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ELŐSZÓ 

 

A kovaalgák, az algák egyik egyedülálló csoportját alkotják, melyek több mint 165 millió éve 

jelentek meg a Földön (Girard et al., 2020). A mikrométeres tartományba eső méretük ellenére 

számos ökológiai funkciót látnak el a felszíni vizekben. Széles körben elterjedt elsődleges 

termelők (Wetzel, 1990), a földi oxigéntermelés 20-25%-át biztosítják (Seckbach és Gordon, 

2019), az anyag- és energiaforgalomban kiemelkedő szerepük van, mint ahogy 

táplálékforrásként és aljzatstabilizálóként is fontos funkciókat látnak el (B-Béres et al., 2023). 

Jelenleg közel 12 000 fajukat ismerjük (Guiry, 2012), de fajszámukat 30 000 és 100 000 közé 

becslik (Mann és Vanormelingen, 2013). A bentikus kovaalgák ökológiai szempontú kutatása 

sokáig háttérbe szorult (Round et al., 1990), ezen a területen jelentős eredmények csak az elmúlt 

évtizedben születtek (e.g. Soininen és Teittinen, 2019). A kovaalgák rendkívül érzékenyek a 

környezeti változók széles körére (például a tápanyagok, szalinitás, pH), így kiválóan indikálják 

a környezetben bekövetkező változásokat (Brabecz és Szoszkiewicz, 2006). Az Európai Unió 

Víz Keretirányelv (VKI; EC Parliament and Council, 2000) bevezetésével számos fitobentoszra 

(elsősorban bentikus kovaalgákra) vonatkozó kutatás indult el, hogy különböző módszereket 

dolgozzanak ki a felszíni vizek ökológiai állapotának becslésére. Egy másik nemzetközi 

egyezmény (UNEP, 2011) további kutatásokat szorgalmazott a témában, a biodiverzitás 

csökkenésének megállítása érdekében, amely a lokális emberi tevékenységeknek és a 

klímaváltozásnak köszönhetően soha nem látott mértékű (Barnosky et al., 2011). E két 

nemzetközi törekvés megköveteli tudásunk jelentős bővítését a közösségek és ökoszisztémák 

környezeti változásokra adott válaszáról (Péru és Dolédec, 2010) és alapjaiban meghatározta a 

közelmúlt, és meghatározza a jelen kutatási irányait is. 

Az elindult kovaalga kutatások többségének központjában a faj, mint taxonómiai 

egység, továbbá a fajok környezeti paraméterekkel való kapcsolata állt (pl. Potapova, 2011). 

Ennek a fajközpontú megközelítésnek azonban számos korlátja van: idő- és költségigényes, 

továbbá magas szintű taxonómiai szakértelmet követel, hogy a félrehatározásokat és az ezzel 

járó hibás eredményeket és következtetéseket elkerüljük. Nem beszélve arról, hogy az egyes 

ökorégiók különböző fajkészlettel rendelkeznek, így az összehasonlító elemzések lehetőségei 

is korlátozottak. 

Az ökológiai és a biodiverzitás kutatásokban komplex, több irányú megközelítésre lenne 

szükség annak érdekében, hogy meghatározzuk azokat az ökológiai és evolúciós folyamatokat, 
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mely a közösségszerkezet és a biodiverzitás mintázatok kialakulásáért felelősek (Swenson, 

2011). 

A forrásfelhasználáson és a bolygatásra való érzékenységen alapuló ökológiai guildek (Passy, 

2007a) és a fajok morfológiai, fiziológiai vagy fenológiai sajátságai, azaz a jellegek (Violle et 

al., 2007) alkalmazása megbízható módszerek lehetnek (Stevenson et al., 2010). Ezek a 

megközelítések a fajok ökológiai és biológiai fontosságát hangsúlyozzák (Schneider et al., 

2017). Amíg a múltban az ökológusok fő feladata a fajok és az élőhely jellemzők közötti 

kapcsolat feltárása volt, addig napjaink nagy kihívása, hogy megtaláljuk a kapcsolatot a jellegek 

és az élőhely jellemzői között, továbbá meghatározzuk, hogy az egyes jellegeknek mi a 

funkciója és milyen szerepet töltenek be az ökoszisztéma működésében (Abonyi et al., 2018a). 

A hagyományos taxonómiai módszerekkel szemben a jellegalapú megközelítés a 

közösségszerveződés általános érvényű megértését teszi lehetővé (Flynn et al., 2011). A 

kovaalga guildek ökológiai információt hordozó, könnyen mérhető jellegekkel (pl. sejtméret, a 

hossz/szélesség arány) való társítása (B-Béres et al., 2016) pedig tovább segítheti a kovaalgák 

és a környezet kapcsolatáról, az ökoszisztémák működéséről szerzett ismereteink elmélyítését 

és kibővítését, mely biztosíthatja felszíni vizeink jó ökológiai állapotának megőrzését és a 

szükséges beavatkozások tervezését. 
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AZ ÉRTEKEZÉS FELÉPÍTÉSE 

 

Az értekezés a kutatásaim azon részét tartalmazzák, melyek különböző vízi ökoszisztémák 

bentikus kovaalga összetételét, diverzitás mintázatát meghatározó fő környezeti tényezők 

megismerését célozták meg faj- és/vagy jellegalapú elemzésekkel, és a kovaalga ökológia és a 

bioindikáció területén új elméleti és gyakorlati eredményekhez vezettek. Az értekezésben 

előszőr bemutatom az ezekben a vizsgálatokban általánosan alkalmazott módszereket, majd ezt 

követi az értekezés két nagy fejezete. Az első fejezet az édesvízi ökoszisztémákra (folyóvizek) 

vonatkozó, míg a második fejezet a szikes tavakra vonatkozó vizsgálatokat tartalmazza. 

A folyóvizek bentikus kovaalga összetételét, diverzitását meghatározó mesterváltozók 

megismerésére irányuló munkámat az alábbi három publikációban közölt eredményeimre 

alapozva mutatom be: 

 Stenger-Kovács, C., Tóth, L., Tóth, F., Hajnal, É., Padisák, J. (2014a): Stream order-

dependent diversity metrics of epilithic diatom assemblages. HYDROBIOLGIA 721: 67-

75. 

 Stenger-Kovács, C., Lengyel, E., O. Crossetti, L., Üveges, V., Padisák, J. (2013): 

Diatom ecological guilds as indicators of temporally changing stressors and 

disturbances in the small Torna-stream, Hungary. ECOLOGICAL INDICATORS 24: 138-

147. 

 Stenger-Kovács C., Lengyel E., Sebestyén V., Szabó, B. (2020a): Effects of land use 

on streams: traditional and functional analyses of benthic diatoms. HYDROBIOLOGIA 

847: 2933-2946. 

Ezekben ismertetem, hogy a vízfolyások rendűsége hogyan hat a kovaalgák fajdiverzitására, a 

kovaalga ökológiai guildek mely időben változó környezeti változók indikátorai lehetnek és a 

bolygatások hogyan hatnak rájuk. Végül a vízi ökoszisztémákra egyik legsúlyosabb veszélyt 

jelentő tájhasználat hatásáról adok betekintést faj- és jellegalapú módszerekkel. 
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A szikes tavakra vonatkozó fejezet a következő négy közleményen alapul: 

 Stenger-Kovács, C., Lengyel, E., Buczkó, K., Tóth, M. F., Crossetti, O. L., Pellinger, 

A, Zámbóné Doma, Zs., Padisák, J. (2014b): Vanishing world: alkaline, saline lakes in 

Central Europe and their diatom assemblages. INLAND WATERS 4: 383-396. 

 Stenger-Kovács, C., Hajnal, É., Lengyel, E., Buczkó, K., Padisák, J. (2016): A test of 

traditional diversity measures and taxonomic distinctness indices on benthic diatoms of 

soda pans in the Carpathian basin. ECOLOGICAL INDICATORS 64: 1-8. 

 Stenger-Kovács, C., Körmendi, K., Lengyel, E., Abonyi, A., Hajnal, É., Szabó, B., 

Buczkó, K., Padisák, J. (2018): Expanding the trait-based concept of benthic diatoms: 

Development of trait and species-based indices for conductivity as the master variable 

of ecological status in continental saline lakes. ECOLOGICAL INDICATORS 95: 63-74. 

 Stenger‐Kovács, C., Lengyel, E., Buczkó, K., Padisák, J., Korponai, J. (2020b): Trait‐

based diatom functional diversity as an appropriate tool for understanding the effects of 

environmental changes in soda pans. ECOLOGY AND EVOLUTION 10: 320-335 

Az első publikáció a még eddig feltáratlan szikes tavi kovaalga fajösszetételt mutatja be, majd 

a hagyományos diverzitási indexek mellett a taxonómiai távolság diverzitás indexet teszteltem 

a szikes tavak állapotának jelzésére. Ezt követően új faj- és jellegalapú kovaalga index 

fejlesztését mutatom be, melyek alkalmasak a szikes tavak ökológiai állapotának becslésére 

mind a biomonitorzásban mind a természetvédelemben. Az utolsó téma a jellegalapú 

elemzésekre és azok továbbfejlesztésére összpontosít, melyekben a funkcionális diverzitás 

mutatók alkalmazásának lehetőségeibe nyújtok betekintést a szikes tavakban bekövetkező 

környezeti hatások jelzésére. 
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A BEMUTATOTT TANULMÁNYOKBAN ÁLTALÁNOSAN ALKALMAZOTT 

MÓDSZEREK 

 

MINTAVÉTEL 

A vízfolyásokban az epilitikus kovaalgák mintavétele az európai módszert követte (Kelly et al., 

1998; CEN, 2003), a vízfolyás sodorvonalából 3-5 db kő szubsztrátról történt a mintavétel. A 

szikes tavak esetén a kovaalga mintákat a tavakra jellemző természetes szubsztrátról (iszap és 

makrofita) gyűjtöttük King et al. (2006) és Kelly et al. (2009b) ajánlásainak megfelelően. A 

mintavétel időpontját és gyakoriságát a tómeder vízellátottsága határozta meg. A mintavétel az 

5-10 cm-es vízmélységű helyeken – a tó "litorális" részén – történt, ahol nem volt fénylimitáció. 

Az epifitikus kovaalgákat fogkefével, míg az epipelikusokat pipettával (~10 cm3-es 

mennyiséget) gyűjtöttük (Cochero et al., 2013). A kovaalga mintákat etanollal tartósítottuk és 

a mintákat HCl-val ∼7-8 pH értéken tartottuk, hogy elkerüljük a szilícium-dioxid vázak 

feloldódását. 

KOVAALGA MINTÁK RONCSOLÁSA ÉS FELDOLGOZÁSA 

A fitobentosz mintákat forró hidrogén-peroxidos módszerrel (CEN, 2003; Ács és Kiss, 2004) 

roncsoltuk, majd homogenizáltuk és egy cseppjüket Zrax© vagy Pleurax® gyantába ágyaztuk. 

A kovaalga fajokat fénymikroszkópos (Zeiss Axio Imager A1, Planapokromát DIC objektív) 

és pásztázó elektronmikroszkópos (Hitachi S-2600N) vizsgálatokkal azonosítottuk. A fajok és 

a faj alatti szintek határozása az aktuális (a minták feldolgozásának időpontjában) rendszertani 

útmutatók alapján történt (Krammer, 2000, 2002, 2003; Lange-Bertalot, 2001; Levkov, 2009; 

Lange-Bertalot et al., 2011; Bey és Ector, 2013; Hofmann et al., 2013; Levkov et al., 2013; 

Stenger-Kovács és Lengyel, 2015). Több projekt, több éves adatait felhasználó vizsgálatokban 

(Stenger-Kovács et al., 2020a) a nevezéktant frissítettük és harmonizáltuk (AlgaBase; Guiry és 

Guiry, 2018, 2019). A relatív gyakoriságok meghatározásához mintánként minimum 400 valvát 

számoltunk le. 
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GUILDEK ÉS JELLEGEK 

A Stenger-Kovács et al. (2013, 2014b) publikációkban a taxonok guildekbe sorolása Passy 

(2007a) és Rimet és Bouchez (2011) munkái alapján történt. Cox (1996) leírásai alapján pedig 

további 11 nemzetséget soroltunk be ökológiai guildekbe (Stenger-Kovács et al., 2013): a 

Delicata és Rhoicosphenia nemzetséget a magas profilú guildbe, a Caloneis, Cymatopleura, 

Epithemia, Frustulia, Hantzschia, Hippodonta, Pinnularia, Stauroneis, Surirella 

nemzetségeket a mozgó guildbe. A későbbi tanulmányokban (Stenger-Kovács et al., 2018, 

2020a, b) a fajokat az időközben megjelent új irodalmaknak megfelelően négy ökológiai 

guildbe (három a Passy [2007a] által definiált guild és a negyedik a Rimet és Bouchez [2012b] 

által elkülönített planktonikus guild) soroltuk. Majd az összes taxont két morfológiai jelleg, a 

sejtméret (öt morfológiai kategória; Rimet és Bouchez, 2012b) és a hossz-szélesség arány (hat 

morfológiai kategória; Tapolczai et al., 2017) szerint is csoportokba soroltuk (1. táblázat). 

Majd a guildeket nemcsak a sejtmérettel (B-Béres et al., 2016), hanem a hossz-szélesség 

aránnyal is kombináltunk, így összesen 39 ökomorfológiai csoportot hoztunk létre. A szikes 

tavakban található fajok sejtméretére vonatkozó adatok (hosszúság, szélesség, vastagság) saját 

méréseinkből származnak (Stenger-Kovács és Lengyel, 2015): minden taxon esetén ∼20 valvát 

mértük meg, az így kapott hossz-, szélesség- és vastagság értékeket átlagoltuk és ezeket 

felhasználva számoltuk ki a sejttérfogatot Hillebrand et al. (1999) szerint. Az L/W kategóriák 

közötti különbségeket is teszteltük ANOVA-val és poszthoc Tukey teszttel, p=0,05 

szignifikancia szinten (I. melléklet). 

Guildek Jellegek 

  sejtméret (S) hossz/szélesség arány (L/W) 

magas profilú ökológiai guild S1 <100 µm3 LW1 <2 

alacsony profilú ökológiai guild 100 µm3 ≤ S2 <300 µm3 2 ≤ LW2 <4 

mozgó guild 300 µm3 ≤ S3 <600 µm3 4 ≤ LW3 <6 

planktonikus guild 600 µm3 ≤ S4 <1500 µm3 6 ≤ LW4 <12 

 S5 ≤ 1500 µm3 12 ≤ LW5 <20 

    LW6 ≥20 

1. táblázat: Az elemzésekben alkalmazott guildek és jellegek. 
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VÍZKÉMIAI MÉRÉSEK 

A kovaalga mintavétellel párhuzamosan terepen HQD40d Hach Lange multiméterrel mértük a 

vízben a vezetőképességet, a pH-t, az oldott oxigén tartalmat (DO), az oxigéntelítettséget 

(DO%) és a hőmérsékletet. A többi vízkémiai változót laboratóriumban elemeztük UV/VIS 

spektrofotometriás (SO4
2-, NO2

-, NH4
+, SRP: oldott reaktív foszfor, SRSi: oldott reaktív 

szilícium és TP: összes foszfor) és titrimetriás (KOI: kémiai oxigén igény, HCO3
- és CO3

2-) 

módszerrel (APHA, 1998; Wetzel és Likens, 2000). A Cl- és NO3
- tartalmat HQ40d Hach Lange 

multiméterrel, ISENO3181és ISECI181 ionspecifikus szondákkal határoztuk meg. Az összes 

szervetlen nitrogént (TN) a NO2
--N, és NH4

+-N és a NO3
--N tartalom összegeként számoltuk 

ki. A huminanyagok mennyiségét Cuthbert és del Giorgio (1992) szerint határoztuk meg, a 

barna szín intenzitását platina (Pt) egységekben adtuk meg. 
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I. ÉDESVÍZI ÖKOSZISZTÉMÁK KOVAALGÁI: A KOVAALGA KÖZÖSSÉG 

ÖSSZETÉTELÉT MEGHATÁROZÓ TÉNYEZŐK VÍZFOLYÁSOKBAN 

 

I.1 A PATAKOK RENDŰSÉGÉNEK HATÁSA AZ EPILITIKUS KOVAALGÁK DIVERZITÁSÁRA 

BEVEZETÉS 

A felszíni vizek mérete az egyik legfontosabb tényező, mely a vizes ökoszisztémák szerkezetét 

és funkcióját meghatározza. A méretüket azonban mind terepen mind geoinformációs 

rendszerek segítségével viszonylag bonyolult meghatározni (Hughes et al., 2011). A Strahler 

által kifejlesztett hierarchikus osztályozási rendszer, a folyóvizek rendűsége (Strahler, 1957) a 

vízfolyás méretének jó mérőszáma lehet a biológiai vizsgálatokban (Miyamoto et al., 2011) és 

a természetvédelmi tervezésben (Higgins et al., 2005) regionális és globális szinten is. Egy 

vízfolyás rendűségéből következtetni lehet a vízgyűjtő méretére, a forrástól való távolságra és 

az éves átlagos vízhozamra is (Hughes et al., 2011). A rendűség a vízfolyás hasonló 

tulajdonságú szegmenseinek elkülönítésére is alkalmas lehet, így jól magyarázza a vele szoros 

összefüggésben lévő ökológiai állapotot, továbbá a közösségi összetétel és a diverzitás 

mintázatait több élőlénycsoport (makrogerinctelenek [e.g. Pringle, 1985], fitoplankton [Gamier 

et al., 1995], halak [McCormick et al., 2000] makrofita [Dunn et al., 2011]) esetén is. Az USA-

ból ismert néhány tanulmány, mely a vízfolyás mérete, rendűsége és a kovaalga összetétel és 

morfológiai növekedési formák közötti kapcsolatot vizsgálta (Cushing et al., 1983; Molloy, 

1992). Európában azonban ilyen típusú vizsgálatokat nem végeztek, annak ellenére, hogy a 

kovaalgák (mint a fitobentosz domináns elemei) vizsgálata kiemelt szerepet kapott a kovaalga 

összetétel és az eutrofizáció, illetve a szerves szennyezés közötti kapcsolat megértésében (Pan 

et al., 1996; Rott et al., 1998) különösen a Víz Keretirányelv (EC, 2000) bevezetése után. 

Potapova és Charles (2002) kimutatta, hogy a vízfolyás mérete az egyik legfontosabb tényező, 

amely a folyóvízi kovaalga összetételt meghatározza, hiszen a közösség szerkezetében 

bekövetkező változásokat nemcsak a kémiai (pl. alapkőzet, tájhasználat, szennyezések), hanem 

a morfológiai (fizikai) tényezők is magyarázzák (Molloy, 1992; Leira és Sabater, 2005). A 

kovaalgák alkalmasak lehetnek ezen morfológiai faktorok változásának nyomon követésére 

nagy térbeli skálán is (Kutka és Richards, 1996). 
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A vízfolyások rendűsége egy olyan általános, leíró paraméter, ami a vízi élőhelyek 

fizikai jellemzőit összegezi. Keveset tudunk azonban a kovaalgák és a rendűség kapcsolatáról, 

különösen nagyobb vízgyűjtő, táj vagy ökorégió szinten, mely alapjául szolgálhat a VKI 

ökológiai állapot becslésének. 

Ebben a tanulmányban a Pannon Ökorégió vízfolyásainak kovaalga diverzitását 

(fajszám, Shannon diverzitás és egyenletesség) vizsgáltuk a vízfolyások rendűségének 

függvényében. Pozitív, lineáris kapcsolatot feltételeztünk a diverzitás metrikák és a vízfolyások 

rendűsége között, és azt vártuk, hogy egy adott rendűségű vízfolyásra jellemző fajszám és 

diverzitás értékek állapíthatók meg, melyek jól jelzik a vízfolyás hidromorfológiai 

tulajdonságát. 

ANYAG ÉS MÓDSZER 

A kovaalga adatok különböző forrásokból származtak: az ECOSURV Projectből (www-1), a 

Pannon Egyetem Limnológia Tanszékén született diplomadolgozatokból (pl. Kiss, 2004; 

Kovács, 2006) és további kutatásainkból (pl. Pór et al., 2000; Kovács et al., 2004, 2005), 

melyeket a PERIDAT adatbázisban gyűjtöttünk össze (Hajnal et al., 2010). Összesen 683 

mintavételi helyet vontunk be az elemzésekbe. A diverzitás számolásához a széles körben 

használt Shannon-Weaver formulát (Shannon és Weaver, 1949) alkalmaztuk. A mintavételi 

helyek pontos beazonosítása után ArcView GIS geoinformációs rendszerben (Rostetter, 2009) 

EOV koordináták segítségével meghatároztuk a vízfolyások Strahler rendűségét (Gordon et al., 

1994). A rendűség pontos meghatározását azonban csak 506 esetben tudtuk elvégezni (1. ábra), 

melyek 357 különböző mintavételi helyhez és 189 vízfolyáshoz tartoztak (az ismétlődő 

mintavételi helyek száma 1-25 között változott, az átlag és az átlagtól való eltérés [SD] = 

1,47±1,81 volt). 

Az adatok csoportosítását és gradiens menti változását önszerveződő módszerrel (SOM) 

végeztük, MATLAB SOM Toolbox szoftver segítségével (Vesanto és Alhoniemi, 2000). A 

teszthez 117 random módon kiválasztott mintát használtunk a különböző rendűségű (1-től 8-

ig) mintavételi helyekről (1. rendű: 41 minta, 2. rendű: 22 minta, 3. rendű: 27 minta, 4. rendű: 

8 minta, 5. rendű: 3 minta, 6. rendű: 2 minta, 7. rendű: 3 minta, 8. rendű: 11 minta). A Kohonen 

típusú önszervező térkép segítségével (hexagonál topológia, kiegyenlített maszk használatával) 

a diverzitás metrikák és a vízfolyások tápanyag tartalmának (NH4
+, NO2

-, NO3
- és TP) 

változását vizsgáltuk a vízfolyások rendűsége mentén. A diverzitás és a rendűség közötti 

összefüggés leírására kevert lineáris modelleket használtunk R szoftver (R 2.11.0; R Core 

Team, 2010) környezetben. A rendűség hatását lineáris regresszióval modelleztük. Az azonos 
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vízfolyásból és azonos mintavételi helyről származó, nem független mintákat hierarchikus 

random faktor segítségével vettük figyelembe. Tukey post hoc tesztet alkalmaztunk az eltérő 

rendűségű minták páronkénti összehasonlítására. 

 

1. ábra: A vizsgált mintavételi helyek. 

EREDMÉNYEK 

A vizsgált hazai folyóvizeket az elsőtől a nyolcadrendű vízfolyás kategóriákig soroltuk 

be. A mintavételi helyek többsége első (317) és másodrendű (128) volt. A magasabb rendű 

folyóvizek száma kisebb volt. A nyolcadrendű mintavételi helyek 11 helyszínnel (a mintavételi 

helyek 2,2%-a) képviseltették magukat, melyek kizárólag a Duna különböző szakaszairól 

származtak (2. táblázat). 

Az elsőrendű patakok átlagos fajszáma 23 ± 7 volt (átlag ± szórás), a nyolcadrendű 

mintavételi helyeké 44 ± 16 volt. Az átlagos diverzitás az elsőrendű folyókban 2,73 ± 0,67 volt, 

mely fokozatosan emelkedett, míg el nem érte a nyolcadrendű vízfolyások 3,75 ± 0,81 értékét. 

Az egyenletesség 0,48 ± 0,05 (ötödrendű) és 0,73 ± 0,27 (másodrendű) között változott (2. 

táblázat). Az önszerveződő térkép (u_matrix) nem mutatja egyértelműen a diverzitás adatok 

rendűség szerinti csoportosulását, viszont jól jelzi a fajszám és diverzitás gradiens menti 

változását (térképméret 11*5, végső kvantálási hiba q0 = 0,368, végső topográfiai hiba T0= 

0,013) (2. a ábra). Az egyenletességi értékek nem mutatnak összefüggést a vízfolyások 
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rendűségével (2. a ábra). A vizsgált metrikák rendűség gradiens menti változása azonban jól 

kimutatható (2. b ábra). 

Rendűség 

Mintavételi 

helyek 

száma 

Arányuk az 

összes 

mintavételi 

helyhez 

viszonyítva (%) 

Fajszám ± SD 
Diverzitás ± 

SD 
Egyenletesség ± SD 

1. 317 62,6 23 ±7 2,73 ± 0,67 0,63 ± 0,14 

2. 128 25,3 28 ± 7 2,95 ± 0,69 0,73 ± 0,27 

3. 33 6,5 35 ± 8 3,21 ± 0,76 0,56 ± 0,15 

4. 8 1,6 33 ± 5 3,14 ± 0,71 0,61 ± 0,14 

5. 3 0,6 34 ± 14 3,27 ± 0,93 0,48 ± 0,05 

6. 2 0,4 34 ± 10 3,11 ± 0,12 0,62 ± 0,03 

7. 4 0,8 43 ± 6 3,61 ± 0,9 0,66 ± 0,14 

8. 11 2,2 44 ± 16 3,75 ± 0,81 0.69 ± 0,11 

Összesen 506 100       

2. táblázat: A Pannon ökorégió eltérő rendűségű vízfolyásainak jellemzői. 

A vízkémiai adatok önszerveződő térképei nem mutattak sem csoportosulást, sem 

rendűség menti változást (térképméret 11 * 5, végső kvantálási hiba q0 = 0,465, végső 

topográfiai hiba t0 = 0,009) (3. ábra). 

 

2. ábra: Önszerveződő térkép a) a fajszám, diverzitás és egyenletesség adatok alapján és b) 

ezek főkomponens vetülete. 
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3. ábra: A vízfolyások NH4
+, NO2

-, NO3
-, TP adatai és a rendűség alapján készített 

önszerveződő térképek. 

A kevert, lineáris modellek azt mutatták, hogy a fajok száma szignifikánsan nőtt a 

vízfolyások rendűségének növekedésével (3. táblázat). A rendűség egységnyi növekedésével 

átlagosan 8%-os fajszámnövekedést figyeltünk meg (4. a ábra). A post hoc tesztek azt 

mutatták, hogy az elsőrendű patakokban szignifikánsan kevesebb faj fordult elő, mint a 2., 3., 

7. és 8. rendű patakokban, és a 2. rendű patakokban kevesebb faj volt, mint a nyolcadrendű 

patakokban (4. a ábra). Továbbá marginális, nem szignifikáns különbséget találtunk a 2. és 3. 

rendű vízfolyások között (p = 0,052). 

 érték SE DF t-érték p-érték 

Log (fajszám) 0,080 0,016 148 5,081 0 

diverzitás 0,103 0,035 148 2,970 0,0035 

egyenletesség -0,001 0,006 148 -0,0995 0,921 

3. táblázat: A kevert lineáris modellek eredményei (SE: átlag szórása, DF: szabadsági fokok 

száma). 

A vízfolyások rendjének egységnyi növekedése a Shannon diverzitás 10,3%-os 

növekedésével járt (3. táblázat; 4. b ábra) átlagosan. A post hoc tesztek azt mutatták, hogy az 

alacsonyabb rendű vízfolyások diverzitása szignifikánsan alacsonyabb volt, mint a magasabb 

rendű vízfolyásoké (4. b ábra). Marginális, nem szignifikáns különbséget találtunk az 1. és a 

3. rendű (p = 0,053) és a 2. és 8. rendű vízfolyások között (p = 0,061). 
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4. ábra: A rendűség és a) a fajszám, b) a diverzitás és c) az egyenletesség közötti kapcsolat. 

(A boxplotok feletti betűk jelzik a Tukey post hoc teszt eredményeit (az azonos betűvel szereplő 

csoportok között nincs szignifikáns különbség, míg a különböző betűk a szignifikánsan 

különböző csoportokat jelölik). Az egyenletek az adatok regressziós illeszkedését mutatják.) 

Az egyenletesség nem függött a patakok rendűségétől (3. táblázat; 4. c ábra). Ezt 

tapasztaltuk akkor is, amikor a két legnagyobb rendűségű csoportot hasonlítottuk össze az 

összes többi kategóriával (különbség e két csoport között: b ± SE = 0,061 ± 0,049, p = 0,219). 

ÉRTÉKELÉS 

Az olyan mérőszámokat, mint a fajszám és diverzitás gyakran használják a közösségek térbeli 

és időbeli mintázatainak leírására (Borics et al., 2012) és funkciójuk jobb megértésére. Gray 

(2000) szerint azonban újra kell értékelni, hogy ezek a diverzitás indexek önmagukban 

alkalmasak-e a környezeti változások kimutatására, mert ha igen, akkor ezek használatával 

gyorsan és komplexen tudnánk megítélni a felszíni vizek ökológiai állapotát (Blanco et al., 

2012) a Víz Keretirányelvnek megfelelően. 

A folyók folytonosságának koncepciója (River Continuum Concept) (Vannote és 

Sweeney, 1980) a vízfolyás szakaszokat méret és elhelyezkedés szerint különbözteti meg 

folyásirány mentén, így a folyó folytonosságban elfoglalt hely mérésére szolgál. A vízfolyás 

rendűsége viszonylag könnyen meghatározható és vizualizálható.  A vízgyűjtő terület és a 

vízhozam a Strahler rendűséggel nő (Hughes és Omernik, 1983; Hughes et al., 2011), így 

hasznos eszköznek bizonyul a vízgyűjtők osztályozásában és jól alkalmazható a tájhasználat 

vízgyűjtőn belüli eloszlásának leírására is (Miyamoto et al., 2011). A folyásirány mentén a 

legalacsonyabb rendű vízfolyástól (kis patak) a legnagyobb rendű vízfolyásig (hatalmas folyó) 

számos biológiai változás figyelhető meg, amelyek az energiabeviteli mintázathoz 

kapcsolódnak. A nagy folyókban a szénforgalom hossza is nagyobb (Naiman et al., 1988), a 

fogyasztók (pl. a makrogerinctelenek) funkcionális csoport összetétele pedig alapvetően a 

rendelkezésre álló tápanyag jellegétől függ. Az alacsonyabb rendű patakokban a heterotróf 
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források dominálnak, a közepes rendű vízfolyásokban az energia bevitel és annak varianciája 

lehet a legnagyobb (minimális árnyékolástól a bőséges napfényig és a durva partikulált szerves 

anyagtól [CPOM] a jelentős mennyiségű finom partikulált szerves anyagig [FPOM]), mely 

biodiverzitási csúcsot hozhat létre (Allan, 2001). A kérészek és az álkérészek esetén a 

diverzitáscsúcsot a 4. és 5. rendű vízfolyásokban találták, melyet a forrástól a torkolatig történő 

fizikai változásokkal és vízgyűjtő geomorfológiájával magyaráztak (Crunkilton és Duchrow, 

1991). A haranggörbe alakú produktivitás-diverzitás összefüggést (Huston, 1999) 

univerzálisnak feltételezték, mivel a magasabb tápanyag koncentrációknál kialakuló anoxia 

megakadályozhatja a diverzitás további növekedését. Az FPOM-hoz kapcsolódó éves átlagos 

légzési ráta, a szerves anyag %-os mennyisége, és a klorofill tartalom egyértelmű, szignifikáns 

növekedést mutattak a vízfolyások rendűségével egészen a 6. rendű folyókig, ezt követően 

pedig enyhén csökkentek (Naiman, 1983). A kovaalga fajok és nemzetségek száma szintén 

haranggörbe alakú mintázatot mutat a pH mentén (Schneider et al., 2013). 

Minshall et al. (1983) a kovaalgák esetén a haranggörbe, vagy a közel haranggörbe 

mintázatot sem tudták kimutatni a folyók rendűsége mentén. Rott et al. (1998) azonban világos 

fajösszetételbeli mintázatot találtak a rendűség mentén a Grand folyóban, az ökológiai 

állapotnak megfelelően: a vízfolyás felső része (2-4. rendű) a tiszta vizű szakaszokat foglalja 

magába, ezt követi az erősen változó zavarosságú középső szakasz, majd az alsó szakasz (5-6. 

rend), ahol a folyóra nagy kiülepedés jellemző. A megművelt területekről érkező mellékfolyók 

a vízi ökoszisztémákat oxidált nitrogénben gazdagítják, a városi szennyvizek pedig foszforral 

és ammóniummal (Rott et al., 1998), így a patakok növekvő rendűségével párhuzamosan a 

trofikus szintjük is növekszik (Vilbaste és Truu, 2003; Morgan és Kline, 2011). A kovaalga 

fajszám és diverzitás folyásirány menti növekedését Szabó et al. (2004) is megfigyelték, mely 

összefüggést a 4.-6. rendű (Seyfer és Wilhm, 1977) illetve az 1.-5. rendű folyóvizek (Vilbaste 

és Truu, 2003) esetében is kimutatták. Többváltozós elemzésekkel igazolták, hogy a patak 

rendűsége az egyik legfontosabb változó, mely a kovaalga összetételt meghatározza (Vilbaste 

és Truu, 2003). Molloy (1992) hasonló eredményeket kapott a Kentucky folyórendszer három 

folyójában (1.-5. rendű vízfolyásokig). E folyók közül kettőben a Shannon diverzitás nőtt a 

forrástól a torkolatig, és a harmadik folyóban a torkolatnál volt a legmagasabb a diverzitás. 

Eredményeink összhangban vannak ezekkel a kisebb rendűség skálán történt megfigyelésekkel 

és az eredeti feltételezésünkkel, miszerint ökorégió szinten egyértelmű, szignifikáns pozitív 

kapcsolat van a két diverzitás mérőszám (fajszám és Shannon diverzitás) és a rendűség között 

1.-8. rendű vízfolyások esetén. A fajszám és a diverzitás egyértelműen nő a vízfolyások 

növekvő rendűségével. 
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Bár a kovaalga közösségekben a fajok számának és sokféleségének növekedése a 

folyásirány mentén általános jelenségnek tűnik, a bolygatások és azok gyakorisága erősen 

módosíthatják ezt a mintázatot (Cardinale et al., 2005). Ezt jól mutatja Robinson et al. (1994) 

tanulmánya, melyben 4 éven át vizsgálták a vízfolyások fajszámát és diverzitását egy erdőtűz 

után. A vízgyűjtő leginkább érintett területein lehetett tapasztalni a legnagyobb változásokat a 

kovaalga összetételben, amelyek már olyan szintűek voltak, hogy az összefüggés a patakok 

rendje és a diverzitása között nem volt kimutatható. 

A kovaalga diverzitás és a produktivitás közötti összefüggés feltárásával kapcsolatos 

eredmények nem mutatnak egységes képet: Archibald (1972) lineáris negatív, Lavoie et al. 

(2008) pedig pozitív kapcsolatot találtak a diverzitás és a tápanyagok mennyisége között, ahogy 

Schneider et al. (2013) is a fajgazdagság és az TP között. Bellinger et al. (2006) viszont 

hasonlóan a jelen kutatáshoz, nem találtak szignifikáns kapcsolatot közöttük. A kovaalga 

diverzitás és a produktivitás közötti kapcsolat máig tisztázatlan, ami valószínűleg vagy az 

összetett környezeti hatásoknak köszönhető vagy annak, hogy a tápanyagokon kívüli változók 

határozzák meg a kovaalgák diverzitását (Soininen, 2009). Ez az oka annak, hogy egyes szerzők 

nem javasolják ezeket az indexeket a felszíni vizek ökológiai állapotának értékelésére (Blanco 

et al., 2012). Azt azonban látni kell, hogy nagyobb földrajzi léptékben, ahol a 

tápanyagellátottság széles skálán mozoghat, egyértelmű összefüggés van a diverzitás és a 

produktivitás között (Soininen, 2009). Globális léptékben azonban a történelmi tényezők a 

nemzetségek számában megfigyelt földrajzi mintázatokat sokkal jobban magyarázzák, mint az 

aktuális környezeti tényezők (Vyverman et al., 2007). 

A második feltételezésünket, hogy konkrét fajszámok és diverzitás értékek jellemzőek 

egy adott rendűségű vízfolyásra eredményeink nem támasztották alá. Az azonban világos, hogy 

a diverzitás értékek az alacsonyabb és a magasabb rendű patakokban eltérőek. A kovaalga 

fajszám és diverzitás alacsonyabb a kis méretű, természetközeli állapotú patakokban, ahol gyors 

a szervetlen nitrogén felvétele és annak átalakulása (Peterson et al, 2001), és amelyek nagyfokú 

érzékenységet mutatnak a tápanyagterhelésre és az emberi beavatkozásokra (USEPA, 2000). A 

közepes (negyed- és ötödrendű) méretű patakok kovaalga diverzitás értékei kevésbé szórnak, 

mint az alacsonyabb rendű helyeké (Vilbaste és Truu, 2003), és értékeik a jelen vizsgálat szerint 

nem különböznek szignifikánsan sem az alacsonyabb sem a magasabb rendű vízfolyásokétól. 

A nagy folyók kovaalga összetétele azonban lényegesen eltér a kisebb patakokéitól (Winter és 

Duthie, 2000), mivel a nagy folyók vízkémiai összetétele nemcsak a vízgyűjtő alapkőzetének 

megfelelően alakul, hanem az intenzívebb és kiterjedtebb tájhasználat is módosítja, mely 

tényezők kovaalgákra gyakorolt hatása komplex és nehezen elkülöníthető (Rimet et al., 2004). 
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Ezekben a magasabb rendű vízfolyásokban az élőhely mérete, a diffúz szennyezés (Harrel et 

al., 1967) és a változatos, nagyobb mennyiségben rendelkezésre álló táplálék (Lotrich, 1973) is 

változatosabb élővilágot hoz létre más élőlénycsoportok (halak és makrogerinctelenek) esetén 

is (Seyfer és Wilhm, 1977). 

A Víz Keretirányelv a felszíni vizek védelmét szabályozza, egységes ökológiai 

alapokon. Az állapotértékelés során a tagállamok bevonhatnak olyan hidrológiai és geológiai 

tényezőket, amelyek hatással vannak az élővilágra (Kelly et al., 2009a), de figyelembe kellene 

venni az ökoszisztémák szerkezetének és funkciójának tér- és időbeli változását is (Kelly et al., 

2009b). A hazai tipológia nem veszi figyelembe a patakrendűséget, sem mint hidrológiai 

tényezőt, sem mint térbeli gradienst, de figyelembe veszi a vízgyűjtő terület nagyságát. A 

nagyobb vízgyűjtővel rendelkező folyók valószínűleg magasabb rendűek is, ezért ezek az 

adatok egymásnak megfeleltethetők és figyelembe vehetők a biológiai elemzések során. A 

biomonitorozó rendszerekben a vízfolyás rendűsége fontos tipológiai paraméter, amely 

befolyásolja a kovaalga fajszámot és diverzitást, így további kiegészítő paramétere lehet az 

ökológiai állapot értékelésnek. A rendűség ismeretében biomonitorozó programok tervezése 

során el lehetne kerülni az alacsonyabb rendű vízfolyások túl- és a magasabb rendűek 

alulmintázását (Hughes et al., 2011). Egyenletes és nagyszámú mintavétel a különböző 

rendűségű vízfolyásokban lehetővé tenné, hogy meghatározzuk egy adott rendűségű vízfolyás 

jellegzetes diverzitás értékeit, ha az elemzésekből kizárjuk vagy minimalizáljuk azokat a 

vízfolyásokat/mintavételi helyeket, ahol tápanyagterheléssel, szerves és toxikus szennyezéssel, 

vagy hidromorfológiai módosítással kell számolni. Ha ezt meg tudjuk tenni, akkor az 

eredmények összehasonlíthatóak lesznek (Kelly et al., 2009a), nemcsak egy ökorégión belül, 

hanem európai szinten is, hasonló mintavételi módszer mellett (Kelly et al., 2012). 
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I.2 A KOVAALGA ÖKOLÓGIAI GUILDEK, MINT AZ IDŐBEN VÁLTOZÓ KÖRNYEZETI TÉNYEZŐK 

ÉS BOLYGATÁSOK INDIKÁTORAI  

BEVEZETÉS 

A tápanyagok mennyisége, a fény és más fizikai és kémiai paraméterek (pl. hőmérséklet, pH, 

ionösszetétel) kulcsfontosságú változók a vízi ökoszisztémákban, melyek térben és időben 

egyaránt változnak és jelentős hatással vannak a kovaalga közösségekre (Lavoie et al., 2008; 

Smucker és Vis, 2011). Ezen paraméterek változását természetes folyamatok és antropogén 

hatások irányítják. A hosszú távon fennálló szélsőséges értékekhez (stressz) a fajok evolúciósan 

tudnak alkalmazkodni (pl. a hő- vagy só toleráns fajok kialakulása). A bolygatások viszont 

másképpen hatnak. Reynolds et al. (1993) definíciója szerint "a bolygatások olyan nem 

biotikus, sztochasztikus események, melyek elkülöníthető, hirtelen változásokat okoznak a 

közösség összetételében, és amelyek belülről vezérelt folyamatokkal akadályozzák az 

önszerveződést és az ökológiai egyensúly kialakulását; az ilyen eseményeket úgy értelmezzük, 

mint amelyek pl. az időjárás közvetítésével az algák generációs idejének skáláján hatnak”. Így 

a bolygatások (tipikus példák az árvizek vagy az időszakos szennyezések a folyókban) 

váratlanul, hirtelen jelennek meg, rövid ideig tartanak és az élőlények nem tudják elkerülni őket 

vagy védekezni ellenük. Az adaptáció viszont lehetséges közösségi szinten, azaz a bolygatásra 

adott válasz közösségi szinten nyomon követhető. 

