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ELOSZO

Az édesvizek a Fold teriiletének mintegy 1%-t, a hidroszféra vizkészletének pedig
alig 0,01%-t adjak. Mégis, ez a kicsike hanyad nélkiilozhetetlen a bioszféra miikodése és
az emberiség fennmaradasa szempontjabol. A bioldgiai sokféleséget tekintve az
¢desvizekben ¢l a vilag ismert fajainak kozel 10%-a. Példaul az egyik leginkabb feltart
taxondmiai csoport, a gerincesek egynegyede édesvizekben él. Koziiliik a halak tobb mint
10000 édesvizi fajt szamlalnak, ami kb. 40%-a globalis fajszamuknak. Az édesvizek
biologiai sokfélesége azonban drasztikus mértékben hanyatlik. A fajok eltlinésének
sebessége magasan meghaladja a szarazfoldi teriiletekre becsiilt értékeket (Dudgeon et al.,
2006). E hanyatlads elsddleges oka az ember természet atalakitdo tevékenységének
tulajdonithatd, amelyek némelyike mar megfordithatatlan valtozast idézett el6 nagy tavak
¢s vizfolyasrendszerek ¢lovilaganak sokféleségében és az alapvetd Okoszisztéma
funkcioban, pl. taplalékhdlozatuk szerkezetében és miikodésében (Carpenter et al., 2011;
Kopf et al., 2015). Az édesvizek biologiai sokféleségét leginkabb veszélyeztetd tényezok,
a természetes ¢l6helyek nagyfokt atalakitasa, a kémiai szennyezések, az idegen-honos
invazios fajok terjedése, a klimavaltozas, nagyban megegyeznek a szérazfoldi biomokban
IS jegyzett veszélyforrasokkal, a tulzott mértékii halaszat kivételével.

Az édesvizek koziil a vizfolydsok kiilondsen érzékenyek az emberi hatasokra
(Malmgqvist és Rundle, 2002). Linearis szerkezetiik miatt erésen fiiggnek a kornyezo
szarazfoldi ¢€lohelyek allapotatol. A linearis szerkezetbdl fakaddan a vizfolyasokban
gyakorlatilag nincsenek alternativ utvonalak az ¢él6lények vandorlasa, az anyag és energia
¢lohelyek kozotti aramlasa szempontjabol (Erds és Grant, 2015). A vizfolyasok
hidromorfologiajat alapvetéen meghatarozo, az éléhelyet jelentés mértékben atalakitd
gatak, még ha méretiik el is torplil a vizfolyds méretéhez képest, alapvetéen
befolyasolhatjdk a vizfolyasok okoldgiai folyamatait (Crook et al., 2015). Emellett a viz
aramlasa révén a kémiai szennyezések nem csupan lokalisan, hanem a vizfolyéas hosszanti
szelvénye mentén hosszan kifejthetik hatasukat (Malmqvist és Rundle, 2002). A
vizfolyasok védelme ezért nehezebb a szarazfoldi teriiletek védelménél és
veszélyeztetettségiik ellenére messze elmarad a szarazfoldekre alkalmazott eljarasok
megalapozottsagatdl és hatékonysagitol (Abell et al., 2007). Igazadn hatékony védelmiik
csakis vizgyljté Iéptekli terliletvédelemmel lehetséges, ez azonban az emberiség
létszamanak novekedésével (urbanizicid, mezdgazdasagi teriilethasznalat) szdmos
problémaba iitkozik.

A klimavaltozas erdsodésével az édesviz értéke varhatdéan tovabb ndvekszik az
emberiség szamara. A viz tarolasa (tdrozok létesitése) €s elvezetése (csatornak, vizgytijtok
kozotti 6sszekottetések 1étesitése) pedig egyiitt jar a vizi €ldhelyek és €éldvilaguk tovabbi
bolygatasaval. Jelenleg az édesvizi okorégiok kozel 50%-aban talalhatok nagy és/vagy
kozepes méretli gatak (viztarozok, vizierdmiivek) a vizfolyasokon (Liermann et al., 2012).
Egy 2012-ben megjelent tanulmany szerint Dél-Amerikaban 2215 vizerémi projekt terve
van napirenden, ami 673 kordbban teljes mértékben szabdlyozatlan folydra tervez
duzzasztast (Kareiva, 2012). Az ilyen mértékii beavatkozasok alapvetden befolyasolhatjak
a vizi ¢€lovilag és kiillondsképpen az ivo, €lelemszerzési €és telelohelyek kozott aktivan
vandorld életmoda halpopulaciok hosszii tava fennmaradasat. Nem véletlen, hogy az



dc_1395 17

emberiség vizellatasa, a gazdasagi termelékenység fokozasa sok esetben egyiitt jar a vizi
Okoszisztéma ¢és a bioldgiai sokféleség nagyfoku és kelléen nem is ismert mértéki
karositasaval (Vorosmarty et al., 2010).

A Dbiologiai sokféleség drasztikus mértékli csokkenését mérsékelni probald
természetvédelem  szélmalomharcahoz, a kezelési projektek megalapozasahoz
nélkiilozhetetlen, hogy részletes ismeretekkel rendelkezziink a sokféleség térbeli
megoszlasarol, az ¢16lénykozosségek szervezddésérdl, az €lohely atalakitasok hatasairol.
Szamos példa tamasztja ald az Okoldgiai kutatdsok fontossagat a természetvédelmi
programok sikeres végrehajtasdhoz (Crook et al., 2015). A tiszta viz, a (kozel) természetes
allapotban fenntartott vizi élohelyek és ¢élolénykozosségeik azonban nem csupan
természetvédelmi szempontbdl fontosak. Az édesvizek jelentdés mértékli természetes
eréforrast, esztétikai és rekreacios élvezetet, és kozvetleniil mérhetd gazdasagi hasznot
nyUjtanak az emberiség szamara (Martin-Ortega et al., 2015). Hazai példat emlitve torténeti
forrasok is bizonyitjak a vizi 6koszisztéma szolgéltatasok (az idézett mii keletkezésekor
még ismeretlen fogalom) fontossagat elddeink szdmara is. Az idézet Bél Matyastol
szarmazik, 1730-1740 kozott irddott €s igy szol (Dedk, 1984): ,,Semmi sem gyonyorkoddteti
jobban a szemet, mint az ide-oda cikéz6 halak latvanya; semmi sem frissiti fel jobban a
nyari boség altal elcsigazott testet, mint a vizekben valo jarkalas; semmi sem iiditi jobban
az elmét, mint az ott szembetiind halak annyi sok fajanak leirdsa. A haldszoknak sokasaga,
a haloknak valtozatossaga, a halak kiilonfélesége a gondoktol gyotort lelket minden mas
oromnél inkdbb csédbitja. Egyébként is, mi joles6bb és mi kellemesebb, mint étkezéseinket
valtozatosabba tenniink csukéakkal, pontyokkal, pisztrangokkal, lazacokkal, kecsegékkel és
mas nemes halfajokkal?”. Vizeink bioldgiai sokféleségének megdrzése tehat szamos
Okoszisztéma szolgéltatds fenntartdsa szempontjabol is kiemelt érdek. Természetvédelmi
¢s az Okoszisztéma szolgaltatasok fenntartasaban betoltott jelentdsége ellenére azonban
ismereteink még a leginkabb feltart teriileteken (Eurdpa, Eszak-Amerika) is hidnyosnak
mondhatok a biologiai sokféleség tér és idébeli megoszlasarol és e mintazatot befolyasold
tényezok szerepérdl vizfolydsokban (Kopf et al., 2015).

AZ ERTEKEZES FELEPITESE

Az értekezés célja, hogy Osszefoglalja a Karpat-medence vizfolyasait benépesitd
halkozosségek sokféleségének és szervezddésének megismerése, illetve védelmi
lehetdségei terén eddig kifejtett munkassagom fobb elemeit.

Az értekezés 1. rész€ben bemutatom a Pannon biogeografiai régid halkdzosségeinek
sokféleségét és vizfolyastipusok kozotti hasonlosdgat/kiillonbozoségét. A halkozosségek
sokféleségének szamba vétele alapvetden fontos a természetvédelem szdmara a kezelési
tervek megalapozasahoz. Ez a fejezet a kovetkez6 publikacion alapul:

e Er6s, T. (2007): Partitioning the diversity of riverine fish: the roles of habitat
types and non-native species. Freshwater Biology 52: 1400-1415.

Az értekezés 2. részében azokat a fObb modszertani eredményeket mutatom be,
amelyek segitették a halkozosségek mintavételi eljardsanak kialakitasat. A sokféleség tér
¢s 1dobeli valtozasanak, az ¢lolénykozosségek szervezddésének megismeréséhez
nélkiilozhetetlen a mintavétel hibdjanak, illetve reprezentativitdsdnak ismerete. Szamos
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feltar6 vizsgalat sziikséges ahhoz, hogy kellden részletes képet kapjunk a gylijtétt minta
reprezentativitasarol a vizsgalt kozosséget jellemzé valtozok tekintetében. Ezek az
ismeretek ugyanakkor kritikus fontossaguak megalapozott és mértéktartd kovetkeztetések
levonésahoz, gyakorlati szempontb6l pedig a monitorozod programok fejlesztéséhez. Az
értekezésben nem mutatom be azokat az eredményeinket, amelyeket PhD hallgatoimmal
egyiitt végeztiink. Ilyen vizsgalat volt pl. a sik és dombvidéki kisvizfolydsok
halk6zosségeinek reprezentativ mintavételi eljarasanak meghatarozasat célzo kutatasunk
(Saly et al., 2009) vagy pl. a Duna bentikus, parttdl tavoli éldhelyein eléforduld halak
alloméanyainak monitorozasahoz kifejlesztett mintavételi eljarasunk (Szaloky et al., 2014).
Bemutatom ugyanakkor azokat a kutatasokat, amelyek olyan altalanos mintavételi
kérdésekre keresték a valaszt, mint a térbeli és id6beli mintavétel relativ jelentsége, a
gylijté személyének és az alkalmazott mintavételi eszkdznek a jelentdsége a kozdsség
Osszetételét leird valtozokra, valamint a napszak jelentésége folyami halkdzosségek
monitorozasanal. A Pannon biogeografiai régio halkdzosségeinek mintavételére vonatkozo
kutatdsaink fontos kovetkeztetéseket tartalmaznak mas Oko és biogeografiai régiok
halkozosségeit kutatok szamaéra is. Ez a fejezet a kdvetkezd publikacidokon alapul:

e Er6s, T., Schmera, D. (2010): Spatio-temporal scaling of biodiversity and the
species-time relationship in a stream fish assemblage. Freshwater Biology 55:
2391-2400.

e Specziar, A., Takacs, P., Czeglédi, 1., Erés, T. (2012): The role of the
electrofishing equipment type and the operator in assessing fish assemblages
in a non-wadeable lowland river. Fisheries Research 125-126: 99-107.

e Erds, T.; Toth, B., Sevcsik, A., Schmera, D. (2008): Comparison of fish
assemblage diversity in natural and artificial rip-rap habitats in the littoral
zone of a large river (River Danube, Hungary). International Review of
Hydrobiology 93: 88-105.

Az értekezés 3. részében hal metakozosségek szervezddését vizsgdlom. Bemutatom,
hogy milyen metakozosség szerkezet jellemz6 vizfolyasainkban és hogy melyek a
vizfolyasok halk6zosségeinek taxonomiai ¢€s funkciondlis Osszetételét leginkabb
meghatarozo kornyezeti tényezok. A metakozosségek szervezddésének kutatdsa segiti a
lokalis és a regiondlis folyamatok hatdsainak megismerését, a kornyezeti tényezok és a
diszperzids folyamatok jelentdségének meghatirozasat. Ez a fejezet a kovetkezd
publikacidkon alapul:

e Erds, T., Takacs, P., Speczidr, A., Schmera, D., Sély, P., (2016): Effect of
landscape context on fish metacomunity structuring in stream networks.
Freshwater Biology 62: 215-228.

e FErds, T., Saly, P., Takécs, P., Specziar, A., Bir6, P. (2012): Temporal
variability in the spatial and environmental determinants of functional
metacommunity organization — stream fish in a human-modified landscape.
Freshwater Biology 57: 1914-1928.

e FErds, T., Saly P., Takacs P., Higgins C.M., Schmera D., Bir6 P. (2014):
Quantifying temporal variability in the metacommunity structure of stream
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fishes: the influence of non-native species and environmental drivers.
Hydrobiologia 722: 31-43.

Az értekezés 4. részében a halak rekolonizacids dinamikajat jellemzem a stlyos
kémiai szennyezést szenvedett Marcal folyoban. A folyo benépesiilésérdl nyert eredmények
hozzajarulhatnak a halkozosségek szervezddési szabalyainak jobb megértéséhez. Ez a
fejezet a kovetkezo publikacion alapul:

e Er6s T., Takacs P., Czeglédi 1., Saly P., Specziar A. (2015): Taxonomic and
trait based recolonization dynamics of a riverine fish assemblage following a
large scale human induced disturbance: the red mud disaster in Hungary.
Hydrobiologia 758: 31-45.

Az értekezés 5. részében grafok alkalmazasi lehetOségeit mutatom be
vizfolyashaldzatok strukturalis és funkcionalis konnektivitasanak jellemzésére. A javasolt
graf alapi modellezési eljards nagyban hozzajarul a vizfolyashalozatok szerkezetének
hatékonyabb jellemzéséhez és a fragmentacio jelentéségének megallapitasahoz. Hozzéjarul
tovabba az élohelyek kozotti konnektivitasi kapcsolatokat hatékonyabban figyelembe vevo
természetvédelmi tervek kialakitdsdhoz; ami kiilondsen az egész életiiket vizben t6ltd, am
sokszor nagy tavolsagokat megtevé halpopulaciok szdmara lehet kulcsfontossagl. Ez a
fejezet a kdvetkezd publikacidkon alapul:

e Erds, T., Schmera, D., Schick, R.S. (2011): Network thinking in riverscape
conservation — a graph-based approach. Biological Conservation 144: 184-
192.

e Erds, T., Olden, J.D., Schick, R.S., Schmera, D., Fortin, M-J. (2012):
Characterizing connectivity relationships in freshwaters using patch-based
graphs. Landscape Ecology 27: 303-317.

e Er6s T., Grant E.H. (2015): Unifying research on the fragmentation of
terrestrial and aquatic habitats: patches, connectivity and the matrix in
riverscapes. Freshwater Biology 60: 1487-1501.

Végiil, az értekezés 6. részében a szisztematikus természetvédelmi teriilethaldzat
tervezés modszereinek segitségével teszek javaslatot a Pannon biogeografiai régiod
halk6zosségeinek védelmére. A fejezet a kovetkezd publikéacion alapul:

e Dolezsai A., Saly P. Takacs P., Hermoso V., Erés T. (2015): Restricted by
borders: trade-offs in transboundary conservation planning for large river
systems. Biodiversity & Conservation 24: 1403-1421.
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I. HALKOZOSSEGEK SOKFELESEGE A KARPAT-MEDENCE
VIZFOLYASAIBAN

BEVEZETES

A Karpat-medence vizfolyasai teljes mértékben a Duna vizgy(lijtdjéhez tartoznak. A
817000 km? teriiletli vizgyijtd (Téry, 1952) a legijabb besorolas alapjan két Skorégiora
tagolhat6: a Fels6-Duna €s a Dnyeszter és Als6-Duna 6korégiora (Abell et al., 2008). A
Dnyeszter és Als6-Duna okorégio, amelyhez Magyarorszag vizfolyasai is tartoznak, a
legfajgazdagabb 6korégid Europaban (Banarescu, 1990; Abell et al., 2008). A viszonylag
nagy fajgazdagsag oka, hogy a jégkorszakban zajl6 kihaldsok kisebb mértékben érintették
a régidt Nyugat és Eszak-Europaval szemben (Banarescu, 1990) és emellett a vizgyiijto
nagyobb kiterjedésii és valtozatosabb ¢l6helyeket tartalmaz, mint a jégkorszak altal szintén
kevéssé érintett, de csupan kisebb folyokat tartalmazé Mediterrdneumhoz tartozo
okorégiok. Az dkorégioban az dshonos édesvizi halfajok becsiilt szama szama 120-150
kozott van (Kottelat és Freyhof, 2007). A magyarorszagi halfauna tagjaként jelenleg 86 fajt
tartanak szamon a kutatok, beleértve az idegen-honos fajokat is (Halasi-Kovacs és Harka,
2012).

A halfauna sokfélesége azonban a Karpat-medencében, Magyarorszagon is
vesz€élyben van. A veszélyeztetd tényezOk megegyeznek az Eldszdban is emlitett, a
vizfolyasok bioldgiai sokféleségét leginkabb fenyegetd tényezokkel. Példaul a Dunéanak
van az egyik leginkabb fragmentalodott és leginkabb modositott vizgylijtéje a vilagon
(Sommerwerk et al., 2010; Liermann et al., 2012). A Ko6zép-Duna vizgy(ijtéjén a XIX.
szazadban megkezdett nagymérvii folydszabalyozasok alapvetden valtoztattdk meg a
2002). Az arvizvédelmi, gatlétesitési és mederszabalyozdsi munkalatok eredményeként
szamos nagyobb folyonk hossza a toredékére csokkent azzal, hogy féagukat elvagtak
mellékagaiktol, helyenként pedig kiegyenesitették medriiket. Magyarorszag becsiilt artéri
teriileteinek nagysaga 93%al (!) csokkent a folydszabalyozasok soran, hozzavetdlegesen
22000 km?-rél 1800 km?-re (IUCN, 1995). Az artéri teriiletek kritikus fontossagtiak a
folyami halak szamos fajanak nevelkedésé¢hez. A beavatkozasi munkalatok eredményeként
ezért toredékére csokkent nagy sikvidéki folyoink haldllomanyanak mennyisége; a tiszai
halaszok fogasaban pl. 99 %-os csokkenés volt tapasztalhato (Répassy, 1994). Olyan artéri
halfajok, mint pl. a lapi poc (Umbra krameri) amelyet korabban disznokkal etettek fel
hatalmas mennyisége miatt (Herman, 1887) sulyosan veszélyeztetetté valtak a XX. szdzad
masodik felére. Mara a lapi poc is fokozottan védett Vords konyves halfaj. Emellett
azonban a féagban €16 szadmos halfaj populacidja szintén kritikus méretiivé zsugorodott, sot
néhany fajuk gyakorlatilag kihaltnak tekintheté Magyarorszagrol. Jo példdja a talzott
mértékii halaszat és a vandorlast akadalyozé gatak hatasaira a tokfélék (Acipenseridae)
rendkiviili mértékii megfogyatkozéasa a K6zép-Dunan (pl. Guti, 2006). Bar a nehézipar és
az intenziv mezdgazdasdg (miitragyahasznalat) Osszeomlasaval a vizek mindsége
altalanosan javult, nagy 1éptéki, sulyos kémiai szennyezések tovabbra is eldfordulnak
Magyarorszagon, melynek egyik legismertebb példaja a Tisza cianid szennyezése (Gyore
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¢s mtsai, 2001). Emellett az idegen-honos invaziés halfajok is ismeretlen mértékii veszélyt
jelenthetnek szdmos ¢shonos faj allomanyara (Bird, 1997; Specziar és Erés, 2015).

A bioldgiai sokféleség szamba vételéhez és megdrzéséhez alapvetd fontossagu
megismerni, hogy jelenleg mi létezik és mi veszett el. A természetvédelmi intézkedések
legnagyobb hanyada azonban fajok ¢és populdciok megOrzésére iranyul édesvizekben
(Angermeier és Schlosser, 1995). A kozosségeken beliili és kozotti sokféleségrol hianyosak
ismetereink, pedig a kozosségek sokféleségének megismerése és védelme ugyanolyan
nélkiilozhetetlen feladat a természetvédelmi intézkedések alapozasdhoz (Angermeier és
Winston, 1999). Noha a védelmi stratégiak meghatarozasa a bioldgiai sokféleség minden
szintjét (pl. genetikai, faji, kozosségi szinti) kell érintse, a kozosségi szintli védelem sok
esetben Osszességében hatékonyabb lehet a faji szintli védelemnél, mert hangsulyt helyez a
védendo fajjal egy kdzosségben €16 fajok €s é16helyiik védelmére is (Carrol et al., 1996). A
kozosségek sokféleségének tipizaldsa nagyon gyakran a {6, t4ji 1éptékii éldhely-tipusok
alapjan torténik (Hawkins et al., 2000; Higgins, 2004). Kevéssé ismert azonban, hogy akar
durva Iéptékii ¢€lohely kategorizalasi rendszert alkalmazva is miként oszlik meg a
kozosségek sokfélesége az egyes ¢l6hely-tipusokban €s hogy a téji 1éptékii él6hely-tipusok
mennyire tikrozik a kozosségek sokféleségét, azok hasonlosagat és kiilonbozoségét
(Aratjo et al., 2001; Oliver et al., 2004; Heino és Mykré, 2006).

Az egyik leginkabb meghatdrozo értékelési eljarast a sokféleség eloszlasanak
¢lohelyek, illetve térbeli és idébeli 1éptékek kozotti szamszerlsitésére a sokféleség
felosztasanak modszere jelenti (Veech et al., 2002; Gering et al., 2003; Tylianakis et al.,
2005; Beever et al., 2006; Jost, 2007). A modszer lehetdvé teszi a teljes (gamma) sokféleség
felosztasat lokalis (alpha) és ¢élohelyek/kozdsségek kozotti (beta) komponensekre,
tetszOleges hierarchikus szinteken. A lokalis (alpha) sokféleség meghatdrozasa mellett a
beta diverzitds meghatarozasa kiilonosen nagy figyelmet kapott az elmult kozel két
évtizedben, a modern szamitégépek megjelenésével ¢és az elemzési eljarasok
tokéletesitésével (Tuomisto, 2010; Anderson et al., 2010). A kézosségek beta diverzitas
mintdzatanak megismerése kiilonosen fontos lehet modositott (zavart, bolygatott)
¢l6helyeken ahol az él6hely mddositasa és az invazids fajok jelenléte az eredeti kzosségek
Olden et al., 2006). Magyarorszdgon a halfauna jelentdés hanyadat képezik a behurcolt
idegen-honos fajok (Harka ¢s Sallai, 2004). Szerepiik azonban nem (volt) ismert az eredeti
(6shonos) fajokbol 4ll6 kozosségek hasonlosagi mintazataban.

Célunk volt ezért, hogy meghatarozzuk a {6 vizfolyastipusok hozzajarulasat a Karpat-
medence regionalis 1éptékii halkozosségének (halfaunajanak) sokféleségéhez. Kérdéseink
a kovetkezOk voltak. 1) Miként reprezentaljdk az abiotikus jellegeikben eltérd
vizfolyastipusok a halkdzdsségek sokféleségét? 2) Hogyan oszlik meg a faji sokféleség és
a kompoziciés diverzitas vizfolyastipusokon beliil és kozott a teljes kdzosség szintjén
(6shonos ¢és idegen-honos fajok) és az Oshonos fajok szintjén? 3) Ezen eredmények
fényében, melyek a legértékesebb vizfolyastipusok a halkdzosségek sokféleségének
megorzése szempontjabol a Pannon biogeografiai régioban?

Természetesen a Karpat-medence foldrajzilag lehatarolhaté teriilete és a Pannon
biogeografiai régio is tulnyulik némiképp Magyarorszag hatarain. A Pannon biogeografiai
régio teriiletének 80-85 %-a azonban Magyarorszag teriiletére esik (Varga, 2006), ezért az
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orszadg teriiletére szoritkozd vizsgalataink reprezentativnak tekintheték a régid
halk6zosségeinek sokféleségére is.

ANYAG ES MODSZER

A hazai vizfolyastipusok megkiilonboztetésére megfeleld alapot nyujt a Viz-
Keretiranyelv (VKI) tipizalasi rendszere, amely a vizfolydsokat a tengerszint feletti
magassag, az alapkdzet/mederanyag tipusa, a vizgylijt0 mérete, az aljzat szemcseméret
szerint dsszetétele és a vizfolyds esése alapjan kategorizalja. E valtozok alapjan eredetileg
25 vizfolyastipust kiilonitettek el a vizgylijté gazdalkodasi tervek elsé elkészitésekor. Az
egyszerliség kedvéért azonban célszerli volt tipusokat dsszevonni (vagy elhagyni), mert
némely tipusban nagyon kevés viztest volt besorolhatd, hogy értékelheté eredményhez
juthassunk és elézetes osztalyozasi eljardsok (Cluster elemzés) nem mutattak nagyobb
mértékii elkiiloniilést a tipusok kozott, mint tipuson beliil. Ezért egy konnyen attekinthetd
és értelmezhetd rendszer létrehozasahoz a kovetkezd tipusokat kiilonboztettiik meg: 1)
hegyvidéki patakok, 2) dombvidéki patakok, 3) sikvidéki patakok, 4) dombvidéki folyodk,
5) sikvidéki folyok, 6) Duna folyam. A viszonylag kevés tipuson alapuld éldhely
osztalyozasi rendszer gyakorlati hasznalhatdsagat mas elemzések is megerdsitették (Halasi-
Kovécs et al., 2009; Schmera ¢és Baur, 2011).

Az elemzésekhez az adatok az EcoSurv projekt gylijtéseibdl szarmaztak. A projekt
célja egy orszagos Iéptékii, tobb ¢ldlénycsoport (alga, makrofita, makroszkdpikus
gerinctelenek, halak) egyiittes felmérésén alapuld adatgytiijtés volt a VKI altal eldirt
feladatok teljesitése érdekében. Osszesen 194 helyszinen végeztiink halalloméanyfelmérést,
amelyhez a mintavételi helyek hozzavetdlegesen a vizfolyas tipusok aranya és orszagos
lefedettsége alapjan valasztottuk ki, ezen beliil pedig a viztesteket véletlenszerli (random)
random mintavétel szerint. Az elemzésekbdl kizartuk a 30 egyednél kevesebb halat
tartalmaz6 helyszineket és a dunai mellékagakra vonatkozo adatokat. Igy Gsszesen 158
helyszin adatat hasznaltuk fel (62 halfaj, 62435 egyed), melyek eloszlasa a f6
vizfolyastipusok k6zott a kovetkezd volt: 10 hegyvidéki patak (SMS), 45 dombvidéki patak
(HLS), 42 sikvidéki patak (LLS), 15 dombvidéki folyo (HLR), 38 sikvidéki foly6 (LLR) és
8 dunai helyszin.

A halak gylijtése a nemzetkozi protokollokkal kompatibilis gyiijtésen alapult
(Oberdorff et al., 2001; Pont et al., 2006). A patakok felméréséhez akkumulatoros, haton
hordozhaté elektromos halaszgépet hasznaltunk (Hans-Grassl I1G 200/2B, PDC max. 10
KW). A mintavételi helyszint a vizfolyasban lassan felfelé haladva, gdzolva mértiik fel,
teljes szélességben 150 m-es szakaszon. A nem gazolhato folyok és a Duna felmérése
csonakbol tortént nagy teljesitményli aggregatoros halaszgéppel (Hans-Grassl EL64 11Gl,
DC max. 7 KW), lassan lefel¢ sodrodva a vizen, a partkdzeli zondban (<2 m vizmélységl
terlileteken). A folyok esetében a mintavételi hossz valtozott a vizfolyas méretétdl fliggden
¢s 500, 1000 és 5x500 m volt a nagy folyok (pl. Kapos, Zagyva), nagyon nagy folyok (pl.
Drava, Tisza) és a Duna esetében. A mintavételi szakasz hosszanak ily modon torténd
felosztasa szlikséges volt a mintavételi er6feszités és a haldllomany szerkezetre vonatkozo
minél reprezentativabb adatok gytijtése kozotti optimalizalas érdekében (Flotemersch et al.,
2011). A gytjtés végeztével a halakat visszabocsajtottuk a mintavételi szakaszon.



dc_1395 17

A fajok detektaldsa és a pontos fajszdm meghatarozasa nem egyszert feladat (Mao és
Colwell, 2005; O’Hara, 2005), kiilonosen nagy folyokban. A kozvetlen terepi felmérések
mellett ezért az ESTIMATES 7.5 (Colwell, 2005) fajszambecslé programot is hasznaltuk,
hogy ez altal megbizhatobb képet kaphassunk a fajok szamarol a vizfolyas tipusokon beliili
¢és kozotti 6sszevetésekhez. A tipusokra jellemzd potencialis fajkészletet meghatarozasahoz
szakértdi becslést is alkalmaztunk (Isd Hortal et al., 2006) felhasznalva a régié halfaunajat
taglalo faunisztikai adatokat (pl. Harka és Sallai, 2004). A sok és valtozatos elemzés miatt
az eredmények harom komponensét mutatjuk be az értekezésben: 1) Bemutatjuk a fajok
becsiilt szdmat a vizfolyds tipusok szintjén a legmagasabb mintaszamnal, az Osszes
alkalmazott becslési modszerre. 2) Bemutatjuk, hogy miként valtozik a becsiilt fajszam a
mintavételi er6feszités fliggvényében a Chao 1 algoritmus alkalmazasa esetén (Chao, 1984,
2005). A Chao 1 nem parametrikus fajszdmbecslé modszer az egyik leginkabb alkalmazott
(pl. Irz et al., 2004) ¢és altalanosan a legjobban teljesitd becslési modszer (Cam et al., 2002;
Walther és Moore, 2005), de az alkalmazott egyéb becsld programok is konzisztens
eredményt adtak. Végiil, 3) egybevetjiik a Chao 1 becslésen alapuld fajszam értékeket a
megfigyelt (terepi) értékekkel. Ezek a fajta 6sszevetések altalaban hidnyoznak a sokféleség
felosztasanak modszerét alkalmazo tanulmanyokbdl, pedig a lokalis (alpha) diverzitas
pontos becslése kritikus fontossagu, ha kdvetkeztetéseket szeretnénk tenni az alpha és a
beta komponensek jelentdségérdl (Crist és Veech, 2006; Erds és Schmera, 2010).

A diverzitas felosztasanak modszerét alkalmaztuk a faji sokféleség (itt fajszam)
vizfolyas tipusokon beliili és kozotti eloszlasanak szamszerlsitésére (Loreau, 2000;
Wagner et al., 2000; Veech et al., 2002; Gering et al., 2003; Jost, 2007). A fajok szdmanak
eloszlasat a kovetkezd szinteken vizsgaltuk: 1) vizfolyas szakasz egy adott tipuson beliil
(fajok atlagos szdma, alpha diverzités), 2) szakaszok kozott egy adott tipuson beliil (betay
diverzitas), 3) vizfolyas tipusok kozott (betaz diverzitas) €s végiil 4) a biogeografiai régio
szintje (gamma diverzitas), amelyhez a kisebb szintek sokfélesége volt viszonyithato.

A fOkoordinatak kanonikus elemzésének modszerét (canonical analysis of principal
coordinates, CAP) hasznaltuk a kozossegek tipusok kozotti
hasonlosaganak/kiilonbozdségének Osszehasonlitdsdra (Anderson és Robinson, 2003;
Anderson és Willis, 2003). A fajkompozicié adatokra Jaccard, mig az abundancia adatokra
Hellinger tavolsagot alkalmaztunk (Legendre és Gallagher, 2001). A nagyon ritka fajokat
toroltik az elemzésbdl (relativ abundancia a teljes adathalmazban <0,05%). A CAP
elemzés eredménye utan tipusonként minden minta adatat atlagoltuk a tengelyértékeik
szerint a jobb attekinthetdség kedvéeért. Ahol a CAP elemzés szignifikans tipusok kozotti
kiilonbséget mutatott Tukey-Kramer post hoc teszttel teszteltiik a tipusok tengelyértékeinek
kiilonbozdsegét. A CAP elemzésekhez a CAP programot (Anderson, 2004a), mig a post
hoc tesztekhez a Statistica programot hasznaltuk. Végiil a CAP elemzést indikatorfaj
elemzéssel (IndVal, Dufrene és Legendre, 1997) is kiegészitettiik, hogy meghatarozhassuk
a tipusra jellemz6 indikator halfajokat. Monte Carlo permutacios teszttel vizsgaltuk a fajok
indikator értékének szignifikancidjat a PC-Ord program segitségével (McCune és Mefford,
1997).

A CAP elemzés teszteli a halkdzosségek 0sszetételének kiillonbségét a tipusok kozott.
Nem mutatja azonban meg, hogy van-e kiilonbség a tipusok kozott a tipuson beliili
kozosség Osszetétel variabilitasaban (kompozicionalis beta diverzitas). Ennek tesztelésére
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Anderson et al. (2006) modszerét alkalmaztuk, ami a beta diverzitast a mintak csoport
centroidtdl valo atlagos eltérése alapjan szdmszerisiti. Az eltéréseket a CAP elemzéshez
hasonldan a Jaccard (fajkompozicid) és a Hellinger (abundancia) tavolsag indexek alapjan
szamoltuk a PERMDISP program segitségével (Anderson, 2004b).

Minden elemzést (sokféleség felosztas, CAP, kompozicionalis beta diverzitas) a teljes
kozosség szintjén (6shonos ¢és idegen-honos fajok) és az dshonos fajok szintjén is
elvégeztiink, hogy megvizsgaljuk mi a jelent6sége az idegen-honos fajoknak a k6zosségek
sokféleségének és 0sszetételének mintazataban.

EREDMENYEK

A fajok szama 12 és 54 kozott valtozott az egyes tipusokban (ez az egyes tipusokra
vonatkoz6 gamma diverzitds), mig a teljes (gamma) fajszam 62 volt. A kiilonbségek a
megfigyelt és a becsiilt fajszam értekek kozott kicsik voltak és dontd mértékben megegyezd
mintazatot mutattak a tipusok kozott (1. tablazat). A megfigyelt és a becsiilt fajszam értékek
kis eltérést mutattak a szakért6i fajkészlet becslésen alapuld értékektdl, két tipus
Kivételével. A hegyvidéki patakokra 25%-al alacsonyabb, mig a Dunara 71 %-al magasabb
értekeket becsiiltiink a korabbi halfaunisztikai adatok attekintése alapjan. A hegyvidéki
patakok esetében a magasabb fajszam feltételezhetden egy viztest hibas tipoldgiai
besoroldsa miatt volt, mig a Duna esetében minden bizonnyal az alacsony mintavételi
raforditas miatt (Isd Halkozosségek monitorozasa — mddszertani fejlesztések fejezet). A
kilogo (valdjaban dombvidéki) viztest torlésével a fajszam gorbe a hegyvidéki patakok
esetében is kozel telitédést mutatott (1. dbra). Osszességében a Duna kivételével igy minden
fajszam gorbe kozel telitddott. Ezt az eredményt erdsitették meg a viztestekre becsiilt
fajszam értékek is. A Chao 1 becslés alapjan atlagosan a fajok 88,4%-t (£0,6 SE) sikeriilt
kimutatni a mintavételi helyszineken. Az adatokat tehat nagy megbizhatosaggal lehetett
haszndlni a sokféleség felosztasanak vizsgalatdhoz, a Duna kivételével (lasd
Kovetkeztetések).

X X X X X X

= SMS
A HLS
aLLS
o HLR
x LLR
® Danube
o SMScor

0 T T T T T 1
0 5000 10000 15000 20000 25000 30000

Fajszam

Egyedszam

1. abra. A fajok szamanak valtozasa a gylijtott egyedek szamanak fliggvényében az egyes vizfolyas
tipusokban, a Chao 1 fajszadmbecsl6 fiiggvény alapjan. SMS: hegyvidéki kisvizfolyasok; HLS:
dombvidéki kisvizfolyasok; LLS: sikvidéki kisvizfolyasok; HLR: dombvidéki folyok; LLR:
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sikvidéki folyok; Danube: Duna folyam; SMScorr: korrigalt becslés a hegyvidéki kisvizfolyas
tipusra egy viztest hibas tipologiai besorolasa miatt.

A patakok fajszama az egyes tipusokban (alpha diverzitas) altalanosan kisebb volt,
mint a folyokra becsiilt fajszam ¢és fokozatosan csokkent a tengerszint feletti magassaggal
(az LLS-t61 a HLS-ig, 2. abra). A tipuson beliili beta diverzitas inkonzisztens mintazatot
mutatott és a Duna kivételével az értékek magasabbak voltak, mint az alpha diverzitas
értékek. Osszességében, a halkdzosségek fajszamanak taji szintii sokféleségét leginkabb a
vizfolyas tipusok kozti beta diverzitas (betaz) hatdrozta meg (41,2%), ezt szorosan kdvette
a tipuson beliili diverzitas (betai: 37,7%), végiil a mintavételi szakaszra vonatkozd
diverzitas (alphai: 21,1%). Az idegen-honos fajok kizarasaval a fajok szama 22,6%-al
csokkent (62-r61 48-ra). Az egyes tipusokat kiillonb6z6 mértékben érintette az idegen-honos
fajok kizarasa (2. abra). A legnagyobb fajszam csokkenés a sikvidéki folyokban (24,1%) és
a Dundban (24,2%) mutatkozott, mig a legkisebb a hegyvidéki patakok esetében volt
(8,2%). A valtozasok azonban Osszességében nem valtoztattdk meg a fajok szamanak
tipusok kozotti mintazatat az egyes szintek kozott.

1. tdblazat. A megfigyelt (Sobs) és a becsiilt fajszam értékek az egyes vizfolyds tipusokban az
EstimateS programban talalhatd fajszambecsld fliggvények alapjan (definiciokért lasd Colwell
2005). N: mintaszam., MMMean a kilenc fajszambecsldvel kapott atlagos fajszamértéket mutatja.
Guestim szakértéi becslésen ¢€s irodalmi adatok szintézisén alapuldé fajszam becslés. SMS:
hegyvidéki kisvizfolyasok; HLS: dombvidéki kisvizfolyasok; LLS: sikvidéki kisvizfolyasok; HLR:
dombvidéki folyok; LLR: sikvidéki folyok.

Yizfolyés N Sobs ACE ICE Chao 1 Chao Jacknife Jacknife
tipus 2 1 2
SMS 10 12 16,22 17,63 15,00 16,50 16,50 19,79
HLS 45 37 38,91 39,46 38,49 39,39 41,17 40,91
LLS 42 39 41,07 4414 42,00 44,13 45,83 49,71
HLR 15 41 41,98 4295 41,25 41,80 44,73 43,37
LLR 38 54 58,15 58,39 57,33 56,27 60,82 60,07
Duna 8 33 38,44 38,24 38,00 37,08 40,00 42,79
a tablazat folytatasa

X;ﬁf:lyas Bootstrap MMRuns MMMeans Atlag  Guestim

SMS 13,86 15,65 13,90 16,12 12

HLS 39,83 41,06 40,16 39,93 40

LLS 42,11 40,67 40,51 4335 41

HLR 43,27 45,44 45,19 43,33 49

LLR 57,70 56,14 55,92 57,87 59

Duna 36,28 36,38 35,95 38,13 65
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2. abra. A sokféleség additiv felosztasa a fajszamra és a Shannon és a Simpson diverzitasi
valtozokra, a teljes kozosség szintjén és az idegen-honos fajok kizarasa utan. SMS: hegyvidéki
kisvizfolyasok; HLS: dombvidéki kisvizfolyasok; LLS: sikvidéki kisvizfolyasok; HLR:
dombvidéki folyok; LLR: sikvidéki folyok; Danube: Duna folyam; Ecoregion: az 6sszes vizfolyas
tipust magaba foglalo ,,6korégid” szint. Fehér oszlop: alpha diverzités; sziirke oszlop: tipuson beliili
beta diverzitas (betal); fekete oszlop: tipusok k6zotti beta diverzitas (beta2).

A halkozosségek Osszetétele szignifikansan kiilonbozott a vizfolyas tipusok kozott (3.
abra, 2. tablazat), fliggetleniil a tavolsadg indextdl (Jaccard vs Hellinger) vagy a kozdsségi
szinttdl (teljes kozosség vagy kizarolag 6shonos fajok). A halkozdsségek Osszetételének
gradiens szerli valtozasa volt megfigyelhetd a tengerszint feletti magassaggal patakokban
(SMS, HLS, LLS) ¢és fokozatos valtozasok mutatkoztak a dombvidéki és sikvidéki folyok,
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illetve a Duna esetében is. Azonban a domb és sikvidéki folyok halkozdsségei nem
kiilonboztek szignifikansan egymastol, mig a Duna haldllomanyénak osszetétele jelentésen
kiilonbozott mindkét folyd tipustol. Az idegen-honos fajok kizarasaval kis mértékben
valtozott a tipusok hasonldsagi mintazata. Ez a Duna esetében volt a leginkabb szembetiing,
amely tipus halk6zossége mar nem kiilonbozott szignifikansan a sikvidéki folydk
halk6zosségétdl az idegen-honos fajok kizarasa utan.

Teljes k6zdsség Idegen-honos fajok kizarva

020 7 Jaccard 0-20 1 Jaccard
0.15 01541 1 2 3 4,5£
o0 L+ &3 45 6 0.10 - + 1,6‘
(V]
o 005 - 3] 5 3,45 ‘ 0.05 11 47 . — 6 ‘
> t
< 007 e 4} 245 ‘ 0007 FE{%_A P
-0.05 - 1 -0.05 - + B 3|
+ 3
-0.10 4 1 6‘ -0.10 4
1 6 '
'0.15 T T '-$_|I 1 '0.15 T T T 1
015 -0.05 0.05 0.15 0.25 015 -0.05 0.05 0.15 0.25
0.20 1 Hellinger 0.20 1 Hellinger 56
0154 1 2 3 _45 o541 2 3 45—
1,4,6
0.10 - + 6 0.10 ™
~ 1l 16 + 6
2005 , 00511 ) 4 .
2 1 1
< o0 T 5 | 0.00 - ‘
+ + 5
N - - —o— N -
0.05 3 it 345 ‘ 0.05 3,_.._. 3|
'0.10 T T T 1 '0.10 T T T 1
0.15 -0.05 0.05 0.15 0.25 015 -0.05 0.05 0.15 0.25
Axis 1 Axis 1

3. abra. A fokoordinata tengelyek kanonikus elemzésének (CAP) eredménye a hat vizfolyastipus
halk6zosségeinek Osszetételérdl a Jaccard (jelenlét/hiany adatok) és a Hellinger (abundancia
adatok) tavolsagindexek alapjan kétféle kozosségi szinten (teljes kozosség, idegen-honos fajok
kizarva). 1: hegyvidéki kisvizfolyasok; 2: dombvidéki kisvizfolyasok; 3: sikvidéki kisvizfolyasok;
4: dombvidéki folyok; 5: sikvidéki folyok; 6: Duna folyam. Az adatpontok az atlagos tengelyértéket
¢és az atlag szorasat mutatjak (SE). Az ugyanazzal a szammal jelolt vonalak a szignifikansan nem
megkiilonboztethetd tipusokat jelzik az egyes tengelyekre kiilon-kiilon (post hoc Osszevetések
P<0,05).

A halk6zosségek apriori besorolasa €s megfeleltethetosége a vizfolyas tipusokkal
mérsékeltnek mutatkozott; a besorolas értékek 61,4% ¢és 68,6% kozott valtoztak (2.
tablazat). Az idegen-honos fajok kizarasa kis mértékben javitotta az apriori besorolas
(osztalyozas) megbizhatdsagat. A besoroldsok bizonytalansaga (100-félreosztalyozasi
hiba) jelentésen kiilonbozott az egyes tipusok kdzott €s viszonylag kicsi volt a gradiens két
végét elfoglald hegyvidéki patakok (10%) és a Duna (0-12,5%) esetében, mig a dombvidéki
folyoknal igen nagy volt (55,8-51,1%). Az indikatorfaj elemzések megerdsitették a CAP
elemzés eredményeit. Tobb erdsen szimmetrikus indikatorfajt jeldltek ki a hegyvidéki
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patakokra €s a Dundra, mig az él6helyi gradiens kozépsé részén elhelyezkedd tipusokra
inkabb aszimmetrikus indikatorfajokat (3. tablazat). Szamos idegen-honos faj volt
indikatora némely tipusnak, ami alol kivételt jelentettek a dombvidéki folydk, ahol inkabb
védett €s orszagos szinten ritkdnak tekinthetd fajok voltak a f6 indikator halfajok.

