
fo
t. 

G
rz

eg
or

z L
eś

ni
ew

sk
i



WYSTĘPOWANIE DUŻYCH 
DRAPIEŻNIKÓW 
W OTULINIE 
BIESZCZADZKIEGO PARKU 
NARODOWEGO

Robert W. Mysłajek
Agnieszka Sergiel
Nuria Selva

1



DUŻE DRAPIEŻNIKI304

Wstęp
Spośród ssaków drapieżnych występujących w  Karpa-

tach niedźwiedź brunatny Ursus arctos, wilk szary Canis 
lupus, ryś eurazjatycki Lynx lynx i  żbik europejski Felis 
silvestris zaliczane są do grona gatunków flagowych (Okar-
ma 2003), czyli takich, które ze względu na swoją rozpo-
znawalność w społeczeństwie stać się mogą regionalnymi 
symbolami ochrony przyrody (Simberloff 1998). Co więcej, 
drapieżniki te są kluczowymi elementami ekosystemów, 
istotnie wpływającymi na inne gatunki zarówno bezpo-
średnio – poprzez drapieżnictwo, jak i pośrednio – modyfi-
kując behawior zwierząt, na które polują (Ripple i in. 2014). 
Obecność drapieżników ma także duże znaczenie w  pro-
cesie tworzenia obszarów chronionych. Przykładem mogą 
być tu specjalne obszary ochrony siedlisk Natura 2000, dla 
których niedźwiedź brunatny, wilk szary i ryś eurazjatycki 
są gatunkami wyznacznikowymi, przy czym dwa pierwsze 
mają status gatunków priorytetowych (Rozporządzenie 
2010; Diserens i in. 2017). 

Terytoria rodzinne lub areały osobnicze dużych ssaków 
drapieżnych są nierzadko znacznie większe od powierzch-
ni obszarów chronionych (Chundawat i  in. 2016). Z  tego 
względu śmiertelność tych gatunków w obrębie obszarów 
chronionych jest w dużym stopniu zależna od kłusownic-
twa i  polowań poza ich granicami (Woodroffe, Gisnberg 
1998; Loveridge i  in. 2007; Balme i  in. 2010). Tworzenie 
rozległych i  dobrze połączonych obszarów chronionych 
sprzyja przetrwaniu dużych drapieżników (Di Minin i  in. 

2013; Müller i  in. 2014; Havmøller i  in. 2019). Ułatwia 
również zarządzanie populacjami gatunków stanowiących 
bazę pokarmową drapieżników, bez których ich przetrwa-
nie jest niemożliwe (Wolf, Ripple 2016). Dodatkowym 
atutem takiego podejścia jest łatwiejsze regulowanie kwe-
stii zarządzania siedliskami drapieżników i skuteczniejsza 
eliminacja zagrożeń, w  tym tych wynikających z  praktyk 
związanych z gospodarką leśną i łowiecką (Rozylowicz i in. 
2011; Affek i in. 2017; Selva i in. 2017).

Charakterystyka populacji na 
obszarze Bieszczadów

Niedźwiedź brunatny

Niedźwiedzie brunatne (fot. 1) występujące w  Polsce 
stanowią niewielki fragment populacji karpackiej, której 
liczebność szacowana jest na ponad 7000 osobników (Cha-
pron i  in. 2014). Populacja ta zasiedla całe Karpaty, jed-
nak jej zasięg nie jest ciągły. Izolacja pomiędzy zachodnią 
i wschodnią subpopulacją karpacką, spowodowana antro-
pogeniczną fragmentacją siedlisk, znajduje odzwierciedle-
nie w  ich obecnym zróżnicowaniu genetycznym (Straka 
i in. 2012), a przepływ genów z Karpat Zachodnich w Biesz-
czady, głównie w linii męskiej, został wykryty stosunkowo 
niedawno (Matosiuk i in. 2019). Dyspersja z zachodniego 

Fot. 1. Niedźwiedź brunatny Ursus arctos; fot. Grzegorz Leśniewski
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segmentu populacji (Tatry) do wschodniej części ma miej-
sce okazjonalnie, co zostało udokumentowane dzięki bada-
niom telemetrycznym (Bartoń i in. 2019). Liczebność tego 
gatunku w polskich Karpatach w latach 2014–2017 oszaco-
wano na 99–166 osobników, z których ok. 80% jest trans-
granicznych, tj. ich areały osobnicze obejmują więcej niż 
jeden kraj (Species Report 2019). W ramach monitoringu 
genetycznego przeprowadzonego w Bieszczadach w 2010 r. 
zidentyfikowano 55 osobników, w stosunku płci 1:1 (Selva 
i  in. 2011). Inne badania, prowadzone na przestrzeni kil-
ku lat, sugerują, że obszar Bieszczadów jest zamieszkiwany 
przez 48–111 osobników (Śmietana i in. 2014).