A fitoplankton, makrofita és kovaalga kutatásban a növekedési formák és életstratégiák 

ökológiai jelentőségét már az 1970-1980-as években felismerték (Margalef, 1978; Littler és 

Littler, 1980; Hudon, 1983). A bentikus algafajok növekedési formáit a fajok ökológiai sikere 

szempontjából alapvető jelentőségű tulajdonságok alapján – a fajok alakja, tapadási típusa, a 

bevonatban történő elhelyezkedése és mozgékonysága – csoportokba sorolták. Ezek a 

csoportok olyan taxonómiailag lazán rokon fajokat foglalnak magukba, amelyek hasonló 

élőhelyet használnak és ugyanazért az erőforrásért versenyeznek (Hudon és Bourget, 1981; 

Hudon és Legendre, 1987). A kovaalga kutatások azonban az elmúlt időszakban nagyrészt 

fajközpontúak voltak, az egyes fajok optimumának és toleranciájának meghatározására 

összpontosítottak és céljuk a fajok előfordulása és a környezeti paraméterek közötti kapcsolat 

meghatározása volt (pl. Gómez és Licursi, 2001; Potapova, 2011). Hosszú idő elteltével 

azonban újra felismerték a növekedési formák jelentőségét (Steinman et al., 1992; Carrick és 

Steinmann, 2001) és Passy (2007a) három kovaalga ökológiai guildet különített el (alacsony 

profilú, magas profilú és mozgó) a forrásfelhasználásuk és a stresszhez való alkalmazkodásuk 

alapján. Ezeknek a morfológiai alapon elkülönített csoportoknak és a bentikus közösség fizikai 
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szerkezetének környezeti paraméterekre adott válaszát már korábban is vizsgálták (Wang et al., 

2005). A Passy által definiált guildektől viszont azt várták, hogy az egyes guildek majd 

különbözőképpen reagálnak a vízfolyások tápanyagtartalmára és áramlási sebességére 

(Smucker és Vis, 2010), így jó indikátorai lehetnek a folyóvizek ökológiai állapotának (Passy, 

2007a). Hamarosan már kísérleteket is végeztek a peszticidszennyezésre (Rimet és Bouchez, 

2011) és a különböző intenzitású legelésre (Lange et al., 2011) adott válaszuk tanulmányozására 

is. 

A kovaalga ökológusok között folyamatos vita folyik a szükséges minimális 

határozandó taxonómiai szintről. Egyes tanulmányok hangsúlyozzák a fajszintű határozás 

fontosságát az összes ökológiai információ megőrzése érdekében (pl. Kociolek és Witkowski, 

2005), míg mások (pl. Wunsam et al., 2002; Rimet és Bouchez, 2012a) amellett érvelnek, hogy 

a nemzetség szintű taxonómiai felbontás is megfelelő. E vitának egy lehetséges megoldása az, 

hogy a rendszertani felbontásnak a vizsgálat céljának kell megfelelnie (Ellis, 1985). A 

biomonitorozó programokban olyan idő, munka és költséghatékony módszerekre van szükség, 

amelyek nem veszélyeztetik az eredmények megbízhatóságát és értelmezhetőségét, továbbá 

maximalizálják az élőlényközösség válaszaiból kinyerhető információkat (Lavoie et al., 2009). 

A guild szintű besorolás ilyen célra való alkalmazása ígéretesnek tűnik. 

KUTATÁSI KONCEPCIÓ 

Ha SWOT elemzést alkalmazunk a Passy (2007a) által leírt ökológiai guildekre, akkor 

minden guildet jellemezhetünk erősségei (E; az adott guild előnyben van a többi guilddel 

szemben), gyengeségei (GY; a guild hátrányban van többi guildhez képest), lehetőségei (L; a 

guildnek esélye van a sikerességének javítására) és veszélyei (V; a külső a környezet olyan 

elemei, amelyek veszélyeztethetik a guild sikerességét) alapján, az élőbevonatban elfoglalt 

helyzetüknek megfelelően. A SWOT elemzés (4. táblázat) szerint az alacsony profilú guild 

(amely az élőbevonat alsó rétegét alkotja) (5. ábra) a források oldaláról folyamatos tápanyag- 

és energialimitációnak van kitéve a felette lévő réteg (magas profilú guild) miatt. Ebből 

fakadóan jól tűri a források kimerülését (E) és ellenáll az olyan bolygatásoknak is, mint 

amilyenek az árvizek (E). A rendelkezésre álló tápanyagok és az árnyékolás viszont korlátozza 

a guildet (V). Ezzel szemben a fitobentosz legfelső rétegét alkotó magas profilú guildet (5. 

ábra) veszélyeztetik a bolygatások (például legelés vagy az áradások) (GY, V), de a 

forráslimitáció erre a csoportra kevéssé jellemző (E) különösen akkor, ha a kolóniák kis méretű 

sejtekből állnak (L). A mozgó guild (5. ábra) tagjai nem érzékenyek sem a forráslimitációra, 

sem a zavarásra (E) és a bevonat belsejében képesek mozogni (L), hogy kiválasszák a 
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legmegfelelőbb helyet az aktuális szükségleteiknek megfelelően. Mivel ennek a guildnek a 

tagjai nem rögzülnek (GY), ki vannak téve a bolygatásoknak és az áradások könnyen lemossák 

őket (V). A bolygatással szembeni rezisztenciájuk azonban függhet a fitobentosz struktúrájától. 

Ebben a tanulmányban a célunk, hogy megvizsgáljuk a három ökológiai guild válaszát a 

különböző stresszfaktorokra és a bolygatásra. Passy (2007a) munkájában ennek a kapcsolatnak 

a feltárását térbeli gradiens mentén végezte, mi pedig az időbeli válaszokat vizsgáltuk 

standardizált módszerrel (állandó mintavételi helyen azonos szubsztrát alkalmazásával).  

 

5. ábra: A vizsgált három ökológiai guild 

 Erősség (E) Gyengeség (GY) Lehetőség (L) Veszély (V) 

Magas 

profilú 

guild 

Elhelyezkedésük 

lehetővé teszi a 

fény és a 

tápanyok könnyű 

elérését 

Ki vannak téve a 

legelésnek és az 

áramlás nyíró 

hatásának 

Kis 

szubsztrátfelületek 

kihasználása; a kis 

fényintenzitáshoz/táp

anyagokhoz való 

hozzáférés  

Hirtelen bolygatás 

Alacsony 

profilú 

guild 

Nagy áramlási 

sebességgel és 

árvizekkel 

szembeni 

ellenállás 

Az aljzat felületének 

nagysága (a populáció 

növekedése hely 

limitált) 

Bolygatások utáni 

regenerálódás 

A magas profilú 

fajok által kialakított 

szint árnyékolást és 

korlátozott 

tápanyaghozzáférést 

eredményez 

Mozgó 

guild 

Helyváltoztatásra 

való képesség 
Rögzülés hiánya 

Helyváltoztatásra 

való képesség 

Az áramlás 

sebességének 

növekedése 

4. táblázat: A három kovaalga ökológiai guild SWOT elemzése. 
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Hipotéziseink a következők voltak: 

i) A bentikus kovaalgák guild alapú ökológiai elemzései alkalmasak lehetnek az időben 

változó környezeti változások jelzésére. 

ii) A tápanyagtartalom (Si-, N- és P-formák) időbeli és szezonális változásaira a 

következő választ várjuk: a magas profilú guild aránya a tápanyag elérhetőségének 

növekedésével nő, ellentétben az alacsony profilú guilddel, amelynek növekedése a csökkenő 

tápanyagellátottsággal várható. A mozgó guild esetében egyértelmű összefüggés nem várható. 

iii) Egyéb tényezők (hőmérséklet, vezetőképesség, Cl-, pH, KOI, DO, oxigéntelítettség) 

esetén: az alacsony és magas profilú guildek érzékenyebbek ezen időben és szezonálisan 

változó faktorokra, szemben a mozgó guilddel. A feltételezett érzékenységi sorrend a 

következő: magas profilú, alacsony profilú és a mozgó ökológiai guild.  

iv) Az esőzésekre és árvizekre, mint bolygatásra adott várható válaszreakciók a 

következők: az esőzések által okozott áradások csökkentik a fény elérhetőségét, ami az 

alacsony profilú guildnek kedvez. A mozgó és a magas profilú guild tagjai lesznek a 

legérzékenyebbek a megnövekedett vízhozamra, így ezeknek a guildeknek a relatív 

abundanciája csökkenni fog az áradások hatására. Az alacsony profilú guild tolerálja ezt a 

hatást, ami a guildek közötti, arányosan magasabb abundanciáját fogja eredményezni. 

ANYAG ÉS MÓDSZER 

Torna-patak (hossza: 51 km) és vízgyűjtő területe (498 km2) egy elnyúlt területen helyezkedik 

el Magyarország kelet-nyugati tengelye mentén, az ország nyugati részén. A hazai tipológia 

rendszer szerint a Torna-patak meszes hidrogeokémiájú, durva alapkőzetű, dombvidéki patak 

(5. típus) (www-2). Éghajlata mérsékelten nedves kontinentális. A vízgyűjtő évi 

középhőmérséklete 10,3 ◦C, az év meleg időszakának átlaghőmérséklete (áprilistól 

szeptemberig) 17 ◦C, míg a hideg időszakban (októbertől szeptemberig) 3,7 ◦C (www-3). Az 

átlagos éves hőmérsékletingadozás 21,5 ◦C. Az éves csapadékmennyiség 670-700 mm (Gergely 

et al., 2001). A mintavételi hely Devecser városában (N 47◦ 06 63, E 17◦ 26 11) helyezkedett 

el, ahol a folyó kiegyenesített, trapéz alakú betonmederben fut. A part menti zóna növényzete 

kaszált, fák nincsenek. 
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6. ábra: A kihelyezett mészkőlapok a Torna-patakban. 

A Torna-patakban a vizsgálatokat 2008. február és 2010. április között végeztük. 

Szubsztrátként közel természetes, sterilizált (H2O2 kezelés + UV + magas hőmérséklet), süttői 

mészkőlapokat (100mm × 100mm × 30mm) használtuk, amelyek megfelelnek a patak 

alapkőzetének (mészkő). A mészköveket a patak sodorvonalába helyeztük ki és rögzítettük 

(évente 120 mészkőlapot) (6. ábra). Az első kihelyezést 2008. áprilisában, a másodikat pedig 

2009. áprilisában végeztük. A kolonizációs fázisban (az első négy hétben) 2-3 naponta, majd 

ezt követően hetente vettünk mintát egy véletlenszerűen kiválasztott kőről. 2008 és 2010 között 

összesen 112 kovaalga és vízmintát gyűjtöttünk. 

A mintavételi hely fényviszonyait US-SQS/L gömbi kvantum-mikroérzékelővel (Heinz 

Walz GmbH) és hozzá csatlakoztatott adatgyűjtővel (LI-1400, Licor, USA) határoztuk meg. A 

vízoszlop fénykioltási együtthatóját, k (m-1) az aljzaton és a víz felszínén végzett párhuzamos 

mérésekből számoltuk ki a Lambert-Beer-függvény segítségével (Kirk, 1994). Egy közeli 

helyszínen (Szentkirályszabadján) mért teljes napi globálsugárzás adatait a Magyar 

Meteorológiai Szolgálat bocsátotta rendelkezésünkre. A globálsugárzási adatok és a 

fénykioltási együttható ismeretében becsültük a patakmederbe érkező fénymennyiséget. A 

szubsztrát felszínére érkező fénymennyiséget (mol m-2 d-1) az óránkénti besugárzások 

összegeként számoltuk ki napkeltétől napnyugtáig. Az egyhetes átlagos besugárzási értékeket 

és a napi vízhozam adatokat (melyet a Vízügyi Minisztérium bocsátott rendelkezésünkre) 

használtuk fel a különböző diatóma ökológiai guildekkel való korrelációk kiszámításához. 
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Főkomponens-elemzést (PCA) végeztünk i) a Torna-patak környezeti változói által 

mutatott fő tendenciák kimutatására (a környezeti paraméterek azonos skálára hozásával), és ii) 

a biológiai adatok (kovaalga fajok relatív gyakoriságai) variabilitásának vizsgálatához, ahol a 

relatív abundancia adatokat log (x + 1) értékkel transzformáltuk. A fő abiotikus tényezők és a 

diatóma fajok együttes elemzését kanonikus korreszpondencia analízissel (CCA) végeztük - az 

előzőekhez hasonlóan transzformált adatokkal - PCOrd 4.1. szoftver segítségével (McCune és 

efford, 1999). A statisztikai elemzésekbe csak azon mintavételi alkalmakat vontuk be (82 

párhuzamos minta), amikor már az érett bevonat kialakult a szubsztrátokon (így elkerülve a 

kezdeti kolonizációs fázist). A fajok és guildek diverzitását a Shannon-függvény segítségével, 

a Spearman rangkorrelációt R szoftver környezetben számoltuk ki (R 2.11.0; R Core Team, 

2010). A szignifikancia szintek meghatározása szekvenciális Bonferroni módszerrel (Motulsky, 

1995) történt. 

EREDMÉNYEK 

A Torna-patak környezeti paramétereinek időbeli változásai 

A főkomponens elemzés (PCA) alapján a környezeti változók magyarázták az adatok 

változékonyságának 62,6%-át a három tengelyen. Az első tengely mentén a legfontosabb 

változók a hőmérséklet (r = 0,901), a fényintenzitás (r = 0,836) és az oldott oxigén (r = -0,794) 

voltak. A második tengely esetében az összes nitrogén (TN) (r = 0,772), KOI (r = -0,724) és a 

vezetőképesség (r = -0,553), a harmadik tengely mentén pedig az oxigéntelítettség (DO%) (r = 

0,828) (7. ábra) volt meghatározó. Az első tengely mentén szezonális (tél-nyár), míg a második 

ordinációs tengely mentén évek közötti változást figyeltünk meg. A PCA diagramon a 2008-as 

minták a tengely negatív oldalán, míg a 2009-es minták magasabb TN, Cl− és vízhozam 

értékekkel a pozitív oldalán találhatók meg. A harmadik tengely mentén jól elkülönültek a 2009 

tavaszából származó, magas oxigéntelítettségű minták. A környezeti paraméterek szezonális 

átlagait és szórásértékeit az 5. táblázat tartalmazza. 
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7. ábra: A Torna-patak környezeti változóinak főkomponens elemzései a) az 1. és 2. tengely 

mentén, illetve b) az 1. és 3. tengely mentén.  
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2008. 

tavasz átlag 11,1 109,3 13,4 8,1 9137 0,48 1,49 5,54 23,93 2,95 6,91 1536 

 SD 1,2 12,1 3,2 0,2 1459 0,07 0,80 3,66 33,50 1,23 1,10 108 

2008. 

nyár átlag 8,3 96,4 21,6 8,0 7391 0,44 1,50 13,40 23,71 5,11 7,21 1669 

 SD 0,7 6,1 2,4 0,1 1642 0,08 0,60 5,60 13,41 1,42 2,14 217 

2008. ősz átlag 10,8 107,9 14,3 8,0 2704 0,39 3,43 14,27 21,83 6,11 8,69 1309 

 SD 0,7 7,2 2,8 0,2 1174 0,05 0,38 4,61 13,87 0,68 2,24 260 

2008-

2009. tél átlag 11,5 92,7 5,1 8,0 1174 0,73 32,47 1,81 21,71 4,24 12,15 1332 

 SD 0,5 2,1 1,8 0,1 664 0,25 2,93 1,83 14,26 0,96 3,67 172 

2009. 

tavasz  átlag 10,0 98,3 13,2 7,8 6944 0,75 77,05 2,01 19,12 4,50 14,63 1135 

 SD 0,5 4,7 2,9 0,1 2619 0,16 1,44 2,24 9,72 0,38 1,50 112 

2009. 

nyár átlag 8,7 97,0 19,5 7,7 6845 0,49 34,75 1,73 32,45 4,83 20,27 1075 

 SD 0,7 6,1 1,9 0,2 1817 0,1 0,04 0,66 9,58 0,53 6,01 84 

2009. ősz átlag 9,8 94,6 12,9 7,9 2262 0,39 20,24 1,66 21,80 4,12 25,24 1041 

 SD 0,6 3,5 3,0 0,1 1139 0,04 0,05 0,28 3,90 0,72 2,39 46 

2009-

2010. tél átlag 11,5 90,3 4,2 8,2 995 0,52 17,58 2,86 15,99 2,86 28,27 1054 

 SD 0,8 2,2 2,1 0,1 613 0,08 0,15 0,65 4,49 0,99 1,87 30 

2010. 

tavasz átlag 10,3 94,0 10,3 8,0 - 1,09 21,05 4,46 14,53 3,65 37,97 1017 

  SD 1,1 4,0 2,9 0,1 - 0,75 0,06 1,93 3,58 0,50 6,10 64 

5. táblázat: A Torna-patakban mért fzikai és kémiai paraméterek 2008 és 2010 között. 
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A környezeti paraméterek és a kovaalga guildek kapcsolata 

Kanonikus korreszpondencia elemzést (CCA) végeztünk azzal a hét abiotikus változóval, 

melyek a legszorosabb korrelációt mutatták a PCA első két tengelyével, hogy elkerüljük a 

redundáns változókat, és kiválogassuk azokat, amelyeknek ökológiai jelentősége lehet a 

kovaalga guildek szempontjából. A kovaalga fajok sajátértékei 0,155 és 0,077 között változtak 

az első két tengelyen (8. ábra). A Pearson-féle korreláció a környezeti paraméterek és a fajok 

között mindkét tengely esetében magas volt (r = 0,889 és r = 0,753), mely erős kapcsolatot 

jelent az abiotikus változók és a fajok eloszlása között. A Monte Carlo-teszt (999 permutáció; 

p <0,05) azt mutatta, hogy az 1. és 2. tengely mentén az adatok rendeződése statisztikailag 

szignifikáns (p = 0,01), nem véletlenszerű. A kanonikus koefficiens értéke rámutatott arra, hogy 

az első tengely mentén a Cl- (-1,0086) és a fényintenzitás (-0,250) voltak a legfontosabb 

változók, míg a második tengely mentén a hőmérséklet (0,582) és a vízhozam (-0,486). A 

környezeti változók és a diatóma fajok közötti kapcsolatot vizsgálva a Cl- (-0,989) és a TN (-

0,426) voltak a legfontosabb változók, míg a második tengelyen a hőmérséklet (0,810) és az 

oldott oxigén (-0,733). 

 

8. ábra: A környezeti paraméterek és a kovaalga fajok kanonikus korreszpondencia analízise 

a Torna-patakban. 

A CCA diagram alapján megállapítható, hogy a fajok az első tengely mentén az éves 

gradienst (2008→2009), majd ezt követően a második tengely mentén az évszakos változást 
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(nyár→tél) (8. ábra) jelezték. A magas profilú guild néhány képviselője, mint például a 

Gomphonema vibrio Ehrenberg (GVIB), Gomphonema truncatum Ehrenberg (GTRU), 

Melosira varians C. Agardh (MVAR), Fragilaria fasciculata (C. Agardh) Lange-Bertalot 

(FFAS), Ulnaria ulna (Nitzsch) P. Compére (FULN), Diatoma tenuis Agardh (DITE), 

Gomphonema parvulum (Kützing) Kützing var. parvulum (GPAR), Fragilaria capucina var. 

vaucheriae (Kützing) Lange-Bertalot (FCVA) és Gomphonema pumilum (Grunow) Reichard 

és Lange-Bertalot (GPUM) az egyes tengely pozitív oldalán rendeződtek alacsony Cl- és TN 

értékeket indikálva a 2008-as mintavételi egységekből. A guild más képviselői (Fragilaria 

nanana Lange-Bertalot [FNAN], Aulacoseira granulata (Ehrenberg) Simonsen [AUGR], 

Staurosirella pinnata Ehrenberg [FPIN], Pseudostaurosira parasitica (W. Smith) Morale 

[FPAR]) viszont pozitív kapcsolatot mutattak az SRP-vel, a hőmérséklettel és a 

fényintenzitással, mely minták főként 2009. nyaráról származtak. A Diatoma vulgaris Bory 

(DVUL), Diatoma mesodon (Ehrenberg) Kützing (DMES) és a Diatoma moniliformis Kützing 

(DMON) (melyek szintén a magas profilú guild tagjai) a magasabb Cl- és TN értékek köré 

rendeződtek. 

Az alacsony profilú guildet figyelembe véve, egyes fajok a magasabb hőmérsékletnél, 

fényintenzitásnál és SRP-nél voltak megfigyelhetők [különösen a Cymbella affinis Kützing 

(CAFF), Cyclotella ocellata Pantocsek (COCE), Cyclostephanos dubius (Fricke) Round 

(CDUB), Cyclotella comta Kützing (CCOM)], míg mások (az Amphora ovalis (Kützing) 

Kützing [AOVA] Meridion circulare (Gréville) C. Agardh [MCIR], Amphora inariensis 

Krammer [AINA] és Cyclotella stelligera Cleve és Grunow [CSTE]) a 2. tengely negatív 

oldalán elhelyezkedő téli mintákban alacsony SRP-t, de megemelkedett vízhozamot, TN és Cl- 

koncentrációt jeleztek. 

A mozgó guild képviselői nem mutattak egyértelmű mintázatot az abiotikus 

paraméterek mentén. 

A Spearman-féle rangkorreláció és a Bonferroni-Holmes-korrekció alapján az alacsony 

profilú ökológiai guild négy, a magas profilú guild három környezeti változóra volt érzékeny. 

Válaszuk a hőmérsékletre és az oxigéntelítettségre hasonlóak voltak. A magas profilú guild 

szorosabb kapcsolatot mutatott a vezetőképességgel, ugyanakkor a Bonferroni korrekciót 

követően a korreláció nem volt szignifikáns (6. táblázat). A mozgó ökológiai guild szignifikáns 

kapcsolatot mutatott nyolc különböző fizikai és kémiai paraméterrel (6. táblázat), ezek a 

korrelációk erősebbek voltak (6. táblázat), mint a másik két guildnél, kivéve a KOI-t. A mozgó 

guild kimondottan érzékeny volt a Cl- ion és a vízhőmérséklet változásaira (6. táblázat). 

Mindegyik guild reagált az oxigéntelítettség változására, a mozgó guilddel ellentétben az 
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alacsony és a magas profilú guild az erősen telített időszakokat részesítette előnyben (6. 

táblázat). Ugyan a szekvenciális Bonferroni módszert alkalmazva a vízhozam nem volt 

hatással a kovaalga ökológiai guildekre, azonban a korrekció alkalmazása nélkül szembetűnő, 

hogy a növekvő vízhozam csökkenti a magas profilú guild arányát (r = -0,23) a mozgó guild 

javára (r = 0,25) (6. táblázat). A tápanyagok közül a TN negatív, a SRSi pozitív hatással volt 

a mozgó guild gyakoriságára. A magas profilú guild mennyiségét növelheti a magasabb 

tápanyagtartalom (SRP és SRSi), szemben az alacsony profilú guilddel, melynek mennyisége 

magasabb SRP és TN tartalom mellett csökkenhet. A magasabb fényintenzitás kedvez az 

alacsony profilú guildnek, így a napsütéses időszakok tovább növelhetik ezen guild arányát. 

Ezzel szemben a mozgó guild az alacsonyabb fényintenzitású időszakokban volt jellemző (6. 

táblázat). 
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hőmérséklet 0,35 0,43 -0,55 0,55 0,52 

DO -0,16 -0,25* 0,32* -0,25* -0,25* 

DO% 0,36 0,35 -0,45 0,52 0,46 

KOI 0,40 0,12 -0,36 0,36 0,22* 

vezetőképesség 0,25* 0,34* -0,41 0,39 0,12 

pH -0,05 -0,06 0,05 -0,08 -0,13 

SRP -0,25* 0,27* -0,15 0,03 0,29* 

TN -0,27* 0,12 0,41 -0,58 -0,23 

SRSi 0,02 0,33* -0,39 0,42 0,47 

Cl- 0,28* -0,53 0,6 -0,56 -0,37 

fényintenzitás 0,43 0,27* -0,44 0,40 0,23* 

vízhozam -0,05 -0,23* 0,25* -0,38 -0,50 

6. táblázat: Spearman rang korrelációk a guildek, guilddiverzitás, fajdiverzitás és a környezeti 

változók között. 

(dőlt betű: szignifikáns korreláció, p <0,5; félkövér: a Bonferroni korrekció utáni szignifikáns 

korreláció). 

A guilddiverzitás szignifikáns korrelációt mutatott kilenc környezeti paraméterrel, míg 

a fajdiverzitás csak öttel. A guilddiverzitás a TN-nel (r = -0,58) és a Cl- ionnal (r = -0,56) 

mutatta a legszorosabb összefüggést, míg a faji diverzitás a vízhőmérséklettel (r = 0,52) és a 
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vízhozammal (r = -0,50). A növekvő fényintenzitás elsősorban a guilddiverzitás növekedésének 

kedvezett, míg a nagyobb vízhozam a guild- és fajdiverzitást is csökkentette (6. táblázat). 

A három guild relatív abundanciájának szezonális változásai mindkét évben viszonylag 

egységes képet mutattak. Tavasztól nyárig a magas profilú guild aránya csökkent, míg az 

alacsony profilú és a mozgó guild aránya növekedett. Nyártól őszig az alacsony és a magas 

profilú guildek aránya csökkent és a mozgó guildbe tartozó fajok relatív abundanciája nőtt. Ez 

a trend ősztől télig tovább folytatódott, 2008-ban azonban a magas profilú guild nem mutatott 

jellegzetes változásokat. Téltől tavaszig a magas profilú guild növekedni kezdett, az alacsony 

és a mozgó guild aránya csökkent (9. ábra). A magas profilú guild dominanciája tavasszal volt 

jellemző, míg nyáron az alacsony profilú guilddé. Ősszel és főként télen a mozgó guild dominált 

(9. ábra). 

 

9. ábra: A három ökológiai guild évszakos relatív gyakorisága (átlag és szórás) a vizsgált két 

egymás követő évben. 
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Általánosságban megállapítható, hogy a guildek átlagos diverzitása nyáron volt a 

legmagasabb (1,07 [2008] és 0,99 [2009]), míg a legalacsonyabb tavasszal (0,85 [2008] és 0,67 

[2009]) és télen (0,96 [2008]). és 0,66 [2009]). Az átlagos fajdiverzitás és fajszám hasonló képet 

mutattak: a legmagasabb fajdiverzitás és fajszám nyáron (diverzitás: 3,7 [2008] - 3,9 [2009] és 

fajszám: 27 [2008] - 36 [2009]) illetve ősszel (diverzitás: 3,9 [2008] és fajszám: 32 [2008-

2009]) volt megfigyelhető. A szezonális guild- és fajdiverzitás, valamint a fajszámok változásai 

is viszonylag egyértelmű mintázatot mutattak: tavasztól nyárig a guilddiverzitás növekedett és 

nyáron érte el a legmagasabb értékeit. Nyártól télig a guilddiverzitás folyamatosan csökkent. 

Tél és tavasz között azonban a guilddiverzitás változásának iránya a két egymást követő évben 

eltérő volt. A fajdiverzitás és fajszám tekintetében hasonló tendenciákat figyeltünk meg egy 

kiugró értékkel: mindkét diverzitás mérőszám ellentétesen változott nyár és ősz között a 

vizsgált két évben (10. ábra). 

 

10. ábra: Az évszakos faj- és guilddiverzitás (átlag és szórás) a vizsgált két egymás követő 

évben. 

ÉRTÉKELÉS 

A Torna-patakot különböző természetes és antropogén hatások érik. Ez utóbbiak közé tartoznak 

a szennyező anyagok, a tájhasználat miatti tápanyagterhelés és a hidromorfológiai módosítások 

(csatorna kiegyenesítése, kibetonozása, az áramlási sebesség megváltozása, az áramlás 
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változékonyságának csökkentése). A környezeti paraméterek közül a hőmérséklet, a 

fényintenzitás, a DO, a TN, a KOI és a vezetőképesség voltak a legfontosabb fizikai és kémiai 

változók, amelyek szezonális és éves változásokat mutattak a patakban. E tényezők szezonális 

és éves ingadozásának köszönhetően (Hameed, 2003) a Torna-patak kovaalga összetétele is 

változott. A CCA szerint, a Cl-, a fényintenzitás, a hőmérséklet, a vízhozam, a TN és DO voltak 

a legfontosabb környezeti tényezők, amelyek meghatározták a kovaalga fajösszetételt a Torna-

patakban éves és szezonális mintázatot létrehozva. 

A Cl- kulcsfontosságú szerepét már korábbi tanulmányok is kimutatták (Napolitano et 

al., 1994; Potapova és Charles, 2003; Smucker és Vis, 2010; Bere és Tundisi, 2011). A 

megnövekedett Cl- koncentráció nemcsak az egyes kovaalga fajok növekedésére és fejlődésére 

van negatív hatással (Videau et al., 1980), hanem a biomasszára és az elsődleges termelésre is. 

A Cl- gátolja a karbon-anhidráz enzim aktivitását a fotoszintézisben (Dionisio-Sese és Miyachi, 

1992). A klorid toleráns szervezetek más környezeti tényezőkkel szemben is toleránsak 

(Dickson et al., 1977). A Cl- koncentráció nagyon magas volt a Torna-patak vizsgált szakaszán 

(az évszakos átlag 6,9-38 mg l-1), összehasonlítva a patak felső szakaszával, ahol az éves átlagos 

Cl- koncentráció < 2,4 mg l-1 (nem publikált adatok), vagy más hazai természetes patakkal (pl. 

Koloska, Pécsely), melyeknek a felső szakaszán a Cl- koncentráció 4-8 mg l-1 volt (Kiss et al., 

2004). 

A patak vezetőképessége is magas (szezonális átlag: 1017-1669 µS cm-1) volt, ami 

jelentős ionkoncentrációra utal, pl. Cl- -ra, annak ellenére, hogy a Torna-patak egyik 

mellékfolyójában a vezetőképesség szezonális átlaga csak 774-935 µS cm-1 volt (nem publikált 

adatok), és a Torna felső szakaszán a vezetőképesség éves átlaga is 726 µS cm-1 alatt volt 

(Kovács et al., 2011). A vezetőképesség az egyik legfontosabb tényező, amely meghatározza a 

folyóvízi kovaalga összetételt (Pan et al., 1996; Kovács et al., 2006; Frankovich et al., 2006; 

Bere és Tundisi, 2011), amit a Torna-patakban is megfigyelhettünk. A kovaalga közösség 

kimondottan érzékeny a vezetőképesség változásaira (Potapova és Charles, 2003; Lane és 

Brown, 2007), amely tükrözheti a vízgyűjtő terület geológiáját, a tenger közelségét (Rimet et 

al., 2007; Chaïb et al., 2011) vagy az olyan antropogén hatásokat, mint az ipari szennyvíz, a 

műtrágyahasználat vagy télen az utak sózása (Fore és Grafe, 2002; Smucker és Vis, 2009). A 

talajerózió, a kommunális és mezőgazdasági szennyvizek is növelik a folyók vezetőképességét 

(Leland, 1995), éppen ezért a felszíni vizek ionkoncentrációja a mezőgazdasági illetve a városi 

területek mentén növekszik (Bere és Tundisi, 2011). Ez a jelenség a másodlagos szalinizáció, 

amely az emberi tevékenységeknek köszönhető, és napjainkban az egyik legfontosabb felszíni 

vízszennyezési forma (Williams, 1999; Ziemann és Schulz, 2011; Cunillera-Montcusí et al., 
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2022), ami a kovaalgák közösségi összetételére (Stenger-Kovács et al. 2023a) és ökofiziológiai 

folyamataira (Stenger-Kovács et al., 2023b) is jelentős hatással van. A Torna-patak alapkőzete 

nem indokolja a természetesen magas vezetőképességet, tehát ez emberi hatásnak 

tulajdonítható. 

A kovaalga ökológiai guildek érzékenyebbek voltak a Cl- -ra, mint a vezetőképességre. 

A magas profilú guild negatív, míg a mozgó guild pozitív indikátora volt a Torna-patak magas 

Cl- koncentrációjának. Az utóbbi guildből például a Nitzschia recta Hantzsch ex Rabenhorst és 

a N. gracilis Hantzsch bizonyult Cl- toleráns taxonnak, míg a G. parvulum, U. ulna, mint a 

magas profilú guild tagjai voltak érzékenyek erre az ionra, és az alacsonyabb Cl- koncentrációt 

jelezték. Ebből is következik, hogy a befolyó szennyvizek mennyiségének növekedésével a 

mozgó formák aránya nő, míg a magas profilú (felálló és a hosszú nyéllel rögzülő fajoké 

csökken (Smucker és Vis, 2010). A Nitzschia paleát (Kützing) W.Smith (mozgó faj) domináns 

taxonként írták le (Dickson et al., 1977) erősen szennyezett helyekről, amelyeknek magas volt 

a Cl- tartalma. Ebben a vizsgálatban azonban ez a faj csak szubdomináns volt (átlagos relatív 

gyakoriság 1-3%). A kovaalga közösség guild- és fajdiverzitása csökkent a víz Cl- 

koncentrációjának növekedésével, hasonlóan a kétéltűek fajdiverzitásához (Sadowski, 2002), 

ahogy a fitoplanktont alkotó fajok száma is erős negatív kapcsolatot mutatott a 

vezetőképességgel (Padisák et al., 2003; Padisák és Naselli-Flores, 2021). 

A faji összetételt a tápanyagok koncentrációja is meghatározza (Stevenson et al., 2008). 

A Torna-patakban a kovaalga ökológiai guildek relatív abundanciája is változott az SRP, TN 

és SRSi gradiensek mentén. A nitrátot toleráló taxonok a mozgó ökológiai guild képviselői 

voltak, amelyek egyébként az alacsony hőmérsékletet is jelezték, mint pl.a Frustulia vulgaris 

(Thwaites) De Toni, Navicula tripunctata (O.F.Müller) Bory és a Nitzschia pusilla Grunow. Ez 

a mozgó guild mutatta a legerősebb korrelációt a TN-nel és SRSi-vel, de nem mutatott 

korrelációt az SRP-vel. Ennek az oka az lehet, hogy mi csak egyféle szubsztrátról (mészkő) 

vettünk mintát, a mozgásra képes kovaalga fajok erős kapcsolatát a N-nel és a P-ral pedig csak 

több élőhelyről, különböző szubsztrátumokról történő mintavétel esetén tudták kimutatni 

(Smucker és Vis, 2010). Télen és tavasszal a hóolvadások és az általuk okozott árvizek 

hatásaként (Smucker és Vis, 2011) megnövekedett TN koncentrációnak köszönhetően N 

toleráns kovaalga közösség volt jellemző. Vizsgálatunkban az alacsony profilú guild aránya 

nőtt a TN és az SRP koncentráció csökkenésével, amit más megfigyelések is alátámasztanak, 

azaz az alacsony profilú guild az alacsony tápanyagtartalmú, forráshiányos területeken (Passy, 

2007a; Lange et al., 2011) domináns. Az alacsony profilú guild nem volt érzékeny az SRSi-

tartalomra, azonban a guild egy tagja, az Achnanthidium minutissimum (Kützing) Czarnecki a 
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Si-tartalom pozitív indikátora egy korábbi tanulmányunk szerint (Stenger-Kovács et al., 2006). 

Ezzel a csoporttal ellentétben a magas profilú guild a vízfolyások alsó szakaszaira, a forrásban 

gazdag (Lange et al., 2011), eutróf területekre jellemző (Passy, 2007a). Vizsgálatunk 

alátámasztotta ezt az eredményt, mivel a magas profilú guild aránya magasabb volt a nagyobb 

SRP és SRSi tartalmú időszakokban. Az is ismert, hogy megfelelő mértékű áramlás csökkenti 

a tápanyagszegény határrétegeket az epilitikus közösség felett (Borchardt, 1996; Stevenson et 

al., 2006), amely kedvezően befolyásolja a magas profilú kovaalgák felszaporodását. Egy 

vastag bevonatban azonban, ahol a sejtek nagyon sűrűn helyezkednek, tápanyagszegény helyek 

jöhetnek létre a bevonaton belül (Borchardt, 1996; Tuchman, 1996; Stevenson et al., 2006) 

hiszen a tápanyagok nem tudnak bediffundálni. Ezek az élőhelyi tulajdonságok kedvezhetnek 

az alacsony profilú guildnek. 

A perifiton éves dinamikáját és a kovaalga közösségek visszatérő mintázatát 

(Shamsudin és Sleigh, 1994) a biotikus és az abiotikus tényezők szezonális változásai 

határozzák meg. A tavaszi és a téli időszakokban a fényintenzitás és hőmérséklet is jóval 

alacsonyabb, mint más évszakokban (Chen et al., 2010) és a makrogerinctelenek aktivitása is 

jellemzően alacsony (Power, 1992; Pék et al., 2010). A hőmérséklet emelkedésével azonban 

aktivitásuk nő és így képesek mérsékelni az évszakoknak köszönhető változásokat (Abe et al., 

2007). A szezonalitás kulcsszerepet játszott a Torna-patak kovaalga közösségében is. Az 

ökológiai guildek relatív abundanciái és a guilddiverzitás is évszakosan változtak. A változó 

hőmérséklet és az ehhez kapcsolódó oldott oxigén határozták meg a fajösszetételt és a 

különböző kovaalga ökológiai guildek arányát. A magasabb hőmérséklet és a vele együtt járó 

alacsonyabb oldott oxigén koncentráció indikátorai a magas profilú (pl. Fragilaria nanana) és 

az alacsony profilú guildek (pl. Cymbella affinis) voltak. A magas profilú guild vált dominánssá 

tavasszal a kolonizációs fázisban, a növekvő vízhőmérsékletet jelezve. A hosszú nyéllel 

rögzülő, magas profilú guildbe tarozó taxonok (Fragilaria, Gomphonema) megjelenése és 

növekvő relatív gyakorisága, valamint a mozgásra képes taxonok (Navicula) a szukcesszió első 

fázisaiban való megjelenését korábbi tanulmányokban is megfigyelték (Ács, 1998; Hameed, 

2003). A magas profilú guildbe tartozó kovaalgák sokkal inkább az epilitikus élőhelyeken 

találhatók meg (Smucker és Vis, 2010), mint amilyenek az általunk alkalmazott 

kőszubsztrátumok, míg a mozgó és nem rögzült fajok gyakrabban fordulnak elő a többféle 

élőhelyet/szubsztrátumot tartalmazó mintákban (Smucker és Vis, 2010). Mind a három 

ökológiai guild érzékeny volt a hőmérsékletre, különösen a mozgó ökológiai guild, amely a 

hideg vízhőmérsékletet preferálta.  Az alacsony profilú guild pozitívan, míg a mozgó guild 

negatívan reagált a KOI növekedésére, ami azt jelenti, hogy ezek a guildek jó indikátorai 
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lehetnek a víz oxigénszintjének, melynek változása a szerves anyagok bomlási intenzitásával 

van összefüggésben. 

A környezeti tényezők szezonális és éves ingadozása, melyek a kovaalga összetételt 

meghatározzák a Föld szinte minden területén jellemző, de ezek a változások, a globális 

klímaváltozás hatására fokozódnak. Magyarországon 2008-ban és 2009-ben az időjárás 

szokatlan volt. Nyáron, ősszel és télen heves esőzések fordultak elő, amikor is a 

csapadékmennyiség kétszerese, de volt olyan hónap, amikor három-négyszerese is volt a 

tavasszal tapasztaltaknak. A nyártól télig tartó időszakban az ismétlődő árvizek miatt csökkent 

a magas profilú guild aránya, ami jól mutatja a vízáramlás nyíró hatásával szembeni 

érzékenységét (Biggs és Thomsen, 1995; Yang et al., 2009). Nyárra az alacsony profilú 

ökológiai guild (amelyet a szubsztráthoz szorosan rögzülő fajok alkotnak) vált dominánssá, 

hiszen a felette lévő réteget (magas profilú guildet) a nagy vízhozam lemosta, így az epiliton 

vastagságát is csökkentette, melyen a nagyobb fényintenzitás könnyebben áthatolt és elérte az 

algamátrix mélyebb rétegeit (Dodds, 1992).  Ezekben a közösségekben az alacsony profilú 

taxonok – mint a Cocconeis vagy a Cymbella (Poff et al., 1990) – fajok uralkodtak. Ezek a 

formák azonban valószínűleg olyan fiziológiai mechanizmusokkal rendelkeznek, amelyek 

lehetővé teszik számukra, hogy az alsó rétegekben, alacsony fényviszonyok mellett is képesek 

legyenek túlélni és fennmaradni (Hill, 1996; Lange et al., 2011). Ez a csoport, az 

elhelyezkedéséből fakadóan valószínűleg jobban tudja hasznosítani még a kevesebb fényt is, 

mint a magas profilú guild, továbbá jobban ellenáll az árvíz lemosó hatásának is (Francoeur és 

Biggs, 2006). A téli időszakban az alacsonyabb hőmérsékletnek köszönhetően a mozgó fajok 

elérték relatív abundanciájuk csúcsát, hiszen ez a guild valószínűleg olyan fajokat foglal 

magában, amelyek a hideghez alkalmazkodtak, így az alacsonyabb vízhőmérséklet és az 

alacsonyabb fényintenzitás egyaránt kedvezhetett a növekedésüknek. Ennek a kérdésnek a 

tisztázásához azonban ökofiziológiai vizsgálatokra van szükség. A mozgó guild tagjai fototaxis 

révén szabályozhatják az elhelyezkedésüket. Késő ősszel és télen fénykitettségüket 

maximalizálni tudják úgy, hogy a felszíni rétegbe mozognak, nagy áramlásoknál azonban a 

bevonat mélyebb rétegeibe bújnak, így minimalizálják relatív abundanciájuk csökkenését. 