2. tablazat. A CAP (Canonical analysis of principal coordinates) elemzések eredményeinek
Osszefoglald tablazata. SMS: hegyvidéki kisvizfolyasok; HLS: dombvidéki kisvizfolyasok; LLS:
sikvidéki kisvizfolyasok; HLR: dombvidéki folyok; LLR: sikvidéki folyok; Duna folyam. “m” a
program altal kivalasztott f6koordinata tengelyek szama. “SST ardnya” ‘Proportion of SST” a
pontok kozotti tavolsagok eltérés négyzet Osszege €s az m szamu fokoordinata tengely altal
magyarazott teljes variancia hdnyadosa (%). “612” és “622” kanonikus korrelacio értékek az elsé
és a masodik tengellyel. Tovabbi részletekért lasd Anderson és Willis (2003).

Helyes
Koz6sség szint  Index m SStaranya &:° 822 P besorolas

aranya (%)
Teljes Jaccard 17 0,895 0,769 0,531 0,001 614
Teljes Hellinger 15 0,900 0,794 0561 0,001 652
Idegen-honos . ard 19 0,973 0,769 0,473 0,001 615
fajok kizarva
ldegen-honos —\\inger 22 0,976 0,780 0,555 0,001 68,6

fajok kizarva

a tablazat folytatasa

Helyes besorolas aranya tipusonként (%)

SMS HLS LLS HLR LLR Duna
90,0 444 714 73,3 50,0 100,0
90,0 48,9 66,7 73,3 68,4 87,5
90,0 442 69,0 80,0 52,6 87,5
90,0 46,5 69,0 80,0 76,3 100,0
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3. tablazat. A vizfolyas tipusok indikator halfajai. A fekete cella egy adott faj maximalis indikator
értékét jelzi. A statusz a faj 6shonos (na) vagy idegen-honos (nn) stituszat mutatja. SMS:
hegyvidéki kisvizfolyasok; HLS: dombvidéki kisvizfolyasok; LLS: sikvidéki kisvizfolyasok; HLR:
dombvidéki folyok; LLR: sikvidéki folyok.

Salmo trutta m. fario (L.)
Barbatula barbatula (L.)
Phoxinus phoxinus (L.)

Barpus petenyi komplex (Heckel)
Gobio gobio (L)

Rhodeus sericeus (Pallas)

Cobitis elongatoides komplex (Bacescu & Maier)
Carassius gibelio (Bloch)
Scardinius erythrophthalmus (L.)
Leuciscus leuciscus (L.)
Alburnoides bipunctatus (Bloch)
Gobio kessleri (Dybowski)
Sabanejewia aurata (Filippi)
Vimba vimba (L.)

Zingel streber (Siebold)

Barbus barbus (L.

Gobio albipinnatus Lukash
Chondrostoma nasus (L.)

Esox lucius (L.)

Alburnus alburnus (L)

Leuciscus idus (L.)

Abramis ballerus (L.)

Silurus glanis (L.)

Proterorhinus marmoratus (Pallas)
Sander lucioperca (L.)

Aspius aspius (L.)

Lota lota (L.)

Neogobius fluviatilis (Pallas)
Neogobius kessleri (Giinther)
Neogobius melanostomus (Pallas)

SMS

HLS

Indikator érték

LLS

HLR

LLR

Duna

P

Statusz

1

NP DN P

WA NOOFLPNWREL O

<0,001
<0,001
0,003
0,008
0,003
0,041
0,006
0,012
0,033
0,026
<0,001
0,006
0,013
0,011
0,004
<0,001
0,012
0,010
0,022
<0,001
0,046
0,008
0,047
0,018
0,015
<0,001
<0,001
0,013
<0,001
<0,001

nn*
na
na
na
na
na
na
nn
na
na
na
na
na
na
na
na
na
na
na
na
na
na
na
nn
na
na
na
nn
nn
nn

A kompozicionalis beta diverzitas jelentdsen kiilonbozott a vizfolyas tipusok kozott,

fiiggetlentil a vizsgalt indextdl vagy kozdsségi szinttdl (4. abra). Ezt a fajta beta diverzitast
erdsebben befolyasolta az idegen-honos fajok kizarasa az elemzésekbdl (azaz a kozosségi
szint), mint az, hogy faji dsszetételen vagy pedig relativ abundancia adatokon alapult az

elemzés.
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Teljes kdzosség Idegen-honos fajok kizarva

1.0 7 Jaccard F=3.797;P=0.006 1.0 7 Jaccard F =3.805; P =0.006

b,c ¢
b,c

0.8
ab a,b

Atl. tavolsag a centroidtdl

5 16 7 Hellinger F=5.033; P<0.001 1.6 5 Hellinger F =4.692; P =0.002

S 14 14 1
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4. 4dbra. Az adatpontok atlagos tavolsaga a csoportcentroidtol a tobbvaltozos térben az egyes
vizfolyas tipusokban a Jaccard (jelenlét/hiany adatok) és a Hellinger (abundancia adatok)
tavolsagindexek alapjan, kétféle kozosségi szinten (teljes kozosség, idegen-honos fajok kizarva).
SMS: hegyvidéki kisvizfolyasok; HLS: dombvidéki kisvizfolyasok; LLS: sikvidéki kisvizfolyasok;
HLR: dombvidéki folyok; LLR: sikvidéki folyok; Danube: Duna folyam. Az ugyanazzal a szammal
jelolt tipusok nem kiilonboznek egymastodl szignifikansan post hoc dsszevetések alapjan (P<0,05).

KOVETKEZTETESEK

A vizfolyas tipusokban statisztikailag elkiilonithetd halk6zosségek fordultak eld. A
halkozosségek egy jol meghatarozhatd vizfolyas gradiens mentén mutattak elkiiloniilést, a
hegyvidéki patakoktol a nagy folyokig és a Duna folyamig. Az eredmények megerdsitették
a halokologiaban jol ismert mintazatot, a fajok szamanak novekedését a tengerszint feletti
magassag csokkenésével, a hegyvidéki patakoktol a nagy folyokig (Schlosser, 1991;
Matthews, 1998). Azonban ramutattak arra is, hogy sik és dombvidéki kisvizfolyasok,
illetve sik ¢és dombvidéki folyok halkozosségeinek fajszdma nem mutat egymastol
egyértelmii kiilonbséget, mert tipuson beliil jelentés mértékii kiillonbségek talalhatok az
egyes viztestek kozott. A sokféleség felosztasaval kapott eredmények szerint a lokalis
(alpha) diverzitas csupan kis hanyadat adta a fajgazdagsagnak, mig a beta diverzitasnak volt
inkabb jelentds szerepe a halkdzosségek fajgazdagsaganak regiondlis mintazatdban. Az
eredmények tehat felhivjak a figyelmet a vizfolyas szakaszok és a vizfolyas tipusok kozotti
nagy variabilitasra, azaz a beta diverzités jelentdségére a halkozosségek szervezddésében.
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Eredményeink szerint az élhely tipusok sokfélesége jelentdés mértékben tiikrozi a
halkozosségek sokféleségét. A legkézenfekvdbb természetvédelmi eljaras a halkdzosségek
sokféleségének védelme érdekében ezért, ha azokat a teriileteket (tajegységeket) jeloljik ki
védelemre, amelyeknél viszonylag kis teriileten valtozatos vizfolyas tipusok fordulnak eld.
Ez biztosithatja azt, hogy a halkozdsségek sokféleségnek egy jelentdés hanyadat
megorizhessiik a Pannon biogeografiai régidban. Szerencsére tobb nemzeti parkunk
alapitasakor is figyelembe vették a taji sokféleség valtozatossagat (pl. Duna-Ipoly Nemzeti
Park), még ha az alapitaskor nem is volt igazan hangsuly az egyes vizfolydsok védelmén.
A védett teriiletek halozataba igy valtozatos vizfolyas tipusok (és ezért halkozdsségek)
keriiltek be. Nincs azonban Magyarorszagon a forrastdl a torkolataig védettnek nyilvanitott
vizfolyas. A természetvédelem szdmara rendelkezésére allo forrasok mindig igen sziiksek,
de felmeril a kérdés, hogy mégis milyen tipusu vizfolyas lehet leginkabb érdemes a teljes
korli védelemre amennyiben erre lehetdség adddna? Konnyen belathatd, hogy nagy
folyoink, de kiilonosen a Duna folyam és nagy mellékfolydinak hatékony védelme nehezen
megvalosithatd feladat. Az idegen-honos fajokat kizédrva a dombvidéki folyoknak volt a
legmagasabb alpha diverzitdsa. Emellett a dombvidéki folyok tipusban fordult el6 a legtobb
reophil halfaj, amelyek koziil tobb faj volt a természetvédelem szédmara is
megkiilonboztetett, védett faj (pl. sujtasos kiisz Alburnoides bipunctatus, homoki kiillé
Gobio kessleri, kéfuré csik Sabanejewia spp, német bucéd Zingel streber, 3. tablazat). Ezért
egy jol kivalasztott dombvidéki folyo hosszu szakaszanak és a hozza tartozé kisvizfolyasok
védelmével mar biztositani lehetne a halkdzdsségek sokféleségének jelentds hanyadanak
megorzését hazankban (1asd még VI. fejezet. Természetvédelmi teriilethalozat tervezés).

Az idegen-honos fajok kizarasa az elemzésekb6l nem befolyasolta jelentés mértékben
a halkozosségek sokféleségének tipuson beliili és kdzotti mintazatat. Mindez azt mutatja,
hogy a tipusokban kozel azonos aranyban fordulnak el az idegen-honos fajok és/vagy a
kiilonbségek a faji sokféleségben elég nagyok voltak bizonyos tipusok kozétt ahhoz, hogy
az idegen-honos fajok kizarasa érdemi valtozast okozzon a sokféleség eloszlasaban. A faji
sokféleségre vonatkozo eredményekkel Gsszevetve azonban az idegen-honos fajok kizarasa
az elemzésekbdl jelentds valtozasokat okozott a kompoziciondlis sokféleségben. A
legnagyobb mértékli valtozasok a folyok esetében és kiillondsen a relativ abundancia
adatokon nyugvo elemzésekben voltak megfigyelhetok. Példaul, az idegen-honos fajok
kizarasaval a Duna halk6zossége nem volt megkiilonboztethetd a sikvidéki nagy folyok
halk6zosségétdl. Emellett az idegen-honos fajok kizéarasa kis mértékben novelte a tipusok
elvalasat és javitotta az osztalyozas erdsségét is. Ez utdbbi eredmények azt igazoljak, hogy
az idegen-honos fajok némiképp homogenizaljak a halkozosségek kompozicionalis
sokféleségét a Pannon biogeografiai régioban.

Az idegen-honos, sokszor invazids fajokrol jol ismert, hogy régiotol és térbeli
1éptéktdl fiiggden homogenizalhatjdk vagy akar differencialhatjak is a halkozosségek
kompoziciondlis sokféleségét (Marchetti et al., 2006, Olden et al., 2006a). A Pannon
biogeografiai régid halkdzosségére vonatkozd eredmények jol példazzék, hogy a
homogenizacio és a differenciacio egy région beliil is megfigyelhetd a vizsgalt vizfolyas
tipusatol fiiggéen. Olyan invazios asszimetrikus indikator fajok, mint pl. az eziistkarasz
(Carassius gibelio) jelentésen hozzajarultak a domb ¢és a sikvidéki patakok
halk6zosségének homogenizaciojahoz. A Dunaban invazids gébfajok, mint pl. a Kessler
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géb (Neogobius kessleri) és a kerekfeji géb (Neogobius melanostomus) pedig erdsen
megkiilonboztették (differencidltak) a Dunat a sikvidéki folydk halkdzosségeitol.

A fajok szadmara vonatkozo elemzésekbdl kideriilt, hogy a dunai halkdzosségek
lokalis (alpha) diverzitasara vonatkozo adatokat fenntartassal kell kezelni. Ennek
legvaldszintibb oka, hogy a mintavételi raforditas nem volt megfelelé egy ekkora folyam
halk6zosségeinek reprezentativ felméréséhez. A reprezentativ mintavétel kiilondsen a fajok
szamanak pontos meghatarozasahoz, a ritka fajok kimutatasahoz fontos, mig a halallomany
relativ abundancia adatokon alapuld Osszetétele konnyebben, kisebb erdfeszitéssel
becsiilhetd (Angermeier és Smogor, 1995), legaldbbis egy adott halaszati gyiijtéeszkozt
hasznalva. Ezért a biologiai sokféleséget monitoroz6 programok szamadra is kiilondsen
fontos (volt) annak megismerése, hogy miként valtozik a fajok kimutathatosiga a
mintavételi eréfeszités fiiggvényében a Dundban, amit késobb egy kiilon kutatasi projekt
keretében vizsgaltunk (Isd. Il. fejezet. Halkozosségek monitorozasa — modszertani
fejlesztések).

II. HALKOZOSSEGEK MONITOROZASA - MODSZERTANI
FEJLESZTESEK

BEVEZETES

A mintavétel az Okologiai kutatasok legsarkalatosabb pontja, ami alapvetéen
meghatarozza becslésiinket a mért valtozo(k)rol €s kovetkeztetéseinket a vizsgalt rendszer
allapotardl (Podani, 1997; Cao et al., 2002). A kozosség szerkezetét leird valtozok (pl.
fajszam, abundancia) értékeinek pontos becslése alapvetd fontossaghi alkalmazott
kutatasoknal is, pl. a biologiai sokféleség tér és idobeli valtozasainak monitorozasdhoz
(Yoccoz et al., 2001) vagy kornyezetmindsitési rendszerek megbizhaté miikddtetéséhez
(Cao et al., 2003). A mintavételre fordithatd eréforrasok azonban erésen korlatozottak (ido,
logisztikai megvalosithatosag, eszkoz és anyagi raforditds). A mintavétel ezért egy
optimalizalasi problémat jelent a kutatoknak, ami sordn probaljdk a minta
reprezentativitasat maximalizalni, az ezzel jard koltségeket pedig minimalizalni (Hughes és
Peck, 2008).

A halkozosségek mintavételéhez szdmos gylijtéeszkdoz és gylijtési modszer
alkalmazhat6 (Murphy és Willis, 1996). Jol ismert, hogy a mintavétel hatékonysaga
valtozhat a gylijtéeszkdz fajtajatol (pl. valtozatos haldszhalok, varsak, elektromos
halaszgépek). Az eszk6z megvalasztasit pedig erdésen befolyasolhatja, hogy milyen
¢l6helyen, milyen koriilmények ko6zott kell mintat venni (pl. Penczak et al., 1998; Erds et
al., 2009). A modszertan megvalasztasa, a mintavétel optimalizalasanak kérdéskore ezért
egy igen intenziven tanulmanyozott teriilet a halk6zosségek reprezentativ felmérésének
érdekében, illetve a monitoroz6 programok hatékonysagéanak fejlesztéséhez.

Az elektromos halaszgép a haldlloményok mintavételének leginkabb alkalmazott
gylijtédeszkoze vizfolydsokban (Cowx és Lamarque, 1990; Reynolds, 1996). Szamos
tanulmany foglalkozott az elektromos haldszaton alapuld mintavétel hatékonysaganak és
optimalizalasanak kérdéseivel, amelyek ramutattak pl. a lerekesztett patakszakasz ismételt
haldszatanak hatékonysagara vagy az optimalis mintavételi szakasz hossz megvalasztasara
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patakokban ¢s folydkban egyarant (pl. Kennard et al., 2006; Hughes és Herlihy, 2007; Saly
et al., 2009). Esettanulméanyok igazoljak, hogy kiilonb6z6 mértékii mintavételi raforditas
sziikséges az egyes kozOsség szerkezeti valtozok pontos becsléséhez (Angermeier és
Smogor, 1995; Kanno et al., 2009) és hogy azonos mintavételi raforditas esetén a minta
reprezentativitasat erOsen befolydsolja a vizsgalt kozosség vagy az élohely szerkezete
(Meador, 2005; Holtrop et al., 2010). Szamos kérdés maradt azonban még megvalaszolatlan
vagy kevéssé feltart. Ezek koziil néhanyat a Pannon biogeografiai régio halkozdsségeit
monitorozd rendszer (biodiverzitds monitorozéas, kornyezetmindsités) kialakitdsdhoz
igyekeztiink megvalaszolni. Az értekezésben egy-egy esettanulmanyt mutatok be, amelyek
a halkozosségek reprezentativ mintavételének kérdéskorével foglalkoznak egy
kisvizfolyasban, egy folyoban ¢és a Duna folyamban. A harom esettanulmany a kdvetkezd
kérdésekkel foglalkozik:

1) A vizfolyasok koziil a gazolhat6 vizfolyasok (<1000 km? vizgytijtéjii
vizfolyasok) halkozosségének szerkezete tanulmdnyozhatd a leghatékonyabban.
Kevéssé ismert azonban, hogy mi a jelentdsége a mintavételi teriilet nagysdganak
(Osszteriilet), illetve az idébeni ismétléseknek a mintavétel hatékonysagara, pl. egy
adott vizfolyasbol kimutathato fajok szamara. A fajszam a biologiai sokféleség és a
kozosség szerkezet jellemzésének legalapvetobb valtozdja. A fajok szamanak
valtozasa (pontosabban novekedése) a mintavételi teriilet novelésével az 6kologia
egyik legaltalanosabb torvénye (Rosenzweig, 1995; Lawton, 1999). Kevéssé ismert
azonban az Osszefliggés iddbeli analdgja, azaz a fajok kumulativ szdmanak
novekedése a mintavétel idébeli intenzitdsdnak novelésével (Adler és Lauenroth,
2003; White, 2004; Adler et al., 2005; Ulrich, 2006; White et al., 2006; Carey et al.,
2007; McGlinn és Palmer, 2009). Konnyen belathatd, hogy e két, erésen skalafiiggd
Osszefiiggés egymassal kapcsolatba hozhatd: az 1d6 hatasa fligg a mintavételi tertilet
méretétdl, mig a teriilet méretének hatasa fligghet a kutatas idébeli 1éptékétol (Adler
¢és Lauenroth, 2003; Adler et al., 2005; McGlinn és Palmer, 2009). A faji sokféleség
tér és idobeli valtozasainak mélyrehatobb megismeréséhez ezért érdemes a két
Osszefliggést egyiitt vizsgdlni. Az igy megszerezhetd ismeretek fontosak pl. a
diverzitas komponenseinek (alpha, beta, gamma diverzitas) tér-idébeli fiiggésének
megismerésé¢hez is vagy pl. teriiletek fajkészletének meghatirozasdhoz. Mi
hegyvidéki patakokban (Bernecei- és Kemence-patak, Borzsony) tanulmanyoztuk a
fajok szamanak teriilet és 1d6 Osszefliggéseit, terepi adatokon alapuld szimulacios
vizsgalatok segitségével. Kutatdsunk célja annak megismerése volt, hogy miként
valtozik a patakbodl kimutathato fajok szdma a mintavételi teriilet és a felmérések
idobeli intenzitasdnak (egyiittes) novelésével és hogy miként hatarozzdk meg
vandorlasi folyamatok a fajszam iddbeli valtozasait.

2) A nem gazolhato folyok (>1000 km? vizgyiijtéjii vizfolyasok)
halallomanyanak felmérése altalaban csénakbol torténik, generatorral miikodo,
nagy teljesitményli elektromos haldszgéppel. A vizfolyas szélességének ¢és
mélységének novekedésével a mintavételi eréfeszités (haldszott teriilet nagysaga)
jelentds novelése sziikséges a kozosségszerkezeti valtozok megbizhatobb
becsléséhez (Meador, 2005; Flotemersch et al., 2010). Kevéssé ismert azonban,
hogy miképp hatarozza meg a gylijtd személye és/vagy az elektromos haldszgép
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tipusa a mintavétel eredményét. Azt feltételezhetjiik, hogy azonos mintavételi
korlilmények és mar tapasztalt felméré személyzet esetén a mintavevd személye
nem befolyasolja jelentés mértékben a mintavétel eredményét. Ha alapvetd
kozosségszerkezeti valtozokat vizsgalunk, mint pl. a fajszam vagy a relativ
abundancia, akkor legfeljebb a halaszott szakasz hossza a meghatarozo a kiilénb6zo
teljesitményti halaszgépek kozott. E kérdések tisztdzasa azonban fontos nagy
1éptékiit monitorozasi programok megbizhatdsaganak tervezése szempontjabol, ahol
sokszor nincs lehetdség arra, hogy egyetlen felmérd csapat gytijtésein alapuljanak
¢és akar teljes mértékben azonos tipusu haldszgépekkel torténjenek a felmérések.
Kérdés, hogy a valtozé €él6helyi heterogenitast folyokban szamithat-e a mintavevd
személye és a gép tipusa a halkozosségek szerkezetének jellemzésénél. Kis
teljesitményii, konnyen kezelhetd gépek alkalmazasa kiilonosen természetvédelmi
terlileten lehet hasznos, ahol pl. az aggregéatoros haldszgép zavarja a madarak
koltését. Kisebb gépek (kisebb méret és tomeg) alkalmazasa emellett hasznos lehet
kisebb folyokban is, ahol nem biztos, hogy indokolt a nagy teljesitményii, de
konvencionalisan alkalmazott halaszgép. Kutatasunk célja ezért annak megismerése
volt, hogy miként hatarozza meg a halaszgép tipusa (akkumulatorrdl iizemeld, kis
halaszgép vs aggregatoros halaszgép) és a mintavevd személye a halkozosségek
szerkezetére vonatkoz6é ismereteinket egy kdzepes méretl, azaz csonakkal teljes
szélességében és mélységében halaszhato folyoban.

3) Kisvizfolyasok és a sekély (max 1-2 m mély) és teljes
szélességiikben halaszhato folyok halalloméanyéanak szerkezete viszonylag pontosan
becsiilhetd. Azonban a nagy folyok és folyamok halalloméanyardl igen nehéz
reprezentativ mintat gytijteni (>10000 km? vizgyijtéjii vizfolyasok). Még igen
intenziv mintavételi raforditas esetén is csupan rendkiviil kis hdnyadat mérhetjiik
fel a viztestnek €s akkor is legtobb esetben csupan a partkdzeli (littoralis) zona halait
gyljthetjiik a hagyomanyos, csonakbol torténd elektromos haldszaton alapulo
felmérésekkel (Jurajda et al., 2001; Hirzinger et al., 2003). Ez alol kivétel, ha egyéb
kiegészitd eszkozoket és kiilon mintavételi eljarast alkalmazunk a meder
haladlloméanyanak felmérésére (pl. Szaloky et al., 2014), ami azonban halmozottan
tobb erdfeszitést igényel. Ezért is kiilondsen fontos részletesen megismerni a
mintavételi erdfeszités hatasat a kozosségszerkezeti valtozok értékeire, ha a
monitorozas kizarélag a parti zona (parttol max 10-20 m tdvolsadgban és max 1,5-2
m meély) halallomanyanak felmérésén alapul. Felmeriild kérdés pl., hogy mennyiben
kiilonbozik a halkdzosség szerkezetérdl nyert kép, ha nappal vagy pedig éjszaka
végzik felméréseiket a kutatok? Szédmos halfaj mutathat &jszakai aktivitast €s
huzodhat partkdzelbe (Wolter és Freyhof, 2004). E fajok kimutatasat segithetik az
¢jszakai felmérések. Nem (volt) ismert azonban az sem, hogy mennyiben
kiilonbozik a fajok kimutatdsa és a halkdzosségek szerkezetérdl nyerhetd kép 6
¢l6hely tipusok kozott az éjszakai és nappali mintdk kozott. Ha az éjszakai és a
nappali felmérések alapjan nyert haldllomany szerkezet kiilonbozik, az jelentésen
befolyasolhatja kovetkeztetéseinket a vizsgalt rendszerrdl (pl. fajok mennyiségi
aranyai taplalékhalozat szervezddésében) ¢és a kornyezetmindsitési €s
természetvédelmi céla értékeléseket. Kiilondsen igazak ezen allitasok olyan
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nagyméretli vizfolydsokra, mint pl. a Duna, amely folyam halk6zosségeinek
szervezddésérdl hianyos ismeretekkel rendelkeztiink. Kutatasunk célja ezért a
nappali és ¢jszakai felmérésekkel nyert kozosségszerkezeti adatok dsszehasonlitasa
volt; megkiilonboztetve és 0sszehasonlitva emellett a természetes €s mesterséges
(kovezett) partszakaszok halk6zosségeit is.

ANYAG ES MODSZER

A térbeli illetve idébeli mintavétel jelentésége a sokféleségre

A fajszam tertiletméret és id6 Osszefiiggéseit a Borzsonyben folyd Bernecei-patakban
tanulmanyoztuk. A Bernecei-patak és befogado vizfolydsa a Kemence-patak erdében futo,
kozel természetes vizfolyasok, melyek részletes jellemzése Erds és mtsai (2003), Schmera
és Erés (2004), illetve Erds és Grossman (2005a, b) munkaiban talalhato. Mindkét patak
viszonylag sekély, gazolhato, jol elkiilonithetd hidromorfologiai egységekkel, ahol az
atlagos vizmélység a gazlokon ~10 cm, mig a medence él6helyeken ~50 cm. A Bernecei-
patak 4tlagos szélessége ~ 3 m, mig a Kemence-pataké ~5 m, ami igen hatékony mintavételt
tesz lehetdvé. A fajszdm valtozésait két szimulacios kisérletben tanulméanyoztuk. Az elsd
vizsgélatban a patak kétszaz méteresen szakaszat mértiik fel elektromos haldszgéppel, oly
modon hogy, halokkal lezartuk a hidromorfologiai egységeket (gazld, medence), majd
pedig elektromos halaszgéppel, tobbszor egymas utan lehaldszva az egységet, kigytjtottiik
a halakat az egységekbdl. Osszesen 13 mintavételi egységet kiilonitettink el a
tanulmanyozott szakaszon. A halakat meghatdrozasuk ¢és testhosszmérés utan
visszaengedtiik ugyanabba az egységbe ahonnan gytjtottiik dket. Az egységeket évente
négy alkalommal mértiik f61 harom éven at 1999 &sze és 2002 8sze kozott, ami dsszesen
12 évszakos mintat eredményezett (Erds és Grossman 2005b). A masodik vizsgalatban a
Bernecei- és a Kemence-patakra vonatkozd hosszu tavi adatsorunk adatait hasznaltuk fel.
Az adatsor 10 év, évi két felmérési alkalmon alapuld gytijtési adatait tartalmazza (2000-
2009). Ez a patakonként 6sszesen 20 mintanak a fentihez hasonldan gazolasos, elektromos
haldszgéppel torténd gyljtésen alapult, de itt nem kiilonitettiik el az egységet, azaz nem
voltunk kivancsiak a mintavételi teriilet hatdsara, pusztan arra, hogy milyen kiilonbségek
tapasztalhatok a két patak fajszam 1d6 Osszefiiggésében. Feltételeztiik ui., hogy a
vizfolyasrendszer felsé szakaszan talalhatd, azaz elzartabb Bernecei-patakban az
Osszefliggés nem lesz olyan meredek, mint a fajgazdagabb nagyobb folyokhoz kozelebb
fekvé Kemence-patakban. Az elsé szimulacids vizsgalatban 1, 2, 3....13 egységet
valasztottunk ki random modon (visszatevés nélkiil). Majd minden egyes ilyen egység vagy
egységsorozat adatait vettiik alapul ahhoz, hogy random kezdéssel n=1, 2, 3...12 alkalmon
alapul6 adatsort kivalasszunk, és ezekre kiszdmoljuk az adott tér és idétartamra vonatkozo
teljes fajszamot. A teljes eljarast 1000-szer ismételtiikk minden egyes méretre (egységek
szama) ¢és idOtartamra, majd ezt atlagoltuk, hogy megkapjuk a becsiilt atlagos teljes
fajszamot minden egyes tér és idobeli kombinacidra. A mésodik vizsgéalatban un teljesen
egymasba agyazott fajszam id6 osszefiiggés (complete nested STR, lasd Carey et al., 2007)
alapjan tanulmanyoztuk a kumulativ fajszdm valtozasat az id6 fliggvényében a 10 éves
adatsor alapjan a Bernecei- és a Kemence-patakban. Az adatokat egy éven beliil
Osszegytjtottiik, hogy egy adott évre minél pontosabb fajkészlet adattal rendelkezziink. A
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teljesen egymasba agyazott eljarashoz n=1, 2, 3...10 évet feldleld (egymassal 6sszefiiggd)
idOtartamra vonatkozé adatokat valasztottunk ki random 1000-szer, majd ezek teljes
fajszam adatat atlagoltuk. Osszefoglalva, mig az elsé vizsgalat a mintavételi teriilet és az
1d6 hatadsanak finomabb skaldju Osszefiiggéseit tarta fel a Bernecei-patakban, a masodik
vizsgalat az id6 szerepének nagyobb léptékii hatdsara fokuszalt a Bernecei-patakban ¢€s
befogado-patakjaban a Kemence-patakban.

A mintavevo személyének és a halaszgeép tipusanak hatdsa a halkozosségek szerkezetének
becslésére

A mintavevé személyének és a gép tipusanak hatdsat a halkozosségek szerkezetét
jellemzé valtozok értékeire a Marcal folydban tanulmanyoztuk 2011-ben, évszakos
mintavétel soran (tavasz, nyar, 8sz). Osszesen 5 mintavételi szakaszt jeldltiink ki a folyo
nem gazolhat6 szakaszan. Minden szakaszon 4 db 200 m hosszusagu egységet jeloltiink ki
random vélasztva a gyiijtd személyét (2 f6 koziil, O1 és O2) és a gép tipusat (2 tipus koziil,
LP, HP), minden lehetdségre egy szakaszt. A kis teljesitményli haldszgép (LP) egy Hans-
Grassl 2B tipusu, akkumulatorrdl tizemeld gép volt (max 10 kW PDC), mig a nagy
teljesitményti gép (HP) egy Hans-Grassl EL64 tipusu, aggregatorral mikddtetett gép (max
7KW DC). A gép anddja (40 cm atméréji szak 6 mm-es haloval) és katodja (5 m-es réz
szalag) azonos volt a két tipusnal. A haldszatot csonakbol végeztiik lassan sodrodva lefelé
a folyoval, egy személy (O1 vagy O2) gyljtotte a halakat. A halakat a halaszat soran egy
100 I-es ladaban tartottuk majd minden egyes egység utan lemértiik testhosszukat (SL, mm)
¢és visszaengedtiik a vizbe a gyljtési teriileten. Egyedszam alapu fajtelitddési gorbéket
(rarefaction elemzés, 10000-es permutacido) alkalmaztunk a fajok szadmanak
Osszehasonlitdsdra a modszertani konfiguraciok kozott (EcoSim 7.72, Gotelli és
Entsminger, 2011). Mantel tesztet (10000-es permutacid) hasznaltunk a kozosségek
Osszehasonlitasara a 4 konfiguracié kozott, a fajkompozici6 (Jaccard index) ¢€s relativ
abundancia (Bray-Curtis index) adatok alapjan. Variancia analizist hasznaltunk a
fajgazdagsag €s a fajok illetve a teljes kozosség abundancidjadban (200 m hosszra jutd
egyedszam, CPUE) mutatkozé kiilonbségek tesztelésére a 4 konfiguracio kozott.
Sokvéltozos variancia analizissel (MANOVA) teszteltiik a mintavételi hely, évszak,
géptipus és a mintavevd személyének hatdsat a k6zosség abundancia alapu szerkezetére.
Az elemzések eldtt az adatokat transzformaltuk logio(x+1). Variancia komponens elemzést
hasznaltunk, hogy meghatdrozzuk az egyes prediktor véaltozok és masodrangu interakcidjuk
milyen mértékben jarulnak hozza a minta variabilitasahoz (Searle et al., 1992). Végiil,
Kolmogorov-Smirnov teszttel vizsgaltuk van-e kiilonbség a halak testhosszeloszlasaban és
Mann-Whitney U teszttel, hogy van-e kiilonbség testhosszuk median értékei kozott.

A napszak jelentosége a halkozosségek szerkezetére a Duna folyamban

A Duna Eur6pa masodik legnagyobb folyama. Hossza 2847 km, vizgyiijtéje 817000
km?2. Magyarorszagon a folyam 417 km-t fut, atlagos vizhozama 2000 km3 sec™, atlagos
szélessége 300-600 m kozott valtozik. Ekkora hatalmas viztdomegben a legintenzivebbnek
gondolt mintavétel sem biztos, hogy elegendd a halallomany reprezentativ felméréséhez.
Korabban azonban egyaltalan nem voltak ismereteink arrél, hogy miként valtoznak pl.
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kozosségszerkezeti valtozok értékei a mintavételi erdfeszités novelésével akar csak a
folyam parti zondjaban; ami viszonylag konnyen felmérhetd csonakbol végzett, elektromos
halaszgéppel torténd gytijtésekkel.

A haldllomény-szerkezetnek az ¢jszakai ¢és a nappali felmérések kozotti
kiilonbségének feltarasa érdekében Gonyiitdl Bajaig 5 mintavételi szakaszon, 0sszesen 43
db 500 m hosszusagi mintavételi egység haldlloméanyat mértiik fel a Duna foadganak parti
zonajaban, két mintavételi periodusban, 2004 tavaszan €s nyaran (részletesen lasd Erds et
al., 2005; 2008). Minden egyes 500 m-es egységet tovabbi 100 m-es alegységekre
osztottunk, amelyekben nappal felmértiik az ¢l6hely szerkezetét. Az él6hely-szerkezetet a
kovetkezd valtozok atlag értékeivel jellemeztiik: parttavolsag (m), vizsebesség (cm s),
vizmélység (cm), aljzat Osszetétel (%), makrovegetacid boritdsa (%). Az egységek
halallomanyat csonakbol, kis teljesitményli halaszgéppel vizsgaltuk, lefelé sodrodva a
parttal parhuzamosan (Wolter és Bischoff, 2001; Wolter és Freyhof, 2004). Minden egyes
100 m-es alegység halaszata utdn azonositottuk és szamoltuk a gylijtott halakat és lemértiik
standard testhosszukat (cm), majd a mintavételi egység kozepén elengedtiik dket.

Az alapvet6 halkozosség-szerkezeti valtozok mellett (fajszam, fajkompozicio, relativ
abundancia) vizsgaltuk a kozosség bioldgiai (trait) jellemvonasainak valtozasait is a
mintavételi eréfeszités novelésnek fliggvényében, 0sszehasonlitva az éjszakai és a nappali
mintakat. A halfajok trait jellemvondsait korabban készitett adatbazisunk ¢€s irodalmi
adatok alapjan hataroztuk meg (pl. www.fishbase.org; Poff és Allan, 1995; Lamouroux et
al., 2002; Santoul et al., 2005; Erés, 2005; Er6s et al., 2009a,b). A trait valtozokat
hierarchikus modon osztalyoztuk. Harom {6 trait csoportot kiilonitettiink el, amelyek talan
a legfontosabb informacioval szolgalnak a kozosség funkcionalis szerkezetérdl és niche
viszonyairdl: (1) életmenet valtozok, (2) trofikus valtozok, (3) ¢éldéhelypreferenciat leird
valtozok (Poff és Allan, 1995; Goldstein és Meador, 2004; 2005; Santoul et al., 2005). Az
¢letmenetet leird valtozok (pl. faj maximalis testhossza, atlagos termékenység, ikra mérete
stb) értékeinek dontd hanyadat aranyskalan (Erds, 2005), a trofikus €s éldhelyprefernciat
fuzzy kodolassal jellemeztiik (Chevenet et al., 1994; Bady et al., 2005). A fuzzy kodolas
elénye, hogy részletesebb és pontosabb informéaciot nyljt az 1/0 kodolasnal, ugyanakkor
széles értékben mozgd valtozo esetén nem sziikséges egyetlen atlag értéket alkalmazni.
Példaul a halak tobbsége igen plasztikus taplalkozasu, a fajokat nehéz egyetlen nominalis
valtozoba beszuszakolni (pl. planktivor). A fuzzy rendszerben az egyes trait valtozokhoz
rendelt szdmok mutatjak a faj hozzavetdleges affinitasat az adott traithez, ahol 0 jelzi, hogy
a faj nem hasznositja az adott forrast, mig a magasabb érték (pl. 3) intenzivebb
hasznositasra utal. Ezzel a kodolassal részletesebben jellemezhetd a traiteken alapuld
funkcionalis szerkezet, a durvabb 1/0 kodoléassal szemben (Chevenet et al., 1994; Bady et
al., 2005; Schmera et al., 2015).

A 43 db 500 m-es egységbdl 25 volt viszonylag természetes kavicsos-homokos
aljzati partszakasz, mig 12 db volt tipikus mesterséges, kdszorassal megerdsitett
partszakasz az abiotikus valtozokon alapulé elézetes fokomponens elemzés szerint (Erds et
al., 2005; 2008). A fennmarado6 hat, atmeneti jellegii partszakasz egységet toroltiik a tovabbi
elemzésekbol, hogy a tipikus, egymastdl jol megkiilonboztethetd, természetes ¢&s
mesterséges partszakaszok haldllomanyainak szerkezetét hasonlithassuk 0Ossze.
Fajtelitddési diverzitds elemzést alkalmaztunk (Gotelli és Colwell, 2001; Ugland et al.,
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2003), hogy a mintavételi eréfeszités fliggvényében, standardizalt médon hasonlithassuk
Ossze a két partszakasz tipusrol, két mintavételi alkalommal gyiijtott éjszakai és nappali
felmérések fajszdm adatait. A halalloméany fajkompozicio és relativ abundancia adatokon
alapulé reprezentativitdsat a Cao et al (2002, 2003) altal kifejlesztett autoszimilaritas
mérésének modszerével vizsgaltuk. A moddszer random kivalasztott egységek kozosség-
hasonlosagat méri hasonldsagi indexek segitségével. A feltételezés szerint annal
reprezentativabb a minta az eredeti kozdsségre nézve minél inkébb hasonlit két random vett
minta egymdshoz. A mintavételi teriilet novelésével varhat6, hogy egyre jobban
reprezentalja a gyljtott minta a tényleges kozosséget, ezért feltételezhetd, hogy a nagyobb
tertiletekrdl gytlijtott mintak hasonlosdga is nagyobb mértékii, egy azonos méretii teriiletrol
gyljtott mintdhoz, mint a kisebb teriiletr6l szdrmazo mintdk esetében. Ha az
autoszimilaritds értéket a mintavételi teriilet ndvelésének fliggvényében abrazoljuk,
meghatarozhatjuk, mi az a mintanagysag, ahol hidba ndveljiik tovabb a mintavételi
terliletet, mar nem tudunk reprezentativabb mintat gyiijteni a fajok és egyedeik foltos
eloszldsa miatt. Az elemzés egyben arra is felhasznalhatd, hogy jellemezziik a beta
diverzitas skalafliggését a mintavételi teriilet nagysagétol kiilonbozd éldhelyek esetén.
Minél kisebb egy adott mintavételi teriiletnél a kozosségek hasonlosdga, annal
heterogénebb térben a kozosségek Osszetétele. Az autoszimilaritds mértékét a Jaccard
(fajkompozicid) és a Bray-Curtis (relativ abundancia) indexekkel szamszerusitettiik.
Kanonikus diszkriminancia elemzést hasznaltunk annak tesztelésére, hogy megismerjiik a
kétféle ¢lohelytipus €s a napszak szerepét a halkdzosségek elkiiloniilésében (négyzetgyok
arcsin transzformalt relativ abundancia adatok). Az egyszerliség kedvéért a két alkalommal
gylijtott mintakat dsszevontuk az elemzéshez. Indikatorfaj elemzést alkalmaztunk, hogy
meghatdrozzuk az egyes napszakokhoz és vagy éléhelytipusokhoz szignifikdnsan kot6do
fajokat (Dufrene és Legendre, 1997). A halkozosségek trait diverzitasdt Rao (1982)
kvadratikus entrépia indexével szamszerusitettiik a Bray-Curtis index segitségével (Botta-
Dukat, 2005). Randomizacids program segitségével vizsgaltuk, hogy miként valtozik a trait
diverzitas értéke az egyes €lohelytipusokban ¢€s napszakokban a mintavételi eréfeszités
fliggvényében (Bady et al., 2005).

2004-ben kis teljesitményili halaszgéppel allt modunkban felmérni a Duna parti
zOongjanak haldllomanyat. Azonban kivancsiak voltunk, hogy egy nagy teljesitményii
halaszgéppel végzett felmérés hatékonyabb-e és ezért méas eredményt nyljt, mint a kis
teljesitményii géppel végzett gylijtések. 2007 nyaran dsszesen 71 db 500 m hosszusagl
mintavételi egység halallomanyat mértiik fel azonos modszerrel, éjszaka végzett felmérések
keretében, de nagy teljesitményii halaszgéppel (Hans-Grassl 1l GI; 7,5 KW DC). Ez a
felmérés jo alkalmat nyujtott, hogy dsszehasonlitsuk 2004 nyaranak éjszakai felmérésével.
Hasonloan a 2004-es adatokhoz itt is fajtelitddési diverzitas elemzéssel becsiiltiik a fajszam
valtozasat a mintavételi erdfeszités (mintavételi egységek szama) fliggvényében ¢és
hasonlitottuk 6ssze a 2004 és 2007 nyari idOszak éjszakai gyiijtéseit. A fajtelitddési
diverzitds vizsgalata igen informativ elemzési forma, mert a kozdsség relativ abundancia
eloszlasarol és a fajszamrol is tajékoztat a mintavételi erdfeszités fliggvényében
(Olszewski, 2004).
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EREDMENYEK

A térbeli vs idobeli mintavétel jelentosége a sokféleségre

A becsiilt atlagos fajszam 3,9 és 9 kozott valtozott a Bernecei-patakban a mintavételi
teriilet (hidromorfologiai egységek szama) és/vagy a mintavételi alkalmak szamatol
fliggden (5. adbra). A fajok szama gyorsan novekedett a mintavételi teriilet novelésével; pl.
7 mintavételi egység (~ 100 m hosszu patakszakasz) halaszata egyetlen alkalommal ~ 7
(6,9) halfajt eredményezett, ami kozel van az 6sszes fajszamhoz. A mintavételi alkalmak
szama azonban kevéssé befolyasolta a patakbol kimutathato fajok szamat. A harom éves
(12 alkalmon alapuld) felméréssorozat alatt atlagosan 1,4 fajjal lehetett tobbet gytjteni,
mint egyetlen olyan felmérés soran, amikor a teljes mintavételi teriiletet (~200) haldsztuk.
A szimulacids elemzéseink eredményeként a fajok becsiilt szama minden térbeli és idobeli
kombinacioban megtekinthetd. Ez éltal dsszehasonlithaté a mintavételi teriilet és az id6
jelentésége a fajok kimutathatosdgaban. Lathato pl., hogy 5 hidromorfolégiai egység
egyetlen alkalmon alapuld haldszata ugyanannyi faj kimutatasat eredményezi, mint két
hidromorfologiai egység 5 alkalmon alapul6 haldszata.

Térbeli
lépték
novekedése
S
*(©
N
L,
i
4 .
3 4
2 .
11 Id6beli Iépték novekedése
0 T T T T T T T — T T T T 1

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12
Mintavételek szama

5. abra. Kapcsolat a fajok kummulativ szama és a mintavételi alkalmak szama kozott a térbeli 1€pték
novekedésével (n = 1....13 gazldo-medence hidromorfologiai egység [CU]) a Bernecei-patakban.