Niedźwiedź nie jest gatunkiem terytorialnym i  wyma-
ga dużych obszarów odpowiednich siedlisk. Jako przykład 
może posłużyć przypadek dorosłego samca wyposażonego 
w  obrożę telemetryczną, który w  ciągu dziewięciu mie-
sięcy w 2015 r. odwiedził sześć nadleśnictw, Bieszczadzki 
Park Narodowy i  Słowację (Instytut Ochrony Przyrody 
PAN i Tatrzański Park Narodowy, dane niepublikowane). 
Badania telemetryczne prowadzone w Bieszczadach wyka-
zują areały osobnicze o powierzchni między 83 a 470 km2 
(Śmietana 2015). Zasadniczo gatunek ten preferuje więk-
sze kompleksy leśne, które dostarczają obfitych zasobów 
pokarmowych i  w  których ingerencja człowieka jest mi-
nimalna (Fernández i in. 2012). Wyższe zagęszczenie dróg 
i większe zaludnienie mają negatywny wpływ na obecność 
i  przemieszczanie się niedźwiedzi (Fernández i  in. 2012; 
Ziółkowska i in. 2016). Większa liczba osiedli ludzkich ne-
gatywnie wpływa także na rozrodczość gatunku. Duże nie-
pofragmentowane płaty naturalnego siedliska odgrywają 
kluczową rolę w podtrzymywaniu zdolności gatunków do 
przemieszczania się, szczególnie tych z  dużymi wymaga-
niami przestrzennymi i wrażliwych na zakłócenia ze stro-
ny człowieka, jak niedźwiedź brunatny. Tereny położone 
z  dala od dróg są obszarami o  wysokiej jakości siedliska 
i niezwykle ważnymi dla niedźwiedzi. W Bieszczadach zi-
dentyfikowano tylko 12 obszarów położonych w odległo-
ści co najmniej 500 m od najbliższej drogi i o powierzch-
ni większej niż 4 km2 (Selva i in. 2011). Biorąc pod uwagę 
obecne tempo budowy dróg leśnych, wiele z  tych siedlisk 
mogło już do tej pory zaniknąć.

Czas snu zimowego jest szczególnie wrażliwym okresem 
w cyklu rocznym niedźwiedzi, zwłaszcza dla samic rodzą-
cych wówczas młode. Pomimo, że gawry są często lokalizo-
wane na dużych wysokościach i w trudno dostępnych miej-
scach, rosnąca liczba dróg i szlaków w Bieszczadach (Affek 
i  in. 2017) zwiększyła prawdopodobieństwo zakłóceń zi-
mowania niedźwiedzi ze strony człowieka. Te zakłócenia 
mogą spowodować porzucenie młodych, a także zwiększyć 
ryzyko ataków na ludzi. Sytuację pogarsza fakt, że w Biesz-
czadach nie wyznacza się stref ochronnych wokół gawr, 
mimo wniosków ze strony naukowców i osób zajmujących 
się ochroną przyrody. Większość gawr w Bieszczadach jest 
lokalizowanych na wysokości ok. 550 m n.p.m. i znajduje 
się w  wypróchniałych pniach, wykrotach czy wywrotach, 
co oznacza, że są one związane z martwym drewnem (Jaku-
biec i in. 2009). Starodrzewy z dużymi dziuplami, szczegól-
nie jodłowe, są często wykorzystywane przez niedźwiedzie 
i używane ponownie w kolejnych latach (Pirga, Polakiewicz 
2019). Obszary sąsiadujące z Bieszczadzkim Parkiem Na-

rodowym, np. w rejonie Dwernika w Nadleśnictwie Luto-
wiska, są odpowiednimi obszarami zimowania, ale, nieste-
ty, nie są chronione. Duża intensywność gospodarki leśnej, 
w tym wyrąb starych jodeł i prace leśne w sąsiedztwie gawr, 
zmniejsza liczbę siedlisk odpowiednich do zimowania 
i rozrodu niedźwiedzi w Bieszczadach.