Kőszubsztráton kialakult bevonatban napszakos, függőleges vándorlásról még nem számoltak 

be a szakirodalomban, de az ilyen vándorlások a vastag epilitikus közösségekben egyértelműen 

kedveznének a mozgó kovaalga fajoknak (Hill, 1996). 

A Torna-patakban az alacsony profilú guild legfontosabb erőssége a nagy vízhozammal 

szembeni ellenálló képessége (E) és a DO-tól és az SRSi-től (E) való függetlensége. Nagy 

vízhozamú időszakokban ez a guild a fénysugárzást sokkal hatékonyabban hasznosította (L), 
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viszont a magas SRP és TN tartalom nem kedvezett neki (V). A magas profilú guild közvetlen 

hozzáférése néhány fontos forráshoz (SRP, SRSi, fény) (E) lehetővé tette, hogy a patakvízben 

lévő elérhető források kiváló indikátora legyen, szemben a többi guilddel. A magas profilú guild 

továbbá érzékeny volt a magas Cl- koncentrációra és a megnövekedett vízhozamra (GY, V), 

ellentétben a mozgó guilddel, mely Cl- toleránsnak mutatkozott (E). A mozgó guild pozitív 

kapcsolatot mutatott a vízhozammal, ami azt jelenti, hogy képesek változtatni a helyüket a 

bevonatban, így kerülvén el a lemosódást (E, L). A források közül a növekvő SRSi és 

fényintenzitás csökkentette a mozgó guild relatív abundanciáját (V). 

A diverzitás a vízfolyások ökoszisztéma folyamatainak fontos indikátora (Biggs és 

Smith, 2002). A Shannon-féle diverzitás, a leggyakrabban alkalmazott diverzitás mérőszám. 

Az ökológiai diverzitást azonban jobban jellemezhetjük, ha jól megválasztott (értelmes) 

tulajdonságokat használunk a diverzitás index számolásához, így a taxonómiai egységek (fajok) 

helyett pl. ökológiai stratégiákat (Standovár és Primack, 2001). A guildek alkalmazása 

megfelelhet ennek a kívánalomnak. Ebben a tanulmányban a guild- és a fajdiverzitás szezonális 

változásai hasonlóak voltak, kivéve a nyártól őszig tartó időszakot, amikor is a két egymást 

követő évben egymásnak ellentmondó eredményeket kaptunk. A guilddiverzitás kilenc, a 

fajdiverzitás pedig öt környezeti paraméterrel mutatott összefüggést, de csak a guilddiverzitás 

jelezte egyértelműen a megemelkedett TN és vezetőképességet, mely a feljebb fekvő település 

(Ajka) kommunális és ipari szennyvízből származhatott. Éppen ezért a guilddiverzitás 

nyomonkövetése jó választási lehetőség lehet az ökológiai állapot nyomonkövetésére is. 

Amennyiben sztenderd szubsztrátumról (pl. kő) gyűjtjük a mintákat, akkor ezeknek az 

adatoknak a felhasználásával számított diverzitás értékek összehasonlíthatók (Potapova és 

Charles, 2005) nemcsak a vízfolyásokon belül, hanem a vízfolyások között is (Burkholder, 

1996). Többféle szubsztrát alkalmazása (Smucker és Vis, 2010) illetve más hatások 

(hidromorfológiai módosítás) (Strayer, 2006) azonban módosíthatják a megfigyelt diverzitás 

értékeket, amelyeket figyelembe kell venni. 

KÖVETKEZTETÉSEK 

A kovaalga ökológiai guildek látszólagos egyszerűségük ellenére, jelentős ökológiai 

információt hordoznak ahhoz, hogy a környezeti változásoknak kiváló indikátorai legyenek. A 

guilddiverzitás szignifikáns korrelációt mutatott számos környezeti paraméterrel, ezért a 

biológiai sokféleség becslésének jó mérőszáma lehet. Az alacsony profilú guild alacsony SRP 

és TN tartalmú időszakokban dominált. Ezzel szemben a magas profilú guild a forrásban gazdag 

(SRP és SRSi) időszakokban, míg a mozgó guild mutatta a legerősebb korrelációt a szervetlen 
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TN vagy SRSi, de nem mutatott összefüggést az SRP-vel. A várakozásokkal ellentétben a 

környezeti paraméterekkel való szignifikáns korrelációk száma magasabb és erősebb volt a 

mozgó guild esetén. A mozgó guild érzékenyebb volt a hőmérsékletre, vezetőképességre, Cl--

ra, DO-ra és az oxigéntelítettségre, mint a magas profilú (kevésbé érzékeny) vagy az alacsony 

profilú (legkevésbé érzékeny) guildek. 

A nyáron domináló, alacsony profilú guild bolygatásokra adott válasza összetett volt: 

tavasszal és nyáron a növekvő fényintenzitás kedvezett a növekedésének. Bár az árvizes 

időszakokban a növekvő zavarosság csökkentette a beeső fényt, a fény hozzáférhetősége az 

alacsony profilú guild számára kedvezőbb volt, mivel a felette lévő magas profilú guild relatív 

gyakoriságát az árvíz jelentősen csökkentette. Az alacsony profilú guild rögzülési formájának 

köszönhetően sokkal nagyobb ellenállást mutatott a megnövekedett vízhozamokkal és 

árvizekkel szemben, mely lehetővé tette egy nyári csúcs elérését. Hipotézisünkkel ellentétben 

az árvíz nem csökkentette a mozgó guild arányát, sőt mennyiségük nagyobb volt a nagyobb 

vízhozamú időszakokban. A három ökológiai guild és a guilddiverzitás egyértelmű, 

kiszámítható szezonális mintázatot és tendenciát mutatott. A magas profilú guild tavasszal, az 

alacsony profilú guild nyáron, míg a mozgó guild télen vált dominánssá. A guilddiverzitás 

nyáron volt a legnagyobb és a legkisebb télen, illetve a tavaszi kolonizációs fázisban. 
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I.3. A TÁJHASZNÁLAT HATÁSA A VÍZFOLYÁSOK BENTIKUS KOVAALGÁIRA: HAGYOMÁNYOS 

ÉS FUNKCIONÁLIS ELEMZÉSEK 

BEVEZETÉS 

A természetes ökoszisztémák többségét az antropogén tevékenység és/vagy az éghajlatváltozás 

veszélyezteti, melynek eredménye a biológiai sokféleség gyors és folyamatos változása (pl. 

Butchart et al., 2010) illetve a még soha nem látott mértékű fajkihalás (Barnosky et al., 2011). 

A vízfolyások az e hatásoknak leginkább kitett ökoszisztémák közé tartoznak (Dudgeon et al., 

2006). Éppen ezért rendkívül sürgős, hogy megértsük és megbecsüljük az antropogén hatások 

természetes ökoszisztémákra gyakorolt hatását, ami ennek megfelelően a jelenlegi kutatások 

középpontjába áll. 

A NAWQA (National Water Quality Assessment program) az Egyesült Államokban, a 

SASS (South Africa Scoring System) Dél-Afrikában és a WFD (Water Framework Directive) 

az Európai Unióban számos kutatási projektet támogatott annak érdekében, hogy 

meghatározzák a legfontosabb környezeti változókat, amelyek a felszíni vizek ökológiai 

állapotát alakítják. Regionális szinten (vízgyűjtők, ökorégiók) az éghajlat, a geológia, a 

hidrogeológia és az antropogén tevékenységek együttesen határozzák meg a vízfolyások helyi 

környezeti paramétereit, mint amilyen pl. az áramlási sebesség, a vízhőmérséklet vagy a kémiai 

paraméterek (Stevenson et al., 1996). A vízgyűjtőket ért számos emberi tevékenység közül a 

mezőgazdasági tevékenység és az urbanizáció (Allan, 2004) világszerte komoly és halmozott 

veszélyt jelentenek a vízi ökoszisztémák dinamikájára és állapotára (Richards et al., 1996; 

Grimm et al., 2008), jelentős diverzitás csökkenést okozva (Li et al., 2020). Az erdők és a 

természetes gyepek mezőgazdasági területté alakítása az intenzív növényvédőszer- 

gyomirtószer- és műtrágyahasználat miatt a vízgyűjtő területek leromlásához vezetnek. Ezen 

kívül a vízfolyások szabályozása, a vizes élőhelyek lecsapolása, a vízszennyezés, a 

patakmedrek eróziója és a vízkészletek csökkenése további környezeti és ökológiai 

problémákat okoznak (Hoorman et al., 2008). A lakott, nagyobb népsűrűséggel rendelkező 

területekről az ipari és háztartási szennyvizek bevezetése, a parti zóna átalakítása (Docile et al., 

2016) a vízi életközösségek diverzitás csökkenéséhez és homogenizálódásához vezethet 

(Barnum et al., 2017). A városok területének globális növekedése (Seto et al., 2011) a víz 

számára átjárhatatlan felületek (pl. utak, tetők, parkolók) jelentős növekedéséhez vezetett 

(Walsh et al., 2004). Az ilyen mesterséges felületek gyorsítják a lefolyást, következésképp 

módosítják a víz körforgását (Sterling et al., 2013). Az egyre kiszámíthatatlanabbá váló viharok 
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és szélsőséges időjárási események pedig megkönnyítik a mérgező anyagok és tápanyagok 

felszíni vizekbe jutását (Wang et al., 1997). 

A viszonylag nagy vízgyűjtővel rendelkező sík- és dombvidéki kisvízfolyások 

aránytalanul nagy mértékben kitettek az emberi tevékenység (tájhasználat) hatásainak, mivel 

az alacsonyabb tengerszint feletti magasságokon a víz tartózkodási ideje hosszabb (Stoate et 

al., 2001), a kis víztérfogat pedig nem teszi lehetővé a beérkező szennyező anyagok megfelelő 

mértékű hígulását (Borics et al., 2016). Ezek a vízfolyás típusok tehát sérülékenyebbek és 

vízgyűjtő szintű vizsgálatuk nem tűr halasztást (Qu et al., 2018). 

A vízi élőlények (halak, makrogerinctelenek, kovaalgák; pl. Hering et al., 2006) jól 

jelzik a vízgyűjtő tulajdonságait és degradációs szintjét (Walsh és Wepener, 2009). A 

kovaalgák a vízgyűjtő területen folyó tájhasználatnak különösen jó indikátorai (Dahm et al., 

2013) és kiválóan jelzik az eutrofizáció (Bellinger et al., 2006), az urbanizáció (Newall és 

Walsh, 2005) és a szervetlen szennyezések (Dela-Cruz et al., 2006) mértékét is. Számos 

tanulmány vizsgálta már a különböző élőlénycsoportok (például a halak [pl. Wang et al., 1997; 

Tóth et al., 2019], makrogerinctelenek [Sponseller et al., 2001; Jonsson et al., 2017], kovaalgák 

[pl. Leland, 1995; Walsh és Wepener, 2009; Teittinen et al., 2015; Oeding et al., 2018]) együttes 

vagy egyedi válaszát a tájhasználatra. Az összehasonlító tanulmányok közül néhány (Dahm et 

al., 2013; Tolkkinen et al., 2016) a kovaalga közösségek nagyobb érzékenységére és erősebb 

válaszára hívta fel a figyelmet (Mangadze et al., 2016). E korábbi kovaalga vizsgálatok 

hagyományos, fajalapú közösségi elemzések voltak. Nagy számuk ellenére azonban, a 

tájhasználat folyóvízi ökoszisztémákra gyakorolt komplex hatásának és az így lejátszódó 

ökológiai folyamatoknak a megértése továbbra is nagy kihívást jelent (Pan et al., 2004; Allan, 

2004). Az új ökológiai módszerek, megközelítések fejlesztése és alkalmazása lehetővé tenné az 

édesvízi ökoszisztémákkal kapcsolatos ismeretek bővítését és megértését, védelmük, kezelésük 

és helyreállításuk érdekében (Vörösmarty et al., 2010). 

A funkcionális, jellegalapú megközelítés új módját jelentheti e folyamatok feltárásának. 

E módszer számos előnnyel rendelkezik, hiszen a jellegek azonosítása könnyebb és gyorsabb, 

mint a fajszintű határozás. Alkalmazása ökorégióktól független, így sokkal robusztusabb, 

ökológiailag jól értelmezhető ismereteket (pl. Dolédec és Statzner, 2008; Flynn et al., 2011) ad 

a fajalapú módszerekkel szemben. A funkcionális megközelítés különböző, ökológiai 

információt hordozó jellegeit használja a fajoknak, így pontosabb ismeretet nyújt az 

ökoszisztéma funkcióról, és képes növelni a közösség környezeti tényezők által 

megmagyarázott varianciáját (Abonyi et al., 2018b; Stenger-Kovács et al., 2020b). Az elmúlt 

években több tanulmány foglalkozott a tájhasználat hatásának funkcionális elemzésével 
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makrogerinctelen (Barnum et al., 2017) és fitoplankton közösségekben (Qu et al., 2018), ahol 

szemben a kovaalgákkal (pl. Berthon et al., 2011; Novais et al., 2014) már régi hagyománya 

van ennek a megközelítésnek (pl. Wallace és Webster, 1996; Reynolds et al., 2002). 

Fő célunk az volt, hogy vízgyűjtő szinten megvizsgáljuk a tájhasználat és az azzal 

összefüggő környezeti változók hatását a kovaalga közösségek faj- és jellegalapú összetételére. 

Továbbá, hogy meghatározzuk ezek relatív hozzájárulását (egyedüli és együttes hatások) a 

közösségek magyarázott varianciájához mind a faj- és jellegösszetétel, mind pedig faj- és a 

funkcionális gazdagság tekintetében. További elemzésekben pontosítjuk a tájhasználati formák 

és a jellegek közötti, valamint a tájhasználati formák és a faj- és funkcionális gazdagság közötti 

kapcsolatot. Az urbanizáció vízgyűjtő szintű hatása mellett a helyi hatásait is vizsgáljuk, ezért 

összehasonlítjuk a bentikus kovaalga közösségeket, a faj- és funkcionális diverzitást a 

településen belüli, a település alatti és a lakott településtől távoli mintavételi helyeken. 

Feltételeztük, hogy szoros kapcsolat áll fenn a környezeti változók és a tájhasználati 

formák között, és ezek jelentősen befolyásolják a kovaalga közösségek összetételét vízgyűjtő 

szinten, azaz a közösségek varianciájának magyarázott részaránya nagy lesz. Úgy gondoltuk, 

hogy a faj- és jellegösszetétel, valamint a faj- és funkcionális diverzitás varianciáját is 

elsősorban a környezeti változók és a vízgyűjtőn lévő tájhasználat együttesen határozza meg. 

Feltételeztük továbbá, hogy a tájhasználati formák indikátoraiként több kovaalga jelleget is 

tudunk majd azonosítani, ahogy a funkcionális- és fajgazdagság is alkalmas lesz a tájhasználat 

hatásának jelzésére. Valószínűnek tartottuk, hogy a településeken koncentrálódó szennyező 

anyagok miatt az urbanizáció helyi hatása erősebb lesz, mint ami vízgyűjtő szinten 

tapasztalható. 

ANYAG ÉS MÓDSZER 

A kezdeti adatbázisunk 334 adatsort tartalmazott, amelyek több projektből származtak: i) az 

ECOSURV projektből (226 hely) (www-1) és ii) a Pannon Egyetem Limnológia Tanszékének 

kutatási projektjeiből (2004-ben felmért 46 vízfolyás és 2010-ben vizsgált 64 vízfolyás adatai). 

A mintavételi helyeket a vízgyűjtőn belüli elhelyezkedésük alapján választottuk ki. Ezek azok 

a mintavételi helyek voltak, melyek a vízfolyás alsó szakaszának végén helyezkedtek el, így 

mintegy összegzik és megjelenítik a teljes vízgyűjtőn bekövetkező hatásokat (11. ábra). 
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11. ábra: Az ideális mintavételi hely a vízfolyásban és annak vízgyűjtőjén. 

(Mintavételi hely az Örvényesi-séden 2010-ben.). 

Összesen 75 ilyen ideális mintavételi helyet tudtunk felhasználni elemzéseinkhez, 

melynek térképét a 12. ábra mutatja. A mintavételi helyek adatait (vízfolyás neve, kódja, a 

mintavétel dátuma, GPS koordináták és a tengerszint feletti magasság) a II. melléklet 

tartalmazza. A mintavételi ponthoz kapcsolódó vízgyűjtők lehatárolása vektor alapú digitális 

térképpel történt. 

 

12. ábra: A 75 mintavételi hely a Kárpát-medence vízfolyásaiban. 
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A vízgyűjtőkön lévő tájhasználati formák %-os arányát 2006-os (2004-es adatokra) és 

2012-es (2010-es mintákra) Corin digitális térképpel (1: 100 000) (“Copernicus 2020”) és 

Quantum GIS (2.18.3 verzió) szoftverrel határoztuk meg. A legkisebb térképészeti egység 25 

ha, a térkép geometriai pontossága 100 m-nél kisebb volt. Öt különböző tájhasználati kategóriát 

különítettünk el: 1) mesterséges felszínek, 2) mezőgazdasági területek, 3) erdők és közel 

természetes területek, 4) vizes élőhelyek és 5) víztestek. 

Főkomponens-elemzést (PCA) végeztünk a helyi környezeti változók és a vízgyűjtőn 

lévő különböző tájhasználati formák mintázatának feltárására. Redundancia elemzéseket 

alkalmaztunk a környezeti változók és a tájhasználat hatásának kimutatásra a kovaalga faj- és 

(RDA1) és jellegalapú összetételére (RDA2). Lineáris modelleket (LM) építettünk a jellegek és 

a tájhasználati formák, illetve a fajszám, a funkcionális gazdagság (A funkcionális gazdagság 

a funkcionális diverzitás fő összetevője, amely definíció szerint azokat a funkcionális niche 

helyeket jelenti, melyeket a fajok a közösségekben elfoglalnak; Villèger et al., 2008) és a 

tájhasználat közötti kapcsolat tisztázására. Variancia particionálás (Borcard et al., 1992) 

segítségével határoztuk meg a környezeti változók és a tájhasználati formák egyedüli és 

együttes hatását a közösségek faj- és jellegalapú összetételére (VarPart1, VarPart2), valamint a 

fajszámra és a funkcionális gazdagságra (VarPart3, VarPart4). A variancia particionálás előtt a 

faj- és jellegalapú közösségi összetételt meghatározó legfontosabb környezeti változók és 

tájhasználati formák (p <0,05) leválogatására szűkített RDA-modelleket hoztunk létre 

egyenkénti beléptetéses módszerrel, ahol a szignifikancia szint meghatározása ANOVA-val 

történt. A faj- és a funkcionális gazdagság esetében a legfontosabb változókat szintén 

beléptetéses módszerrel határoztuk meg, ahol Akaike (AIC) információs kritérium alapján 

választottuk ki a legkisebb AIC-értékkel rendelkező lineáris modellt. A szűkített RDA-kat 

mindkét magyarázó adatmátrixon (környezeti változók és a tájhasználati formák) külön-külön 

hoztuk létre. Nem metrikus többdimenziós skálázást (NMDS) alkalmaztuk az urbanizáció 

fajösszetételre és jellegösszetélre vonatkozó helyi hatásainak vizsgálatára (NMDS1 és NMDS2). 

Három esetet vizsgáltunk: amikor a mintavételezés i) pontosan a településen történt, ii) a 

település alatt, legfeljebb 1 km-re a folyásirány mentén, vagy iii) messze (1 km-nél távolabb) a 

településtől. A számításokat a közösségek távolsági mátrixán, Bray-Curtis indexszel végeztük. 

A különbségek és hasonlóságok kimutatására a közösségi elemzéseknél ANOSIM-ot, a faj- és 

a funkcionális gazdagság esetében pedig Kruskal-Wallis-tesztet alkalmaztunk. 

Az elemzéseket megelőzően a normál eloszlás biztosításához a környezeti adatokat 

transzformáltuk (vezetőképesség, SRSi: y0,333; HCO3
-: y0,5; SO4

2-, NO2
-, NO3

-: y0,25; NH4
+, TP: 

y0,111, Cl-: ln[y+1]), és mind a környezeti mind a tájhasználati adatokat sztenderdizáltuk (0 
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átlagra és 1 SD-re), hogy azonos skálán tudjuk őket összehasonlítani. A kovaalgák relatív 

gyakorisági adataira Hellinger transzformációt alkalmaztunk. A statisztikai elemzéseket R 

szoftverrel (R 3.5.1; R Core Team, 2018), "vegan" (Oksanen et al., 2018) és "MASS" (Ripley 

et al., 2013) csomagokkal végeztük, a többváltozós elemzésekhez stepAIC függvényt 

használtunk. A funkcionális gazdagság számolásához 'FD' csomagot (Laliberté és Legendre, 

2010) és 'dbFD' függvényt alkalmaztunk. 

EREDMÉNYEK 

Tájhasználati formák és a kapcsolódó környezeti változók 

A PCA elemzésben az első két tengely 47%-ban magyarázta a környezeti változók és a 

tájhasználati formák varianciáját. A PC1-es tengely a teljes variancia 35,5%-át magyarázta, és 

a legfontosabb környezeti tényezők ezzel a tengellyel korreláltak, melyek a következők voltak: 

vezetőképesség (r = 0,88), Cl- (r = 0,84), HCO3
- (r = 0,84) és NO3

- (r = 0.70). A tájhasználati 

formák közül a mezőgazdasági terület aránya (%) erős, pozitív korrelációt mutatott (r = 0,78) 

ezzel a tengellyel, míg az erdő erős negatív korrelációt (r = - 0,80). A PC2-es tengely az 

összvariancia 11,5%-át magyarázta és a mesterséges felületekkel (r = - 0,63), a vízfelszínnel (r 

= - 0,46) valamint a pH-val (r = - 0,63) (13. ábra) mutatott összefüggést. 

 

13. ábra: A vizsgált vízfolyások környezeti paraméterein és a tájhasználati formákon alapuló 

főkomponens analízis eredménye. 
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A környezeti változók és a tájhasználat hatása a bentikus kovaalga közösségekre 

Fajalapú redundancia elemzések 

A fajösszetétel alapján az 1. tengely mentén (magyarázott variancia: 7,1%) jól elkülönültek 

azok a vízgyűjtők, amelyeket túlnyomórészt mezőgazdasági területek magas bikarbonát és 

szulfát tartalommal jellemeztek azoktól a vízgyűjtőktől, amelyeket főként erdők uraltak (14. a 

ábra). A 2. tengely mentén (magyarázott variancia: 5,8%), a vízfolyások kovaalga közösségei 

az SRSi gradiens mentén váltak el (14. a ábra). A teljes RDA modell esetében 15 magyarázó 

változó (környezeti és a tájhasználati) volt szignifikáns (p <0,001), ennek ellenére az első két 

tengely által magyarázott variancia meglehetősen alacsony volt (12,9%). A mezőgazdasági 

terület nagyobb arányát, a magasabb tápanyag- és iontartalmat a Navicula lanceolata Ehrenberg 

[NLAN], Gomphonema olivaceum (Hornemann) Ehrenberg, [GOLI], Planothidium 

lanceolatum (Brébisson ex, Kützing) Lange-Bertalot [PTLA], Surirella brebissoni Krammer & 

Lange-Bertalot [SBRE] és Nitzschia palea [NPAL] indikálta. A Gomphonema micropus 

Kützing [GMIC] és a Meridion circulare [MCIR] a magas nitrát koncentrációt jelezték 

egyértelműen (14. a ábra). 

 

14. ábra: a) RDA1: a kovaalga fajösszetétel, a környezeti paraméterek és a tájhasználati adatok 

redundancia elemzése; b) RDA2: a kovaalga jellegösszetétel, a környezeti paraméterek és a 

tájhasználati adatok redundancia elemzése. 

(Rövidítések: ammon: ammónium, nitra: nitrát, nitri: nitrit, Mezogaz: mezőgazdaság, bikarb: 

bikarbonát, klor: klorid, vezkep: vezetőképesség, szulf: szulfát.) 
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Jellegalapú redundancia elemzések 

A jellegösszetétel alapján, az 1. tengely mentén (magyarázott variancia: 10,5%) a 

mezőgazdasági területek által dominált vízgyűjtők mintavételi helyei jól elkülönültek azoktól 

a mintavételi helyektől, melyek vízgyűjtőjén főként erdők, vizes élőhelyek és víztestek voltak 

jellemzők. A 2. tengely mentén (magyarázott variancia: 7,1%) a mintavételi helyek a 

viszonylag magas nitrát- és SRSi-tartalom szerint csoportosultak (14. b ábra). A teljes RDA-

modell szignifikáns volt (p <0,001), de a két első tengely mentén a magyarázott variancia 

meglehetősen alacsonynak bizonyult (17,6%). Az erdő és a vizes élőhelyek magas arányát az 

alacsony profilú ökológiai guild (L) és a kisebb fajok (S1), illetve ezek kombinációja (LS1) 

jelezte. Az LW3 jelleg a megnövekedett nitrát koncentrációt indikálta. A HLW2 

ökomorfológiai csoport a magas pH-jú helyekre volt jellemző, míg a nitritet és az ammóniumot 

elsősorban a magas profilú és a mozgó guild jelezte, közepes (HS3) és nagyobb méretű (HS4, 

MS4) fajokkal. A megemelkedett ion és TP koncentrációjú mezőgazdasági területeket az LW4 

és S3 morfológiai jellegek és a mozgó fajok jelezték. Az LW1 jelleg egyértelműen a magas 

SRSi-tartalmú mintavételi helyekre volt jellemző (14. b ábra). A közepes méretű, alacsony 

profilú (LS3) és kis LW-aránnyal (LLW2) rendelkező fajok az elsősorban víztestekkel és 

mesterséges felületekkel borított vízgyűjtőkön voltak jellemzők. 

Variancia particionálás 

A környezeti tényezők egyénkénti beléptetése után az egyszerűsített RDA modellben a 

vezetőképesség, pH, HCO3
-, SO4

2-, NO2
-, NO3

- és SRSi voltak a legfontosabb változók (p 

<0,05), melyek a kovaalga fajok összetételét meghatározták. A tájhasználati formák közül csak 

a mezőgazdasági területnek volt szignifikáns hatása (p <0,05) a fajösszetételre. A variancia 

particionálás alapján az előzőekben kiválasztott környezeti paraméterek egyedüli hatása (7,5%) 

volt szignifikáns, ellentétben a tájhasználat egyedüli hatásával (0,6%). A környezeti változók 

és a tájhasználati formák együttes hatása alacsony volt (1,2%): egyhatoda a környezeti 

paraméterek egyedüli hatásának (15. a ábra). Hasonló eredményeket kaptunk a jellegalapú 

összetétel esetén is, melynek varianciája elsősorban a leválogatott, szignifikáns környezeti 

változók (vezetőképesség, pH, NO2
- és SRSi) egyedüli hatásával (7,8%) függött össze. A 

tájhasználat egyedüli hatása - nevezetesen a mezőgazdasági területek aránya (%), mely az 

egyetlen szignifikáns tájhasználati forma volt - a megmagyarázott variancia szempontjából 

elhanyagolhatónak tekinthető. A környezeti paraméterek és a tájhasználat együttes hatása is 
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viszonylag alacsony volt (2,2%), a környezeti változók egyedüli hatásának egyharmada (15. b 

ábra). 

A fajgazdagság varianciáját is elsősorban a környezeti változók, mint például a TP és 

az ammónium (10,3%) egyedüli hatása okozta, míg a tájhasználat (a vizes élőhelyek és az erdők 

területének aránya) egyedüli hatásaként megjelenő variancia ~ 0 volt. A környezeti tényezők és 

a tájhasználat közös hatása a variancia kisebb hányadát (4,1%) magyarázta (15. c ábra). A 

funkcionális gazdagságban megjelenő variancia viszont elsősorban (13,1%) a tájhasználat 

(mezőgazdasági terület és az erdő) egyedüli hatásának köszönhető, a magyarázott variancia egy 

kisebb hányadát (4,1%) azonban a környezeti változók és a tájhasználat közös hatása is 

magyarázza (15. d ábra). A közösségek és a gazdagság változatosságát csak részben 

magyarázták a kiválasztott változók, a bemutatott modellek mindegyikében a reziduumok 

viszonylag magasak voltak (14., 15. ábra). 

 

15. ábra: A variancia particionálás eredményei a) a fajok relatív gyakorisága, b) a jellegek 

relatív gyakorisága, c) a fajgazdagság, és d) a funkcionális gazdagság (***p <0,001) esetén. 

(A magyarázott közösségi varianciákat a korrigált R2 értékekből számítottuk. A magyarázatlan 

varianciát a reziduálisok mutatják.) 
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A tájhasználati formák és a jellegek, faj és funkcionális gazdagság közötti kapcsolat 

Az RDA alapján kiválasztott jellegek esetében az illesztett lineáris modellek azt mutatták, hogy 

a mezőgazdasági területek kiterjedése (%) szignifikáns hatással van az M, LW4 és S3 (r = 0,32, 

p <0,01) jellegekre és ez a kapcsolat a jellegek és azok kombinációjának (M, LW4, S3, MLW4, 

MS3) együttes használata esetén erősebb volt (r = 0,38, p <0.001). A korreláció az erdő 

kiterjedése (%) és az egyszerű jellegek (L, S1; r = 0,25, p <0,05) között azonban némileg 

erősebb volt, mint kombinációjukkal együtt (L, S1, LS1; r = 0,23, p <0,05). A lineáris 

modellben a víztestek, a mesterséges felületek aránya (%) és az LLW2 jelleg közötti kapcsolat 

is szignifikáns volt (r = 0,26, p <0,05) (7. táblázat). Az illesztett LM-ek alapján a 

mezőgazdasági területnek (%) szignifikáns, pozitív hatással volt (r = 0,26, p <0,05) a 

funkcionális gazdagságra, míg az erdőterületeknek (%) szignifikáns, negatív hatása volt (r = -

0,35, p <0,01) mind a faj-, mind pedig a funkcionális gazdagságra (7. táblázat). 

Magyarázó 

tájhasználati formák 
Jellegek és diverzitás Becslés SE t r p 

Mezőgazdaság 

M+LW4+S3 0,034 0,01 2,97 0,32 <0,01 

M+LW4+S3+MLW4+MS3 0,059 0,02 3,47 0,38 <0,001 

Funkcionális gazdagság 0,001 0 2,43 0,26 <0,05 

Erdő 

L+S1 0,037 0,02 2,3 0,25 <0,05 

L+S1+LS1 0,053 0,02 2,18 0,23 <0,05 

Funkcionális gazdagság -0,001 0 -3,26 -0,4 <0,01 

Fajgazdagság -10,03 3,23 -3,1 -0,4 <0,01 

Víztestek+Mesterséges 

felületek 
LLW2 0,042 0,02 2,38 0,26 <0,05 

7. táblázat: A tájhasználati formák és a jellegek, diverzitások közötti kapcsolatok feltárására 

kifejlesztett lineáris modellek statisztikai paraméterei. 

Az urbanizáció helyi hatásai 

Az NMDS elemzések szerint a településektől vett távolság nem befolyásolta jelentősen a 

kovaalga közösség összetételét, sem a fajalapú (ANOSIM R = 0,044, p = 0,16; 16. a ábra), 

sem a jellegalapú elemzésekben (ANOSIM R = 0,048, p = 0,14; 16. b ábra). A Kruskal- Wallis-

               stenger-kovacs.csilla_97_23



45 

teszt alapján sem a fajgazdagság (p = 0,19), sem a funkcionális gazdagság (p = 0,14) nem 

különbözött szignifikánsan a településektől különböző távolságban lévő mintavételi helyek 

között (17. ábra). 

 

16. ábra: A bentikus kovaalga minták a) fajalapú (NMDS1: Bray-Curtis index, stressz: 0,24) 

és b) jellegalapú (NMDS2: Bray-Curtis index, stressz: 0,21) NMDS analízise. 

 

17. ábra: A kovaalgák a) fajgazdagsága és b) funkcionális gazdagsága a településen, a 

település alatt 1 km-en belül és a településtől távol (>1 km). 
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ÉRTÉKELÉS 

Általános megállapítások 

A vízgyűjtő szintű tájhasználat a szociológiai és ökológiai kölcsönhatások együtteseként jelenik 

meg, amely függ a gazdasági és technológiai fejlettség szintjétől, de az éghajlat és a 

sztochasztikus események (például árvizek és erdőtüzek) is alakíthatják azt (Hughes et al., 

2016). Magyarországon a mezőgazdasági és az ipari fejlődés, valamint az urbanizáció 

intenzívebbé válása a huszadik század közepére nyúlik vissza, mely folyóink ökológiai 

állapotának jelentős romlását (különösen a Tisza mellékfolyóinál) idézte elő (Borics et al., 

2016). 

Vízfolyásaink Víz Keretirányelvvel összhangban lévő, vízgyűjtő-szintű elemzése 

hatékony eszköznek bizonyult a legfontosabb közvetlenül (környezeti változók) és közvetetten 

(tájhasználati formák) ható változók azonosítására, melyek a kovaalga közösségek összetételét 

is alakítják ezekben a komplex ökoszisztémákban. A kulcsváltozók, mint a vezetőképesség, 

pH, N formák, SRSi, mezőgazdasági területek aránya, a kovaalgák faj- és jellegösszetételét 

egyaránt meghatározták. A fajalapú elemzések rámutattak a HCO3
- és a SO4

2- koncentráció 

fontosságára is, de a jellegalapú elemzések magyarázó ereje nagyobb volt, mint azt korábbi 

tanulmányokban is tapasztalták (Abonyi et al., 2018b; Stenger-Kovács et al., 2020b). A 

természetes eredetű hatások mellett (mint például az alapkőzet típusa) a tájhasználatnak is 

jelentős hatása (vízminőség romlás) van a felszíni vizekre (Pacheco és Fernandes, 2016). Ebben 

a tanulmányban a mezőgazdasági terület növekedésével magasabb vezetőképességet (főként 

magasabb Cl- és HCO3
- tartalmat) és NO3

- koncentrációt tudtunk kimutatni, amint ezt 

Amerikában a 90-es években (Leland, 1995) tapasztalták a másodlagos szikesedés és trágyázás 

következményeként. Az erdők arányának növekedésével azonban ellentétes tendenciát 

figyeltünk meg. Az egyes vízgyűjtőkön a kovaalga faj- és jellegösszetételt, valamint a 

fajgazdagságot elsősorban a helyi környezeti változók határozták meg, másodsorban pedig a 

környezeti paraméterek és a tájhasználati formák együttes hatása. Ez ellentétben áll néhány 

korábbi tanulmány eredményeivel, melyekben tavi fitoplankton közösségeket (Qu et al., 2018) 

és boreális folyóvizek kovaalgáit (Teittinen et al, 2015) vizsgálták, ahol a közösségek 

magyarázott varianciájában környezeti paraméterek és a tájhasználati formák együttes hatása a 

meghatározó. Ami viszont egyértelmű, hogy a vízfolyásokban a kovaalga közösségek faj- 

(Blinn és Bailey, 2001; Teittinen et al., 2015) és jellegösszetétele (e tanulmány alapján) 

különbözik a főként erdők által és a főként mezőgazdasági területek által borított vízgyűjtők 

között. Ezen túlmenően a funkcionális gazdagság varianciáját elsősorban a tájhasználat 
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egyedüli hatása okozza, mely jól mutatja az emberi tevékenységnek természetre gyakorolt 

hatását, mely az ökológiai problémákon túl súlyos társadalmi konfliktusokat is generálhat 

(Valera et al., 2016). 

Vizsgálatunkban a modellek magyarázó ereje gyenge volt, a varianciák nagy része 

magyarázatlanul maradt, mely valószínűleg számos olyan nem mért környezeti változónak 

köszönhető, amelyek fontos szerepet játszhatnak a közösségek összetételének alakulásában 

(Leibold és Chase, 2018). Továbbá olyan ható tényezők is közre játszhatnak, mint a demográfiai 

sztochaszticitás (amikor a születési és halálozási rátában bekövetkező változások vezetnek a 

fajok relatív abundanciájának térbeli és időbeli sodródásához) és az élőhely foltok 

sztochaszticitása (amikor a fajnak véges lehetősége van arra, hogy a még üres élőhely foltokat 

elfoglalja és onnan bármikor eltűnhet). Ezenkívül a reziduális variancia olyan látens varianciát 

is tartalmazhat, amely a fajok közötti kapcsolatokból eredő varianciából származhat, és amely 

akár a teljes variancia 50%-át is kiteheti (Leibold és Chase, 2018). Ki kell emelni azonban, 

hogy a faj- és a funkcionális gazdagság esetén a magyarázott variancia aránya nagyobb volt, 

amely a környezeti változásokra adott erősebb válaszukat támasztja alá (Heino et al., 2010) 

szemben a faj- és jellegalapú közösségi szerkezettel. 

A kovaalgák jellegeinek funkcionális válasza 

Természetes állapotú, csak kis mértékben bolygatott vízgyűjtőkön a nagy kiterjedésű erdők 

biztosítják az egészséges ökoszisztémák fennmaradását (Bunn et al., 1999). A kiterjedt 

növényzet miatt azonban jelentős az árnyékolás, ezért a vízfolyások alapvetően heterotróf 

ökoszisztémák (Uieda és Motta, 2007). Ezekben a közel természetes állapotú vízfolyásokban 

az alacsony profilú kovaalga ökológiai guild és kis sejtméretű fajok (<100 µm3) voltak 

jellemzőek. A kis méretű fajok dominanciáját és egyszerű közösségi struktúrát találtak egy 

erdősített hegyoldalon végzett kísérletes vizsgálatban is (Cibils-Martina et al., 2017). Az 

alacsony profilú guild jól jelzi az alacsony tápanyagellátottságot (Novais et al., 2014) – mely 

ezekre a vízfolyásokra jellemző – a bevonat alsó rétegében elfoglalt helye miatt (Passy, 2007a). 

Az erdős területek csökkenésével és a mezőgazdasági területek növekedésével a 

fénymennyiség nő. Ezzel párhuzamosan a víz ion- és tápanyagtartalma is emelkedik az intenzív 

öntözésnek és műtrágyázásnak köszönhetően. Ráadásul a vízgyűjtőn folyó mezőgazdasághoz 

kötődő tevékenységek növelik a folyómedrek zavarosságát és feliszapolódását (Bahls, 1993). 

Ezeknek az összetett változásoknak a hatására, olyan bentikus kovaalga közösség alakult ki, 

melyben a mozgó ökológiai guild és a közepes méretű (300-600 µm3), lineáris-lándzsa alakú 
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(mint a Navicula és Nitzschia fajok) fajok dominálnak. A nagyobb fényintenzitás ugyanis a 

nagyobb méretű fajoknak kedvez, hiszen a fényért való versengés ilyen körülmények között 

nem kíván erős árnyékadaptáltságot (Lange et al., 2011). A nagyobb zavarosság és az 

iszaposodás azonban csökkentik a bejutó fény mennyiségét, melynek hatására a közepes 

méretű, lineáris-lándzsás alakú fajok jelentek meg és váltak dominánssá. A mezőgazdaság 

testméretet módosító hatását a bentikus rovaroknál is megfigyelték (Krynak és Yates, 2020), 

habár ennek pontos mechanizmusát még nem sikerült feltárni. A lineáris-lándzsás alak 

fényantennaként működhet, ami a szükséges mennyiségű napfényhez való hozzáférést 

(Stenger-Kovács et al., 2018), míg a mozgásra való képesség a legmegfelelőbb fényellátottságú 

habitatok kiválasztását teszi lehetővé (Passy, 2007a) zavaros, tápanyagban dús környezetben 

(Soininen et al., 2016; Tapolczai et al., 2017). Ez a környezeti szűrés a mezőgazdaság 

homogenizáló hatását okozza, amelyet már erősen lúgos vízfolyások kovaalga közösségében 

kimutattak (Pillsbury et al., 2019). 

Az alacsony profilú guild és az LW2 hossz-szélesség arányú fajok jól jelzik a víz- és a 

mesterséges felületek megnövekedett arányát. Az alacsony profilú guild dominanciája 

elsősorban tápanyagszegény környezetben fordul elő (Stevenson et al., 2006). A vízfelületek 

számának növekedése úgy tűnik, hogy ezen fajok terjedését segíti. A mesterséges (vizet át nem 

eresztő) felszínek pedig valószínűleg tovább támogatják e fajok terjedését az elfolyások 

felgyorsításával (Sterling et al., 2013), illetve a helyi erózióbázis nagyon rövid idő alatt történő 

elérésével. Ezek a folyamatok új utat nyithatnak meg az ilyen jelleggel bíró invazív fajok 

terjedése előtt is. Az Amphora, Planothidium, Achnanthidium, Reimeria és a Halamphora 

nemzetségbe tartozó taxonok taroznak ide, amelyeknek alakja és az aljzathoz való rögzülési 

módja lehetővé teszi, hogy könnyebben megtelepedjenek a már kialakult bevonatban. Ezen 

fajok kissé megnyúlt sejtjei ugyanis a csúcsi részükkel, a szubsztráttal párhuzamosan vagy arra 

merőlegesen kapcsolódnak és az így kialakult erős kötődéssel ellen tudnak állni a nagy 

vízáramlás nyíró hatásának (Tapolczai et al., 2017), így tartósan meg tudnak telepedni. 

