalast kau-

gemal, on röövluskoormus tunduvalt väik-

sem (MacDonald ja Bolton 2008). Samuti on 

ilmnenud, et kahlajad eelistavad pesitseda 

aladel, mida ümbritseb avamaastik, ning 

Punajalg-tilder 
foto: Mati Kose

Joonis 4. 
Pesitsevate kahlajaliikide suhteline arvukus ja pesitsusega niitude osakaal aastatel 2012 ja 2013

Keskmise sademetehulgaga aastal oli 

niidukahlajate arvukus suurem eelkõige suu-

rema pindalaga niitudel. Selline seos võib 

tuleneda asjaolust, et sademeterohkel aastal 

on veega täidetud lompe ja sonne piisavalt ka 

väiksema pindalaga niitudel, kuid keskmise 

sajuhulgaga aastatel leidub küllaldasel mää-

ral vett vaid suurematel niitudel. Uuritud ran-
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Joonis 5. 
Pesitsevate kahlajate arvukus olenevalt rannaniidu suurusest ning keskmisest ja minimaalsest laiusest. Ringi suurus kajastab 
arvukust, rist märgib pesitsevate paaride puudumist. Valge ring tähistab 2012., oranŽ ring 2013. aastat
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Mustsaba-
vigle  
foto: Kaarel 
Kaisel

nad väldivad metsaga piirnevaid alasid (Pärt 

ja Söderström 1999), kusjuures metsapiiri 

osakaalu suurenedes pesitsevate kahlajate 

arvukus kahaneb (Amar  jt 2011). Nii vähen-

dab 5% metsa osakaal pesitsuspaigast 250  m 

raadiuses kiivitaja ja punajalg-tildri asustus-

tihedust 50%, võrreldes aladega, mille ümb-

ruses mets puudub (Berg ja Gustafson 2006). 

Ka niidurüdi pesitsustihedus väheneb tun-

duvalt sedamööda, mida lähemal asub pesa 

metsaservale (Hancock jt 2009). Meie uuritud 

rannaniitudest piirnes aga enamik (64%) met-

Joonis 6.  
Taguküla 
rannaniit on 
küll pindalalt 
suur, ent samas 
kitsas, seetõttu 
pole see kahla-
jatele opti
maalne  
pesitsuspaik 
foto: Riinu Rannap

saga, kusjuures niidurüdi ja mustsaba-vigle ei 

pesitsenud ka pindalalt suurtel, kuid kitsastel 

niitudel (nt Taguküla rannaniidul; joonis 6).

Lombid ja kraavid
Peale rannaniidu suuruse soodustas kõigi 

uuritud liikide pesitsemist lompide (ajutise 

iseloomuga veekogude) olemasolu. Tähele-

panuväärne on seejuures asjaolu, et kesk-

mise sademetehulgaga aastal oli lompide 

leidumine juunis tunduvalt olulisem kui 

sademeterohkel aastal, mil rannaniidud olid 

üldiselt märjemad. Kuigi lompide suhteline 

osakaal oli suurematel niitudel väiksem kui 

pisematel niitudel, mõjutas niidu üldpind-

ala kõigi uuritud liikide pesitsemist olulisel 

määral. Seega, hoolimata lompide suhteliselt 

suurest osakaalust mitmel väiksemal ranna-

niitul, vältisid kahlajad neid niite eelkõige 

just nende väiksuse tõttu. 

Samamoodi kui meie uuring on posi-

tiivset seost ajutiste veekogude ning kahla-

jate pesitsemise vahel näidanud varem nii 

Eestis (Leito  jt 2014) kui ka Inglismaal ja 

Walesis tehtud uurimistööd (Wilson jt 2004, 

Eglington jt 2008). Märgadel niitudel on tai-

mestiku kasv aeglasem, seetõttu on nende 
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niitude taimestik üldiselt madalam ja nõnda 

niidukahlajatele pesitsus- ja toitumis

paigana sobivam (Ausden jt 2001). Smarti ja 

tema kolleegide uuringust (2006) selgus, et 

madalaveeliste lompide, üleujutusalade ja 

madalate kraavide üldpindala niidul mää-

ras oluliselt punajalg-tildri pesitsemist ja 

pesitsevate paaride arvukust, pesitsuskoha 

valikul oli aga määrav lompide ja madalate 

kraavide olemasolu selle läheduses. Niidu

lompide ja ajutiste veekogude leidumine 

juunis ja juulis pikendab kahlajate pesitsus-

perioodi, luues soodsad tingimused teise 

kurna munemiseks (Beintema ja Muskens 

1987, Green 1988, Bellebaum ja Bock 2009). 

Lombid ja muud ajutised veekogud, kus vesi 

säilib juuni-juulini, on täiskasvanud kahla-

jatele ja nende poegadele oluline toitumis-

ala (Ausden  jt 2001), kusjuures nende täht-

sus toitumispaigana suureneb pesitsusajal 

(Milsom jt 2002, Ausden jt 2003). Nii oleneb 

kiivitaja poegade ellujäämus otseselt lom-

pide jt ajutiste veekogude olemasolust nii-

dul (Bellebaum ja Bock 2009). Peale selle on 

veerohketel niitudel röövloomade, näiteks 

punarebase (Vulpes vulpes) ja kärbi (Mustela 
erminea) liikumine raskendatud, mistõttu 

on kahlajate poegade koorumisprotsent 

märgadel niitudel suurem (Seymour jt 2003, 

Seymour jt 2004). 

Kraavidel oli positiivne mõju kiivitaja ja 

punajalg-tildri pesitsemisele. Selline posi-

tiivne seos võib tuleneda asjaolust, et kraavid 

olid suuresti seotud nii rannaniidu suuruse 

kui ka sealse vee hulgaga – tunnustega, mis 

määrasid oluliselt kahlajate arvukust. Samas 

tuleb rõhutada, et enamik uurimisaladel lei-

dunud kraavidest olid madalaveelised ja lau-

gete kallastega (mitte laiad, järsuservalised 

ega sügavad). Mustsaba-vigle pesitsemise ja 

kraavide vahel ilmnes positiivne seos vaid 

keskmise sademetehulgaga aastal. Sellistel 

aastatel osutuvad suuremad ja märjemad, 

samas ka kraavirohkemad niidud pesitse-

mise seisukohast sobivamaks, märjematel 

aastatel leidub aga piisavalt vett ka väikse-

matel niitudel. Madalaveeliste ja laugeser-

valiste kraavide positiivne mõju kiivitaja ja 

punajalg-tildri pesitsusedukusele ning oluli-

sus poegade ja vanalindude toitumispaigana 

on tehtud kindlaks ka Inglismaal (Milsom jt 

2002, Smart  jt 2006). Paraku on nüüdisaeg-

sete kraavitamisvõtetega rajatud kraavid 

sügavad, laiad ja järskude kallastega, mis 

toob kaasa nende liikide arvukuse drastilise 

vähenemise (Williams jt 1998). 