Niedźwiedzie są wszystkożerne, jednak rośliny stano-
wią najważniejszą część ich diety (Bojarska, Selva 2012). 
W  Bieszczadach typowym pokarmem tych drapieżni-
ków jest bukiew (owoce buka zwyczajnego Fagus sylvati-
ca), jagody borówki czarnej Vaccinium myrtillus i  owoce 
z  opuszczonych sadów (Gula, Frąckowiak 2000; Bojarska 
2014). Padlina ssaków kopytnych, głównie ofiar wilków, 
jest ważnym źródłem pokarmu w okresie po wybudzeniu 
ze snu zimowego. W związku ze wzrostem intensywności 
dokarmiania kopytnych w  ostatnich dekadach, obserwu-
je się zmiany w diecie niedźwiedzi. Karma dla kopytnych 
wykorzystywana jest także przez niedźwiedzie, które nie są 
gatunkiem docelowym dokarmiania. Ma to poważne kon-
sekwencje zarówno dla zwierząt, jak i dla funkcjonowania 
całego ekosystemu (Selva i  in. 2014). Niektóre nadleśnic-
twa wykładają rocznie do 2,5 t pokarmu na km2. Liczba 
karmisk dla kopytnych jest w  Bieszczadach bardzo duża  
(14 karmisk na 100 km2), podobnie jak w krajach o bardzo 
dużej intensywności dokarmiania, np. w  Słowenii (Selva 
i  in. 2017). Pokarm pochodzenia antropogenicznego był 
obecny w ponad 80% prób kału zbieranego zimą i w po-
nad 60% prób zbieranych wiosną (Bojarska 2014). Podobny 
udział stwierdzono w sąsiadujących Połoninach na Słowa-
cji w okresie trwania pokrywy śnieżnej (Štofík i in. 2016). 
To sztuczne źródło pokarmu istotnie wpłynęło na prze-
mieszczanie się i sen zimowy niedźwiedzi (Selva i in. 2017; 
Bojarska i in. 2019). Niedźwiedzie bardzo często odwiedza-
ją miejsca dokarmiania, szczególnie zimą, kontrolując je, 
nawet jeśli nie ma w nich pokarmu. Ta zmiana w natural-
nym zachowaniu może być interpretowana jako oznaka de-
gradacji ich środowiska (Selva i in. 2017). Przypadki habi-
tuacji i warunkowania niedźwiedzi brunatnych pokarmem 
antropogenicznym znane są z całego zasięgu tego gatunku. 
Ich liczba w Tatrach została wyraźnie zmniejszona dzięki 
wprowadzeniu w ostatniej dekadzie XX w. właściwego za-
gospodarowania odpadków, odstraszania, warunkowania 
awersyjnego i monitorowania niedźwiedzi problemowych, 
a także protokołów interwencji. Natomiast w Bieszczadach 
w ostatnich latach nastąpiło istotne nasilenie tego zjawiska, 
a odpowiednie strategie prewencji i interwencji nie zostały 
dotychczas wdrożone.

Wilk szary

Wilki występujące w  Bieszczadach są częścią karpac-
kiej populacji tego gatunku (fot. 2), odróżniającej się pod 
względem genetycznym od populacji nizinnej (Czarnom-
ska i in. 2013; Hulva i in. 2018; Szewczyk i in. 2019). Dys-
persje wilków z Karpat na niziny oraz wilków z nizin do 
Karpat rejestrowane są rzadko (Hulva i in. 2018; Szewczyk 
i in. 2019), co wiązane jest z obecnością antropogenicznych 
barier – głównie z  intensywną zabudową oraz rozwojem 
infrastruktury transportowej w  paśmie karpackich pogó-
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rzy – utrudniających przemieszczanie się zwierząt (Jędrze-
jewski i in. 2005; Huck i in. 2010; 2011). W obrębie samych 
Bieszczadów, a szerzej także całych Karpat, dyspersja wil-
ków jest znacznie łatwiejsza (Gula i in. 2009; Pirga 2018), 
co wynika ze stosunkowo dużej przydatności siedlisk dla 
tego gatunku w całym tym masywie górskim (Jędrzejewski 
i in. 2008; Huck i in. 2011).