A faj- és a funkcionális gazdagság válasza 

A kovaalga közösségek funkcionális gazdagsága hasonlóan a makrogerinctelenek funkcionális 

gazdagságához (Moore és Palmer, 2005) növekszik azokon a vízgyűjtőkön, ahol a 

mezőgazdasági területek kiterjedése nagyobb. Ezekben a degradált ökoszisztémákban a 

magasabb tápanyagkoncentráció lehet felelős (Wang et al., 1997) a funkcionális gazdagság 

növekedéséért. Azt azonban meg kell jegyezni, hogy a mezőgazdasági területek növekedése 
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eredményezheti a fajgazdagság csökkenését is, például halak esetében a patakmederben 

található homogenizált és burjánzó makrovegetációnak köszönhetően (Tóth et al., 2019). Az 

erdők arányának növekedésével ugyanakkor mind a kovaalga faj-, mind a funkcionális 

gazdagság is csökkent, mivel az erdős területeken a növényzet képes visszatartani a vizet, a 

hordalékot és a tápanyagokat, így egy erősen kontrollált környezet (árnyékolás és stabil 

vízháztartás) alakul ki a vízfolyások felső szakaszán, mely alacsonyabb diverzitású kovaalga 

közösség kialakulásához vezet (Blinn és Bailey, 2001). 

Az urbanizáció helyi és vízgyűjtő szintű hatásai 

A vízgyűjtő léptékű, egyszerűsített RDA-modellek nem mutatták ki az urbanizáció 

(számszerűsítve a mesterséges felületek arányának) hatását sem a kovaalga fajösszetételre sem 

a jellegösszetételre. Ennek az oka az lehet, hogy a vizsgált vízgyűjtőkön még viszonylag 

alacsony mértékű az urbanizáció (átlagosan: 1,5%) a mezőgazdasági területekhez képest 

(átlagosan: 55,3%), ami valószínűleg nem volt elég ahhoz, hogy a vízi közösségek 

homogenizálódásához vezessen, ami már világszerte ismert jelenség az urbanizát területeken 

(pl. McKinney, 2006). Az urbanizáció közvetlen, helyi hatása szintén elhanyagolható volt: nem 

módosította sem a faj-, sem a jellegösszetételt. A bentikus kovaalgák valószínűleg kevésbé 

érzékenyek a mesterséges felületekre (pl. beton felület a csatornázott patakokban), hiszen ezek 

a természetes kövekhez hasonló, semleges felületet biztosítanak számukra. Ezzel ellentétes 

eredményt mutattak ki makrogerincteleneknél (Barnum et al., 2017), amelyeknek trofikus 

szerkezetét módosíthatja a csatornázott patakmeder, mivel a benne található szerves törmelék 

mérete eltérhet a természetes mederben találhatóétól (Docile et al., 2016). A kovaalgák faj- és 

funkcionális gazdagsága sem volt érzékeny erre a helyi antropogén hatásra, hasonlóképpen az 

ausztrál patakok kovalgáinak fajgazdagságához, mely az urbanizációs gradiens mentén 

következetlenül változott, és változása inkább a tápanyagokkal volt összefüggésben (Sonneman 

et al., 2001). 

KÖVETKEZTETÉS 

A mezőgazdasági tevékenység és az urbanizáció a természetes élőhelyek átalakításának 

legsúlyosabb formái, amelyek jelentős mértékben hatnak az édesvízi ökoszisztémákra és 

funkciókra. Magyarországon a mezőgazdaságnak jelentős hatása van a síkvidéki, alacsony 

rendűségű vízfolyások kovaalga közösségére, szemben az urbanizációval, melynek hatása még 

elhanyagolható mind helyi mind pedig vízgyűjtő szinten. Az urbanizáció fokozódásával 
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azonban a mesterséges felületek aránya nőni fog és ezzel egyidejűleg a kedvezőtlen hatás előre 

jelezhető. Az antropogén tájátalakítások mellett pedig az éghajlatváltozás hatásaival is 

számolnunk kell, mely további veszélyt jelent vizeink ökológiai állapotára. Mindez azt jelenti, 

hogy a természetes, még bolygatatlan ökoszisztémák karakterisztikus jellegösszetételének és 

diverzitásának megőrzése alapvető fontosságú mind a természetvédelem mind pedig a jövőnk 

szempontjából. 
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II. SZIKES VÍZI ÖKOSZISZTÉMÁK KOVAALGÁI: A KOVAALGA KÖZÖSSÉG 

ÖSSZETÉTELÉT MEGHATÁROZÓ TÉNYEZŐK SZIKES TAVAKBAN 

 

II.1. ELTŰNŐ VILÁG: KÖZÉP-EURÓPAI SZIKES TAVAK KOVAALGA ÖSSZETÉTELE 

BEVEZETÉS 

Az endoreikus, sós tavak jellemzően kicsik (<50 ha) és sekélyek (<1 m). Összességében 

azonban nagy területet borítanak (a teljes globális vízkészlet 0,006%-a; Williams, 1986) és 

térfogatuk sem különbözik jelentősen az édesvizű tavakétól (0,007%; Shiklomanov, 1990; 

Williams, 1993). Elsősorban a száraz és félszáraz régiókra jellemzőek (Williams, 2002), de a 

Föld más területein is megtalálhatók. Fizikai és kémiai tulajdonságaikat a helyi geomorfológia, 

a medence jellemvonásai (Dargám, 1994), a geokémia (Simon et al., 2011), a párolgás és a 

csapadék (Langbein, 1961) együttesen határozzák meg. A tavak viszonylag zárt rendszerek a 

folyóvízi vagy a szárazföldi ökoszisztémákhoz képest, ezért rendkívül jó indikátorai a 

környezetben bekövetkező változásoknak (Gottschalk és Kahlert, 2012). A sós tavak 

kimondottan érzékenyek az éghajlatváltozásra (pl. csapadékeloszlás megváltozása, UV-

sugárzás növekedése) és a vele együtt járó, egyre inkább kiszámíthatatlan időjárási 

eseményekre. A még viszonylag kis eltérések is nagymértékű, akár visszafordíthatatlan 

változásokat okoznak a sós tavak természetes állapotában (Hammer, 1990). A tavak efemer 

jellegéből fakadóan, a tavak sótartalma széles spektrumban változik és alacsony diverzitású 

közösségek alakulnak ki (Moss, 1994). 

A sós tavak jelentős (gazdasági és nem gazdasági) értéke ellenére csak néhány áll 

intenzív védelem alatt (Williams, 1993). Az éghajlatváltozás és a vízgyűjtőn folyó emberi 

tevékenység (a vizek elterelése, a csatornázás vagy a túlzott felszíni és felszín alatti vízkivétel) 

nemcsak a tavak "jó" ökológiai állapotát veszélyezteti, de a fennmaradásukat is (Williams, 

2002). A Kárpát-medencében a szikes tavaknak a 90%-a található védett területen (nemzeti 

parkokban); ezen kívül minden egyes szikes tó ex lege védelem alatt áll. A Pannon szikes 

sztyeppék és mocsarak (Natura 2000 területek) különösen veszélyeztetettek a talajvízszint 

süllyedése, az időszakos tavaszi árvizek elmaradása és a környező területek túlzott 

becsatornázása miatt (VGT, 2009). Az elmúlt évtizedekben ezeknek a jellegzetesen alkalikus 

élőhelyeknek a száma csökkent Magyarországon és a szomszédos Ausztriában is, így 
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előfordulásuk mára lényegében csak két régióra, a Duna-Tisza közére és a Fertő-Hanság régióra 

korlátozódik (Boros, 1999). Hasonló jelenséget, a sós tavak eltűnését figyelték meg Mexikóban 

és Spanyolországban is (Alcocer és Escobar, 1990). Az előrejelzések szerint ezeknek a 

szezonálisan feltöltődő sós vizeknek a száma 2025-re az emberi tevékenységnek és az 

éghajlatváltozásnak köszönhetően jelentősen csökkenni fog (Williams, 2002). 

A kovaalgák sós és alkalikus sós vizekben is előfordulnak (De Deckker, 1988). A 

bentikus kovaalgák jelentős mennyiségben találhatók meg a kelet-afrikai sós tavakban (Gasse, 

1986a), ahol elegendő fény áll rendelkezésükre (Tuite, 1981). Egy bolíviai sós tóban az algák 

biomasszájának a legnagyobb részét kovaalgák tették ki (Servant-Vildary, 1984) és romániai 

antroposzalin tavakban is (Ionescou et al., 1998) az azonosított alga taxonok fele kovaalga volt. 

A jelentőségük ellenére azonban kevés ökológiai tanulmány készült a sós tavak kovaalgáiról. 

Az első tanulmányok florisztikai jellegűek voltak (Hustedt, 1959; Grunow, 1862) és a 

későbbiekben is hasonló munkák jelentek meg (pl. Grimes és Rushforth, 1982; Sabbe et al., 

2003). Eurázsiában csak szórványos vagy publikálatlan adatok állnak rendelkezésre a sós tavak 

diatómáiról, szemben az Egyesült Államokkal, Dél-Amerikával, Afrikával és Ausztráliával 

(Williams, 1986), ahol miután felismerték, hogy a kovaalgák jól alkalmazhatók a környezeti 

változások indikátoraiként, intenzív kutatásokat indítottak el az 1980-as és 1990-es években 

(pl. Hammer et al. 1983; Platt Bradbury et al., 1988; Blinn, 1991). A legtöbb sós tavi kovaalga 

vizsgálat paleolimnológiai tanulmány volt (pl. Gasse et al., 1997; Reed, 1998), hiszen a 

kovaalga összetétel segítségével (proxyként) a múltbeli vízszintváltozást, a sótartalmat, a 

jégtakaró változásait is lehet rekonstruálni (Spaulding és McKnight, 1999; Fritz et al., 2010). A 

recens bentikus és planktonikus kovaalgák ökológiai vizsgálatai azonban szórványosak, 

nemcsak Európában (Buczkó és Padisák, 1987; Padisák és Dokulil, 1991, 1994; Buczkó és Ács, 

1996-1997; Nagy és Péterfi, 2008), hanem más kontinenseken is (Sze és Kingsbury, 1972; 

Blinn, 1993). 

A kovaalgák elterjedését Bhattacharyya és Volcani (1980) elmélete szerint a sótartalom 

csak közvetetten befolyásolja a szilícium-dioxid vázak vastagságának (Tuchmann et al., 1984) 

és a vázon lévő a pórusméretek módosításával (Leterme et al., 2013). A sejtek felszíne és a 

pórusméret is csökken alacsonyabb sótartalom mellett (Vrieling et al., 2007; Leterme et al., 

2010), ami a tápanyagok sejtmembránon keresztüli transzportjára és más fiziológiai 

folyamatokra (Fritz et al., 2010) is hat. A környezeti tényezőkben bekövetkezett változások 

jelentősen módosíthatják a kovaalga vázak pórusainak morfológiáját is (Trobajo et al., 2004), 

ahogy a sótartalom is (Trobajo et al., 2011). A kovaalgáknak ez a morfológiai plaszticitása 

magyarázatot adhat az ökológiai sikerükre még szélsőséges környezetben is (Leterme et al., 
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2013). Néhány kovaalgafaj bizonyos ionokhoz kötődik (pl. a Cymbella pusilla Grunow a HCO3
- 

-hoz, a magasabb szénigénye miatt, vagy a Chaetoceros elmorei Boyer a SO4
2- -hoz; Saros és 

Fritz, 2002). Ezt a specializációt fiziológiai vagy fiziokémiai folyamatok határozzák meg, mivel 

a magas sótartalom ökofiziológiailag kizárja az ozmoregulációs mechanizmussal nem 

rendelkező fajokat és a hozzájuk kapcsolódó jellegeket (De Deckker, 1988). Az 

ionkoncentrációtól függő elterjedést nem tanulmányozták részletesen (Saros és Fritz, 2000), így 

a kovaalga kutatások egyik legújabb irányvonala, hogy mennyiségi adatok elemzésével 

megértsék a fajok és a sótartalom közötti kapcsolatot (Potapova, 2011). 

Magyarországon a kovaalga tanulmányok főként a három legnagyobb, sekély, sós 

tavunkra összpontosítottak, mint a Velencei-tó (felszíne 2600 ha, átlagos vízmélység 1,5 m), a 

Fertő (felszíne 30 900 ha, átlagos mélysége 0,7-1,5 m), és a Szelidi-tó (360 ha terület, átlagos 

vízmélység 3,5 m.) (Pantocsek, 1912; Donászy et al., 1959; Szemes, 1959; Buczkó, 1986; Ács 

et al., 1991). Számos algológiai (főként fitoplankton) vizsgálatot végeztek ezekben a szikes 

tavakban (pl. Kiss, 1976; Padisák, 1999; Fehér és Schmidt, 2003; Fehér, 2010), de csak néhány 

tanulmány foglalkozott a kovaalga flórájukkal, sok csak florisztikai szinten (Grunow, 1860, 

1863; Cholnoky, 1929; Uherkovich, 1965, 1969, 1970; Kiss, 1971, 1974, 1975, 1978; Schmidt 

és Fehér, 1996). A szikes tavak tudományos és természetvédelmi értékeinek, jelentőségének 

felismerésével a közelmúltban számos tanulmány készült, melyek a tavak hidrogeológiájával 

(Simon et al., 2011), vízkémiájával (Boros, 1999; Boros et al., 2014, 2017, 2020; Boros és 

Kolpakova, 2018; Lameck et al., 2023), baktérium (Rusznyák et al., 2011; Borsodi et al., 2013; 

Korponai et al., 2015, 2019; Szabó et al., 2020; Csitári et al., 2022; Márton et al., 2023), 

pikoplankton (Somogyi et al., 2010, 2011, 2012, 2022; Kürthy et al., 2012; Pálffy et al., 2014), 

zooplankton (Horváth et al., 2014, 2022; Tóth et al., 2014; Lukić et al., 2020), makrogerinctelen 

(Horváth et al. 2013a, b; Cozma et al., 2020) és vízimadár (Boros et al., 2006a, 2008; Boros et 

al., 2023) közösségeivel foglalkoztak. A bentikus kovaalga közösségre és ökológiájukra 

vonatkozó ismeretek azonban továbbra is ritkák maradtak. A szikes tavak vízkémiai és biológiai 

jellemzőinek ismerete ökológiai alapot biztosítana a megfelelő kezelésükhöz és lehetővé tenné 

a bentikus diatómák, mint bioindikátorok alkalmazását az ökológiai állapotuk és az 

éghajlatváltozás hatásainak becslésében. 

Ebben a tanulmányban a célunk az volt, hogy meghatározzuk a kis, sekély vizű szikes 

tavak i) fizikai és kémiai jellemzőit és ii) kovaalga összetételét, amelyek a Kárpát-medence két 

különböző régiójában (Fertő-Hanság és Duna-Tisza köze) találhatók; illetve azonosítsuk iii) a 

kovaalga közösségek összetételét leginkább meghatározó környezeti változókat ezekben a 
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különleges vizekben; továbbá iv) irányelveket adjuk az ökológiai és természetvédelmi 

kezelésükhöz. 

ANYAG ÉS MÓDSZER 

A vízkémiai minták és a bentikus kovaalgák vizsgálatára 31 kis, sekély, szikes tóból három 

különböző évben (2006, 2008, és 2012) gyűjtöttünk mintákat, melyek a Kárpát-medence két 

különböző részéből, a i) Fertő-Hanság (FH; Ausztria és Magyarország) és ii) a Duna-Tisza köze 

(DT; Magyarország; 18. ábra; 8. táblázat) területeiről származnak. 

 

18. ábra: A vizsgált szikes tavak a Fertő-Hanság és a Duna-Tisza régióban. 
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Szikes tavak Régió GPS koordináták 
Minták 

száma 
Év Évszak 

1. Albersee* FH 47° 46.449 N 16° 46.177 E 2 2008 T 

2. Bába-szék DT 46° 44.431 N 19° 09.019 E 5 2006, 2008 T, Ő 

3. Bíbic-tó DT 46° 28.105 N 19° 58. 487 E 1 2006 T 

4. Borsodi-dűlő FH 47° 40.891 N 16° 50.401 E 13 2008, 2012 T, Ő, TÉ 

5. Böddi-szék DT 46° 45.389 N 19° 08.373 E 4 2006, 2008 T, NY 

6. Büdös-szék DT 46ͦ° 51.577 N 19° 10.943 E 1 2006 T 

7. pusztaszeri 

Büdös-szék 
DT 46° 32.465 N 20° 15.815 E 1 2006 T 

8. Cikes FH 47° 41.763 N 16° 50.459 E 3 2008 T 

9. Csárda-szék DT 46° 45.326 N 19° 27.394 E 1 2006 T 

10. Fehér-szék DT 46° 48.284 N 19° 11.159 E 1 2006 T 

11. Fülöp-szék DT 46° 55.447 N 19° 99.420 E 1 2006 T 

12. Hattyús-szék DT 46° 52.522 N 19° 26.350 E 1 2006 T 

13. Herrnsee FH 47° 44.609 N 16° 46.210 E 3 2008 T 

14. kardoskúti 

Fehértó 
DT 46° 28.245 N 20° 37.819 E 4 2006, 2008 T, NY 

15. Kelemen-szék DT 46° 47.504 N 19° 10.591 E 4 2006, 2008 T 

16. Kirchsee FH 47° 45.443 N 16° 47.299 E 3 2008 T 

17. Kisréti-tó DT 46° 86.790 N 19° 19.360 E 1 2006 T 

18. Kondor-tó DT 46° 53.471 N 19° 25.068 E 1 2006 T 

19. Legény-tó FH 47° 39.793 N 16° 48.802 E 12 2008, 2012 T, Ő, TÉ 

20. Neubruch* FH 47° 47.162 N 16° 50.655 E 3 2008 T 

21. Nyéki-szállás FH 47° 40.623 N 16° 49.970 E 7 2006, 2008 T, NY, Ő 

22. Ősze-szék DT 46° 24.612 N 19° 59.418 E 1 2006 T 

23. Paprét FH 47° 39.943 N 16° 49.597 E 6 2008, 2012 T, Ő 

24. pirtói Nagy-tó DT 46° 31.623 N 19° 28.189 E 1 2006 T 

25. Sárkány-tó DT 46° 44.481 N 19° 23.216 E 1 2006 T 

26. Szappan-szék DT 46° 53.471 N 19° 25.068 E 1 2006 T 

27. Szarvas-tó DT 46° 32.774 N 19° 29.012 E 1 2006 T 

28. Szívós-szék DT 46° 52.751 N 19° 26.467 E 1 2006 T 

29. Untersee* FH 47° 48.096 N 16° 47.051 E 3 2008 T 

30. Zab-szék DT 46° 50.150 N 19° 10.112 E 6 2008 Ő 

31. Zicklacke* FH 47° 46.075 N 16° 46.870 E 3 2008 T 

Σ 31 Σ 2     Σ 96 Σ 3 Σ 4 

8. táblázat: A vizsgált szikes tavak (* = Ausztria), régiójuk (FH = Fertő- Hanság, DT = Duna-

Tisza köze), GPS koordinátájuk, a minták száma, valamint a mintavétel éve és évszaka (T = 

tavasz, NY = nyár, Ő = ősz, TÉ = Tél). 

Welch-próbát alkalmaztuk annak vizsgálatára, hogy i) a tavak vízkémiai tulajdonságai 

különböznek-e a két régióban (FH és DT) illetve, hogy a ii) guildek mennyisége fajszám és 

relatív abundancia alapján mutat-e elkülönülést az összes mintában vagy a régiókban külön-

külön. A fajok abundancia értékeit és a relatív előfordulási gyakoriságot felhasználva 

(Legendre és Legendre, 1998) indikátorfaj elemzést (IndVal; Dufrêne és Legendre, 1997) 
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végeztünk az FH és a DT régiók jellemzésére és elkülönítésére. A modellépítés során a 

redundancia elemzés egyenkénti beléptetési módszerét (RDA; Blanchet et al., 2008) használtuk 

a magyarázó paraméterek számának csökkentésére és azon változók azonosítására, amelyek a 

legjelentősebb hatást gyakorolják a kovaalgák közösségi összetételére. A környezeti 

paraméterek beléptetési sorrendjét az Akaike információs kritérium (AIC) alapján, p <0,05 

értékekkel határoztuk meg. Az egyes változók elkülönülésének vizsgálata ANOVA 

permutációs teszttel (permutációk = 199, p <0,05) történt. Az RDA elemzések előtt a fajok 

relatív gyakoriság adatait Hellingert-transzformáltuk (Legendre és Legendre, 1998), hogy 

csökkentsük a leggyakoribb fajok hatását, ami egy javasolt módszer a mennyiségi adatok 

többváltozós elemzésénél, ahol az adattábla számos nulla értéket tartalmaz (Legendre és 

Gallagher, 2001). Kizártuk az elemzésekből azokat a ritka fajokat, amelyek három mintavétel 

helynél kevesebbszer fordultak elő, illetve azokat a fajokat, amelyeknek relatív gyakorisága 

kisebb volt, mint 5% a teljes adathalmazban. A környezeti változókat is transzformáltuk (lásd 

a 9. táblázatot), az egyes változókra vonatkozó legmegfelelőbb transzformációt választottuk 

ki, hogy biztosítsuk az adatok normális eloszlását. Minden statisztikai elemzést R szoftver 

környezetben végeztünk (R 2.11.0; R Core Team, 2010), a modellépítéshez "vegan" csomagot 

(Oksanen et al. 2012) használtunk. 

EREDMÉNYEK 

A tavak átlagos vezetőképessége >4000 μS cm-1 volt, a mért maximális vezetőképesség pedig 

17600 μS cm-1. Minden tó lúgos volt, átlagos pH-értékük 8,9. Az anionok közül a bikarbonát 

volt a legnagyobb mennyiségben jelen (HCO3
-, átlagos koncentrációja 941 mg l-1), amelyet a 

szulfát (SO4
2-, átlag: 735 mg l-1), majd a klorid (Cl-, átlag: 226 mg l-1) követett. Az oldott 

tápanyagok (N és P formák) koncentrációja, de különösen a TP koncentrációja magas volt 

(átlag: 1989 μg L-1). A vízhőmérséklet 5,3 és 36 °C között változott a levegő hőmérséklet 

szezonális és napi ingadozásának megfelelően. A vízre általában oxigén túltelítettség volt 

jellemző (átlag: 112%), az átlagos KOI 43 mg l-1volt (9. táblázat). A tavak kémiai és fizikai 

jellemzőinek összehasonlítása (Welch-teszt alapján) során a következő eredményeket kaptuk: 

a HCO3
- (p <0,001), Cl- (p = 0,009) ionok, a Pt szín (p = 0,025) és a KOI (p = 0,013) nagyobb 

volt a DT tavaiban (9. táblázat). Az FH-ban az SO4
2- koncentráció (p <0,001) és az 

oxigéntelítettség (135%, p = 0,010; 9. táblázat) volt magasabb a DT régió tavaihoz képest. 
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      Duna-Tisza köze (n=34) Fertő-Hanság (n=25) Welch-teszt 

változók mértékegység transzformáció átlag SD min max átlag SD min max p-érték 

vezetőképesség µs cm-1 x'=ln(x+1) 4697 3808 520 17,6 4318 2716 1765 13650 ns 

pH 
 

- 8,9 0,4 8,1 9,7 8,9 0,4 8,3 9,4 ns 

SO4
2- mg l-1 x'=ln(x+1) 118,9 140 0 731 616,4 593,8 91,9 2433 <0,001 

HCO3
- mg l-1 x'=ln(x+1) 1182,4 508,4 435 2092 700,3 326,5 291,3 1866,6 <0,001 

Cl- mg l-1 x'=ln(x+1) 325,9 374,5 0,9 1568,9 125,5 181,4 3,4 819,4 0,009 

Pt szín mg Pt-1 - 525 276,2 243,1 926,9 96,6 72,7 40,9 352,2 0,025 

NH4
+ mg l-1 x'=arcsin(x0,5) 2,5 6,8 0 32,7 2,5 5,4 0 25,9 ns 

NO3
- mg l-1 x’=(x/100)0,5 1,8 2 0,3 9,9 1 1,7 0 7,6 ns 

SRP µg l-1 x'=ln(x+1) 661,9 831,6 10 2985 354,8 449,9 6,3 1530 ns 

TP µg l-1 x'=ln(x+1) 2064,9 3954,4 50 21760 1913,1 3249,4 43,9 14720 ns 

SRSi mg l-1 x'=ln(x+1) 5,4 5,5 0,1 29,6 4,1 2,8 0,2 12,2 ns 

hőmérséklet ◦C - 18,6 6,4 5,3 36 21,7 9,2 7,4 35,4 ns 

DO% % - 89,8 44,4 1,2 184,2 135 71,8 18,1 293,9 0,01 

KOI mg l-1 O2 x'=ln(x+1) 59,6 71,4 6 423 26,4 18,3 0 72 0,013 

9. táblázat: A Duna-Tisza köze és a Fertő-Hanság régió szikes tavainak fizikai és kémiai paraméterei, és azok összehasonlítása Welch-teszttel. 

(ns = nem szignifikáns) 
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A domináns fajok a Nitzschia és Navicula nemzetségek tagjai voltak, melyek a mozgó 

ökológiai guildbe tartoznak. A 174 azonosított fajból 107 volt mozgó, 37 magas profilú és 30 

az alacsony profilú guildbe tartozott. Hasonló fajszámot találtunk a két régióban, az FH 

régióban 120 fajt (81 mozgó, 21 alacsony profilú és 18 magas profilú), míg a DT-ben 112 fajt 

azonosítottunk (68 mozgó, 13 alacsony profilú és 31 magas profilú; 19. ábra). A különböző 

ökológiai guildekben lévő fajszámok (19. a ábra) és a fajok relatív gyakorisága (19. b ábra) 

alapján, statisztikailag szignifikáns különbségeket találtunk a magas profilú és a mozgó guild 

között (p <0,001), valamint az alacsony profilú és a mozgó guild között (p <0,001) az egyes 

régiókban, illetve az összes mintát figyelembe véve (19. ábra). Nem találtunk szignifikáns 

különbséget a magas- és az alacsony profilú guildek között. 

 

19. ábra: A különböző ökológiai guildek boxplotjai a) a fajszám és a b) a fajok relatív 

gyakorisága alapján. 

Az indikátorfajok elemzés alapján öt indikátorfaj volt jellemző a DT régióra (10. 

táblázat), amelyek közül a Nitzschia fonticola (Grunow) Grunow és a Mayamaea atomus var. 

permitis (Hustedt) Lange-Bertalot rendelkeztek a legnagyobb indikátorértékkel (IndVal = 25,9 

és 20,7). Az FH régióban azonosított 16 indikátorfaj közül a Navicymbula pusilla (Grunow) 

Krammer, Anomoeoneis sphaerophora Pfitzer, Nitzschia solita Hustedt és a Rhoicosphenia 

abbreviata (C.Agardh) Lange-Bertalot esetében volt a legnagyobb az indikátorérték (IndVal = 

46,3, 41,2, 33,3 és 33,3; 10. táblázat). 

  

               stenger-kovacs.csilla_97_23



59 

régió faj leíró 

átlagos 

relatív 

gyakoriság 

indikátor 

érték (IV) 
p 

 

D
u

n
a-

T
is

za
 

Fistulifera saprophila 
(Lange-Bertalot & Bonik) 

Lange-Bertalot 
0,39 9,50 0,03  

Fragilaria famelica (Kützing) Lange-Bertalot 0,07 13,00 0,02  

Mayamaea atomus var. 

permitis 
(Kützing) Lange-Bertalot 0,67 20,70 0,02  

Nitzschia communis Rabenhorst 0,16 18,40 0,02  

Nitzschia fonticola (Grunow) Grunow 0,37 25,90 0,01  

F
er

tő
-H

an
sá

g
 

Amphora libyca Ehrenberg 0,12 16,70 0,01  

Anomoeoneis sphaerophora Pfitzer 0,58 41,20 0,01  

Cocconeis placentula var. 

lineata 
(Ehrenberg) van Heurck 0,02 11,10 0,05  

Cyclotella meneghiniana Kützing 0,60 16,70 0,01  

Cymbella cymbiformis C.Agardh 0,05 11,10 0,06  

Gyrosigma sp. Hassal 0,29 20,40 0,01  

Hippodonta capitata 

(Ehrenberg) Lange-

Bertalot, Metzeltin and 

Witkowski 

0,06 12,30 0,05  

Hippodonta hungarica 
(Grunow) Lange-Bertalot, 

Metzeltin and Witkowski 
0,17 14,80 0,03  

Navicula salinarum Grunow 0,24 22,20 0,01  

Navicymbula pusilla (Grunow) K.Krammer 0,51 46,30 0,01  

Nitzschia elegantula Grunow 0,28 22,20 0,01  

Nitzschia salinarum Grunow 0,03 11,10 0,05  

Nitzschia solita Hustedt 0,34 33,30 0,01  

Rhoicosphenia abbreviata 
(C.Agardh) Lange-

Bertalot 
0,86 33,30 0,01  

Stauroneis wislouchii 
V.S.Poretzky & 

Anisimova 
0,09 16,70 0,01  

Surirella peisonis Pantocsek 0,08 18,80 0,02  

10. táblázat: A Duna-Tisza köze és a Fertő-Hanság régió legjelentősebb indikátorfajai a 

relatív gyakorisági adatok felhasználásával végzett indikátorfaj-elemzések (IndVal) alapján. 

Az RDA elemzés szerint a két régió (20. a és 20. c ábra) az 1. tengely mentén (10,3%; 

20. b ábra) a HCO3
-, SO4

2-, KOI és NO3
- tartalomnak köszönhetően vált szét. A 2. tengely 

mentén (9,8%) a minták csoportosulása főként a Cl- és a TP koncentráció alapján történt (20. b 

ábra). A DT régió mintái is elkülönültek: az egyik csoportba (DT1) olyan minták tartoztak, 

amelyeknek magasabb volt a NO3
- és Cl- koncentrációja (20. c ábra), ellentétben a másik 

csoporttal (DT2), amelyet a magasabb vezetőképesség, SRP, TP, NH4
+ koncentráció, pH és 

hőmérséklet jellemzett (20. b ábra). A DT1 csoportban a Nitzschia supralitorea Lange-Bertalot 

és a Craticula halophila (Grunow) D.G. Mann domináltak, míg a DT2 csoportban a Nitzschia 

austriaca Hustedt és a Nitzschia etoshensis Cholnoky volt jellemző (20. d ábra). Az FH 
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régióban szintén két csoportot tudtunk megkülönböztetni. Az 1. csoport (FH1) nagy Cl- és SRSi 

koncentrációval (20. b ábra) valamint az Entomoneis paludosa var. subsalina (Cleve) 

Krammer, Nitzschia palea, N. paleacea (Grunow) Grunow, N. constricta (Gregory) Grunow és 

az Achnanthidium minutissimum fajokkal (20. d ábra) volt jellemezhető. 

 

20. ábra: A vízkémiai és a fajok relatív gyakorisági adatain alapuló redundancia elemzések 

(RDA), melyek kiemelik a) a régiók (Fertő-Hanság = FH; Duna-Tisza köze = DT); b) a 

magyarázó változók; c) a minták (első 3 betű = a tó nevének kezdőbetűi; szám = a mintavétel 

mintavétel éve, a következő betű a mintavétel évszaka [S = tavasz, SU = nyár, A = ősz, W = 

tél]; az utolsó betű az aljzat típusa [P = makrofita, M = iszap]); és d) a domináns fajok 

fontosságát. 

(ADMI = Achnanthidium minutissimum, CHAL = Craticula halophila, EPSU = Entomoneis 

paludosa. var. subsalina, FPYG = Fallacia pygmaea, NAUR = Nitzschia aurariae, NAUS = 

Nitzschia austriaca, NZCO = N. constricta, NIET = N. etoshensis, NFRU = N. frustulum, NPAL 

= Nitzschia palea, NPAE = N. paleacea, NSUP = Nitzschia supralitorea.) 

A 2. csoportba (FH2) a nagyobb SO4
2- tartalmú és oxigéntelítettségű minták tartoztak 

(20. b ábra), ahol a Nitzschia aurariae Cholnoky, N. frustulum (Kützing) Grunow in Cleve & 

Grunow és Fallacia pygmaea (Kützing) A.J. Stickle & D.G. Mann (20. d ábra) dominált. Az 

egyenkénti beléptetéssel egyszerűsített RDA modellben, a 13 környezeti tényező közül 12 

változó maradt meg (csak az SRP esett ki), melyeknek szignifikáns hatása volt a kovaalga 
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összetételre. A környezeti változók jelentősége csökkenő sorrendben a következő volt: 

vezetőképesség, HCO3
-, SO4

2-, hőmérséklet, KOI, TP, pH, oxigéntelítettség, NH4
+, SRSi, NO3

- 

és Cl-. 

ÉRTÉKELÉS 

Vízkémia 

A vezetőképességi értékek (maximum 17 600 μS cm-1), amelyeket ezekben a szikes tavakban 

mértünk, nem érték el a korábban publikált maximális értékeket (>30 000 μS cm-1; Schmidt és 

Fehér, 2003). Az összes ion koncentráció, amit a vezetőképességi adatokból számoltunk Boros 

és Vörös (2010) alapján, 416 (ami édesvíznek felel meg, Hammer 1986) és 14 080 mg l-1 között 

(átlagosan 3606 mg l-1) változott, ami a hyposzalin kategóriába esik (Hammer, 1986). A 

tengervízzel ellentétben az ionösszetételben a HCO3
-, SO4

2-, és Cl- ionok domináltak. Ezeknek 

az ionoknak a koncentrációja jelentősen változik a párolgás során a víz betöményedésével 

(Eugster és Jones, 1979). Az egyes tavak sajátos ionösszetételét pedig a feláramló talajvíz 

kémiai összetétele határozza meg (Simon et al., 2011), melynek hatása sokkal lényegesebb a 

szikes tavak esetében, mint az édesvízi tavaknál, amelyek vizüket elsősorban befolyókból 

nyerik (Comín et al., 1999). A DT régióban a HCO3
- volt a legnagyobb koncentrációban jelen, 

ami megfelel a szikes tavak többségére jellemző nátrium-bikarbonát (Na+-HCO3
-) típusnak 

(Boros és Vörös, 2010). Az FH régióban ezzel ellentétben, a SO4
2- anion magasabb 

koncentrációja volt jellemző. KOI és Pt szín értékek következetesen magasabbak voltak a DT 

régióban, melyek az allochton szerves anyagok (makrofita, ürülék) bomlásának köszönhetők 

(V.-Balogh et al., 2009, 2010). A tavakra oxigén túltelítettség volt jellemző az algák 

fotoszintetikus aktivitása miatt, hiszen a mintavételezés napközben történt. Azt azonban tudjuk, 

hogy ezeknek a tavaknak az oxigéntelítettsége éjszaka kimondottan alacsony (16%, Vörös és 

Boros, 2010) lehet és az oxigéntelítettség jelentős napi ingadozása (telített és telítetlen állapotok 

váltakozása) figyelhető meg a nagyobb produktivitású tavakban (Wetzel, 1983). Az 

oxigéntelítettség magasabb volt az FH régióban (maximum 294%), bár nem érte el a Kelemen-

székben (DT régió) regisztrált 499%-os maximumot (Vörös és Boros, 2010). 

Kovaalga összetétel 

A Kárpát-medence két régiójának szikes tavaiban a Nitzschia és a Navicula fajok voltak a 

leggyakoribbak. Ezek a fajok jellemzőek és dominánsak a kontinentális (athalassic) sós 

tavakban is (Gasse, 1986a, b; Servant-Vildery és Roux, 1990; Blinn, 1993; Tibby et al., 2007; 
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Blanco et al., 2013). Ez a két nemzetség a mozgó ökológiai guild képviselője, mely 

szignifikánsan nagyobb arányban fordultak elő, mint a magas vagy alacsony profilú guild. 

Ezeknek a fajoknak akár átmenetileg, akár tartósan túl kell élniük és alkalmazkodniuk kell a 

szikes tavakban található különleges körülményekhez (Oren, 1998), mint például a nagy 

sótartalomhoz, a nagyfokú zavarossághoz (Secchi-átlátszóság csak néhány centiméter; Horváth 

et al., 2014), magas tápanyag koncentrációhoz, nagy napi hőmérséklet-ingadozáshoz (Vörös és 

Boros 2010), valamint tavak efemer jellegéhez (Cognetti és Maltagliati, 2000). Ilyen 

környezetben a mozgó ökológiai guildnek versenyelőnye van mind az alacsony, mind a magas 

profilú guilddel szemben. A zavarosság növekedésével (Alvial et al., 2008), így a csökkenő víz 

alatti fényintenzitással tovább nő ennek a guildnek az aránya (Stenger-Kovács et al., 2013). 

Ráadásul olyan árnyéktűrő taxonok tartoznak ide, mint a Nitzschia fajok, melyek fotoadaptációs 

paramétere (Ik) alacsony (Padisák, 2003). Ezen túlmenően a mozgó guild elsősorban az eutróf 

és/vagy nagy szervesanyag-tartalmú élőhelyeket kedveli, szennyezett vizekben és/vagy 

tápanyagban gazdag élőhelyeken szaporodik el (Passy, 2007a), mint amilyenek az általunk 

vizsgált szikes tavak is. Az IndVal-elemzések alapján az indikátor fajok többek között a DT 

régióra a Nitzschia communis Rabenhorst és az FH régióra az Anomoeoneis sphaerophora 

voltak. Az A. sphaerophora indikálta az FH régióban található kimondottan szikes tavakat, a 

magas pH-érték és bikarbonát-tartalom jelzésével (Blinn, 1993). A Cyclotella meneghiniana 

Kützing (szintén az FH régió indikátora) jól ismert példája azoknak a fajoknak, amelyek 

ökofiziológiailag alkalmazkodtak a magas sótartalomhoz (De Deckker, 1988), mivel képesek 

ozmoregulátorok (mint például a prolin) szintézisére. A sótartalom növekedésével bennük a 

prolin szintézis aránya és a nitrogénigény is növekszik (Schobert, 1974). A Kelet-afrikai lúgos, 

sós tavakban a leggyakoribb faj az Anomoeoneis sphaerophora volt a Centrales és Navicula 

fajok mellett (Tuite, 1981). A Nitzschia communis (a DT régió indikátora) Észak-Amerika 

nyugati területein található sós tavi élőhelyek 63%-ában volt jelen, ahol a legmagasabb fajlagos 

vezetőképességi indexszel rendelkezett és a legnagyobb ionerősséget tolerálta (Blinn, 1993). 

Általánosságban megállapítható, hogy a két régió indikátorfajai nemcsak a magas 

vezetőképességet (pl. a Nitzschia fonticola a DT és a Nitzschia salinarum az FH esetében), 

hanem a magas tápanyagtartalmú környezetet is jelezték (pl. Fistulifera saprophila a DT 

esetében, Hippodonta capitata az FH esetében). Ezeknek a tavaknak a magas tápanyagszintje 

nem feltétlenül, s nem is elsősorban az antropogén szennyezés következménye. Legtöbbjüket 

mezőgazdasági terület veszi körül, melyeket a partjukig művelnek, Ezen felül azonban e kis 

tavakat több tízezer madár látogatja (Harper et al., 2003; Boros et al., 2006b, 2016, 2021; 

Horváth et al., 2013b), továbbá körülöttük lévő területeken endemikus szürkemarhák (Bos 
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primigenius) és bivalyok (Bubalus bubalis) aktív tartása folyik. Ezek az emlős- és 

madárpopulációk ürülékükkel jelentősen növelik a tápanyagkoncentrációt (Oduor és Schagerl, 

2007) a tavakban. Az átlagos TP koncentráció ennek köszönhetően nyolcszor magasabb (1989 

μg L-1), mint ami az ökorégió édesvízi tavaiban tapasztalható (~225 μg l-1), míg az átlagos NO3
- 

koncentráció (1,4 mg l-1) kétszeresen haladja meg az édesvízi tavakéit (Pannon Egyetem, 

Limnológia Tanszékének adatbázisa alapján, publikálatlan adatok). Ennek megfelelően ezek a 

tápanyagforrások könnyen elérhetőek, az értük folyatott fajok közötti kompetíció jelentéktelen 

vagy minimális (Oduor és Schagerl, 2007). 

A kovaalga összetételt meghatározó fő tényezők 

Az RDA analízis alapján a két régió mindegyikében két alcsoportot tudtunk elkülöníteni a 

HCO3
- koncentrációknak alapján. A DT régió DT2 alcsoportjába a szinte érintetlen szikes tavak 

(kardoskúti Fehértó, Böddi-szék, Bába-szék, Kelemen-szék) tartoztak, amelyek zavaros vizű 

tavak, nagy szuszpendált szervetlen szilárd anyag tartalommal (Boros, 1999; Váradi és Fehér, 

2010). Vezetőképességük, pH-értékük és a tápanyagtartalmuk (NH4
+, SRP és TP) a 

legmagasabb a vizsgált tavak közül. Ezen tavak ökológiai állapota a legjobb, mivel a 

legközelebb állnak a természetesnek tekinthető állapothoz. Ebben a csoportban a Nitzschia 

austriaca és a Nitzschia etoshensis volt domináns. A DT1 alcsoport (pl. Fülöp-szék, Büdös-

szék, Csárda-szék, Ősze-szék) magasabb Cl- és NO3
- koncentrációval jellemezhető, mely a 

2006-ban gyűjtött mintákat tartalmazza, ami meteorológiailag egy kivételes év volt. 2006 

tavaszán nagy mennyiségű csapadék esett, mely sok helyen árvizet okozott, emiatt a 

vezetőképesség alacsonyabb, míg a NO3
- koncentráció a szokásosnál magasabb volt a környező 

mezőgazdasági területekről történő lefolyás miatt. A tavak azonban megőrizték sós jellegüket, 

a halofil fajok, mint például a Nitzschia supralitorea és a Craticula halophila domináltak. 