Põõsad, puudetukad, 
üksikud puud ja rooribad
Uuringust selgus, et põõsastikel, puude-

tukkadel ja üksikutel puudel on kahlajate 

pesitsemisele negatiivne mõju. Ka varem on 

tehtud kindlaks, et üksikute puude ja puu-

detukkade lähedus vähendab ala sobivust 

kahlajate pesitsuspaigana (Galbraith 1989, 

Berg  jt 1992). Samuti suurendab puude istu-

tamine rannaniitudele või nende äärealadele 

tunduvalt röövloomade esinemissagedust 

ning kahlajate pesade ja poegade röövlus-

koormust (Teunissen  jt 2006). Ka kõrge ja 

tihe rooriba rannikul vähendab ala sobi-

vust kahlajate pesitsuspaigana. Nii eelistab 

niidurüdi pesitseda aladel, kus vähemalt 40% 

rannajoonest on roovaba (Männaste 2012). 

Meie uuritud rannaniitudest enamikul (72%) 

hõlmas roovaba ala vähemalt 40% rannajoo-

nest, seepärast võib neid niite selle omaduse 

poolest niidukahlajaile sobivaks pidada. 

Majandamise intensiivsus
Kui võtta aluseks rannaniidu majandamise 

intensiivsus, kaldusid mustsaba-vigle ja 

niidurüdi eelistama madalmuruseid niite 

(rohustu kõrgus ≤  10  cm; joonis  7), eelkõige 

kuivemal aastal. Kiivitaja ja punajalg-tilder 

aga eelistasid pesitseda pigem keskmiselt 

majandatavatel niitudel, kusjuures sademe-

terohkel aastal oli see seos märksa tugevam. 

Sama tendentsi on täheldatud Inglismaal, 

kus kiivitaja ja punajalg-tilder pidasid pare-
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maks pesitseda kõrgema taimestikuga niidu

aladel (Henderson jt 2002). 

Ühtlasi on pesakoha valikul väga täh-

tis niidu mosaiiksus: eelistatakse alasid, 

kus leidub nii kõrgemat kui ka madalamat 

taimestikku, kusjuures kiivitaja tavatseb 

pesa teha madalamasse (≤  10  cm; Durant  jt 

2008; joonis  8), punajalg-tilder aga kõrge-

masse taimestikku (10–18 cm; Vickery jt 2001, 

Smart jt 2006). Samuti on pesitsemisel oluline 

rohustu struktuur (rohututtide ja puhmaste 

olemasolu). Kiivitaja eelistab niite, kus rohu-

tutte ja -puhmaid on vaid vähesel määral 

(5–15% pindalast), punajalg-tilder pesitseb 

aga meelsasti niitudel, kus puhmaste katvus 

on kuni 35% (Milsom  jt 2000). See tuleneb 

asjaolust, et punajalg-tilder valib samamoodi 

kui mustsaba-vigle pesakohaks sageli rohu-

puhma (Herbert jt 1990, Treweek jt 1997).

Niidud, kus eelistati pesitseda
Mitmetunnuselisest elupaigamudelist lähtu

valt eelistasid kahlajad pesitsemiseks eri aas-

tatel pisut erinevaid niite. Sademeterohkel 

aastal pesitses kiivitaja ennekõike laiematel, 

keskmiselt majandatud ja kraavitatud niitu-

del, milleks mudeli alusel olid Rahuste, Tahu 

ja Haeska. Niidurüdi, punajalg-tildri ja must-
saba-vigle pesitsemist mõjutasid aga enim 

rannaniidu pindala (kohasemaks peeti suure-

maid niite), laius (kaugus metsast) ja kevadine 

lompide pindala. Pesitseda eelistati Kõinastu 

leedel, Põgari-Sassi ja Linaküla-Sääreküla 

rannaniitudel. Samas Haeska, Keemu ja Teo-

rehe niitudel, mis vastavalt mudeli ennustus-

võimele oleksid omadustelt pidanud vastama 

eelistatud pesitsuspaigale, osutus pesitsejate 

arvukus oodatust väiksemaks. 

Joonis 7.  
Niidurüdi  
eelistab pesit
seda madal
murustel 
niitudel
foto: Kaarel 
Kaisel

Joonis 8.  
Pesakoha  
valikul on 
oluline niidu 
mosaiiksus. 
Kiivitaja pesa 
foto: Kaarel 
Kaisel
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Järeldused
 	Kraavitamine mõjutab rannaniitude  
hüdroloogiat (vee äravool on kiirem). 

 	Kraavitamine ja sellest tulenev niidulompide 
ja üleujutusalade liiga varajane ärakuivamine 
mõjutab enim väiksemaid rannaniite (nt 
Tärkma), kuid võib mustsaba-vigle ja niidurüdi 
puhul olla ka suuremate niitude (nt Haeska) 
suhteliselt väikese pesitsuspotentsiaali põhjus.

 	Kõigi uuritud kahlajaliikide pesitsemisele on 
väga oluline lompide, üleujutusalade, märgade 
lohkude ja sonnide olemasolu niidul. Märjad 
alad on vajalikud nii pesitsuskoha valikul kui 
ka poegade toitumise ajal, seetõttu peab niidul 
olema maist–juunini kõrge veetase. 

 	Niidurüdi ja mustsaba-vigle eelistavad pesitseda 
suurtel (vähemalt 150 ha), laiadel (keskmine 
laius 500–600 m) ja avaratel (ilma põõsastike, 
puudetukkade ja üksikute puudeta), hästi 
majandatud (taimestiku kõrgus ≤ 10 cm) ning 
märgadel rannaniitudel.

 	Kiivitaja ja punajalg-tilder pesitsevad peale 
suurte rannaniitude ka väiksematel, kuid 
samas laiadel (keskmine laius 500–600 m) 
rannaniitudel, mis on keskmiselt majandatud 
(taimestiku kõrgus 10–30 cm) ning kus 
leidub suhteliselt palju vett (lompe, sonne, 
üleujutusalasid), aga ka kraave. 