Wilki to drapieżniki żyjące w grupach rodzinnych użyt-
kujących rozległe terytoria (Mech, Boitani 2003). W Biesz-
czadach wielkość terytoriów wilczych grup rodzinnych, 
szacowana różnymi metodami, w tym za pomocą teleme-
trii, wynosiła ok. 300 km2 (Pirga 2018). W Bieszczadzkim 
Parku Narodowym i  jego otulinie wielkość grup rodzin-
nych wilków w  latach 1991–1995, czyli w  okresie, gdy 
gatunek ten był poddany presji łowieckiej, wynosiła od 2 
do 10 osobników (Śmietana, Wajda 1997). Natomiast w la-
tach 2006–2018 wielkości grup rodzinnych liczyły od 3 do 
17 osobników (Pirga 2018). Na tym obszarze średnie za-
gęszczenie populacji wilka w  latach 1991–1995 wynosiło 
5,1 oraz 3,3 osobników na 100 km2, odpowiednio na po-
czątku i na końcu zimy (Śmietana, Wajda 1997), a spadek 
liczebności populacji w trakcie zimy – wynoszący średnio 
29% – związany był w dużej mierze z presją myśliwych na 
ten gatunek wokół parku narodowego (Śmietana, Wajda 
1997). W latach 2006–2018 średnie zagęszczenie populacji 
wilka oceniano na 3,1–4,2 na 100 km2 (Pirga 2018). Z kolei 
średnie zagęszczenie populacji wilka w Bieszczadach uzy-
skane metodami genetycznymi oceniono na 9,2 osobnika 
na 100 km2 w sezonie 2017/2018 (Śmietana 2019).  

Dane na temat rozrodu wilków w Bieszczadach są wy-
rywkowe. W  latach 1991–1995 średnia liczba szczeniąt 
w grupie rodzinnej wiosną szacowana była na 6,3 – war-
tość ta podana jednak tylko na podstawie trzech obserwa-
cji (Śmietana, Wajda 1997). Z kolei w Bieszczadzkim Parku 
Narodowym w 2017 r. obserwowano 6 szczeniąt w jednej 
z tamtejszych wilczych grup rodzinnych (Pirga 2018).  

Wilki są drapieżnikami polującymi głównie na ssaki 
kopytne, swoją dietę mogą jednak uzupełniać mniejszy-
mi dzikimi ssakami, zwierzętami gospodarskimi oraz pa-
dliną (Jędrzejewski i  in. 2012). W Bieszczadach, w  latach 
1986–1988, jeleniowate Cervidae stanowiły 55,4% składu 
pokarmu wilków, dziki europejskie Sus scrofa 10,9%, a za-
jące szaraki Lepus europaeus – 0,1%, ale znaczący udział 
(32,7%) miała padlina zwierząt hodowlanych wykłada-
na jako zanęta przy ambonach łowieckich (Leśniewicz, 
Perzanowski 1989). Podobne wyniki uzyskano w  latach 
1989–1992, według których jeleniowate stanowiły 90,8% 
biomasy pokarmu wiosną, 96% – latem, 85,3% – jesienią 
i 64,9% – zimą. Z kolei dziki miały większy udział jedynie 
zimą (17,4%), podczas gdy w pozostałych porach roku ich 
udział nie przekraczał 5,7%. Pozostałe gatunki dzikich ssa-
ków (zając, kret europejski Talpa europea, drobne gryzonie) 
zjadane były sporadycznie. W tym okresie padlina zwierząt 
hodowlanych (bydło i konie) była znaczącym składnikiem 
pokarmu wilków jesienią (12%) i zimą (13,4%), natomiast 
owce zjadane były niemal w  każdej porze roku, jednak 
ich udział nie przekraczał 2,5% (Śmietana, Klimek 1993). 
W większości prac wskazywano, że spośród jeleniowatych 

Fot. 2. Wilk szary Canis lupus; fot. Zenon Wojtas



OTULINA BIESZCZADZKIEGO PARKU NARODOWEGO 307

w Bieszczadach wilki zabijały najczęściej jelenie szlachetne 
Cervus elaphus, a znacznie rzadziej sarny europejskie Ca-
preolus capreolus (Śmietana, Klimek 1993; Śmietana 2005; 
Jędrzejewski i in. 2012). Jednak ostatnie analizy, wykonane 
w  latach 2013–2014, wskazały na większy udział sarny – 
47% biomasy pokarmu i dzika – 44,1%, natomiast niewielki 
jelenia – 3,7% (Gorzelewska i in. 2017).