Mindazonáltal, az ionösszetételben és a domináns taxonokban bekövetkezett változások 

egyértelműen jelezték a szélsőséges időjárási viszonyokat. A DT területén lévő egyes tavak 

kisebb területűek (pl.: Szappan-szék, pusztaszeri Büdös-szék) a két régió többi tavához képest, 

ami kevesebb vízimadarat és alacsonyabb TP-t eredményezett. 

Az FH régió szikes tavaira az alacsonyabb HCO3
- tartalom jellemző. Az FH2 

alcsoportba tartozó tavak (pl. Cikes, Pap-rét, Nyéki-szállás, Herrnsee, Albersee) jellemzője a 

magasabb vezetőképesség és a SO4
2- ion dominanciája. A kovaalga fajok között a halofil fajok 

uralkodnak, mint pl. Nitzschia frustulum és N. aurariae. Az FH1 alcsoportban (Borsodi-dűlő, 

Legény-tó) a SO4
2- mellett magasabb Cl- és SRSi tartalom volt jellemző, a vezetőképesség és 
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az TP koncentráció azonban alacsonyabb volt. Az FH1 alcsoportba többnyire a Borsodi-dűlőből 

származó minták tartoztak, amely a nemzeti park egyik élőhely rekonstrukciós területe. A 

vízszintet erősen szabályozták az aktuális természetvédelmi kezelés céljától függően: 1) a 

vándormadarak érdekében a terület elárasztása és/vagy 2) a víz lecsapolása történt a kialakított 

csatornarendszeren keresztül, hogy alkalmas területet biztosítsanak a szürkemarhák és a 

bivalyok legeltetéséhez. Az intézkedésnek megfelelően a víz fizikai és kémiai jellemzői 

jelentősen megváltoztak. Egy másik példa ebből a csoportból a Legény-tó, amely folyamatos 

kapcsolatban áll a csatornarendszerrel, amely állandó vízszintet biztosít, így a tó szikes jellegét 

jelentősen módosítja. Az alacsonyabb TP koncentráció az FH1 alcsoportban annak köszönhető, 

hogy az itt található minták nagy része téli mintavételből származik, amikor a vízszint 

különösen magas volt és a vándorló vízimadár populációk mennyisége eddigre már csökkent. 

A redukált RDA modellben a kovaalga közösségek összetételét magyarázó 

legfontosabb változók fontossági sorrendben a következők voltak: vezetőképesség, HCO3
-, 

SO4
2-, hőmérséklet, KOI, TP, pH, oxigéntelítettség, NH4

+, SRSi, NO3
-, és Cl-. Törökországi sós 

tavakban a hőmérséklet, a karbonát, vezetőképesség, pH, szilícium-dioxid, lúgosság és SRP 

voltak a legfontosabb környezeti tényezők, amelyek magyarázták a kovaalga összetétel és a 

kozmopolita, alkalinitásra széles toleranciával rendelkező fajok dominanciájának változását 

(Koçer és Şen, 2012). A statisztikailag legjelentősebb környezeti tényezők a vezetőképesség 

(HCO3
- vagy SO4

2-) és a hőmérséklet voltak. Williams (2002) szerint a vezetőképesség és az 

ionösszetétel határozza meg az élővilág összetételét, és ezek a változók jól magyarázták a 

kanadai tavak kovaalga összetételbeli különbségeit (Wilson et al., 1994) is. 

A hőmérséklet az egyik legfontosabb tényező, amely a sós tavak fennmaradását 

meghatározza (Williams, 2002), ugyanúgy, ahogy a jelen tanulmányban azonosított kovaalga 

összetételt is. Az éghajlati forgatókönyvek jelentős, 6 °C-os hőmérsékletemelkedést jeleznek 

előre Közép-Európában (Szépszó, 2008), amelyhez a csapadékeloszlás megváltozása és az 

egyre gyakoribb szélsőséges időjárási események (nagy árvizek, hőhullámok és aszályok) 

fognak társulni (Moss et al., 2009). Hogy az emelkedő hőmérsékletnek vagy a tartósan 

magasabb nyári vízhőmérsékletnek milyen hatása lesz a kovaalga közösségekre, még nem 

ismert. Néhány tanulmány szerint a 34,2 °C-ot meghaladó hőmérsékleten, a kovaalga 

dominanciát felváltja a zöldalgák dominanciája (Patrick, 1971; Hickman, 1982), vagy azoknak 

a nyáron domináns epipelikus kovaalga fajoknak az aránya nő meg, amelyek magasabb 

hőmérsékletet igényelnek a gyors sejtosztódásukhoz, szemben azokkal melyek a hideg 

évszakokban dominánsak (Eloranta, 1982; Admiraal et al., 1984). 
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Mivel a magas pH-érték (8,1-9,4) ezen tavak egyik fő jellemzője, a kovaalga 

összetételre gyakorolt hatását nem lehet elhanyagolni. Habár a kovaalgák savas-semleges 

tavakban érzékenyebbek a pH megváltozására, mint lúgos tavakban (Blinn, 1993), a kovaalga 

közösség pH-ra adott válasza ezekben a tavakban is egyértelmű volt. Mind a pH, mind az 

oxigén koncentráció hatással van az algák tápanyagellátottságára a hiper-eutróf tavakban 

(Søndergaard et al., 1990). A tápanyagszintnek azonban kevésbé fontos szerep jutott a vizsgált 

szikes tavakban, szemben a kenyai Rift-völgyben található tavakkal, ahol a környezeti tényezők 

fontossági sorrendje a NO3
-, a vezetőképesség, a foszfor és a fény volt (Oduor és Schagerl, 

2007). 

Összefoglalva megállapítható, hogy a Kárpát-medence szikes tavainak kovaalgái kiváló 

indikátorai a klímavezérelt környezeti változóknak, mint a sótartalomnak, az ionösszetételnek 

(Saros és Fritz, 2002), a hőmérsékletnek, továbbá azoknak az antropogén tevékenységeknek, 

amelyek akár természetvédelmi célokat is szolgálhatnak. 

A szikes tavak kezelése 

A folyószabályozás előtt a Duna és a Tisza áradásai táplálták a DT kis szikes tavait. Jelenleg 

azonban kizárólag a csapadék és a felszínalatti vizek biztosítják a tavak vízellátását. A DT-ben 

a vízhiány (VGT, 2009) az éghajlatváltozás és az emberi beavatkozások (vizek szabályozása, 

túlzott lecsapolás, a talajvíz túlzott kiszivattyúzása) miatt már régóta nyilvánvaló (VGT, 2009). 

Napjainkban a helyzet azonban kritikus. A tavak területe jelentősen csökkent, egyes tavak 

teljesen vagy részben kiszáradtak (pl. Szappan-szék), melynek hatására az élővilág sokfélesége 

csökkent. 

Sürgősen fel kell mérni ezeknek a tavaknak az értékeit, azonosítani kell a veszélyeztető 

tényezőket és javaslatokat kell megfogalmazni a kezelésükre és megőrzésükre vonatkozó 

intézkedésekre (Williams, 2002). A DT és az FH régiók tavai a Ramsari Egyezmény által 

nyilvántartásba vett tavak, amelyek Natura 2000 területen találhatóak, ennek ellenére ezeket a 

szikes tavak nagy részét nem jelölték ki a Víz Keretirányelvnek (EC, 2000) megfelelő 

monitorozásra, mivel területük ritkán haladja meg az 50 hektárt. Ez a döntés 

megkérdőjelezhető, hiszen a szikes tavak jelentősége nem ítélhető meg csupán a méretük 

alapján. 

A mezőgazdasági módszerek megváltoztatása, a potenciális, tápláló vizek 

visszatartásának megszüntetése és a természetes vízjárás megőrzése biztosíthatja ezen 

élőhelyek fennmaradását (VGT, 2009). Ugyanakkor a természetes felszín alatti vízforrások 
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helyett a mesterségesen bevezetett (édes) vizek a tavak kiédesüléséhez vezetnének és 

tönkretennék e szikes tavak élővilágát. 

Az FH-ban régióban a szikes tavak kezelését elsősorban vízi madarak védelmét (Comín 

et al., 1999) illetve szürkemarhák állományainak fenntartását (Korner, 2012) szolgáló 

élőhelyrekonstrukciós tevékenység határozta meg, amely a régió tavainak különleges szikes 

jellegének elvesztéséhez vezetett. A szikes tavak és különleges tulajdonságuk megőrzését, csak 

olyan természetvédelmi kezeléssel lehet megőrizni, amely úgy biztosítja a természetes 

vízborítást, hogy szimulálja a szezonálisan és az évközben tapasztalható (Talling, 2001) 

természetes vízszint-ingadozásokat (Williams, 2002). A természetes szikesedési folyamatok 

hiánya ugyanis számos florisztikai és faunisztikai változáshoz vezethet a zárt medencéjű 

tavakban (Fritz et al., 2010). A jellemző sós vízi kovaalga fajok teljesen hiányoznak az FH1-es 

tavakból, csupán egyetlen domináns faj (Entomoneis paludosa var. subsalina) jelzi az eredeti, 

feltételezhető állapotot. Az FH1-ben alcsoportban egy másik faj, a Nitzschia palea jelenléte is 

megnyugtató, mivel ezt a fajt is a sós tavak jellegzetes fajaként említi az irodalom (Blinn, 1993) 

amellett, hogy édesvizekben és szennyvizekben is gyakori fajnak tekinthető (Hofmann et al., 

2013). A domináns Achnanthidium minutissimum azonban különböző pH-értékekű és trofikus 

szintű (Hofmann et al., 2013) egyértelműen ionszegény vizekre jellemző (van Dam et al., 1994; 

Kovács et al., 2006). 

A FH régió területén található két szikes tó (Neubruch és Zicklacke Ausztriában) 

azonban jobban hasonlított a DT régió tavaihoz, mivel bikarbonát tartalmuk és KOI-ük is 

nagyobb volt, mint ami az FH régióra jellemző. E két tó állapotbecslésének és értékelésének a 

DT régióban alkalmazott módszert kell követnie. 

Az emberi tevékenység sós tavakra gyakorolt veszélyei és hatásai különleges igényeket 

támasztanak a fenntartható gazdálkodással szemben. A kezelési tervek kidolgozása nehéz, 

mivel az édesvízi tavakhoz képest kevés a tudásunk és a tapasztalunk ezekről a tavakról (De 

Bernardi et al., 1996). Az azonban nyilvánvaló, hogy mind helyi, mind nemzetközi kezelési 

tervre és védelemre van szükség e szikes tavak természetes jellegének megőrzéséhez. A 

hidrológiai mintázatban tapasztalható különbségek erősen meghatározzák a sótartalom 

szezonális és hosszú távú változásait (Williams, 2002), amit a kezelésük során figyelembe 

kellene venni. 
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II.2 A HAGYOMÁNYOS DIVERZITÁS INDEXEK ÉS A TAXONÓMIAI TÁVOLSÁG TESZTELÉSE A 

KÁRPÁT-MEDENCEI SZIKES TAVAK BENTIKUS KOVAALGA KÖZÖSSÉGEIBEN 

BEVEZETÉS 

A szikes tavak – ahogy a vizenyős területek (wetland) és az időszakos vizek is különleges 

ökoszisztémák (Pullin, 2002) – egyedi fajkészlettel és környezeti paraméterekkel rendelkeznek 

(Van Dyke, 2008). A sós tavak medencéje zárt (Fritz et al., 2010), emiatt nagy a hidrológiai 

érzékenységük (Hammer, 1990; Zacharias és Zamparas, 2010). Az éghajlatváltozás és a 

közvetlen vízgyűjtőn zajló emberi tevékenység kedvezőtlen vízdinamikát eredményez, mely 

nem csak az ökológiai állapotukat (Williams, 2002), hanem a létezésüket is veszélyezteti 

(Alcocer és Escobar, 1990). Az elmúlt évtizedekben számos ilyen élőhelytípus tűnt már el 

(Hammer, 1990; Shiklomanov, 2000) és az előrejelzések szerint a sós tavak száma 2025-re 

jelentősen fog csökkenni (Williams, 2002), emiatt természetvédelmi jelentőségük kétségtelen 

(Boix et al., 2001; Collinson et al., 1995; Tóth et al., 2014). A Kárpát-medence HCO3
- 

dominanciájú, időszakos szikes tavai jól elkülöníthetőek a NaCl dominanciájú, sós tavaktól. 

Fizikai és kémiai jellemzőik (Boros et al., 2014; Stenger-Kovács et al., 2014b) amint élőviláguk 

a baktériumok (Rusznyák et al., 2011; Borsodi et al., 2013), a pikoplankton (Pálffy et al., 2014), 

a bentikus diatómák (Stenger-Kovács et al., 2014b), a zooplankton (Horváth et al., 2014), a 

makrogerinctelenek (Horváth et al., 2013a) és vízimadarak (Boros et al., 2008) alapján is 

egyedülálló. A szikes tavakra jellemző a természetesen magas vezetőképesség (átlag: 5500 µS 

cm-1, a maximális érték elérheti 76000 µS cm-1; Boros et al., 2014) és pH (átlagosan 9,4; Boros 

et al., 2014). Rendkívül zavarosak, a Secchi-átlátszóságuk csak néhány cm (Horváth et al., 

2014). A növényi tápanyagformák (N és P) koncentrációja nagy (az átlagos TP koncentrációjuk 

nyolcszor nagyobb, mint az ökorégió édesvízi tavaié), aminek természetes okai vannak: a vízi 

madarak ezrei pihennek és táplálkoznak ezeken a tavakon, továbbá a nemzeti parkok által 

fenntartott állatállomány (szürkemarha) ürüléke tovább növeli a tápanyag mennyiségét 

(Stenger-Kovács et al., 2014b). A természetvédelem aktív élőhelyrekonstrukciós tevékenységet 

végez számos ilyen típusú tavon, melynek elsődleges célja a vízimadár populációk fenntartása 

(Boros et al., 2008; Comín et al., 1999). 

Közép-Európa szikes tavai egyenként is sajátos kovaalga flórával rendelkeznek 

(Lengyel et al., 2012). A kovaalgák, mint indikátorszervezetek jól alkalmazhatóak a szikes 

tavak ökológiai állapotának értékelésére, mivel a kovaalga összetétel és a víz fő limnológiai 

változói (vezetőképesség, domináns anionok, hőmérséklet) között erős korrelációt lehetett 

kimutatni (Stenger-Kovács et al., 2014b). A kovaalgák generációs ideje rövid, így azonnal 
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jelezni tudják a hidrológiai folyamatok által meghatározott főbb limnológiai jellemzők 

kedvezőtlen változását, ezért korai riasztórendszerként való alkalmazásuk a 

természetvédelemben is javasolt (Stenger-Kovács et al., 2014b). 

A diverzitásmintázatok és az ökológiai folyamatok jellemzésére különböző diverzitási 

mutatók (pl. ritkaság, fajgazdagság, taxondiverzitás, filogenetikai diverzitás mérőszámai) 

állnak rendelkezésre (Winter et al., 2013). Amint azt számos szerző hangsúlyozza (pl. Harper 

és Hawksworth, 1994) a biodiverzitás nem egyenértékű a faji sokféleséggel: több, mint csupán 

a fajszám. A biológiai sokféleség sokkal inkább a taxonómiai, genetikai, ökológiai, történeti és 

filogenetikai sokféleség összességének tekinthető (Van der Spoel, 1994). Éppen ezért a 

filogenetikai diverzitást és különösen a közösségalapú diverzitás mérőszámokat (Winter et al., 

2013), mint a funkcionális és evolúciós diverzitás helyettesítőit többször javasolták már 

természetvédelmi- (Srivastava et al., 2012; Winter et al., 2009) és környezeti monitorozási 

(Warwick és Clarke, 1998) célokra. A szakemberek azonban nem rendelkeznek megfelelő 

információval arról, hogy mely metrikák milyen természetvédelmi célokra alkalmazhatóak, és 

mely esetekben adhat plusz információt a filogenetikai diverzitás mérése a hagyományos 

diverzitás metrikákhoz képest (Winter et al., 2013), holott a regionális léptékű 

természetvédelmi tervezésben egyre nagyobb hangsúlyt kap a biodiverzitás különböző 

mérőszámainak figyelembevétele is (Heino et al., 2005). 

Ebben a tanulmányban célunk az volt, hogy teszteljük a kovaalga-alapú diverzitás 

mérőszámok természetvédelmi és limnológiai alkalmazhatóságát a szikes tavak ökológiai 

állapotának jelzésére. Ezért megadjuk a diverzitás-mérőszámok értéktartományát a különböző 

állapotú szikes tavakra, valamint a diverzitásmutatókat meghatározó fő környezeti változókat. 

A taxonómiai struktúrában bekövetkező változások kimutatására és az ökológiai változások 

feltárására két hagyományos diverzitás-mérőszámot (fajgazdagság és Shannon diverzitás), 

valamint két közösségalapú, nem DNS-szekvencia alapú filogenetikai diverzitás metrikát 

(átlagos taxonómiai távolság [AvTD] és annak varianciáját [VarTD]) (Warwick és Clarke, 

1996) választottuk. Az átlagos taxonómiai távolság információt nyújt a talált fajok törzsfán 

szereplő rokonsági fokáról egy adott közösségben, varianciája pedig megmutatja, hogy egy 

adott faj mennyire alul- vagy felülreprezentált a mintában. A közösség két, véletlenszerűen 

kiválasztott faja közötti átlagos taxonómiai út hossza (közeli vagy távoli rokonságban álló 

fajok) és annak varianciája összefüggésben lehet az antropogén hatások és a stressz mértékével 

(Warwick és Clarke, 1996, 1998). 

Feltételeztük, hogy a filogenetikai diverzitás mérőszámai az ökológiai és evolúciós 

mechanizmusoknak köszönhetően sokkal jobban jelzik a szikes tavak limnológiai paramétereit, 
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ezért a bentikus kovaalgákon alapuló taxonómiai távolság (TD) indexek gazdagítani fogják az 

ezekben a különleges vízi környezetekben alkalmazott, modern természetvédelmi gyakorlatot. 

ANYAG ÉS MÓDSZER 

A Kárpát-medence szikes tavaiból 2006 és 2012 között gyűjtöttünk bentikus kovaalga- és 

vízmintákat. A vizsgált tavak többsége nemzeti parkok védett területein fekszik, zárt 

medencével rendelkeznek, így vízkészletük alapvetően két forrásból származik: a felszín alatti 

magas sótartalmú vizekből és a csapadékból. A tavak sótartalma, mely összefüggésben van az 

ökológiai állapotukkal is, igen széles skálán mozoghat. A természetes állapotú szikes tavak 

nagy sótartalmúak, kisebb sótartalom jellemzi az aktív természetvédelmi tevékenység alatt álló 

tavakat és kimondottan alacsony sótartalmúak a leromlott állapotban lévő tavak (11. táblázat). 

Egy szikes tavat természetes állapotúnak (első típus) tekintünk, ha természetes eredetű és 

jelentős emberi beavatkozás (pl. vízkivétel, édesvíz bevezetés) nem tapasztalható. Számos 

olyan szikes tó (második típus) létezik, amelyek az elmúlt évtizedekben élőhely-rekonstrukció 

eredményeként jöttek létre. 

Tavak Állapot Mintaszám Tavak Állapot Mintaszám 

Ágasegyházi-rétek D 1 Kurjan-tó D 1 

Akasztói-rétek D 1 Lázár-tó D 1 

Albersee T 2 Legény-tó ATT 12 

Bába-szék T 5 Neubruch T 3 

Bíbic-tó D 1 Nyéki-szállás ATT 7 

Borsodi-dűlő ATT 10 Orgoványi-rétek D 2 

Böddi-szék T 5 Ősze-szék T 2 

Büdös-szék T 1 Pap-rét ATT 6 

Cikes ATT 3 pirtói Nagy-tó D 1 

Csárda-szék T 1 pusztaszeri Büdös-szék T 1 

Fehér-szék T 1 Sárkány-tó T 1 

Fülöp-szék T 1 Szappan-szék T 1 

Hattyús-szék D 1 Szarvas-tó D 1 

Herrnsee T 3 Szívós-szék D 1 

kardoskúti Fehértó T 5 Újlakói-rétek T 1 

Kelemen-szék T 5 Untersee T 3 

Kirchsee T 3 Vörös-mocsár D 1 

Kisréti-tó D 1 Zab-szék T 7 

Kondor-tó D 1 Zicklacke T 3 

Kolon-tó D 1       

11. táblázat: A 2006 és 2012 között vizsgált szikes tavak (39), állapotuk (T: természetes, ATT: 

aktív természetvédelmi tevékenység alatt, D: leromlott) és a minták száma. 
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Vízszintjüket és sótartalmukat a természetvédelmi tevékenység erősen szabályozza a 

megépített csatornarendszeren keresztül, amelyet azért építettek, hogy megfelelő mennyiségű 

vizet biztosítsanak a vízimadaraknak (elárasztják a területet), vagy éppen ellenkezőleg, száraz 

területet a legelő szürkemarhák vagy bivalyok számára (leeresztik a területről a vizet). Ezek a 

csatornák az esővízből, a környező területekről beszivárgó és ide befolyó vizekből vagy 

közvetlenül az átlagosan magasabb vízállású Fertőből (a régió egyik legnagyobb, de a 

szikesekhez képest kevésbé sós, sekély tava) nyerik a vizüket. A harmadik típus a leromlott 

állapotú tavak csoportja, mely olyan tavakat foglal magába, amelyek az elmúlt évszázadban 

tipikus szikes víztestek voltak, de az emberi beavatkozások miatt elvesztették fő élőhely 

jellemzőiket (nyílt vízfelület, kis növényborítottság, szezonális kiszáradás, magas sótartalom, 

nátrium- és bikarbonát dominancia; Boros et al., 2013).  

A kovaalgák hét szintű taxonómiai osztályozása (osztály, rend, család, nemzetség, faj, 

változat és forma) Spaulding et al. (2010) munkája alapján történt. A hagyományos diverzitási 

mérőszámokat (a fajgazdagságot és a Shannon diverzitást), valamint a filogenetikai diverzitási 

mérőszámokat (TD) (Warwick és Clarke, 1996, 1998) is kiszámítottuk. Az átlagos taxonómiai 

távolság (AvTD) és annak varianciájának (VarTD) számolásához a saját “taxonomic_dist” 

szoftvert (http://www.arek.uni-obuda.hu/∼hajnale/software/) használtunk, melyet kimondottan 

ehhez a tanulmányhoz fejlesztettük ki és az adatbázisunkon teszteltünk. A program egyaránt 

képes .csv és .xlsx fájl formátumok olvasására és dinamikusan bővíthető taxon listát tartalmaz. 

A taxonómiai távolságok kiszámolásához szükséges egyenlet (mind az AvTD mind a VarTD 

esetében) az adott tanulmányban talált fajszámot és a taxonómiai fán a két faj közötti út hosszát 

veszi figyelembe az egyes taxonómiai szintek közötti állandó lépéshossz (=1) alkalmazásával 

(Warwick és Clarke, 1996, 1998). A taxonómiai távolsághoz kapcsolódó elemzéseket 

randomizációs teszttel egészítettük ki, hogy összehasonlítsuk a Kárpát-medencében előforduló 

kovaalga fajkészletben (133 minta, 229 faj) megfigyelt és várt értékeket. A randomizációs 

teszthez 1000 véletlenszerű részhalmazt hoztunk létre a 229 fajt tartalmazó fajkészletből, ahol 

a részhalmazok fajszáma n = 5, 10, 15, 23, 26, 40, 50, 60, 70 volt. Ezután meghatároztuk az 

AvTD és VarTD 95%-os konfidencia intervallumát (21. a-c ábra). Mivel az AvTD értéke függ 

a határozás szintjétől és a taxonómiai fa alkalmazott szintjeinek számától, az ebben a 

tanulmányban közzétett értékek nem hasonlíthatók össze közvetlenül más tanulmányokéval, 

azokat előbb egységes skálára kell hozni. 100-as skálán például egy ötszintű taxonómiai fa 

alkalmazható (faj [1. szint], nemzetség [2. szint], család [3. szint], alrend [4. szint], rend [5. 

szint]) az egység 20 (100/5). Ha a számított AvTD = 82, akkor a taxonómiai távolság 4,1-es 

(82/20) szintű, ami alrend szintet jelent, s ez már egyértelmű és összehasonlítható. 
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A hagyományos diverzitásmutatók és a taxonómiai távolságok közötti kapcsolat 

feltárására lineáris modelleket dolgoztunk ki. Egyirányú ANOVA és Tukey-féle post hoc 

tesztet használtunk annak vizsgálatára, hogy a szikes tavakra legjellemzőbb környezeti változók 

(vezetőképesség és pH) és a diverzitás mérőszámok eltérőek-e a különböző állapotú kis, szikes 

tavakban. A diverzitás mérőszámok és a környezeti változók kapcsolatának elemzésére 

Spearman-féle rangkorrelációt alkalmaztunk, 39 szikes tóból származó 107 minta 

felhasználásával. A szignifikáns változók alapján többváltozós lineáris modelleket 

fejlesztettünk ki minden egyes metrika esetében. A teljes modellt beléptetéses módszerrel, a p-

értékek alapján egyszerűsítettük, hogy kiválasszuk a különböző diverzitásokat meghatározó 

legfontosabb változókat. A teljes és az egyszerűbb modellek erősségének hasonlóságát F-

próbával ellenőriztük. Az egyszerűsített modellekben a diverzitást meghatározó fő változók 

hatásának összehasonlítására parciális együtthatókat számoltunk. A statisztikai elemzéseket R 

szoftver környezetben végeztük (R. 2.15.2.; R Core Team, 2012). 

EREDMÉNYEK 

Mintáinkban a fajgazdagság 2 és 44 között változott (átlag és szórás: 17 ± 9). A Shannon 

diverzitás átlaga 2,4 volt, 0,28 minimális és 4,33 maximális értékkel. Az AvTD átlaga 58 ± 8,5 

volt (28 és 70 között változott), a VarTD 464 ± 163 (156-1066). Amint az AvTD ábra mutatja 

(21. a ábra), a mintáink átlagos AvTD értéke nem tér el a várakozástól, de az AvTD értékek 

23%-a a 95%-os konfidencia intervallum alatt van (21. a ábra) az alacsony fajgazdagságú (5 

és 20 közötti) mintáknál. Az AvTD átlagértéke 64, ami a törzsfán 4,5 szintű távolságnak felel 

meg. A VarTD értékek általában az elméleti átlagérték felett vannak (a minták 66%-a átlag 

érték feletti), és néhány érték a regionális fajkészletből származtatott 95%-os konfidencia 

intervallum felett és alatt is van (21. b ábra). A szórásdiagram azt mutatja, hogy az alacsonyabb 

AvTD-értékek gyakran nagyobb VarTD értékekkel járnak együtt, különösen az alacsony 

fajszámú minták esetében (21. c ábra). 
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21. ábra: a) Az AvTD eltérése az elméleti átlagtól és a 95%-os konfidencia intervallumok. Az 

AvTD minden értékének a konfidencia intervallumon belül kell lennie, feltételezve azt a 

nullhipotézist, hogy minden minta a teljes fajlistából véletlenszerűen kiválasztott fajokat 

tartalmaz. b) A VarTD eltérése az elméleti átlagtól és a 95%-os konfidencia intervallumok. A 

VarTD minden értékének a konfidencia intervallumon belül kell lennie, feltételezve azt a 

nullhipotézist, hogy minden minta a teljes fajlistából véletlenszerűen kiválasztott fajokat 

tartalmaz. c) A szimulált VarTD és AvTD párok szórásdiagramja. 

A különböző szintű emberi hatásoknak kitett tavak fő változóinak (vezetőképesség és 

pH) összehasonlításakor szignifikáns különbségeket találtunk. Az érintetlen tavakra jelentősen 

magasabb vezetőképesség és magasabb pH volt jellemző (22. a és 22. b ábra). Ezek a 

paraméterek alacsonyabbak voltak az élőhely rekonstrukció alatt álló tavakban, de értékeik még 

mindig jelentősen magasabbak voltak, mint a degradált tavakban (22. a és 22. b ábra). A 

VarTD értékei a különböző ökológiai állapotú tavakban nem különböztek egymástól (22. d 

ábra). Az AvTD azonban jelentősen különbözött az érintetlen és a degradált tavak között. Az 

élőhely rekonstrukciós tevékenység alatt álló tavak AvTD értékei azonban nem különültek el a 

másik két típusétól (22. c ábra). Az érintetlen tavak fajgazdagsága és Shannon diverzitása 

egyértelműen elkülönült a többi tóétól, míg az élőhely rekonstrukciós területen lévő medencék 

és a sós jellegüket elvesztett tavak hagyományos diverzitás mérőszámai között nem találtunk 

szignifikáns különbséget (22. e és f ábra). 
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22. ábra: A különböző állapotú (T: természetes; ATT: aktív természetvédelmi tevékenység alatt 

álló; D, degradált) szikes tavak és a-b) fő limnológiai változóinak és c-f) a diverzitás 

mérőszámainak boxplotjai. 

(A betűk a Tukey-féle post hoc tesztek eredményeit mutatják: az azonos betűvel jelölt csoportok 

nem különböznek, míg a különböző betűvel jelölt csoportok szignifikánsan különböznek 

egymástól.) 

Az illesztett lineáris modellek alapján a vizsgált diverzitás mutatók között szignifikáns 

korrelációt találtunk (23. a-d ábra), egy kivétellel: a VarTD és a Shannon diverzitás között 

nem találtunk összefüggést. 
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23. ábra: A diverzitás mutatók közötti lineáris modellek. 

  AvTD VarTD fajgazdagság 
Shannon 

diverzitás 

NO2
- ns -0,23 0,2 ns 

NH4
+  -0,46 0,31 -0,75 -0,27 

NO3
- -0,28 ns ns ns 

TP  -0,64 0,36 -0,53 -0,26 

SRSi ns ns 0,3 ns 

SO4
2- ns ns ns ns 

Cl- ns -0,31 0,27 0,25 

hőmérséklet  -0,35 0,37 -0,61 -0,46 

vezetőképesség -0,5 0,26 -0,63 -0,38 

O2 telítettség -0,2 ns -0,25 -0,21 

pH -0,55 0,21 -0,6 -0,46 

12. táblázat: Spearman-féle rangkorreláció a diverzitási mutatók és a környezeti változók 

között (p <0,05). 

A Spearman-féle rangkorrelációk alapján a faji diverzitás mutatott a legtöbb (11-ből 9) 

környezeti változóval szignifikáns korrelációt (12. táblázat), míg a másik három diverzitás 

mutató csak hét tényezővel. A hőmérséklet, a vezetőképesség, a pH, a TP és a NH4
+ valamennyi 
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diverzitás metrikával korrelált, ellentétben a SO4
2- -tal, amely egyikkel sem. Csak az AvTD 

mutatott szignifikáns korrelációt a NO3
- -tal, mint ahogy a Shannon diverzitás az SRSi-vel. A 

VarTD volt az egyetlen metrika, mely nem volt érzékeny az oxigéntelítettség változására (12. 

táblázat). 

A hét és kilenc változót tartalmazó eredeti modellekből beléptetéses eljárással három és 

két változót tartalmazó egyszerűsített lineáris modelleket kaptunk (13. táblázat). Az AvTD-t 

és a VarTD-t főként a tápanyagok, az AvTD-t a pH, a VarTD-t pedig a hőmérséklet határozta 

meg (13. táblázat). Fontossági sorrendben a vezetőképesség, a hőmérséklet és a pH 

befolyásolta leginkább kovaalga közösségek fajgazdagságát, míg a Shannon diverzitás esetében 

a legfontosabb környezeti tényező a pH volt, amelyet a Cl- és a vezetőképesség követett (13. 

táblázat). 

Lineáris modellek   F p parciális r 

Modell (AvTD)     

 TP 18,95 <0,001 -0,3692 

 NH4
+ 11,85 <0,001 -0,3161 

 pH 15,72 <0,001 -0,3857 

Modell (VarTD)     

 NH4
+ 13,76 <0,001 0,2694 

 hőmérséklet 7,09 <0,01 0,261 

Modell (fajgazdagság)     

 vezetőképesség 70,08 <0,001 -0,3458 

 hőmérséklet 14,69 <0,001 -0,2832 

 pH 4,62 <0,05 -0,2143 

Modell (Shannon diverzitás)     

 vezetőképesség 18,19 <0,001 -0,2529 

 pH 8,64 <0,01 -0,3122 

  Cl- 6,83 <0,05 0,2656 

13. táblázat: A diverzitás mérőszámai és a környezeti változók közötti egyszerűsített 

többváltozós lineáris modellek a parciális korrelációs együtthatókkal. 
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ÉRTÉKELÉS 

Különböző ökoszisztémák diverzitás mutatói – természetes változatosság 

A szikes tavak fajszáma és Shannon diverzitása is lényegesen alacsonyabb, mint amit a 

régióban található édesvízi tavakban (Stenger-Kovács et al., 2007) és folyóvizekben (Stenger-

Kovács et al., 2014a), valamint Európa más részein található vizekben tapasztaltak (Springe et 

al., 2006; Catalan et al., 2009; Leira et al., 2009; Ognjanova-Rumenova et al., 2009; Gottschalk 

és Kahlert, 2012). Más élőlénycsoportok esetén ez a jelenséget szintén megfigyelték (Abellán 

et al., 2006; Catalan et al., 2009; Horváth et al., 2014). Az édesvizű patakokban a 

vezetőképesség és/vagy a tápanyagtartalom növekedésével csökkenő kovaalga diverzitás és 

taxonvesztés tapasztalható (Kókai et al., 2015). A természetes állapotú szikes tavakban – ahol 

jelentős a fizikai és kémiai stressz – a hagyományos metrikák és az AvTD is alacsonyabb volt, 

hasonlóan a zooplanktonhoz (Horváth et al., 2014), a gerinctelenekhez és a halegyüttesekhez 

(Petchey et al., 2004). A szikes tavak várható AvTD-je 64 volt a teljes fajlista 95%-os 

valószínűségi intervallumából véletlenszerűen kiválasztott minták alapján (lásd a 20. ábrát). Ez 

átlagosan 4,5 távolsági szintet jelent a törzsfán két random módon kiválasztott faj között, ami 

a nemzetség és a család között található félúton. A különböző tanulmányok törzsfáinak 

taxonómiai távolság értékeit egy skálára hozva nyilvánvalóvá vált, hogy a szikes tavakban a 

diatómák AvTD-je kisebb, mint az ír édesvízű állóvizeké (AvTD-je rend szintű volt) (Leira et 

al., 2009) vagy más folyóvízi élőhelyeké (közel a család szinthez; Heino et al., 2005) (14. 

táblázat). Ez a különbség még hangsúlyosabb volt a VarTD (400) esetében, amely az édesvízi 

tavakban (Leira et al., 2009) tapasztalt értékeknek csak a felét tette ki és mintegy 20%-a volt a 

folyóvizekben (Campbell et al., 2008) megfigyelt értékeknek (14. táblázat). (Meg kell jegyezni 

azonban, hogy a VarTD értéke nagymértékben függ a fajkészlettől is). Ezek az adatok jól 

mutatják, hogy a környezeti tényezők (Abellán et al., 2006; Heino et al., 2007; Marchant, 2007) 

és az élőhelytípusok (Leira et al., 2009) jelentősen befolyásolhatják az AvTD-t a különböző 

kontinentális vizekben. Az édesvízi rendszerekben jóval kisebb stressz éri az élőlényeket a sós 

vízi ökoszisztémákhoz képest, ami a TD indexek és a hagyományos diverzitás mérőszámok 

növekedésében mutatkozik meg (24. ábra). 
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AvTD VarTD élőlények 
élőhely 

típusok 
irodalom 

a nemzetség és a család közt 

félúton 
400 kovaalgák szikes tavak jelen tanulmány 

rend szint 760-860 kovaalgák édesvízi tavak Leira et al., 2009 

családhoz közel 1900 kovaalgák vízfolyások Cambell et al., 2008 

alrend na bogarak vízfolyások Heino et al., 2005 

család és szupercsalád között 500 vízi bogarak sós tavak Abellán et al., 2006 

rend és osztály között 480 fonálférgek tenger 
Clarke és Warwick, 

2001 

rend és osztály között na 
puhatestűek, 

rákok 
tenger Ellingsen et al., 2005 

rend és osztály között na fonálférgek tenger Leonard et al., 2006 

14. táblázat: A jellemző AvTD és VarTD értékek különböző élőlénycsoportok és 

élőhelytípusok esetén (na: nincs adat). 

 

24. ábra: A különböző stresszintenzitás és az élőhelyi heterogenitás hatása édesvizekben és 

szikes tavakban. 

Vízibogarak esetében az AvTD (a család és a szupercsalád között) és a VarTD (500) az 

Ibériai-félsziget délkeleti részének sós tavaiban volt a legalacsonyabb (Abellán et al., 2006), de 

még így is magasabb volt, mint amit a közép-európai szikesek esetén tapasztaltunk. A tengeri 

ökoszisztémákban a bentikus közösségek más tagjainak (Mollusca, Crustacea, Nematoda) 

AvTD-je a rend és az osztály szintek között mozgott (Clarke és Warwick, 2001; Ellingsen et 

al., 2005; Leonard et al., 2006) (15. táblázat). A nagyon sekély (átlagos mélység ∼26 cm; 

Boros et al., 2014) szikes tavakban a litorális és a pelágikus zóna nem különíthető el, ellentétben 

a nagyobb vízmélységű sós tavakkal és tengerekkel. Az utóbbiak nagyobb élőhelyi diverzitással 
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rendelkeznek, így számos olyan kovaalga fajnak adhatnak otthont, amelyek például a víztestből 

ülepednek ki és így gazdagítják a fitobentoszban található közösségeket, ezáltal növelhetik a 

TD értékeket (Kõiv és Kongro, 2005; Leira et al., 2009) (24. ábra). Általánosságban 

megállapítható, hogy egy élőlényegyüttes taxonómiai készlete kulcsszerepet játszik az 

ökoszisztéma stabilitásának fenntartásában (Tilman, 1996), különösen változó környezetben 

vagy antropogén hatás alatt. Egy erőteljesen stresszes környezetben – mint amilyenek a szikes 

tavak, ahol az élőhely heterogenitás kicsi – csak néhány, egymással szoros rokonságban álló faj 

dominanciája jellemző (24. ábra). Az ilyen típusú vízi ökoszisztémákban a természetvédelmi 

megőrzés fő céljának a kevésbé változatos, alacsony fajgazdagságú közösségek fenntartását 

kell tekinteni. E cél eléréséhez alapvető limnológiai ismeretekre van szükség, miszerint a 

szikesek jellegzetes fizikai és kémiai változóit és a természetes hidrológiai ciklust kell 

biztosítani (Stenger-Kovács et al., 2014b). 

Különböző ökológiai állapotok kovaalga diverzitás értékei 

A természetes környezeti tényezők és az antropogén tevékenységek jelentős hatást gyakorolnak 

az élővilágra, ami a kialakuló biodiverzitásban tükröződik (Abellán et al., 2006; Heino et al., 

2006, 2007; Marchant, 2007). A biológiai sokféleségre gyakorolt emberi hatások azonosítása 

és értelmezése kulcsfontosságú, tekintettel arra, hogy a különböző élőlényegyüttesek emberi 

hatásokra adott válaszai nem egységesek (Abellán et al., 2006). A szikesek főbb 

karakterisztikus limnológiai változói (vezetőképesség, pH) (Boros et al., 2014; Stenger-Kovács 

et al., 2014b) jelentősen különböznek az antropogén hatás gradiense mentén (∼bolygatatlan → 

rekonstruált → degradált területek). A diverzitás indexek azonban nem mutattak egyértelmű 

elkülönülést a különböző állapotú tavak között. Az érintetlen szikes tavakban a hagyományos 

diverzitás mutatók (fajgazdagság és Shannon diverzitás) és az AvTD hasonló tendenciát 

mutatott: jelentősen alacsonyabbak voltak, mint a rekonstruált és a degradált területeken, 

ellentétben számos tengeri vizsgálattal (pl. Piepenburg et al., 1997; Hall és Greenstreet, 1998; 

Warwick és Light, 2002). Ez az eredmény rávilágít arra, hogy az olyan emberi tevékenység, 

amely módosítja a tavak hidrológiai ciklusát (például csatornákon keresztül), jelentősen 

megváltoztatják a tavak limnológiai paramétereit is, még akkor is, ha az ilyen beavatkozások 

természetvédelmi célokat szolgálnak (Stenger-Kovács et al., 2014b). A természetvédelmi 

tevékenységek hatása a kovaalga összetételre olyan jelentős volt, hogy a kezelt tavak 

hagyományos diverzitás mutatói nem különböztek a degradáltakéitól. A kezelt tavak AvTD 

értékei sem az érintetlen, sem a degradált helyekétől nem különültek el szignifikánsan. A 
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Kárpát-medencei szikesekben (különösen a Fertő-Hanság térségben) a természetvédelmi 

tevékenység módszere erősen megkérdőjelezhető, és kevéssé hatékony, ahogy azt a 

zooplankton közösségek is jelezték (Tóth et al., 2014). Ezek a tevékenységek a kiépített 

csatornarendszeren keresztül leginkább a vízimadarak és a fenntartott állatállomány 

(szürkemarhák, bivalyok) igényeit szolgálják (megfelelő területek a pihenéshez és 

táplálkozáshoz). Nem veszik figyelembe viszont a limnológiai és hidrológiai jellemzőket és 

azok természetes változékonyságát, annak ellenére, hogy ez kulcsfontosságú lenne ezeknek 

tavaknak és élőviláguknak a megőrzésében, melyek világszerte a legveszélyeztetettebb 

ökoszisztémák közé tartoznak (Williams, 2002). 