A fajszam 1d6 Osszefiiggés hatékonyan modellezhetd volt hatvany és a logaritmikus
fliggvények szerint is a Bernecei- és a Kemence-patakokokban. Mivel a hatvany fliggvény
valamivel jobb illeszkedést mutatott (magasabb r? értékek), az eredményeket log-log
kapcsolat alapjan és linedris regressziot alkalmazva mutatjuk be (6. dbra; ldsd White et al.,
2006). A 10 éves felméréssorozat eredménye szerint az idének nagyon kis jelentdsége volt
a Bernecei-patakbél kimutathato fajok szamara: In(S)=0,12In(T) + 2,03 (adj r>=0,95).
Atlagosan négyévente sikeriilt eggyel tobb fajt kimutatni a patakbol. A Kemence-patakra
ezzel szemben meredekebb dsszefiiggést kaptunk: In(S)=0,28In(T) + 2,3 (adj r?=0,99).
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Atlagosan évente bukkant fel Gj faj a patakban. A fajok eléfordulasi gyakorisaga és relativ
abundancia adatai alapjan a Bernecei-patak halfajai teljes részhalmazat képezték a
befogadd Kemence-patak halfaunijanak. A Bernecei legk6zonségesebb halfajai a
Kemence-patakban is a leggyakoribb fajok voltak. A Berneceiben ritka fajok kézepesen
gyakoriak voltak a Kemence-patakban. Végiil, a Kemencei-patakban €16 ritka fajok nem
fordultak el6 a Bernecei-patakban.

4.0
Kemence-patak
3.0 1
£
‘@
o
E 20 Bernecei-patak
c
—
1.0
OO T T T T 1

0.0 0.5 1.0 1.5 2.0 2.5
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6. abra. Fajszam — id6 (T=¢év) Osszefiiggések a masodrendii Bernecei- és a harmadrendii Kemence-
patakokban.

A mintavevo személyének és a halaszgép tipusanak hatdsa a halkozosségek szerkezetének
becslésére

Osszesen 29 halfaj 7351 egyedét gytijtottiik a Marcal folydoban. A minta és az
egyedszam alapu fajtelitodési gorbék nem jeleztek szignifikans kiilonbséget a gép tipusa
(LP és HP) és a mintavevd személyek (O1 €s O2) alapjan meghatarozott fajszam gorbék
kozott (7. abra). A teljes fajszam is csupan kis mértékben, 20 és 24 k6zott valtozott a 4-féle
modszertani konfiguracié kozott. Az ANOVA elemzések szerint az atlagos fajszam
szignifikansan kiilonbozott az évszakok kozott és a géptipusok kozott (4. tablazat). Az
évszak és mintavételi hely és a géptipus és a mintavevé kozotti interakcid szintén
szignifikansnak bizonyult. Az atlagos fajszam kis mértékben magasabb volt a nagy
teljesitményti géppel végzett gyljtéseknél (HP, 8,7£3,6), mint a kis teljesitményiinél
végzetteknél (LP, 7,7+3,3) (Tukey HDS post hoc teszt p <0,05). A variancia komponens
elemzés szerint az dsszvariancia 65,2%-a magyarazhat6 volt a térbeli és idébeli tényez6k
(mintavételi hely, évszak €s interakcidjuk) szerepével, mig a tisztan modszertani tényezok
(gép tipusa, mintavevd személye) csupan a variancia 10%-t magyaraztak (8. dbra). A
MANOVA elemzések szerint minden vizsgalt tényez6 (évszak, hely, géptipus, mintavevo)
¢s némely esetben interakciojuk is szignifikdns hatdssal volt a kdozosség abundancia alapu
Osszetételére (4. tablazat). Az ANOVA elemzések szerint a teljes abundancia és a legtobb
faj abundancidja is szignifikdnsan kiilonbozott az évszakok €s a mintavételi helyek kozott
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(4. tablazat). Annak ellenére, hogy a gép tipusa és a mintavevd személye csupan kevés faj
becsiilt abundancia értékét befolyasolta, a modszerek kozti kiilonbség jelentds variabilitast
okozott a teljes (k6zdsségi szintil) abundancidban. A nagy teljesitményt haldszgéppel (HP)
szignifikansan tobb egyedet lehetett gyljteni szdmos faj esetében (Tukey HDS post hoc
teszt p <0,05). Némely faj (kiisz Alburnus alburnus, szivarvanyos 6kle Rhodeus sericeus)
becsiilt abundanciaja kiilonbozott a mintavevo személyek gytjtései kozott is (O1-nél tobb
egyed mint O2-nél; Tukey HDS post hoc teszt p <0,05). Osszességében azonban a variancia
legnagyobb hanyadat a mintavétel tér és idobeli kiillonbségei (évszak, hely) hataroztdk meg
az abundancia adatok esetében is, mig a mddszertani tényezdknek (gép tipusa, mintavevo
személy) joval kisebb volt a jelentdsége (8. dbra). Szignifikans kiilonbségeket (5. tablazat)
talaltunk a halk6zosség testhosszeloszlasaban Kolmogorov-Smirnov teszt, p<0,025-0,001)
¢és a testhossz median értékei kozott (Mann-Whitney U teszt, Z=2,6-15,6; p<0,01-0,001)
minden paronkénti dsszevetésben. A legjelentdsebb kiillonbséget az adta, hogy O1 sokkal
tobb kis testméretli egyedet fogott a nagy teljesitményli géppel, Osszevetve a tdbbi
konfiguréacioval (9. abra).
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7. abra. A fajok becsiilt szama (£95% CI) a gytijtott egyedek és a mintaszam fiiggvényében. HP x
O1 (fekete korlapok); HP x O2 (fekete haromszogek); LP x O1 (fehér koélapok); LP x O2 (fehér
haromszogek). HP: nagy teljesitményti halaszgép; LP: kis teljesitményti halaszgép; O1: mintavevd
1; O2: mintavevo 2.
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8. dbra. A varianciahdnyad felosztdsa tér-idobeli variancidra (fehér oszlopok), modszertani
varianciara (fekete oszlopok), kozds (csikozott oszlop, tér-idobeli dinamika és mddszertani nem
szétvalaszhatd) és nem magyarazhato (sziirke oszlop) komponensekre az abundancia és a fajszam
adatok alapjan. Az x tengelyen a leggyakoribb fajok, az egyéb halfajok, az 6sszes faj egyiitt és a
fajszam valtozok szerepelnek.
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9. abra. A halkdzosség testhosszeloszlasa (standard hossz, mm) az egyes modszertani
konfiguracioknal. HP x O1 (fekete oszlop); HP x O2 (sziirke oszlop); LP x O1 (csikozott oszlop);
LP x O2 (fehér oszlop). HP: nagy teljesitményti halaszgép; LP: kis teljesitményti halaszgép; Ol:
mintavevd 1; O2: mintavevo 2.
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4. tdblazat. A kozosségi szintit MANOVA ¢és a fajonként kiilon végzett ANOVA elemzések eredményei a logio(x+1) transzformalt egyedszam adatokra (CPUE
catch-per-unit-effort adatok) és a fajszamra

MANOVA ANOVAK

Teljes kozosség Aa. Bb. EIL Gsp. Li. Nf. Rs. Rr. Se Oth. Alf. Sper.
Hatasok F d.fer dfer p df. p p p p p p p p p p p p
Intercept 1929 10 21 <0,001 1 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00
Evszak 192 20 42 <0,001 2 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 0,614 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00 <0,00
Hely 6,8 40 81 <0,001 4 <0,00 0,083 0,001 <0,00 0,029 <0,00 <0,00 0,090 <0,00 0,829 <0,00 0,054
Halaszgép 3,7 10 21 0,006 1 <0,00 0,225 0,332 0,220 0,745 0,437 0,267 0,260 <0,00 0,030 <0,00 0,045
Mintavevd 2,7 10 21 0,028 1 0,036 0,108 0,396 0,805 0,477 0,076 <0,00 0,050 0,426 0,156 0,001 0,367
Evszak x hely 40 80 142  <0,001 8 <0,00 <0,00 0,151 <0,00 <0,00 <0,00 0,004 <0,00 0,428 0,137 <0,00 0,001
Evszak x halaszgép 14 20 42 0,167 2 0,103 0,909 0,109 0,662 0,794 0,002 0,321 0,120 0,395 0,701 0,657 0,899
Hely x halaszgép 1,7 40 81 0,024 4 0,143 0,005 0,734 0,655 0,150 0,056 0,131 0,749 0,010 0,604 0,210 0,993
Evszak x mintavevé 11 20 42 0,401 2 0,430 0,066 0,209 0,150 0,466 0,839 0,223 0,552 0,518 0,444 0,683 0,493
Hely x mintavevo 1,0 40 81 0,546 4 0,669 0,866 0,920 0,751 0,652 0,002 0,011 0,865 0,428 0,518 0,564 0,220
Halaszgép x mintavevé 1,8 10 21 0,123 1 0,651 0,041 0,943 0,329 0,505 0,180 0,029 0,020 0,079 0,201 0,038 0,010
Hiba 30
Osszes 59

A.a.: Alburnus alburnus; B.b.: Blicca bjoerkna; E.I.: Esox lucius; G.sp.: Gobioninae sp.; L.i.: Leuciscus idus; N.f.: Neogobius fluviatilis; R.s.: Rhodeus sericeus;
R.r.: Rutilus rutilus; S.e.: Scardinius erythrophthalmus; Oth.: egyéb fajok egylitt; All.f.: 6sszes faj egyiitt; Spe.n.: fajszam.
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5. tdblazat. A halkozosség testméreteloszlasanak (Kolmogorov-Smirnov teszt) és median teshosszanak

(Mann-Whitney U-teszt) Osszevetése az egyes modszertani konfiguraciok kozott.

HP: nagy

teljesitményt haldszgép; LP: kis teljesitményii halaszgép; O1: mintavevé 1; O2: mintavevo 2.

Mcéreteloszlas  Median halméret
Modszertani konfiguraciod p Z p
(HP x O1) - (LP x O1) <0,001 -13,4 <0,001
(HP x O1) - (HP x O2) <0,001 -8,8  <0,001
(HP x O1) - (LP x 02) <0,001 -15,6 <0,001
(LP x 01) - (HP x O2) <0,001 59 <0,001
(LP x O1) - (LP x O2) 0,025 -2,6 0,009
(HP x O2) - (LP x O2) <0,001 -7,8  <0,001

A napszak jelentésége a halkozosségek szerkezetére a Duna folyamban

Osszesen 41 halfajt és egy hibridet mutattunk ki a Duna parti zondjiban végzett
felméréseink soran. A mintavételi egységre vonatkoztatott fajtelitddési gorbék hasonlod
mintazatot mutattak a két mintavétel idoszakban (10. abra). Mindkét idOszakban az éjszakai
gyljtéseken alapulo fajtelitddési gorbék joval meredekebben emelkedtek a mintavételi

eréfeszités (mintavételi egységek szamanak) fliggvényében az ¢él6hely tipusatol fliggetlentil;
azaz azonos mintavételi erdfeszitéssel tobb halfajt lehetett kimutatni ¢jszaka a Duna parti
zOnajaban, mint nappal. Az él6helyek kozti kiilonbségek nappal voltak kontrasztosabbak,
amikor is egységnyi mintaszamra vonatkoztatva tobb halfajt lehetett igazolni a mesterséges,
kovezett partszakaszokon, mint a természetes partszakaszokon.
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10. abra. A fajok szamanak valtozasa a mintaszam (a) és a gylijtott egyedek szamanak fiiggvényében
(b) természetes (NA) és mesterséges (kovezett; RR) partszakaszokon nappal (D) és éjszaka (N).

A fajkompozicion alapul6 autoszimilaritas értékek (Jaccard index) magasabbak voltak az
¢jszakai mintdk esetében azonos mintavételi egységre vonatkoztatva, mint a nappaliaknal,
jelezvén a kisebb beta diverzitast (a fajosszetétel térben homogénebb eloszlasat) és magasabb
mintavételi reprezentativitast (11. dbra). A relativ abundancia adatokon alapul6 autoszimilaritas
értékek (Bray-Curtis index) magasabbak voltak a fajkompozicio adatoknal megfigyelhetd
értekekhez képest. Emellett a relativ abundancia adatokon alapuld autoszimilaritds gorbék
teljes mértékben egymason futottak, jelezvén az azonos mintavételi reprezentativitast az
¢l6hely tipusok €s a napszakok kozott e valtozo (relativ abundancia) esetében.
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11. abra. A k6z6sség kompozicionalis (Jaccard) (a) és relativ abundancia (Bray-Curtis) (b) adatokon
nyugvé hasonldsaganak valtozasa a mintaszam fliggvényében természetes (NA) és mesterséges
(kovezett; RR) partszakaszokon nappal (D) és éjszaka (N).

A természetes és mesterséges partszakaszok és a nappali és €jszakai mintak halallomanyai
is jol elkiilonithetdek voltak egymastol (12. dbra). A diszkriminancia elemzés elsé tengelyén
(sajatértek=2,974; Wilk’s lambda=0,046; Chi?=378,894; P<0,001) az ¢l6hely tipusa szerint,
mig a masodik tengely mentén a napszak szerint (sajatérték=2,018; Wilk’s lambda=0,192;
Chi?=206,412; P<0,001) kiiloniiltek el a mintavételi egységek. A 42 hal taxonbdl 18 volt erésen
szignifikans (P<0,01) indikatora vagy a napszaknak vagy az ¢léhelynek vagy egy bizonyos
napszak/¢él6hely konfiguracionak (6. tablazat). A nappali mintdkhoz nem volt szignifikansan
kotédd indikatorfaj, azonban az ¢jszakai mintdknak szamos indikatorfaja volt, pl. a
halvanyfolta kiilld6 (Romanogobio vladkyovi), a bodorka (Rutilus rutilus), a siillé (Sander
sander). A mesterséges partszakaszoknak tobb szignifikans indikatorfaja volt, mint a
természetes partszakaszoknak. A mesterséges partszakaszokat elsdsorban az idegen-honos
invazios fajok jellemezték, mint pl. az eziistkarasz (Carassius aurata), a kinai razbora
(Pseudorashora parva), a Kessler géb (Neogobius kessleri), mig a természetes
partszakaszoknak védett halfajok voltak fontos indikatorfajai, mint pl. a selymes durbincs
(Gymnocephalus schraetzer) és a halvanyfoltu kiillé (Romanogobio vladkyovi). Kézonséges
nagyobb testli pontyfélék (pl. az eziistkarasz, a karikakeszeg, a jasz, a domolyko) és a siilld
voltak a kovezések legfontosabb ¢jszakai indikator halfajai.
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12. abra. A halkozosségek elkiiloniilése élohely és napszak szerint a Dunaban diszkrimancia elemzés
alapjan. NA: természetes partszakasz; RR: kovezett, mesterséges partszakasz; D: nappal; N: éjszaka.
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6. tablazat. A fajok indikator értékei napszak (D: nappal; N: éjszaka) élohely (NA: természetes; RR:
mesterséges) és napszak és él6hely szerint.

Napszak ElShely Napszak és él6hely
Abramis sapa N 13,5 P<0,001
Alburnus alburnus NA 62,6 P<0,001 DNA 33,7 P<0,001
Barbus barbus RR 32,8 P<0,001
Blicca bjoerkna N 35,7 P<0,001 NRR 36,3 P<0,001
Carassius gibelio N 19,4 P<0,01 RR 199 P<0,01 NRR 22,3 P<0,01
Gobio albipinnatus N 48,6 P<0,001 NNA 36,3 P<0,001
Gymnocephalus schraetser N 32,0 P<0,001 NA 24,9 P<0,001 NNA 435 P<0,001
Lepomis gibbosus RR 8,3 P<0,001
Leuciscus cephalus RR 39,1 P<0,01 NRR 243 P<0,01
Leuciscus idus RR 60,5 P<0,001 NRR 34,4 P<0,001
Lota lota RR 20,1 P<0,001
Neogobius fluviatilis N 37,0 P<0,001 NA 48,1 P<0,001 NNA 42,3 P<0,001
Neogobius kessleri N 423 P<0,01 RR 44,1 P<0,01
Pseudorasbora parva RR 16,0 P<0,01 DRR 16,2 P<0,01
Rutilus rutilus N 41,1 P<0,001
Sander lucioperca N 37,8 P<0,001 NRR 23,4 P<0,01
Silurus glanis RR 18,8 P<0,001
Vimba vimba N 18,0 P<0,01 NNA 22,8 P<0,01

A trait jellemvonasok sokfélesége mar viszonylag kis mintavételi erdfeszités utan
maximum értéket ért el (13. abra). Minden trait csoport (életmenet, trofikus, élGhely
preferencia) kvadratikus diverzitdsa magasabb értékii volt a mesterséges (kovezett), mint a
természetes partszakaszokon.
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13. abra. A trait diverzitas valtozasa a mintaszam fliggvényében természetes (NA) (a) és mesterséges
(kovezett; RR) (b) partszakaszokon nappal (D) és éjszaka (N), tavasszal (SP) és nyaron (SU). A
haromszdgek az ¢letmenet, a korlapok az ¢éléhelyi,
sokféleségének valtozasat mutatjak.

mig a négyzetek a taplalkozasi guildek

A 2004-es ¢s a 2007-es felmérések fajtelitddési diverzitasi gorbéi teljes mértékben azonos
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kis és a nagy teljesitményii halaszgép kozott a Duna parti zondjaban a két mintavételi alkalom
alapjan.

02004 2007
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Fajszam
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0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100
Mintaszam

14. abra. A fajszam valtozasa a mintaszam fiiggvényében a Dunaban kis teljesitményti (2004) és nagy
teljesitményti (2007) halaszgép alkalmazasakor &jszaka végzett mintavételnél (500 m hosszusigu
mintavételi egységek). A szoras értékeket nem abrazoltuk az attekinthet6ség érdekében.

KOVETKEZTETESEK

------

tényezd befolyasolhatja a halk6zdsségek szerkezetérdl nyerhetd képet vizfolyasokban, amit
célszerii figyelembe venni a haldllomanyok monitorozésa soran.

A térbeli vs idobeli mintavétel jelentosége a sokféleségre

A Bernecei-patakban végzett felméréseink szerint a fajkészlet dont6 hanyada igazolhatd
térben intenziv mintavételt alkalmazva, mig a mintavételi alkalmaknak viszonylag kis szerepe
van a fajok detektalhatdosagaban. Annak ellenére, hogy szamos tanulmany foglalkozott mar
halkozosségek szerkezetét leird valtozok értékeinek valtozdsaval a mintavételi teriilet
novelésének fliggvényében (pl. Kennard et al., 2006; Saly et al., 2009), tudomésunk szerint
kutatasunk az elsé olyan vizsgalat, amely egyiittesen értékelte a térbeli ¢és idObeli skalak
egymashoz viszonyitott jelentdségét a fajok detektalhatdosagara egy vizfolyasban.

A skalazasnak kiemelt szerepe van a biologiai sokféleség feltarasaban és értelmezésében.
Példaul a teljes (gamma) sokféleség értéke jelentdsen fligg a mintavétel teriilet kiterjedésétol,
de a mintavételi elrendezés (pl. mintavételi egység teriilete, egységek térbeli kiterjedése)
alapvetden befolyasolhatja a lokalis (alpha) és az egységek kozotti (beta) diverzitas értékeit is
(Crist és Veech, 2006; Schmera és Erds 2008). A sokféleség felosztasanak modszerét alkalmazo
kutatasok ravilagitottak a térbeli (Gering et al., 2003) és az id6beli (Summerville és Crist, 2005)
skalak jelentdségére a sokféleség eloszlasanak értékelésében. Azonban nem voltak olyan
vizsgalatok, amelyek e két skdla szerepét egyiittesen értelmezték volna. A permutacios
eljarasunk lehetvé tette, hogy egyidejlileg vizsgalhassuk a diverzitds komponensek értékét
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barmely tér és idébeli kombinacidban, természetesen a kutatas térbeli €s idébeli kiterjedésének
mértékéig. E gondolatot folytatva konnyen belathatd, hogy az alpha, beta és gamma diverzités
komponensek értékét is meghatarozza egy térbeli €s egy idébeli rész (15. dbra). A fajszam-
teriilet-id6 Osszefiiggés tanulmanyozasanak ezért kiemelt szerepe kellene legyen a diverzités
komponensek értékének meghatarozasaban, a sokféleség mintazat értelmezésében.

Legnagyobb térbeli Iépték _ LS-LT

Fajszam

alpha, st

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12

Mintavételek szama

15. abra. A fajszam felosztasa alpha (hidromorfologiai egység szint), beta (egységek kozti szint) és
gamma (teljes = alpha és beta) komponensekre a legkisebb ¢s a legnagyobb térbeli és/vagy iddbeli
léptékeknél a Bernecei-patakban. SS-ST: legkisebb térbeli és legkisebb idébeli 1épték, ahol csak alpha
diverzitas szamithato. SS-LT: legkisebb térbeli és legnagyobb idébeli 1épték, ahol a fajszam a
kovetkezOképpen szamithato: alphaSS-LT + betaSS-LT. LS-ST: Legnagyobb térbeli és legkisebb
id6beli 1épték, ahol a fajszam a kovetkezOképpen szamithato: alphal.S-ST + betalLS-ST. Ez az érték a
térbeli gamma diverzitasnak feleltethetd meg a vizsgalt térbeli 1éptéknél. LS-LT: legnagyobb térbeli és
legnagyobb idébeli 1épték, ahol a fajszam a kovetkezOképpen szamithato: alphal.S-LT + betalLS-LT
(megj.: alphaL S-LT szintén kifejezhetd ily modon is: alphal.S-ST + betalL S-ST). Ez az érték a vizsgalat
tér és idobeli kiterjedésének gamma diverzitasa. A diverzitasi felosztasok e tér €s id6 skalan beliil
barmely tér és idoegység kombinaciora elvégezhetok.

A fajszam-id6 Osszefliggés gorbéje meredekebb volt a Kemence-patakban, mint a
Berneceiben, ami mutatja, hogy a mintavételi alkalmak szdmanak novelésével parhuzamosan
tobb halfaj megjelenése varhatd a Kemence-patakban, mint a vizfolyasrendszer felsébb pontjan
talalhat6 Berneceiben. Atlagosan 10,8 halfaj volt kimutathaté a Kemence-patakban egy
alkalommal és a vizsgalat 10 éve alatt 6sszesen 20 halfajt lehetett kimutatni a patakbol. Azok a
fajok, amelyek a mintavétel idébeli intenzitisanak nodvelése miatt voltak kimutathatok
rendkiviil ritka (sattelite) fajok voltak, melyeknek az Ipoly folydéban vannak népesebb
allomanyai (Erés, 2004). E nagyon ritka fajok azonban sosem voltak kimutathatok a
Berneceiben. Kutatasaink igazoljak, hogy a diszperzios folyamatoknak kiemelt szerepe van
vizfolyéasok fajosszetételének kialakuldsaban €s kisvizfolyasokban ennek nagyobb szerepe van
a vizfolyasok alsobb szakaszan, mint az elzartabb fels6 szakaszokon (lasd még Czeglédi et al.,
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2016). Vizfolyasokra vonatkozo kutatasai eredményeink felhivjak a figyelmet a térbeli és
iddbeli skalak jelentdségének egyiittes figyelembe vételére a bioldgiai sokféleség feltdrasaban.

A mintavevo személyének és a halaszgép tipusanak hatasa a halkozossegek szerkezetének
becslésére

Minél nagyobb térbeli és idébeli skalat dlel fel a monitorozas, annal nagyobb az esélye
annak, hogy moddszertani kiilonbségek lesznek a felmérések kozott, elsbsorban a mintavevo
csapatok Osszetételében vagy akar az alkalmazott haldszgép tipusaban. Fontos ezért
megismerni, hogy az ilyen technikai valtozdsok milyen mértékben befolyasoljadk a
halk6zosségek szerkezetérdl nyerhetd képet. Kutatasaink szerint a halalloméany ,,természetes”
térbeli és id6beli variabilitasa joval nagyobb mértékii, mint amit a mintavételben rejlo
kiilonbségek okoznak (itt eltérd gyljtok és halaszgépek). Azonban a kozosségszerkezeti
valtozok kiilonbozoképpen voltak érzékenyek a modszertani kiillonbségekre. A legalapvetobb
valtozokat (fajszdm, kozosséghasonlosag fajkompozicid és relativ abundancia adatok alapjan)
csupan nagyon kis mértékben befolyasoltdk a tesztelt moddszertani kiilonbségek, mig
specifikusabb és kevésbé hasznalt kdzosségszerkezeti valtozok (CPUE és testhosszeloszlas)
érzékenyebbnek bizonyultak a modszertani kiilonbségekre.

A két halaszgép teljesitménye alapvetden kiilonbozott egymastol. Altalanossagban a
fogasi hatékonysdg pozitivan korreldl a gép teljesitményével, kiilondsen magas
vezetoképességl vizekben (Heidinger et al., 1983; Zalewski és Cowx, 1990); ezért varhatoak
voltak kiilonbségek a haladllomany szerkezet becslésében is. A monitorozé program
megbizhatosdganak, hatékonysaganak ¢és fejlesztésének érdekében fontos azonban részletesen
feltarni, hogy mely kozosségszerkezeti valtozokban. A két gép kozott nem mutatkozott
kiilonbség a standardizalt fajszam (rarefaction), a fajkompozicion és relativ abundancian
alapulo kozosséghasonlosag valtozokban és emellett szamos faj egységnyi mintavételi hosszra
standardizélt abundancia (CPUE) értékeiben. A kozepes méretli Marcal folyéra vonatkozo
eredményeink ezért 6sszhangban vannak azzal a tavakra vonatkoz6 tanulménnyal, amelyben
egy kis teljesitményli (350W) halaszgépet hasonloan megfelelonek taldltak a haldlloméany
felmérésére, mint a nagy teljesitményti (5 KW) aggregatoros gépet (Vaux et al., 2000). Azonban
a nagy teljesitményli gép valamelyst hatékonyabbnak bizonyult a hely szinti fajszam
becslésében €s némely halfaj egyedeinek gylijtésében, azaz némely faj €s a teljes abundancia
(CPUE) becslésében. A kiisz (Alburnus alburnus) és a vordsszarnyu keszeg (Scardinius
erythropthalmus) gytjtése kiillondsen hatékony volt a nagy teljesitményli géppel. Mindkét faj
felszini €életmaddu, ezért joval érzékenyebbek lehetnek a kozeledd csonak észlelésére; rajaik
hamarabb elmenekiilhetnek az elektromos erdétér eldl, mint a bentikus és nem rajokban €16 fajok
egyedei (Janac és Jurajda, 2005, 2010). A nagyobb teljesitményli halaszgép nagyobb
hatotavolsagbol gytijti hatékonyabban a halakat és konnyebben megfoghatja ezért a rajban sz6
menekiild egyedeket (Lamarque, 1990). Osszességében tehat a nagy teljesitményi gép
valamelyest hatékonyabb a halak megfogasaban, azonban vizsgalataink szerint ez nem olyan
mértéki, hogy jelentdsen befolyasolna a legalapvetobb kozosségszerkezeti valtozok értékeit. A
kis teljesitményli akkumulatorrél miikodé halaszgép ezért megfeleld gyiijtéeszkoz lehet nem-
gézolhat6 kozepes méretd vizfolyasokon is olyan specidlis koriilmények kdzott, amikor a nagy
teljesitményti, aggregatorrél miikkodoé halaszgép nem alkalmazhat6 (pl. védett teriileteken ha
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zavarja az €lovilagot vagy pl nehezen megkozelithet6 teriiletek, ahol a ~ 50-80 kg-0s
aggregatoros gépek és az ehhez sziikséges nagyobb méretii csonak vizpartra vitele nehezen
megoldhato).

Az elektromos halaszat egy aktiv mintavételi mddszer, ezért a hatékonysaga fligghet a
gyljték képzettségétdl, hatékonysagatol is, kiilondsen a kézben tartott andddal végzett
mintavételnél (Zalewski és Cowx, 1990; Hardin és Connor, 1992). Vizsgalatunkban
altalanossagban nem talaltunk kiilonbséget a standardizalt mintavételt alkalmazo gytijtok kozott
a halkozosség szerkezetét jellemzd legfontosabb valtozokban. Kisebb kiilonbségek azonban
adodtak. Példaul az egyik gylijtdé nagyobb mennységben gylijtotte a szivarvanyos oOkle
(Rhodeus sericeus) és a kiisz (Alburnus alburnus) ivadékot, ami befolyasolta a halallomany
testhosszeloszlasarol nyert képet €s az abundancia (CPUE) adatokat. Mindkét faj ivadéka a
partkozeli vegetacioval dusan benétt éléhelyen fordult elé nagyobb mennyiségben, ezért
elképzelhetd, hogy az egyik gyljté a partkdzeli teriileteket nagyobb aranyban vagy adott
idéegység alatt gyakrabban halaszta, mint a masik gytijtd. Eredményeink felhivjdk a figyelmet
a minél egységesebb mintavétel alkalmazisara annak ellenére, hogy szamos aprébb, a
gyljtéshez kothetd tényezot csak bizonyos mértékig lehet standardizélni.

Osszefoglalva, eredményeink azt igazoljak, hogy a mintavevd személye és a gép tipusa
kis mértékben befolydsolhatja a halkozosségek szerkezetének becslését. A legalapvetdbb
kozosségszerkezeti valtozokat (fajszam, relativ abundancia) nem befolyasoltak a vizsgalt
mintavételi kiilonbségek, azonban az abundancia adatok (CPUE) érzékenyebbek voltak a
halaszgép teljesitményére €és a gylijtd személyére. A monitorozési eredmények értékelésekor
célszerli ezeket a mintavételi kisebb kiilonbségeire is érzékeny valtozokat kihagyni az
értekelésbdl vagy legalabbis figyelembe kell venni a mddszertani kiillonbségek hatésat az
eredményekre.

A napszak jelentosége a halkézosségek szerkezetére a Duna folyamban

A fajok kimutathatosaga jelentdsen kiilonbozott nappal é€s éjszaka a Duna parti zondjaban.
Ejjel ugyanakkora eréfeszitéssel tobb halfajt lehetett kimutatni, mint nappal. Ejszaka a
halallomany eloszlasa is homogénebb volt a természetes és mesterséges €léhelyek kozott, mint
nappal. Nappal a kovezéses €l6helyeken egységnyi mintavételi raforditasra tobb halfajt lehetett
kimutatni, mig €jjel nem tapasztaltunk kiilonbséget a természetes €s mesterséges partszakaszok
haldlloményanak fajgazdagsagaban. A haladllomany szerkezetében és elsOsorban a
fajgazdagsagban tapasztalhato napszakos kiilonbségek szamos tényezdnek betudhatok. Szamos
faj mutat éjszakai aktivitast és huzodik a parti zona sekély teriileteire éjszaka (Copp és Jurajda,
1993; Wolter és Freyhof, 2004). Ez a viselkedés elényos lehet a nappali ragadozok (pl.
madarak) elkertilése szempontjabdl (Copp és Jurajda, 1999). Nappal ugyanakkor a felmérést
végzoket is konnyebben észlelhetik a halak €s menekiilnek el a buvohelyet nem nyujtd
¢lohelyekrél. A természetes kavicsos-homokos partszakaszokon joval kevesebb buvohely
talalhatd, mint a sziklakkal, nagy kovekkel boritott mesterséges (kovezéses) partszakaszokon.
A buvohelyek hidnya is az oka lehet annak, hogy a természetes partszakaszokon egységnyi
mintavételi raforditdsra kevesebb halfajt tudtunk kimutatni nappal, mint a kovezéses
partszakaszokrol.
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Ejszakai felméréseket alkalmazva is igen nagy mintavételi raforditas sziikséges azonban
a fajok kimutatasahoz a Dunédban. Véletlenszerlien kivalasztott egy km-es szakasz haldszataval
atlagosan 18-20 halfajt lehet kimutatni a folyambol és megkozelitéleg 5 km-es szakasz
csonakos halédszata sziikséges ahhoz, hogy 30 halfajt lehessen igazolni. Ez utdn azonban az
egyes fajok kimutatdsa mar rendkiviil nagy mintavételi eréfeszitést igényel (45 halfaj
kimutatasahoz hozzavetélegesen 60 km-nyi szakasz halaszata sziikséges!).

Alapvetd kiillonbségeket talaltunk a haldlloméany relativ abundancia adatokon alapuld
szerkezetében a természetes és mesterséges partszakaszokon. Erdekes modon a kovezéses
partszakaszok haladlloméanyéanak trait alapi sokfélesége is nagyobb volt, mint a természetes
partszakaszoké kiilonosen nappal, éjszaka azonban a kiilonbség kicsi volt. Felméréseink
igazoljak, a mesterséges partszakaszok lokalisan megvaltoztatjdk a Duna parti zondjanak
sokféleségét és szerkezetét.

Osszefoglalva, kutatasi eredményeink szerint a halallomany mintavétele hatékonyabb
¢jszaka végzett felmérésekkel a Duna parti zonajaban. A gépek teljesitményének nincs jelentds
hatasa a fajgazdagsagra, ha a felméréseket éjszaka végezziik, amikor a haldllomany eloszlésa
is viszonylag homogén, ezért a part tipusatol fiiggetleniil is hatékonyabban igazolhatjuk a fajok
el6fordulasat. Eredményeink alapjan a Duna haldllomanyanak monitorozasa jelenleg éjszakai
gyljtéseken alapul az orszagos 1éptékli (NBmR, Natura 2000, Viz-Keretiranyelv) monitorozo
programok keretében. Kutatdsi eredményeink is hozzdjarultak ahhoz, hogy nemzetkozi
ajanlasokban is szorgalmaztak az ¢jszaka végzett mintavételt a halallomanyok monitorozasara
nagy folyok parti zonajaban (Flotemersch et al., 2011).

III. HAL METAKOZOSSEGEK SZERVEZODESE VIZFOLYASOKBAN
BEVEZETES

Az el6z0 fejezetek ravilagitottak a f6 vizfolyastipusok hozzajarulasara a Karpat-medence
halk6zosségeinek sokféleségében és a mintavétel jelentdségére a halkozosségeket jellemzo
valtozok értékeinek becslésében. A kozosségokologiai kutatdsok fontos célja azonban a
sokféleség tér és iddbeli eloszlasdnak szdmszertiisitésén tul, hogy megismerjiik mely tényezok
befolyasolhatjak leginkdbb a kozosségek kialakuldsat. E tekintetben a kozdsségokologiai
kutatasok egyik igazi nagy attorése (szemléletvaltasa) a metakdzosség Okologiai kutatasok
berobbanésa volt az ezredfordulo tajékan (Wilson, 1992; Leibold et al., 2004). Tradicionalisan
a kozosségokologiai kutatasok kdzéppontjaban évtizedeken keresztiil a biotikus kapcsolatok és
az adott ¢l6helyen (habitat foltban) a kozosséget kdzvetleniil befolyasolo, Uin. lokalis tényezdk
szerepének feltdrasa allt (Ricklefs, 2004). Hosszii ¢évek, évtizedek szisztematikus
kutatomunkdjara volt szlikség annak felismeréséhez, hogy a kozosségek szervezddését szamos
tér ¢s idoskalan hato tényezd befolyasolja egyidejileg (Levin, 1992). Példaul egy adott
¢léhelyen megfigyelt kzosség kialakulasdhoz a kozosséget alkoto fajoknak szamos kdrnyezeti
sziron (klimatikus kényszerek, torténeti hatasok, kolonizacios lehetdségek, helyi abiotikus
kornyezeti valtozok, biotikus interakciok) kellett kiszelektdlodniuk, hogy az €lohelyen
megtalalhatok legyenek (Heino et al., 2007). A lokalis kozosségek Osszetételét és iddbeli
dinamik4jat azonban erdsen befolyasolhatjék a kornyezd éldhelyek jellemvonasai (pl. méretiik,
szerkezetlik, €l61énykozosségeik) is és a kolonizacids lehetdségek, akar a szomszédos, akar
tavolabbi ¢él0helyekrdl (Driscoll et al., 2013). A kozosségek szervezddésének jobb
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megértés¢hez ezért a lokalis és a regionalis hatdsok egyiittes vizsgalata sziikséges. A
metakozosség okoldgia a lokalis kdzosségek szervezddését a mas €l61énykozosségekkel valo
kapcsolataik, a térbeli kényszerek (pl. vandorlési folyamatok, neutralis dinamika), a lokalis és
regionalis hatdsok feltarasaval probalja megismerni (Leibold et al.,, 2004). A (lokalis)
kozosségek egyiittes vizsgalataval pedig taji/regionalis 1éptékben tarja fel a kdrnyezeti tényezdk
¢s térbeli kényszerek jelentdségét a (meta)kdzdsségek szervezddésében. A kozosségokologiai
kutatasokat egységes keretbe foglalo tanulmany szerint a ko&zosségdkoldgia, mint
tudomanyteriilet f6 célja - a populaciogenetikdbol vett analdgiabdl kiindulva - a fajképzodési
folyamatok, a kornyezeti szelekcio (niche alapi kozosségszervezodés), a diszperzio €s a drift
(sztochasztikus valtozasok a fajok abundancia viszonyaiban) mechanizmusok részletes
feltarasa kell legyen (Vellend, 2010). Ez a cél egybevag a metakdzosség 6kologia f6 kutatasi
iranyvonalaval is.

A metakozosségek taji 1éptékii szervezddésének megismerését szamos kutatési
megkozelitésmod segiti (Logue et al.,, 2011). A t4ji Iéptéki kisérletes megkdzelitések
logisztikai korldtai miatt leginkdbb a mintdzatleird6 modszerek keriilnek el6térbe a
metakozosségek szervezOdésének kutatasaban (Currie, 2007; Logue et al., 2011). A
kozosségszervez0dés megismerésének fontos elemei a metakozosségek szerkezetének
meghatarozasa (Leibold és Mikkelson, 2002; Presley et al., 2010) és a kornyezeti és térbeli
kényszerek hatasainak minél alaposabb feltarasa és szamszerGsitése (Borcard et al., 1992;
Cottenie, 2005).

A metakozosségek szerkezetének jellemzését Leibold és Mikkelson (2002) modszere
forradalmasitotta, amit Presley és munkatarsai (2010) fejlesztettek tovabb. Modszeriik szerint
a metakdzosségek szerkezetének fontos elemei a kozdsségek koherencidja (coherence), a
fajkicserélddés mértéke a lokalis kozosségek kozott (species turnover) és a hatarvonalak
egységessége a fajok eloszlasanak mintazataban (boundary clumping). Ezen szerkezeti elemek
egy elemzéssorozatban torténd vizsgalataval jellegzetes metakdzosség strukturak irhatok le (16.
abra), ami segiti a szervezddési mechanizmusok megismerését is. Példaul mig a fajok random
eloszlasa a metak6zdsségben a neutralis mechanizmusok (drift) indikatora lehet (Vellend et al.,
2014), addig az erés fajkicserélddés a kornyezeti szelekciés mechanizmusokra (Presley et al.,
2010) vagy biogeografiai Iéptékben a fajképzddési mechanizmusok jelentdségére utal (Presley
és Willig, 2010). A ndvényokologidban jol ismert clementsi eloszlast akkor kapunk, amikor a
fajok tobbsége hasonld valaszt ad a kornyezeti gradiensekre. Ez a valaszreakcid jol
meghatarozhato, viszonylag jol elkiilonithetd kozosség tipusok 1étrejottét eredményezi
(Clements, 1916). Ezzel szemben a gleasoni eloszlas esetében a fajok egyedi valaszreakciot
mutatnak a kornyezeti heterogenitasra, amikor is nem tapasztalhatdo a sok fajra egyiittesen
jellemzd ¢les hatarvonalak kialakuldsa az elterjedési mintazatban (Gleason, 1926). Az
egyenletes eloszlasu (evenly spaced) gradiens kialakuldsa erés kompeticios mechanizmusok
jelenlétének indikatora lehet (Tilman, 1982). Intenziv kompeticid azonban a sakktabla mintazat
kialakulasahoz is vezethet (Diamond, 1975). Az egymasba agyazott (nested) kdzosségekre a
megjosolhatd fajvesztés jellemzd, azaz a fajszegény kozosségek részhalmazat képezik a
fajgazdagabb kozosségeknek; aminek kialakuldsat a fajok diszperzidja, él6hely-specializacid
vagy a kornyezeti feltételek besziikiilése is okozhatja (Patterson €s Atmar, 1986; Ulrich et al.,
2012). A koréabbi kozosség-mintazatot leird modszerek altaldban egyetlen eloszlasi mintazatot
teszteltek (pl. sakktabla eloszlds, egymésba agyazott szerkezet). A metakozosség struktura
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elemeit vizsgaldo modszerrel azonban szamos idedlis eloszlasi mintazat koziil hatarozhatjuk meg
a metakozosségre leginkabb jellemz6 mintazatot vagy azok kevésbé karakterisztikus, tin kvazi
megfelel6jét (Leibold és Mikkelson, 2002; Presley et al., 2010).

o — Checkerboard
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o — Nested Subsets

< Quasi-Nested Subsets
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Spaced
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> @ NS Gleasonian
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16. dbra. A metakozOsségszerkezet elemei (“elements of metacommunity structure” EMS) és idealizalt
metak6z0sség mintazatok és kvazi megfelel6jilk Willig et al. (2011) abrja alapjan, Leibold és
Mikkelson (2002) és Presley et al. (2010) elemzésrendszere szerint. Részletes magyarazat a szovegben.
Coherence: koherencia; turnover: fajkicserélédés; clumping: fajcsoportosulasok hatarvonalanak
egységessége.

A metak6z0sség szerkezet elemeit vizsgald modszer hasznos a karakterisztikus mintazat
leirasara, segitségével azonban csupan kdzvetve nyeriink informaciot pl. a niche alapu
kozosségszervezddésrdl (mely kornyezeti tényezok alakithatjak a k6zosség szerkezetét) vagy
pl. a térbeli kényszerek jelentéségérdl (Meynard et al., 2013; Heino et al., 2015a). Ezért egyéb
elemzések is sziikségesek a k6zosség szervez6dés mélyrehatobb megismerése érdekében. Ilyen
modszer lehet pl. a direkt gradiens elemzés, ami a potencialisan hatd abiotikus valtozok
megismerésére lehet alkalmas, vagy pl. a kozdsség-Osszetétel hasonlosaganak tesztelése a
térbeli tavolsag fliggvényében, ami pedig a térbeli kényszerek indikdladsara hasznalhatd
(distance decay of similarity; Nekola és White, 1999; Soininen et al., 2007; Canedo-Argiielles
etal., 2015).

A metak6zosségek szervezddését meghatarozo kornyezeti €s térbeli tényezok jelentdsége
azonban a t4j szadmos tényez6jétol fiigghet (Willig et al., 2011), igy pl. az éldhelyfoltok tipusatol
és elrendezésétol (Gustafson, 1998). Ez idaig azonban viszonylag kevés tanulmany foglalkozott
a metakozosségek szerkezetének leirasaval és a karakterisztikus szerkezetet meghatarozo
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tényezOk szamszeriisitésével (Meynard et al., 2013; Heino et al., 2015a). A térbeli szervezédést
meghatarozo tényezok mellett a karakterisztikus metakdzosség szerkezet iddben is véltozhat,
kiilonosen olyan ¢€lélénycsoportoknal, melyek szdmos faja vandorlasra hajlamos. Kevés
ismerettel rendelkeziink azonban arrdl, hogy milyen mértékben valtozik a metakozosségek
szerkezete és a szerkezetet meghatiarozd tényezok jelentésége iddben vizfolyasokban.
Osszességében ismereteink igen hidnyosak a vizfolyasok metakdzosségeinek szervezédésérdl
kiilonboz6 taji kontextusban és valtozatos tér €s idobeli 1éptékeknél (Gothe et al., 2013).