 	Samamoodi kui kahlajad eelistavad ka 
kahepaiksed sigida suurtel avatud niitudel, kuigi 
rabakonn sigib ka väiksematel madalmurustel 
niitudel.

 	Kahepaiksete sigimisintensiivsus (kudupallide ja 
kulleste suhteline arv) oleneb lompide pindalast 
ja nende püsimisest rannaniidul.

 	Ehkki kraavid osutusid keskmise 
sademetehulgaga aastatel kulleste ellujäämise 
seisukohalt tähtsaks, võib see tuleneda 
asjaolust, et kraavitamise tõttu kuivavad lombid 
ja üleujutusalad märksa kiiremini ning seetõttu 
saavad kahepaiksete kullesed moondeni 
areneda vaid kraavides. Samas õnnestus 
sigimine edukalt ka suurematel kraavitamata 
niitudel (nt Taguküla). 

 	Optimaalses seisus rannaniidu indikaatorliik on  
niidurüdi: kui niidu kvaliteet on piisav niidurüdi  
pesitsemiseks, siis pesitsevad seal ka teised  
niidukahlajad ja sigivad kahepaiksed.

Keskmise sademetehulgaga aastal eelis-

tasid kiivitaja ja punajalg-tilder laiemaid, 

metsast kaugemal asuvaid, suurema lompide 

pindalaga ja keskmiselt majandatud ranna-

niite: Rahustet, Salmit ja Teorehet. Niidurüdi 
ja mustsaba-vigle eelistasid pesitseda suure 

pindalaga madalmurustel kraavidega niitu-

del, sealjuures tuleb silmas pidada, et kraave 

leidus enim just suurematel ja madalmuru-

sematel niitudel. Pesitseda eelistati Kõinastu 

leedel ja Põgari-Sassi rannaniidul ning 

Keemu rannaniidul. Haeska niidu potent-

siaal pesitsuspaigana oli aga oodatust väik-

sem, nagu 2012. aastal. 

Rohu- ja rabakonna 
sigimisedukuse seos rannaniitu 
iseloomustavate tunnustega
Kahest uuritud kahepaikseliigist – rabakon-

nast ja rohukonnast – leidus rannaniitudel 

sagedamini rabakonna (mõlemal aastal 88% 

niitudest). Rohukonna sigimine tuvastati 

2012. aastal 52% ja 2013. a 76% niitudest. Üld-

joontes eelistasid kahepaiksed sigida suure-

matel, laiematel ja lagedamatel niitudel nagu 

ka kahlajad. Suuremate ja avatumate niitude 

eelistamine sigimispaigana võib tuleneda 

selliste niitude väiksemast röövluskoormu-

sest, kuna puuduvad niitu killustavad rootu-

kad, põõsastikud ja puudesalud, mis paku-

vad varitsuspaika röövtoidulistele lindudele 

ja imetajatele (nt kährikkoer, rebane). 

Peale selle soodustas mõlema liigi sigi-

mist lompide suurem üldpindala ja väik-

sem veekadu (lompide suhteline ärakuiva-

mine) mais ja juunis. Mõlema liigi sigimine 

sõltus positiivselt kraavide olemasolust 

rannaniidul, eriti keskmise sademetehul-

gaga aastal (2013), mil sigimine õnnestus 

enim kraavides, kuna suur osa lompe kui-

vas juuniks ära. Samas oli lompide pindala 

vähenemine mais-juunis seotud otseselt 

kraavide pikkusega rannaniidul, mistõttu 

võib lompide kuivamist seostada niidu kraa-

vitamisega. Kahepaiksete sigimise positiivne 
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seos kraavidega võib olla tingitud asjaolust, 

et keskmise sademetehulgaga aastal säilis 

kulleste arenguks vajalik vesi kraavitatud 

niitudel piisavalt kaua vaid kraavides, kuna 

kraavide tõttu kuivasid lombid liiga vara ära. 

Samasugune seos kraavitamisest tuleneva 

lompide lühenenud hüdroperioodi ja sel-

lest tingitud kulleste suurenenud suremuse 

vahel (kraavitusalal muutuvad lombid kahe-

paiksetele ökoloogiliseks lõksuks) on tehtud 

kindlaks ka metsaaladel (Suislepp jt 2011).

Rannaniidu majandamisel oli tugev seos 

rabakonna, vähemal määral rohukonna sigi-

misega, kusjuures aastati oli mõju erinev. Nii 

eelistas rabakonn sademeterohkel aastal tuge-

vasti karjatatud niite, keskmise sademetehul-

gaga aastal ei osutunud niidu majandamise 

intensiivsus oluliseks. See võib tuleneda asja-

olust, et intensiivselt majandatavatel niitudel 

tekkis sademeterohkel aastal sigimiseks sobi-

vaid lompe tunduvalt rohkem kui keskmiselt 

või nõrgalt majandatud niitudel. 
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Niidud, kus eelistati kudeda
Mitmetunnuselisest elupaigamudelist lähtu-

valt eelistasid rabakonnad sademeterohkel 

aastal sigida madalmurustel (rohustu kõrgus 

≤ 10 cm) kraavidega niitudel, kus lompide suu-

rus üsna tublisti varieerus – sellised niidud 

olid Tahu ja Emmaste. Rohukonn seevastu 

sigis suurepindalalistel, metsast ja põõsasti-

kest kaugemal asuvatel kraavide ja lompidega 

niitudel, milleks mudeli alusel olid Haeska, 

Keemu, Põgari-Sassi, Salmi ja Teorehe; vii-

mane neist oli kraavitamata. Samadel niitudel 

leidus juunikuus ka enim kulleseid. 

Keskmise sademetehulgaga aastal sigisid 

raba- ja rohukonnad sarnastel niitudel, kuid 

kulleste ellujäämise määrasid mõlemal lii-

gil erinevad elupaigatunnused. Sigimiseks 

eelistasid nii rabakonn kui ka rohukonn 

laiemaid, metsast kaugemal asuvaid ja suu-

rema lompide pindalaga niite. Mudeli järgi 

sobisid niidu omaduste poolest rabakonnale 

sigimiseks Teorehe ja Esiküla niit, kuigi vii-

mase puhul oli kudupallide arvukus oodatust  

märksa väiksem. Rohukonna kudemispaiga 

omadustele vastasid kõige paremini Haeska, 

Salmi ja Põgari-Sassi niidud, ehkki niidu oma-

duste järgi oli Salmi niidul sigimine oodatust 

väiksem. Sigimisedukus ehk kulleste esi-

nemine juunis olenes rohukonnal eelkõige 

kraavide arvust ja pikkusest ning rannaniidu 

pindalast, rabakonnal aga kraavide suhte-

lisest arvust ja pikkusest niidul. Rohukonna 

kulleste areng oli edukas Haeskas, Salmis, 

Põgari-Sassis, Tahus, Tagukülas ja Saulepis, 

kusjuures kaks viimast niitu on kraavitamata 

(loodusliku veerežiimiga). Keemus oli kulleste 

areng aga oodatust viletsam. Rabakonna kul-

leste areng oli edukas Härglaiul, Parasmetsas, 

Rahustes, Keemus ja Teorehe-Kilbus. 