A kovaalga diverzitás változása különböző környezeti változók mentén 

A szikesek tavak különálló, izolált rendszerek (Horváth et al., 2013a), amelyek között valódi, 

fizikai kapcsolat nincs, de funkcionálisan mégis kapcsolódnak. Ezekben a tavakban jól 

vizsgálható a környezeti változók közvetlen hatása (Horváth et al., 2013a), mivel az algafajok 

közötti verseny elhanyagolható, minthogy azok elsősorban a stressztűrésük alapján 

szelektálódnak. A vizsgált diverzitás mérőszámok közül három hasonló tendenciát mutatott (a 

fajgazdagság, a Shannon diverzitás és az átlagos taxonómiai távolság növekedett) az emberi 

hatás gradiense mentén, hasonlóan Rogers et al. (1999) tanulmányához. Mivel e mérőszámok 

között szignifikáns korrelációt találtunk, feltételezhető, hogy az AvTD nem ad a hagyományos 

indexek által nyújtott ismereten felül további információt, mint, ahogy azt más tanulmányok 

alapján vártuk volna (e.g. Von Euler és Svensson, 2001; Heino et al., 2005). 

Valamennyi vizsgált diverzitásmutató egyértelmű összefüggést mutatott a környezeti 

változókkal (Heino et al., 2005). Az egyszerűsített modellekből kiderült, hogy a hagyományos 

diverzitásmutatóknak és a taxonómiai távolság mérőszámainak a környezeti változókra adott 

válasza alapvetően különbözik. Annak ellenére, hogy a tápanyagok perifitonra gyakorolt hatása 

kisebb az eutróf tavakban, mint az oligotróf tavakban (Vadeboncoeur és Steinman, 2002), a 

kovaalgák TD-je elsősorban a tápanyagokkal korrelált, ahogy azt már más vizsgálatokban is 

kimutatták (Warwick és Clarke, 1998; Heino et al., 2005; Leira et al., 2009). Így a taxonómiai 

távolság diverzitás indexek alkalmazását olyan típusú tavak esetében javasoljuk, ahol az 

ökológiai állapot alapvetően a trofitási szinttől függ (édesvízi tavak), illetve olyan esetekben, 

amikor fajgazdagság változása a trofitás mentén nem egyértelmű (Blanco et al., 2012). 

Édesvízi tavakban a tápanyag terhelés növekedésével a taxonómiai diverzitás 

növekedése tapasztalható, ami aztán a trofikus spektrum végén néhány távoli rokon faj 
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dominanciájához vezet (Leira et al., 2009). Ezzel ellentétben a vizsgált eu-hipertróf szikes 

tavakban csak kevés közeli rokonságban álló, oligopóliummal rendelkező faj volt jellemző. A 

szikesek természetes okból (vízimadarak és az emlősök ürüléke; Stenger-Kovács et al., 2014b) 

rendelkeznek magas tápanyagtartalommal. Éppen ezért az olyan általánosan mért paraméterek, 

mint a TP nem informatívak az ökológiai állapotukra vonatkozóan. Néhány közösségi jellemző 

azonban, mint a fajgazdagság és a Shannon diverzitás jól jelzik a szikesek megőrzendő 

limnológiai jellemzőit (vezetőképesség, pH, Cl-), így alkalmasak az állapotuk becslésére is. A 

fajgazdagság volt a legérzékenyebb a vezetőképesség változására, míg a Shannon diverzitás a 

pH-ra. Az AvTD negatív kapcsolatot mutatott a pH-val, hasonlóan a Bryophyta-hoz, melyek 

AvTD-je is lúgos vizekben csökken a savas vizekben tapasztaltakéhoz képest (Heino et al., 

2005). A VarTD a tápanyagon kívül a hagyományos mérőszámokhoz hasonlóan a hőmérséklet 

indikátoraként alkalmazható, ami fontos lehet, ha az éghajlatváltozásból származó változásokra 

gondolunk (Williams, 2002). 

Warwick és Clarke (1996, 1998) szerint a taxonómiai távolság mérőszámainak 

környezeti változókra adott válasza hasonló: értékeik az antropogén hatások (pl. 

tápanyagterhelés) növekedésével csökkennek. Rövid időskálán azonban más mintázatot 

találtak, amikor a közösség zavaró eseményre (pl. hirtelen tápanyagterhelésre) vonatkozó gyors 

reakcióit vizsgálták. Ebben az esetben, a hirtelen változáshoz alkalmazkodni képes fajok több 

különböző taxonómiai szintről kerültek ki, így közösségre nagyobb taxonómiai távolság volt 

jellemző (Leira et al., 2009). A szikes tavakban a két TD metrika válasza ellentétes volt, míg 

az AvTD nagy stressz hatására csökkent, addig a varianciája nőtt a távolabbi rokon taxonok 

megjelenése miatt. Ez azt jelenti, hogy ehhez a különleges környezethez hosszú időskálán nézve 

csak néhány nemzetség (főként a Nitzschia és a Navicula spp.) tudott alkalmazkodni, de ezeket 

a nemzetségeket több faj képviseli, ami alacsony AvTD-t eredményez. Különböző kládok eltérő 

diverzifikációs potenciállal rendelkeznek (Sanderson és Donoghue, 1996), és egyes családok 

jobban képesek alkalmazkodni, majd diverzifikálódni bizonyos környezetekben, mint mások 

(Abellán et al., 2006). 

A szikes tavakban a taxonómiai távolság hasznos eszköznek bizonyult a környezeti 

változások mértékének és ütemének becslésére (Leonard et al., 2006) és ezek a különböző 

indexek a szárazföldi és más vízi környezetekhez hasonlóan a biodiverzitás különböző 

aspektusait tudják megragadni (Hall és Greenstreet, 1998; Rogers et al., 1999). A szikesekben 

a taxonómiai távolság mutatói által jelzett tápanyagtartalmak nem voltak felhasználhatók 

ökológiai állapotuk és természetvédelmi értékeik becslésére. Néhány esetben azonban 

(különösen a pH-ra és a hőmérsékletre adott válaszuk tekintetében) a különböző 
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diverzitásmutatók hasonló információt szolgáltattak. Az AvTD azonban érzékenyebb és 

robusztusabb mutatója volt a pH-nak, ahogy azt DeNicola és Kelly (2014) is kimutatták, ami a 

morfológiai hasonló fajok határozási problémáinak elkerülésével magyarázható (Rimet és 

Bouchez, 2012a; Keck et al., 2016). 

KÖVETKEZTETÉS 

A biológiai sokféleség hatékony becslésének több különböző indexen kellene alapulnia (Heino 

et al., 2005), ezért jelentős törekvés van az eszköztár bővítésére (Winter et al., 2013). Minthogy 

a filogenetikai diverzitás mérőszámok közül a taxonómiai távolságot széles körben alkalmazták 

tengeri ökoszisztémákban az antropogén hatás megbízható mérőszámaként (pl. Piepenburg et 

al., 1997; Rogers et al., 1999), feltételeztük, hogy ezek sikeresen alkalmazhatók lesznek más 

sós felszíni vizekben is, mint amilyenek a szikes tavak. Az alkalmazott mutatók közül a 

hagyományos diverzitás indexek alkalmasak a szikes tavak ökológiai állapotának követésére és 

a természetvédelmi értékének becslésére. A pH-át azonban az AvTD pontosabban, 

megbízhatóbban jelezte, mint a hagyományos indexek. Azokban a szikesekben, ahol rendkívül 

nagy a stressz, közeli rokon fajok oligopóliuma alakulhat ki, éles ellentétben az édesvízi 

tavakban tapasztaltakkal (Leira et al., 2009). A természetes limnológiai és hidrológiai jellemzők 

megőrzése és a kovaalga közösségek alacsony diverzitásának fenntartása lehetőséget biztosít 

az éghajlatváltozás hatásainak enyhítésére és az ahhoz való alkalmazkodásra (Colls et al., 

2009). A kovaalgák határozása azonban gyakran nehézségekbe ütközik, különösen a 

morfológiailag nagyon hasonló fajok esetében, ami a kovaalgákkal foglalkozó ökológusoknak 

jelentős problémát jelent (Rimet és Bouchez, 2012a; Keck et al., 2016). A taxonómiai távolság 

indexek diverzitás mérésekbe való bevonásával elkerülhetnénk a félrehatározások okozta 

problémát. A taxonómiai távolság számítása azonban egyelőre a Linné-féle osztályozáson 

alapul, amely nem tükrözi a valódi törzsfát (Ellingsen et al., 2005). Az eredmények azonban 

javulhatnak a jövőben, ha az "összevont" (pl. Cymbopleura, Naviculadicta) nemzetségek 

további felosztása megtörténik és a DNS szekvenciákon alapuló törzsfa a kovaalgákról is a 

rendelkezésünkre áll majd. 
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II.3 A BENTIKUS KOVAALGÁK JELLEGALAPÚ ELEMZÉSEINEK TOVÁBBFEJLESZTÉSE: 

JELLEG- ÉS FAJALAPÚ INDEXEK KIDOLGOZÁSA 

BEVEZETÉS 

Kontinentális sós vizek a Föld minden részén előfordulnak. Európában kiterjedt, sós tóvidékek 

találhatók még például Franciaországban, Spanyolországban, Szerbiában és Németországban 

is. Magyarországon – az eurázsiai sztyeppövezet nyugati peremvidékén – szintén nagy 

területeken találhatók sós tavak, (1 000 000 ha; Szabó, 1997) melyek két nagy hidrológiai 

medencében koncentrálódnak: a Duna-Tisza közén, valamint a Fertőt körülvevő területeken. 

Az ilyen tavak kialakulásának általános, limnológiai magyarázata, hogy a vízgyűjtőn a 

csapadék és a párolgás hosszú távon kiegyenlítik egymást, ami a karbonátos alapkőzeten 

lúgosodáshoz vezet (Kalff, 2002). A Kárpát-medencében található kontinentális, sós tavakat a 

csapadék mellett a mély víztartó rétegekből származó sós víz is táplálja (Mádl-Szőnyi és Tóth, 

2009). Ezek a tavak a Föld biodiverzitásnának gyöngyszemei és fontos refúgiumként 

szolgálnak a biológiai sokféleség megőrzésében (pl. Pálffy et al., 2014; Tóth et al., 2014). 

Ökológiai szempontból e tavak szélsőséges környezeti jellemzőkkel rendelkező élőhelyek 

(Boros et al., 2017), melyek többszörös stresszt jelentenek a bennük élő élővilág számára. A 

legtöbbjük késő nyárra teljesen kiszárad; mások csak a ∼10-12 éves mezoklimatikus 

ciklusokhoz igazodóan (Padisák, 1998). Az állandó vízborítás inkább kivétel, mint általános 

jelenség. Amikor medencéjük feltöltődik vízzel lúgosak (pH: ∼9-10) és sósak 

(vezetőképességük ∼3000 és ∼60 000 μS cm-1 közötti tartományban mozoghat) és a lebegő, 

szervetlen részecskéknek köszönhetően nagyon zavarosak (Secchi átlátszóságuk csak néhány 

centiméterben mérhető) (Boros et al., 2017). A vándormadarak legfontosabb pihenő- és 

fészkelőhelyei, így a vízimadarak által okozott foszforterhelés (guanó) tartósan magas TP 

koncentrációt eredményezhet (Stenger-Kovács et al., 2014b). Az ilyen élőhelyek csak alacsony 

diverzitású életközösségek kialakulását teszik lehetővé (Padisák et al., 2006; Horváth et al., 

2014; Stenger-Kovács et al., 2016), mivel a jelentős környezeti szelektivitás miatt a stresszhez 

legjobban alkalmazkodott taxonok élnek csak túl. A biotikus kölcsönhatások szerepe a 

közösség szerkezetének kialakításában csak kisebb jelentőséggel bír; az élőlény közösségeket 

főként a fizikai környezet szabályozza (García et al., 1997). 

Számos fajalapú kovaalga indexet dolgoztak már ki a felszíni vizek ökológiai 

állapotértékeléshez. Ezek többségét folyóvizekre fejlesztették ki és tesztelték, melyeket az 

"OMNIDIA" szoftverben gyűjtöttek össze (pl. IPS, IBD, EPI-D; Lecointe et al., 1993). Ezek 

közül az indexek közül néhányat tavak ökológiai állapotának becslésére is alkalmaztak (Kelly 
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és Whitton, 1995; Blanco et al, 2004; Kelly et al., 2006, 2014; Bolla et al., 2010) az Európai 

Víz Keretirányelv (EC, 2000) követelményeinek megfelelően. Kimondottan tavakra 

kifejlesztett kovaalga indexek azonban csak a közelmúltban jelentek meg és kevésbé gyakoriak 

(Jüttner et al., 2010). Európában az első trofikus kovaalga indexet (TI) (Hofmann, 1999) német 

tavakra dolgozták ki, amelyet Németországban a VKI-nek megfelelően alkalmaznak is 

(Schaumburg et al., 2004). Ez az index a vizek lúgosságát és a trofitását veszi figyelembe. 

Magyarországon a trofikus kovaalga indexet (TDIL) sekély, édesvízi tavakra fejlesztették ki 

(Stenger-Kovács et al., 2007). Az utóbbi időben azonban egyre több kovaalga-alapú, tavakra 

vonatkozó ökológiai elemzés jelenik meg (Crossetti et al., 2013; Kahlert és Gottschalk, 2014; 

Rimet et al., 2016) főként édesvízi és brakkvizi élőhelyekről (pl. Gell et al., 2002; Wang et al., 

2006; Della Bella et al., 2007). Ezek az indexek azonban, leginkább az emberi szennyezés 

(szennyvíz, ipari szennyezés, téli útsózás) következtében fellépő magas sótartalom jelzésére 

alkalmasak. Ugyanez vonatkozik a “Halobitás indexre” is (Ziemann et al., 1999), amelyet a 

közelmúltban hazai szikes tavakra inverz skálán alkalmaztak (Ács et al., 2015). Ennek az 

indexnek a megbízhatósága azonban kétséges, mivel fajkészlete csak kevés olyan fajt tartalmaz, 

ami a szikeseinkben is megtalálható. Ha a fent említett indexek bármelyikét természetesen nagy 

iontartalmú élőhelyeken (mint például a szikes tavak) alkalmazzák, akkor következetesen rossz 

ökológiai állapotot jeleznek (Stenger-Kovács et al., 2007). Paradox módon azonban a 

legnagyobb veszélyt ezekre a tavakra az idegen vízgyűjtőkből származó mesterséges 

édesvízpótlás jelenti, amely a sótartalom csökkenését és rendelkezésre álló kovaalga indexek 

alapján az ökológiai állapot „javulását” jelentené. Ebben az összefüggésben a Sodic 

Conductivity Index for Lakes (SCIL; Ács, 2007) nagy előrelépést jelentett, mivel képes a nagy, 

sekély, kissé alkalikus szikes tavak állapotát megbízható módon becsülni. Ennek ellenére 

ökológiai és természetvédelmi szempontból is jelentős igény mutatkozott egy megbízható 

kovaalga index kifejlesztésére a kis területű, nagy vezetőképességű tavakra (Stenger-Kovács et 

al., 2014b; Lengyel et al., 2016; Bolgovics et al., 2017), melyek a Kárpát-medence térségének 

jellegzetes táji elemei (Boros et al., 2013). 

A guildek és morfológiai jellegek, melyek a taxonok hasonló élettani és funkcionális 

jellemzőin alapulnak, megbízható megközelítést jelenthetnek (Stevenson et al., 2010) a 

hagyományos taxonómiai-alapú indikáció kiegészítésére (Lange et al., 2011). Globális szinten 

a kovaalga fajösszetétel jelentősen eltérhet az egyes régiók között, a guild összetétel viszont 

nagymértékben átfedhet. Ennek megfelelően a jellegalapú megközelítésekkel 

összehasonlíthatjuk a különböző taxonómiai összetételű kovaalga közösségeket. A kovaalga 
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guild összetételt a környezeti tényezők erősen meghatározzák, ezért ezzel a megközelítéssel a 

globális környezeti változásokra adott válaszokat is vizsgálhatjuk (Soininen et al., 2016). 

A fitoplankton ökológiában a jellegalapú megközelítések elterjedését követően (pl. 

Salmaso és Padisák, 2007; Kruk et al., 2010) jellegalapú ökológiai állapotbecslési módszereket 

dolgoztak ki bentikus kovaalgákra is (pl. B-Béres et al., 2017; Tapolczai et al., 2017). Jelenleg 

a kovaalgáknál a jellegalapú elemzéseket elsősorban folyóvizekben alkalmazzák (Novais et al., 

2014; Lange et al., 2016; Trábert et al., 2017), ahol elsősorban a kovaalgák jellegalapú 

ökológiai csoportjainak és a környezeti tényezők (például a tápanyagok, szerves szennyezés, 

legelés, áramlási sebesség) kapcsolatait vizsgálják (pl. Berthon et al., 2011; Lange et al., 2016; 

Soininen et al., 2016; Tapolczai et al., 2017). Tavi bentikus algákat ezzel a megközelítéssel 

csak nagyon kevés tanulmányban vizsgáltak (Gottschalk és Kahlert, 2012; Rimet et al., 2016; 

Riato et al., 2017; Zorzal-Almeida et al., 2017). 

Ebben a munkánkban a célunk az volt, hogy i) kidolgozzunk egy fajalapú bentikus 

kovaalga indexet a kicsi, sekély, szikes tavakra; ii) adaptáljuk és tovább finomítsuk a széles 

körben alkalmazott kovaalga ökológiai guild koncepciót a szikes tavak kovaalgáira, annak 

érdekében, hogy azonosítani tudjuk a releváns, egyértelmű ökológiai funkcióval rendelkező 

jellegeket (pl. morfológiai); és végül iii) egy olyan jellegalapú kovaalga indexet fejlesszünk ki, 

amely helyettesítheti a taxonómiai-alapú, nyilvánvaló korlátokkal rendelkező megközelítést. 

Az elemzésekben a vezetőképesség gradiens mentén dolgozunk – hiszen a vezetőképesség a 

szikes tavak legjellemzőbb környezeti paramétere –, melynek mentén a fajok és a funkcionális 

jellegek összetételbeli változásai lényeges ökológiai alkalmazkodást tükrözhetnek, s melyen 

keresztül a hozzájuk kapcsolódó ökológiai funkciókat is azonosítani tudjuk. 

Hipotéziseink a következők voltak: i) a fajalapú indexünk megbízhatóbb becslést ad a 

szikes tavak ökológiai állapotára vonatkozóan, mint a nagyobb területű, kisebb 

vezetőképességű szikes tavakra kifejlesztett SCIL index; ii) a kovaalga ökológiai guildek és 

jellegek (morfológiai jellemzők) jelentősen változnak a vezetőképesség mentén, így jól jelzik 

majd a természetes és a degradált állapotokat; iii) a jellegalapú kovaalga index ugyanolyan jó, 

vagy még alkalmasabb a kis szikes tavak ökológia állapotának becslésre, mint a fajalapú 

kovaalga index. 
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ANYAG ÉS MÓDSZER 

2006 és 2015 között összesen 338 párhuzamos fitobentosz és vízkémiai mintát gyűjtöttünk a 

Kárpát-medence 33 kis szikes tavából (25. ábra). 

 

25. ábra: A mintavételi helyek és a minták száma a Kárpát-medencében. 

A fajalapú kovaalga index kifejlesztésének első lépéseként átviteli függvényt 

alkalmaztunk azon fajok optimumának és toleranciájának meghatározására (Birks, 2010), 

amelyek relatív gyakorisága az egyes mintákban >3% volt. A legjobb korreláció elérése 

érdekében súlyozott átlag módszert és inverz regressziót alkalmaztunk. A modell megalkotása 

187 véletlenszerűen kiválasztott mintával történt, majd az így elkészült modellt 151 mintával 

teszteltük a C2 program 1.5. verziójának segítségével (Juggins, 2007). A módszer hibáját 

(RMSEP) közvetlenül a kalibrációs adatsorból számítottuk. Az optimum és tolerancia értékek 

alapján azokat a fajokat, melyek legalább 3 mintában jelen voltak, indikátor (1-6) és 

érzékenységi értékekkel (1-3) láttuk el az alábbi séma szerint: 

Indikátor értékek: 

1: ha a faj vezetőképességre vonatkozó optimuma ≤1999 μS cm−1; 

2: 2000-2999 μS cm−1; 

3: 3000-3999 μS cm−1; 

4: 4000-4999 μS cm−1; 

5: 5000-5999 μS cm−1; 
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6: ≥6000 μS cm−1. 

Érzékenységi értékek: 

1 (érzékeny): ha a faj vezetőképességre vonatkozó toleranciája ≤499 μS cm−1; 

2 (kevésbé érzékeny) 500-999 μS cm−1; 

3 (toleráns): ≥1000 μS cm−1. 

A fajalapú kovaalga-index (DISP: Diatom index for Soda Pans) számításához a Zelinka és 

Marvan (1961) egyenletet alkalmaztuk, ahol ai=az i taxon relatív gyakorisága, si=az i taxon 

érzékenységi értéke és vi=az i taxon indikátor értéke. 

𝐷𝐼𝑆𝑃 =
∑ 𝑎𝑖𝑠𝑖𝑣𝑖
𝑛
𝑖=1

∑ 𝑎𝑖𝑣𝑖
𝑛
𝑖

 

A DISP értékei 1 és 6 között mozognak, ahol a nagyobb DISP érték jobb ökológiai állapotot 

jelez. 

A kovaalga indexeket (SCIL=Sodic Conductivity Index [Ács, 2007] és DISP) a DilStore 

szoftverrel (Hajnal et al., 2009) számoltuk ki. A kovaalga index értékei és a vezetőképesség 

közötti kapcsolatot Pearson-féle korrelációval vizsgáltuk. 

A 15 kovaalga guild és a morfológiai jellemzők (1. táblázat) ordinációjához nem-

metrikus többdimenziós skálázást (NMDS) és Bray-Curtis disszimilaritási indexet 

alkalmaztunk. Az NMDS segítségével megvizsgáltuk, hogy az egyes jellegek alkotnak-e 

ökológiai csoportokat, azaz hasonló ökoszisztéma funkciókkal rendelkeznek-e. Ehhez egy faj 

x minta (n = 338) adatmátrixot készítettünk, melyet jelleg x minta bináris adatmátrixszá 

alakítottunk át. A kovaalgák relatív gyakoriságának Hellinger-transzformációja után, 187 

véletlenszerűen kiválasztott mintán redundancia elemzést (RDA) végeztünk, hogy feltárjuk a 

kapcsolatot a környezeti tényezők és az előzőleg meghatározott ökológiai csoportok (G1 ….GN) 

között. Egy másik RDA-elemzést is futtattunk a szikes tavakra legjellemzőbb ökológiai 

csoportok jellegösszetétel adatain, hogy azonosítsuk azokat a jellegeket, melyek a magas 

vezetőképességre és ezáltal a kiváló vagy jó ökológiai állapotra jellemzőek. Az így azonosított 

jellegeket ezután a vezetőképességi gradiens mentén teszteltük általánosított additív modellek 

(GAM) segítségével, melyekben Gauss eloszlást és azonossági funkciót alkalmaztunk. A GAM 

jól használható ökológiai adatok elemzésére (Austin, 1987), mivel alkalmas az ökológiai 

csoportok és jellegek magyarázó változókra (jelen esetben a vezetőképességre) adott releváns 

válaszainak azonosítására (Suarez-Seoane et al., 2002). A statisztikai elemzéseket az R 

programban végeztük (R.3.1.2.; R Core Team, 2014) a "vegan" (Oksanen et al., 2017) és 'mgcv' 

(Wood, 2017) csomagok segítségével. A jellegalapú index (TBI) a Nygaard (1956) és az ACID 
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(Acidity index of Diatoms) indexek (Andrén és Jarlman, 2008) egyenletén alapul, melybe a 

második RDA-ban és a GAM modellekben kiválasztott jellegeket fogjuk behelyettesíteni a 

következők szerint: 

TBI = log10 [
𝑇1 + 𝑇2 +⋯+ 𝑇𝑛 + 0.003

𝑇𝑎 + 𝑇𝑏 +⋯+ 𝑇𝑚 + 0.003
] + 4.5 

ahol T1, T2,...Tn - azoknak a speciális jellegekkel rendelkező kovaalgáknak a relatív 

abundanciája, melyek erős, pozitív kapcsolatot mutattak a vezetőképességgel. Ezek a jellegek 

jelzik a szikesek jó vagy kiváló ökológiai állapotát. 

A Ta, Tb, ... Tm - azok a jellegek és a hozzájuk tartozó relatív abundanciák, melyek erős, 

negatív kapcsolatot mutatnak a vezetőképességgel. Ezek a tulajdonságok nem a szikesek 

jellegzetes állapotát jelzik, hanem azok leromlott ökológiai állapotát. (Ha a nevező nulla, akkor 

azt 1-re kell változtatni, hogy elkerüljük a nulla logaritmust.) Az index értékei 0 és 9 között 

mozognak; a nagyobb érték jobb ökológiai állapot jelez. 

EREDMÉNYEK 

Fajalapú elemzések 

A szikes tavakra kifejlesztett vezetőképességi modellben erős korreláció volt a kovaalga 

összetétel alapján becsült és a mért vezetőképesség között (r = 0,78; RMSEP = 2376 μS cm-1; 

n = 187) (26. ábra). A modell tesztelésekor hasonló korrelációt (r = 0,73; n = 151) kaptunk az 

eredeti modellben tapasztaltakhoz. 

 

26. ábra: A mért és a kovaalga összetétel alapján becsült vezetőképesség közötti kapcsolat a 

súlyozott átlag módszer alapján (üres körök: a modellt felépítő mintákat jelölik, ahol r = 0,78 

[n = 187]; kereszt: a teszteléshez alkalmazott minták, ahol r = 0,73 [n = 151]). 
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A vezetőképességre vonatkozó optimum és a tolerancia, valamint az indikátor és az 

érzékenység értékeket a mintákban azonosított 194 fajból 143 fajra határoztuk meg, melyek 

relatív gyakorisága > 3% volt (15. táblázat). Nagyon magas vezetőképességet jelzett többek 

között a Surirella hoefleri és a Nitzschia bergii, mint ahogy a Nitzschia austriaca, Craticula 

elkab és a Cylindrotheca gracilis is. A vezetőképességi gradiens másik oldalán az Entomoneis 

paludosa var. subsalina, Navicula radiosa, Gomphonema clavatum és néhány centrikus 

diatóma (pl. Stephanodiscus parvus) található, melyek az édesvízi vezetőképességi értékekhez 

kapcsolónak. A teszt adatsorból számított DISP és SCIL indexek megbízhatóságának 

megítélése egyértelmű volt, hiszen a SCIL az index számoláshoz az összes rendelkezésre álló 

fajnak 10% és 70%-át (átlag = 37%) használta fel, míg ugyanez az arány 77% és 100% között 

mozgott (átlag = 93%) a DISP esetében. Habár a két index és a vezetőképesség közötti 

korreláció mindkét esetben szignifikánsnak mutatkozott, a korrelációs együttható a DISP index 

esetén nagyobb volt (Pearson-korrekció: rDISP-vezetőképesség = 0,69, p <0,001; rSCIL-vezetőképesség = 

0,25, p = 0,001) (27. a, b ábra). 

 

27. ábra: A vezetőképesség és a) a SCIL index [r = 0,25, p = 0,0024], b) a DISP index [r = 

0,69, p <0,001], c) a TBI index [r = 0,64, p <0,001] közötti kapcsolat, továbbá d) a DISP és a 

TBI indexek [r = 0,64, p <0,001] közötti kapcsolat a tesztkészletben (n = 151). 
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Fajok v s 
Ziemann et al. 

(1999) 

Ács 

(2007) 
FD 

 

Achnanthes brevipes var. intermedia (Kützing) Cleve 2 2 +  *  

Achnanthidium minutissimum (Kützing) Czarnecki 2 3  + *  

Achnanthidium catenatum (Bily & Marvan) Lange-Bertalot  1 1   M  

Achnanthidium saprophilum (Kobayasi & Mayama) Round & Bukhtiyarova 6 3   M  

Achnanthidium straubianum (Lange-Bertalot) Lange-Bertalot 6 3   **  

Adlafia minuscula var. minuscula (Grunow) Lange-Bertalot 2 2   M  

Amphora copulata (Kützing) Schoeman at Archibald 2 1   *  

Amphora indistincta Levkov 2 2   *  

Anomoeoneis costata (Kützing) Hustedt 5 3   *  

Anomoeoneis sphaerophora var. sculpta (Ehrenberg) Otto Müller 4 2   *  

Anomoeoneis sphaerophora Pfitzer f. sphaerophora 5 3 + + *  

Aulacoseira ambigua (Grunow) Simonsen 3 2   **  

Bacillaria paxillifera (O.F.Müller) T.Marsson 2 3  + *  

Caloneis amphisbaena (Bory) Cleve 2 1 + + *  

Caloneis silicula (Ehrenberg) Cleve 1 1   *  

Campylodiscus bicostatus W. Smith 3 2   *  

Cocconeis placentula Ehrenberg 1 2  + *  

Craticula ambigua (Ehrenberg) D.G. Mann 4 3   *  

Craticula buderi (Hustedt) Lange-Bertalot 4 3   *  

Craticula cuspidata (Kützing) D.G. Mann 3 2  + **  

Craticula elkab (Otto Müller ex Otto Müller) Lange-Bertalot, Kusber & Cocquyt 5 3   *  

Craticula halopannonica Lange-Bertalot  4 2   M  

Craticula halophila (Grunow) D.G. Mann 4 2 + + *  

Craticula minusculoides (Hustedt) Lange-Bertalot 2 1   M  

Craticula molestiformis (Hustedt) Mayama 4 3   **  

Craticula sp. 1  5 1   M  

Craticula subminuscula (Manguin) Wetzel & Ector 2 1   **  

Ctenophora pulchella (Ralfs ex Kützing) D.M. Williams at Round 3 3 + + *  

Cyclostephanos invisitatus (Hohn & Hellermann) Theriot, Stoermer & Håkasson 1 1   **  
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Fajok v s 
Ziemann et al. 

(1999) 

Ács 

(2007) 
FD  

Cyclotella meneghiniana Kützing 2 2 + + *  

Pantocsekiella ocellata (Pantocsek) K.T.Kiss & E.Ács 2 1  + **  

Cylindrotheca gracilis (Brébisson ex Kützing) Grunow 5 2 +  *  

Cymbella hustedtii Krasske var. hustedtii 1 1   **  

Cymbella neocistula Krammer 2 2   *  

Diatoma moniliformis (Kützing) D.M.Williams ssp. moniliformis 3 3 + + **  

Diatoma tenuis Agardh 2 2  + *  

Encyonopsis minuta Krammer & Reichardt 1 1   **  

Entomoneis alata (Ehrenberg) Ehrenberg 1 1 +  **  

Entomoneis costata (Hustedt) Reimer 1 1   **  

Entomoneis paludosa var. subsalina (Cleve) Krammer in Lange-Bertalot & Krammer 1 1 + + *  

Epithemia adnata (Kützing) Brébisson 2 1  + **  

Epithemia sorex Kützing 2 1  + *  

Fallacia pygmaea (Kützing) A.J. Stickle et D.G. Mann 3 2  + *  

Fallacia pygmaea ssp. subpygmaea Lange-Bertalot, Cavicini, Tagliaventi et Alfinito 4 3   *  

Fistulifera saprophila (Lange-Bertalot & Bonik) Lange-Bertalot  3 2   M  

Fragilaria rumpens (Kützing) Carlson 1 1  + M  

Fragilaria famelica (Kützing) Lange-Bertalot 3 2 +  *  

Fragilaria nanana Lange-Bertalot 4 3   **  

Fragilaria tenera (W. Smith) Lange-Bertalot 2 1  + **  

Fragilaria vaucheriae (Kützing) Petersen   6 3  + **  

Gomphonema clavatum Ehrenberg 1 1   *  

Gomphonema micropus Kützing 3 2   **  

Gomphonema olivaceum (Hornemann) Brébisson 2 2  + *  

Gomphonema parvulum (Kützing) Kützing var. parvulum f. parvulum 3 3  + *  

Gomphonema saprophilum (Lange-Bertalot & E.Reichardt) Abraca, R.Jahn, J.Zimmermann & Enke  3 1   *  

Gomphonema pseudoaugur Lange-Bertalot 4 2   **  

Gyrosigma acuminatum (Kützing) Rabenhorst 2 2  + *  

Gyrosigma obtusatum (Sullivant & Wormley) C.S.  Boyer 2 1   **  

Halamphora dominici Ács et Levkov 4 2   *  
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Fajok v s 
Ziemann et al. 

(1999) 

Ács 

(2007) 
FD  

Halamphora kevei Ács et Levkov 3 2   *  

Halamphora oligotrophenta (Lange-Bertalot) Levkov 1 2   **  

Halamphora paraveneta (Lange-Bertalot, Cavacini, Tagliaventi et Alfino) Levkov 4 2   *  

Halamphora subcapitata (Kisselew) Levkov 3 1   *  

Halamphora tumida (Hustedt) Levkov comb. nov. 2 2   **  

Halamphora veneta (Kützing) Levkov 3 2   *  

Hantzschia abundans Lange-Bertalot 1 1   *  

Hantzschia amphioxys (Ehrenberg) Grunow 2 1   *  

Haslea duerrenbergiana (Hustedt) F.A.S.Sterrenburg  2 1   *  

Hippodonta capitata (Ehrenberg) Lange-Bertalot, Metzeltin & Witkowski 2 1   **  

Hippodonta hungarica (Grunow) Lange-Bertalot, Metzeltin at Witkowski 2 1  + *  

Mastogloia elliptica (C. Agardh) Cleve 2 1 +  **  

Mastogloia sp. 1 2 1   *  

Mayamaea permitis (Hustedt) K.Bruder & Medlin 4 2   *  

Melosira varians C. Agardh 3 2   **  

Navicula capitoradiata Germain 2 1 + + **  

Navicula cryptocephala Kützing 3 3  + **  

Navicula cryptotenella Lange-Bertalot 2 2  + *  

Navicula cryptotenelloides Lange-Bertalot 1 2  + *  

Navicula oblonga (Kützing) Kützing 2 3  + *  

Navicula radiosa Kützing 1 1  + *  

Navicula salinarum Grunow var. salinarum 2 2 + + *  

Navicula sp. 1  6 3   M  

Navicula sp. 2  3 2   M  

Navicula tripunctata (O.F. Müller) Bory 2 1  + **  

Navicula veneta Kützing 4 3  + *  

Navicula wiesneri Lange-Bertalot 2 2   *  

Navicymbula pusilla (Grunow) Krammer  3 3   *  

Nitzschia acicularis (Kützing) W. Smith 2 1  + **  

Nitzschia amphibia Grunow 2 1  + *  
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Fajok v s 
Ziemann et al. 

(1999) 

Ács 

(2007) 
FD  

Nitzschia aurariae Cholnoky 4 2   *  

Nitzschia bergii Cleve-Euler 6 3  + *  

Nitzschia capitellata Hustedt 3 2 + + **  

Nitzschia communis Rabenhorst 3 2   *  

Nitzschia commutata Grunow 3 2 +  *  

Nitzschia elegantula Grunow 2 1   *  

Nitzschia fonticola (Grunow) Grunow  6 3  + **  

Nitzschia frustulum (Kützing) Grunow 4 3 + + *  

Nitzschia gracilis Hantzsch 2 1  + *  

Nitzschia inconspicua Grunow 3 2 + + *  

Nitzschia liebetruthii Rabenhorst 4 3  + **  

Nitzschia palea var. debilis (Kützing) Grunow 3 2   **  

Nitzschia palea (Kützing) W. Smith var. palea  2 2  + *  

Nitzschia palea var. tenuirostris sensu Lange-Bertalot 2 1   *  

Nitzschia paleacea (Grunow) Grunow  2 1  + *  

Nitzschia pusilla Grunow 5 3  + *  

Nitzschia reversa W Smith 3 1   *  

Nitzschia solita Hustedt 2 2  + *  

Nitzschia sp. 1, Nitzschia austriaca Hustedt (Ács et al., 2017) 5 3   *  

Nitzschia sp. 2 3 2   *  

Nitzschia sp. 3  3 3   *  

Nitzschia supralitorea Lange-Bertalot 6 3   *  

Nitzschia thermaloides Hustedt 1 1   *  

Nitzschia valdecostata Lange-Bertalot et Simonsen 2 2   *  

Nitzschia vitrea G. Norman var. vitrea 3 2 +  *  

Pinnularia brebissonii (Kützing) Rabenhorst 1 1   *  

Pinnularia kneuckeri Hustedt 1 2   *  

Pinnularia oriunda Krammer morphotype2 2 1   *  

Planothidium frequentissimum (Lange-Bertalot) Lange-Bertalot 3 2   **  

Pseudostaurosira brevistriata (Grunow) D.M. Williams & Round 2 1  + **  
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Fajok v s 
Ziemann et al. 

(1999) 

Ács 

(2007) 
FD  

Rhoicosphenia abbreviata (C. Agardh) Lange-Bertalot 5 3  + **  

Rhoicosphenia adriatica Caput Michalic & Levkov 2 2   **  

Rhoicosphenia lacustris Levkov 2 3   *  

Rhopalodia gibba (Ehrenberg) Müller 2 1 + + *  

Rhopalodia operculata (Agardh) Håkansson 3 2   *  

Scoliopleura peisonis Grunow 2 2   *  

Sellaphora capitata D.G.Mann & S.M. McDonald 2 1   **  

Staurophora wislouchii (Poretzsky et Anisimowa) D.G. Mann 3 2   *  

Stephanodiscus hantzschii Grunow in Cleve & Grunow  1 1  + **  

Stephanodiscus hantzschii f. tenuis (Hustedt) H.Håkansson & E.F.Stoermer 1 1   **  

Stephanodiscus minutulus (Kützing) Krieger 1 1  + **  

Stephanodiscus parvus Stoermer et Håkansson 1 1   *  

Surirella brebissonii Krammer & Lange-Bertalot 3 3  + *  

Surirella brightwellii W.Smith 2 2   **  

Surirella hoefleri Hustedt 6 3   *  

Surirella ovalis Brébisson 2 2 +  *  

Surirella peisonis Pantocsek 2 2  + *  

Surirella sp. 1  5 2   *  

Tabularia fasciculata (Agardh) D.W. Williams et Round 3 2 + + *  

Tryblionella apiculata W. Gregory 3 3   *  

Tryblionella gracilis W. Smith  3 2   *  

Tryblionella hungarica (Grunow) Frenguelli 2 2 + + *  

Ulnaria acus (Kützing) Aboal 2 1   *  

Ulnaria ulna (Nitzsch) Compѐre 2 3  + *  

15. táblázat: A DISP indexben szereplő kovaalgafajok indikátor (v) és érzékenységi értékei (s), valamint jelenlétük (+) Ziemann et al. (1999) 

illetve Ács (2007) tanulmányaiban. (Az ezekről a fajokról közzétett fotódokumentáció [FD] megtalálható Stenger-Kovács és Lengyel, 2015 [*], 

Lengyel, 2017 [**] és Stenger-Kovács et al., 2018 [M] tanulmányokban.
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28. ábra: a) A 338 szikes tavi bentikus kovaalga mintán alapuló NMDS eredményei (Bray-

Curtis index, Stressz=0,11) a 15 guild és jelleg minőségi adatai alapján. b) Az NMDS által 

meghatározott hét ökológiaicsoport relatív gyakorisága és a vízkémiai paraméterek közötti, 187 

minta alkalmazásával futatott RDA elemezés biplotja. c) A 187 minta második RDA 

analízisének biplotja, mely bemutatja a kapcsolatot a 7. csoportot alkotó jellegek relatív 

gyakorisága és a vízkémiai adatok között. 
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Jellegalapú elemzések 

A 15 különböző jellegen és guilden alapuló NMDS azt mutatta, hogy néhány guild és jelleg 

erősen kapcsolódott egymáshoz. Hét különböző ökológiai csoportot lehetett megkülönböztetni 

(28. a ábra). Az 1. csoport a planktonikus guildet, a 2. és 3. csoport az L/W arány két 

szélsőséges kategóriáját tartalmazta (LW1, LW6). A 4. csoport azokat a magas profilú guildbe 

tartozó kovaalgákat foglalta magába, amelyek LW5 hossz/szélesség arányú csoportba tartoztak. 

Az 5. csoport az S4 méret osztályba tartozó fajokat, míg a 6. csoport az alacsony profilú 

ökológiai guild képviselőit tartalmazta. A 7. csoportban a mozgó ökológiai guild mellett 

meglehetősen változatos jellegek jelentek meg, mint például: S1, S2, S3, S5, LW2, LW3 és az 

LW4 (28. a ábra). 

A hét ökológiai csoport RDA-elemzésében (28. b ábra) a 7. csoport egyértelműen 

elkülönült. Az ebben a csoportban található jellegek kapcsolódtak a szikes tavak természetes 

állapotára jellemző magas vezetőképességhez, pH-hoz továbbá nagy HCO3
- és tápanyag 

koncentrációhoz. A 7. csoportra lefuttatott további RDA elemzés (28. c ábra) azt mutatta, hogy 

a mozgó ökológiai guild és három morfológiai jelleg (S1, LW2, LW3), mint alcsoport (1. 

alcsoport) kifejezetten az érintetlen szikes tavak jellemzőihez kapcsolódnak (28. c ábra). A 

többi ökológiai csoport az RDA-triplot másik oldalán helyezkedett el, kevésbé sós állapotot 

jelezve (28. b ábra). 