W  latach 1991–1995, gdy wilk był gatunkiem łownym, 
legalne odstrzały były najważniejszym czynnikiem śmiertel-
ności w  bieszczadzkiej populacji wilka (86% zarejestrowa-
nych martwych osobników), kolejne 9% osobników ginęło 
z  przyczyn naturalnych (konflikty pomiędzy wilkami, nie-
dożywienie i choroby), a za śmierć 5% odpowiedzialni byli 
kłusownicy, zarówno posługujący się bronią palną, jak i za-
kładający wnyki (Śmietana, Wajda 1997). Po objęciu wilka 
ochroną, istotnym czynnikiem śmiertelności tego gatunku 
w Bieszczadach stały się nielegalne odstrzały (Gula 2008a). 
Na tym obszarze wilki giną także w  kolizjach z  pojazda-
mi oraz z przyczyn naturalnych – z powodu chorób i walk 
między osobnikami. Ważnym polem konfliktu między wil-
kiem a człowiekiem są szkody wyrządzane przez ten gatu-
nek wśród zwierząt gospodarskich (Gula 2008b). Kwestia 
szkód w  inwentarzu jest czynnikiem osłabiającym akcep-
tację ochrony tego gatunku w regionie przez część lokalnej 
społeczności (Gosling i in. 2019), mimo że straty są rekom-
pensowane przez Skarb Państwa, a rolnicy uzyskują pomoc 
zarówno ze strony Regionalnej Dyrekcji Ochrony Środowi-
ska w Rzeszowie, jak i organizacji pozarządowych (Śmieta-
na 2002; 2012). Kolejnym aspektem koegzystencji wilków 

i  ludzi w  Bieszczadach jest ich habituacja i  uwarunkowa-
nie pokarmowe. Problem ten jest związany z dostępnością 
pokarmu pochodzenia antropogenicznego, w  tym padliny 
zwierząt gospodarskich, odpadków domowych, a także od-
padów mięsnych na nęciskach przy ambonach łowieckich 
i czatowniach fotograficznych (Pirga 2018; Nowak, Mysłajek 
2019). Habituacja drapieżników może prowadzić do przy-
padków pogryzień ludzi przez wilki, jak to miało miejsce 
w Bieszczadach w 2018 r. (Nowak, Mysłajek 2019).

Ryś eurazjatycki

Podobnie jak w  przypadku wilka, pod względem gene-
tycznym karpacka populacja rysia (fot. 3) jest odrębna od 
populacji nizinnej (Ratkiewicz i  in. 2014), a na słaby prze-
pływ genów pomiędzy nimi wpływ może mieć obecność 
antropogenicznych barier (Huck i in. 2010). Rysie są daleko 
bardziej selektywne pod kątem wyboru siedlisk niż wilki, 
a ich występowanie, ale także dyspersja, są determinowane 
obecnością lasów (Schmidt 1998; Niedziałkowska i in. 2006).

Rysie są samotnikami, użytkującymi rozległe areały 
osobnicze. Dorosłe samce żyją w  pojedynkę, natomiast 
rozmnażające się dorosłe samice po urodzeniu kociąt prze-
bywają z nimi aż do ich dyspersji, następującej zazwyczaj 
w drugim roku życia młodych (Schmidt i in. 1997; Schmidt 
1998). Wielkości areałów osobniczych bieszczadzkich rysi 
w  latach 1999–2004, oceniona za pomocą telemetrii, wy-
niosła 199 km2 dla samca oraz 124 i  190 km2 dla dwóch  

Fot. 3. Ryś euroazjatycki Lynx lynx; fot. Grzegorz Leśniewski
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samic (Okarma i in. 2007). W latach 1999–2000 zagęszcze-
nie populacji rysia w Bieszczadach szacowano na 1,9 osob-
nika na 100 km2, gdy uwzględnia się wyłącznie dorosłe ry-
sie oraz 3 osobniki na 100 km2, gdy weźmie się pod uwagę 
osobniki dorosłe i  młode (Śmietana 2000). Z  kolei anali-
za danych z  lat 2014–2018 wskazuje, że w Bieszczadzkim 
Parku Narodowym i  jego otulinie zagęszczenie populacji 
rysia wynosiło odpowiednio 1,3 osobnika na 100 km2 – 
uwzględniając tylko dorosłe zwierzęta oraz 2,4 osobnika na 
100 km2 – dorosłe i młode (Pirga 2018). Wyrywkowe dane 
na temat rozrodu wskazują, że samice wychowują zazwy-
czaj 2–3 kocięta (Pirga 2018).