Seega võib öelda, et kuigi rannaniidu 

üldpindala on mõlema kahepaikseliigi jaoks 

oluline tunnus, sigivad rabakonnad meel-

sasti ka väiksematel niitudel, rohukonnad 

aga eelistatult suure pindalaga niitudel. 

Kuigi kraavide olemasolu on kulleste ellu-

Majandamissoovitused
 	Et parandada niidurüdi ja mustsaba-vigle kui  
ohustatud ja väikese arvukusega niidukahlajate 
pesitsustingimusi, tuleks:
• 	tunduvalt suurendada karjatamiskoormust meie 

suurimate rannaniitude hulka kuuluvatel Salmi, 
Rahuste ja Põgari-Sassi niidul, aga ka Linaküla-
Sääreküla niidul;

• 	märgatavalt laiendada Taguküla, Esiküla, Aandi/
Käina, Tahu, Saastna ja Sandla rannaniitu, 
puhastades  neid võsast ja raiudes niitu äärista-
vat männikultuuri ning puudetukki ja üksikuid 
puid ja põõsaid. 

 	Rannaniitudest saavad kõigile kahlajatele  
kohasemad pesitsuspaigad, kui: 
• 	eemaldada puudetukad, põõsastikud ja üksikud 

puud, näiteks Teorehe, Aandi/Käina, Keemu ja 
Pagaranna niidul; 

• 	laiendada Taguküla, Esiküla, Aandi/Käina, Tahu, 
Saulepi, Sandla, Karjamaa nina ja Härglaiu niitu; nii-
du keskmine laius peaks olema vähemalt 500 m; 

• 	Saastna, Teorehe, Esiküla, Saulepi ja Saunja 
niitudel tuleks suurendada niidu pindala vähe-
malt 150 hektarini (nt ühendada põõsastike, 
rootukkade ja männikultuuridega killustunud 
niidu- laigud suuremateks avatud aladeks). Kui 
niiduala laieneb, suureneb ka elupaikade variee-
ruvus, mistõttu leiavad sobivaid pesitsuskohti 
nii madalmuruseid niite kui ka kõrgemat taimes-
tikku ja puhmaid vajavad liigid; 

• 	suurendada karjatamiskoormust  
(nt Rahuste, Salmi, Linaküla-Sääreküla,  
Härglaid, Põgari-Sassi niidul). 

 	Peaks igati soosima rannaniitude loodusliku vee-
režiimi taastamist, kuna see on vajalik nii niidu
kahlajate pesitsemiseks kui ka kahepaiksete 
sigimiseks. Veerežiimi saab taastada, kui kraavid 
(v.a niite läbivad eesvoolud) osaliselt või täielikult 
kinni ajada ning taastada niidu mikroreljeefi järgi-
vad laugete kallastega lombid.
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and implications for habitat management: Capsule 
Management of coastal grazing marshes for these 
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Supplement 3–5.

Beintema, A. J., Muskens, G. J. D. M. 1987. Nesting 
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jäämise seisukohast oluline tunnus, õnnes-

tus sigimine mõlemal aastal ka suurematel 

ja kraavitamata niitudel. Järelikult ei pruugi 

kraavide olemasolu kahepaiksete sigimise 

õnnestumiseks sugugi vajalik olla, pigem 

kuivavad kraavitatud niitudel looduslikud 

lombid enne kulleste moonet ning seetõttu 

õnnestub sigimine vaid kraavides. 

Indikaatorliigid
Kõiki uuritud niidukurvitsa- ja kahepaik-

seliike ning nende pesitsus- ja sigimispaiga 

eelistusi arvesse võttes selgus, et optimaalses 

seisus rannaniidu parim indikaatorliik on 

niidurüdi. Kui rannaniit on niidurüdi pesit-
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20. sajandi keskel oli majandatud ranna-

niite Eestis veel 29 000 hektarit, kuid sajandi 

lõpuks oli nende pindala vähenenud 8000 

hektarini (Luhamaa  jt 2001). Praegusajal on 

hooldatud niitude pindala tunduvalt väik-

sem kui 20. sajandi keskel ning nad paikne-

vad isoleeritumalt, seega on nende sidusus 

hooldatud naaberaladega väiksem. Niisu-

gune killustumine raskendab eri liikide levi-

kut ühelt niidult teisele, sest levik oleneb suu-

resti ühendusteede olemasolust (MacArthur 

ja Wilson 1967, Brückmann  jt 2010). Seepä-

rast on oluline hinnata alade sidusust ja võtta 

seda arvesse alasid taastades ja hooldades. 

Rannaniitude kui tähtsa elupaigatüübi 

hooldamiseks on loodud mitu toetusskeemi. 

Nõnda on suudetud peatada majandatavate 

niitude pindala vähenemine ning taastatakse 

ka uusi niite. Alates 2001. aastast on pärand-

koosluste hooldamist ja taastamist riiklikult 

toetatud kogu Eestis; nende alade pindala, 

mille hoolduse eest makstakse toetust, on 

järk-järgult suurenenud. Näiteks 2013.  aastal 

toetati kaitstavatel aladel ca 9000  ha ranna

niitude hooldamist ning aastaks 2020 on 

seatud siht hooldada 10  800  ha rannaniite 

(Keskkonnaamet 2013). Et hooldustoetused 

Rannaniitude  
seisund ja selle  
seos hooldustoetuste  
ning sidususega

Silja Kana
Kaire Lanno

tagaksid võimalikult hästi nii alade säilimise 

kui ka liikide kaitse, on oluline hinnata nende 

toetuste tõhusust. Toetuste varal on tunduvalt 

suurenenud majandatavate alade pindala, 

kuid samas pole niitude seisund ebaühtlase 

või ebapiisava majandamise intensiivsuse 

tõttu kõikjal soodne, et tagada erinevate elus-

tikurühmade püsimine (Kose 2010).