Az NMDS által meghatározott hét ökológiai csoportra, valamint az RDA-ban 

elkülönített 1. alcsoportra (16. táblázat) létrehozott GAM-ok azt mutatták, hogy a 

vezetőképességnek szignifikáns negatív hatása volt az 1., 4., 5. és 6. csoportra; azonban a 

megmagyarázott variancia magasabb volt (17,3%) és a p-érték pedig alacsonyabb (p <0,001), 

amikor ezeket a csoportokat összevontuk (16. táblázat, 29. a ábra). Nem volt szignifikáns 

összefüggés a 2., 3. csoport és a vezetőképesség között. A vezetőképességnek szignifikáns, 

pozitív hatása volt a 7. csoportra, azonban a megmagyarázott variancia (23,1%) nagyobb volt, 

ha csak az 1. alcsoportot vettük figyelembe (16. táblázat, 29. b ábra).  
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A GAM-okban kapott összefüggések alapján a következő jellegalapú indexet kaptuk: 

TBI = log10 [
𝑆𝐺1 + 0.003

𝐺1 + 𝐺5 + 𝐺4 + 𝐺6 + 0.003
] + 4.5 

Az ökológiaicsoportokat alkotó jellegek és guildek behelyettesítésével az egyenlet a 

következőképp alakult: 

TBI = log10 [
𝑀𝑆1 +𝑀𝐿𝑊2 +𝑀𝐿𝑊3 + 0.003

𝑃 + 𝑆4 + 𝐻 + 𝐿 + 0.003
] + 4.5 

ahol a számlálóban: 

MS1: a mozgó, kis sejttérfogatú (<100 μm3) kovaalga fajok relatív gyakorisága, 

MLW2: az LW2 arányú (2 ≤ hossz/szélesség <4) mozgó kovaalga fajok relatív 

gyakorisága, 

MLW3: az LW3 arányú (4 ≤ hossz/szélesség <6), mozgó kovaalga fajok relatív 

gyakorisága. 

a nevezőben (a megadott sorrendet betartva!): 

P: a planktonikus guildbe tartozó kovaalga fajok relatív gyakorisága. 

S4: 600 μm3 és 1500 μm3 közötti sejt térfogattal rendelkező kovaalga fajok relatív 

gyakorisága, ökológiai guildtől függetlenül. 

H: magas profilú ökológiai guildbe tartozó kovaalga fajok relatív gyakorisága. 

L: az alacsony profilú ökológiai guildbe tartozó kovaalga fajok relatív gyakorisága. 

A tesztadatsorban a TBI-index szignifikáns pozitív korrelációt mutatott a 

vezetőképességgel (Pearson-korreláció, rTBI-vezetőképesség = 0,64, p <0,001) (27. c ábra). A 

korreláció csaknem hasonló volt a DISP-index és a vezetőképesség közötti korrelációhoz (rDISP-

vezetőképesség = 0,69, p <0,001) (27. b ábra). A fajalapú [DISP] és jellegalapú [TBI] index 

pozitívan és szignifikánsan korreláltak egymással (rDISP-TBI = 0,75, p <0,001) (27. d ábra). 
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GAM modellek F-érték p-érték 
magyarázott 

variancia (%) 

GAM (G1) = 2.68 + f (ln vezetőképesség) 4 <0,001 6,8 

GAM (G4) = 8.27 + f (ln vezetőképesség) 3,38 = 0,01 8,1 

GAM (G5) = 4.59 + f (ln vezetőképesség) 4,42 <0,05 2,3 

GAM (G6) = 8.74 + f (ln vezetőképesség) 4,813 <0,05 2,5 

GAM (G1+G4+G5+G6) = 24.29 + f (ln vezetőképesség) 8,81 <0,001 17,3 

GAM (G7) = 69.97 + f (ln vezetőképesség) 10,55 <0,001 19,1 

GAM (SG1) = 50.731 +f (ln vezetőképesség) 13,98 <0,001 23,1 

16. táblázat: A GAM modellek eredményei. A modellek a meghatározott hét csoportra és az egy 

alcsoportra vonatkoznak, ahol a guildek és a morfológiai jellegek a függőváltozók, a 

vezetőképesség pedig a magyarázóváltozó. 

 

29. ábra: a) Az 1., 4., 5. és 6. csoportra, valamint b) az 1. alcsoportra alkalmazott additív hatás 

görbéje az ln vezetőképességre (μS cm-1). 

(A szaggatott vonalak a 95%-os konfidenciaintervallumot jelölik. A vízszintes tengely mentén 

lévő jelek az egyes megfigyeléseket (a minták számát) jelölik.) 

ÉRTÉKELÉS 

Hagyományos, fajalapú módszer (DISP index) 

A kontinentális sós tavak nemzetközi szinten is kihívást jelentenek a tudományos kutatásban, a 

természetvédelemben és a vízgazdálkodásban (Timms, 2005). A Kárpát-medencében ezek az 

egyedülálló tavak (Padisák et al., 2006) a jogszabályok értelmében szigorúan védettek. 

Legtöbbjük része a Víz Keretirányelv biológiai minőségi elemek (BQE) szerinti 

monitorozásnak és ökológiai állapotbecslésnek. Megőrzésük és a Víz Keretirányelvben 

foglaltak harmonizációja szükségessé tette a szikes tavakra jellemző kovaalgák specifikus 
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indikátor és érzékenységi értékeinek meghatározását. A vezetőképességi modellben, ezekre a 

különleges, alacsony diverzitású ökoszisztémákra (Stenger-Kovács et al., 2016) jellemző 143 

faj optimumát és a toleranciáját határoztuk meg, melyeket a fajalapú indexben (DISP) 

használtunk fel. A DISP index előnye, hogy típusspecifikus (síkvidéki, magas sótartalmú, <10 

km2 területű, sekély [<3 m], asztatikus tavakra alkalmazható) és képes a természetesen magas 

vezetőképességet pozitív értékként kezelni. A DISP fajkészlete lényegesen nagyobb, mint a 

potenciálisan rendelkezésre álló korábbi indexeké (Ziemann et al., 1999; Ács, 2007). Az inverz 

skálázású Ziemann rendszer (Ács et al., 2015), valamint a SCIL-index (Ács, 2007) használata 

erősen korlátozott, ugyanis ezeknek az indexeknek a fajkészlete csak kis mértékben fed át a kis 

szikes tavak tényleges faj készletével (24 faj található meg a Ziemann-rendszerben, 63 faj a 

SCIL-indexben). Ez világosan rávilágít arra, hogy ezek alapján az indexek alapján számított 

ökológiai állapot eredménye nem megbízható. Ráadásul a DISP index és a vezetőképesség 

(mint a szikes tavak ökológiai állapotának fő jellemzője) közötti kapcsolat is sokkal erősebb. 

Nem elhanyagolható az sem, hogy a DISP indexben szereplő valamennyi fajról teljes 

fotódokumentáció áll rendelkezésre (Stenger-Kovács és Lengyel, 2015; Lengyel, 2017; 

Stenger-Kovács et al., 2018) a monitorozásban dolgozó biológusok és asszisztensek számára. 

A hagyományos, finom taxonómiai felbontáson alapuló indexek alapossága és 

hasznossága nem kérdőjelezhető meg (Rimet és Bouchez, 2012a). Ezek azonban sok időt és 

jelentős szakértelmet igényelnek, amelynek nyilvánvaló korlátai, hátrányai és bizonytalanságai 

vannak. Ezek közé tartoznak a félrehatározások, a folyamatosan változó és kimerítő taxonómiai 

szakirodalom követése, a ritka fajok kizárása a statisztikai elemzésekből, a laboratóriumok 

eltérő szakértelme, valamint az ökorégiók különböző fajkészlete (Kahlert et al., 2012; 

Tapolczai et al., 2016, 2017). Hatalmas erőfeszítés ellenére is, ezek a problémák jelentősen 

befolyásolhatják az ökológiai állapotértékelést (Kelly, 2013). Habár az egyre precízebb DNS-

alapú fajösszetétel meghatározások gyorsan fejlődnek (Zimmermann et al., 2015; Leese et al., 

2016), ezek ökológiai oldala még mindig feltárásra vár. Ennek megfelelően, a jellegalapú 

megközelítések "hidat" jelenthetnek és potenciális megoldást nyújthatnak az ilyen 

nehézségekre. 
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Funkcionális megközelítés alkalmazása (TBI-index) és a jellegek ökológiai jelentése 

A jellegalapú megközelítések alkalmazása az ökológiai állapotbecslésben potenciálisan 

előnyös lehet, mivel ezek az ökoszisztémák biológiai elemeinek funkcionális tulajdonságaihoz 

közvetlenül kapcsolódnak (Larras et al., 2017). Kezdetben a jellegalapú megközelítéseket a 

hagyományos vizsgálatok kiegészítésére javasolták (Bayona et al., 2014; Algarte et al., 2017; 

Trábert et al., 2017), mivel a fajok jellegeinek meghatározása viszonylag gyorsan és egyszerűen 

kivitelezhető (Algarte et al., 2017). Ezek a megközelítések segíthetik a környezet által 

meghatározott közösségi összetétel előrejelzését (McGill et al., 2006; Abonyi et al., 2018a) is. 

A jellegalapú megközelítések kidolgozása és használata az édesvizekben (pl. 

Schwaderer et al., 2011), a tengeri (pl. Edwards et al., 2013) és szárazföldi (pl. Díaz et al., 2013) 

ökoszisztémákban az ökológia legújabb trendjei közé tartozik. E megközelítést alkalmazó 

kutatások száma a bentikus algaközösségek esetében is gyorsan növekszik (pl. Gottschalk és 

Kahlert, 2012; Rimet et al., 2016; Riato et al., 2017; Zorzal-Almeida et al., 2017). Az első 

multimetrikus, jellegalapú bentikus diatóma indexeket az Egyesült Államokban fejlesztették ki 

(Potapova és Carlisle, 2011). Ennek a megközelítésnek az alkalmazásával a fajalapú 

vizsgálatok bizonytalanságai szinte teljes mértékben elkerülhetők (Tapolczai et al., 2017) és a 

mikroszkópos analízist végző személyek taxonómiai szakértelmének különbségei vagy a 

személyükben bekövetkező változás sem jár jelentős következményekkel az ökológiai 

állapotértékelésben (Hajnal és Padisák, 2008; Salmaso et al., 2015). Egyes hasznosnak tűnő 

jellegek, mint amilyenek a morfológiai jellemzők, viszonylag könnyen mérhetők (B-Béres et 

al., 2017) és a jellegalapú ökológiai csoportosítások tovább egyszerűsíthetik a közösségek 

összetételének hátterében álló mechanizmusok megértését (Salmaso et al., 2015). 

A jellegalapú elemzések ideális esetben több tulajdonságot tartalmaznak (nem csak pl. 

növekedési formákat), ezért például a kis számú ökológiai guild alkalmazása (Passy, 2007a) 

nem biztos, hogy elég érzékeny eszköz ahhoz, hogy velük a környezet minden fontos változását 

nyomon lehessen követni (B-Béres et al., 2014). A fitoplankton kutatásban többféle 

morfológiai, fiziológiai és viselkedési jelleget is kulcsfontosságú tényezőként azonosítottak, 

amelyek meghatározzák a fajok sikerét a közösségben (Litchman et al., 2007). A bentikus algák 

kutatásában az első hasonló megközelítés az ökomorfológiai funkcionális csoportok 

alkalmazása volt (a kovaalga ökológiai guildek és sejtméretek kombinációja; B-Béres et al., 

2016). Ezek a kombinált funkcionális csoportok több esetben is szoros kapcsolatot mutattak a 

környezeti változókkal (B-Béres et al., 2016; Tapolczai et al., 2017; Wang et al., 2018). Az 

egyik gyenge pontja ezeknek a tanulmányoknak, hogy az adatsorok csak néhány mintavételi 
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helyre (B-Béres et al., 2016) vagy kevés számú taxonra korlátozódtak (B-Béres et al., 2016; 

Lange et al., 2016). A jellegalapú kovaalga index fejlesztésekor ezeket a korlátokat sikerült 

átlépni. Továbbá a többféle jellegen (“multi-trait”) alapuló megközelítést használtuk (guildek, 

morfológiai jellegek és ezek kombinációi), szemben a korábbi tanulmányokkal, melyek csak a 

sejtméret és guildek kombinációit alkalmazták (B-Béres et al., 2016; Tapolczai et al., 2016). 

A jellegek ideális esetben specifikus környezeti tényezőket jeleznek (Petchey és Gaston, 

2006), ezért azonosítottunk azokat a jellegeket, amelyek a szikesekre jellemző fő környezeti 

tényezőkre együttesen reagálnak. A vezetőképesség az egyik fő környezeti változó, amely a 

szikes tavak általános ökológiai állapotát tükrözi (Stenger-Kovács et al., 2014b). A magas 

vezetőképességet, így az "érintetlen" ökológiai állapotot jelző ökológiai csoportot azok a mozgó 

kovaalga fajok alkották, melyek kis sejtmérettel (MS1) és kevésbé gömbölyded, inkább 

hosszúkás alakkal rendelkeznek (MLW2, MLW3). A Nitzschia austriaca, Nizschia aurariae, 

Craticula elkab, Halamphora dominici néhány példa az MS1 képviselőire. Az MLW2 fajok 

közé tartozik például az Anomoeoneis sphaerophora, Craticula ambigua és a Staurophora 

wislouchii. Ezzel szemben a Halamphora kevei, Nitzschia salinarum és a Navicula wiesneri 

domináltak az MLW3-ban. Ezek a példák jól mutatják, hogy adott jelleget magába foglaló 

csoportban filogenetikailag közeli és távoli fajok is megtalálhatók (Tapolczai et al., 2016). 

Ennek megfelelően a jelleghez társított funkció független lehet a kovaalga faj taxonómiai 

pozíciójától. 

Globális szinten a mozgó ökológiai guild a legfajgazdagabb csoport. Fajgazdagsága 

erős pozitív kapcsolatot mutathat a tápanyagok (Soininen et al., 2016) és a szerves anyagok 

koncentrációjával, valamint a zavarossággal (Tapolczai et al., 2017). Az ebbe a guildbe tartozó 

fajok sikeresek a fajok közötti versengésben azokban a forrásokban gazdag élőhelyeken (Van 

der Grinten et al., 2004; Lange et al., 2011), ahol a tápanyagok elérhetősége stabil (Soininen, 

2007) és ahol a szezonalitás nem kifejezett (Trábert et al., 2017). A mozgásra való képesség, 

fontos funkciót képvisel a finom üledékkel rendelkező élőhelyeken, így mozgó guild a 

folyóvizek iszaposodásának és a körülöttük lévő tájhasználatnak jó indikátora (Stevenson et al., 

2010; Smucker és Vis, 2010). A stabil hidrodinamikával jellemezhető tavakra is jellemzőek 

(Algarte et al., 2017), az intenzív gazdálkodást folytató farmok környezetében a vízkivétellel 

párhuzamosan a mozgó guildbe tartozó fajok gyakorisága növekszik (Lange et al., 2011). 

Éppen ezért, a magas sótartalom mellett a szikes tavak további jellegzetes tulajdonságai, mint 

a magas tápanyagtartalom, a zavarosság, a csökkenő vízszint vagy az átmeneti kiszáradási 

fázisok tovább segítik ezeknek a jellegzetes funkcionális tulajdonsággal rendelkező 

kovaalgáknak a dominanciáját. Annak ellenére, hogy egyetlen jelleg is mutathat erős 
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kapcsolatot a sótartalommal és a vezetőképességgel (Kókai et al., 2015), eredményünk azt 

mutatja, hogy a jellegek (morfológiai tulajdonságok) és guildek erősen összefüggenek a 

vezetőképességgel, annak változásaira érzékenyen reagálnak, mely alátámasztja a több jelleget 

(multi-trait) magában foglaló funkcionális megközelítés létjogosultságát a kovaalga kutatásban. 

A kérdés azonban továbbra is fennáll, hogy mit jelentenek a mozgó kovaalga fajok 

jellegzetes morfológiai tulajdonságai? Az algák sejttérfogata széles skálán mozoghat 

(Tapolczai et al., 2017). A sejtméret az egyik legkönnyebben mérhető jellemzője a kovaalga 

fajoknak, amelynek több lehetséges funkciója, ökológiai jelentése is lehet (Tapolczai et al., 

2016). A sejtméret meghatározza a kovaalga fajok elterjedését (Heino és Soininen, 2006; Passy, 

2008), mivel a kisméretű fajok sokkal könnyebben terjednek (Passy, 2012). A nagyméretű fajok 

azonban érzékenyebbek a fizikai bolygatásra, szemben a kisméretű, nagyobb rugalmassággal 

rendelkező fajokkal (Passy, 2007b). A kovaalgák valószínűleg a méretüktől függően, eltérően 

reagálhatnak a környezeti tényezők változásaira is. A sótartalom jelentős hatással van a sejtek 

méretére és felületére (Snoeijs et al., 2002; Neustupa et al., 2013). A nagy vezetőképességű 

szikes tavak jelentős ozmotikus stresszt jelentenek az algasejtekre, ezért a kis méret egyfajta 

fiziológiai alkalmazkodás lehet ehhez a környezethez, mint, ahogy a kovaalgák felszínének és 

a szilícium vázon lévő pórusméret változtatása is (Leterme et al., 2010). A sejtméretnek, mint 

morfológiai jellegnek a funkciója azonban a szikes tavak más jellemzőivel is összefüggésbe 

hozható. Megfelelő fényviszonyok mellett a nagyméretű fajok versenyelőnyben lehetnek 

(Lange et al., 2011), míg pl. az erdei, árnyékolt patakokban a kisméretű fajok dominálhatnak, 

egyszerűbb közösségi struktúrával (Cibils-Martina et al., 2017), amit a szikes tavakban is 

megfigyeltünk. A mozgó, kis sejtméretű fajok (S1) továbbá könnyen elrejtőzhetek a szervetlen 

iszapszemcsék között a tavak kiszáradó fázisában, amit üledékes, kiszáradó patakokban is 

megfigyeltek (Lange et al., 2016). 

Eddig hosszúkás, kis L/W arányú taxonokról csak nagy sodrású, szennyezett 

élőhelyekről számoltak be (Tapolczai et al., 2017). A szikes tavakban az MLW2, MLW3 

jellegek jól jelezték a magas vezetőképességet. Egy ilyen jellegekkel rendelkező Nitzschia faj 

fotoszintetikus aktivitását vizsgáló tanulmány alátámasztja ezt a megfigyelést, hiszen a faj 

kiemelkedően magas vezetőképességi optimummal rendelkezik (8599 μS cm-1; Lengyel et al, 

2015). Ez a kevésbé gömbölyded, inkább hosszúkás forma – hasonlóan a kis sejtmérethez – 

megkönnyítheti az iszapszemcsék közötti elrejtőzést vagy az üledékrészecskék közötti mozgást 

is. Egy másik lehetséges funkció, amely e jelleg mögött áll az, hogy zavaros, fénylimitált 

élőhelyeken ezek a hosszúkás sejtek antennaként/fénycsapdaként szolgálhatnak. 
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Vizsgálatunk azt is kimutatta, hogy az S4 méret, mint egyedi morfológiai tulajdonság 

feltételezhetően a tavak rosszabb ökológiai állapotát jelzi, mivel ez jelleg a vezetőképesség 

alacsony tartományban (édesvízi környezet) hozzákapcsolódott a guildekhez. Az LS4 és HS4 

csoportokban lévő kovaalgák gyakorisága növekedett a vezetőképesség csökkenésével. Az is 

megfigyelhető volt, hogy az LS4 és az MS4 taxonok mennyisége magasabb pH értékeknél 

nagyobb (B-Béres et al., 2016, 2017). Ezek alapján úgy tűnik, hogy az S4 méret önálló 

ökológiai jelentéssel bír, függetlenül attól, hogy melyik ökológiai guildbe tartozik. Az S4 

méretű kovaalga fajok tehát az alacsony vezetőképességű és magas pH-értékű vizeket kedvelik, 

így a szikesekben romló ökológiai állapotot jelezhetnek. 

A mozgó ökológiai guild néhány sajátos morfológiai jelleggel a kiváló vagy jó ökológiai 

állapotot reprezentálták a szikes tavakban. Ugyanakkor a többi ökológiai guild (planktonikus 

életforma, magas és alacsony profilú ökológiai guildek), hasonlóan az S4 mérethez az 

alacsonyabb vezetőképességet jelezték. Trábert et al. (2017) tanulmányából már ismert, hogy 

folyóvízi rendszerekben a magas profilú és a mozgó guildben lévő kovaalga taxonok relatív 

gyakorisága negatívan korrelál egymással. A magas profilú guildbe tartozó kovaalgák 

abundanciája viszont nem függ közvetlenül a tápanyag szinttől, sokkal inkább olyan élőhelyi 

jellemzőktől (Soininen et al., 2016), mint például a magas fényintenzitás (Trábert et al., 2017). 

Az alacsony profilú kovaalga taxonok dominanciája azokban a vízfolyásokban jellemző, 

melyek gyakori bolygatással és alacsony tápanyagtartalommal jellemezhetők (Novais et al., 

2014). Elemzéseink azt is kimutatták, hogy a planktonikus taxonok önálló ökológiai guildbe 

sorolása (Rimet és Bouchez, 2012b; B-Béres et al., 2017) valóban szükséges, hiszen a guild 

fontos, önálló ökológiai jelentéssel bír. 

KÖVETKEZTETÉSEK 

A kis szikes tavak nemcsak a Kárpát-medencében, de más régiókban is különleges 

élőhelyeknek számítanak. Ökológiai alapú kezelésükhöz szükség van könnyen használható, de 

megbízható index kifejlesztésére a helyi szakemberek, az érdekelt felek és a politikai 

döntéshozók számára. A szikes tavak kovaalga közösségének részletes ismerete lehetővé tette 

mind a taxonómiai mind pedig a funkcionális megközelítésen alapuló indexek kifejlesztését. 

Az ökológiai funkciók megbízható azonosítása a jellegalapú megközelítések kulcsfontosságú 

része, amelyek jól alkalmazhatók a gyakorlatban is, az ökológiai állapotbecslés során. 

Tanulmányunkban alkalmaztuk és továbbfejlesztettük a széles körben használt kovaalga 

ökológiai guild koncepciót a természetes, sekély, sós vízi ökoszisztémákra. A finomított guild- 

és jellegalapú osztályozás lehetővé tette a funkcióval rendelkező jellegek azonosítását, melyek 

               stenger-kovacs.csilla_97_23



103 

jól jelzik a szikes tavak természetes (magas vezetőképességű) és degradált (alacsony 

vezetőképességű) ökológiai állapotát. 

Habár mind a taxonómiai-, mind a jellegalapú megközelítés kiválóan alkalmazható a 

bentikus kovaalgákon alapuló ökológiai állapot becslésben, az egyszerű morfológiai 

tulajdonságokon alapuló jellegalapú megközelítés egyszerűbb, költség- és időhatékony, ami a 

biomonitorozásban fontos szempont lehet. A jellegalapú bentikus kovaalga indexünk 

alkalmazása nem korlátozódik a Kárpát-medencére, a szikes tavak földrajzi elhelyezkedésétől 

függetlenül alkalmazható a biomonitorozásban és a természetvédelemben. 
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II.4 FUNKCIONÁLIS DIVERZITÁS INDEXEK ALKALMAZÁSA A KÖRNYEZETI VÁLTOZÁSOK 

HATÁSÁNAK MEGÉRTÉSÉHEZ SZIKES TAVAKBAN 

BEVEZETÉS 

Az utóbbi évtizedekben a biodiverzitáskutatás főként a fajgazdagságra és a taxonómiai 

egységeken alapuló diverzitás mérésére összpontosított (pl. Robinson et al., 1994; Tews et al., 

2004). Ezen diverzitás-mérőszámokat a környezeti hatások általános mutatóiként alkalmazták 

(He et al., 2015), s alapjukat a mikroszkóp alatt helyesen azonosított fajok adták (Korponai et 

al., 2019). Napjainkban egy új generációs módszer, a DNS metabarkódolás sok száz mintában 

egyidejűleg teszi lehetővé az operatív taxonómiai egységek (OTU) azonosítását (Taberlet et al., 

2018). Ez a módszer jelentősen fogja bővíteni az ismereteinket a biológiai sokféleségről és az 

OTU-k ökológiai profiljának meghatározásával közelebb kerülünk majd a funkcionális 

alapokon nyugvó biomonitorozáshoz (Keck et al., 2018). 

Napjainkban a jellegalapú megközelítések a fajok ökológiai és biológiai fontosságára 

hívják fel a figyelmet (Schneider et al., 2017). Ezzel a megközelítéssel egyes szerzők szerint 

(Thompson et al., 2015) az ökoszisztéma funkciók jobb vagy pontosabb megértése válik 

lehetővé, mint ami a taxonómiai megközelítéssel elérhető. Ezt az ökológusok gyorsan 

felismerték és intenzív kutatásokat indítottak el annak érdekében, hogy feltárják a 

diverzitásmintázatok mozgatórugóinak azonosításán keresztül a jellegek és az élőhelyi 

jellemzők közötti összefüggéseket (Schneider et al., 2017). A funkcionális diverzitási indexek 

használata azonban még mindig ritka (He et al., 2015) annak ellenére, hogy ezek az indexek 

jelentősen bővíthetik ismereteinket a közösségek és az ökoszisztémák különböző léptékű 

környezeti változásokra adott válaszairól (Péru és Dolédec, 2010). Nem beszélve arról, hogy a 

funkcionális diverzitás az ökoszisztéma stabilitásának jó mutatója lehet (Schneider et al., 2017) 

és az ökológiai jellemzőkön keresztül (Keck et al, 2016, 2018; Li et al., 2019; Winter et al., 

2013) erősen korrelálhat a DNS-alapú filogenetikai diverzitással (Li et al., 2019). Így a 

funkcionális diverzitás, mint filogenetikai eszköz jelentős szerepet játszhat a természetvédelemi 

kezelésekben is (Webb et al., 2002). 

A funkcionális megközelítésekben egyszerűbb adatokat használunk, mint a 

hagyományos taxonómiai alapú módszerek esetén. Ez első pillantásra úgy tűnhet, hogy az 

elemzésekből kinyerhető ökológiai információ csökkenni fog. Ezzel szemben ez a megközelítés 

képes növelni a környezeti változókkal magyarázható közösségi varianciát (Abonyi et al., 

2018b), mivel a környezeti tényezőkre érzékenyen reagálnak és következetes választ adnak 

(Tolonen et al, 2017). Ráadásul egymást kiegészítő funkcionális diverzitási mutatók állnak 
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rendelkezésre, melyek alkalmasak az ökoszisztéma működésének különböző aspektusait és a 

környezeti változásokat jelezni (pl. Schmera et al., 2009; Mouchet et al., 2010). 

A jellegalapú módszerek vízi ökoszisztémákban való alkalmazása is jelentős figyelmet 

kapott az elmúlt években (Wu et al., 2017; Endrédi et al., 2018), mivel ökorégióktól függetlenül 

használhatók (Dolédec és Statzner, 2008) és a környezeti szűrők funkcionális és strukturális 

közösség-jellemzőkre gyakorolt hatásának mélyebb, általánosabb megértését teszik lehetővé 

(Flynn et al., 2011; Verberk et al., 2013). A funkcionális jellegeket és a funkcionális diverzitás 

indexeket a vízi környezetben bekövetkező változások indikátoraként azonban ritkán 

alkalmazzák (Ding et al., 2017). Csak néhány tanulmány vizsgálja az elsődleges termeléshez 

kapcsolható szerkezeti mintázatok változását (Niyogi et al., 2002; Rowe et al., 2007), melyek 

elsősorban a fitoplanktonra (Török et al., 2016; Abonyi et al., 2018b;) és a bentikus alga 

közösségekre vonatkoznak (Cibils et al., 2015; B-Béres et al., 2019). A kovaalgák azonban 

ebből a szempontból az egyik legkevésbé tanulmányozott élőlénycsoport (Alahuta et al., 2019) 

annak ellenére, hogy a morfológiai változatosságuk (pl. a valvák vastagsága, mérete, alakja és 

sejtek összekapcsolódása) fontos szerepet játszhat az olyan jelentős környezeti folyamatokban 

is, mint például az óceáni szénforgalom (Tréguer et al., 2018). 

A sós tavak a legveszélyeztetettebb vízi ökoszisztémák közé tartoznak (Williams, 

2002). Az endoreikus sekély tavak természetes hidrológiai ciklusának és természetes 

limnológiai sajátságainak fenntartása kulcsfontosságú ökológiai és természetvédelmi feladat 

(Stenger-Kovács et al., 2014b). A tipikus sós vizekkel ellentétben – melyekre az állandó 

vízborítottság és kloridion dominancia jellemző – a minden kontinensen megtalálható 

asztatikus szikes tavakban többnyire a bikarbonátion jellemző (Boros és Kolpakova, 2018). A 

különböző vízi szervezetek (például bentikus- és planktonikus algák, zooplankton és 

makrogerinctelenek) ezekben az ökoszisztémákban extrém fizikai és kémiai stressznek (erősen 

lúgos közeg, magas vezetőképesség, nagy tápanyagtartalom, zavarosság és nagy napi 

hőingadozás) vannak kitéve (Boros et al., 2013; Stenger-Kovács et al., 2014b). Ezeknek a 

fizikai és kémiai környezeti tényezőknek mindegyike meghatározó szerepet játszik azon fajok 

szelekciójában (Horváth et al., 2014), amely képesek túlélni ilyen környezetben (Pálffy et al., 

2014). Az alkalikus tavakban ez az erős környezeti szűrő alacsony α-diverzitáshoz vezet, de 

nemcsak a bentikus (Stenger-Kovács et al., 2016), hanem a planktonikus közösségekben is 

(Vignatti et al., 2012; Nkambo et al., 2015; Vidaković et al., 2019). A környezeti változók által 

meghatározott β-diverzitás azonban nagy, köszönhetően a fajok kicserélődésének (Szabó et al., 

2018), amely a szikes, antropogén eredetű, bombakráter tavakra is igaz (Vad et al., 2017). A 
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biológiai sokféleség csökkenésének és ezeknek az egyedülálló élőhelyeknek a megőrzése 

elengedhetetlen. 

A tanulmányunk fő célja az volt, hogy a szikes tavakban felmérjük a környezeti változók 

(vezetőképesség, pH, oldott oxigén, hőmérséklet, tápanyagok [P és N formák], HCO3-, CO3
2-, 

SO4
2-, Cl-) hatását a bentikus kovaalgák diverzitásának mintázatára és összehasonlítsuk ezeket 

a földrajzi elhelyezkedés (régiók) és limnoökológiai tényezők (víz színe, szubsztrátum, állapot, 

hidrológiai fázis és az évszak) egyedi hatásával. Ennek érdekében funkcionális és jellegalapú 

módszereket használtunk. A funkcionális diverzitásnak az ökológiai állapot értékelésben és a 

természetvédelmi tervezésben való alkalmazhatóságát is tanulmányoztuk, és azt is elemeztük, 

hogy a mintavételi idő és az aljzat kiválasztása milyen mértékben módosítják az állapotbecslés 

eredményét. 

Két hipotézist állítottunk fel: i) funkcionális diverzitás jó indikátora lesz a szikes tavak 

legjellemzőbb környezeti változóinak, így az ökológiai/természetvédelmi állapotának is, és ii) 

a térbeli és a limnoökológiai tényezők kevésbé fognak hatni a kovaalga funkcionális 

diverzitásra, mint az extrém környezeti tényezők. 

ANYAG ÉS MÓDSZER 

A Kárpát-medencében, 32 szikes tóból, összesen 257 kovaalga és vízmintát gyűjtöttünk (17. 

táblázat) tíz éves periódusban (2006-2015). A szikes tavakat régió, állapot és Pt szín, a 

mintákat pedig hidrológiai fázis, szubsztrát típus és évszakok szerint csoportosítottuk. A minták 

gyűjtése a Kárpát-medence (Közép-Európa) két fő régiójából: Fertő-Hanság területéről és a 

Duna-Tisza közéből történt. A Duna-Tisza közén a tavak természetes (30. ábra) vagy leromlott 

állapotúak (17. táblázat), a Fertő-Hanság régió tavai természetes és rekonstruált, aktív 

természetvédelem alatt álló tavakból állnak (17. táblázat; Stenger-Kovács et al., 2016). 
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30. ábra: A Bába-szék (természetes állapotú szikes tó a Duna-Tisza közén). 

A leromlott állapotú tavakat (n = 6) alulreprezentáltságuk miatt kizártuk az 

elemzésekből. A tavakat egyik legjellegzetesebb tulajdonságuk, a színük alapján három 

csoportba soroltuk: a) színes, b) zavaros és c) átmeneti típusok (Boros et al., 2013) (18. 

táblázat). A tavakat a huminanyagok vagy a szuszpendált részecskék fénykioltáshoz történő, 

55%-nál magasabb részesedése alapján tekintjük színesnek vagy zavarosnak. A tó átmeneti 

típusú, ha az oldott huminanyagok és a szuszpendált részecskék nagyjából egyenlő mértékben 

járulnak hozzá a fénykioltáshoz (Boros et al., 2013). A különböző színű szikes tavak különböző 

hidrológiai ciklussal rendelkeznek. A töltődő és betöményült fázisok jellemzőek a színes 

tavakra, töltődő, híg, kiszáradó és betöményült fázisok a zavaros típusú tavakra (Lengyel et al., 

2019). (Részletes térképek és információk Stenger-Kovács et al. [2014b, 2016, 2018] és 

Lengyel et al. [2016] tanulmányaiban találhatók.) 
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Régió Állapot Szín Fázis Mintaszám A tó neve Összes 

mintaszám 
D

u
n

a-
T

is
za

 
D na na 1 Hattyús-szék 

112 

D na na 1 Kisréti-tó 

D na na 1 Kondor-tó 

D na na 1 pirtói Nagy-tó 

D na na 1 Szarvas-tó 

D zavaros 4 1 Szappan-szék 

D zavaros 4 1 Szívós-szék 

T színes 2 13 Bába-szék 

T színes 2 21 Sósér 

T na na 1 Ősze-szék 

T zavaros 4 12 Böddi-szék 

T zavaros 4 13 Bogárzó 

T zavaros 4 1 Büdös-szék 

T zavaros 4 1 pusztaszeri Büdös-

szék 

T zavaros 4 1 Csárda-szék 

T zavaros 4 1 Fehér-szék 

T zavaros 4 1 Fülöp-szék 

T zavaros 4 1 kardoskúti Fehértó 

T zavaros 4 21 Kelemen-szék 

T zavaros 4 18 Zab-szék 

F
er

tő
-H

an
sá

g
 

T zavaros na 3 Herrnsee 

145 

T zavaros na 3 Kirchsee 

T zavaros na 3 Neubruch 

T zavaros na 3 Untersee 

T zavaros na 3 Zicklacke 

T zavaros na 2 Albersee 

R színes na 3 Cikes 

R átmeneti na 34 Borsodi-dülő 

R átmeneti na 5 Pap-rét 

R zavaros na 54 Legény-tó 

R zavaros na 32 Nyéki-szállás 

17. táblázat: A vizsgált két régió szikes tavainak állapota, színe, hidrológiai fázisainak száma 

és a mintaszámok. (T: természetes; R: rekonstruált tavak, D: degradált; na: nincs adat). 

RDA-elemzésben kiléptetős szelekciós módszer alkalmazásával azonosítottuk azokat a 

földrajzi és limnoökológiai tényezőket (III. b melléklet), amelyek jelentős hatással vannak a 

funkcionális diverzitásra. A jellegalapú megközelítés magyarázó erejének bemutatására 

elvégeztük a funkcionális diverzitás indexek környezeti változók által magyarázott 

varianciájának vizsgálatát. Ehhez az RDA-ban variancia mátrixot használtunk és ANOVA-val 

teszteltük 999 permutáció futtatásával. Variancia particionálással vizsgáltuk a különböző 

tényezők (a régió, mint földrajzi tényező, valamint a szín, az aljzat, az állapot, a hidrológiai 

fázis és az évszak, mint limnoökológiai tényezők) egyedi hatását a teljes funkcionális 

diverzitásra. 

A funkcionális diverzitás számolásához alkalmazott jellegeket korábban már vizsgáltuk 

a szikes tavakban és az ökoszisztéma funkció jól alkalmazható indikátorának bizonyultak 

               stenger-kovacs.csilla_97_23



109 

(Stenger-Kovács et al., 2018; III. c melléklet). A funkcionális diverzitás különböző összetevőit 

(FRic - funkcionális gazdagság; FDiv - funkcionális divergencia; FDis - funkcionális szóródás; 

RaoQ- Rao kvadratikus entrópia; FGR- a posteriori funkcionális csoport gazdagság; és FEve - 

funkcionális egyenletesség) Kruskal-Wallis teszt segítségével, Holm-korrekció alkalmazásával 

hasonlítottuk össze a variancia particionálás során kiválasztott fő hatótényezők szerint. Minden 

tényező esetén külön Kruskal-Wallis tesztet végeztünk, mivel a rendelkezésre álló adatok 

száma az egyes környezeti tényezők esetén eltérő volt. A statisztikai elemzések során a 

kovaalgák relatív abundanciája esetében Hellinger transzformációt alkalmaztunk, míg a 

funkcionális diverzitási indexeket és a vízkémiai változókat standardizáltuk. 

Többváltozós lineáris modelleket (Fox és Weisberg, 2018) fejlesztettünk és a 

szignifikancia szintjeiket teszteltük annak érdekében, hogy meghatározzuk a funkcionális 

diverzitás indexek érzékenységét és az indexek alkalmazhatóságát. A kiindulási, teljes 

modelleket az AIC (Akaike információs kritérium) értékek alapján szűkítettük, hogy 

kiválasszuk a fő változókat, amelyek leginkább hatással vannak az egyes funkcionális 

diverzitás indexekre. A redukált és a teljes modellek erősségeit F-teszt segítségével 

hasonlítottuk össze. A funkcionális diverzitás mérőszámait az "FD" R csomagban számoltuk ki 

(Laliberté és Legendre, 2010) a "dbFD" függvény segítségével. A variancia particionálást a 

"vegan" csomag (Oksanen et al., 2018) "varpart" függvényével végeztük. 

EREDMÉNYEK 

A variancia particionálás azt mutatta, hogy a változók közül a régió, a víz színe és az ökológiai 

állapot szignifikánsan magyarázzák a funkcionális diverzitási mintázatokat (31. a, b és d ábra). 

A régió és a státusz hatása nagyobb volt a környezeti változókéinál (31. a ábra; 0,10; 31. d 

ábra; 0,07). Az évszak hatása önmagában kevésbé volt kifejezett és nagyon közel volt a 

szignifikanciaszint határához (31. f ábra; 0,02, p = 0,044). Az aljzatnak és a hidrológiai 

fázisoknak nem volt hatása a funkcionális sokféleségre (31. c és e ábra). 
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31. ábra: A variancia particionálás eredményei a teljes funkcionális diverzitásra vonatkozóan 

a környezeti változók és a) régiók, b) a víz színe, c) az aljzat, d) az állapot, e) hidrológiai fázisok 

és f) az évszakok között. 

(A korrigált R2 értékek, a szignifikancia szintek [p] és a magyarázatlan varianciák 

[reziduálisok] az ábrán láthatóak.) 

A különböző funkcionális diverzitás indexek értékei a különböző régiókban eltérőek 

voltak. A Kruskal-Wallis teszt alapján a Duna-Tisza közén az indexértékek szignifikánsan 

alacsonyabbak voltak, mint a Fertő-Hanság régióban. Az indexek közül a FEve nem volt 

érzékeny a regionális eltérésekre (32. ábra). 
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32. ábra: A Kruskal-Wallis teszt eredményei a hat alkalmazott funkcionális diverzitás indexre 

a különböző régiókban. (DT- Duna-Tisza köze, FH- Fertő-Hanság régió). 

A víz színének esetében az indexek válaszai változatosabbak voltak (33. ábra). A RaoQ 

és az FDis értékei jelentősen különböztek egymástól attól függően, hogy milyen volt a víz színe. 

A RaoQ és az FDis értékei a színes szikes tavakban voltak a legalacsonyabbak, míg az átmeneti 

típusú tavakban voltak a legmagasabbak. Az FDiv értéke mind a színes, mind a zavaros 

tavakban szignifikánsan alacsonyabb volt. Az FRic alacsonyabb volt a színes vizekben, az 

átmeneti és a zavaros vizek között viszont nem mutatott szignifikáns eltérést. A FEve és FGR 

értékek között nem találtunk szignifikáns különbséget (33. ábra). 
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33. ábra: A Kruskal-Wallis teszt eredményei a hat alkalmazott funkcionális diverzitás index 

esetén a különböző színű vizekben. 

(Az azonos betűkkel jelölt csoportok nem különböznek, míg a különböző betűkkel jelölt 

csoportok szignifikánsan különböznek egymástól. 

Az öt index (FDiv, FDis, RaoQ, FGR és FDis) szignifikánsan különbözött a természetes 

és a rekonstruált tavak között, ahol az alacsonyabb diverzitás értékek a szikes tavak természetes 

állapotát jelezték (34. ábra). A FEve-értékek hasonlóak voltak a különböző állapotú szikes 

tavakban (34. ábra). 
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34. ábra: A Kruskal-Wallis teszt eredményei a hat alkalmazott funkcionális diverzitás index 

esetén a különböző ökológiai állapotú szikes tavakban. 