Rysie są typowymi mięsożercami, odżywiającymi się 
upolowanymi przez siebie zwierzętami, wśród których naj-
częstsza jest sarna (Jędrzejewski i in. 1993). Nieliczne dane 
z  Bieszczadów pokazują podobny wzorzec drapieżnictwa. 
Tutejsze rysie najczęściej polują na sarny – bez względu na 
ich wiek i płeć (Śmietana 2000), a  spośród jeleni wybiera-
ją osobniki młodociane (Okarma 1983; Śmietana 2000). 
Wśród ich ofiar notowano tu również dziki (Śmietana 2000). 

Zmniejszenie liczebności preferowanej przez rysie ofia-
ry, czyli sarny, wpływa na użytkowanie przestrzeni przez 
rysie – zwiększa się długość ich dobowych wędrówek i po-
większają areały osobnicze, a  w  konsekwencji zmniejsza 
się zagęszczenie populacji (Schmidt 2008). Ze względu 
na ochronę populacji rysia sugerowano nawet całkowite 
wstrzymanie odstrzałów sarny w  Bieszczadach (Śmietana 
2000). Ogromne znaczenie dla sukcesu łowieckiego rysi 
ma struktura lasów – sprzyja im obecność powalonych 
drzew i wykrotów ułatwiających podkradanie się do ofiar. 
Podobnie jest z miejscami odpoczynku, na które wybierają 
fragmenty lasu z  młodnikami i  gęstym podrostem (Pod-
górski i  in. 2008). Intensywna gospodarka leśna związana 
z  upraszczaniem struktury przestrzennej lasu jest uważa-
na za jedno z poważniejszych zagrożeń dla populacji rysia 
(Schmidt i in. 2007). 

Konflikty rysi z  gospodarką człowieka są nieliczne. Te 
skryte drapieżniki są bardzo rzadko obserwowane przez lu-
dzi, a ich drapieżnictwo na zwierzętach gospodarskich jest 
sporadyczne.

Żbik europejski

Żbiki europejskie (fot. 4), pierwotnie zasiedlające cały 
kraj (Wolsan, Okarma 2002), obecnie występują wyłącznie 
we wschodniej części polskich Karpat (Okarma i in. 2002; 
Zwijacz-Kozica i  in. 2017). Ich najcenniejszym krajowym 
refugium są Bieszczady i Pogórze Przemyskie (Okarma i in. 
2002), stanowiące północny skraj karpackiej ostoi gatunku 
(Mattucci i in. 2016). 

Polska populacja żbika jest bardzo słabo zbadana, a do-
tychczasowe dane opierają się głównie na analizach ankiet 
(Jamrozy 1994; Okarma i in. 2002). Wyrywkowe informa-
cje z Bieszczadzkiego Parku Narodowego wskazują na za-
gęszczenie populacji rzędu 0,5 osobnika na 10 km2 (Pirga 
2018), co jest wartością większą niż w  sąsiednich Karpa-
tach Ukraińskich, gdzie zagęszczenie oceniano na 0,2–0,35 
osobnika na 10 km2 (Bashta, Potish 2005). Żbiki użytkują 
stosunkowo duże, jak na swoją masę ciała, areały osobni-
cze. Na Węgrzech ich powierzchnia wynosiła od 4,7 do 
19,5 km2 (Birò i in. 2004), podczas gdy w Bieszczadach are-
ał śledzonego telemetrycznie samca obejmował 23 km2 (Pi-
rga 2018). Brak jest szczegółowych informacji o rozrodzie 
żbików w warunkach naturalnych w Polsce. Dane z hodow-
li wskazują, że średnia wielkość miotu wynosi 3,7 kociąt 
(zakres od 1 do 6) (Ruiz-Olmo i in. 2018).

Żbiki preferują zróżnicowane wiekowo lasy z  gęstym 
podszytem i  obecnością powalonych drzew i  wykrotów, 
służących im za ukrycie oraz miejsca zdobywania pokarmu 
(Jerosch i in. 2010; Pirga 2018). Ich dieta składa się głównie 
z  gryzoni, uzupełnianych ptakami i  zajęczakami (Tryja-

Fot. 4. Żbik europejski Felis silvestris, fot. Zenon Wojtas
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nowski i in. 2002; Birò i in. 2005; Apostolico i in. 2016) oraz 
padliną, np. pozostałościami ofiar wilków (Pirga 2018). 