Selles uuringus hinnatigi rannaniitude 

majandamise intensiivsust ja selle seost 

hooldustoetustega ning ka hooldatud alade 

sidusust, võrreldes praegust seisu 1950. aas-

tate olukorraga.  

Materjal ja 
metoodika
Uurimisalade valik ja välitööd 
Uuringu jaoks valiti välja kaks piirkonda 

Läänemaal: Tahu-Saunja ning Matsalu lahe 

põhja- ja lõunakallas (joonis  1). Mõlemas 

piirkonnas käidi hooldatud rannaniitudel ja 

nende vahele jäävatel rannaäärsetel aladel; 

välitööd tehti 2012. ja 2013. aastal.

Rannaniitudel kirjeldati majandamise 
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viisi ja hinnati intensiivsust: puudub, vähene, 

keskmine, tugev (madalmurune; vt joonist 2). 

Majandamise intensiivsust hinnati peamiselt 

visuaalselt taimestiku kõrguse, aga ka liigi-

lise koosseisu järgi (näiteks pilliroo ohtruse 

põhjal). Peale selle märgiti üles roomüüri 

paiknemine. 

Taimeliikide koosseisu kirjeldati juhusli-

kult valitud prooviruutudes (25 x 25 m). Kirja 

pandi kõik soontaimede liigid ja nende oht-

ruse hinnangud (skaalal 1–5). Prooviruudud 

paiknesid nii suprasaliinses kui ka saliin-

ses vööndis. Üles tähendati ka ruutudest 

väljaspool kasvanud lisaliigid, et koostada 

ala taimeliikide koondnimekiri.

Joonis 2. 
Näited eri majandamise intensiivsusega ranna
niitudest: tugeva (a), keskmise (b) ja vähese 
majandamise intensiivsusega (c) ning majanda
mata (d) niit
Fotod: Silja Kana ja Kaire Lanno

Joonis 1.  
Tahu-Saunja 
(a) ja Matsalu 
lahe ümbruse  
(b) uuri-
mispiirkond 
(oranž ala).

a)

b)

c)

d)

Salmi

Keemu

Härglaid

Haeska

Teorehe

Rannaküla

Teorehe-Kilbu

Saastna

Puise

Põgari

b)

a)

Tahu

Uisu silm
 Saunja

Tahu laht
Saunja laht

Matsalu laht

Pagaranna
Metsküla

0          1,5            3

     kilomeetrit
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Majandamise intensiivsus
Et kirjeldada rannaniitude majandamise 

intensiivsuse muutusi, valiti võrdluseks 

1950.  aastad. Tolleaegne majandamise seis 

saadi ortofotoplaanidelt (kättesaadavad 

Maa-ametis), mis olid enamjaolt pildistatud 

1952. aastal. Plaanidelt oli võimalik eristada 

niidu hooldamise viisi (karjatamine või niit-

mine), eri niiskustasemega alasid ja põõsas-

tega alasid. Hästi majandatud alaks peeti 

ilma põõsasteta avatud alasid, kuid tuleb 

möönda, et päris kindlaid tõendeid (nt väli-

tööde märkmed) nende alade majandamise 

intensiivsuse kohta tollest ajast ei ole.

Analüüsimaks hooldustoetuste ja majan-

damise tulemuslikkust, kasutati aastatest 

2007–2012 pärit kaardikihte, millel märgitud 

alade kohta oli taotletud kas poollooduslike 

koosluste hooldustoetust või pindalatoetust. 

Poollooduslike koosluste hooldustoetuse 

kaardikihid saadi Keskkonnaametist, pind-

alatoetuse andmed hangiti PRIAst. Esmalt 

selgitati välja mainitud aastatel järjepidevalt 

toetust saanud niidualad. Saadud tulemusi 

kõrvutati välitöödel kogutud majandamise 

intensiivsuse infoga. Alates 2009.  aastast on 

lisandunud märkimisväärne hulk alasid, 

mille hoolduse eest saadakse poollooduslike 

koosluste tarbeks mõeldud toetust. Seetõttu 

analüüsiti eraldi ka aastail 2009–2012 järje

pidevalt toetusi saanud alade hooldust. 

Rannaniitude sidusus
Et oleks võimalik hinnata alade sidususe muu-

tusi aja jooksul, arvutati rannaniitude sidusus 

nii 1950.  aastatel (kasutades majandamise 

infot tollastelt ortofotoplaanidelt) kui ka niitude 

sidusus tänapäeval. Sidusus arvutati nende 

alade kohta, mille majandamise intensiivsus 

oli keskmine või tugev. Sidususe arvutustes 

kasutati kahte meetodit: 1)  Hanski sidususe 

indeksit (Hanski 1994), mis võtab arvesse alade 

suurust ja omavahelist kaugust, ning 2) lähim-

naabrimeetodit, mis arvestab kaugust lähima 

naaberalani (majandatud rannaniiduni). 

Alade sidusust seostati ka majandatud 

rannaniitudele iseloomulike taimeliikide lei-

dumisega. Hinnati sidususe mõju nii ranna-

niitudele omaste peamiselt saliinse vööndi 

liikidele (12 liiki) kui ka rannaniitude supra-

saliinses vööndis kõrgematel aladel kasva

vatele konkurentsiõrnadele liikidele (17 liiki). 

Tulemused  
ja arutelu
Majandamise intensiivsus  
1950. aastatel ja tänapäeva
Alade majandamise intensiivsus tänapäeval 

ja selle võrdlus niitude hooldamisega 1950. 

aastatel näitas, et tänapäeval on rohkem ala-

sid majandamata ehk roostunud või väik-

sema majandamiskoormusega, kui oli 1950. 

aastatel (näide Tahu niidu roostumise kohta 

on toodud joonisel 3).