A vizfolyasok dendritikus €s linearis szerkezete igen egyedi ¢lohelyet jelent a kozdsségek
szervezddése ¢és a fajok diszperzidja szempontjabol (Grant et al., 2007), ahol az él6hely tipusa
mellett a térbeli pozicié is alapvetden meghatarozhatja a kozosségszervezddést (Altermatt,
2013; Tonkin et al., 2015). A vizi makroszkdpikus gerinctelenekre vonatkozd kutatasok szerint
a niche alapu kozosségszervezddés kiilondsen a vizfolyasrendszerek felsd szakaszan, a
vizfolyashéalozatban ,,zsdkutcanak™ tekintheté patakokban jelentés, mig a vandorlas
szempontjabol sokkal inkabb kdzponti szerepet betolto, ,,utkeresztezédésnek™ szamito kdzépso
¢s also szakaszokon nagyobb jelentdségliek a diszperzids folyamatok (Brown és Swan, 2010;
Gothe et al., 2013). A makroszkpikus gerinctelenek szdmos csoportja azonban nem csupan a
vizfolyashélozatban vandorol, mert imagoik a szarazfoldi (matrix) él6helyeken keresztiil is
eljuthatnak a halozat szamos pontjara (Erés és Grant, 2015). Erdemes lehet ezért olyan
csoportokat is valasztanunk a vizi metakozosségek szervezddésének jobb megértéséhez,
amelyeknek vandorlasa kizarolag a vizi él6helyen beliil torténik. E tekintetben kivalod
modellszervezetek a halak, amelyek szamos faja aktivan vandorol. A hal metakozosségek
szerkezetérdl és kozosség-szervezddésiiket meghatarozo tényezdk jelentdségérdl azonban
hianyos ismeretekkel rendelkeziink az egyes vizfolyastipusokban.

Kutatasaink egyik fontos eleme a hal metakozosségek szervezddését meghatarozo
tényezOk szerepének megismerése kiillonbozd tér és idobeli 1éptékeknél. E fejezetben két
kiilonbozo térbeli 1éptékii vizsgalatsor eredményei lathatok, amik hozzéjarultak a hazai halfajok
eloszlasat meghatarozé tényezok és a halkdzosségek szervezddésének jobb megismeréséhez a
Karpat-medence vizfolyasaiban. Az elsé vizsgalat a metakozosségek szerkezetét és az ezt
potencialisan meghataroz6 tényezok jelentGségét ismerteti vizfolyastipusok hierarchikus
rendszerében, orszagos 1éptékben (17. dbra). Hasonldan a szarazfoldi ¢léhelyekhez, ahol a taj
elemei jol elkiilonithetd tipusokra osztalyozhatok a dominans nvényzeti tipusok alapjan (pl.
erdok, rétek), a vizfolyasoknal is jellegzetes tipusok kiilonithetéek el (pl. sikvidéki folyok,
dombvidéki patakok), amelyek hozzajarulasat a halkozosségek regiondlis 1éptékii
sokféleségéhez egy fenti fejezet taglalta. Jol ismert, hogy az €161énykdzosségek kiilonbozo
valaszreakciokat mutathatnak a kornyezeti gradiensekre az egyes vizfolyas tipusokban (pl.
Johnson és Hering, 2009). Ezért a kozosségek szervezddésének kutatasa e vizfolyas tipusok
hierarchikus rendszerében segithet megérteni a vizfolydsokban ¢l6 hal metakdzdsségek
szervezOdését is.

Munkaénk célja ezért a karakterisztikus metakozdsség szerkezet jellemzése volt a Karpat-
medencére leginkabb jellemzd négy f6 vizfolyastipusban, 1) dombvidéki patakokban (HLS), 2)
sikvidéki patakokban (LLS), 3) dombvidéki folyokban (HLR) 4) sikvidéki folyokban (LLR) és
hierarchikus kombinacidikban (17. éabra). E célbol jellemeztik a hal metakozosségek
szerkezetét a vizfolyashalozat szintjén, amikor minden tipust bevontunk az elemzésbe.
Vizsgaltuk a jellegzetes mintadzatokat azokban az esetekben, amikor dombvidéki és sikvidéki
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tipusok szerint és azokat az eseteket is, amikor patakok és folyok szerint kiilonitjiik el a
tipusokat. Végiil vizsgaltuk a kozdsségek szerkezetét a négy {6 vizfolyastipus szintjén. A
karakterisztikus szerkezet jellemzése mellett kivancsiak voltunk arra, hogy mely kornyezeti
gradiensek hatdrozzak meg leginkabb a kozdsség mintazatat és mekkora jelentésége lehet a
térbeli kényszereknek (distance decay) a kozosségek Osszetételében és relativ abundancia
viszonyaiban.

J |
> HL / LL

Vizfolyashaldzat

f

Vizfolyashalodzat
A HL, LL, S és R tipusok kombinacidja

17. abra. A hierarchikus elemzések sematikus abraja, amely Osszefoglalja a metakdzosségszerkezet
elemzések szintjeit: 1) teljes vizfolyashalozat szintje, amikor minden vizfolyastipus adatat egy
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elemzésben értékeltiik (HL, LL, S és R tipusok kombindciodja); 2) domvidéki/sikvidéki (HL/LL) és
patak/folyo (S/R) szerinti elkiilonités; 3) vizfolyastipusok szerinti elkiilonités (HLS, HLR, LLS, LLR).

A vizfolyashalozat szintjén erds fajkicserélodést vartunk a tipusok kozott akar egyedi
(gleasoni) akar csoportosulo jellegli (clementsi) eloszlasmintazattal, feltételezve a halfajok
valaszat a viszonylag hosszu kornyezeti gradiensekre. E mintdzatok a niche alapu fajszelekcio
jelent6ségét mutatjak a kornyezeti gradiensek mentén (Presley et al., 2010; Welsh és Hodgson,
2011). A koztes hierarchikus szinteken (vizfolyasok szerint vagy taji-domborzati elemek
szerinti 6sszevonasnal), a kornyezeti gradiensek rovidiilésével, kevésbé erds valaszreakciokat
¢s ezért a kvazi strukturak megjelenését vartuk (Erds et al., 2014; Heino et al., 2015a,b). Végiil
a kvazi struktarat vagy random kozosségszervezddési mintazatot vartunk a vizfolyds tipusok
(HLS, LLS, HLR, LLR) szintjén. Feltételeztiik, hogy adott tipuson beliil a kdrnyezeti
gradiensek mar tal rovidek ahhoz, hogy jelentés mértékben vagy prediktalhatéan
befolyasolhassak a kozosségszerkezetet. Végiil feltételeztiik, hogy a térbeli kényszereknek
kimutathatd hatdsa lesz a kozosségek hasonlosagi mintazatdra minden vizfolyas tipusban
(szignifikéns distance decay; Maloney és Munguia, 2011). A kozosségek hasonlosdga és a
mintahelyek térbeli tavolsaga kozotti negativ 6sszefliggés kialakulhat a fajok eltérd diszperzios
képessége miatt, a neutralis (drift) mechanizmusok miatt és akar természetes barrierek jelenléte
miatt is, amely tényezok jelentdsége kiemelten fontos lehet t4ji/regiondlis 1éptékben (Thompson
¢s Townsend, 2006; Maloney és Munguia, 2011; Lowe és McPeek, 2014; Vellend et al., 2014).

A hal metak6zdsségek szervezddését célzo vizsgalatok masik eleme a metakozdsségek
1débeli dinamikajanak jobb megismerése volt vizgylijtd szinten. Annak ellenére, hogy részletes
ismeretekkel rendelkeziink a vizfolydsok ¢€l6lénykozdsségeinek megoszlasarol nagy folyok
hosszanti profilja mentén (Aarts és Nienhuis, 2003; Ibarra et al., 2005; Statzner és Higler,
20006), kevéssé ismerjiik a hal metakozosségek mintazatat kisebb vizfolyasokban és rovidebb
kornyezeti gradiensek hatdsara. Kiilondsen hidnyos ismeretekkel rendelkeziink a kozosségek
iddbeli dinamikéjarol kisvizfolyasokban, pedig a patakok térben és idoben rendkiviil valtozatos
¢lohelyi feltételeket nyujtanak az €lovilag szamara, ami minden bizonnyal iddbeli valtozasokat
is general a kozosségek Osszetételében (Resh et al., 1988; Lake, 2000; Grossman et al., 2010).
Az 1dobeli valtozasokat tekintve a halkdzosségek Osszetétele igen dinamikusan valtozhat a
szakasz szinten kisebb vizgyljtokben ¢€s kiilondsen évszakos 1éptékben, mert szdmos halfaj
vandorol a megfeleldnek tekintett taplalkozasi, szaporodasi és telelSteriiletek kozott (Schlosser,
1991). A metakozdsségek szerkezete és a lokalis és regiondlis folyamatok jelentOsége ezért
idében is valtozhat a vizfolyashalozatokban; e mintdzatokrol és az ezeket meghatarozo
mechanizmusokrdl azonban hidnyos ismeretekkel rendelkeziink.

Kutatdsunk célja ezért az volt, hogy jellemezziik a karakterisztikus metak6zdsség
szerkezetet €s ennek idobeli valtozdsait egy vizgyljton belil (Balaton vizgytijté) és
meghatarozzuk, hogy mely kornyezeti valtozokkal hozhatd leginkdbb Osszefiiggésbe a
megfigyelt metakozosség szerkezete. A taxondmiai Osszetétel valtozasai mellett kiemelt
figyelmet forditottunk a kozdsség funkcionalis Osszetételében tapasztalt valtozasok
jellemzésére is.
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ANYAG ES MODSZER

1. vizsgalat: Hal metakozosséegek szervezodése vizfolyds tipusokban

A metakozosségek vizfolyastipusok szerinti jellemzéséhez 51 mintavételi helyszint
jeloltiink ki természetkdzeli (viszonylag érintetlen) vizfolyasszakaszokon, orszagos Iéptékben.
A mintavételi helyek szdma kozel azonos volt az egyes tipusokban (HLS=15, LLS=12,
HLR=12, LLR=12). A mintavételi helyek atlagos paronkénti tdvolsaga szintén nagymértékben
egyezett az egyes tipusok kozott (HLS=860,0 + 427,6 fkm, LLS=753,4 + 465,8 fkm,
HLR=884,3 + 463,8 fkm, HLR=569,5 + 400,3 fkm). A térbeli gradiens hossza, amely mentén
a kozosségek hasonlosagat vizsgaltuk, 5-1500 km kozott valtozott. Ez a térbeli 1épték megfeleld
arra, hogy a kozosségben szerepld Osszes halfaj vandorlasi tavolsagat figyelembe véve
jellemezhessiik a kdzosségszerkezet valtozasait a térbeli tdvolsag fliiggvényében.

A patakok (n = 27) atlagos szélessége 2,8 = 0.8 m, mélysége pedig 34.5 + 19,1 cm volt,
vizgylijtojiik pedig <1000 km?. A folyok (n = 24) atlagos szélessége 29,7 + 32,2 m, mélysége
84,6 + 54,3 cm volt, vizgyiijtdjiik pedig >1000 km?. A dombvidéki és a sikvidéki szakaszok
foképp az aljzat 0sszetételében €s a viz aramlasi sebességben (HL: 36,7 + 26,4 cm st LL:17,3
+ 18,1 cm s, illetve a makrofita nvényzet boritaséban kiilonbdztek egymastol.

A mintavételi szakaszok haldlloményait a kordbban ismertetett, elektromos halaszaton
alapul6 modszerrel mértiik fel 2013 augusztusaban. A patakok felméréséhez kis teljesitményti,
akkumulatoros haldszgépet hasznaltunk (Hans-Grassl IG 200/2B, PDC) és 150 m hosszusagu
szakaszokat haldsztunk le, a vizfolyasban gazolva. A folyok haladlloményait csonakbdl mértiik
fel generatorrdl izemeld nagy teljesitményii halaszgéppel (Hans-Grassl EL64 11, max 7000 W,
DC), lassan sodrodva a vizzel és 500 m hosszusagl szakaszokat haldszva (a mintavételi
modszerrdl részletesen lasd Erds, 2007; Saly et al., 2009). Az egyedek faji azonositdsa és
leszamolasa utan a halakat visszaengedtiik a vizbe a gy(ijtések helyszinén.

Az él6hely abiotikus valtozokon alapuld szerkezetének jellemzéséhez transzektek mentén
mértiik a fizikai valtozok értékét (részletes modszertan lasd pl. Erds et al., 2013; Saly et al.
2011). A folyok atlagos szélesség adatainak meghatarozasahoz a Google Earth felvételeit
hasznaltuk, mig a sebesség, vizmélység ¢€s aljzat adatokat kdzvetlen a halaszott szakaszokon
felvett adatok alapjan szamitottuk.

A vizhémérséklet, vezetdképesség oldott oxigén, pH adatokat OAKTON PCD 650
késziilékkel, kdzvetleniil a helyszinen mértiik. A nitrogén és foszfor formak meghatarozasat
szintén a helyszinen végeztiik, terepi kitekkel (Visocolor ECO, Macherey-Nagel GmbH ¢s Co.
KG., Germany). A vizfolyasszegély novényzetének meghatdrozdsdhoz 10 m széles sdvban
becsiiltiik a lagy és a fas-szari formdk aranyat a mintavételi szakaszon. A tengerszint feletti
magassagot GPS késziilékkel mértiik (Garmin Montana 650). Ezek, a tajhasznalatrol és a
vizfolyas fizikai és kémiai allapotarol tajékoztatod valtozok meghatarozo jelentdségliek lehetnek
a kozosségszervezddés szempontjabol (Wang et al., 2003; Hoeinghaus et al., 2007; Er6s et al.,
2012).

A metakoz0sség szerkezetének jellemzését Leibold és Mikkelson (2002) és Presley et al.
(2010) modszere alapjan végeztiik; a karakterisztikus szerkezet meghatdrozasahoz sziikséges
koherencia, fajkicserélddés és a fajeloszlas hatdrvonalainak mértéke alapjan (16. abra). A
meghatarozas elsé 1épése a mintavételi helyek és a fajok jelenlét/hidny adatain alapuld
korreszpondencia analizis. A korreszpondencia elemzés elsd tengelye mentén a helyek a
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fajosszetelbeli hasonldsaguk alapjan rendezddnek sorba. Az igy atrendezett adatmatrixban
szamolhatok a hiany adatok a fajok eloszlasdban, amit nullmodellel Gsszevetve
meghatdrozhatd, hogy a koherencia mértéke negativ, pozitiv vagy random. A pozitiv
koherencia azt mutatja, hogy fajok kozel azonos mértékben reagdlnak a korreszpondencia
elemzés elsd tengelye altal jelzett latens kornyezeti gradiensre (Leibold és Mikkelson, 2002).
A pozitivan koherens kozosségeknél a fajkicserélodés mértéke és eldjele alapjan jellegzetes
kozosség mintazatok azonosithatok. A szignifikansan kicsi (negativ) fajkicserélodés az
egymasba agyazott (nested) kozOsség indikatora, mig a sziginifikdnsan nagy (pozitiv)
fajkicserélodés gleasoni, clementsi és egyenletes eloszlasi mintdzatot jelezhet, amely
mintazatok ezutdn a fajok eloszlasdnak hatarvonalai alapjan (boundary clumping)
kiilonithetdek el Morisita (1971) aggregéacios indexe segitségével (Leibold és Mikkelson,
2002). Ha az index értéke szignifikikansan nagyobb, mint 1 az ¢les hatarvonalat mutat a fajok
kozos eléfordulési eloszlasaban, azaz clementsi eloszlast indikal. Ha az érték szignifikansan
kisebb, mint 1 az egyenletes fajeloszlast jelez. Mig ha az érték nem kiilonbozik szignifikansan
1-t61 az random fajeléforduldsi hatarvonalakat, azaz gleasoni eloszlast indikal. Végiil azok a
kozosségek, amelyek pozitiv koherencidval ¢és nem szignifikans fajkicserélodéssel
jellemezhetdk, kvazi struktira szerkezetet mutatnak (Presley et al., 2010). Minden egyes
karakterisztikus szerkezetnek (pl. clementsi, gleasoni) talalhaté kvazi struktura pérja (16. dbra),
amelyek a kozosségek gyengébb valaszreakcidjat mutatjak a kornyezeti gradiensekre szemben
a karakterisztikus mintazatokkal, ahol a fajkicserélédés szignifikans (Presley et al., 2010). A
metakdzOsség szerkezet tesztelését minden egyes hierarchikus vizfolyas tipusra elvégeztiik (17.
abra) A ritka fajokat (azokat, amelyek relativ abundanciaja <0,1% és/vagy csak egyetlen
szakaszon fordultak el6) toroltiik az elemzésekbdl (Legendre és Legendre, 1998). Osszesen 34
halfaj 15746 egyedével végeztiik elemzéseinket.

A kozosségosszetétel €s a kdrnyezeti valtozok kozotti kapcsolatok leirdsara redundancia
elemzést (RDA) alkalmaztunk (Legendre és Legendre, 1998) korrigalt R? értékekkel (Peres-
Neto et al. 2006). A direkt gradiens elemzés alapvetd informécioval szolgédl a niche alapt
kozosségszervezddés megismeréséhez. Az egyes vizfolydstipusok megkiilonboztetésével
megfigyelhetjiik azt is, hogy mely kornyezeti valtozok hatdrozzak meg az egyes
vizfolyastipusok kozosségeinek Osszetételét €s milyen mértékben térnek el a kozosségek
egymastol a leginkdbb meghatdrozd kornyezeti gradiensek mentén. Az elemzés eldtt a
valtozokat korrelaltattuk és csak a kevéssé korrelald valtozokat tartottuk meg az elemzésekhez.
A nem normal eloszlast kornyezeti valtozokat a tipusuknak megfelelden transzformaltuk és
forward szelekcioval szlirtiik (Monte Carlo randomizacid teszt 4999 futtatas), hogy redukalt
szamu valtoz6ot hasznaljunk a végsé modellhez (P < 0.05). A hal abundancia adatokat pedig
Hellinger transzformaltuk az elemzések elott.

A mintavételi szakaszok térbeli tdvolsagmatrixat a vizfolydsmenti tdvolsdgok alapjan
készitettiik el. A mintavételi szakaszok kdzosségeinek hasonldsagat a Jaccard (faji kompozicid)
¢s a Bray Curtis (relativ abundancia) indexekkel szamszerisitettiik. Emellett a mintavételi
szakaszok kornyezeti hasonldsagat is egybevetettiik, amihez Brown és Swan (2010) mddszerét
alkalmaztuk. Ennek els6 1épéseként a mintavételi helyeket a kdrnyezeti valtozoik korrelacios
matrixa alapjan fokomponens elemezésben hasonlitottuk 0ssze. Az egynél nagyobb értékii
fékomponenseket megtartottuk, majd a mintavételi helyek euklideszi tdvolsagat szamitottuk a
fokomponens értékeibél. A helyek hasonlosagat az 1-euklideszi tavolsag Osszefiiggésbol
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szamitottuk. A paronkénti térbeli tavolsagok és a paronkénti kozosségi €és kornyezeti
hasonlosagok kozotti kapcsolatok erdsségét az Osszefiiggések kozotti linedris regresszid
determinacids koefficiensével (R?) szamszeriisitettiik, majd Monte Carlo permutacioval
teszteltiik, hogy a kapcsolat szignifikans-e (alpha=0,05). A tesztre azért volt sziikség, mert a
paronkénti tavolsag értékek nem fiiggetlenek egymastdl és ezért a regresszids meredekség
szorasa torzit ebben az esetben. A randomizacids eljarashoz a Pierre Legendre altal irt R kodot
hasznaltuk (lasd: http://adn.biol.umontreal.ca/~numericalecology/Rcode/). Az elemzéseknél,
ha mind a kozosséghasonldsag mind az €lohelyi hasonlosag csokken a térbeli tdvolsaggal, az
térbeli autokorrelaciora utal, azaz ebben az esetben feltételezhetd, hogy az él6helyi viszonyok
(niche alapi szervezddés) hatarozzak meg a kozosségosszetételt. Ezzel szemben, ha a
kozosséghasonlosag szignifikansan csokken a térbeli tavolsaggal, de a kdrnyezeti hasonldsag
nem valtozik, az a koOrnyezettdl valamelyest fiiggetlen tényezok (diszperzid limitaltsag,
neutralis folyamatok) jelentdségét jelzi a metakozdsség szervezddésében. Az elemzésekhez a
R program metacom (Dallas, 2013) és vegan csomagjait hasznaltuk (Oksanen et al., 2010).

2. vizsgalat: Hal metakézosségek idobeli dinamikaja a Balaton vizgyiijto patakjaiban

A metakozosségek vizgyiijté szintli iddbeli dinamikdjanak megismeréséhez dsszesen 40
mintavételi szakaszt jeloltink ki a Balaton vizgyiijtéjének (5775 km?) 22 patakjan. A
mintavételi helyek részletes leirdsa Saly et al. (2011) munkéjaban talalhato. A vizgyQjto igen
valtozatos tdjhasznalattal jellemezhetd. A vizgylijton a mezdgazdasadgi miivelésbe bevont
teriletek domindlnak (40%), emellett viszonylag magas az erdok (28%) és a legeldk és rétek
aranya (12%). Az allovizek és vizes terliletek ardnya 14%, mig a lakott teriileteké 6%. A
vizgylijtd dombvidéki és sikvidéki kisvizfolydsai igen valtozatos €l0helyi feltételeket nyajtanak
a halak szamara, a jol ledrnyékolt erdében futd patakoktdl a nyiltabb, makrofitonban gazdagon
bendtt patakokig. A patakok altaldban kisebb, mint 5 m szélességliek, medriiket dontéen
homokos-iszap és kavics boritja. A vizgyiijton talalhato volgyzarogatas halastavak szamos
idegen-honos faj otthonaul szolgalnak, melyek allomanyai a patakokban is megtalalhatok.

A 40 mintavételi hely halallomanyat és kornyezeti viszonyait évente harom alkalommal
(tavasszal, nyaron és Osszel) mértiik fel, standardizalt mintavételi protokolunk alapjan (Saly et
al., 2011; Er6s et al., 2012; 2014), ami 6sszesen 360 mintat eredményezett (40 hely x 3 évszak
x 3 ¢év). A felmérésekhez alapveten az el6zd vizsgalatndl mar ismertetett haldszati (150 m-
hosszu szakaszok haldszata elektromos haldszgéppel) és éldhely-felvételezési (transzektek
mentén felvett fizikai valtozok, vizkémiai valtozok, parti tijhaszndlati valtozok) eljarast
alkalmaztuk. Az idébeli véaltozasok jellemzéséhez azonban szamitottuk a mintavételi helyeken
a mélység, sebesség és szélesség adatok variacids koefficiensét is, hogy durva 1éptékben
becstilhessiik a mintavételi szakaszok hidrologiai variabilitasat. Emellett részletes tdjhasznalati
adatokat is bevontunk a vizsgalt kdrnyezeti valtozok sordba és mértiilk a mintavételi szakasz
feletti vizgyljtéegységben a CORINE 2000 tajhasznalati valtozok aranyat (CLC2000;
European Environmental Agency, http://www.cea.europa.eu). A gylijtott halakat hatarozasuk
¢s egyedszamuk megallapitasa utan visszaengedtiik a vizbe a gyljtések helyszinén.

A metakdzosségek szerkezetét az eldzd vizsgalatndl emlitett modon hataroztuk meg
Leibold és Mikkelson (2002) és Presley et al. (2010) modszerét kovetve; a karakterisztikus
szerkezet meghatdrozdsdhoz sziikséges koherencia, fajkicserélddés és a fajeloszlas
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hatarvonalainak mértéke alapjan (16. abra). E vizsgalatndl azonban minden egyes mintavételi
alkalomra, azaz 0sszesen 9 felmérésre kellett meghatarozzuk a karakterisztikus metakdz0sség
szerkezetet. A ritka fajokat (azokat, amelyek relativ abundanciaja < 0,1% és/vagy csak egyetlen
szakaszon fordultak eld) e vizsgélatban is toroltik az elemzésekbdl (Legendre és Legendre,
1998; Presley et al., 2009; Keith et al., 2011).

A metakozosség szerkezetét potnecialisan meghatarozo legfontosabb kornyezeti
tényezok meghatarozasahoz tobbszoros linearis regresszio elemzést alkalmaztunk, ahol a fliggd
valtozok a mért abiotikus valtozok, mig a fiiggetlen valtozdé a mintavételi helyeknek a
korreszpondencia elemzés elsé tengélyére vetitett értékei voltak (lasd pl., Presley és Willig,
2010; Keith et al., 2011; Willig et al., 2011). Az elemzéseket minden mintavételi alkalomra
elvégeztiik. Hasonloan az el6z0 vizsgalathoz itt is valtozoszelekcidt végeztiink a fennt emlitett
modon (részletesen lasd Erds et al., 2014).

A metakozosség funkciondlis variabilitasanak meghatdrozasdhoz harom fontos
funkcionalis jellegcsoportot vettiink figyelembe (Olden et al., 2006; Hoeinghaus et al., 2007,
Hitt és Roberts, 2012): 1) életmenet stratégia, 2) vertikalis ¢l6helyhasznalat ¢s (3) taplalkozasi
csoport Osszetétel (1. melléklet). Az életmenet stratégiat Winemiller és Rose (1992) és

s
[ SN4

[ SN4

termékenységliek, az ivadékuk tulélési esélye nagy ¢€s ivadékgondozasuk fejlett. Vertikalis
¢l6hely hasznalat szerint két csoportba soroltuk a fajokat: bentikus vagy vizoszlopban €16. Ez a
jelleg erdsen meghatarozza a taplalkozasi stratégiat és a testmérettel egylitt dontden
meghatarozhatja a kozosség szervezddését. A halfajokat a kovetkezd robusztus csoportokba
soroltuk a taplalkozasuk szerint (n6vényevd, mindenevd, invertivor és halevd), hasonldan mas
rendszerekhez (Frimpong €s Angermeier, 2010; Heino et al., 2013). A harom jellegcsoport
segitségével kozelitdé képet kaphatunk az egyes fajok funkciondlis szerepér6l. Emellett
megkiilonboztettiik a fajok dshonos vs idegen-honos statuszat is, mert a kdrnyezeti tényezdok
hatasa jelent6sen kiilonbozhet az dshonosakkal kozel hasonlé funkcioju, de idegen-honos fajok
esetében (Olden et al., 2006). A fenti séma alapjan az elemzésbe vont 39 halfajt az 6sszesen 22
egyedi trait kombinacio (sensu Erds et al., 2009b) alapjan 22 funkcionalis fajba tudtuk sorolni.

A funkcionalis szervezddést meghatarozo tényezok jelentdségének megallapitdsahoz a
kornyezeti tényezOk hatdsa mellett térbeli valtozokat is figyelembe vettiink. A mintavételi
helyek térbeli elrendezddésének pontos leirasdhoz a Moran féle sajatérték térképeket
hasznaltuk (MEM; lasd Dray et al., 2006). Ehhez eldszor elkészitettiilk a mintavételi helyek
paronkénti, a vizrajzi tdvolsdg szerint szamitott tavolsagmatrixat. Majd egy connektivitasi
matrixot is készitettiink, ami pontositotta a mintavételi helyek szomszédsagi viszonyait. Két
mintavételi helyet kozvetlen szomszédnak tekintettiink és 1-essel kodoltuk a kapcsolatot a
matrixban, ha kozottiik nem volt méds mintavételi hely és ugyanazon a vizfolyason voltak. A
tobbi mintavételi helyet 0-val koédoltuk. Erre a matrixra azért volt sziikség, hogy
megkiilonboztessiik az azonos vizfolydson taldlhaté mintavételi helyeket. Emellett egy
stlyozott matrixot is készitettiink, hogy jobban kifejezziik az egyes helyek kozotti térbeli
kapcsolatokat. A kdvetkezo stlyozast alkalmaztuk:
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Sij = 1-(Dij/max(Djj)),

ahol Sjj az i és ] helyek kozotti kapcesolat sulya, Dij a az i és j helyek kozotti kozotti
vizfolydsmenti tavolsdg, mig max(Djj) a vizfolydsmatrix maximalis értéke. Végil a
konnektivitasi és a sulyozott matrixot elemenként 6sszeszoroztuk (Hadamard szorzat), ami egy
olyan, térben stlyozott matrixot eredményezett, ami pontosan leirta a mintavételi helyek
konnektivitasi €s tavolsagi viszonyait, egyetlen matrixba siliritve az informéciot. Ennek a
matrixnak a pozitiv sajatértékeit hasznaltuk fel térbeli valtozokként (MEM valtozok) a tovabbi
statisztikai elemzésekhez (részletesen lasd Dray et al., 2006).

Parcialis triad elemzést (PTA) alkalmaztunk, hogy feltarjuk a halk6zosségek altalanos
funkcionalis Osszetételét és meghatdrozzuk ennek idébeli konzisztencidjat vagy valtozasait
(Thioulouse és Chessel 1987; Thioulouse et al., 2004). E viszonylag kevéssé ismert modszer
igen alkalmas arra, hogy 3-as adattablakat (un. adatkockakat) kezeljen. Jelen esetben a
funkcionalis fajok abundancia hely matrixat €s annak idébeli valtozasait. A PTA két egymast
kovetd 1épésbdl all, az interstruktara és a kompromisszum elemzésekbdl. Az interstruktira
elemzés az egyes (idObeli) adattablak jelentdségérdl informdl. Azt mutatja meg, hogy ezek
milyen mértékben befolydsoljadk az altalanos (referencia vagy konszenzus) mintdzatot. A
kompromisszum elemzésben az atlagos referencia matrix (kompromisszum tébla) szamolodik,
ami az egyes tabldk kozos mintazatat foglalja 6ssze sulyozott atlag formdjaban. Ebben az
esetben a stlyok a korabbi interstruktura elemzésbdl szamolddnak, mégpedig tgy, hogy az
atlagos kovariancia az (idobeli) adattablak kozott maximalizalva legyen (Pavoine et al., 2007).
A kompromisszum tablat hasznaltuk ezutan fokomponens elemzéshez, ami jol feltarja igy a
minden tablaban leginkdbb k6z6s mintazatot. A funkcionalis fajok abundancia adatait Hellinger
transzformaltuk (Legendre és Gallagher, 2001). A ritka fajokat (azokat, amelyek relativ
abundancidja <0,1% és/vagy csak egyetlen szakaszon fordultak eld) ebben az esetben is toroltiik
az elemzésekbdl (Legendre és Legendre 1998; Sharma et al., 2011). A PTA elemzés
eredményét harom index segitségével lehet értelmezni. Ezek, az RV koefficiens, a tabla stilyok
(ax) és a cos? értékek. Az RV koefficiensek és a tabla stilyok az interstruktura elemzés kozben
szamolodnak. Az RV koefficiensek az egyedi adattablak paronkénti vector korrelacioi és ezért
a hasonlosagot mutatjak a kiilonbozé idépontok kozott (Robert €s Escoufier, 1976). A tabla
suly (ak) az adott tabla (k) hozzajaruldsat mutatja a kompromisszum tablahoz. A tablasulyok
négyzetes dsszege 1. A cos? értékek olyan vektorok, amik azt mutatjak, hogy egy adott tabla
mekkora részét 6leli fel a kompromisszum tébla.

A halkozosségek funkcionalis szerkezetét meghatarozd kornyezeti és térbeli tényezdk
jelentdségének szadmszerlsitéséhez redundancia analizist alkalmaztunk, amit a variancia
felosztas modszerével egészitettiink ki (Legendre és Legendre, 1998; Peres-Neto et al., 2006).
Az elemzéseket a fent ismertetett adatelokészitd 1épések (transzformalés, valtozok szelekcioja)
utan végeztiikk el. A funkciondlis struktaraban rejld teljes varianciat felosztottuk a) tisztan
kornyezeti komponensre (amit kizardlag a kdrnyezeti valtozok hataroznak meg), b) térben
struktiralt kornyezeti komponensre (amit a térbeli €és kornyezeti valtozok egylittesen
hataroznak meg), c) tisztan térbeni komponensre (amit a kizdrdlag a térbeli véltozok
magyaraztak) €s d) megmagyarazatlan (rezidualis) komponensre (Peres-Neto et al., 2006).
Kiilon redundancia elemzéseket és variancia felosztast végeztiink minden egyes alkalomra (9),
hogy megnézziik, miként valtozik, azaz mennyire allando a térbeli és kdrnyezeti komponensek
jelentésége a metakdzosség szervezddésében. Készitettiink emellett egy altaldnos 6sszefoglald
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vagy konszenzus variancia felosztast is, amihez a PTA elemzés kompromisszum tablajat
hasznaltuk fel. A térinformatikai elemzéseket a Quantum GIS program (Quantum GIS
Development Team, 2010), mig a statisztikai elemzéseket az R program segitségével végeztiik
(R Development Core team, 2011) a spacemakeR (Dray, 2010), ade4 (Dray és Dufour, 2007)
¢s vegan (Oksanen et al., 2010) programokat hasznalva.

EREDMENYEK

1. vizsgalat: Hal metakozosségek szervezodése vizfolyas tipusokban

A metakozosségek szerkezetét feltard elemzéssel négy karakterisztikus metak6zosség
szerkezetet tudtunk megkiilonboztetni, a vizfolyadsok tipusatol fiiggben (7. tablazat). A
vizfolyashalozat szintjén a metak6zosség clementsi eloszlas mintazatot mutatott, amit a pozitiv
koherencia, a szignifikans fajkicserélddés €s a viszonylag éles hatarvonalak jeleztek a fajok
eloszlas mintazatdban. A patakokra a kvazi-clementsi (pozitiv koherencia, nem szignifikans
fajkicserélodés és a viszonylag éles hatarvonalak a fajeloszlasban), mig a folyokra gleasoni
mintazat (pozitiv koherencia és éles hatarvonalak nélkiili fajkicserél6dés) volt a leginkabb
jellemzé. A dombvidéki és a sikvidéki vizfolyasokban is kvazi-clementsi mintazat volt
megfigyelhetd. Végiil kvazi clementsi eloszlas mintdzatot talaltunk a sikvidéki folyokban és
dombvidéki patakokban, mig random eloszlast a sikvidéki patakokban és dombvidéki
folyokban.
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7. Tablazat. Metakozosségszerkezet és dominans mintazatok az egyes vizfolyastipusokban. A hierarchikus elemzések a kovetkez6 szinteken torténtek: 1) teljes
vizfolyashalozat szintje, amikor minden vizfolyastipus adatat egy elemzésben értékeltiik (HL, LL, S és R tipusok kombinacidja); 2) domvidéki/sikvidéki
(HL/LL) és patak/folyo (S/R) szerinti elkiilonités; 3) vizfolyastipusok szerinti elkiilonités (HLS, HLR, LLS, LLR). Abs: A beagyazott abszenciak szama az
ordinalt (korreszpondancia analizis elsd tengelye szerint) matrixban. M: Morisita index értéke. Az atlag és az SD értékek a nullmatrix 1000-szeres iteraciojabol
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sziilettek. Részletesen lasd a modszerekben.

Koherencia Fajkicserélédes Hatarvona? Koherencia Fajkicserélddés Csoportosulds EMS
csoportosulas szerkezet
Abs P Atlhg  SD Re P Atlag SD M P
Osszes 593 <0,001 864,097 33,663 23830 <0,001 9402,465 3219,895 2,722 <0,001 Pozitiv Pozitiv Pozitiv Clementsi
HL 223 <0,001 357,540 24,738 4841 0,840 4532,232 1533,393 3,969 <0,001 Poztiv NS+ Poztiv Iél‘::rz‘;ntsi
LL 203 <0,001 290,900 20,209 2611 0,740 2939,217 989,049 2,409 <0,001 Poztiv NS+ Pozitiv Iél‘f;a:rzlle;ntsi
S 194 <0,001 331,873 22,193 6232 0,226 4490,704 1436,682 2,598 <0,001 Poztiv NS+ Poztiv Iél‘:;rzlle:ntsi
R 203 <0,001 311,137 17,917 9190 <0,001 2218,352 721,245 1,134 0,226 Pozitiv Pozitiv NS Gleasonian
HLS 48 <0,001 122,719 12,697 1006 0,374 1408,34 455,698 3,826 <0,001 Poztiv NS+ Pozitiv Iél‘;ﬁntsi
HLR 74 0,249 84,188 8,835 860 0,170 617,969 176,481 1,515 0,071 NS NS+ Poztiv Random
LLS 85 0,173 98,557 9,955 795 0,553 972,833 299,867 1,766 0,019 NS NS+ Pozitiv Random
Kvaz-
LLR 76 0,018 98,076 9,369 776 0,878 742,201 220,581 2,736 <0,001 Poztiv NS+ Poztiv Cl‘;?rzllentsi
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8. tablazat. A kozosséghasonlosag csokkenése (distance decay) a térbeli tavolsaggal az egyes
vizfolyastipusokban jelenlét/hiany (Jaccard) és abundancia (Bray-Curtis) adatok alapjan. b: a
regresszios koeffeiciens meredeksége. A hierarchikus elemzések a kovetkezd szinteken torténtek: 1)
teljes vizfolyashaldzat szintje, amikor minden vizfolyastipus adatat egy elemzésben értékeltiik (HL, LL,
S és R tipusok kombinacidja); 2) dombvidéki/sikvidéki (HL/LL) és patak/folyd (S/R) szerinti
elkiilonités; 3) vizfolyastipusok szerinti elkiilonités (HLS, HLR, LLS, LLR).

Jaccard Bray-Curtis
b adj R? P b adj R? P
Osszes <-0,001 0,016 <0,001 <-0,001 0,011 <0,0001
HL <-0,001 0,016 0,005 <-0,001 0,003 0,158
LL <-0,001 0,012 0,046 <-0,001 0,001 0,379
S <-0,001 0,009 0,030 <-0,001 0,015 0,014
R <-0,001 0,023 0,008 <-0,001 0,009 0,066
HLS <-0,001 0,045 0,020 <-0,001 0,042 0,022
HLR <-0,001 0,168 <0,001 <-0,001 0,002 0,307
LLS <-0,001 0,007 0,241 <-0,001 0,014 0,167
LLR <-0,001 0,009 0,205 <-0,001 0,010 0,207

9. tablazat. A kornyezeti hasonlosag csdkkenése (distance decay) a térbeli tdvolsaggal az egyes
vizfolyastipusokban. b: a regresszids koeffeiciens meredeksége. A hierarchikus elemzések a kovetkezd
szinteken torténtek: 1) teljes vizfolyashalozat szintje, amikor minden vizfolyastipus adatit egy
elemzésben értékeltiik (HL, LL, S és R tipusok kombinacidja); 2) dombvidéki/sikvidéki (HL/LL) és
patak/folyo (S/R) szerinti elkiilonités; 3) vizfolyastipusok szerinti elkiilonités (HLS, HLR, LLS, LLR).

Kornyezeti hasonldsag

b adj R? p
Osszes  <-0,001 0,003 0,032
HL <-0,001 0,001 0,508
LL <-0,001 0,015 0,025
S <-0,001 0,008 0,047
R <-0,001 0,001 0,252
HLS  <-0,001 0,009 0,160
HLR  <-0,001 0,016 0,051
LLS  <-0,001 0,014 0,770
LLR  <-0,001 0,017 0,147

A vizfolyashalozat szintjén végzett redundancia elemzés (RDA) a halk6zosség
Osszetételében rejld variancia 32,6%-t magyardzta (18. abra). Az egyes vizfolyas tipusok
halk6zosségei viszonylag jol elkiilonithetéek voltak egymastol, ami alatamasztja a clementsi
metakozosség szerkezet 1étét. Az RDA elso tengelye a teljes variancia 15,1%-t, mig a teljes
magyarazott variancia 46,2%-t dlelte fel. A halkdzosség valtozasaival osszefiiggésbe hozhato,
az elsd tengelyen érvényre jutd kornyezeti gradienst leginkabb a tengerszint feletti magassag,
az aljzatOsszetétel valtozasai és az emergens ndvények boritdsa hatdrozta meg. Ez a tengely
tehat elsdésorban a dombvidéki és a sikvidéki vizfolydsok halkozosségeit kiilonitette el
egymastol. Az RDA masodik tengelye a teljes variancia 11,1%-t, mig a teljes magyarazott
variancia 34,0%-t foglalta magaba. Ez a tengely a halkdzosségek valtozasait leginkabb a
vizfolyas szélesség és kisebb mértékben a pH gradienssel magyarazta, azaz e tengely mentén
dontden a patakok ¢€s a folyok halkézosségei kiiloniiltek el. A legkisebb hierarchikus szinten, a
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vizfolyas tipusokon beliil (HLS, LLS, HLR, LLR) a kézosségek mar rovid gradiens mentén
valtoztak, de tipuson beliil viszonylag nagy variabilitast mutattak.

Az egyes vizfolyastipusokban el6forduld fajok és relativ abundancidjukkal leginkabb
korrelald kornyezeti tényezok a 18. abran lathatok. A dombvidéki patakokat leginkabb jellemzd
fajok a kovi csik (Barbatula barbatula), a fiirge cselle (Phoxinus phoxinus), a fenékjaro kiillé
(Gobio ubtusirostris) és a domolyko (Squalius cephalus) voltak. A sikvidéki patakra jellemz6
fajok a vordsszarnyu keszeg (Scardinius erythrophthalmus), a réti csik (Misgurnus fossilis), a
szivarvanyos Okle (Rhodeus sericeus) és az idegen-honos eziistkarasz (Carassius gibelio)
voltak. A dombvidéki folyok tipikus fajai a marna (Barbus barbus), a paduc (Chondrostoma
nasus), a szilvaorrt keszeg (Vimba vimba) és a német buco (Zingel streber) voltak. A sikvidéki
folyokra leginkabb jellemz0 fajok pedig a kiisz (Alburnus alburnus), a dévérkeszeg (Abramis
brama), a karikakeszeg (Blicca bjoerkna) és a siilld (Sander lucioperca) voltak. Ezek az
eredmények az egyes vizfolyastipusokat jellemzé halfajokrol nagymértékben megegyeznek
korabbi felmérési eredményeinkkel (3. tablazat).
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18. abra. A kornyezeti tényezok és a mintavételi helyek/vizfolyastipusok (a), illetve a komyezeti
tényezok és a halfajok Osszetételének (b) kapcsolatat mutatd redundancia elemzés. A varianciahanyad a
teljes kozosség varianciajabol a kornyezeti tényezOk altal magyarazott hanyadot mutatja. A fajok
koédjanak roviditése az 1. mellékletben talalhato. HLS: dombvidéki kisvizfolyasok; LLS: sikvidéki
kisvizfolyasok; HLR: dombvidéki folyok; LLR: sikvidéki folyok.
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A halkozosségek hasonlosaga 3 esetben szignifikdnsan csokkent a mintavételi helyek
tavolsagaval a prezencia/abszencia (Jaccard index) €s 7 esetben a relativ abundancia (Bray-
Curtis) adatoknal, az Osszesen 9 Osszefliggésbdl (8. tablazat). A kapcsolat erdssége (a
magyarazott variancia) azonban rendkiviil kicsi volt (szignifikans R? értékek 0,012 és 0,045
kozott valtoztak, a dombvidéki folyok kivételével, ahol az R? érték 0,168 volt). A mintavételi
helyek kornyezeti valtozokon alapuld paronként tavolsaga 3 esetben valtozott szignifikansan a
térbeli tavolsaggal (9. tablazat). Azonban a magyarazott variancia (R? érték) ezekben az
esetekben is nagyon kicsi volt.