W niektórych populacjach – szczególnie mało licznych 
i  izolowanych – za istotne zagrożenie dla żbików euro-
pejskich uważa się ich krzyżowanie z  kotami domowymi 
F. silvestris catus (Pierpaoli i in. 2003). Jednak badania w po-
pulacjach liczniejszych wskazują na niski poziom krzyżo-
wania się żbików i kotów domowych, mimo ich współwy-
stępowania na danym terenie (Beugin i in. 2016; Steyer i in. 
2016; 2018). Za znacznie większe zagrożenia dla przetrwa-
nia gatunku uważa się uproszczenia struktury gatunkowej 
i wiekowej drzewostanów oraz usuwanie powalonych drzew 
i wykrotów (Wolsan, Okarma 2002; Jerosch i in. 2010).

Wpływ powiększenia parku na 
zachowanie populacji flagowych 
ssaków drapieżnych

Ze względu na ogromne wymagania przestrzenne du-
żych ssaków drapieżnych ich ochrona w obrębie relatywnie 
niewielkich polskich parków narodowych jest niezmiernie 
trudna. Doskonałym tego przykładem jest właśnie Biesz-
czadzki Park Narodowy, liczący zaledwie 292 km2, czyli 
mniej więcej tyle, ile zajmuje terytorium jednej bieszczadz-
kiej grupy rodzinnej wilków (Pirga 2018) czy też dwóch 
areałów osobniczych lokalnych rysi (Okarma i in. 2007) – 
notabene gatunku herbowego parku. 

W  trakcie wyznaczania granic obszarów chronionych 
współcześnie zaleca się uwzględnianie preferencji środo-
wiskowych oraz wzorców przemieszczania się zwierząt 
(Caro, Berger 2019). Tymczasem Bieszczadzki Park Naro-
dowy w swym obecnym kształcie obejmuje głównie wyższe 
partie Bieszczadów Wysokich, a  niższe partie gór, w  tym 
rozległe doliny rzeczne, ważne z punktu widzenia samych 
drapieżników (Pirga 2018), jak też ich potencjalnych ofiar 
(Kropil i  in. 2015), nie są tu adekwatnie reprezentowane. 
Ochrona niższych partii gór ma ogromne znaczenie dla 
utrzymania populacji ssaków kopytnych. Badania teleme-
tryczne prowadzone w słowackiej części Karpat wskazują 
na sezonowe migracje części jeleni z wyższych partii w do-
liny, gdzie przebywają w  trakcie zimy (Kropil i  in. 2015). 
W tym czasie są tam jednak narażone na zwiększoną presję 
ze strony myśliwych.

Kolejnym ważnym aspektem ochrony lasów w niższych 
partiach gór jest pionowe rozmieszczenie gawr niedźwie-
dzi. Badania Jakubca i Zyśk-Gorczyńskiej (2012) wykaza-
ły, że niemal połowa gawr w  Bieszczadach jest położona 
pomiędzy 500 a 800 m n.p.m. Bez odpowiedniej ochrony 
niedźwiedzie w  takich gawrach są narażone na niepoko-
jenie, np. spowodowane prowadzeniem wycinki i  zryw-
ki drzew w  lasach gospodarczych. Powiększenie Parku 
zmniejszyłoby wpływ antropogenicznych źródeł niepoko-
jenia zwierząt, a samo ograniczenie gospodarki leśnej skut-
kowałoby zachowaniem siedlisk i  starodrzewów, koniecz-
nych dla spokojnego zimowania i  rozrodu niedźwiedzi 
(Pirga, Polakiewicz 2019). Może to mieć także duże znacze-
nie w kontekście postępujących zmian klimatu z krótszymi 
okresami pokrywy śnieżnej, a  co za tym idzie – łatwiej-

szym dostępem ludzi do siedlisk m.in. samic z młodymi we 
wrażliwym okresie snu zimowego, skutkującym nie tylko 
ryzykiem niepokojenia i utraty potomstwa, ale także ataku 
niepokojonych zwierząt na człowieka.