Kui võrrelda kahte uuritud piirkonda Tahu-

Saunjat ja Matsalu, ilmneb, et roostumine on 

olnud pisut ulatuslikum Matsalu lahe ümbru-

ses. Kuna Tahu-Saunja piirkonnas oli roostiku 

osakaal mõnevõrra suurem ka 1950. aastatel, 

ei saa anda hinnangut, nagu oleks see ala aja 

jooksul suuresti roostunud. Ajaloolise infor-

matsiooni kasutamine võimaldab praegust 

niitude majandamise intensiivsust ja hästi 

majandatud niitude osakaalu vaadelda aja-

loolises kontekstis. Üksnes praegust olukorda 

hinnates võib jääda mulje, et niitude seisund 

on väga halb: niidul kasvavad puud ja põõsad, 

rannas on tihe roomüür. Varasema teabe põh-

jal võib aga selguda, et samalaadne olukord 

on kestnud pikka aega (näiteks Tahu-Saunja 

piirkonnas alal Uisu silm, Matsalu piirkonnas 

Puisest Haeska poole). Samas aitab ajaloolise 

teabe kasutamine hinnata niitude taastamise 

potentsiaali, kuna mõned nüüdseks roostu-

nud niiduosad olid varem majandatud, hõl-

mates ühtse suure, avatud ja sidusa niiduala 

(näiteks Matsalu lahe põhjakaldal Põgari-

Sassi niidust Puiseni, Pagarannast Saastnani). 
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Joonis 3. 
Roostumise 
dünaamika 
Tahu niidul:  
a) 1952. a,  
b) 2012. a 
(rannas on 
täheldatav 
kujunev 
roomüür). 
Punasega on 
tähistatud ala 
piir, rohelise-
ga pilliroog. 
(Jooniste 
kaardialused: 
a) 1952. a  
ortofotoplaan, 
b) 2012. a Eesti 
põhikaart)

Nii saab praegusi rooalasid ja -ribasid vara-

semaga võrreldes anda hinnangu, millised 

alad vajaksid esmajärjekorras taastamist. Kui 

roostik on mingis piirkonnas levinud juba 

pikka aega, nagu nähtub 1950. aastate kaar-

tidelt, võib nende alade taastumine ja taasta-

mine olla keerukam ning võtta kauem aega, 

sest mullastiku omadused on muutunud. 

Seepärast peaks enne alade hooldus- või taas-

tamiseesmärkide püstitamist uurima nende 

ajaloolist tausta, täpsemaid tunnuseid ja 

potentsiaalseid takistavaid tegureid. 

Et saada ülevaadet niitude hooldami-

sest riiklikku toetust saavatel aladel, hinnati 

majandamise intensiivsust eraldi ka neil uuri-

tud niitudel, mis aastail 2007–2012 on saanud 

järjepidevalt poollooduslike koosluste hool-

damise toetust või pindalatoetust. 2007.  a 

valiti algusaastaks seetõttu, et siis algas uus 

maaelu arengukava periood. Uuritud alade 

põhjal suurenes poollooduslike koosluste 

hooldustoetust saanud alade pind ajavahemi-

kul 2007–2012 1311 hektarilt 1647 hektarini ja 

pindalatoetust saanud alade pind 262 hektarilt 

330 hektarini. Seega on toetused kahtlemata 

aidanud rannaniite ulatuslikumalt hooldada. 

Uurimistöö tõi siiski esile ka murekohti.

Uurimistulemused näitavad, et umbes 

60% toetust saanud uuringualadest on hästi 

majandatud. Kui vaadelda piirkondi eraldi, 

ilmneb, et hästi majandatud alade osakaal 

on pisut suurem Matsalu piirkonnas (tabel 1). 

Tegemist võib olla piirkondade olemusliku 

erinevusega: Tahu-Saunja on Matsaluga 

võrreldes märjemate niitude ja suuremate 

roolaamade ala. Võib eeldada, et seetõttu 

on Matsalu piirkonnas veidi kergem saa-

vutada kvaliteetset hooldustulemust ja ka 

roogu kontrolli all hoida. Matsalu piirkonna 

parema hoolduse on kindlasti tinginud ka 

rahvuspargi staatus ja pikaajaline töö heade 

hooldustulemuste nimel. 

Kahjuks selgus, et järjepidevalt toetust saa-

nud aladest, mille olukord võiks nüüdseks olla 
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Toetus Majandamise
intensiivsus

TAHU-SAUNJA MATSALU
ha % üldpinnast ha % üldpinnast

PLK  
(2007–2012)

Hea 199 53 517 65
Vähene 103 27 115 14
Puudub 77 20 163 21

PLK  
(2009–2012)

Hea 288 51 582 65
Vähene 180 31 119 13
Puudub 100 18 193 22

Pindala-toetus  
(sama mõlemal perioodil)

Hea 3 100 146 56
Vähene 0 0 68 26
Puudub 0 0 45 18

hea, on üsna suur osa majandamata (umbes 

20% niitude pindalast) või majandatud vaid 

vähesel määral (samuti umbes 20%). Seega 

on toetust saanud alade hulgas nii ebapiisa-

valt hooldatud rannaniidualasid kui ka ran-

naäärset roostikku. Piirkondi eraldi vaadel-

des paistab silma puuduva hooldusega alade 

samasugune osakaal, kuid vähese hooldusega 

alade pind on Tahu-Saunja piirkonnas ligi-

kaudu kaks korda suurem kui Matsalus. Sama 

suundumus ilmneb mõlemal uuritud ajava-

hemikul (2007–2012, 2009–2012) ja eeldus, et 

lähema perioodi hooldustulemused on vara-

semast paremad, jäi tõestuseta. 

Tulemusi tõlgendades tuleks arvesse 

võtta mõningaid lisaasjaolusid. Tulemuste 

puhul ei ole arvestatud seda, kas osalt aladelt 

on toetus jooksvalt tagasi küsitud. Peale selle 

hõlmas pindalatoetuse andmestik põllumas-

siive, vaikimisi eeldusega, et kogu alale oli 

toetust taotletud (reaalselt see mõnes kohas 

nii ei olnud). Vähesel määral majandatud 

alade osakaal võib olla veidi üle hinnatud 

märja aasta tõttu (2012). Veisekarjad liikusid 

siis pigem kuivematel aladel ja vesisemate 

kohtade karjatamisintensiivsus oli selgelt 

Tabel 1. 
Aastail 2007–2012 ja 2009–2012 järjepidevalt toetust saanud alade majandamise intensiivsus  
Tahu-Saunja ja Matsalu uurimispiirkonnas

väiksem. Samuti võis mõnede alade seisund 

paraneda välitööde, s.o 2012. aasta 1. oktoob-

riks, kuna selleks ajaks nõutakse seaduse-

kohast hooldustulemust. Siiski võib väita, et 

mõnikord on alade hooldamise kvaliteet toe-

tusest hoolimata ebapiisav ning palju enam 

tuleks tähelepanu pöörata kogu toetatava 

niidupindala nõuetekohasele hooldusele.