2. vizsgalat: Hal metakézossegek idobeli dinamikdja a Balaton vizgyiijto patakjaiban

Osszesen 39 halfaj 71291 egyedét gyiijtottiik a Balaton vizgytijtd vizfolyasaiban a hirom
éves felméréssorozat alatt. A 39 fajbol 15 volt nagyon ritka eldfordulasu; ezeket a fajokat
kihagytuk az elemzésekbdl. A metakozosség szerkezete viszonylag alland6 volt idében. A
kozosség kvazi-clementsi strukturaval volt jellemezhetd a kilencbdl nyolc alkalommal, egyediil
2008 tavaszédn mutatott gleasoni eloszlast (10. tdblazat). A tobbszords regresszid elemzések
szerint a halk6z0sség 0Osszetételében mutatkozd gradiens (CoAl tengely mentén) jol
prediktalhato volt az elemzésbe vont kornyezeti valtozokkal (11. tablazat). A korrigalt R2-
értekek 0,479 és 0,774 kozott valtoztak (11. tdblazat). A magyarazd kornyezeti valtozok nem
minden alkalommal voltak ugyanazok. A legfontosabb ¢s viszonylag alland6 valtozok a
tengerszint feletti magassag, a viztarozok és halastavak teriilete és az oxigén koncentraciod
voltak.
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10. Tablazat. Metakozosségszerkezet és dominans mintazatok az egyes mintavételi alkalmakkor a Balaton vizgyijtdjén. Sp: tavasz; Su: nyar; Au: 6sz. Abs: A
beagyazott abszencidk szdma az ordinalt (korreszpondancia analizis els6 tengelye szerint) matrixban. M: Morisita index értéke. Az atlag és az SD értékek a

crer

Hatarvonal

) Koherencia Fajkicserélédés ) . .. ..., Hatarvonal Best fit
Datum csoportosuldas  Koherencia Fajkicserélodés csonortosulds
Abs P Atlag SD Re P Atlag SD M P P Structure
Sp-2008 333 <0,001 4185 24,5 13320 0,013 8069,2 21216 0,98 0,504 Pozitiv Positive NS Gleasonian
. . Kvazi-
Su-2008 292 0,002 3858 30,4 9215 0,826 8774,7 19970 185 <0,001 Poztiv NS+ Pozitiv Clementsi
Au-2008 243 <0,001 3815 31,8 11180 0,261 9118,1 18339 1,60 0,006 Pozitiv NS+ Pozitiv CI;::lel]_tsi
Kvézie
Sp-2009 267 <0,001 416,7 26,3 13609 0,169 1069,7 21159 2,39 <0,001 Pozitiv NS+ Pozitiv Cle:/:ezr:tsi
Su-2009 271 <0,001 403,3 32,7 14541 0,110 10738,1 2379,2 159 0,008 Pozitiv NS+ Pozitiv Ciii;si
Au-2009 344 0,0387 403,44 28,7 10109 0,286  7983,9 1991,8 1,52 0,013 Pozitiv NS+ Pozitiv CIIZ:r?;_tsi
Kvézi-
Sp-2010 287 <0,001 4241 36,9 14155 0,386 12090,2 23824 1,77 0,003 Pozitiv NS+ Pozitiv Cle:T?le:tsi
Su-2010 280 <0,001 4159 33,9 17707 0,182 13937,4 2827,1 2,06 <0,001  Pozitiv NS+ Pozitiv Cirr?ei_tsi
Au-2010 290 0,0029  396,4 35,7 12230 0,100 9104 18976 1,65 0,002 Pozitiv NS+ Pozitiv CIIZ::;:tSi
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11. tablazat. A halkdzosségi gradiens (korreszpondencia analizis els6 tengelye, fiiggd valtozd) és a kdrnyezeti valtozok (magyarazo valtozok) kdzotti tobbszords
lineéris regressziok egyenletei az egyes mintavételi alkalmakkor. tszfm: tengerszint feletti magassag.

Détum Regresszio egyenlete F P R?adj
Sp-2008 y =0,569 (tszfm) - 0,396 (16 teriilet) + 0,223 (oldott oxigén koncentracio) 4541 <0001 0,774
Su-2008 y =-0,581 (tszfm) + 0,397 (t0 teriilet) 4040 <0,001 0,669
Au-2008 y =-0,702 (tszfm) 36,89 <0001 0479
Sp-2009 y =-0,518 (tszfm) + 0,471 (t6 teriilet) 4141 <0001 0675
Su-2009 y =-0,516 (tszfm) + 0,325 (16 tertilet) - 0,296 (oldott oxigén koncentracio) 2580 <0,001 0,656
Au-2009 y =-0,764 (tszfm) 5333 <0001 0,573
Sp-2010 y =-0,492 (tszfm) + 0,442 (6 teriilet) 2997 <0001 0598
Su-2010 y =-0,557 (tszfm) + 0,322 (t0 tertilet) - 0,288 (oldott oxigén koncentracio) 3251 <0001 0,708

Au-2010 y = 0,489 (tszfm) - 0,179 (CV mélység) + 0,366 (iszap) -0279 (% vizes éldhely) 16,64 <0001 0,616
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A 22 egyedi trait kombinéaciobdl 6 nagyon ritka volt, ezeket nem vettiik figyelembe az
elemzéseknél. A parcialis tridd elemzés els6 két tengelye a variancia 63,7%-t magyarazta (19.
abra). A mintavételi helyek egyenletesen oszlottak el az ordinacids sikon, ami mutatja a
gradiens szerll valtozast a haldlloméany funkcionalis Osszetételében. A gradiens egyik végét az

crey

crer

fajok mennyiségi aranya (pozitiv értékek az elsd, negativ értékek a masodik tengelyen). A
gradiens masik végét és a koztes pozicioban pedig a valtozatos funkcidju fajok foglaltak el;
ezek 6shonos és idegen-honos fajok is voltak, valtozatos életmenet és taplalkozasi stratégiaval
(negativ értékek mindkét tengelyen).
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19. abra. Parcialis triad elemzés a halk6zosség funkcionalis dsszetételére a kilenc mintavételi alkalom
alapjan. A mintavételi helyek (n=40) megoszlasa a PCA ordinaciés sikon a kompromisszum tabla
alapjan (a) ¢és a funkcionalis fajok (csoportok) kapcsolata a PCA els6 két tengelyén (b). d: a tengelyek
skalaértékét mutatja. A fajok kodjai a kovetkezOk (lasd még I. melléklet). Statusz: N, dshonos, NN,
idegen-honos. Eletmenet-stratégia: E, ekvilibrium; O, opportunista, P, periddikus és atmeneti stratégiak
(pl. EO). Vizoszlop szerinti ¢l6helyhasznalat: B, bentikus; NB, vizoszlopban ¢16. Taplalkozas: (HERB)
herbivor, (INV) invertivor, (OMN) omnivor, (PIS) piscivér, (PLA) planktivor és atmeneti taplalkozasi
stratégia (pl. INVPIS).

Az egyedi adattablak viszonylag egyformdn jarultak hozzd a kompromisszum tibla
alapjan kapott mintazathoz (a tablasulyok értéke 0,29 és 0, 35 kozott valtozott), egyedi
hozzajarulasuk azonban mérsékelt mértékii volt (12. tablazat). A cos? értékek azt igazoltak,
hogy a kompromisszum tébla viszonylag jol kifejezte az egyedi adattablakban rejlé informaciot
a halkozosségek funkciondlis sszetételérdl (cos? értékek 0,70 és 0,86 kozott valtoztak). Ezek
az eredmények azt mutatjak, hogy a halk6zosség funkciondlis szerkezete (funkcionalis fajok
relativ abundanciaja) mérsékelten allandé volt a mintavételi helyek kozott, ha az egyes
alkalmak alapjan 6sszevetjiik 6ket. A 2010 6szi mintavétel lehet ez alol a leginkabb kivétel (12.
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tablazat), amikor a viszonylag magas vizallas befolydsolhatta a mintavétel hatékonysagat vagy
némiképp a halk6zdsség funkciondlis Osszetételét.

12. tablazat. Az egyedi adattablak paronkénti vektor korrelacios koefficiensei (RV), tabla stlyuk
(ak) és cos? értékeik. SP, tavasz; SU, nyar; AU, 8sz. Az RV koefficiensek és a tabla stlyok az
interstruktura elemzés kozben szamolddnak. Az RV koefficiensek az egyedi adattablak paronkénti
vector korrelacioi és ezért a hasonlosagot mutatjak a kiilonb6z6 idépontok kozott (Robert és Escoufier,
1976). A tabla suly (ox) az adott tabla (k) hozzdjaruldsit mutatja a kompromisszum tdblahoz. A
tablastlyok négyzetes dsszege 1. A cos? értékek olyan vektorok, amik azt mutatjak, hogy egy adott tabla

mekkora részét oleli fel a kompromisszum tabla.

Table
RV coefficients weight | cos?
(o)
2008SP | 2008SU | 2008AU [ 2009SP | 2009SU | 2009AU | 2010SP | 2010SU | 2010AU
2008SP 1 0.35 0.87
2008SU 0.75 1 0.35( 0.87
2008AU 0.7 0.74 1 0.33 0.83
2009SP 0.73 0.69 0.6 1 0.34 0.83
2009sSU 0.68 0.76 0.68 0.74 1 0.35( 0.88
2009AU 0.64 0.71 0.67 0.62 0.77 1 0.34 0.84
2010SP 0.72 0.61 0.59 0.62 0.62 0.59 1 0.32( 0.78
2010SU 0.67 0.67 0.64 0.61 0.72 0.66 0.57 1 0.33 0.82
2010AU 0.6 0.5 0.51 0.55 0.53 0.52 0.52 0.59 1| 0.28 0.7

A mintavételi helyek térbeli konfiguracigja a tjban és a kornyezeti valtozok egyarant
befolyasoltdk a halkozosség funkciondlis szerkezetét. A teljes magyardzott variancia
viszonylag alacsony volt, 33,2% és 47,0% kozott valtozott az egyes mintavételi alkalmak
kozott. A tisztan kornyezeti valtozok részesedése a magyardzott variancidbol 39,0% (2010
0sze) €s 78,0% (2009 nyara) valtozott (20. abra). A tdji szintli €s a vizfolydson beliili (lokalis)
valtozoknak egyarant szerepe volt a funkcionalis szerkezet alakuldsaban, amelyek koziil a
legfontosabbak a kovetkezOk voltak: tengerszint feletti magassag, a vizfolyas atlagos szélessége
és a szélesség iddbeli variabilitasa, a vizdramlas sebessége, a viztarozok és halastavak teriilete
¢és az oxigén koncentracio. A tisztan térbeli valtozok magyarazo ereje nagymértékben valtozott
idében, 3,4% (2010 nyara) és 27,0% (2010 6sze) kozott. Végiil a kdzos (i.e. azaz a kornyezeti
és térbeli valtozok altal egyardnt magyarazott, egymastol el nem vélaszthatd hatas) variancia
frakcio aranya is viszonylag jelentdés mértékben 14,7% (2008 tavasza) ¢és 34,0% (2010 Osze)
kozott valtozott.
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20. abra. A tisztan kornyezeti (Pure E), tisztan térbeli (pure S) és a szét nem valaszhat6 Gn kézos (shared
E ¢és S) varianciahdnyad részesedése a teljes varianciabol (%) az egyes mintavételi alkalmakra és a
kompromisszum (compromise) tabla adathalmaza alapjan. Sp: tavasz; Su: nyar; Au: 6sz.

A kompromisszum adattablan nyugvo variancia felosztas adta a legnagyobb magyarazott
variancia értéket (52,7%). A tisztan kornyezeti valtozok és a kdrnyezeti és térbeli valtozok altal
egylittesen magyarazott (azaz a szét nem valaszthato) variancia az 6sszes magyarazott variancia
59,4% és 37,5%t képezte, mig a tisztan térbeli komponens értéke mindossze 3,1% volt. A
legfontosabb kornyezeti valtozok ugyanazok voltak, mint az egyedi (évszakos) adattablak
elemzésénél is jelentdsnek bizonyult valtozok. Ezek koziil is a tengerszint feletti magassag
korrelalt leginkdbb az OGshonos, opportunista stratégidji, invertivor funkcidji fajok
vizoszlopban €16 fajok mennyisége novekedett a ndvekvd viz szélességgel, vizdramlasi
sebességgel és konduktivitassal. Végiil a viztarozok és halastavak teriilete és a vizszélesség
variabilitdsa hatarozta meg leginkabb az idegen-honos, valtozatos funkcioju fajok mennyiségét

cre

mennyiségeét.
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21. abra. A kornyezeti valtozok és a funkcionalis fajok (csoportok) kdzotti kapcsolatot abrazold parcialis
redundancia analizis (RDA) eredménye. A fajok kddjai a kovetkezok (lasd még x. melléklet). Statusz:
N, 6shonos, NN, idegen-honos. Eletmenet—stratégia: E, ekvilibrium; O, opportunista, P, periédikus és
atmeneti stratégiak (pl. EO). Vizoszlop szerinti ¢l6helyhasznalat: B, bentikus; NB, vizoszlopban é16.
Taplalkozas: (HERB) herbivor, (INV) invertivor, (OMN) omnivér, (PIS) piscivor, (PLA) planktivor és
atmeneti taplalkozasi stratégia (pl. INVPIS). A kornyezeti valtozok kodjai a kovetkezok: CV width: a
vizmélység variacios koefficiense, upsr pond area: a mintavételi szakasz feletti tavak Osszteriilete a
vizfolyason; altitude: tengerszint feletti magassag; O_ content: oxigén koncentracid; curr velocity:
aramlasi sebesség; conduct: konduktivitas; wet width: vizszélesség.

KOVETKEZTETESEK

1. vizsgalat: Hal metakozosségek szervezodése vizfolyas tipusokban

Ebben a fejezetben egymast hatékonyan kiegészitd adatelemzd modszereket hasznaltunk
arra a célra, hogy feltarjuk hal metak6zosségek szerkezetét és szervezOdésiiket meghatarozo
tényezok jelentdségét vizfolyasokban. A metakdzosségek szerkezetét feltard elemzés (Leibold
¢s Mikkelson, 2002; Presley et al., 2010) egy ujfajta lehet6séget kinalt arra, hogy
meghatdrozhassuk a domindns metak6zdsség mintazatokat hierarchikusan felépiild vizfolyas
tipusokban. A teljes vizfolyashalozat szintjén clementsi struktarat azonositottunk, ami a fajok
eloszlasaban mutatkoz6 csoportosuléasra és niche alapu kozosségszervezddés jelentdségére utal
a hosszu kornyezeti gradiensek mentén (Heino et al., 2015¢). Az alacsonyabb hierarchikus
szinteken kvazi-clementsi struktura volt dominans, ami kevésbé erds fajeloszlasi mintazatra
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utal, 0sszhangban az egyes vizfolyas tipusokban mutatkozé révidebb kornyezeti gradienssel
(Presley et al., 2010; Erés et al., 2014). A redundancia elemzés segitségével azonosithatoak
voltak azok a kdrnyezeti valtozok, amelyek dontd szerepet jatszhatnak a kozosségszerkezet
kialakitasaban. Az elemzés egyben igazolta a vizfolyas tipusok halkdzosségeinek elvalasat a
dominéns kornyezeti gradiensek mentén és ez altal tdmogatta a clementsi mintdzateloszlasra
vonatkozd eredményt a vizfolydshalozat szintjén. A teljes magyardzott variancia hasonld
mérték, sot kis mértékben magasabb is volt, mint a mas d6korégiokban mért értékek (Gothe et
al., 2013; Gronroos et al., 2013; Henriques-Silva et al., 2013; Heino et al., 20153, c). A
dominans fajok eloszldsara vonatkozd eredmények megerdsitették korabbi vizsgalataink
eredményeit a halkdzosségek dsszetételérdl vizfolydsokban (Erds, 2007), ami 6sszhangban van
egyéb Okorégiokban tapasztalt eredményekkel (Lasne et al., 2007; Penczak et al. 2012).

Hianyos ismeretekkel rendelkeziink a halk6zosségek dsszetételének valtozasarol a térbeli
tavolsag fliggvényében (DDR). Maloney és Munguia (2011) vizsgalatai ramutattak, hogy mind
a kutatdsi teriilet térbeli kiterjedése (extent) mind pedig az ¢€l6helyi heterogenités
befolyasolhatja a DDRt vizfolydsok hal és makroszkdpikus gerinctelen kozosségeinél. A
kutatok azonban nem vizsgaltdk a niche alapii folyamatok jelentdségét és nem vették
csomopontként szolgald folyd) az eredményeik értelmezésénél. Az daltalunk vizsgalt
vizfolyastipusok tobbségében szignifikdnsan negativ kapcsolat mutatkozott a halkozosségek
hasonlosdga és a térbeli tavolsag kozott, a varakozasunknak megfeleléen. Azonban a
magyarazott variancia értéke nagyon kicsi volt minden esetben. Az eredmények szerint tehat a
diszperzios folyamatok (vandorlds a helyek kozott, neutralis dinamika vagy tomeghatés
folyamatok) nem befolyésoltak biologiailag jelentds modon a halkdzosségek szervezddését. A
mintavételi helyek kornyezeti hasonldésdga nem vagy szintén csak értelmezhetetleniil kis
mértékben valtozott a mintahelyek térbeli tdvolsagaval (9. tdblazat), ami igazolja, hogy a mért
kornyezeti valtozokkal vald térbeli autokorrelacid6 nem befolyasolhatta érdemben a
halk6zosségek DDR Osszefliggéseit.

Az okologidban kiemelt jelentdsége van a skalazasnak; az eredmények minden esetben
csak egy adott tér és id6léptéken beliil altalanosithatok (Dungan et al., 2002). Kiilondsen igaz
ez a DDR vizsgalatanal, ahol egy adott térbeli gradiens mentén vizsgadljuk a kozosségek
hasonlosagat. Mi egy oOkorégion beliil és 5-1500 km hosszii térbeli gradiens mentén
tanulmanyoztuk a halk6zosség hasonldsadgat. Hosszabb térbeli gradiens mentén, ahol mar a
fajkészletben is valtozasok lennének vélhetden erdsebb DDRt talaltunk volna. Ebben az esetben
a fajkeletkezési mechanizmusoknak nagyobb jelentdsége van mint akar a niche szervezddési,
akar a lokalis vandorlasi folyamatoknak a kozosségek hasonldsagi mintazatanak alakitasaban
(Maloney és Munguia, 2011; Heino és Alahuhta, 2015). Az él6helyek fragmentacidja szintén
nagymértékben befolyasolhatja a vandorlasi folyamatokat az ember 4ltal er6sen modositott
tajban; a vizfolyasokban €16 halak pedig kiilondsen sériilékenyek a fragmentaciora (Fagan,
2002; Perkin és Gido, 2012; Erés és Grant, 2015). Ennek ellenére, eredményeink szerint a
mintavételi helyek fragmentacidja nem korlatozta jelentds mértékben a halkdzosségek
szerkezetét ebben az 6korégioban, sem a patakokban sem a folydkban. Annak ellenére tehat,
hogy szamos barrier korlatozhatja a halak véandorldsat a Karpat-medence vizfolyasaiban
(tarozok, mederlépcsok stb) ezek a fragmentacios hatasok még nem befolyasoltak alapjaiban a
metakozosségek okorégiod 1éptékili szervezddését.
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A DDR-ban mutatkoz6é mintazatok fiigghetnek az alkalmazott hasonlosagi/tdvolsagi
indextdl is, ezt azonban még mas dolgoztokban nem vizsgéltak (pl. Soininen et al., 2007).
Eredményeink szerint mind a Jaccard mind a Bray-Curtis indexeknél nagyon kis mértékii
csOkkenést tapasztaltunk a halk6zosségek hasonlosagaban a térbeli tavolsaggal, bar a
szignifikancia szintek nagymértékben valtoztak az indextdl vagy a vizfolyastipustol fiiggéen.
A DDR hét esetben volt szignifikans a kilencbdl a Jaccard indexnél és harom esetben a Bray-
Curtis indexnél. Az eredmények igazoljak, hogy a DDRe vonatkoz6 kovetkeztetések
fligghetnek attol, hogy presencia/absencia vagy relativ abundancia adatokkal végezziik el az
elemzéseket; amit a jovoben érdemes jobban figyelembe venni, kiilondsen az erdsebb
kapcsolatot mutatd Osszefliggéseknél. A mi vizsgalatunkban a fajosszetételben mutatkozo kis
kiilonbségek a részvizgyljtok kozott is eredményezhették a gyenge DDRt tobb
vizfolyastipusban is, szemben a relativ abundancia adatokkal, amelyek nagy mértékii
variabilitdst mutathatnak a térbeli tavolsagtol fiiggetleniil. Ezek a kicsi fajosszetételbeli
kiilonbségek (egy-egy faj hianyzasa egy vizgyiijton) jelezhet emberi hatasokat vagy multbeli
dizsperzios akaddlyokat. Azonban, ismételten, a magyaréazott variancia oly kis mértékii, hogy
vandorlasi folyamatok (és itt a térbeli tavolsag) latszolag nem befolyasoltdk jelentés mértékben
a vizfolyastipusok kozosségeinek szerkezetét az okorégid szintjén. Osszefoglalasul,
eredményeink azt igazoljak, hogy a kornyezeti tényezdknek, azaz a niche alapl
kozosségszervezOdésnek joval nagyobb szerepe van a halkdzosségek szervezddésében
patakokban és folyokban egyarant, mint a vandorlasi folyamatoknak (diszperzid limitaltsag,
tomeghatas, neutralis hatasok).

2. vizsgalat: Hal metakozosségek idobeli dinamikdja a Balaton vizgyiijto patakjaiban

A hal metakdz0sség szerkezete viszonylag allandonak mutatkozott idoben a Balaton
vizgylijtd patakjaiban. Kvazi-clementsi szerkezet volt a dominans mintazat 8 alkalommal, mig
Gleasoni eloszlast egyetlen alkalommal tapasztaltunk. A Balaton vizgylijt6jén, azaz egy kisebb
térbeli skalan észlelt eredményeink megerdsitik az orszagos léptékben végzett felméréseink
eredményét, amely szintén azt mutatta, hogy kisvizfolydsok dominans metak6z0sség mintazata
a kvazi-clementsi szerkezet.

A kvézi-Clementsi szerkezetet a pozitiv koherencia, a nem szignifikans fajkicserélédés
(turnover) és a pozitiv hatarvonalkialakulas a fajok eloszlasi mintazataban (boundary clumping)
jellemzi. A vizgyiijtd kisvizfolyasaiban szdmos gyakori faj szinte minden viztestben el6fordult,
mig néhany faj a csupan a CoA 1 tengely altal leirt gradiens egyik vagy masik végén fordult
elé. Példaul a kovi csik (Barbatula barbatula) és a fiirge cselle (Phoxinus phoxinus) a
dombvidéki patakok jellegzetes karakterfajai voltak, ezzel szemben a réti csik (Misgurnus
fossilis), a stigér (Perca fluviatilis) és szamos ritkabb el6fordulasu halfaj a sikvidéki patakokban
voltak viszonylag gyakori el6fordulasuak, mely vizek sokkal valtozatosabb halallomany
osszetétellel voltak jellemezhetok (22. abra). Emellett tobb faj, mint pl. a domolyké (Squalius
cephalus), a szivarvanyos okle (Rhodeus sericeus), a fenékjaroé kiillé (Gobio obtusirostris) és a
bodorka (Rutilis rutilus) a teljes gradiens mentén el6fordultak. Ez a fajeloszlasi mintazat is jelzi,
hogy a fajkicserél6dés nem hatarozott a szervezddést meghatarozo kornyezeti gradiens mentén,
azonban néhany faj azonos médon valaszol a kornyezeti hattérgradiensre.
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22. abra. Példa a leggyakoribb metakozosség szerkezetre: A fajok eléfordulasi mintazata kvazi-
Clementsi szerkezet esetén (2009 tavaszan végzett gyljtés alapjan). A helyek sorrendje a
korreszpondencia analizis els6 tengelye szerinti sorrendet koveti. A fajok kodja az 1. mellékletben
talalhato.

A halallomany osszetételével korrelalo legfontosabb abiotikus valtozok a mintavételi
hely tengerszint feletti magassaga, a tavak teriilete és a viz oxigéntartalma voltak. A
vizfolyadsokon létesitett Un volgyzardgatas halastavak leginkabb a sikvidéki teriileteken
talalhatok (Saly et al., 2011; Erds et al., 2012), mig a tengerszint feletti magassag és az
oxigéntartalom valtozasa a dombvidéki-sikvidéki €l6helyi gradiens jelentéségét mutatja a
halkozosségek szervezddésében. A kvazi-metak6zosség szerkezetet kialakitd legfontosabb
kornyezeti gradiens tehat taji Iéptékben érvényesiilt €s a dombvideéki €s sikvidéki kisvizfolyasok
kozotti él6helyi kiilonbségekkel volt leginkabb indokolhato.

A haladlloméany funkcionalis Osszetételének tér és idObeli valtozasainak jellemzésére
hasznalt ordinédcios elemzések megerdsitették a metakdzosség taxondmiai szerkezetének
jellemzésére alkalmazott modszerekkel nyert eredményeket. A parcialis triad elemzés feltarta,
hogy a k6zosség funkcionalis dsszetétele viszonylag allandd volt a mintavételi helyek kozotti
Osszehasonlitdsban. A patakok haldllomanyaban az ekvilibrium-opportunista ¢€letmenet
stratégiaju, omnivor, vizkozt €16 halfajok voltak dominansak. Ez a funckionalis stratégia a
sikvidéki kis és kozepes méretli mérsekelt 6vi vizfolyasok halainak jellegzetessége az északi
féltekén (Matthews, 1998; Heino et al., 2013). Az ekvilibrium-opportunista életemenet €s az
omnivor taplalkozasmod (ndvényi és allati eredetli taplalék fogyasztasa) elényds lehet a
modositott sikvidéki vizfolyasokban, ahol az abiotikus (hidrolégiai viszonyok) és biotikus
¢lohelyi feltételek (pl. a kiillonbozo taplalékforrasok elérhet6sége) nagymértékii évszakos és
éves valtozasokat mutathatnak ((Winemiller és Rose, 1992; Er6s, 2005; Olden et al., 2006,
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a bodorka) is igen plasztikus életmenet taktikdval jellemezhetdk (Blanck és Lamouroux, 2007;
Lappalainen et al., 2008) és rovidebb élettartamot és kisebb testméretet érnek el e
kisvizfolyasokban, mint a nagyobb viztestekben (e.g. tavakban, folyokban) (Tedesco et al,
2009; Szaldky, 2003). Egy-egy stratégia (funkciondlis faj) dominancidja ellenére a mintavételi
szakaszok halallomanyanak funkcionalis 6sszetétele gradiens mentén valtozott, ahol a gradiens
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parcidlis RDA ramutatott, hogy a mintazatot alakitdé legfontosabb kornyezeti tényezok a
tengerszint feletti magassag és néhany altalanos fizikai valtozé (szélesség, vizaramlas sebesség)
voltak. A kisvizfolyasok halkozosségei tehat olyan funkcionalis valtozasokat mutattak e
viszonylag kismértékii €l6helyi gradiens mentén is (kis valtozasok a tengerszint feletti
magassagban, szélességben stb), amely nagyban egyezik a nagy folydk hosszanti szelvénye
mentén tapasztalt funkcionalis valtozasokkal (Goldstein €s Meador, 2004; Erds, 2005, 2007,
Heino et al., 2013).

A valtozatos funckioval jellemezhetd idegen-honos halfajok a leginkabb sikvidéki
vizfolydsokban fordultak elé ¢és nagyban hozzdjarultak a mintavételi helyek kozotti
kiilonbségekhez a haldllomany Osszetételében. A (halas)tavak teriilete a mintavételi szakasz
felett volt a legfontosabb ¢ldhelyi valtoz6, ami szignifikansan pozitiv korrelaciot mutatott az
idegen-honos fajok relativ abundanciajaval hétbdl kilenc alkalommal és a kompromisszum
tablan nyugvo elemzéseknél is. Az eredmények tehat megerdsitették a mas biogeografiai
régidokbol szarmazd korabbi szakirodalmi adatokat, hogy a vizfolyasokon létesitett viztarozok,
vizfolyasokban (Moyle és Marchetti, 2006; Johnson et al., 2008). A mintavételi szakasz
sz€lességének 1iddbeli variabilitaisa €és az urban (emberlakta) teriiletek ardnya szintén
meghatarozoja volt az idegen-honos fajok relativ mennnyiségi viszonyainak, igaz kisebb
mértékben. A halastavak az urban teriiletek kozelében helyezkednek el, igy nem meglepd, hogy
e tajhasznalati valtozo Osszefiiggésbe hozhatdé az idegen-honos fajok mennyiségével. A
mintavételi szakasz szélességének idObeli variabilitisa pedig a tavak vizhdztartdsanak
szabalyozasa miatt valtozhat jelentds mértékben. A tdrozok a nyari aszélyos periddusban vizet
tartanak vissza, esOzések idején pedig sokszor elengedik a vizet a zsilipeken, hogy
megakadalyozzak a gatak atszakadasat és hogy viszonylag allandé vizet tarthassanak meg a
tarozokban. Ez jelentds mértékli vizszint és vizhozam variabilitast eredményez az alvizen (a
tarozo alatti szakaszon), amit a viz szélességének variabilitdsa is jol indikal. A kiszabaduld
leggyakoribb fajok a kinai razbora (Pseudorasbora parva), a naphal (Lepomis gibbosus), az
eziistkarasz (Carassius gibelio), és a fekete torpeharcsa (Ameiurus melas). E tavak és az alattuk
elhelyezkedd vizfolydsszakaszok sok esetben forras-nyeld (source-sink) él6helynek szdmitanak
az invazids fajok dinamikaja szempontjabol (23. dbra).
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23. abra. Az 6shonos és az idegen-honos fajok egyedszdmanak (ind/150 m) véaltozasa 2006 és 2010
kozott a Mardtvolgyi vizfolyasban, Kisvidnél.

A diszperzids folyamatok jelentdsége egyre inkabb felértékelddik a kozosségokoldgiaban
(Cottenie, 2005; Soininen, McDonald és Hillebrand, 2007; Shurin et al., 2009). A kornyezeti
¢s térbeli valtozok egymashoz viszonyitott jelentdsége azonban kevéssé ismert vizfolyasok
metakozosségeinél, hasonldan a szarazfoldi éléhelyekhez. Szamos tényezd befolyasolhatja a
kornyezeti és térbeli tényezdk jelentdségét, melyek koziil a legfontosabbak a kovetkezdk: az
¢éléhely tipusa (pl. tavak vagy vizfolyasok), topologiai jellemvonésaik (pl. tavak mérete és
egymashoz viszonyitott tavolsaga), a vizsgalt élélénycspoport (pl. algdk vagy halak), az
¢lélénycsoport diszperzios képességei (pl. aktiv vagy passziv diszperzidval terjed) és nem
utolsd sorban a kutatds térbeli kiterjedése (pl. Beisner et al., 2006; Thompson és Townsend,
2006; Mykra et al. 2007; Soininen et al., 2007; Shurin et al., 2009; Heino et al., 2007, 2010,
2012). A metakozosségek szerkezetét €s dinamikéjat befolyasold folyamatok jelentdsége
azonos rendszeren ¢€s ¢éldlénycsoporton beliil is valtozhat, pl. a kozosséget alkotd fajok
tomegességi viszonyaitol (Siqueira et al., 2012) vagy ¢élohelyhasznélatatol fiiggden (Pandit et
al, 2009). Kutatasaink emellett az idébeli variabilitas jelentdségét hangstlyozzak a hal
metakozosségek szervezOdését meghatarozo tényezdcsoportok  jelentdségének
meghatdrozasaban, hasonldéan mar él6lénycsoportokhoz  (Angeler et al.,, 2010;
Vanschoenwinkel et al., 2010).

A kornyezeti és térbeli tényezOk altal magyarazott variancia viszonylag kicsi volt,
azonban ezek az értékek hasonloak vagy sok esetben nagyobbak, mint més tanulmanyoknal
talaltak (pl. Magalhaes et al., 2002; Beisner et al., 2006; Hoeinghaus et al., 2007; Mykr4, et al.,
2007; Heino et al., 2007, 2012). A kis varianciahanyad tobb tényezdnek is betudhat6. Mi a
halkozosségek szervezddését az ember 4ltal jelentdsen modositott tdjban tanulmanyoztuk, ahol
mind a torténeti (pl. multbeli él6helymddositdé hatasok), mind pedig a sztochasztikus
pertubacioknak (illegalis vizelvezetés, idegen halfajok nem prediktalhatd kiszabaduldsa a
halastavakbdl) jelentds lehet a “zajndveld” szerepe. Ezek a hatasok jelentds mértékben
befolyasolhatjak a kozosségszervezddést (Harding et al., 1998), de hatasukat nehéz figyelembe
venni a vizsgalt, viszonylag nagy térbeli 1éptéknél (~5000 km?; Saly et al., 2011). Emellett a
vizsgalt kornyezeti gradiens viszonylag révid volt a tanulmanyozott rendszerben. A
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halk6zosségek ebben az 6korégidban viszonylag nagy mértékii variabilitast mutatnak a sik és
dombvidéki patakokban és a rovid gradiens mentén nem konnyl prediktalni a variabilis
kozosség szerkezetét (lasd pl. Erds, 2007). Ennek ellenére a kornyezeti tényezOk hatdsa mindig
szignifikans volt. A kompromisszum tébla alapjan készitett RDA modellek altal magyarazott
variancia jelentésen nagyobb volt mint az egyedi alkalmak elemzésekor mutatvan, hogy
hatékonyabb predikciok tehetok az “atlagos” abiotikus €s biotikus adatok hasznalatdval, mint
az egyedi alkalmakat tiikr6z6 adatok alapjan.

A kolonizacios folyamatoknak kiemelt jelentdsége van a vizfolyasok halkozosségeinek
szervezddésében (Taylor és Warren, 2001; Peres-Neto és Cummins, 2010; Hitt és Roberts,
2012; Czeglédi et al.,, 2016). Eredményeink, miszerint a kornyezeti és térbeli tényezdk
(diszperzi6 limitaltsag) egylittesen hatarozzak meg a hal metak6zosség szervezOdését
ravilagitanak a metak6zdsség okologia alkalmazott vonatkozasaira. A kornyezetmindsitésben
alkalmazott predikcios modellek valogatott abiotikus valtozok alapjan prediktaljak az
¢lolénykozosségek Osszetételét. A diszperzid limitaltsag hatékonyabb figyelembe vételével
azonban minden bizonnyal megbizhatobb mindsitési eljarasok lennének kifejleszthetok. A
diszperzio limitaltsag felhivja a figyelmet a halak vandorlasat esetlegesen akadalyozo barrierek
jelenlétére is. A kornyezeti és térbeli tényezok jelentdségének idébeli variabilitasa jelzi emellett
az egy alkalmon alapuld felmérések korlatozottsagat az ¢éldlénykozosségek szerkezetét
prediktaldo modellek létrehozasakor. Természetesen hatékonyabb modellek kifejlesztése nem
egyszerl feladat, az élolénykozosségek természetes variabilitdsa miatt sem. Kutatdsaink soran
elsoként adtunk hirt a térbeli hatdsok jelentdségérdl halkozdsségek funkcionalis
szervezddésében. E funkciondlis véltozdsok nem csupédn a vizfolydsok hosszanti szelvénye
mentén érvényesiilnek, hanem, az RDA elemzések szerint, tobb térbeli skalat is feldleltek. A
vizfolyasokologiai kutatdsok egyik nagy kihivasa éppen annak feltarasa lehet, hogy miként
hatdrozza meg a halkozosségek funkciondlis metakdzosség dinamikdja a metadkoszisztéma
szintii folyamatokat a vizgy(ijtk szintjén (Erés és Grant, 2015).

IV. HALAK REKOLONIZACIOS DINAMIKAJA KEMIAI
SZENNYEZEST KOVETOEN

BEVEZETES

Az él6lénykozosségek szervezddésére vonatkozo ismereteink nagy része a természetes
vagy az emberi eredetll zavard hatasok részletes vizsgalatdbol szarmazik (Nystrom et al., 2000;
Turner, 2010). Példaul a szukcessziondlis szervezddésre vonatkozd tudésunkat jelentds
mértékben eldrelenditették a Mount St Helens vulkan 1980-ban torténd kitorését (delMoral és
Bliss, 1993) vagy a Yellowstone Nemzeti Parkban 1998-ban pusztito tlizvészt kovetd kutatasok
(Romme et al., 2011). E nagy léptékii és kiszamithatatlan zavaré hatdsoknak a ndvény és
allattarsulasok kolonizacios dinamikdjara vonatkozo kutatdsa jelentds eredményeket hozott a
kozosségszervezddési szabalyok megismerésében.

Vizfolyasokban a természetes eredetli és nagy léptékii zavardsok legjellegzetesebb
példajat az aradasok és aszalyok nyujtjak (Resh et al., 1988; Lake, 2000). Szdmos tanulmany

crer

hatasaira (Grimm ¢és Fisher, 1989; Niemi et al., 1990; Stanley et al., 2010). A vizhozam
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valtozasdhoz kapcsolodd zavarasok azonban ritkdn olyan nagyfokuak, hogy a teljes fauna
kipusztulasat okoznék. Aradasok és aszalyok utan a fauna mind a zavaras éltal érintett mind
pedig a kornyezd (zavards altal nem érintett) teriiletekrdl egyarant regeneralodhat. Kevéssé
ismert azonban, hogy miként is torténik és milyen mértékii az él61énykozosség regeneralodasa
nagy léptékd, sulyos kémiai szennyezések hatasara. A kémiai szennyezések szélsdséges esetben
akar a teljes élovilagot kipusztithatjak a szennyezés altal érintett vizfolyas szakaszrol. Ezekben
az esetekben a regeneralodas primer szukcesszids folyamatnak is tekinthetd, hasonldan pl. a
gleccserek visszahuzodasaval 1étrejott vizfolyasokban kialakuld kozosségek szervezddési
dinamikdjdhoz (Milner et al., 2011). Annak ellenére, hogy néhany részletes esettanulmany
létezik, amely a vizi ¢lovilag kémiai szennyezéseket kovetd regeneralodasaval foglalkozik, a
tanulmanyok tobbsége viszonylag kis [éptékii és nem a katasztrofalis mértékli szennyezések
hatasairdl szol (pl. Meade, 2004) vagy kizarolag a kozosség taxondmiai Osszetételében
bekovetkezd valtozasokkal foglalkozik (pl. Kubach et al., 2011).

hasznos lehet, ha a k6zosségek szerkezetét a taxondmiai valtozok mellett funkcionalis alapon
is értékeljiik. Az ¢ldlények biologiai jellemvonésai, funkcionalis szerepe alapvetden
befolyasolhatjak pl. a kolonizéacios vagy a regeneracid képességiiket (pl. Detenbeck et al., 1992;
Vaugh, 2012). A bioldgiai jellemvonasokon alapuld értékelések emellett eldsegitik az
OsszevethetOséget mas biogeografiai régiok kozosségeivel is. Igen fontos lenne azonban
részletesen feltarni, hogy a taxondmiai (pl. fajkompozicié, abundancia) és a funkcionalis alapu
(pl. mobilitas, taplalkozasi funkcid) valtozok egylittesen miként is hatdrozzdk meg a
azt talaltdk, hogy a halfauna kisérletes eltdvolitdsa utdn mind az egyes fajok mennyiségi
viszonyai, mind pedig kiilonbségek a fajok mobilitasi képességében alapvetéen meghataroztak
a beteleplilés folyamatat és a kozosség regeneralodasat (Albanese et al., 2009). E kisérletes
megkozelitések azonban, kivitelezhetdségiik korlatai miatt, igen kis léptékili vizsgalatokra
adnak lehetdséget (<500 m hossziisagu szakaszok kisebb vizfolyasokban). Ezek eredményei
pedig nehezen altaldnosithatok a teljes vizfolyasra, kiilondsen nagyobb folyok kozosségeinek
regeneralodasanak megismerésénél. E tekintetben a nagy 1éptékii (sajnalatosan bekdvetkezd)
kémiai szennyezések egyediilalld lehetdséget nyudjtanak a haldllomany regeneralddasi
folyamatainak és kozdsségszervezddésének mélyrehatobb megismeréséhez.

Egy tragikus ipari katasztréfa sordn 2010. oktober 4.-én atszakadt a MAL Magyar
Aluminium Termeld és Kereskedelmi Zrt tulajdonaban levé Ajkai Timfodgyar Kolontar és
Ajka kozott 1étesitett vordsiszap tarozojanak gatja. A kidomld, nagyon erdsen lugos (pH~13)
kémhatast ~ egymillié kobméternyi vordsiszap elontotte a kdrnyezd telepiilések mélyebben
fekvo részeit és a kornyéki teriileteket, mintegy 40 négyzetkilométernyi teriileten;
felbecstilhetetlen karokat okozva a térségben. A zagy a Torna-patakon leztidulva kipusztitotta
et al. 2013). A halallomany valoszinilileg teljes mértékben kipusztult, de halelhullds volt
megfigyelhetd a Rababan is és kis mértékben a Dundnak a Raba torkolat alatti szakaszén. E
rendkiviil nagy Iéptéki, sulyos kémiai szennyezés, a tiszai cianid szennyezéshez hasonldan,
egyediilallo lehetdséget teremtett a halallomany regeneralodasi folyamatainak részletesebb
megismeréséhez. Szemben azonban a Tiszaval, ami méreteib6l adéddéan nagyon nehezen
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vizsgalhatdo folyd, a Marcal még teljes keresztmetszetében halaszhatd a hagyomanyos
monitorozasnal is alkalmazott mintavételi eszkdzokkel.

Kutatasunk célja ezért az volt volt, hogy (1) jellemezziik a kolonizaci6 tlitemét a Marcal
folyoban a katasztrofat kovetd elsd harom évben, és (2) meghatarozzuk, hogy mely strukturalis
¢s funkcionalis valtozoknak van leginkabb szerepe a kolonizaciéban, a halk6zosség
szukcesszionalis dinamikajaban. Az eddigi irodalmi adatok ismeretében (Detenbeck et al.,
1992; Meade, 2004; Kubach et al., 2011) feltételeztikk a folyd gyors rekolonizaciojat.
Tekintettel azonban a rendkiviil sulyos és nagy térléptékli kémiai szennyezésre, kiilondsen
kivancsiak voltunk arra is, hogy miként fligg a kolonizacio mértéke a mintavételi helyek térbeli
poziciojatol a folyd hosszanti szelvényében.

ANYAG ES MODSZER

A Marcal egy tipikus sikvidéki foly6, melynek hossza 100,4 km, atlagos esése 0,24 m
km™?, vizgyiijtdje 3084 km?. A vegetacids periodusban a folyd erdsen bendtt mind emergens
(Phragmites australis, Typha spp.) mind pedig szubmerz (Nuphar lutea, Potamogeton spp.)
novényzettel. A foly6 erdsen szabalyozott, egyenes lefutasu.

A kutatés céljabol hat mintavételi szakaszt jeldltiink ki a folyon (S1-S6, 24. abra). Az S1
hely 7,5 km-re volt a Torna-patak torkolata f616tt, igy ezt a szakaszt nem érintette a szennyezés.
Az S2, S3, S4, S5, S6 helyek 6,6; 19,0; 43,8; 52,5 és 67,0 km-re helyezkedtek el a torkolattol,
ezek mindegyikét érintette a szennyezés. A monitorozott szakaszokon a vizfolyas szélessége
3,2 és 18 m kozott valtozott.
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24, abra. A Marcal folyon (S1-S6) és a befolyd patakokon végzett felmérések helyszinei (iires karikak).
A Torna-patakbol a Marcalba zudul6 szennyezés helyét a fekete nyil mutatja.