Bieszczadzki Park Narodowy otoczony jest lasami podda-
nymi oddziaływaniu intensywnej gospodarki leśnej. W po-
równaniu z  nielicznymi już płatami lasów o  charakterze 
naturalnym (Jaworski i in. 2002; Kucharzyk 2008) w lasach 
gospodarczych struktura wiekowa, gatunkowa i przestrzen-
na drzewostanów ulega uproszczeniu, mniejsza jest również 
ilość martwego drewna, przez co pogorsza się jakość siedlisk 
drapieżników (Podgórski i  in. 2008; Jerosch i  in. 2010). Ze 
względu na rozbudowę dróg leśnych i prowadzenie mecha-
nicznej zrywki drewna znaczącemu przekształceniu ule-
ga cały krajobraz. Wynik analiz danych LiDAR (ang. Light 
Detection and Ranging), pochodzących z lotniczego skano-
wania laserowego (ang. Airborne Laser Scanning – ALS), 
przeprowadzonego w  lasach administrowanych przez 15 
nadleśnictw położonych we wschodniej części Beskidu Ni-
skiego, Bieszczadów i Gór Sanocko-Turczańskich, świadczą 
o tym, że 4,6–5,4% powierzchni lasów ma naruszoną struk-
turę gleby, co jest konsekwencją dużego zagęszczenia dróg 
leśnych, wynoszącego średnio 12,5 km·km–2 (Affek i  in. 
2019). Duże zagęszczenie dróg leśnych i  szlaków zrywko-
wych ułatwia również penetrację lasów przez ludzi. Powięk-
szenie Bieszczadzkiego Parku Narodowego umożliwiłoby li-
kwidację i/lub wstrzymywanie ruchu na części dróg leśnych, 
a przez to polepszyłoby jakość siedlisk drapieżników (Proc-
tor i in. 2018; Whittington i in. 2019).

Ochrona naturalnego zachowania drapieżników jest 
bardzo ważnym aspektem ich ochrony, a  parki narodo-
we – minimalizując i regulując antropogeniczny wpływ na 
ich populacje – odgrywają tu bardzo ważną rolę. Habitu-
acja i  uwarunkowanie pokarmowe, będące efektem m.in. 
dostępności pokarmu pochodzenia antropogenicznego 
w miejscach celowego dokarmiania zwierząt, w sąsiedztwie 
ambon łowieckich oraz czatowni fotograficznych, a  także 
na nielegalnych miejscach składowania odpadków spożyw-
czych lub też niezabezpieczonych kompostownikach w są-
siedztwie zabudowań, jest niezmiernie istotnym zagroże-
niem dla ochrony dużych drapieżników. Podobnie naganną 
praktyką, obserwowaną także w  Bieszczadach, jest zabie-
ranie pozostałości upolowanych przez duże drapieżniki 
ssaków kopytnych i  ich umieszczanie na nęciskach przed 
ambonami łowieckimi. Dzikie zwierzęta są w  ten sposób 
pozbawiane możliwości pozyskiwania pokarmu w  miej-
scach bezpiecznych i skłaniane do podchodzenia do miejsc 
zwiększonej aktywności myśliwych. W ramach parku na-
rodowego praktyki takie można ukrócić, co jest trudne do 
wykonania w lasach gospodarczych, w których gospodarka 
łowiecka jest rozwijana na dużą skalę. Powiększenie Biesz-
czadzkiego Parku Narodowego miałoby również wpływ 
na jej ograniczenie. W  Bieszczadach problem ten doty-
czy przede wszystkim wilka (Śmietana, Wajda 1997; Gula 
2008a). Dotychczasowe dane z  Polski wskazują, że niele-
galnych odstrzałów przedstawicieli tego gatunku dokonują 
głównie myśliwi. Ograniczenie możliwości polowań zwią-
zane z  powiększeniem powierzchni parku narodowego 
zmniejszy więc zagrożenie wilka ze strony kłusownictwa.
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Reasumując, należy podkreślić, że w kontekście ochrony 
omawianych w  tym rozdziale gatunków ssaków drapież-
nych powiększenie Bieszczadzkiego Parku Narodowego 
byłoby rozwiązaniem niezwykle korzystnym. Pomogłoby 
uregulować kwestie związane z presją gospodarki łowiec-

kiej i  leśnej na siedliska drapieżników oraz zmniejszyło 
liczbę konfliktów między drapieżnikami i ludźmi, a w kon-
sekwencji ograniczyło bezpośredni negatywny wpływ ludzi 
na populacje drapieżników.
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