Rannaniitude ebapiisavale hooldusele 

viitab pilliroo ja muu kõrge taimestiku (üle 

75  cm) ja võsa leidumine. Hästi majandatud 

rannaniidul leidub madalmuruseid piirkondi, 

niit on mosaiikne ja selliste niitude tüüpilised 

taimeliigid on näiteks rand-teeleht (Plantago 
maritima), rand-õisluht (Triglochin mariti-
mum), rannikas (Glaux maritima), tuderluga 

(Juncus gerardii), soomusalss (Eleocharis 
uniglumis), randristik (Trifolium fragiferum), 

maasapp (Centaurium sp.), punane aruhein 

(Festuca rubra), harilik soolarohi (Salicornia 
europaea), rand-soodahein (Suaeda mari-
tima) jt. See loetelu pole loomulikult lõplik; 

rannaniitude eri tüüpidest tingituna on ka 

nende liigiline koosseis erinev, seetõttu ei 

pruugi kõigilt heas seisus rannaniitudelt kõiki 

nimetatud taimeliike leida.
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Majandamise  
intensiivsus ja taimestik
Uurisime ka hooldamise intensiivsuse mõju 

taimestikule. Nagu eeldatud, selgus, et tugeva 

ja keskmise intensiivsusega majandatud nii-

tudel oli hästi majandatud aladele iseloo-

mulike, peamiselt saliinse vööndi taimelii-

kide ohtrus suurem kui hooldamata niitudel 

(joonis  4). Ehkki erinevus tugeva ja vähese 

majandamise vahel oli statistiliselt oluline, 

oli nende liikide ohtrus vähese majanda-

misega aladel siiski veel üsna suur. See näi-

tab, et kasvukoha ebapiisava hoolduse mõju 

avaldub viivitusega ja taimed on võimelised 

püsima ka ebasoodsates tingimustes.

Rannaniitude sidusus
Sidususe uuringu tulemused näitasid, et ran-

naniitude sidusus on tänapäeval tunduvalt 

vähenenud võrreldes 1950. aastate seisuga 

(tänapäeval on alade sidususe keskmine 

väärtus peaaegu viis korda väiksem). See 

tähendab, et alad on väiksemad ja paiknevad 

üksteisest kaugemal; see omakorda rasken-

dab liikide levikut ühelt alalt teisele. Kui on 

vaja otsustada, milliseid niite eelisjärjekorras 

taastada või hooldada, tasuks arvestada, et 

uued niidualad suurendaksid juba hooldata-

vate alade sidusust. Teisisõnu tuleks eelistada 

niite, mis külgnevad majandatud niitudega 

või asuvad nende lähedal: nende taastamise 

tulemusena tekiksid suuremad majandatud 

niidualad või pikem lõik majandatud ranna

Joonis 4. 
Hästi majandatud rannaniitudele iseloomulike taimeliikide (12 liiki) 
keskmine ohtrus ± standardviga eri majandamise intensiivsusega 
niitudel

joont. Uuritud piirkondade puhul annaks 

kujundada näiteks pika lõigu majandatud 

niiduala piki Matsalu lahe lõunakallast. 

Uuriti ka seda, kas alade sidusus väljen-

dub majandatud rannaniidule omaste liikide 

arvus (nii saliinse kui ka suprasaliinse vööndi 

konkurentsiõrnad liigid). Kummagi kasuta-

tud meetodiga (vt „Materjal ja metoodika“) 

ei õnnestunud taimeliikide puhul tõestada, 

et üksteisele lähemal asuvatel aladel oleks 

valitud liikide hulk suurem (joonis  5a). Ei 

õnnestunud leida ka 1950. aastate sidususe ja 

nimetatud liikide arvu vahelist seost. Samas 

võib oletada, et ka rannaniitude puhul tuleb 

arvestada väljasuremisvõlaga nagu poolloo-

duslike koosluste korral (Lindborg ja Eriks-

son 2004, Helm jt 2006). Seega võib suuremat 

Joonis 5.
Majandatud 
rannaniitudele 
iseloomulike 
saliinse vööndi 
liikide hulga 
seos niitude 
tänapäevase 
sidususe (a) 
(Hanski sidu-
suse indeksi 
järgi) ja niidu 
pindalaga (b). 
Tahu-Saunja ja 
Matsalu piir-
konna andmed 
on esitatud 
koos
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liikide väljasuremist eeldada lähitulevikus, 

sest ebasobivaks muutunud keskkonnatingi-

mustele reageerivad taimeliigid viivitusega. 

Samuti võib olla, et uuritud piirkondades pole 

vahemaad niidulaikude vahel veel nii suured 

(60 protsendil juhtudel ei asunud lähim niit 

kaugemal kui 300 m), et see suuresti takistaks 

uuritud liikide levikut. Kuigi valitud taime

liikide arvukuse põhjal ei õnnestunud sidu-

suse olulist mõju näidata, on hooldatud alade 

sidusus ülioluline näiteks kõrele (Bufo cala-
mita), kuna see liik ei suuda läbida majanda-

mata (kõrge taimestikuga, roostunud) alasid 

(Denton ja Beebee 1994). 

Peale sidususe võivad liikide leidumist 

Peamised järeldused ja soovitused
 	Kõige traditsioonilisem rannaniitude hooldusvõte on karjatamine, kuid iseloomulike taimeliikide 
püsimiseks sobib ka niitmine (koos niite äraveoga) või mõlemad koos; sobivaim hooldusviis oleneb niidu 
omadustest ja kaitse-eesmärkidest. Hooldusvõttena oli niitmist rakendatud vaid vähestel aladel, nimelt 
kuuel, neist paaril kombinatsioonis karjatamisega. Olulisim on, et tagataks hooldatavate alade piisav 
majandamiskoormus, näiteks sageli on ebapiisava hoolduse põhjuseks liiga vähene loomade hulk niidul. 
Kui niit on suur, siis võib seda aedadega jaotada väiksemateks osadeks, vältimaks loomade viibimist 
vaid väikestel neile meelepärastel niiduosadel. Sageli oli niitude rannajoonel roomüür, mis tuleks 
eemaldada, et tagada kogu ala terviklik hooldus.