A felméréseket tavasszal (dprilis-mdjus), nyaron (julius-augusztus) és dsszel (oktdber)
végeztiik. Az els6 felmérés két héttel a szennyezés utan 2010. oktdber 19.-én tortént, az utolsod
pedig 2013 oktdber 7.-én, igy 10 alkalommal mértiik fel a folyoé haldllomanyat. Az S1 helyet
haton hordozhaté akkumulatoros haldszgéppel, gazolva 200m-es mintavételi szakaszon, mig a
tobbi helyet csonakbol 400m-es szakaszon mértiik fel, a felmérésekhez Hans-Grassl 1G200/2B
tipusu halaszgépet alkalmazva. A halakat az adott szakasz halaszataig 100L Urtartalmu vizzel
telt 1addkban taroltuk, majd azonositasuk, leszadmlalasuk és a testhosszuk (mm) lemérése utan
visszaengedtiik a vizbe.

Annak ellenére, hogy a Marcal folyot nem monitoroztik a szennyezés el6tt, egy részletes
halfaunisztikai felmérés adatsora (Harka et al., 2009) rendelkezésre allt a haldllomany
valtozésainak értékeléséhez. E felmérés sordn 7 mintavételi szakaszon vizsgaltdk a folyd
halalloményat elektromos haldszgéppel és kis méretli, keretes haloval. Ezek koziil 4 hely volt
<3 km-re az altalunk vizsgalt helyszinektdl és jellegében hasonld szakaszok voltak, ezért az
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innen szarmazé adatokat referenciaként hasznalhattuk az S1, S2, S3 és S6 helyszinekhez. Az
S1 szakasz nem tekinthetd azonban referencidnak a szennyezett szakaszokkal torténd
Osszevetésekhez, a szakasz eltérd abiotikus (sekély, gazolhato szakasz) és topografiai (felsé
szakasz) sajatossagai miatt. Azonban a szakaszrol nyerheté adatok fontosak a potencialis
kolonizal6 fajkészlet megismeréséhez és a haldllomany dinamikéjanak jobb megértéséhez a
folyoban. Gyiijtési adataink és az ezekkel modszertanaban Osszevethetd halfaunisztikai
adatokat (Harka €s Szepesi, 2011) felhasznalva emellett Osszeallitottuk a halfajok vizgyljtd
1éptékii el6forduldsi és relativ abundancia adatait, amit a modellezéshez hasznaltunk fel (lasd
alabb). Az adathalmaz 149 felmérés adatat tartalmazta 93 helyrdl, 42 fajrol és 31259 egyedrol.

Harom funkcionalis jellegcsoportot vettiink figyelembe a kolonizacids folyamatok
modellezésénél; amelyek bizonyitottan jelentds szerepet jatszhatnak a folyamatban (Detenbeck
et al.,, 1992; Hitt és Roberts, 2012; Vaughn, 2012): 1) ¢letmenet stratégia, 2) vertikalis
¢lohelyhasznalat és (3) taplalkozasi csoport Osszetétel (1. melléklet). Az €letmenet stratégiat
Winemiller és Rose (1992) és Winemiller (1992) rendszerét kovetve hatdroztuk meg, korabbi

cre
cre

[ SN4

testliek, korai ivaréréstiek kis termékenységiliek és az ivadékuk tulélési esélye is kicsi. Ezek a
fajok altaldban kiszamithatatlan zavarast élohelyeken élnek. Az ekvilibrium stratégiaju fajok
Kis-kozepes testméretiiek, ivarérésiik kozepes életkorban torténik, kis termékenységiiek, az
ivadékuk tulélési esélye nagy és ivadékgondozasuk fejlett. E fajok leginkabb stabil,
kiszamithatd kornyezetben fordulnak eld. Vertikalis €él6hely hasznalat szerint két csoportba
soroltuk a fajokat: bentikus vagy vizoszlopban ¢él6. Ez a jelleg erdsen meghatirozza a
taplalkozasi stratégiat és a testmérettel egyiitt dontden meghatarozhatja a kozdsség
szervezddését. Veégiil a taplalkozasi csoportba tartozas szintén fontos meghatarozoja lehet a
kolonizéacionak €s a zavarast kdvetd niche szervezddésnek (Mackay, 1992; Czeglédi és Eros,
2013). Ezért, a halfajokat a kdvetkez6 robusztus csoportokba soroltuk (névényevd, mindenevo,
invertivor és halevd), hasonldan mas rendszerekhez (Frimpong és Angermeier, 2010; Heino et
al., 2013.

A kolonizécié folyamatat a fajok szdmanak és rang abundancia viszonyainak iddbeli
véltozasaival jellemeztiik. A fajszam valtozésait az egyes mintavételi helyeken kimutatott
fajszdmmal, az egy mintavételi alkalommal kimutatott teljes fajszammal és a felmérésenként
kimutatott, az 0j fajokkal folyamatosan bdviilé un. kummulalt fajszammal irtuk le. A rang
abundancia gorbék vizsgalata igen kedvelt a szukcesszido kutatdsban, konnyl
értelmezhetdségiik miatt (Harpole és Tilman, 2006; Collins et al., 2008). A robusztus, jol
megfoghatd valtozasok értékeléséhez a rang abundancia gorbéket évekre készitettiik el (2011,
2012, 2013) osszevonva az évszakos felmérések adatait. A kozOsség Osszetételének relativ
abundancia adatokon nyugvo valtozasainak értékeléséhez fokomponens elemzést alkalmaztunk
(Hellinger transzformalt abundancia adatok, Legendre és Gallagher, 2001). A nagyon ritka
fajokat (<1% relativ abundancia) toroltiik az elemzésbol. A trait alapu elemzésekhez a fajok
trait abundancia matrixat hasznaltuk fel, amit a fajok kategorialis (1/0) trait tablaja és a relativ
abundancia tablaja szorzataval nyertiink. Ebben az esetben is Hellinger transzformaciot
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alkalmaztunk az abundancia adatok transzformalasahoz. A kolonizacié folyamatat
meghataroz6 strukturdlis és funkcionalis alapti kozosségszerkezeti valtozok jelentdségének
megismeréséhez predikciés modellezést alkalmaztunk. A modellhez a fajok vizgyiijté szintii
el6fordulasi gyakorisagat és relativ abundancia adatait tekintettiik strukturalis valtozonak.
Feltételeztiik, hogy mindkét valtozé kiemelten fontos lehet a faj szintli kolonizaciod {itemében,
hiszen, legegyszeriibb esetben, azaz, ha mas biologiai jellemzOk nem szamitanak, a gyakori
eléfordulast és/vagy nagy abundancidju fajoknak lehet a legnagyobb esélye, hogy a
leggyorsabban népesitsék be a folyot (Meffe és Sheldon, 1990; Adams és Warren, 2005;
Albanese et al., 2009). A trait alapu (funkcionalis) valtozok a faj €letmenet stratégidja, a
vertikalis élohely hasznélata és a taplalkozasi stratégidja voltak. A modellezéshez egyvaltozos
regressziés fa modellt alkalmaztunk, ami kivaléan alkalmas a komplex, nemlineéris
kapcsolatok modellezésére (De’ath és Fabricius, 2000). Mindharom évre kiilon modellt
futattunk, hogy értékeljiik az egyes valtozok jelentdségét a szukcesszionalis folyamatban.

EREDMENYEK

Osszesen 35 halfaj 13177 egyedét gytijtottilk a Marcal folyoban a felmérés harom éve
alatt, mig a referencianak tekintett 2008-as, egy alkalommal torténd felmérés soran 6sszesen 22
faj el6fordulasat igazoltak a folyobol (25. dbra). Az elsd felmérés soran, két héttel a szennyezés
levonulésa utan, csupan 4 halfajt gyijtottiink a szennyezéssel érintett (S2-S6) szakaszrdl, a
kiiszt (Alburnus alburnus), a bodorkat (Rutilus rutilus), a szivarvanyos oklét (Rhodeus sericeus)
¢s az ezistkaraszt (Carassius gibelio). Azonban az 0j fajok megjelenése szempontjabol a
koloniz4ciod nagyon gyors mértékii volt. Egy évvel a szennyezés utan, 2011 oktoberében, mar
Osszesen 31-nél jart a szennyezett szakaszrol kimutatott fajok szdma. A kovetkezd két évben
mar csak 4 Ujabb faj jelenlétét igazoltuk. A felmérés befejezésekor sszesen 35 faj kertilt eld a
szennyezett szakaszrol. Osszességében a folyé teljes vizgyiijtéjérdl kimutatott fajok 83,3%a
(35 faj a 42 bdl) megjelent a folydoban harom évvel a szennyezés levonuldsa utan. A nem igazolt
fajok koziil 3 igen ritka eléfordulasu a vizgyiijtd patakjaiban és csak egy-egy vizfolyasban él
(karasz (Carassisu carassius, tiiskés piko Gasterosteus aculeatus, fiirge cselle Phoxinus
phoxinus) vagy a Marcalt befogado Rababan fordul el6 (sujtasos kiisz Alburnoides bipunctatus,
bagolykeszeg Abramis sapa, csupasztorki géb Neogobius gymnotracheus, Kessler géb
Neogobius kessleri).
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25. abra. A fajok szamanak valtozasa a mintavételi helyeken (S1-S6). Srtotal: az adott alkalommal
Osszesen kimutatott fajok szdma. Srcum: a mintavételi alkalmak fokozodasaval a folyobol igazolt fajok
szama (kummulativ fajszam). SP: tavasz, SU: nyar, AU: 6sz.

A fajgazdagsaghoz hasonléan a fajok egyedszama (CPUE adatok) is igen gyorsan
novekedett a szennyezett szakaszon (26. abra). Csupan 59 gyedet gyujtottiink 2010
oktoberében, azonban 2011 tavaszan mar tobb mint hatszorosara novekedett a mintavételi
szakaszhosszra vonatkoztatott egyedszam. Erdekes azonban, hogy a kozel két éven at tart6
egyedszamnovekedést az elkovetkezd évben mar az egyedszam fluktudcidja kovette. Az
egyedszam valtozasaban 3 dominans halfaj, a kiisz (Alburnus alburnus), a bodorka (Rutilus
rutilus) és az okle (Rhodeus sericeus) jatszott lényegi szerepet, mig a tobbi faj szerepe
kismértékli volt. A domindns fajok relativ abundancidja nem valtozott jelentés mértékben a
referencia 2008-as évhez viszonyitva, kisebb valtozasok azonban megfigyelhetdk voltak.
Példaul 2008-ban is a fenti 3 faj volt dominans (66%). A bodorka (Rutilus rutilus) az allomany
27,5%-t, az okle az allomany 34,6%-t alkotta 2008-ban, azonban a kiisz (Alburnus alburnus)
csak az 5. leggyakoribb faj volt akkor és az allomany 3,9%-t alkotta. A folyami géb (Neogobius
fluviatilis 8,8%) és a nyaldomolykd (Leuciscus leuciscus 6,4%) a harmadik és a negyedik
leggyakoribb faj volt 2008-ban, részesedésiik azonban igen Kkicsi volt a szennyezés utani
iddszakban (0,7% mindkét fajnal). Néhany faj, mint pl. a domolyké (Squalius cephalus), a stigér
(Perca fluviatilis), a kerekfejii géb (Neogobius melanostomus) és a csuka (Esox lucius) relativ
egyedszama fokozatosan novekedett a szennyezést koveté harom évben 27. abra). Az idegen-
honos invazids fajok (kinai razbora Pseudorasbora parva, fekete torpeharcsa Ameiurus melas,
gébfajok) mennyisége viszonylag alacsony volt mindharom évben.
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26. abra. Az egyedszam valtozasa a szennyezett mintavételi helyeken (S2-S6 helyek, 6sszevont CPUE
adatok). A szamok az aktualis fajszdmot mutatjak. A harom leggyakoribb faj (albalb, rhoser, rutrut) és
az egyéb fajok (other species) mennyisége kiilon szinnel jelolt. SP: tavasz, SU: nyar, AU: 0sz.
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27. abra. A fajok rang abundancia gorbéi az egyes felmérési években. A fajok sorbarendezése a
referencianak tekintett 2008. év adatai alapjan tortént.

A mintavételi helyek haldllomanyanak relativ abundancia alapu Osszetétele viszonylag
nagymértékben valtozott térben és iddben (28. 4abra). A referencia, 2008-as mintak
haldllomanya némi elkiiloniilést mutatott a szennyezés utani években felmért helyek
halalloményatol a fokomponens elemzések alapjan, dsszhangban a rang abundancia gorbék
eredményeivel. A szennyezett szakaszok haldlloménydnak Osszetétele nem kiiloniilt el

egymastol.
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A trait alapu fékomponens elemzések szintén a mintavételi szakaszok nagyfoku tér és
iddbeli variabilitasat mutattak (29. abra). Az els6 mintavételi hely kiiloniilt el leginkabb a tobbi
helytdl, kiilondsen az els6 komponens mentén, ahol a meghatarozé traitek a periodikus
¢letmenet stratégia és az omnivor taplalkozas voltak. Mindkét trait azonban egy fajhoz, a
bodorkahoz kothetd, amely faj a leggyakoribb faj volt az S1 szakaszon minden idépontban.

A regresszios modellek szerint a kolonizacido mérsékelt mértékben (47,9-52,5%) volt
josolhatd a fajok strukturdlis ¢és trait alapu valtozoi segitségével (13. tablazat). A
legmeghatarozobb valtozok a fajok eléfordulasi gyakorisaga és relativ abundanciéja voltak, mig
a trait valtozok jelentésége kisebb meértékiinek bizonyult. A modellek altal magyarazott
variancia értéke évrol évre kis mértékben novekedett.
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28. abra. A haldllomanyosszetétel fokomponens (PCA) elemzése relativ abundancia adatok alapjan, ahol
a szimbolumok az egyes gyijtési éveket jelzik (a), illetve a halallomany Osszetétel valtozasa az
ordinacios sikon az egyes mintavételi helyeken (b). Az ordinacios tengelyekkel szignifikdnsan (P<0,05)
korrelald (Spearman) fajok is megtekinthetok az dbran.
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29. abra. A halallomanydsszetétel fokomponens (PCA) elemzése relativ trait abundancia adatok alapjan,
ahol a szimbolumok az egyes gyljtési éveket jelzik (a), illetve a halallomany Gsszetétel valtozasa az
ordinacios sikon az egyes mintavételi helyeken (b). Az ordinacios tengelyekkel szignifikansan (P<0,05)
korrelald (Spearman) trait valtozok is megtekinthetok az dbran.
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13. tablazat. A regresszios fa elemzés 0sszefoglalo tablazata. A valaszvaltozok a fajok atlagos relativ
abundancia adatai voltak (minden évre a tavaszi, nyari és Oszi gyljtés atlaga). MSE az atlagos
hibanégyzet. Xerror (%) a keresztvalidacios hiba. R? teljes magyarazott variancia (%). FrO (%), fajok
eléfordulési gyakorisdga (%); Rel. ab. (%), fajok relativ abundanciéja (%).

A prediktor valtozok fontossaga

. Fa Xhiba R?
Ev MSE , ,

mérete (%) (%)  FrO (%) Rel.ab. (%) Taplalkozasi Elohely Eletmenet
2011 2 0,0057 66,74 47,92 47,92 47,82 11,40 9,10 0,55
2012 2 0,0048 62,84 48,23 48,23 47,54 9,93 7,85 2,02
2013 2 0,0047 68,82 52,54 52,54 51,86 10,45 10,87 0,64
KOVETKEZTETESEK

A Marcal haldllomanyanak visszatelepiilésére vonatkozd eredmények az egyik
legnagyobb mértékli és 1éptékii kémiai szennyezés hatdsainak megértéséhez szolgéltatnak
informaciot. Eredményeink szerint a fajgazdagsdg egy éven beliil elérte a szennyezés eldtti
allapotra jellemzd értéket. A halkdzosség mennyiségi Osszetétele az egyes szakaszokon
azonban igen valtozékony volt és nem fiiggott a mintavételi szakasz térbeli helyzetétdl. A fajok
eléfordulasi gyakorisaga a vizgylijtén és relativ abundancia viszonyai voltak a leginkabb
meghatarozo tényezoi a betelepiilésnek (~50%), mig a funkcionalis jellemzdk szerepe kisebb
mértékii volt (<15%). Eredményeink igazoljak a haldllomany viszonylag gyors regeneralodésat
nagy léptékii kémiai szennyezések utan egy kdzepes méretii folydban (70 km-es foly6 szakasz),
abban az esetben, ha van lehet0ség a forrasteriiletekrdl a betelepiilésre.

A dendritikus folyovizhalozat topologiai szerkezete alapvetden meghatarozhatja a
szennyezett szakaszok kolonizacidjat vizfolyasokban (Labonne et al., 2008; Erds et al., 2012).
E tekintetben a Marcal vizgy(ijt6 igen idedlis koriilményeket nyujtott a halallomany gyors
visszatelepiiléséhez. A Marcal érintetlen felsd szakasza és jobb oldali befolyoinak egyenletes
elhelyezkedése a folyo teljes hosszan lehetdve tette, hogy a folyd benépesiilése szdmos ponton,
egy id6ben torténhessen meg. A befolyoknak és a Marcal felsd szakaszanak igen hasonld a
halallomany Osszetétele ¢és a legtobb befolyoban megegyeznek a domindns fajok a Marcal
halallomanyaban domindns fajokkal. Ezért is nehéz meghatarozni a benépesiilésben
ténylegesen kiemelt szerepet betdltd forrasteriileteket. A Marcalt egy kisebb duzzasztd zérja el
a Rabatol, amit azonban egy viszonylag rosszul funkcionald hallépcsé keriil meg. Ez a
hallépcs6 korlatozott mértékben és vizallastol fliggden, de 0sszekdttetést biztosit a két folyd
kozott a halak vandorlasahoz, amit felmérési eredményeink is igazolnak. A befolyokban nem
€10, de a Rababan viszonylag gyakori fajok allomdnyai is megtaldlhatok voltak a Marcalban a
szennyezést kovetden. Ilyen fajok pl. a marna (Barbus barbus), a jasz (Leuciscus idus), a
szilvaorri keszeg (Vimba vimba). Szerencsére, e jelentds mértékii akadalyt kivéve, a Marcal
teljes hosszaban atjarhatd, csupan egy-két ponton taldlhatok rajta kisebb, kdszorasok, amik
azonban nem korlatozzak jelentds mértékben a haldllomany vandorlasat.

A mérsékeltovi halkdzosségek szennyezés utani regeneracidjarol sziiletett dsszefoglald
tanulmany szerint az esetek 70%-adban mar egy éven belill regeneralodott a halallomany
(Detenbeck et al., 1992). A dolgozatok tobbsége azonban kis 1éptékii szennyezésrol sziiletett.
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A Marcalhoz hasonld katasztrofalis szennyezés hatasait és a regeneralodast dokumentalo
munkak szdma igen korlatozott. Talan a leginkabb Osszevethetd eset az irodalombdl, amikor
olajkiomlés miatt pusztult el a haldllomany az egyesiilt allamokbeli Reedy folyd 37 km-es
szakaszan (Kubach et al., 2011). Itt 52 honappal a szennyezés utan figyelték meg a legnagyobb
hasonldséagot a referencianak tekintett helyszin és a regenerdlodo szakasz haldlloménya kozott,
de a kozdsség még a kovetkezd években is igen erds variabilitast mutatott. A Marcalban a
halallomany hatarozott szukcesszionalis valtozasokat mutatott a felmérés els6 évében, azonban
a felmérés elkovetkezo két évében a kozdsség Osszetétel mar jelentds mértéki variabilitassal
volt jellemezhetd. A variabilitds mértékét a mintavételi helyek és évszakok kozott a relativ
abundancidban megfigyelhetd valtozasok hatdroztdk meg, mert a fajszam lényegében alig
valtozott a felmérés 2. és 3. évében. A Marcalra vonatkozo eredményeink ezért megerdsitik
azokat a kisebb 1éptékii vizsgalatokat, amelyek gyors rekolonizaciorol, majd az azt kovetd igen
variabilis kozosség dinamikardl szamolnak be (Peterson és Bayley, 1993; Albanese et al.,
2009).

Hidnyos ismeretekkel rendelkeziink a kolonizacié dinamikdjat és a halkozdsségek
szervezOdését leginkabb meghataroz6 tényezOkrdl vizfolydsokban. Eredményeink szerint a
fajok gyakorisaga a vizgyiijtn és relativ abundancia viszonyai voltak a leginkdbb meghatarozoi
az Ujonnan kialakulé halkdzosségnek. Az elfoglalt ¢élohely foltok szama alapvetden
meghatarozhatja az 1j élohelyek sikeres kolonizaciojat metapopulacioknal (Gotelli és Taylor,
1999), mig a leginkabb tomeges fajok nagy egyedszammal jarulhatnak hozzd a sikeres
kolonizacidhoz (Albanese et al., 2009). Az olyan kolonizaciot azonban ahol a leggyakoribb ¢s
legtomegesebb fajok a legsikeresebb betelepiilok neutrdlis folyamatként is értelmezhet;jiik.
Alternativ magyarazat lehet a niche alapu szervezddésre, ha a fajok ritkasaga erdsen korrelal
kornyezeti igényeikkel és akkor azon fajok betelepiilését varhatjuk, melyek kornyezeti igényeit
leginkabb kielégiti az él6hely. Sajnos terepi felméréseink alapjan nem lehet meghatarozni a
neutralis és a niche alapu tarsulds szervezddés jelentdségét, mert a Marcal haldllomanya a
szennyez¢és elotti is nagyfoku hasonldsagot mutatott a befolyd patakok halallomanyaval.
Osszességében elmondhato, hogy a szennyezés el6tti allapothoz hasonl6 halkzdsség alakult ki
a szennyezés utan ¢és ez a haldllomany Osszetétel nagyban hasonlit a befolyokban
altalanosan/egylittesen tapasztalt halallomany Gsszetételhez.

A funkciondlis traiteken alapuld elemzések igen hasznosnak bizonyultak az emberi
hatasok igazolasara vizfolyasokban (Olden et al., 2006; Doledec et al., 2011), de szerepiik a
nagy léptékli kolonizacidés folyamatokban kevéssé ismert (Mackay et al., 1992).
Elemzéseinkhez kulcsfontossagu trait csoportokat valasztottunk, melyek kiemelten fontosak
lehetnek a kolonizacidban. Az életmenet stratégia, ami informacidval szolgal a testméretrdl, a
generacios 1dOrdl, a termékenységrdl és a fiatalkori tilélésrdl igen fontos lehet a kolonizacios
dinamikaban. Példaul varhato, hogy a periodikus stratégiaji fajok lehetnek az elsd sikeres
kolonizalok, a nagy migracios potencidljuk miatt. Az opportunista fajok kis testméretiik és
kisebb vandorldsi hajlamuk miatt kevésbé gyorsan juthatnak el az érintett (meghoditando)
teriiletekre, de odaérkezésiik utan mar igen hatékony megtelepeddk lehetnek, mert a kezdeti
zavart ¢l6helyeken korai ivarérésiikkel, testméretiikhoz képest nagy termékenységiikkel igen
hamar elterjedhetnek. Hasonl6 predikciok tehetdk a taplalkozasi stratégiat tekintve is. Példaul
az omnivor fajok hatékonyabbak lehetnek a kolonizacié kezdeti fazisaban, mint a gerinctelen
allatokat fogyasztok. Az omnivoroknak ui. a valtozatos taplalék Gsszetétel biztosabb forrast
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jelenthet, mig a makrogerincteleneken taplalkozok erésen fliggnek a makrogerinctelen fauna
kolonizacigjatol. E gondolatmenetet kovetve a halevo taplalkozasu fajok biztos megtelepedése
varhato legkésobb, mert populacidik fennmaradasdhoz a kistestli halfajok populacidinak stabil
megtelepedése sziikséges.

Erdekes azonban, hogy a regresszios fa modellek alapjan a trait valtozoknak joval kisebb
jelentésége volt a folyd kezdeti benépesiilésében, mint a fajok gyakorisaganak (eléfordulas,
relativ abundancia). Ennek oka minden bizonnyal a rendkiviil gyors mértékii kolonizacioban
keresendd. Még a trait jellemvonasaik alapjan latszolag lassti kolonizacios képességekkel
rendelkez6 fajok is igen hamar benépesitették a folyot. Példaul a szivarvanyos okle (Rhodeus
sericeus), egy kis testméreti (max. 5-7 cm), kevéssé vandorl6 halfaj, a vizgy(ijtd patakjaiban a
masodik legdominansabb faj volt. E faj mar a szennyezést koveto elsd tavaszon (2011 tavasza)
tomeges eléfordulasu volt a Marcalban, feltehetden mert az Oszi és tavaszi aradasok miatt
tomegével sodrodott le ivadéka a folyo felsd szakaszardl és a befolyokbol. Ezért mar a
szennyezést kovetd elsd évben is egy viszonylag gazdag trait struktirdju haldlloméany
népesitette be a folydt €s ez utdn mar csak kisebb valtozasok torténtek a dominans fajok relativ
abundancia viszonyaiban. J6 példa azonban a trait alapt valtozok jelentdségére a ragadozd
csuka (Esox lucius) novekvé dominancidja a mintakban. A csuka tartos megtelepedéséhez
Iényeges a megfeleld mennyiségii préda populacio jelenléte a folyoban. A csuka szamara ideélis
taplalékforrast jelentd okle és bodorka gyors megtelepedése azonban lehet6vé tette egy hamar
megtelepedd és novekedésnek induld csuka populacio jelenlétét a folydban.

Meg kell jegyezziik, hogy mar két héttel a szennyezés utan, azaz az elsé felmérés
alkalmaval is talaltunk halakat a Marcalban. Azonban ezek minden bizonnyal a befolyokbol
lesodrodo egyedek lehettek, mert annak esélye, hogy a halak tulélték ezt az igen stlyos kémiai
szennyezést igen kicsi. Fontos eredménye kutatdsunknak tehat az a megfigyelés, hogy a fajok
dontden a vizgylijtén tapasztalt tomegességi viszonyaiknak megfeleléen népesitették be a
vizfolyast. Az idegen-honos invazios fajok nem szaporodtak el tomegesen, pedig szamos erésen
invazids ¢€s trait jellemvonasaik alapjan sikeresnek tekintheté faj fordul eld a vizgyijto
patakjaiban (kinai razbora, eziistkarasz, torpeharcsa). Igaz azonban, hogy szamos 6shonos faj
is hasonl6 trait jellemvonasokkal rendelkezik. Ezért az invazidbiologia gyakran emlegetett
tétele, miszerint az invaziods fajok nagyaranyt eldretorése figyelhetd meg a nagymértekben
zavart ¢l6helyeken (Hobbs és Huenekke, 1992), nem igazan volt jellemzé a Marcalban
tapasztalt szukcesszionalis dinamikara.

Osszefoglalasul elmondhaté, hogy eredményeink egy folyé nagy 1éptékii és sulyos kémiai
szennyezést kovetd benépesiilésérdl igen hasonléak a kisebb 1éptéknél tapasztalt
eredményekhez, amikor rovidebb szakaszok haldllomanya pusztult ki kémiai szennyezés
hatasara (Detenbeck et al., 1992; Kubach et al., 2011). Eredményeink felhivjak a figyelmet a
topoldgiai szerkezet €s a vizfolyasok atjarhatosaganak jelentdségére a gyors kolonizacidban és
J0 példaval szolgalnak arra, hogy a nagy Iéptékii zavardsok, (itt sulyos kémiai szennyezges)
segithetik a tarsulasok szervezddésének megértését, kiilonds tekintettel a taxonomiai €s trait
alapt kozosségszervezddésre.
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V. GRAFOK ALKALMAZASA VIZFOLYASHALOZATOK
KONNEKTIVITASANAK JELLEMZESERE

BEVEZETES

Az el6z6 fejezetekben lathattuk, hogy az ¢€l6lénykozosségek sokféleségét ¢és
szervezOdését nem csupan az él6helyek szerkezete és mindsége, hanem az éléhelyfoltok kozotti
vandorlasi mechanizmusok is nagymértékben befolyasolhatjdk. Az élohelyfoltok kozotti
konnektivitas fenntartdsa fontos a génaramléds, az egyedek ¢és a populacidk vandorlasa
szempontjabol, altalanosabb értelemben pedig az anyag ¢€s energiaforgalom zavartalan
biztositasa érdekében. A konnektivitas tehat kritikus fontossagl a bioldgiai sokféleség hosszu
tava megOrzéséhez. Az ¢€lohelyek kozotti dsszekottetéseket térben explicit modon vizsgalod
modszerek ezért igen hasznosak a természetvédelmi terlilethalozatok tervezésének
szempontjabol is (Minor és Urban, 2007; Vasas et al., 2009).

A grafok alkalmazésan alapuld halozatelemzési moddszerek bevezetése a taj és
természetvédelmi bioldgiai kutatdsokba megteremtette a lehetdséget arra, hogy viszonylag
egyszerli modon, de rendkiviil hatékonyan értékelhessiik az ¢l6helyfoltok kozotti konnektivitas
jelentdségét pl. a metapopulaciok szervezddésében vagy az anyag ¢és energiaaramlas
szempontjabol (Keitt et al., 1997; Ricotta et al., 2000; Urban és Keitt, 2001; Jordan et al., 2003;
Minor és Urban, 2008). A grafok segitségével torténd elemzések soran a tajat élohelyfoltok és
a kozottik levé matrix teriiletek halmazaként modellezhetjiik, ahol az élohelyfoltokat (a
modellezett populacidkat) pontokkal (csucsokkal), mig a kozottiik levé kapesolatokat élekkel
abrazoljuk (30. abra). Ez a fajta dbrazolasi madd kiilondsen hatékonynak bizonyult a szérazfoldi
okologiaban az él6helyfoltok topoldgiai szerkezetének jellemzésére; tobbek kozott arra is, hogy
feltarjuk az él6helyfoltok térbeli kapcsolatrendszerét (strukturalis konnektivitas) ¢és
modellezhessiik, hogy ez a topoldgiai mintazat miként befolyasolhatja a génaramlast és az
egyedek és a populaciok vandorlasat (potencialis funkcionalis konnektivitas). A graf alapu
modellezés segitségével meghatarozhatok €s rangsorolhatok azok az €l6helyfoltok, amelyeknek
kiemelt szerepe van a metapopulaciok fennmaradasa szempontjabol, mert fontos szerepet
toltenek be az ¢l6helyfoltok kozotti vandorlasban (e.g. Bunn et al., 2000; Jordan et al., 2003;
Estrada and Bodin, 2008; Minor and Urban, 2008; Pascual-Hortal and Saura, 2008). Az
¢lohelyfoltok topologiai fontossaganak és a vandorlasban betoltott szerepiik szamszerlsitésére
szamos index alkalmazhat6 (Rayfield et al., 2011). Az indexek csoportosithatok aszerint, hogy
stlyozott vagy sulyozatlan vagy éppen iranyitott vagy iranyitatlan grafrol van sz6. Egyes
indexek az egyes éldhelyfoltok jelentdségét mérik, mig masok az éléhelyfoltok alkotta teljes
halézat topologidjarol informalnak (Jordan és Scheuring, 2004; Jordéan et al., 2006; 2008, 2009).
Az indexek jelent6ségének és hasznalhatosaganak kutatasa, illetve ujabb és ujabb indexek
bevezetése igen aktiv kutatasi teriiletté valt (Jordan et al., 2006; Pascual-Hortal and Saura, 2006;
Saura and Pascual-Hortal, 2007a,b; Baranyi et al., 2011; Rayfield et al., 2011). Osszességében,
a halozatelemzési modszerek segitségével viszonylag kdnnyen nyerhetiink fontos informaciot
az Okologiai rendszerek szerkezetének és miikodésének megértéséhez (Urban és Keitt, 2001;
Calabrese ¢és Fagan, 2004; Minor ¢és Urban, 2007; Zetterberg et al., 2010). Az
¢léhelyfoltok/populaciok strukturalis és/vagy funkcionalis konnektivitasara iranyul6 kutatasok
kis adatigényiik, de ehhez képest nagy informdacidtartalmuk miatt igen hatékony segitséget
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nyUtjtanak a természetvédelmi szempontu tajtervezésben (Calabrese és Fagan, 2004; Anderson
¢s Bodin, 2009; Vasas et al., 2009; Bodin és Saura, 2010; Minor és Lookingbill, 2010).

él

()  éshelyfolt

komponens

30. abra. Elshelyfoltok kapcsolatanak modellezése grafok segitségével. A graf 6sszefliggd, ha minden
egyes pontja elérhetd az élek egymashoz csatlakozd sorozata révén (utak) a halézat barmely mas
pontjabol, mig a nem Osszefiiggd graf két vagy tobb komponensbdl allhat. Mar az az alapvetd

crer

szamszerusitésében.

Annak ellenére, hogy a halozatelemzési modszerek igen fontos eszkdzt nyjtanak az
¢léhelyek vagy a populaciok kozotti konnektivitas jelentdségének megismeréséhez szarazfoldi
okologiaban, vizi rendszerekre torténd alkalmazasukra igen kevés példa akadt. Az édesvizi
populéciokat érintd kutatasok dontd hanyada tavi populédciokra iranyult. A kisebb tavak jol
lehatarolhato, foltos elhelyezkedése a szarazfoldi tdjban (matrixban) idealis lehetdséget nyujt
arra, hogy graf modelleket hivjunk segitségiil az egyes tavakban €16 populaciok kozotti
konnektivitas modellezésére (pl. Fortuna et al., 2006; Ribeiro et al., 2011). Ujabban pedig
tengeri populdciokra is alkalmaztak graf modelleket (Treml et al., 2008; Kininmonth et al.,
2010; Jacobi és Jonsson, 2011), annak ellenére, hogy a populécidk vagy (meso)élohely tipusok
foltos eloszlasa nem magatol értetédd a tengeri Okoszisztémakban. A folydvizi populaciok
funkciondlis konnektivitasanak jellemzésére azonban csupan egy-egy példa akad (Schick és
Lindley, 2007), pedig lineéris szerkezetiik miatt a vizfolyasok tekinthetdk a leginkabb érzékeny
rendszereknek az él6helyek kozotti konnektivitas megvaltozasara (Fagan, 2002; Erds és Grant
2015). Erdekes modon a halozatelemzési modszerek alkalmazasat egy review jellegii
kozlemény is hatraltathatta. Korabban Grant et al., (2007) vélekedett tgy, hogy a
vizfolyashalozatok  nem  igazdn  modellezhetk  grafként, mert  dendritikus
vizfolyashaldzatokban mind az 4agak (vizfolydsszegmensek, szakaszok), mind pedig a
torkolatok fontos él6helyeket jelentenek, emellett pont az 4gak azok, amelyek a f6 ¢l6helyet
jelentik az é16vilag szamara szemben a térben igen kis kiterjedésii torkolati részekkel. Ervelésiik
szerint, ha grafként probalnank lerajzolni a vizfolyashalozatok szerkezetét, akkor
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kézenfekvonek tlinik, hogy az agakat tekintjilk a graf ¢€leinek és a torkolati kapcsolodasi
pontokat pedig a graf pontjainak (csucsainak).

Az értekezés jelen fejezete attekinti, hogy a szarazfoldi tajokologiaban mar viszonylag
széleskortien alkalmazott graf alapti modellezés hasznos lehet a vizfolyasokoldgidban is a
strukturalis és funkcionalis konnektivitds jobb megismerésére. Azaz sok mas, altalanosan
alkalmazott 6kologiai mddszertani megkozelitéshez hasonloan (Wiens, 2002) a graf modellek
is rendszert6l fliggetleniil (értsd szarazfoldi vs vizi) hasznalhatok a tajokologiaban. Célunk volt
egy altalanos keretet adni és ezzel bemutatni, hogy miként hasznalhatok a graf modellek a
strukturalis konnektivitas jellemzésére vizfolyashalozatokban. Ennek soran esettanulmany
formajaban mutatjuk be a Zagyva-Tarna vizgyiijté strukturalis konnektivitasat és graf alapu
topologiai szerkezetét. A strukturalis konnektivitds megismerése alapvetd fontossagu abban,
hogy megtaldljuk a halpopulaciok vizgyljtd szintli vandorlasa szempontjabol kiemelt
fontossagi szegmenseket. Végiil e graf modell segitségével megvizsgalhatd, hogy melyek
lehetnek a halkdzdsségek védelme szempontjabol leginkébb védendd szegmensek a vizgyiijton,
figyelembe véve a szegmensek természetvédelmi értékét és jelentdségiiket a szegmensek
kozotti vandorlas fenntartdsaban. A halak a leginkabb alkalmazott é161énycsoport az édesvizi
természetvédelmi teriiletek kijelolésére (pl. Filipe et al., 2003; Sowa et al., 2007; Hermoso et
al., 2009). Azonban nem volt ismert olyan elemz0, feltard6 modszer a vizfolyasokologiaban,
amely figyelembe veszi mind az éldhely természeti értékét mind pedig konnektivitasban
betoltott jelentoségét az éldhelyek természetvédelmi értékének rangsorolasaban.

Grdfok alkalmazasa a strukturalis és funkcionalis konnektivitas jellemzésére vizfolyasokban

Szamos tanulmany taglalja a grafok alkalmazasanak lehetdségeit a biologiaban és ezen
beliil is az 6koldgiaban (Urban és Keitt, 2001; Proulx et al., 2005; Bodin, 2009; Urban et al.,
2009). A grafok a valds rendszerek modelljei; elényiik abban rejlik, hogy egyszeriisitve €s a
lényeget kiemelve lathatjuk a mintdzatokat és ez daltal hatékonyabban értelmezhetjiik a
folyamatokat is. A (tdj)0kologiaban is hasznalt graf modellek elénye, hogy rugalmasak,
konnyen javithatok a vizsgalt rendszerre vonatkozo 0 informaciok beépitésével. Az elso 1épés
a graf modellek felépitéséhez az, hogy meghatdrozzuk azokat a valtozokat, amik a graf pontjai
¢s ¢lei lesznek. A tdjokologiai jellegli graf modellezés soran a grafok pontjai az éldhelyeket
¢s/vagy a populaciokat jelképezik, mig az €lek a pontok kozotti funkcionalis kapcsolatokat
jellemzik (Urban and Keitt, 2001; Bodin, 2009; Urban et al., 2009). Skalazasi kérdések kritikus
fontossaguak a graf modellek felépitésénél és kiilondsen, hogy meghatarozzuk 1) azt a
hierarchikus térbeli szintet aminél az elemzéseket végezziik, 2) a grafok felbontasat (azaz a
tipusat és szamat az él6helyfoltoknak amit a grafok szimbolizélnak), és a 3) kdrnyezet
szemcsézettségét (grain) azaz, hogy a vizsgalt populaci6 milyen felbontasnal érzékeli
kornyezetét. Ezek meghatarozasa egyben korlatot is jelent, mert er6sen meghatarozhatja a
rendszer viselkedésére vonatkoz6 kovetkeztetéseket.

A folyovizi rendszerek graf alapu strukturalis konnektivitasanak jellemzésére (31. dbra)
j0 alapot adhat a Frisell et al. (1986) féle hierarchikus €¢16hely osztalyozasi rendszer, amit széles
korben alkalmaznak a vizfolydsok tdjokologiai iranyu kutatasaban (Wiens, 2002). Ezt
alkalmazva a vizsgalt rendszer grafja felrajzolhaté a vizgyiijté (10° m), a szegmens (10? m), a
szakasz (10! m), a gazlo-medence mezoéléhely (10° m) és a mikroélShely (107t m) szinteknél.
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Topologiai szempontbdl, minél nagyobb a felbontésa a vizfolydshéalozatnak annal komplexebb
graffal irhatd le a vizsgalt rendszer egy adott térbeli kiterjedésénél.

@

R1:
Természetes Run —"
/v szakasz Riffle
Pool \
R2:
Csatornazott
szakasz i
R3:
Viztarozo
R4:
Novényzettel

benétt szakasz
Kilénb6zd minéségi
mikroéléhely foltocskak

(b)

Alvizgyijté

Szegmens szintl Szakasz szintli Gazlé/medence Mikorél6hely szintli
csucsok csticsok szintl csucsok csucsok

31. abra. A vizfolyasrendszerek hierarchikus, folt alapt abrazoléasa (a) és graf alapt modellezése (b). A
szamok a vizfolyasszegmenseket kiilonboztetik meg.

A legrészletesebb felbontasu grafot a mikroéldhely szintli dbrdzoldsi moéd adja. Bomlo
novényi részek, levélkupacok foltos felhalmozddasa vagy koves, kavicsos aljzati éléhelyek
foltos eloszldsa homokos aljzata sivar “tajban” (matrixban) alapvetdéen befolyasolhatja a
makroszkopikus gerinctelen szervezetek térbeli eloszlasat és a populacidk dinamikajat
(Lancester, 1999; Palmer et al., 2000; Olden et al., 2004) és jo alapot adhat a graf alapu
modellezéshez. Hasonloan, a gazlo-medence mezoéldhely foltok eloszlasa, abiotikus mindsége
dontden befolyasolja szamos €él61énycsoport eloszlasat és kozosségszervezddését €s ezen foltok
idobeli elérhetdsége is nagymértékben valtozhat a hidrologiai viszonyoktol (aradas vs aszaly)
fliggden (Matthews €s Marsh-Matthews, 2003; Magoulick és Kobza, 2003; Erés és Grossman
2005), aminek modellezésére szintén megfeleldek lehetnek a graf alapt elemzések. A
vizfolyashalozatok szakasz és szegmens szintll felbontdsdaval a klasszikus dendritikus
halozatokat irhatjuk le, ami jo alapul szolgal hidrologiai folyamatok (Rodriguez-Iturbe and
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Rinaldo 2001; Paik and Kumar 2008), populacidodinamikai torténések (Fagan 2002; Labonne et
al. 2008) vagy metakdzosségi szintli folyamatok modellezéséhez (Auerbach and Poff 2011).
Természetesen ezeknél a 1éptékeknél is sziikséges lehet, hogy oldaliranyu kapcsolatokat is
figyelembe vegyiink a konnektivitds modellezésénél. Példaul alluvidlis nagy folyok, folyamok
foaga és artéri rendszere igen komplex hidrologiai szerkezetii lehet. Ezek a rendszerek ma mar
alapvetden degradaltak, de restauracios céllal igen valtozatos modon javithatd hidrologiai
Osszekotottségiik. Strukturalis konnektivitasuk jellemzésére, alternativ és valtozatos hidrologiai
Osszekottetések keresésére szintén igen hasznosak lehetnek a graf modellek, melyek segithetik
a legkedvezObb restauracios mod megtalalasat (lasd Erés et al., 2012: 3. abra). Végiil a
részvizgyljtd szintli graf modellek segithetik a komplex és nagy kiterjedésti vizgyujtok
egyszerlibb abrazolasat, a topoldgiai szerkezet hatékonyabb attekintését, ami segitheti az egyes
részvizgylijtok kijelolését természetvédelmi célbol.

A fenti példdkban a vizfolyas 4agait vagy azok részegységeit tekinthettik a graf
pontjainak, mig a kozottik levé hatdrvonalat (vagy az azonos tipust foltok kozotti
kapcsolatokat) az ¢éleknek. Alternativ dbrdzoldsi mod lehet azonban, ha a graf pontjainak a
vizfolyasok (vagy szegmenseik) csatlakozasi pontjait tekintjlik (32. abra). A vizfolyashéalozatok
ilyen tipusu abrazolésa igen hasznos lehet a hidrologiai folyamatok modellezéséhez. Példaul
Poulter et al., (2008) alkalmazott graf modelleket, hogy a viz aramlésat hatékonyan
jellemezhesse csatornahdlozatokban. Ramutatott arra, hogy egyszerii halozatelemzési (graf)
indexek (pl. a csucsok és élek szdma, komponensek szama, bedgyazottsadgi indexek) igen
hasznosak lehetnek a rendszer jellemzésére és a graf alapti abrézolds révén konnyen
megtalalhatok azok a pontok, amik kritikus szerepet téltenek be a viz aramlésa szempontjabol
a csatornahalozat egyes egységei felé. Hasonloképpen, kinai kutatok komplex édesvizi
rendszerek (vizfolydsok, csatorndk és viztarozok) halozatat jellemezték graffal (Cui et al.,
2009). Ujabb pontok és/vagy élek hozzaadasaval hatékonyabb rendszert tudtak tervezni, amely
segitette a viz elvezetését kiillonféle hidroldgiai helyzetekben (aradéas/aszéaly). Ezek a példak
mutatjadk, hogy a hidrologusok is elkezdték hasznalni a graf modelleket, azonban még
intenzivebb alkalmazasukra nagy sziikség lenne (Kent, 2009).
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6-7-8

32. A vizfolyasrendszerek szegmens szintli abrazolasa grafok segitségével (a). Az abrazolas torténhet
ugy, hogy a torkolatokat (b), vagy éppen a vizfolyasszegmenseket (c) tekintjiik a graf csucsainak. Az
abrazolas itt a legegyszertibb, minimalis feszitdfa szerinti abrazolasi mod szerint tortént.

Nagyobb Iéptékii természetvédelmi céli alkalmazasokhoz a szegmens szintli modellek
lehetnek a leghasznosabbak, mert 1) a szegmensek hatékonyan abrazolhatok GIS térképeken,
2) egyetlen szegmens térbeli kiterjedése (10% -10° m) is elég nagy lehet ahhoz, hogy megfeleld
legyen természetvédelmi teriilet kijelolésére és érdemes legyen védelemre, 3) egy atlagos
szegmens mar jol elkiilonithetd kozosségnek vagy populdcionak nyujt otthont, 4) a szegmens
Iéptékli abrazolas all a legkdzelebb a hidrologiai céli modellezésekhez is ami még
hatékonyabba tehet a hidrologiai és az kologiai céli kutatasok és kezelések dsszefonodasat.

Négy alapvetd mod all a folydvizi grafok felrajzolasara, hasonldan a biologia €s 6kologia
egy¢b teriileteihez (Proulx et al. 2005). Az els6, legegyszerlibb abrazolasi forma, amikor a
pontok és az élek stlyozatlanok. Ebben az esetben az élek jelenléte vagy hidnya egyszerlien
csak van/nincs kapcsolatot jelez és az él6helyfoltok/populaciok kozott sem tesz semmiféle
mindségi kiillonbséget (33. abra I. modell tipus). Egyszerti péld4ja ennek vizfolyashalozatokra,
ha a halak vandorlasat akadalyozo gatak jelenlétét és hidnyat jelezziik a vizgy(ijton, ahol a graf
pontjai a vizfolydsszegmenseket, mig az élek a szegmensek kozotti 6sszekottetéseket mutatjak.
A graf szerkezetérdl informald valtozokkal és indexekkel hatékonyan jellemezhetd az
érintetlen, nem fragmentalodott vizgytijtd szerkezettdl eltérd topoldgiai szerkezetli modositott
vizfolyashalozat. Tehat mar ez a modell is hasznos informaciot nyudjthat a vizsgélt rendszer
topologiai szerkezetérdl, konnektivitasi kapcsolatairdl, fragmentalodasanak mértékérdl és jo
alapul szolgalhat arra, hogy meghatarozhat6 legyen, hogy milyen tovabbi fejlesztések
sziikségesek az élek €s a csticsok mindségi megkiilonboztetésére (Urban et al., 2009; Bodin,
2009). Egy masik, mar joval adatigényesebb abrazolasi mod, amikor az éleket stilyozzuk és
megkiilonboztetjiik azok iranyat is (33. dbra II. modell tipus). Ily mdédon mar
megkiilonboztethetjiik a konnektivitasi kapcsolatok jelentdségét is a pontok kozott. Példaul
kisebb akadalyok (utatjarok, kérakéasok stb) sokszor nem teljes mértékben gatoljak a vandorlast
(Warren, 1998; Kerby et al., 2005) és a halak atjutasa egy-egy akadalyon nagymértékben
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fligghet a hidrologiai viszonyoktol is (aradas, viz aramlési sebessége az akadalynal). Ennek
figyelembevétele realisztikusabb és még hatékonyabb modelleket eredményezhet, mint a
konnektivitds pusztan van/nincs alapi megkiilonboztetése. Az ¢élek irdnyultsdganak
megkiilonboztetésének szintén lehet jelentdsége. Példaul, a halak 4thaladasa egy akadalyon
kiilonbozhet attol fliggden, ha vizfolydssal szemben vagy pedig ha folyasiranynak megfelelden,
mintegy lesodrodva kell atjutniuk az akadalyon. A pontok mindségi megkiilonboztetése szintén
pontosabb modelleket eredményezhet (33. abra III. modell tipus), ha példaul figyelembe
vessziik az €l6hely vagy a populaciok méretét vagy az ¢ldhelyfolt egyéb mindségi jellemzojét.
Végiil a legrészletesebb modellekhez akkor jutunk, ha a pontokat és az éleket is sulyozni lehet
(33. abra IV. modell tipus). Sajnos ilyen jellegi terepi adatok gytiijtése logisztikailag igen
nehezen megvaldsithatd, kiilondsen nagy térbeli kiterjedésti és sok éldhelyet/populéaciot
figyelembe vevo kutatas esetén.

Az élek felbontasa

Homogén Heterogén
I. model tipus II. Model tipus
(a) (b)
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33. abra. A vizfolyasrendszerek szegmens szintli abrazolasa grafok segitségével a modellek
felbontasanak (részletességének) bemutatasahoz (Proulx et al. 2005). A pusztan jelenlét/hiany alapt
kapcsolat, ahol a csucsok mindsége sincs megkiilonboztetve (a), a vandorlasi iranyok megkiilonbozetése
egy iranyitott grafban mar részletesebb modellhez vezethet (b), a csucsok stulyozasa pl. amennyiben van
lehet6ség a populacio méretének meghatarozasara (c), a csucsok és élek sulyozasa vezethet a
legrészletesebb modellhez, ahol pl. a populacié mérete és a vandorlds iranya és nagysaga is vizsgalhato

(d).

A kovetkezOkben egy esettanulmanyt mutatunk be a halézatelemzési modszerek
eldnyeinek igazoldsara, arra, hogy miként vehetjiik figyelembe hatékonyan és kozvetlen
mérészamokkal a strukturalis konnektivitast a vizfolyasok természetvédelmi céli kezelésében.
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Eldszor értékeljik, hogy miként hasznalhatok a grafok a Zagyva vizgyiijtd topologiai
szerkezetének jellemzésére és a strukturdlis és potencialis funkciondlis konnektivitas
szempontjabol kiemelt jelentdségii szegmensek kijeldlésére (1. modell tipus). Mivel az él6hely
mindsége (mérete, fennmaradt természetvédelmi értéke stb) is fontos informaciotartalommal
bir a természetvédelem szamadra, egy masik tipusit modellben (111. modell tipus) a konnektivtas
figyelembe vétele mellett és attol fliggetleniil is megkiilonboztetjiik az €l6hely méretét és
természetvédelmi értékét és megvizsgaljuk, hogy miként befolyasolhatjak a természetvédelem
szamara értékes teriiletek rangsorba vételét a kiilonbozo értékelési eljarasok. Ez az elsé olyan
elemzés a vizfolyasokoldgiaban ami kozvetleniil veszi figyelembe a konnektivitas jelentoségét
a vizfolyéashalozatokat felépitd szegmensek természetvédelmi értékének meghatarozasaban.

ANYAG ES MODSZER

A Zagyva vizgyiijtdje 5677 km?. A folyohoz harom nagyobb részvizgyiijt tartozik, a
Zagyva, a Tarna és a Tapid-Hajta. A vizgyljto elsOsorban kisebb dombvidéki és sikvidéki
vizfolyasokat tartalmaz. A vizgyljtoén létesitett viztarozok alapvetden valtoztattdk meg a
vizfolyashélozat topologiai szerkezetét, ami graf modellekkel hatékonyan szdmszerlsitheto.
Ehhez el6szor térinformatikai programban (Arcview 3.3) meghataroztuk a vizgyiijté6 minden
egyes szegmensét &s abrdzoltuk az egyes viztarozokat. A térképek elkészitéséhez a Viz-
Keretiranyelv hazai megvalositasaban alkalmazott fedvényeket vettiik alapul. E térkép alapjan
mar konnyen felrajzolhaté volt a tdirozok miatt modositott vizfolyashaldzat grafja, ahol az egyes
szegmenseket pontokkal, mig a kozaottiik levd kapcsolatokat a graf €leivel jelolhettiik (34. dbra).
A viztarozok teljes mértékben gatoljak a halak felfelé és lefelé torténd vandorlasat, ezért ezen
objektumok jelenléte tobb komponensre bontja a vizgyiijté multbeli, természetes allapotaban
még Osszefiiggd grafjat.
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34. dbra. A Zagyva vizgyljtojének graf modellje a strukturalis konnektivitas jellemzéséhez. A félkor
alaku szimbolumok azokat a nagy tarozokat mutatjak, amelyek teljes mértékben gatoljak a halak
vandorlasat a vizgyijto szakaszai kozott.

A szegmensek természetvédelmi értékének megallapitdsdhoz Osszeéllitottuk minden
egyes szegmens halfauna jegyz¢ékét sajat terepi felmérési adataink és egyéb részletes és a
szegmenshez jol kothetd faunaadatok alapjan (pl. Harka et al., 2004; Harka és Sallai, 2004;
Szepesi és Harka, 2006). A 2000-nél nem korabbrol szarmaz6 sajat és irodalmi adatokbodl egy
elézetes adattablat készitettiink, hogy meghatarozzuk azokat a szegmenseket ahonnan nem volt
megbizhatd standardizalt felmérésbdl szarmazo halfaunisztikai adata. Ezeknek a
szegmenseknek a halfaunajat 2009-ben felmeértiik, standardizalt, elektromos haldszaton alapul6
felméréssel (modszertan lasd fent, Erds, 2007).

I. modell tipus

A vizgyljté fragmentidlodasdnak mértékére egy egyszeri mérdszam lehet a graf
komponensek szadma. A graf komponense tulajdonképpen egy részgraf, ahol a részgrafon beliil
minden ponthoz vezet Gt, azonban egyik pontbol sem vezet ¢l mas komponenshez/részgrathoz
(Bodin, 2009). Ezért a graf komponenseinek szama ¢€s pl. a pontok megoszlasa az egyes
komponensek kozott hasznos informacioval szolgalhat a vizfolyashalozat fragmentalédasanak
mértékérdl (lasd 30. dbra). Emellett ha meghatarozzuk, hogy az egyes pontokhoz mennyi ¢l
tartozik (fokszam) vagy halozatelemzési indexekkel jellemezziik az egyes pontok jelentdségét
a halozat mas pontjai felé torténd eljutasban, akkor meghatarozhatjuk a halak vizgy(jton beliili
vandorlasdban kiemelt szereppel bird szegmenseket. Feltételezhetd ui., hogy a gazdagabb
osszekottetésekkel bird szegmensek jelentdsebb szereppel birnak a vandorlas szempontjabol,
fenntartasuk fontos pl a metapopulaciok fennmaradasaban (Bunn et al., 2000; Urban and Keitt,
2001; Jordan et al., 2003; 2006). A vizgylijtd graf topologiai szerkezetének vagy az egyes
pontok jelentdségének megallapitdsara szamos index hasznalhato (Jordan €s Scheuring, 2004;
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Jordan et al., 2006; Pascual-Hortal és Saura, 2006; Saura és Pascual-Hortal, 2007a,b; Jordan et
al., 2008, 2009; Baranyi et al., 2011; Rayfield et al., 2011). A haldzatelemzési indexek
hasznalatara jo példaul szolgal egy gyakran alkalmazott topoldgiai index (Estrada és Bodin,
2008; Urban et al., 2009), a koztességi centralitas index (betweenness centrality). Az index a
graf pontjainak bedgyazottsagi jelentdéségét méri, azaz, hogy mennyire kdzponti szerepl a
vizsgalt pont a tobbi grafpont kozé behtizhatd utak tekintetében (Jordan et al., 2006). A
standardizalt index (BCi) képlete az i pontra a kdvetkez6:

szgjk(i)/gjk

j<k

BC,
(N-1)(N -2)

ahol i #j és k. gjk az azonos szamu ¢lt tartalmazo legrovidebb utak szama j és k pontok
kozott, és gjk (1) azoknak a legrévidebb utaknak a szama amiken i ponton athaladnak. N a
halézat pontjainak szdma. Minél nagyobb az index értéke annal jelentdsebb a pont a strukturalis
¢s potencialis funkcionalis konnektivitas szempontjabol.

III. modell tipus

A Pascual-Hortal és Saura (2006) altal kifejlesztett él6hely elérhetéségi megkozelitést
hasznaltuk annak bemutatasara, hogy miként alkalmazhaté a IlI-as modell tipus a vizfolyas
szegmensek természetvédelmi szempontu kijeldlésére a teriilet, az €¢l6hely természetvédelmi
érteke €és a szegmes konnektivitasban betoltott jelentdségének figyelembe vételével. Mig a
legtobb halozatelemzési index csupan a pontok konnektivitasban betdltott jeentdségét méri (pl.
centralitdsi indexek), addig a Pascual-Hortal és Saura (2006) altal kifejlesztett integralt
konnektivitasi index (IIC) egyarant érzékeny az ¢élohelyfolt méretére (vagy egyéb mindségi
paraméterének) és a konnektivitdsban betoltottt jelentdségére is. Logikusnak tiinik az ¢léhely
méretét is figyelembe venni a természetvédelmi célu halozatelemzéseknél, hisz ez akar
fontosabb is lehet, mint a konnektivitas. Szamos esetben egyetlen ¢16helyfolt mérete nagyobb
lehet, mint tobb egymassal 6sszekottetésben levo kisebb foltté. Példaul egy 10 km hosszusagu
szegmens értékesebb lehet, mint 2-3 egymassal 6sszekottetésben allo, de 6sszesen csak 5 km
hosszusadgu szegmens, hiszen a nagyobb él6helyek altalaban értékesebbek a fajok és
kozosségek hosszl tavu fennmaradasa szempontjabol. Mivel a folt mérete, természetvédelmi
értéke és konnektivitdsban betoltott jelentdsége egyarant fontos tényezdk természetvédelmi
szempontbol, egyiittes figyelembe vételiikk egy eddig még nem alkalmazott egyedi értékelési
modot jelent a vizfolyasszegmesek ¢€s vizfolyashéalozatok természetvédelmi szempontu
értékelésében. Az integralt konnektivitasi index (IIC) altalanos képlete a kdvetkezo:

2 2l

i =1+l

2
L

IC =

ahol n a pontok szama, aj és aj az i és j pontok értékei (pl. teriilet, természetvédelmi érték
vagy értékkel sulyozott teriilet), nlij az élek szama az i és j pontok kdzott huzodo legrovidebb
uton és AL a vizsgalt parameter maximalis értéke (pl. a szegmensek teljes teriilete, ha a teriilet
a vizsgalt valtozd). Az index értéke 0 és 1 kozott valtozik és ndvekszik a konnektivitas
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mértékével (részletesen lasd Pascual-Hortal és Saura, 2006; 2008; Saura és Pascual-Hortal,
2007a). Az IIC azonban még 6nmagaban nem méri az egyes foltok jelentdségét. Ehhez meg
kell vizsgaljuk, hogy mi a hozzdjaruldsa az egyes foltoknak az index értékéhez. Ha
szisztematikusan eltavolitjuk az egyes foltokat és megnézziik miként valtozik az index értéke
ezzel, az index értékének %-os csokkenésével, meghatarozhato a foltok hozzéjarulasa az index
értékéhez. A valtozas (delta) mértéke tehat a kovetkezOképpen hatarozhatdo meg:

diic :100@

ahol 11C és IIC’ a folt eltavolitasa el6tti és utani index érték (Pascual-Hortal and Saura,
2006; 2008; Saura and Pascual-Hortal, 2007a). A Conefor Sensinode 2.2 programot (Saura and
Pascual-Hortal, 2007a; Saura and Torné, 2009) hasznaltuk a dIIC értékek meghatarozasahoz.

Eldsz6r minden szegmens hozzavetdleges teriiletét kiszdmitottuk a szegmens hosszanak
¢s teriiletének szorzataként, amihez a hosszat a GIS térkép alapjan, mig a szélességet terepi
adataink alapjan és a Google Earth program segitségével hataroztuk meg. A szegmensek
természetvédelmi értékét a magyar halfaunara kidolgozott egyszerli index segitségével
szamszerusitettiikk (Guti, 1995). Az index a teriileten talalhat6 halfajok szamat 6sszegzi névekvo
sulyt adva a nagyobb természetvédelmi értékii fajoknak. Az index (CV) altalanos képlete a
kovetkezd:

CV =4n;. +3n, +2n, +n, +0n, +n*

ahol ne a veszélyeztetett, nv a sériilékeny, nr a ritka, na a gyakori, ni, az idegen-honos,
n* pedig a panndniai vagy dunai endemizmus fajok szdma. A szegmensek kozotti binaris alapti
konnektivitas (Saura and Pascual Hortal, 2007a) meghatarozasahoz a Zagyva vizgy(jt6 grafjat
vettiik alapul, ahol az ¢élek jelzik a kapcsolatot az egyes szegmensek (pontok) kozott.

A terlilet €s a természetvédelmi érték szorzata adja a mindséggel sulyozott teriiletet, amit
a dIIC szdmitasahoz hasznalhattunk (CV x area dIIC). Emellett vizsgaltuk a dIIC értékeket ugy
is, hogy pusztdn a természetvédelmi értéket vettiik figyelembe; mert pl. nem mindig van
lehetdség a legnagyobb teriiletii foltok védelmére, érdemes lehet megkeresni a nagy értékii, de
esetleg kis teriiletli foltokat is (CV dIIC). Végiil vizsgaltuk a szegmensek természetvédelmi
értékét pusztan a természetvédelmi index alapjan (CV) azaz figyelmen kiviil hagyva a teriiletet
¢s a konnektivitdst, hogy jobban megértsik az egyes valtozok jelentdségét és
megalapozottabban értékelhessiik a teriilet €s az egyes szegmensek természetvédelmi
jelentdségét. Spearman rang korrelacioval teszteltiik az egyes indexek kozotti kapcsolatok
erosségét.

EREDMENYEK

A halak vandorlasat teljes mértékben akadalyozd viztarozok létesitése eldtt a Zagyva
vizgylijté grafja egy komponensbdl allt. A jelenlegi, tarozokat figyelembe vevd modell grafja
16 komponensbdl (részgratbol) all (34. abra). Szerencsére a tarozok tobbsége a vizfolyasok
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felsd szakaszan, a vizgylijt0 magas tengerszint feletti magassag helyein talalhat6. Ezért a
legnagyobb graf komponens 70 pontbol (szegmenst), két masik komponens tobb mint egy
pontbol (hét és harom) all, mig 13 komponens egyetlen pontot tartalmaz.

A koztességi centralitds index értéke nagymértékben valtozott az egyes pontok kozott
(35. ébra; I-es modell tipus). A vizfolyashal6zat dendritikus jellegébdl fakadodan kis értéket
mutatott a vizfolyasok felsé szakaszara, az alacsonyabb rendii szegmensekre, mig a magasabb
rendi szegmenseknek nagyobb volt az index értéke is, ami mutatja, a magasabb rendi
szegmensek toltenek be igazan fontos szerepet a vizhalozat konnektivitasaban, az egyes
részvizgylijtok kozotti kapcsolatok fenntartasaban. Ebben a viszonylag kis grafban (93 pont),
54 elsd, 22 masod, 13 harmad, és 4 negyedrendii szegmens volt megkiilonboztethetd. Annak
ellenére azonban, hogy az index értéke altalanosan novekedett a vizfolyas hosszanti szelvénye
mentén (kis patakoktol a folyokig), nagy kiilonbségek voltak megfigyelhetok az index
értékében az azonos rendi vizfolyasok kozott. Példaul a 29-es és a 44-es szegmensek
ugyanolyan rendiiségiiek voltak. A 44-es szegmens azonban a konnektivitds szempontjabol

cre

képest, ami a koztességi centralitas értékekben is jol tiikr6zodik.
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35. abra. A Zagyva vizgyljtéjének graf modellje a kdztességi centralitas (betweenness centrality) index
alapjan. A csucsok mérete az index értékével stulyozott. Az egy csticsbol all6 komponensek fekete
szinnel, a viszonylag épen maradt komponens fehér szinnel, mig a nagy komponenstél mar elszakadt,
de tobb csticsbol allo komponensek sziirke szinnel jeldltek.

A természetvédelmi szempontok szerint rangsorolt szegmensek sorrendje fliggetlen volt
az index fajtajatol (“CV”, “CV dIIC”, “CV x area dIIC”) (14. tdblazat). Erdsen szoros pozitiv
korrelacid volt megfigyelhet6 a “CV dIIC” és “CV x area dIIC” indexek kozott (rs = 0.977, P
< 0.001, n = 93) és mérsékelten erds kapcsolat a CV és “CV dIIC” (rs = 0.883, P < 0.001, n =
93), valamint a “CV” és “CV x area dIIC” indexek kozott (rs = 0.840, P < 0.001, n = 93). Az
eredmények tehat azt mutatjak, hogy kisebb kiilonbségek adodtak a szegmensek értékességének
rangsoroldsdban az indexek specifitdsanak megfeleléen. A Tarna folyo koztes térbeli helyzetd,
azaz a vizfolyashalozat koz¢ép szakaszan elhelyezkedd szegmensei kozott voltak megtalalhatok
a pusztan a természetvédelmi index (“CV”) alapjan leginkabb értékesnek tekintett szegmensek
(44-, 45-, 46-6s pontok). A vizfolyashalozat alsoé szakaszan talalhato szegmensek jelentsége
n6tt amikor az él6hely konnektivitasat €s a konnektivtas mellett a méretét is figyelembe vettiik
a természetvédelmi értek mellett (“CV dIIC” és “CV x area dIIC”). A “CV x area dIIC” index
egyértelmiien a Zagyvahoz tartoz6 legnagyobb szegmenseket jelolte meg a legfontosabbnak
(18-, 1-, 17-es pontok). A kis méretii és gyenge konnektivitasi kapcsolatokkal rendelkezd
szegmensek, mint pl. a Bene és a Tarndca patakok (55-0s és 58-as pontok) fontossaga csokkent
a “CV”, “CV dlIC” és végiil a “CV x area dIIC” indexek sorrendjében. Egy masik példa az
indexek kozotti kiilonbségek hatasara a Fels6-Tapio (9-es pont). Ez a szegmens viszonylag
értékes volt természetvédelmi értéke és mérete alapjan is (a szegmensek kozaotti rangsorrendben
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al12.ésal6. helyenall a “CV” és a “CV x area dIIC” indexek alapjan), azonban nem keriilt be
az elsé 25 legfontosabbnak itélt szegmens kozé a “CV dIIC” index alapjan, terminalis
topoldgiai pozicidja miatt (35. abra).

Az indexek viselkedésében mutatkozd kisebb kiilonbségek ellenére, az elemzések
segitségével kdnnyen kijeldlhetok voltak a tobbféle szempont alapjan is értékesnek bizonyult
szegmensek. A legértékesebbeknek a Tarna néhany Gsszetartozo szegmense bizonyult (43, 44,
45, 46, 55, 58), amelyek természetvédelmi értékiik, konnektivitasban betoltott szerepiik és
méretiik miatt is értékesek voltak. Ezek azok a szegmensek a Zagyva vizgyiijtéjén, amelyekben
népesebb populacid élnek értékes folyovizi halfajoknak (sujtasos kiisz Alburnoides
bipunctatus, nytildomolyké Leuciscus leuciscus, kéfurd csik Sabanejewia aurata), mely fajok
némelyike kozepes tavolsdgban véandorldo halfaj, azaz populacidik hossza tava
fennmaradéasaban fontos lehet, hogy ne legyenek akadalyozva vandorlasukban. Osszességében,
nem elfelejtve persze, hogy az Zagyva also szegmenseinek kiemelkedd szerep jut a halak
vandorlasénak és a halk6zosség sokféleségének fennmaradasaban, a harom részvizgyiijto koziil
a Tarna egy jol lehatdrolhat6 szakasza igazan értékesnek bizonyult természetvédelmi
szempontbol, mind a halfauna természetvédelmi értéke alapjan mind pedig a szegmensek
konnektivitasban betdltott szerepe szempontjabol.
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14. tablazat. A vizfolyasszegmensek természetvédelmi értéke (TE) és a konnektivitassal (dIIC-TE) és
teriilettel is (dIIC-TE x teriilet) sulyozott természetvédelmi értéke a halfauna természetvédelmi értéke
alapjan. Az alvizgyijtok roviditése a kovetkez6: T, Tarna; T-H, Tapio-Hajta; Z, Zagyva.

~ Alvizgyijtd dliC - Alvizgyiijtd diiC-  Alvizgyiijté
No. Cstcs TE Cslcs , Csucs TE x
TE .
terulet
1 44 20,00 T 44 45,58 T 17 59,82 Z
2 46 18,00 T 17 39,96 Z 1 38,88 Z
3 45 16,00 T 45 39,95 T 18 35,24 Z
4 55 16,00 T 43 36,41 T 44 32,36 T
5 77 16,00 Z 18 32,26 Z 43 28,53 T
6 43 15,50 T 19 23,96 Z 45 23,82 T
7 19 15,00 Z 46 20,26 T 19 18,35 Z
8 1 12,00 Z 20 18,01 Z 46 14,12 T
9 58 11,67 T 1 17,12 Z 2 12,88 T-H
10 18 11,00 Z 55 13,32 T 20 11,54 Z
11 20 11,00 Z 63 13,30 T 36 10,31 Z
12 36 11,00 Z 47 12,61 T 55 8,31 T
13 9 10,25 T-H 2 12,57 T-H 3 8,27 T-H
14 17 10,00 Z 36 11,11 Z 63 7,54 T
15 51 9,67 T 58 10,26 T 47 6,36 T
16 47 9,20 T 3 9,96 T-H 9 6,11 T-H
17 21 8,80 Z 21 9,15 Z 21 4,90 Z
18 48 8,60 T 64 8,18 T 58 417 T
19 22 8,50 Z 26 6,70 Z 37 3,98 Z
20 65 8,41 T 51 5,92 Z 26 3,86 Z
21 26 8,33 Z 37 5,80 Z 64 3,80 T
22 37 8,00 Z 22 4,66 Z 65 2,79 T
23 63 8,00 T 4 4,59 T-H 48 2,04 T
24 74 8,00 Z 65 4,32 T 51 1,85 T
25 2 7,33 T-H 48 3,85 T 69 1,82 T
KOVETKEZTETESEK

E fejezet bemutatta miként haszndlhatok a graf alapu haldzatelemzési eljrasok a
vizfolydsok modellezésénél, természetvédelmi célokra. Két eltérd komplexitasi modellt
hasznalva lathatéva valt, hogy milyen egyszerli feltdrni a vizfolyashalozat topologiai
szerkezetét és megtalalni azokat a kulcsfontossagli pontokat, amelyek kiemelt szereppel birnak
a konnektivitas fenntartasdban €s azokat is, amelyek mindségiik és konnektivitasban betoltott
szerepiik alapjan egyarant fontosak lehetnek (€16helyi mindséggel sulyozott konnektivitas). Az
utobbi években tobb olyan kézlemény is napvilagot latott, amelyek a topoldgiai szerkezet
hatasat vizsgaljak a populacios szintli demografiai folyamatokra vizfolyasokban (Fagan, 2002;
Schick ¢és Lindley, 2007; Labonne et al., 2008). Kutatasaink kiegészitik ezeket a tudomanyos
eredményeket és felhivjak a figyelmet a haldzatelemzési eljardsok rendkiviil praktikus
alkalmazhatdsagara a vizfolyasrendszerek modellezésében és hatékonyabb természetvédelmi
célok megvalositasaban.
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Az els6 elemzésben (I. tipusi modell a strukturdlis konnektivitas jellemzésére)
ravilagitottunk, hogy miként hasznalhatok alapveté halézatelemzési indexek, mint pl. a
koztességi centralitds index, a konnektivitds fenntartdsaban kulcsfontossagi szegmensek
megkeresésére. Elemzéseink felhivjak a figyelmet a halozatelemzési eljarasok alkalmazéasara
nagyon nagy folyok, folyamok vizhalo6zatdnak konnektivitds elemzésében. Amikor pl. a
szegmensek (pontok) szama tobb szaz vagy akar tobb ezer, nem konnyii kivalasztani, indexek
¢s elemzések nélkiil, a konnektivitasban kiemelt szereppel biré szegmenseket pl. az azonos és
a kozel azonos szegmensekbdl. A graf alapt elemzések azonban megkonnyithetik a valasztast.
Segithetik pl meghatarozni, hogy azonos vagy kozel azonos rendiiségii vizfolyasok koziil hol
jar a legkisebb hatrannyal tarozok Iétesitése, figyelve a konnektivitas fenntartisara és a
természetvédelmileg értékes teriiletek megdrzésére. A vizhalozatok fragmentalodasat okozo
volgyzarogatas viztarozok emellett nagyban eldsegithetik az idegen-honos invazids fajok
terjedését is (Johnson et al., 2008). A klima valtozasa sziikségszeriivé teszi Gjabb és ujabb
viztarozok létesitését (Rahel és Olden, 2008). Létesitésiiknél fontos természetvédelmi szempont
lehet, hogy ezek a tarozok olyan vizfolydsokon 1étesiiljenek, ahol a legkisebb kart okozzak a
vizfolyashéalozat fragmentdloddsa és az invazidos fajok terjedése szempontjabol. A
vizfolyashélozatok topoldgiai céli elemzése és az egyes szegmensek eldzetes kivéalasztasa
kiilondsen hasznos lehet olyan nagy vizgyiijtokon (pl. tropusi nagy folyok) ahol a folyod és
annak ¢lovildga alig ismert, de a vizfolyashalozat grafja konnyen megrajzolhato pl. légi
felvételek alapjan (Birkett et al., 2002).

A masodik elemzésben (III. tipustt modell természetvédelmi célu értékelésekhez)
részletesebb modellt alkalmaztunk, ami lehetévé tette, hogy rangsoroljuk a szegmenseket a
természetvédelmi értékiik és a konnektivitas fenntartdsdban betdltott jelentdségiik szerint.
Szamszertsitettiik a kapcsolatokat a halfauna természetvédelmi értéke és olyan haldzatelemzési
indexek értéke kozott, amelyek figyelembe vették az él6hely méretét és konnektivitdsban
betdltott jelentdségét is. A kisebb kiillonbségek az éldhelyek (szegmensek) rangsoraban
igazoljak, hogy a konnektivitas figyelembe vétele egy jabb szempont lehet a szegmensek
természetvédelmi értékének meghatdrozasidban, amit célszerl figyelembe venni. Az €él6helyek
kozotti konnektivitas fenntartdsa kritikus fontossagu a halpopuldciok és a természetes
halkozosségek hosszii tavil fennmaradasdhoz. A vizfolydsok fragmentalddasa az egyik
leginkabb fenyegetd tényez6 a vizfolyasok biologiai sokféleségének megbérzésében (Dynesius
¢és Nilsson, 1994; Malmqvist és Rundle, 2002; Bernhardt et al., 2005; Dudgeon et al., 2006;
Taylor et al., 2008; Morita et al., 2009; Arthington et al., 2010). Azok a természetvédelmi
tervek, amelyek nem helyeznek hangsulyt az élohelyek kozotti konnektivitas fenntartasara és
kizarolag a jelenlegi természetvédelmi érték alapjan értékelnek, hossza tdvon tévesek lehetnek,
kiilondsen a halak csoportra. Természetesen a természetvédelmi beavatkozasokra fordithato
koltségek igen korlatozottak, ezért optimalizalni kell a helyek kivalasztasat. Mindkét
elemzésiink szerint a vizfolyashaldzat alsé szegmensei a legértékesebbek a konnektivitas
fenntartdsaban, ami nem is meglepd a dendritikus szerkezetbdl adoddéan. Azonban nyilvanvalo,
hogy ezeket a szegmenseket nem konnyli védeni és sokszor mddositottabbak, mint a halozat
fels6 szakaszan 1év0 szegmensek, a szamos emberi beavatkozds miatt (nagyobb mértékii
urbanizacid, szennyezések esélye nagyobb, mezdgazdasagi tdjhaszndlat stb.). A
halozatelemzésen alapulé modellezés segit, hogy konnyen attekintsiik a vizfolyashalozat
szerkezetét, amelybdl konnyen kivalaszthatok és rangsorolhatok sokféle szempont szerint a
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leginkabb értékes ¢l6helyek. Jelen esetben segitett megtalalni, hogy melyek azok a szegmensek,
amelyek leginkabb érdemesek a védelemre és amelyeket talan kdnnyebb is megvédeni, mint a
legalso szegmenseket.

A vizfolyasokologusok hosszu iddn keresztiil a rendkiviil nagy hatasu folydvizi
folytonossagi elmélet (river continuum concept Vannote et al., 1980) szellemében végezték
kutatasaikat és ennek megfelelden a kozosségszervezodés kiillonbozo aspektusait vizsgalt(j)ak
a vizfolyasok longitudinalis és lateralis szelvényeiben. Az utobbi években azonban egyre
nagyobb hangsuly esik a vizfolyashaldzat topologiai jellemvonasainak feltdrasara, a kiilonb6zo
hidrologiai ¢és geomorfologiai tulajdonsagu €éléhely halozat jelentdségének megismerésére az
¢lolénykozosségek (lokalis) szervezddésében (e.g. Benda et al., 2004a, b; Grant et al., 2007,
Clarke et al., 2008). E szemléletet is tamogatandé hangsulyozzuk, hogy a graf alapu
halézatelemzés nagyban hozzajarulhat ahhoz, hogy jobban megértsiik a vizfolyashalozatok
szerkezetét €s hatasukat a populaciok és kozosségek szervezodésére (Erds et al., 2012; Erds €s
Grant, 2015). A konnektivitasi kapcsolatok, a topoldgiai szerkezet a lokalis éldhely-
szerkezethez hasonldan fontos lehet a viz él81énykozosségek szervezddésében (Erds és Grant,
2015; Czeglédi et al., 2016). Azok a vizfolyasszegmensek, amelyek diverzebb konnektivitési
kapcsolatokkal rendelkeznek, értékesebbek lehetnek természetvédelmi szempontbdl, mint a
kevésbé valtozatos kapcsolatokkal rendelkezdk és meglehet nagyobb figyelmet érdemelnek. A
graf terminoldgiaban ezeket a pontokat csomoépontoknak (hub) hivjak (pl. Minor és Urban,
2008). Vizfolyashaldzatokban e leginkabb fontos pontok a haldzat also szegmensei lehetnek a
denritikus szerkezetbdl eredden. Ennek ellenére a vizfolyashalozatok topoldgiai szerkezete
rendkiviil nagymértékben valtozhat (mint ahogy pl. az egyes fak koronai és agai kozott is nagy
kiilonbségek lehetnek) és ezek szamszerlisitésében és Osszehasonlitdsdban nagy segitséget
nyUjthatnak a halozatelemzési indexek.

A szegmensek természetvédelmi értéke ndvekedett az alacsonyabb rendii vizfolyasoktol
(felsd szakasz) a magasabb rendiiek felé a vizsgalt él61énycsoport, azaz a halak esetében. Ez az
eredmény azonban taxonspecifikus lehet. Példdul a halfauna sokfélesége altaldban ndvekszik a
vizfolyds hosszanti szelvénye mentén a forrastdl a torkolat iranyaban, azonban a viz
makrogerinctelenek €s a parti ndvényzet diverzitasa altalaban a folyok kozépsd szakaszan a
legnagyobb (Dunn et al., 2006; Cucherousset et al., 2008). A szegmensek topologiai helyzetét
leird valtozok és a bioldgiai sokféleség kozotti kapcsolatok részletes szamszeriisitése még igen
gyerekcipdben jar (pl. Clarke et al., 2008; Erds és Grant, 2015). Annak ellenére, hogy kivalo
tanulmanyok sora igazolja a topoldgiai pozicio jelentdségét a fajok/populaciok elterjedésében
¢s dinamikéjaban (Fagan, 2002; Lowe et al., 2006; Hitt and Angermeier, 2008; Grant et al.,
2009) a legtobb tanulmény nagyon egyszerti térbeli konfigurdciokat vizsgalt, pl. hogy a
fofolyohoz valo kozelség miként befolyasolja a populacidodinamikat és a kozosségszervezodést
(pl. Czeglédi et al., 2016). Igazoltak pl., hogy szalamandrak populacidinak méretét ¢€s
dinamikdjat befolyasolja az, hogy a vizsgalt elsdrendi vizfolyads mas elsérendii vizfolyashoz
vagy pedig egy nagyobb vizfolyashoz kapcsolddik (Lowe, 2002; Lowe and Bolger, 2002; Grant
et al., 2009). A javasolt halozatelemzési modellezési eljaras kiilonbozik ezektél a
tanulmanyoktol, mert egy Ujfajta modellezési keretet ad a vizfolyashalozat és barmely
szegmense strukturalis és funkcionalis konnektivitasanak jellemzésére; ez akar 0j kutatasi
iranyvonalat jelenhet a vizfolyasokologiaban. A témardl sziiletett cikkeink megjelenése ota
(Erds et al., 2011; 2012) eltelt id6 igazolja ezt az allitast, mert igen sokan alkalmaztdk mar a
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javasolt keretrendszert alap és alkalmazott kutatdsokban egyarant. Portugalidban pl. ezen graf
alapu modellezési eljarast alkalmazva tettek javaslatot a vizfolydsokon taldlhatdo gatak
elbontasara (Branco et al, 2014).

VI. TERMESZETVEDELMI TERULETHALOZAT TERVEZES
BEVEZETES

A természetvédelmi teriiletek kijeldlése altalaban a szarazfoldi élohelyek értékei és a
tajképi sokfélesége alapjan tortént, a vizfolyasok vizgyiijté szintli védelmére kevés figyelmet
forditottak (Abell et al., 2007; Nel et al., 2007, 2009). Szerencsére hazankban a nemzeti parkok
kijelolésekor fokozott figyelem esett arra, hogy a védett teriiletek minél valtozatosabb ¢ldhelyi
sokféleséget dleljenek fel. Az 1990-es években létesitett nemzeti parkjaink életre hivasakor
pedig kifejezett hangstly volt a vizi és vizes él6helyek védelmén is; e nemzeti parkjaink
neviiket is nagyobb folyoinkrol kaptak (pl. Duna-Drava Nemzeti Park 1996, Duna-Ipoly
Nemzeti Park 1997). Ennek ellenére Magyarorszagon nincs védettnek nyilvanitott vizfolyas és
nem ismert az sem, hogy a nemzeti parkjaink altal védett teriilethdlozat milyen mértékben oleli
fel a vizi €lovilag sokféleségét orszagos szinten.

A természetvédelmi céllal hasznosithato teriiletek ardnya egyre csokken a fokoz6do
emberi teriilethasznélat miatt (pl. urbanizacid, mezdgazdasagi teriiletek ndvekedése). Fontos
szempont ezért, hogy az oly értékes védelemre kijelolt teriiletek, bar kis teriileten, de minél
nagyobb hanyadat tartalmazzak az eltind biologiai sokféleségnek. A szisztematikus
természetvédelmi teriilethalozat tervezés modszerével ugyanakkor ma mar hatékonyan
megoldhatoak ilyen jellegli Un. optimalizacidos problémak, azaz olyan természetvédelmi
kérdések is, ahol pl. a teriilet minimalizalasa mellett a cél a biologiai sokféleség maximalizalasa
(Margules és Pressey, 2000). E mddszerek komplementarizacios elven mitk6dé matematikai
algoritmusokat  alkalmaznak, amelyek maximalizaljdk a  biologiai  sokféleség
reprezentativitdsat, mikdzben ezt minél kisebb teriilet hozziadasaval igyekeznek elérni
(Pressey és Nicholls 1989). E mddszereket mar viszonylag régota alkalmazzak a szarazfoldi
teriiletek kijeloléséhez, azonban vizfolyashalozatokra torténd alkalmazasukra viszonylag kevés
(bar egyre ndvekvo szamu) példa akad (pl. Esselman és Alan, 2011; Hermoso et al., 2011). Az
¢desvizekkel foglalkoz6 munkédk tobbsége ui. a fajszdm, a fajok ritkasdga €s a karizmatikus
¢loélénycsoportok természetvédelmi értéke alapjan tett javaslatot a természetvédelmi teriiletek
kijelolésére (Filipe et al., 2004; Bergerot et al., 2008). A vizfolyas tipusok és taji (abiotikus)
valtozok sokfélesége szintén alkalmazott eljaras volt a teriiletek kijelolésénél (Higgins et al.,
2005; Nel et al., 2007). E valtozokra alapozott munkadk azonban nem tekinthet6k optimalisnak
a természetvédelmi teriiletek kijeldlése szempontjabol, mert pl. nagyon nehéz azt feltarni
segitséglikkel, hogy nem lenne-e hatékonyabb megoldas koltség—haszon szempontbdl az
értékes teriiletek kijelolésére. A szisztematikus természetvédelmi terlilethaldzat tervezés
szarazfoldi teriiletekre kidolgozott modszertanat azonban fejleszteni is kellett a modszer
vizfolyashal6zatokra torténd adaptacidjakor. E modszerekben kiilon hangstly esik a
konnektivitasi kapcsolatok figyelembe vételére, arra, hogy a program lehetdleg olyan
teriileteket keressen ahol a részvizgylijték minél inkédbb kapcsolatban allnak egymassal
(Moilainen et al., 2008; Hermoso et al., 2011; Linke et al., 2012).
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Egyetlen terlilethaldzat kijelolési opcid is megoldas lehet azokban a nagyobb
orszagokban (pl. Egyesiilt Allamok, Ausztralia) ahol a nagy folyok, folyamok vizgyijtéjének
dontd hanyada az orszag teriiletére esik. Problémat jelenthet azonban csupan egyetlen tervet
figyelembe venni olyan vizfolyasrendszerek vizgyiijtdjén, amelyek vizei més orszdgokban
erednek ¢és jutnak mar nagyobb folydként, az orszag teriiletére (pl. Nilus, Mekong). A kiilf6ldon
eredd és tobb orszagon ativeld folydkat valtozatos és sok esetben orvosolhatatlan emberi
eredetii hatasok érik. A nagy folyok emellett sok esetben geopolitikai hatarvonalat is jelentenek
az orszagok kozott. E vizfolydsok védelme csak orszagokon atnyuld kooperacioval lehetséges,
aminek azonban szdmos esetben logisztikai, gazdasagi és politikai akadalyai lehetnek. Ezekben
az esetekben célszerl alternativ megoldasokat is figyelembe venni a természetvédelmi teriiletek
kijelolésénél. Példaul a Duna az egyik legnemzetk6zibb folyam a Foldon, amely eredetétdl a
torkolatdig 10 orszdgon folyik keresztiil, vizgyljtdje pedig 19 orszagra terjed ki. A
vizfolyasaiban rejlé biologiai sokféleség hossza tavli védelme intenziv nemzetkozi
kooperacioval lehet igazan hatékony. Ugyanakkor célszerli javaslatokat kidolgozni olyan
terlilethdlozatokra is, amely az egyes orszagokon beliil tarja fel a legoptimalisabb
teriiletkijelolési alternativakat, mert ez fliggetlen a tobbi orszag bizonytalan természetvédelmi
szerepvallalasatol.