 	Hästi majandatud niidul leidub madalmuruseid alasid, niit on mosaiikne ning seal kasvab hästi 
majandatud niitudele omaseid taimeliike, nagu rand-teeleht (Plantago maritima), rand-õisluht (Triglochin 
maritimum), rannikas (Glaux maritima), tuderluga (Juncus gerardii), soomusalss (Eleocharis uniglumis), 
randristik (Trifolium fragiferum), maasapp (Centaurium sp.), punane aruhein (Festuca rubra), harilik 
soolarohi (Salicornia europaea), rand-soodahein (Suaeda maritima) jt. Kuna rannaniite on eri tüüpi, ei 
pruugi hästi majandatud niidul leiduda kõiki nimetatud taimeliike. Koosluse halba seisundit näitab pilliroo 
ja teiste kõrgekasvuliste taimeliikide (üle 75 cm) arvukas leidumine, samuti tugev kulukiht.

 	Niitude sidusus on võrreldes 1950. aastatega tunduvalt vähenenud. Eelistatavalt tuleks hooldada ja 
taastada selliseid niite, mida majandades kujunevad suuremad majandatud niidualad ja/või suurema 
sidususega alade rühmad, sest need pakuvad sobivaid elupaiku suuremale hulgale liikidele; samuti 
tagab selline valik liikide parema levimise. Seega tuleks esmajärjekorras taastada majandatavate 
niitudega piirnevaid alasid. 

 	Hooldustoetus on niitude säilimise seisukohast väga oluline, sestap tuleks niitude majandamist kindlasti 
ka edaspidi toetada. Samas näitavad tulemused, et pindalalt üsna suur osa järjepidevalt toetust saanud 
niitudest on majandatud kas ebapiisavalt või jäetud üldse majandamata. Seetõttu on soovitatav tõhustada 
kontrolliviise, et tagada alade piisav majandamiskoormus kogu toetust saanud pindala ulatuses.  

 	Et parandada niitude seisundit, tasuks kõigepealt pöörata tähelepanu neile aladele, mida on viimasel ajal 
järjepidevalt majandatud. Hooldamisotsuseid tehes on otstarbekas uurida ajaloolist kaardimaterjali, sest nii 
saab hinnata konkreetse paiga maastiku muutusi ning taastamist soodustavaid ja takistavaid tegureid.

mõjutada erisugused niidu tunnused, näi-

teks pindala, heterogeensus, majandamise 

järjepidevus jt. Pindala mõju hinnates selgus, 

et suurematel niitudel leidub enam majanda-

tud niitudele omaseid saliinse vööndi taime-

liike (joonis 5b). Oluline seos ilmnes ka siis, 

kui saliinse vööndi ja suprasaliinse vööndi 

konkurentsiõrnu liike analüüsiti koos. Suu-

remad alad võivad olla heterogeensemad, 

pakkudes liikidele mitmekesiseid kasvukohti 

(Öster  jt 2007). Nendest tulemustest nähtub, 

et looduskaitse seisukohast on tähtis hool-

dada ja taastada suuremaid niite, sest see 

suurendab ka naabruses paiknevate alade 

sidusust. 
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Niidurüdi 
foto: Mati Kose
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Kokkuvõte 
On üldteada, et Eestis on enamik loopealseid 

ja suur osa rannaniite majandamata. Loo-

pealsete ja rannaniitude seisundit ja elus

tikku käsitlevate uuringute tulemusena sel-

gus, et ka majandatud aladel pole koosluste 

seisund neile omaste liikide säilimiseks alati 

optimaalne. Nii on hooldatavad rannaniidud 

ja loopealsed sageli pindalalt liiga väikesed, 

et pakkuda sobivaid mikroelupaiku mitme-

sugustele liikidele ja organismirühmadele. 

Probleeme põhjustab ka asjaolu, et hoolda-

tavad alad on tihti liiga kitsad. See ilmneb 

nii rannaniitude kui ka pärandkoosluste 

jäänukfragmentide – põlluservade puhul. 

Rannaniidud piirnevad sageli kurvitsalisi 

peletavate männikultuuride või võsaga ning 

on killustunud puudetukkade, põõsastike 

ja rooribade tõttu. Sellised rohumaad ei 

paku kvaliteetset elupaika meie ohustatud 

niidukahlajatele, s.o tutkale, niidurüdile ja 

mustsaba-viglele, kelle arvukus on endi-

selt madalseisus või kahaneb veelgi. Peale 

selle on suuremad, laiemad rannaniidud ka 

kahepaiksete eelistatud sigimispaik ning 

konkurentsiõrnade niidutaimede kasvukoht. 

Laiemates põlluservades, s.o niiduelustiku 

refuugiumides, elutseb aga märksa enam 

kimalaseliike kui kitsamatel põlluveertel. 

Kuigi Saaremaa ja Muhumaa loopealsed 

on siiani veel suhteliselt sidusad, võimaldades 

liikidel ühelt alalt teisele liikuda, ei saa seda 

öelda meie rannaniitude kohta, mille sidu-

sus on 1950.  aastatega võrreldes vähenenud 

keskmiselt viis korda. Selleks et rannaniitude 

isoleeritust vähendada ja loopealsete sidusust 

hoida, tuleb hooldatavaid alasid laiendada 

ning esmajärjekorras taastada juba majan-

datavate alade läheduses paiknevaid rohu-

maid. Loopealsete puhul on vajalik taastada 

alasid rühmiti, et säiliksid lähestikku asuvad 

ühendatud rohumaakogumid. Neid looalasid, 

mida ei karjatata, tuleks aga teatud aja, näi-

teks viie aasta tagant võsast puhastada, et 

elupaigalaigud ei metsastuks. Nii säilib maas-

tiku mosaiiksus ja mitmekesisus, samas on eri 

liikidele tagatud võimalus levida. 

Selleks et meie loopealsed ja rannaniidud 

pakuksid neile kooslustele omastele liikidele – 

taimedele, päevaliblikatele, lindudele ja kahe-

paiksetele – kvaliteetseid elupaiku, on käsi-

raamatus antud praktilisi soovitusi, kuidas 

neid alasid taastada ja hooldada. Rannaniidu 

kahlajate ja kahepaiksete, aga ka taimestiku 

huvides on suurendada ja laiendada niiduala-

sid ning taastada alade avatus. Samuti tuleks 

suurendada karjatamiskoormust ja paran-

dada veerežiimi. Pidades silmas loopealsete 

putukafaunat (päevaliblikad ja kimalased) 

ning nende toidutaimede liigirikkuse säili-

mist, soovitatakse loopealseid majandada 

mõõdukalt, rõhutades osalise karjatamise, 

vaheaastate jms majandamisvõtete tähtsust.