Munkank célja ezért az volt, hogy a szisztematikus természetvédelmi teriilethdlozat
tervezés modszerét alkalmazva eldszor tegyilink teriilettervezési javaslatot a halfauna
sokféleségének védelmére a Karpat-medencében. Ennek keretében értékeltiik a hataron is
atnyulod kooperacid lehetdségeit €s sziikségességét a halfauna sokféleségének megdrzésében,
amihez egy hierarchikus szerkezetli elemzéssorozatot végeztiink. Ennek soran el6szor minden
vizfolyast bevettiink a teriilethalozat tervezési eljarasba, majd tobb 1épcsdben kivettiik azokat a
van sziikség. Ertékeltik emellett azt is, hogy a jelenlegi természetvédelmi halozat teriileti
elhelyezkedéséhez és méretéhez képest milyen valtoztatdsokat jelentene egy olyan haldzat
kijelolése, ami (a halakon alapuldan) hatékonyabban veszi figyelembe a vizfolyasok természeti
értékeit.

ANYAG ES MODSZER

A teriilethalozat kijeloléséhez a magyarorszagi viztestek részvizgyljté egységeit
(tovabbiakban RVE) vettiik alapul. Térinformatikai modszerekkel Gsszesen 952 RVE-t lehet
elkiiloniteni az Orszagos Viziigyi Foigazgatdsdg adatbazisidban, mely a Balaton és a
vizfolyasszegmensek koré rajzolt vizgylijtoket tartalmazza. Az egyes RVEk atlagos teriilete
97,7 (£117,6) km? volt. Osszesen 389 RVE-hez tudtunk halfaj 6sszetétel (jelenlét/hiany) adatot
rendelni az MTA OK BLI adatbazisabdl és hasonlé mddszertannal gytijtott irodalmi adatokat
Osszegytjtve, amelyek tobb mint 2500 felmérésen és tobb mint 500000 egyeden alapulnak.

A halfajok eldfordulasi valoszinliségét tobbvaltozds adaptiv regresszios gorbék
segitségével (Multivariate Adaptive Regression Splines; MARS) becsiiltiik azokra a RVE-re
ahonnan nem rendelkeztiink kdzvetlen halel6fordulasi adatokkal. Az elemzésekbdl kizartuk az
idegenhonos halfajokat és azokat az &shonos fajokat melyek kevesebb, mint 10 RVE-ben
fordultak el6. A MARS mddszer alkalmas a fliggd (haldlloméany-osszetétel) és a magyardzo
(abiotikus) valtozok kozotti komplex, nem linearis kapcsolatok leirasara és prediktalasara (Elith
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et al., 2006; Leathwick et al., 2006). A vizgytijtok abiotikus jellemzéséhez 18 abiotikus valtozot
vettiink alapul, olyanokat, amelyek a leginkdbb hasznosnak bizonyultak a halak
eléfordulasanak modellezésére vizfolyasokban (Hermoso et al., 2011; Linke et al., 2012). A
kovetkezd GIS adatbazisokat hasznaltuk fel: a klimatikus, és domborzati viszonyok leirasdhoz
a WorldClim adatbazist (Hijmans et al., 2014), a tajhasznalati mutatok jellemzéséhez pedig a
CORINE 2006 adatbazist (Steenmans et al., 2006) és a Global Human Footprint version 2
adatbazist (Sanderson et al., 2002).

Az adatok levalogatasahoz a QGIS (QGIS Development Team 2012), valamint az R (R
Core Team 2013) statisztikai programcsomag ‘maptools’ (Bivand és Lewin-Koh, 2014), ‘sp’
(Pebesma és Bivand, 2005), ‘rgeos’ (Bivand és Rundel, 2014) és ‘raster’ (Hijmans, 2014)
csomagjait haszndltuk. A MARS modell illesztését az R ’earth’ csomagjaval végeztiik
(Milborrow et al., 2014).

A teriilethalozat kijeloléséhez a Marxan programot (Ball et al., 2009) hasznaltuk. A
program optimalizacids algoritmus segitségével képes a meghatdrozott természetvédelmi cél
(target) legjobb kombinacidinak kivalasztasara az ezzel jard koltségek (cost) minimalizalasa
mellett. Elemzésiinkben a koltség a RVEK teriilete volt, mig a természetvédelmi cél az, hogy
minden halfaj minimum 30 vizgyijté egységben legyen képviselve a végso teriilethalozatban.
Ez a célkitiizés elézetes elemzéseink alapjan 3807 km?-en teljesithetd, amely érték megfelel
annak a feltételiinknek, hogy a védett teriilethalozat az orszag teriiletének legfeljebb 20%-at
foglalhatja el. 30-nal magasabb értéket nem tiizhettiink ki célul, mert tobb természetvédelmi
szempontbol értékes faj nem fordult el 30-nal tobb részvizgytijton.

A program hasznalatakor a koltségek €s a cél optimalizalasahoz az in. boundary length
modifier (BLM) értéket alkalmaztuk. Ez a mutat6 a teriilethalozat 6sszkeriiletét a teriilethalozat
egységnyi Osszteriiletéhez viszonyitja, igy a teriilethalozat térbeli kompaktsdgat mutatja
(egységnyi teriilet mellett a rovidebb kertilet térben kompakt, a hosszabb keriilet széttagoltabb
elrendezésre utal). Ezt az értéket munkank soran kapcsoltsagi biintetGpont (connectivity penalty
— CP) néven alkalmaztuk a célkitlizésiink megvalositasa és a teriilet minimalizalasa mellett az
egyes tervezési egységek kapcsoltsaganak biztositdsara. A CP alkalmazasahoz meghataroztuk
az 0sszes hazai vizfolyasszegmens kozotti szomszédsagi viszonyt: a kozvetlen szomszédok hét,
a hetedik, ill. ennél tavolabbi szegmensek egy pontot kaptak. Az igy nyert vizgylijtd egységekre
vonatkoz6 tavolsdgmatrixot alkalmaztuk a halozat kijelolésekor. Az, hogy a program mennyire
tartja fontosnak, hogy a minél kozelebbi szakaszok bekeriiljenek a végsé haldzatba, a
connectivity penalty (CP) értékének valtoztatasaval silyozhatjuk. Munkank soran a kovetkezo
CP értékeket alkalmaztuk: 0, 0.001, 0.005, 0.01, 0.05, 0.1, 0.5, 1, 1.5. Minél magasabb az érték,
anndl sulyozottabban fontos a szomszédos teriiletek bekeriilése a végso teriilethalozatba, tehat
a halozat egyre kevésbé széttagolt, amely szempont igen fontos az egységes egymassal minél
inkabb Osszefiiggd részvizgylijtok kijeloléseéhez. Ez azonban az Osszteriilet novekedését
eredményezi (Hermoso et al., 2011). CP 0,1 értéktdl kezdve a széttagoltsag értéke mar nem
valtozott, azonban a teriiletigény jelentésen emelkedett, igy a tovabbi elemzések soran az
optimalisnak vélt CP 0.1 értéket alkalmaztuk a konnektivitas biztositdsdnak sulyozasara.

A teriilethalozatok kijeloléséhez és az alternativak bemutatasahoz négy, hierarchikusan
felépiild vizsgalati szintet allitottunk fel. Az els6 szinten az 0sszes hazai vizfolyashoz tartozo
alvizgylijto teriilet szerepelhetett a végsd teriilethalézatban. A masodik szinten a nagy méretiik,
¢és nehéz védhetéségiik miatt kizartuk a Balatont és a Duna kozvetlen szegmenseit (dunai
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iztestek) az elemzésbdl. A harmadik szinten az eldz6eken kiviil a masik, szintén nagyméreti
folyonkat, a Tiszat vontuk ki a hdlozatbodl, a negyedik szinten pedig két nagyobb hatarfolyonk,
a Drava és az Ipoly szegmenseit is kizartuk az elemzésbol.

A kapott teriilethalozatot 0sszevetettiik a jelenleg érvényben 1év0 orszagos jelentdségii
védett tertiletek haldzataval, hogy bemutassuk, mekkora valtoztatasok lennének sziikségesek a
szarazfoldi és a vizi értékekeinket megfelelden képviseld halozat 1étrehozasahoz.

EREDMENYEK

A MARS modell szerint 6t abiotikus valtozo volt leginkabb meghatarozo a halfajok
térbeli eléfordulasi viszonyainak meghatarozasaban. Ezek a kovetkezd valtozok voltak: a
vizgylijté alakja (shape index), a tengerszint feletti magassdg, a homérséklet atlagos
ingadozasat jellemz0 izotermalitas érték, a tavak szama a vizgyiijton és a vizfolyas rangja. A
MARS modell predikcids teljesitményét jellemzé AUC (Area Under the receiver operating
Curve) érték 42 halfaj kozotti atlaga és szorasa 0,76 = 0,07-nek (15. tablazat), a modell adatokra
valo illeszkedését mutatd R? érték atlaga és szorasa pedig 0,21 + 0,09-nek adédott, amely mas
vizsgalatokhoz hasonl¢6 érték (pl. Hermoso et al., 2011). A kis AUC értéket ado, azaz nehezen
prediktalhato fajok a kzonséges, elsdsorban sikvidéki vizekben €16 és széles el6fordulasu fajok
voltak (pl. ponty Cyprinus carpio, kurta baing Leucaspius delineatus, siigér Perca fluviatilis,
szivarvanyos oOkle Rhodeus sericeus), mig a sziikkebb elterjedésti specialisabb él6helyi
viszonyokat igényl6 védett és endemikus fajok AUC értéke viszonylag magas volt (pl. karpati
marna Barbus charpaticus, selymes durbincs Gymnocephalus schraetser, leanykoncér Rutilus
pigus virgo, német buco Zingel streber, magyar bucé Zingel zingel).
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15. tablazat. Az elemzésekbe vont fajok eléfordulasi gyakorisaga a vizgylijtékon és a MARS-GLM
modellezés eredményének leird statisztikaja. A védett halfajok vastagon, a fokozottan védett fajok ezen
feliil csillaggal is jeloltek.

FrO% R? AUC

(n=385)
Abramis brama 0,34 025 0,75 0,05
Alburnoides bipunctatus 0,23 0,23 0,74 0,05
Alburnus alburnus 0,61 0,21 0,73 0,04
Ballerus ballerus 0,07 0,12 0,73 0,08
Ballerus sapa 0,09 0,28 0,88 0,05
Barbatula barbatula 0,45 0,43 0,86 0,03
Barbus barbus 0,17 029 08 0,05
Barbus charpaticus* 0,09 0,36 0,84 0,06
Blicca bjoerkna 0,39 0,27 0,76 0,04
Carassius carassius 0,14 0,10 0,68 0,07
Chondrostoma nasus 0,17 0,30 0,79 0,06
Cobitis elongatoides 0,58 0,16 0,67 0,05
Cyprinus carpio 0,24 0,14 0,69 0,04
Esox lucius 0,49 0,27 0,76 0,04
Gobio gobio 0,55 0,25 0,76 0,04
Gymnocephalus baloni 0,08 0,22 0,82 0,06
Gymnocephalus cernua 0,17 0,09 0,68 0,06
Gymnocephalus schraetser 0,05 0,31 0,88 0,09
Leucaspius delineatus 0,17 0,04 0,56 0,06
Leuciscus aspius 0,24 0,30 0,78 0,04
Leuciscus idus 0,23 0,23 0,75 0,05
Leuciscus leuciscus 0,24 0,18 0,72 0,05
Lota lota 0,12 0,34 0,83 0,05
Misgurnus fossilis 0,29 0,12 0,68 0,05
Perca fluviatilis 0,53 0,17 0,67 0,05
Phoxinus phoxinus 0,11 0,11 0,76 0,05
Rhodeus sericeus 0,62 0,16 0,67 0,03
Romanogobio kessleri* 0,03 0,13 0,84 0,10
Romanogobio vladykovi 0,27 0,21 0,72 0,04
Rutilus pigus virgo 0,03 0,25 0,89 0,09
Rutilus rutilus 0,71 0,22 0,73 0,04
Sabanejewia aurata 0,10 0,20 0,79 0,05
Sander lucioperca 0,25 0,19 0,71 0,04
Sander volgensis 0,11 0,12 0,75 0,06
Scardinius erythrophthalmus 0,40 0,17 0,71 0,05
Silurus glanis 0,14 0,38 0,87 0,04
Squalius cephalus 0,64 0,22 0,75 0,04
Tinca tinca 0,14 0,08 0,68 0,05
Umbra krameri* 0,07 0,08 0,78 0,06
Vimba vimba 0,12 0,14 0,74 0,06
Zingel streber* 0,04 0,21 0,87 0,11
Zingel zingel * 0,06 0,31 0,86 0,06
Atlag + SD 025+ 021+ 076+ 0,05+

0,20 0,09 0,07 0,02
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A prediktalt elé6fordulasok térképi abrazolasa jol szemlélteti az eltéré kornyezeti igényti
fajok térbeli eloszlasanak kiilonbségeit. Példaként a 36. dbran a szubmontan és dombvidéki
vizfolyasokat kedvel6 fiirge cselle (Phoxinus phoxinus) (36. abra a), a sikvidéki, lasst folyasa
vizekben €16 vorosszarnyu keszeg (Scardinius erythrophthalmus) (36. abra b), a dombvidéki,
kavicsos-homokos aljzata folyokban €16 k6fard vagy mas néven torpecsik (Sabanejewia spp)
(36. abra c), és magyar buco (Zingel zingel) (36. abra d) lathato. A RVE-kre prediktalt fajszam
értéke 1 €s 39 kozott valtozott €s atlagosan 14 volt.

(@)

36. abra. Példak a halfajok prediktalt elterjedésére. (a) fiirge cselle (Phoxinus phoxinus), vorosszarnyt
keszeg (Scardinius erythrophthalmus), (c) kéfuré csik (Sabanejewia aurata), (d) magyar bucé (Zingel
zingel).

A teriilettervezési eljaras négy szintjére kapott térképek a 37. abran taldlhatok. Az elsd
szinten, amelynél az Osszes hazai vizfolyds és a Balaton is szerepelt az elemzésben, azt
tapasztaltuk, hogy sem a Balaton és egy szegmens kivételével a Duna viztestei sem keriiltek a
kivalasztott teriilethalozatba (37. abra a). Ennek oka, hogy nagy méretiikh6z képest kevés faj
fordul el6 a tertiletiikon. Ez aldl kivétel a Duna szigetkozi szakasza volt, ahol 39 faj fordul el
viszonylag kis teriileten. Igy az elsd tervezési szinten kivalasztott teriilethalozat Gsszteriilete
3680 km?-nak adodott, és minden fajra érvényesiilt az a célkitiizésiink, hogy legalabb 30
alvizgy(ijtén jelen legyen. A Balaton és a Duna-szakaszok kizérasa utdni masodik tervezési
szinten — amelyben a vizfolyashal6zat megfelelden kapcsolt (CP 0.1), és minden faj legalabb
30 alvizgytijtén jelen van — 4430 km?-en valésithato meg a halfajok védelme (37. dbra b). A
harmadik szinten, a Tisza kizarasaval mar jelentdsebb teriiletndvekedést tapasztaltunk, azonban
a célkitlizéseinket ez a teriilethalozat is teljesitette. Eszerint a sziikséges méret 5693 km?, amely
az orszag teriiletének még mindig csupan 6,12%-a (37. abra c). A negyedik tervezési

104



dc_1395 17

szakaszban, amelyben két hatarfolyonkat, a Dravat és az Ipolyt is kivontuk az elemzésbol, CP
0.1 értéknél 5225 km?-es teriilethalozat keriilt kijeldlésre. A fajokra vonatkozd 30-as
eléfordulasi célkitlizésiink azonban egy fontos fajra, a homoki kiillére (Romanogobio kessleri)
mar nem teljesiilt (37. abra d), mert ez a faj csupan 28 vizgylijtd egységben volt jelen a
tertilethalozatban.
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37. abra. A természetvédelmi teriilethaldézathoz kivalasztott alvizgyiijtd egységek a négy szcenarid
esetén, amikor (a) minden alvizgytijt6t bevontunk az elemzésbe, (b) a Dundhoz tartozé szegmenseket
¢s a Balatont kivettiik az elemzésekbdl, (¢) a Tiszahoz tartozo szegmenseket is kivetiik az elemzésekbdl,
(d) két hatarfolyonk, a Drava és az Ipoly szegmenseit is kivettiik az elemzésekbdl.

Végiil a jelenlegi orszagos jelentdségli védett teriilethdlozat és az altalunk kapott
teriilethalozatok fedvényeit 6sszevetve meghataroztuk a két fedvény kozotti atfedést, valamint
az Osszevonas utan kapott teriilet nagysagat (38. abra). Az atfedés mértéke alacsony volt, a négy
tervezési szint sorrendjében 5,56%, 0,17%, 7,06%, és 0,17%, az Osszevont haldzatok
teriiletigénye pedig 11548 km? 12913 km? 13265 km? és 13709 km? A jelenlegi
természetvédelmi teriilethalozat (nemzeti parkok €s egyéb kisebb természetvédelmi teriiletek)
az orszag teriiletének csupan 9,1%-t foglalja el. A halak eléfordulésa alapjan, azaz a javasolt
édesvizi teriilethalozattal bdvitett potencidlis természetvédelmi héalozat teriilete nem haladja
meg az orszag terliletének 15%-t, barmely szcenariot véve alapul.
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(d)

38. abra. A jelenlegi (z0ld) és a vizfolyasok természeti értéke alapjan kijeldlésre javasolt
természetvédelmi teriilethdlozat (kék) 6sszehasonlitasa a négy szcenario esetén (lasd 37. abra).

KOVETKEZTETESEK

Eredményeink ravilagitanak a trade-off helyzetre a természetvédelmi teriiletek
kijelolésének megvaldsithatosaga és annak koltsége kozott. Eredményeink szerint a teljes
mértékben Magyarorszaghoz tartoz6 édesvizi teriiletek kijelolésének teriileti igénye nagyobb,
mintha a szomszédos orszagokkal hataros nagy folydkat is bevonnank a javasolt
terilethalozatba. A nagyobb teriileti igény (koltség) ellenére jelenlegi halfaunank viszonylag
hatékonyan védhet6 lehet a kizardlag Magyarorszaghoz tartozo vizfolyasok védelmével. Ha
kizarolag a Magyarorszaghoz tartoz6 vizfolyasok védelmét tartjuk szem el6tt, elkeriilhetdk a
komplex €és megjosolhatatlan kimenetli targyaldsok mas orszdgokkal. Ennek mérlegelése
kiilénodsen fontos a Duna vizgylijt6jén ahol szdmos kis orszag ,,0sztozik” a Dunén és annak
nagyobb mellékfolydin, olyan orszdgok, melyek természetvédelmi céljai és koltségvetése igen
kiilonbozd. Kutatasaink ugyanakkor ravilagitottak arra, hogy néhany szomszédos orszaggal
valo természetvédelmi célu egyiittmiikddés nagymértékben javithatja a vizfolyasok biologiai
sokféleségének megdrzeését.

A vizgylijté vagy a szegmens léptékii kapcsolatok figyelembe vételére csak nemrégiben
helyez6dott hangsuly az édesvizi konzervacios teriiletek kijelolésének tervezésénél (Moilanen
et al., 2008; Hermoso et al., 2011). Eredményeink igazoljak a konnektivitasi kapcsolatok
figyelembe vételének sziikségességét a természetvédelmi tervezésben, amelynek segitségével
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egybefiiggdbb (kevésbé fragmentalt) teriiletek jelolhetok ki. Annak ellenére, hogy a kivalasztott
teriiletek az orszag szamos pontjarol szarmaztak a legtobb kijelolt tertilet eléggé egybefiiggd €s
kelléen nagy ahhoz, hogy biztosan fenntarthassa a legtobb halpopulédciot. Ugyanakkor az
egymastol viszonylag tavoli terliletek természetvédelmi célu fenntartdsa biztosithatja a
populaciok kozotti genetikai sokféleség fenntartasat is. Emellett a legtobb kijelolt teriilet
valamely nemzeti park kozelében talalhato, amelyek teriileti bovitése, feltehetéen viszonylag
kis koltséggel, de nagy haszonnal jarhat az édesvizi sokféleség fenntartdsa szempontjabol.

A nagy folyorendszerek hatékony védelme a természetvédelem egyik legnagyobb
kihivasa (Saunders et al., 2002; Abell et al., 2007). Ez a feladat kiilondsen nehéz a nemzetkozi
folyok esetében, melyek védelme csakis hataron atnyald kooperacidval lehetséges. Annak
ellenére, hogy a kisebb szegmensek torvényi védelem ald helyezhetok az egyes orszagokban,
ezek a szegmensek ki vannak téve az orszagon tulrol érkez6 kozvetlen vagy kozvetett felvizi
vagy alvizi zavard hatasoknak (Nel et al., 2007; 2009). A legtipikusabb példait az orszagon
tulrdl érkezd zavard hatdsoknak a kémiai szennyezések jelentik. Magyarorszagon az utdbbi
évtizedek legmegrazobb ilyen példaja a Tisza és a Szamos folydk cianid szennyezése volt az
ezredforduld kezdetén (Lucas, 2001; Harper, 2005; Cunningham, 2005; Antal et al., 2013).
Emellett a nagy folyok, folyamok f64dgan szdmos emberi hatés korlatozza a hatékony védelmet
(mint, pl. a hajozas és foképpen korabban a nagyon intenziv halaszat). Eredményeink szerint
nagyobb teriilet megdérzésére van sziikség abban az esetben, ha az igazan fajgazdag nagy folyok,
folyamok (azaz a Tisza és a Duna) szegmenseit nem vonjuk be a védett halézatba. E
szegmensek kizarasaval azonban vélhetéen hatékonyabb védelem érheté el a kisebb
vizfolyasokon (lasd 2. és 3. tervezési szcenarid) és ezek a vizek kevésbé is vannak kitéve
hataron talrol érkezd hatdsoknak (Pracheil et al. 2013). Vizfolyéasaink védetté nyilvanitasakor
a legnagyobb prioritast ezért a kozepes méretii folyok és mellékvizeik védelmének célszerii
szentelni és a lehetdségekhez mérten tovabbi erdfeszitéseket kell tenni az ezeket 6sszek5td nagy
folyok okologiai potencialjanak fenntartasa érdekében. (Természetesen nagy sziikség lenne
nagyon nagy folyoink és a Duna folyam hatékony védelmére. Azonban [ha a realitasokat
nézzikk] a nagy folyok, folyamok sziikséges, de bonyolultan kivitelezheté és sokkal
koltségesebb, orszagokon atnyuld védelme eredményt csak hoszabb id6tavon beliil hozhat,
ezért is kell szorgalmazni egyes kozepes méretli folyok és mellékvizeik védelmének
megoldasat.)

A Duna és a Tisza szegmenseinek kizarasaval (1-3. szcendrio) a potencialisan kijelolhetd
természetvédelmi teriiletekké néhany dombvidéki és sikvidéki folyd és mellékvizfolyasaik
valtak. A 4. szcenari6 pl. szinte teljes mértékben sziikségtelenné teszi a hatarvizi orszagokkal
tortend kooperaciot. Ennek ellenére a 3. szcenarid (azaz amikor egy-két hatarvizi dombvideéki
folyot is teljes mértékben védelem ald helyeznek) lehet a leginkabb gyiimolcs6z6 megoldas a
Karpat-medence halfaundjanak védelme érdekében. A dombvidéki folyok halfaunajanak
sokfélesége az egyik legnagyobb (Erds, 2007) €és szamos védett és fokozottan védett faj ¢l
benniik. A Dréva és az Ipoly folyok dunai endemikus halfajok populacidinak jelentds részét
tartalmazzak (pl. homoki kiill6 Romanogobio kessleri, kéfuro csik Sabanejewia aurata, német
is (felpillanté kiilld Gobio uranoscopus, botos kolonte Cottus gobio) melyek nagyon ritkak
Magyarorszagon (Harka and Sallai 2004) és amelyeket ki is kellett hagynunk ritkasdguk miatt
a modellezési eljarasbol. Magyarorszagnak ezért jelentds erdforrasokat kellene forditani a
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Szlovakiaval és Horvatorszaggal torténd, kifejezetten az Ipoly €s a Drava folyok védelmét
megcélzo természetvédelmi egyiittmiikodésekre.

Az orszaghatarokon atnyulo természetvédelmi célo egyiittmitkodésnek kiilondsen a sok
kis orszagbodl all6 Kozép- és Kelet-Europaban van jelentdsége. Ez a fajta egyiittmiikddés
biztosithatja kulcsfontossagu dkologiai folyamatok fenntartasat (pl. vandorlas, vizgy(ijtd szintl
hatasok), ami nélkiilozhetetlen az édesvizek ¢és kiilondsen a vizfolyasrendszerek biologiai
sokféleségének hosszu tavii megdrzéséhez (Abell et al., 2007; Januchowski-Hartley et al.,
2013). Példaul veszélyeztetett fajok populacidinak fennmaradasa nagymértékben fiigghet az
egyedek hosszu tavu vandorlasatol a vizfolyasok hosszanti szelvényében (pl. tenger és a folyd
kozépso szakasza kozott). Szintén fontos lenne biztositani, hogy néhany folyo teljes mértékii
védettséget élvezzen a forrastdl a torkolataig, mert csak ez biztosithatja, hogy az 6kologiai
folyamatok nem sériilnek. Az orszagok kozotti egyiittmiikodés azonban nem mindig egyszerii
feladat. Példaul nagy visszhangot valtott ki, amikor Horvatorszag a Drava folyon tervezett vizi
erdmiivet épiteni, Novo Virjénél, veszélyeztetve ezzel tobb szaz védett és tobb tucat fokozottan
megnd a veszélye a természetvédelmi értékek elvesztésének, ezért akkor akar mar érdemesebb
lehet kizarolag az orszagon beliili megvédendd értékekre forditani az amugy is szlikds anyagi
forrasokat, amire a 4. szcenari6 ad javaslatot.

Kutatasaink korlatja, hogy a vizgytijtok halfaundjanak osszetételét modellezési eljarassal
becsiiltiik, mert természetesen nem all rendelkezésre adat Magyarorszag minden RVE-re (~
1000 viztest). Annak ellenére, hogy a természetvédelmi kérdések megvalaszolasat tamogato
fajelterjedési modellezés rutinszertivé kezd valni a természetvédelmi Okologiaban (pl.
Leathwick et al., 2005; Guisan et al., 2013), fontos hangstlyozni, hogy ezek az adatok csupan
a fajok potencialis elterjedésérdl tajékoztatnak, ezért a fajok elterjedésének ellendrzése fontos
a természetvédelmi kijelolés minél megbizhatobb alapozasdhoz (Hermoso et al., 2014a; b). A
természetvédelmi teriilet kijelolésére kivalasztott teriiletek azonban 69-76%-ban tartalmaztdk a
modell készitéséhez hasznalt teriileteket, a szcenariotdl fiiggden, azaz azokat a teriileteket
ahonnan tényleges haldllomany felmérési adatok alltak rendelkezésre. Ezért eredményeink
minden bizonnyal megbizhatoknak tekinthetdk a f6, egymassal 0sszefiiggd teriiletek kijelolését
tekintve, bar a tovabbi halfaunisztikai felmérések fontossagdhoz €s a halak orszagos léptékii
elterjedésének pontositdsdhoz nem fér kétség.

Osszefoglalasul, a természetvédelmi célok hierarchikus, tdbb szempontot is figyelembe
vevo elemzése, teriilettervezési szcenariok készitése kiillondsen hasznos lehet a dontéshozok és
természetvédelmi szakemberek szdmara. Dolgozatunkban egy mddszert mutattunk arra miként
lehet hatékonyan figyelembe venni a vizfolyasok (vizgylijté szegmensek) Osszekottetési
kapcsolatait a szisztematikus természetvédelmi teriilethdlozat tervezés modszerével,
halfaunank védelme érdekében. Eredményeink szerint a halfauna donté hanyadanak védelme
hatékonyan, viszonylag kis teriileten megvalosithatd az orszagon beliil foly6d vizfolyasok
szigoru védelmével. A biztosabb és még hatékonyabb védelem érdekében fontos lenne azonban
egy-két hatarvizi folyonk (Drava, Ipoly) teljes védelmét is elérni. Még ebben az esetben is az
orszag terililetének viszonylag kis hanyadat (<20%) kellene védelem alé helyezni. E teriiletek
igen kozel talalhatok nemzeti parkjainkhoz, igy a szarazfoldi és vizi értékeket hatékonyabban
figyelembe vevd teriilethalézat modositas viszonylag kis koltséggel lenne kivitelezhetd.
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OSSZEGZES ES KITEKINTES

Az édesvizi ¢élohelyek fogyatkozédsa, fragmentacidja, allapotuk romldsa és ezzel
egylittjaroan biologiai sokféleségiik csokkenése felhivja a figyelmet az 6kologiai kutatdsok
fontossagara a gyakorlati (kornyezet ¢és természetvédelmi) célu kezelések tudomanyos
alapozasahoz. Ertekezésemben a vizfolyasok halkozosségeinek sokféleségét, a haldllomany

reprezentativ mintavételének modszertani kérdéseit és szervezddésének és védelmének egyes
aspektusait értékeltem a Pannon biogeografiai régioban. Kutatasi eredményeim az alabbiak
szerint 6szegezhetok.

Szamszertsitettikk ~ vizfolyastipusok  halk6zosségeinek — sokféleségét  és
meghataroztuk az egyes tipusok hozzajarulasat a Pannon biogeografiai régio
halfaunajanak sokféleségéhez. Kimutattuk, hogy a tipusok kozott jelentds
kiilonbségek taldlhatok a halkdzosségek sokféleségében, amely mintdzatot
befolyasolja az idegen-honos halfajok tipusok kozotti eloszlasa is. Az eredmények
igazoltdk, hogy a tipusok megkiilonboztetése felhaszndlhaté a haldllomany
sokféleségének durva Iéptékii térbeli eloszlasanak jellemzésére. Vizfolyastipusok
sokféleségének figyelembe vétele ezért segitheti teriiletek természetvédelmi célu
értekelését és kijelolését olyan régiokban, ahol nem all rendelkezésre megfeleld
adat a halfauna sokféleségének részletes jellemzésére.

Modszertani vizsgalatok keretében igazoltuk, hogy a haldllomany reprezentativ
mintavétele fligg a mintavétel szamos aspektusatdl. Szamszertsitettiik, hogy a
mintavételi teriilet novelése €s a mintavételi alkalmak szdma miként hatdrozza meg
a fajok kimutathatosagat kisvizfolydsokban. Szimuladcids elemzések soran
értékeltiik az egyes tér és iddbeli skalakombinédciok jelentdségét a sokféleség
feltarasaban és ramutattunk a diverzitasi komponensek (alpha, beta, gamma)
meghatarozasanak tér ¢s idobeli skalafliggdségére. Kimutattuk, hogy a halkdzosség
szerkezetérol nyerhetdé képet nem befolydsolja jelentds mértékben a
(monitorozdsban mar jartas) mintavevok személye és a hazai vizfolyasok
monitorozasanal alkalmazott elektromos haldszgépek tipusa.  Igazoltuk a
napszakok kozotti kiilonbséget a mintavétel hatékonysagidban a Duna parti
zonajanak monitorozasanal. Kutatasi eredményeink hozzajarultak ahhoz, hogy
nemzetkozi ajanlasokban szorgalmaztdk az ¢jszaka végzett mintavételt a
haldlloményok monitorozasara nagy folydkban; a Duna haldllomanyanak
monitorozasa pedig ¢&jszaka torténik a hazai orszagos Iéptékli monitorozo
programokban.

A halkozosségek szervezddésére vonatkozo eredményeink igazoltédk, hogy a niche
alapu kozosségszervezddésnek nagyobb szerepe van a kozosségszervezddésben,
mint a vandorlasi folyamatoknak (diszperzio limitaltsag, tomeghatas, neutralis
hatasok). A metakozosségek szerkezete elsésorban clemensti és kvazi-clementsi
szerkezettel volt jellemezhetd, ami alatdmasztja egyes fajok viszonylag azonos
mértékli valaszreakcidjat a kornyezeti gradiensekre ¢és a halkozosségek
vizfolyastipusok szerinti elkiiloniilését.

Igazoltuk, hogy egy havaria jellegli kornyezeti katasztrofat elszenvedett folyd
haldllomanya viszonylag gyorsan regeneralodik amennyiben van lehetdség a halak
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rekolonizaciojara a kornyezd forrasteriiletekrdl. Kimutattuk, hogy a vizgyiijton
el6forduld halfajok eléfordulési gyakorisdga és mennyisége volt a legfontosabb
tényezd a kolonizacids dinamikaban, mig a fajok funkcionalis jellemzdinek kisebb
jelentdsége volt. Igazoltuk tehat, hogy a halkdzosségek Osszetételét a kornyezeti
feltételek és a kornyezd éldhelyek haldllomanyanak Osszetétele hatdrozza meg
elsésorban, mig a sztochasztikus folyamatoknak ¢és az invazids fajok
elburjanzasanak kisebb jelentdsége van a kdzosségszervezodésben.

o Graf alapu modellek bevezetésével modszertani keretet nyujtottunk a fragmentaciod
hatdsainak jobb megértéséhez ¢és a természetvédelmi szempontu tajtervezéshez
vizfolyashalozatokban. Esettanulmanyokkal ramutattunk, hogy graf ¢&s
¢l6helyelérhetdségi indexek segitségével hatékonyan  jellemezhetd
vizfolyasrendszerek fragmentalodasa, az éldhelyek konnektivitasi kapcsolatai, a
halpopulaciok metapopulacios szerkezete. Ertékeltiik a folt-matrix alapa modellek
jelentdségét a vizfolyasokoldgia kutatdsokban. Felhivtuk a figyelmet arra, hogy a
matrixnak kiemelt szerepe van az élohelyfoltok kozotti Osszekottetések és a
foltokban zajlé Okoldgiai mintazatok és folyamatok megértése szempontjabol
¢desvizekben, hasonldan a szarazfoldi 6koszisztémakhoz.

o Javaslatot tettiink halfaunank sokféleségének orszagos 1éptékli védelmére, a
szisztematikus természetvédelmi teriilet halozat tervezés modszertani eljarasat
alkalmazva. Ramutattunk arra, hogy a meglévd természetvédelmi teriilethalozat
viszonylag kismértékli kibdvitésével hatékonyan védhetd lehetne a vizfolydsaink
halkozosségeinek sokfélesége, amennyiben a védelem teljes mértékben kiterjed a
kijeldlt vizgylijtokon atfolyo vizfolyasszegmensekre és kiilondsen, ha lehetdség van
egy-egy hatarvizi dombvidéki foly6 (Drava, Ipoly) védelmére.

Bizom abban, hogy nemzetkozi szaklapokban megjelent eddigi kutatasi eredményeink
fontos informaciét nyujtottak a kornyezet €s természetvédelmi gyakorlat szamara is. A hazai
kornyezet és természetvédelem azonban szamos rendkiviili kihivas elé néz az elkovetkezd
évtizedekben, amelyek megoldasahoz nem nélkiilozheti a tovabbi, gyakorlati célu kutatasokat.
Nem ismert pl., hogy a jelenlegi természetvédelmi teriilethalézat mennyire hatékony a
halk6zdsségek megdrzésében. Hidba védett a vizfolyasok egy-egy szakasza, ez a fajta védelem
nem elégséges, ha a természetvédelmi teriileten kiviil a vizfolyast jelentds mértékli emberi
hatasok érik. Példaul a vizfolyasok fragmentacigja a természetvédelmi teriileten kiviil kihathat
a védett teriilet halkdzosségeinek sokféleségére és allapotara is. Emellett a klimavaltozas
feler6sodése, a viz iranti novekvo igények sziikségszeriivé teszik a vizfolyasok vizének
megtartdsadt, amit a jelenlegi vizligyi gyakorlatban leginkdbb viztarozok létesitésével
valositanak meg. A tarozok létesitése pedig sok esetben egylittjar a vizfolyasok tovabbi
sziikségszerliveé teszik a vizi 6koszisztéma szolgaltatasok ésszerii és optimalizalt kihasznalasat.
Ismerniink kell emellett, hogy miként valtozik majd a halkozosségek szerkezete a klimavaltozas
hatasara és ehhez mérten kell tudjuk majd megmondani melyek a természetvédelmi
szempontbol legértékesebb vizfolyasok, amelyek védelme kiemelten fontos lesz a Karpat-
medence halkdzosségeinek hosszii tava fennmaraddsa szempontjabdol. E vizfolyasokon
lehetdség szerint kozel természetes allapotokat kell fenntartani és e kijelolt halozatban
biztositani kell az ¢lohelyek kozotti konnektivitast. Jelen kutatasainkat abban a hitben
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végezziik, hogy e kérdésekre valaszt adhatunk. Meg vagyok gydzodve arrrél, hogy alkalmazott
kérdésekre valaszt addé tudoményos igényi terepi kutatasok €s az ezeken alapuldé modellezés
eredményei nélkiilozhetetlenek a biologiai sokféleség hatékony megdrzéséhez ¢és az
okoszisztéma szolgéltatasok térben optimalizalt fenntartasahoz.
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KOSZONETNYILVANITAS

Legel6szor szeretnék koszonetet mondani édesanydmnak és csalddomnak, akik mindig
batoritottak ¢és szeretd segitségiikkel biztos hatteret nyujtottak abban, hogy munkamat
végezhessem.

Koszonom altalanos és kozépiskolai bioldgia tandraimnak, Osvald Zsoltnak és Dr. Szerényi
Gabornak, hogy a természet iranti szeretetemet mindvégig taplaltak ¢s minden segitséget
megadtak abban, hogy 6koldogiaval foglalkozo bioldgus lehessek. Oszi Herman Ott6 szakkore,
a dunai horgészatok alapvetéen meghataroztak, hogy halakkal, a vizek élovilagaval foglalkozo
kutat6 valljék beldlem.

A Kossuth Lajos Tudomanyegyetemen (Debreceni Egyetem) és az Eotvos Lorand
Tudomanyegyetemen nagyszerii tanaroktdl volt lehetéségem a biologia szamos targyat
hallgatni, aldozatos munkajukért ez iton is szeretnék kdszonetet mondani.

Sok koszonettel tartozom volt és jelenlegi munkatarsaimnak, kutatoknak és asszisztenseknek
az MTA OBKI Magyar Dunakutat6 Allomasan (MTA OK Dunakutaté Intézet), a
Vizgazdalkodasi Tudomanyos Kutatointézetben (VITUKI) és az MTA Balatoni Limnoldgiai
Kutatointézetben (MTA OK Balatoni Limnoldgiai Intézet), hogy mindig szamithattam
segitséglikre kutatasi elképzeléseim megvalositasaban. Koszonom igazgatdoimnak és
osztalyvezetéimnek, Prof. Dr. Berczik Arpédnak, Prof. Dr. Bir6 Péternek, Prof. Dr. Borhidi
Attilanak, Dr. Csanyi Bélanak, Prof. Dr. G-Téth Laszlonak, Prof. Dr. Kiss Keve Tihamérnak,
Dr. Oertel Nandornak, Prof. Dr. Vida Gébornak, hogy sokszor igen nehéz koriilmények kozott
is lehetdséget teremtettek szamomra a kutatasok elvégzésére.

Kiilon koszonettel tartozom Dr. Oertel Nandornak az értekezés atolvasasaért, tanacsaiért és a
sok szemléletformalé beszélgetésért Godon, az MTA OBKI Magyar Dunakutaté Allomésan.
Koszondm a segitséget Kiss Rozsanak, Dr. Czeglédi Istvannak és Paszty Gabriellanak az
értekezés formazasaban.

Végiil, de nem utolsé sorban kdszondm barataimnak, kozvetlen munkatérsaimnak és név szerint
is Dr. Czeglédi Istvannak, Dr. Saly Péternek, Sevesik Andrasnak, Dr. Specziar Andrasnak,
Dr.(?)Szaloky Zoltannak, Dr. Takacs Péternek, Dr. Toth Balazsnak a terepen egylitt toltott
emlékezetes perceket, Dr. Schmera Dénesnek pedig a jokedélyli beszélgetéseket és a ,,sok
agyalast” tudomanyos munkaink megvalodsitasdban.
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I. melléklet. A gyiijtott fajok funkcionalis besoroldsa. Az életmenet szerinti besorolas a kovetkezd
valtozok szerint tortént: equilibrium (E), opportunista (O), periddikus (P), és atmeneti jellegeket mutatd
fajok (pl. EO). A vertikalis ¢l6helyhasznélat kategoriai: bentikus (B), nem-bentikus (NB). A taplalkozasi
stratégia kategoriai: herbivor (HERB), invertivor (INV), omnivor (OMN), piscivor (PIS), planktivor
(PLA) és az atmeneti jellegeket mutato fajok (pl. INVPIS). A statusz a faj dshonos (N) vagy idegen-
honos (NN) statuszat mutatja. A funkcionalis besorolas Erds (2005) és Erds et al. (2008, 2009a,b, 2012)
munkai alapjan tortént.

Abramis brama abrbra P B INV N
Alburnoides bipunctatus albbip @) NB OMN N
Alburnus alburnus albalb @) NB PLINV N
Ameiurus melas amemel E NB INVPIS NN
Anguilla anguilla angang P NB INVPIS NN
Aspius aspius aspasp P NB PIS N
Babka gymnotrachelus babgym EO B INV NN
Ballerus ballerus balbal P NB PLINV N
Ballerus sapa balsap P B INV N
Barbatula barbatula ortbar @) B INV N
Barbus barbus barbar P B INV N
Barbus charpaticus barpet P B INV N
Blicca bjoerkna blibjo P B INV N
Carassius carassius carcar P B OMN NN
Carassius gibelio cargib P B OMN NN
Chondrostoma nasus chonas P B HERB N
Ctenopharyngodon idella cteide P NB HERB NN
Cobitis elongatoides cobelo @) B PLINV N
Cyprinus carpio cypcar P B OMN N
Esox lucius esoluc P NB PIS N
Gasterosteus aculeatus gasacu EO NB INV N
Gobio obtusirostris gobgob @) B INV N
Gymnocephalus baloni gymbal @) B INV N
Gymnocephalus cernuus gymcer @ B INV N
Gymnocephalus schraetzer gymsch @) B INV N
Hypophthalmichthys hibrid hypspp P NB PLA NN
Lepomis gibbosus lepgib E NB INV NN
Leucaspius delineatus leudel EO NB PLINV N
Leuciscus idus leuidu P NB OMN N
Leuciscus leuciscus leuleu P B INV N
Lota lota lotlot P B INVPIS N
Misgurnus fossilis misfos @ B PLINV N
Neogobius fluviatilis neoflu EO B INV NN
Neogobius melanostomus neomel EO B INV NN
Oncorhynchus mykiss oncmyk PE NB INVPIS NN
Perca fluviatilis perflu P NB INVPIS N
Perccottus glenii perglen P NB INV NN
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Phoxinus phoxinus
Ponticola kessleri
Proterorhinus semilunaris
Pseudorasbora parva
Rhodeus sericeus
Romanogobio vladykovi
Rutilus rutilus

Rutilus frisii
Sabanejewia aurata
Salmo trutta m fario
Sander lucioperca
Sander volgense

Scardinius erythrophthalmus

Silurus glanis
Squalius cephalus
Tinca tinca
Umbra krameri
Vimba vimba
Zingel zingel
Zingel streber

phopho
ponkes
prosem
psepar
rhoser
romalb
rutrut
rutfri
sabaur
saltru
sanluc
sanvol
scaery
silgla
squcep
tintin
umbkra
vimvim
zinzin
zinstre

)
EO
EO
EO
EO
o)

INV
INV
INV
PLINV
OMN
INV
OMN
INV
PLINV
INVPIS
PIS
PIS
OMN
PIS
OMN
OMN
PLINV
INV
INV
INV

Z2Z2Z22Z2 2

Z
zZ

2 2Z2Z22Z22Z2ZZ2ZZZ2Z22
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