(T: természetes, R: rekonstruált tavak; az azonos betűkkel jelölt csoportok nem különböznek, 

míg a különböző betűkkel jelölt csoportok szignifikánsan különböznek egymástól.) 

Az egyes indexek az évszakokra nem reagáltak érzékenyen, a FEve kivételével, amely 

szignifikánsan különbözött a nyári és a téli időszakok között (35. ábra). 
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35. ábra: A Kruskal-Wallis-teszt eredményei a szikes tavakban alkalmazott hat funkcionális 

diverzitás index esetén a különböző évszakokban. 

(Az azonos betűvel jelölt csoportok nem különböznek, míg a különböző betűvel jelölt csoportok 

szignifikánsan különböznek egymástól). 

Az RDA elemzésben a környezeti változók funkcionális diverzitás indexekre gyakorolt 

szignifikáns hatását tudtuk kimutatni (36. ábra). Az első tengelyen a környezeti változók a 

funkcionális diverzitás indexek teljes varianciájának 89%-át magyarázták. A TN, a 

hőmérséklet, pH, vezetőképesség és a DO voltak a fő környezeti tényezők, amelyek a 

funkcionális diverzitást meghatározták. A leszűkített lineáris modellek tíz környezeti változót 

tartalmaztak. 
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36. ábra: A hat alkalmazott funkcionális diverzitási index és a környezeti változók (DT: Duna-

Tisza köze, FH: Fertő-Hanság) redundancia elemzése (RDA). 
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l Fric   *** *       **   *** * 17,2 <0,001 250 

FDiv   * *** ***     *       7,61 <0,001 251 

FDis   *** **         *** **   9,01 <0,001 252 

RaoQ   *** *           ***   9,93 <0,001 251 

FGR   ** **   **     **   * 7,41 <0,001 251 

18. táblázat: Az egyszerűsített lineáris modellek eredményei (szürke háttér: környezeti 

paraméterek, melyeket a modell tartalmaz; df: szabadsági fokok száma, *p <0.05; **p <0,01; 

***p <0.001). 

A FRic indexet nyolc, a FDiv-et, RaoQ-t és FGR-t hét, a FDis indexet pedig hat 

környezeti tényező határozta meg (18. táblázat). A redukált modellekben a vezetőképesség, a 

pH, HCO3
-, Cl-, TN és SO4

2- hatása volt szignifikáns a FRic indexre. A vezetőképesség, a pH, 

a DO és a HCO3
- az FDiv-re; a vezetőképesség, pH, Cl- és TN az FDis indexre; a 

vezetőképesség, pH és TN a RaoQ indexre. Az FGR-re a vezetőképesség, a pH, TP, Cl- és SO4
2- 

hatott szignifikánsan. 
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ÉRTÉKELÉS 

A szikes tavakat alacsony kovaalga funkcionális diverzitás jellemzi, ahogy alacsony a 

kovaalgák faji diverzitása (diatóma α-diverzitás) (Stenger- Kovács et al., 2016) és a 

zooplankton filogenetikai diverzitása is (Horváth et al., 2014). Az alacsony funkcionális 

diverzitás fő okai: az élőhelyi heterogenitás alacsony foka (Stark et al., 2017), az erős 

környezeti szűrés (Anacker és Harrison, 2012) és a zord környezet (Heino, 2005). Ezek az 

extrém ökoszisztémák ugyanis rendkívüli stresszt jelentenek a biota számára, ami a fajok és 

következésképp a megfelelő jellegek szelekciójához is vezet (Abonyi et al., 2018b; Teittinen et 

al., 2018). Csak funkcionálisan hasonló fajok maradhatnak fenn, ami alacsony funkcionális 

diverzitást eredményez. Ezek a jelenségek nemcsak ezekben az extrém ökoszisztémákban 

figyelhetők meg, hanem az időszakos vízfolyásokban is, ahol az aszályok (mint szélsőséges 

események) szintén negatív hatással vannak a funkcionális kovaalga diverzitásra (B-Béres et 

al., 2019). A szárazföldi növényközösségekre is jellemző az alacsony funkcionális diverzitás a 

hegyvidéki területeken, ahol szintén különleges környezeti feltételek uralkodnak (Schneider et 

al., 2017). 

A vizsgált tényezők közül a régió, az állapot és a víz színének típusa jelentős hatást 

gyakoroltak a szikes tavak funkcionális diverzitására. A régió és az állapot a fajösszetételre 

(Stenger-Kovács et al., 2014b) és a fajalapú diverzitás indexekre (fajgazdagság, Shannon 

diverzitás és a taxonómiai távolság; Stenger-Kovács et al., 2016) is jelentős hatással volt. E 

tényezők közül azonban a régió, mint térbeli hatás magyarázta a legnagyobb mértékben a 

kovaalgák funkcionális diverzitásának változását, ami alátámasztja azt az feltételezést, hogy a 

térbeli folyamatoknak erős hatásuk van a közösségek szerkezetére és funkciójára (Heino et al., 

2015). Következésképpen a funkcionális jellegek arányai nemcsak más vízi szervezetek 

esetében változnak térben (pl. makrogerinctelenek, Schmera et al., 2013), hanem a kovaalgák 

esetében is, ahol regionális léptékben e térbeli hatás erőssége meghaladja a környezeti 

változókéit. Ez az eredmény ellentétben áll azzal, amit globális szinten figyeltek meg az 

ökológiai guildek összetétele alapján (Soininen et al., 2016) Az alkalmazott funkcionális 

diverzitási indexek (a FEve kivételével) válasza egyöntetű volt a régiók szerint: az indexek 

értékei jelentősen alacsonyabbak voltak a Duna-Tisza közének szikes tavaiban. 

A jellegalapú funkcionális diverzitás indexek környezeti változók által magyarázott 

varianciája ötször nagyobb volt (95,4%), mint a fajalapú közösségi elemzésekben (18,1%, 

Stenger-Kovács et al., 2014b). A funkcionális diverzitás és a környezeti változók közötti szoros 

kapcsolatra már korábbi tanulmányok is rámutattak, melyekben felhívták a figyelmet e jelenség 
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funkcionális struktúra kialakításában betöltött fontos szerepére (Teittinen et al., 2018; Li et al., 

2019). A szikes tavakban tehát a környezet szelektál, azaz a determinisztikus folyamatok 

jellemzőek (Szabó et al., 2018). A környezeti szűrés hasonló funkcionális mintázathoz vezet, 

azaz hasonló ökológiai stratégiákkal és alkalmazkodással rendelkező fajok (az ezeknek 

megfelelő jellegekkel) lesznek jellemzők (Weiher és Keddy, 1995; Petchey et al., 2007; 

Cornwell és Ackerly, 2009), mint, ahogy azt perifitikus algák esetében ártéri területen (Bichoff 

et al, 2018) is megfigyelték. 

A szikes tavak állapota attól függ, hogy a természetes hidrológiai ciklusukat fenn 

tudjuk-e tartani (Stenger-Kovács et al., 2016). A tavak kiszáradása a szikesek természetes és 

szükséges jellemzője (Gavrilović et al., 2018), ez pedig lényegesen csökkentheti a funkcionális 

diverzitást (B-Béres et al., 2019). Az érintetlen ökológiai állapotra nemcsak a kisebb fajszám 

és fajdiverzitás (Stenger-Kovács et al., 2016), de a kis számú jelleg variabilitás is jellemző: 

mozgó, kisméretű, hosszúkás formájú kovaalga fajok (III. c melléklet) (pl. Nitzschia austriaca, 

Nitzschia aurariae, Craticula elkab) találhatók itt, jelezve a zord (magas vezetőképesség és 

zavarosság, időszakos kiszáradás) környezetet (Stenger-Kovács et al., 2018). A 

mozgásképesség lehetővé teszi, hogy e fajok változtassák a helyüket/helyzetüket annak 

érdekében, hogy megtalálják a "legjobb helyet" a kedvezőtlen körülmények között. A kis 

sejtméret és a megnyúlt alak megkönnyíti a szervetlen üledék részecskék közötti mozgást, 

valamint az iszapban való elrejtőzést is. A kis méret jelentőségét a planktonikus közösségeknél 

is kiemelték (Somogyi et al., 2014; Alfonso et al., 2017), ahogy a mozgásképességet (Földi et 

al., 2018) is más sós tavi ökoszisztémákban. 

A funkcionális diverzitás indexek szignifikánsan alacsonyabb értékeket mutattak a 

természetes szikes tavakban, ami az érintetlen állapotukat jelzi. A leromlott állapotú tavak 

diverzitás értékei nem különböztek sem a természetes sem a rekonstruált tavakétól. Ez 

utóbbiakra szignifikánsan nagyobb diverzitás jellemző, mint a természetes állapotú tavakra. A 

bolygatott hidrológiai ciklusok (pl. vízkivétellel vagy utánpótlással) következtében a 

limnológiai változók megváltoznak (pl. alacsonyabb vezetőképesség és pH; Lengyel et al., 

2016), mely az édesvizekre jellemző kevésbé szélsőséges jellemzők kialakulásához és ezáltal 

nagyobb diverzitáshoz vezethet. Ez az eredmény arra hívja fel a figyelmet, hogy az emberi 

tevékenységek (Alfonso et al., 2017) – beleértve azokat is, amelyek természetvédelmi céllal 

történnek – jelentős hatással vannak a biológiai sokféleségre mind taxonómiai- (Heino, 2005; 

Stenger-Kovács et al., 2016) mind funkcionális szinten. 

Ahogy az erdei patakokban az árnyékolás hatására csökken a funkcionális diverzitás 

(Taniwaki et al., 2019), úgy a szikes tavakban a színtípusuknak megfelelő fényklíma alakul ki 
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(Lengyel et al., 2019). Ez szintén jelentős hatást gyakorol a jellegösszetételre és a funkcionális 

diverzitásra, amit a mesterséges eredetű bombakráter tavak kovaalga közösségei összetételének 

változásában is tapasztaltak (Földi et al., 2018). Míg a tavak zavarossága növeli a fénykioltást, 

a nagy mennyiségű huminanyag a fény spektrális összetételét módosítja (Kirk, 1994; V.-Balogh 

et al., 2009). Más vízi ökoszisztémákkal ellentétben, ahol a fényintenzitás magas és különböző 

növekedési formák találhatók egymás mellett (Passy és Larson, 2011), a szikesekben alacsony 

fényintenzitás mellett csak a megfelelő jellegekkel rendelkező fajok tudnak túlélni, mely 

alacsony funkcionális diverzitást eredményez. Az algák esetében az egyik lehetséges 

alkalmazkodási stratégia a kromatikus adaptáció mellett a sejtmérettel- illetve sejtalakkal való 

alkalmazkodás lehet. A kis sejtméret kulcsfontosságú jelleg lehet, mivel a kis sejtek felszíne 

viszonylag nagy a térfogatukhoz/méretükhöz viszonyítva, ami előnyt jelent a fényért folytatott 

versenyben (Somogyi és Vörös, 2006). Emellett a megnyúlt formák fénycsapdaként 

szolgálhatnak (Stenger-Kovács et al., 2018) az alacsony fényintenzitású szikes tavakban. A 

tavak színtípusára az FDis és RaoQ indexek voltak a legérzékenyebbek, ezek a három 

színtípusban szignifikánsan különböztek egymástól. Az indexek alacsony értéke a zavaros és a 

színes tavakban a nagyobb stresszt jelezte, melyet a szervetlen részecskék vagy a 

huminanyagok nagy mennyisége okozott, szemben az átmeneti típusúakkal, amelyekben ezen 

anyagok aránya viszonylag kisebb volt. 

A szikes vízi ökoszisztémákban az évszakoknak és a hozzájuk kapcsolódó hidrológiai 

ciklusoknak, valamint az aljzat típusának sem volt jelentős hatása a funkcionális diverzitásra. 

Az édesvizekben viszont ismert, hogy a magas vízállású időszakok elősegítik számos, 

különböző jelleggel rendelkező perifitikus algafaj megjelenését, ami nagyfokú funkcionális 

diverzitást eredményez (Dunck et al., 2015, 2016). Taxonómiai szinten a szezonális hatások a 

sós tavak bentikus kovaalga (Lengyel et al., 2016), valamint planktonikus alga közösségeiben 

is kimutathatók (Alfonso et al., 2017). A mikrohabitat preferencia (például az aljzat típusa) 

azonban taxonómiai szinten vizsgálva elhanyagolható a szélsőséges környezeti feltételeknek 

köszönhetően (Cejudo-Figueiras et al, 2011; Lengyel et al, 2016). A helyi környezeti 

tényezőknek tehát elsődleges szerepe van közösség alakításában (Bichoff et al., 2018) a sós vízi 

ökoszisztémákban (Horváth et al., 2014), erős környezeti szűrés valósul meg a közösségek 

szerkezetében és működésében (Soininen, 2012; Ding et al., 2017;). 

Az RDA elemzések szerint a környezeti változók közül a TN, a hőmérséklet, a pH, a 

vezetőképesség és a DO voltak a funkcionális diverzitás fő meghatározói. A fajalapú kovaalga 

összetételt viszont elsősorban a vezetőképesség, a HCO3
- és a SO4

2- koncentráció határozta meg 

a természetes (Stenger-Kovács et al., 2014b), míg a sótartalom, a pH és a zavarosság a 
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mesterséges sós tavakban (Földi et al., 2018). Minden funkcionális diverzitási index érzékeny 

volt a szikes tavak legjellemzőbb környezeti változóira – a vezetőképességre és a pH-ra – 

ahogyan azt szubarktikus tavakban is tapasztalták (Teittinen et al., 2018). A legtöbb index 

(FRic, FDis és FGR) típusspecifikus is volt, azaz az indexek válaszát a domináns fő anionok 

(Cl- és SO4
2-) határozták meg. Összehasonlítva a fajalapú diverzitás mutatókkal (fajgazdagság, 

Shannon diverzitás és taxonómiai távolság) (Stenger-Kovács et al., 2016), a funkcionális 

diverzitás indexek összetettebb indikátoroknak bizonyultak, mivel több (három - öt, a kettő 

vagy három helyett) környezeti változó hatását integrálták, így döntő fontosságúak a környezeti 

változások jelzésében. Mivel a funkcionális diverzitás indexek erősen korrelálnak a 

kulcsfontosságú változókkal, nagyon hatékony és informatív mérőszámoknak tekinthetők 

(makrogerinctelenek esetén is; He et al., 2015). Az indexek közül az FGR, FRic, FDis és FDiv 

bizonyultak a leghasznosabbnak a szikes tavak ökológiai állapotának és természetvédelmi 

értékének becslésében. A FEve nem mutatott kapcsolatot a környezeti változásokkal, ahogy 

nem bizonyult érzékeny indexnek trópusi forrásvizű patak kovaalga közösségeiben (Taniwaki 

et al., 2019) és nagy folyók hosszú távú fitoplankton vizsgálataiban sem (Abonyi et al., 2018b). 

KÖVETKEZTETÉSEK 

A szárazföldi ökoszisztémákhoz hasonlóan (Díaz és Cabido, 2001) a funkcionális diverzitás a 

szikes vízi ökoszisztémákban is megfelelő eszköz a talált mintázatok és folyamatok környezeti, 

valamint térbeli skálán történő megértéséhez. A jellegalapú módszer hatékonyan jelezte a 

környezeti változásokat és a degradációs folyamatokat. A funkcionális diverzitás indexek 

környezeti változók által magyarázott varianciája ötször nagyobb volt, mint a taxonómiai-alapú 

indexek magyarázott varianciája. Ezen kívül a funkcionális diverzitás indexek 

típusspecifikusak és függetlenek mind a szubsztrátumtól, mind az évszakos hatásoktól. Ennek 

nagy jelentősége lehet az ökológiai állapotbecslésben és a természetvédelmi értékelésben. A 

kovaalga jellegeken alapuló funkcionális diverzitási mutatók összetettebbnek és jobban 

alkalmazhatónak bizonyultak a hagyományos taxonómiai diverzitás mérőszámaihoz képest, 

mivel ezek a mérőszámok nagyobb számú mesterváltozó hatását egyesítik és jelzik. 

Összességében megállapítható tehát, hogy az itt alkalmazott jellegalapú megközelítés lehetővé 

teszi ennek az élőhelytípusnak a globális szintű, funkcionális megőrzését. 
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ÖSSZEGZÉS ÉS KITEKINTÉS 

 

AZ ELÉRT EREDMÉNYEK ÖSSZEFOGLALÁSA – ÉDESVÍZI ÖKOSZISZTÉMÁK 

1. A vízfolyások kovaalga fajszáma és Shannon diverzitása, valamint a rendűség között 

egyértelmű, lineáris kapcsolatot tártam fel. Regionális szinten a fajgazdagság átlagosan 8%-

kal, míg a diverzitás 10%-kal nőtt a rendűség egységnyi növekedésével. Így megállapítható, 

hogy a kovaalgák nemcsak a felszíni vizek fizikai és kémiai változóinak jó indikátorai, hanem 

azok hidromorfológiai tulajdonságainak is. Ennek értelmében a folyóvizek rendűsége egy 

releváns tipológiai paraméter, amely alapvetően meghatározza a kovaalga diverzitást, ezért jól 

alkalmazható a biomonitorozásban is. 

2. A kovaalga ökológiai guildeket vizsgálva igazoltam, hogy a guildek látszólagos 

egyszerűségük ellenére hatékony eszközök a vízfolyások időben változó környezeti 

paramétereinek nyomon követésére. Robosztus évszakos trend jellemző rájuk. Tavasszal és 

nyáron a megnövekedett besugárzás a magas és az alacsony profilú guildnek kedvez. Az áradási 

periódusokban a víz zavarosságának növekedésével az alacsony profilú guild kerül előnybe, 

rendkívül erős tapadásának és a magas profilú guild relatív abundanciájának csökkenésének 

köszönhetően. Az alacsony profilú guild az alacsony tápanyagkoncentrációt (SRP és TN) 

indikálja, míg a magas profilú guild a forrásokban (SRP és SRSi) gazdag periódusokra 

jellemző. A mozgó ökológiai guild (mely ősszel és télen dominál) a legérzékenyebb a 

tápanyagokra (TN and SRSi) és más környezeti tényezőkre (hőmérséklet, Cl−) is. 

3. Összefüggést mutattam ki a vízgyűjtő szintű tájhasználat és a kovaaalgák faj- és 

jellegösszetétele között. A Kárpát-medence síkvidéki vízfolyásaiban a kovaalga- és 

jellegösszetételt, valamint a fajgazdagságot elsősorban a lokális környezeti változók határozzák 

meg. A funkcionális gazdagság változása azonban elsősorban a vízgyűjtő szintű tájhasználat 

hatásának tudható be. Egyértelmű jellegösszetétel különbség mutatható ki az erdős (alacsony 

profilú guild, kis sejtméret) és a mezőgazdaság területek (mozgó ökológiai guild, közepes 

sejtméret, lineáris-lándzsa alak) között. A vízgyűjtő területen a vizes- és a mesterséges felületek 

nagyobb aránya az alacsony profilú, közepes méretű, kissé megnyúlt alakú kovaalga fajok 

terjedésének kedvez, és teret adhat az ilyen jellegekkel rendelkező fajok inváziójának is. 
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AZ ELÉRT EREDMÉNYEK NEMZETKÖZI KÖRNYEZETBE HELYEZÉSE – ÉDESVÍZI 

ÖKOSZISZTÉMÁK 

A folyóhálózatokat elágazó, hierarchikus geometriai szerkezet jellemzi (Dodds és Rothman, 

2000), mely a folyók rendűségével leírható. A folyóvizek rendűségének elemzése lehetőséget 

nyújtott a folyóhálózatok hidromorfológiai szerkezetének és a természetes vagy emberi hatásra 

bekövetkező folyamatok összekapcsolására (Fang et al., 2018). A rendűség vízminőséggel 

(Kang et al., 2008) való kapcsolatát és a kovaalgákon kívül további vízi életközösségek 

összetételére (halak, makrogerinctelenek, parti növényzet; Beecher et al., 1988, Crunkilton és 

Duchrow, 1991, Dunn et al., 2011) való hatását is kimutatták. Ezek a munkák együttesen 

járultak hozzá egy általános diverzitás mintázat kimutatásához (Gavioli et al., 2019). 

A guildek elkülönítése, azaz a fajok forráshasznosításuk szerinti csoportokba sorolása 

(Root, 1967) már a 60-as 70-es években elterjedt volt a közösségi ökológusok körében, 

elsősorban madarak és emlősök esetén (Blondel, 2003). Azt feltételezték, hogy az adott guild, 

szuperfajként sokkal pontosabban és előre megjósolhatóan fog válaszolni a forrásokban 

bekövetkező változásokra (Austen et al., 1994). A kovaalga ökológiában az első guildalapú 

csoportosítást Passy (2007a) vezette be. Passy koncepciójában többféle megközelítést 

egyesített, mint a táplálék- és élőhelyforrások kombinációját (Toda, 1984), valamint az aljzaton 

való elhelyezkedés és rögzülés szerepét (Hoagland et al., 1982; Molloy, 1992; Kutka és 

Richards, 1996). Tanulmányunk megvilágította, hogy a guildek alkalmasak a kovaalga 

közösségek szerkezetének környezeti gradiensek menti változásának általános 

tanulmányozására (Keck és Kahlert, 2019), továbbá, hogy a különböző kovaalga ökológiai 

guildek érzékenysége és ellenállóképessége eltérő (Falasco et al., 2021). Így a guildek közötti 

dominancia megváltozása jól tükrözi a forráskínálat változó elérhetőségét (Lei et al., 2021) és 

a bolygatás mértékét is (Riato et al., 2022). 

A mezőgazdaság és az urbanizáció (Richards et al., 1996; Grimm et al., 2008) a 

tájhasználat azon formái, melyek komoly veszélyt jelentenek a vízi ökoszisztémák diverzitására 

és ökológiai állapotára (Li et al., 2020), különösen síkvidéki vízfolyások esetében (Borics et 

al., 2016). A kovaalgák fajalapú közösségi változásai a mezőgazdaság hatásának – elsősorban 

a lokálisan ható tényezőkön keresztül (pl. tápanyagok) – kiváló indikátorai, mind folyóvízi, 

mind pedig tavi környezetben (Blinn és Bailey, 2001; Pan et al., 2004; Miettinen et al., 2005; 

Bradshaw et al., 2006). A vízgyűjtő szintű tájhasználat hatását a kovaalgák faji összetételének 

új genetikai elemzései (Tapolczai et al., 2021) is megvilágították, ahogy eredményeinkből 

ezeken felül az is kiderül, hogy a diatóma közösségeknek tájhasználtra adott funkcionális 
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válasza is egyértelmű. Az intenzív tájhasználat döntő szerepet játszik tehát a kovaalga 

közösségek faji- és jellegösszetételének tér és időbeli változásában (Lee et al., 2021, Medeiros 

et al., 2022), mely a diverzitás változásához és a közösségek homogenizációjához vezethet 

(Barnum et al., 2017). 

AZ ELÉRT EREDMÉNYEK ÖSSZEFOGLALÁSA – SZIKES VÍZI ÖKOSZISZTÉMÁK 

4. Kimutattam, hogy a szikes tavakban, a stressz toleráns, mozgó ökológiai guildbe tartozó 

taxonok dominálnak, mint amilyenek a Nitzschia és Navicula fajok. A kovaalga összetételt 

főként a klímavezérelt változók (a vezetőképesség, a hőmérséklet és az ionkoncentráció) 

határozzák meg, de a tápanyagterhelés, az extrém időjárási események és a természetvédelmi 

tevékenységek egyaránt nyomon követhetőek a kovaalga közösség összetételének 

megváltozásában. 

5. Megállapítottam, hogy a természetes állapotú szikes tavi ökoszisztémák alacsony 

kovaalga diverzitásúak, amely az erős stressznek (magas vezetőképesség, pH, zavarosság, 

tápanyagtartalom és napi hőmérsékletingadozás) és a kicsi élőhelyi heterogenitásnak 

köszönhető. Ezekben a sós tavakban a közel rokonfajok oligopóliuma jellemző. A Linné 

rendszertanán alapuló filogenetikai diverzitásmetrikák (AvTD és VarTD) jól jelezték a tavak 

trofitási állapotát, szemben a hagyományos diverzitás metrikákkal, melyek egyértelműen a 

szikes tavak speciális fizikai és kémiai (vezetőképesség) jellemzőire voltak érzékenyek. Az 

átlagos taxonómiai távolság (AvTD) a hagyományos indexekhez képest a pH precízebb 

indikátora volt. A szikes tavakban a természetes hidrológiai ciklus és az egyedi limnológiai 

tulajdonságok fenntartása, mint ahogy az alacsony fajdiverzitás megőrzése kulcsfontosságú, 

ezzel lehetőséget biztosítsunk a kovaalga közösségek klímaváltozáshoz való könnyebb 

alkalmazkodásához és hatásainak csökkentéséhez. 

6. Fajalapú és jellegalapú kovaalga indexeket fejlesztettem (DISP, TBI) a szikes tavak 

ökológiai állapotának becslésére. Az indexek mindegyike megbízhatóan használható a szikes 

tavak ökológiai állapotának becslésére, azonban a jellegalapú indexek alkalmazása sokkal 

kevesebb időt és szakértelmet igényel, elkerüli a fajalapú indexek bizonytalanságait és korlátait, 

sőt ökorégiótól függetlenül alkalmazható. A jellegek közül a mozgó fajok, a kis sejtméretű és 

kevésbé kerek, inkább megnyúlt formák jelezték a szikes tavak természetes ökológiai állapotát, 

azaz a magas vezetőképességet. A planktonikus fajok, a magas és alacsony profilú guild tagjai 

és a nagy sejtméret pedig a rossz ökológiai állapotot (alacsony vezetőképességet). 

               stenger-kovacs.csilla_97_23



123 

7. Felismertem, hogy a szikes tavak természetes jellemzői, mint az élőhelyek alacsony 

heterogenitása és a zord környezet bizonyos jellegek szelekciójához és alacsony funkcionális 

diverzitáshoz vezet. Az emberi tevékenység hatására azonban az édesvízi tulajdonságok 

lesznek jellemzők és a funkcionális diverzitás növekszik. A tavak regionális elhelyezkedésének 

és az állapotuknak (természetes, aktív természetvédelmi tevékenység alatt álló) van a 

legjelentősebb hatása a kovaalga funkcionális diverzitásra. A diverzitás környezeti változókkal 

magyarázott varianciája ötször nagyobb a jellegalapú elemzés alkalmazása esetén, mint a 

taxonómiai módszer esetén. A vizsgált funkcionális diverzitás indexek mindegyike érzékeny 

volt a legfontosabb környezeti változókra, típusspecifikusak és összetettebb mutatóknak 

bizonyultak, mint a taxonómiai mérőszámok. Négy funkcionális diverzitási index (FGR, FRic, 

FDis és FDiv) alkalmazható az ökológiai állapot globális szintű, funkcionális megőrzéséhez, 

hiszen ezeknek az indexnek az értékeit sem az aljzat típusa, sem pedig az évszakosság nem 

befolyásolja. 

AZ ELÉRT EREDMÉNYEK NEMZETKÖZI KÖRNYEZETBE HELYEZÉSE – SZIKES VÍZI 

ÖKOSZISZTÉMÁK 

Az európai, sekély, alkalikus sós tavak extrém élőhelyek. A vízi ökoszisztémákban ismert erős 

környezeti szűrés és a szikesekben található szélsőséges környezeti változók (sótartalom, pH, 

zavarosság, kiszáradás) ismerete ellenére ezekben a tavakban viszonylag kevés tanulmány 

született a környezeti tényezők élővilágra kifejtett hatásáról (Boros et al., 2017). Tanulmányunk 

a sós tavakra irányuló kiterjedt vizsgálatok közül az első volt (Stenger-Kovács et al., 2014b; 

Ogato et al., 2016; Şuteu et al., 2021), mely a klasszikus limnoökológiai vizsgálatokon keresztül 

értelmezte az emberi tevékenység hatásait (Valiente et al., 2022). 

A bentikus kovaalgák jelentősége a vízi ökoszisztémák működésében, meghatározza 

biodiverzitásuk vizsgálatának fontosságát és jelentőségét (Nevrova, 2023). A kovaalga 

diverzitás feltárása, a háborítatlan és az emberi hatásoknak kitett vizes élőhelyek összehasonlító 

vizsgálata és értékelése fontos szerepet játszik biológiai sokféleség különböző mintázatainak 

azonosításában és a konzervációbiológiai prioritások meghatározásában (Nevrova és Petrov, 

2019a, b; Nevrova, 2023). Nem beszélve arról, hogy ezen típusú tanulmányok olyan 

kulcsfontosságú kutatási hiányosságokat pótolnak (Blanco et al., 2014; Kelly et al., 2019), 

melyek a bioindikácóhoz kapcsolódó ismeretek révén a későbbi biomonitorozási programok 

hatékonyságát jelentősen javítják (Poikane et al., 2016; Kennedy és Buckley, 2021). A 

kovaalgák diverzitásának mintázatát nehéz megmagyarázni, néhány környezeti tényező esetén 
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(pl. a vezetőképesség) azonban egyértelmű kapcsolatot és általános következtetéseket lehet 

levonni (Soininen és Teittinen, 2019). Tanulmányunk azt is igazolta, hogy különböző 

mérőszámok állnak rendelkezésre a biodiverzitás mintázat különböző aspektusainak egyszerű 

és költséghatékony számszerűsítésére (García-Girón et al., 2019). 

Az édesvízi élőhelyekre kidolgozott kritériumok nem alkalmasak a sós tavak ökológiai 

állapotának becslésére, mivel a vízszint és a sótartalom növekedése természetes folyamatok. 

Ezekhez a természetes stressznek kitett ökoszisztémákhoz speciális megközelítés szükséges, 

ezért ki kellett dolgozni egy olyan keretrendszert, amely az ökológiai állapotukat a sótartalom-

gradiens mentén értékeli és alapja lehet a további döntéshozatali folyamatnak és a hatékony 

természetvédelmi beavatkozásoknak (Zadereev et al., 2020). Az általam kifejlesztett indexek 

régióktól függetlenül használhatók a szikes tavak állapotának becslésre, melynek 

alkalmazhatóságát már szerbiai szikes tavakban is igazolták (Ćirić et al., 2021). Ez a speciális 

megközelítés és indexfejlesztés alapvető fontosságú lenne más vízi ökoszisztémákban (pl. 

folyók esetén) is (Çetin et al., 2021). 

A biológiai sokféleséget hagyományosan taxonómiai információk alapján 

számszerűsítették, de a funkcionális jellemzők figyelembevételének fontossága a közelmúltban 

vált fontossá. Az ökológiai elmélet szerint, egy faj azon képességét, hogy egy adott környezeti 

feltételrendszerben létezzen, funkcionális tulajdonságai határozzák meg és ezek felhasználása 

a vízben bekövetkező környezeti változások jelzésére és megértésére egy egyre növekvő 

kutatási terület (Gregersen, 2020), így egyre nagyobb figyelmet kap a mikroorganizmusok 

körében is (Teittinen és Virta, 2021). A kovaalga tanulmányok megjelenésében is van egyfajta 

szabályszerűség és tendencia a funkcionális megközelítés felé (Ćirić et al., 2021), ami a szikes 

tavakhoz kapcsolódó tanulmányokon jól nyomon követhető. Az első vizsgálataink 

hagyományos diverzitás indexekre és a taxonómiai távolságra, mint új lehetséges index 

bevezetésére és az indikátorfajelemzések tesztelésére koncentráltak (Stenger-Kovács et al., 

2014b, 2016; Lengyel et al., 2016; Földi et al., 2018), míg az azt követő, későbbi vizsgálatok 

funkcionális diverzitás indexekkel (Stenger-Kovács et al., 2020b), jellegalapú indexszel 

(Stenger-Kovács et al. 2018) és funkcionális (jelleg) diverzitással (Ács et al., 2019) 

foglalkoztak. 

A funkcionális jellegeket tartalmazó diverzitás indexek hatékony és pontos eszköznek 

bizonyultak a közösségek szerkezetének megértéséhez és a vizes élőhelyek működésének és 

rugalmasságának értékelésére (Ruwer és Rodrigues, 2022). Azt is megmutattuk, hogy a 

funkcionális diverzitás indexek nagyobb kapacitással rendelkeznek a helyi környezeti 
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változékonyság megragadására a taxonómiai diverzitás mérőszámaihoz képest (Leruste, 2018; 

Aarnio és Soininen, 2021). 

Ritkák azok a kovaalga vizsgálatok, melyek többféle taxonómiai és funkcionális 

diverzitására és azok változásaira vonatkoznak (Teittinen és Virta, 2021). A diverzitási 

mérőszámok kombinációjának használata teljes képet adhat a diverzitásmintázatról, a diverzitás 

főbb környezeti tényezőkre adott válaszairól, beleértve a fajok filogenetikai pozícióját, a 

különböző közösségekben elfoglalt helyét és a betöltött funkcióját. Eredményeink 

hangsúlyozzák a bentikus kovaalgák vizsgálatának és a különböző diverzitásmérések 

figyelembevételének fontosságát a regionális szintű természetvédelmi tervezésben és segítséget 

nyújtanak a megfelelő mutatók kiválasztásában a jövőbeli vízgazdálkodási és természetvédelmi 

feladatokhoz (García-Girón et al., 2019; B-Béres et al., 2021). 

RÖVID KITEKINTÉS 

Faj- és jellegalapú vizsgálataink, ahogy általában a bentikus kovaalgák ökológiai vizsgálatai és 

az állapotértékelések is mikroszkópos vizsgálatokon alapulnak, amelyek kiegészülhetnek 

(Masouras et al., 2021) prediktív modellekkel (Pardo et al., 2018) és a gépi tanulás eszközeivel 

is (Feio et al., 2020). A nagy áteresztőképességű szekvenálási technológia (Slatko et al., 2018) 

megjelenése azonban hirtelen átrendezte a kutatási irányokat és lehetőségeket ezen a 

tudományterületen is. A környezeti mintában megtalálható fajok DNS szekvencia sorrendjének 

együttes meghatározása (metabárkódolás) több száz minta taxonómiai azonosítását teszi 

lehetővé egy időben, mely egy rövid standardizált DNS szekvencia (pl. operatív rendszertani 

egységek, pontos szekvenciavariáns, egyedi szekvenciaegységek) azonosításán alapul 

(Taberlet et al., 2012). Ez az új módszer forradalmasítja a biodiverzitás vizsgálatokat és 

lehetővé teszi a teljes biodiverzitás becslését, és hatékony eszközzé válhat a biomonitorozásban 

(e.g. Tapolczai et al., 2019; Kahlert et al., 2021) és a természetvédelemben (Ruppert et al., 

2019) is. A DNS szekvenciák azonosítása azonban csak akkor nyer értelmet, ha azokhoz 

konkrét fajokat és így ökológiai információt társítunk. Ezért az egyik lehetséges út a jövőben, 

ha a metabarkódolás során a taxonómiai egységek elkülönítését a rájuk vonatkozó ökológiai 

ismeretre alapozzuk a morfológiai vagy genetikai kritériumok helyett (Tapolczai et al., 2021). 

A funkcionális tulajdonságok taxonómiából történő becslése azonban figyelmen kívül hagyja a 

különböző ökotípusokat és a pángenomokat. Továbblépni ezért a metagenomika és a 

metatranszkriptomika felé lehet, melyek nagy előnye, hogy hozzáférhetnek a funkcionális 
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gének (metagenomika) és a ténylegesen kifejeződő funkciók (metatranszkriptomika) teljes 

köréhez a mikrobiális közösségeken belül (Hoerstmann et al., 2022). 
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A KUTATÁSOKAT TÁMOGATÓ PROJEKTEK 

 

Az értekezésben szereplő kutatások megvalósítását és személyi feltételeit a következő pályázati 

támogatások tetté lehetővé: OTKA K81599, OTKA K 75552, NKFIH K120595, NKFIH 

K119208, NKFIH-1158-6/2019, GINOP-2.3.3-15-2016-0009, GINOP-2.3.2-15-2016-00016, 

GINOP- 2.3.2-15-2016-00019, TÁMOP 4.2.4. A/2-11-1-2012-0001, TÁMOP-4.2.2.A-

11/1/KONV-2012-0064, TAMOP 4.2.2/B-10/1-2010-0025, EFOP-3.6.1-16-2016-00015, 

EFOP-3.6.1-16-2016-00015, 20385-/2018/FEKUSTRAT program, Otto Kinne Foundation. 
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MELLÉKLETEK 

 

I. A hossz-szélesség (L/W) arány kategóriáinak elkülönítését alátámasztó ANOVA elemzés. 

ANOVA 
df 

négyzetek 

összege 

átlagos 

négyzetérték 
F p-value 

variációk az L/W 

kategóriák között 
5 2118,7 423,74 234,04 <0.001 

Tukey’s HSD teszt  átlagos 

különbség 
alsó határ felső határ p-érték 

LW1-LW2 1.7146 0,1100 3,3193 0,0296 

LW1-LW3 3.5412 1,9495 5,1329 <0,001 

LW1-LW4 6.5720 4,5736 8,5704 <0,001 

LW1-LW5 14.4566 12,3666 16,5466 <0,001 

LW1-LW6 24.0987 21,4550 26,7423 <0,001 

LW2-LW3 1.8265 0,5561 3,0969 0,0011 

LW2-LW4 4.8573 3,1040 6,6106 <0,001 

LW2-LW5 12.7419 10,8849 14,5989 <0,001 

LW2-LW6 22.3840 19,9204 24,8476 <0,001 

LW3-LW4 3.0308 1,2893 4,7722 <0,001 

LW3-LW5 10.9154 9,0696 12,7612 <0,001 

LW3-LW6 20.5574 18,1022 23,0126 <0,001 

LW4-LW5 7.8846 5,6784 10,0908 <0,001 

LW4-LW6 17.5266 14,7902 20,2631 <0,001 

LW5-LW6 9.6420 6,8380 12,4460 <0,001 
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II. A tájhasználat hatásának vizsgálatához felhasznált vízfolyások, kódjaik, GPS koordinátáik 

és tengerszint feletti magasságuk, valamint a mintavétel éve. 

Minta 

kódja 
Vízfolyás 

A 

mintavétel 

éve 

GPS koordináták 

Tengerszint 

feletti 

magasság (m) 

TOR_2004 Torna-patak 2004 47.110306N, 17.441439E 173 

CSE_2004 Csenkő-patak 2004 48.501087N, 21.274869E 162 

BOD_2004 Bódvaj 2004 47.850810N, 22.384379E 111 

KON_2004 Kondoros-vízfolyás 2004 47.420084N, 21.619982E 97 

TO2_2004 Tócó-vízfolyás 2004 47.457907N, 21.599754E 100 

SZE2_2004 Széksóstói-főcsatorna 2004 46.234951N, 19.875256E 92 

SZE3_2004 Széksóstói-főcsatorna 2004 46.185980N, 19.973204E 83 

ABL_279 Ablánc-patak 2005 47.354645N, 16.751670E 178 

AGO_405 Ágói-patak 2005 47.565385N, 19.943509E 91 

ALS_379 Alsó-Tápió 2005 47.351687N, 19.717137E 108 

ALT_281 Által-ér 2005 47.471747N, 18.254401E 175 

BAB_222 Bábony-patak 2005 48.180511N, 20.757707E 125 

BER_286 
Cserta-patak 

(Berek-patak) 
2005 46.687329N, 16.700908E 168 

BIK_319 Bikol-patak 2005 47.717380N, 18.453598E 168 

BIT_008 Bitva-patak 2005 47.223935N, 17.553795E 237 

BOR_191 Börzsöny-patak 2005 47.945187N, 18.814527E 185 

BOZ_226 Bózsva-patak 2005 48.456694N, 21.603536E 123 

BUK_192 Bükkös-patak 2005 47.680613N, 19.048594E 145 

CSE_290 Csele-patak 2005 46.048073N, 18.668132E 98 

CSO_291 Csörnöc-Herpenyő 2005 47.056358N, 16.780969E 177 

DER_292 Derék-patak 2005 48.050443N, 19.140016E 133 

EGE_202 Eger-víz 2005 46.934158N, 17.573129E 161 

GAJ_323 Gaja-patak 2005 47.276715N, 18.012739E 237 

GAL_294 Jáki-Sorok (Gally-árok) 2005 47.151943N, 16.638932E 192 

GAL_383 Galga-patak 2005 47.568411N, 19.681407E 110 

GON_002 Gönci-patak 2005 48.468259N, 21.333318E 332 

GUJ_411 Bujáki-patak 2005 47.800865N, 19.599921E 139 

GYO_013 Gyöngyös-patak 2005 47.788155N, 19.924750E 171 

HAJ_295 Hajagos-patak 2005 47.305047N, 17.293028E 125 

KAN_239 Kánya-patak 2005 47.782094N, 20.583858E 103 

KEL_339 Keleméri-patak 2005 48.319534N, 20.391134E 166 

KER_017 Kerca-patak 2005 46.788282N, 16.369835E 216 

KIG_325 Kígyós-patak 2005 47.030281N, 17.446848E 189 

KIG_340 Kígyós-patak 2005 47.836975N, 20.278951E 151 

KOV_006 Kövicses-patak 2005 47.923895N, 19.778457E 296 

KOV_241 Kővágó-éri-csatorna 2005 46.658364N, 19.815550E 93 

KUL_417 Külső-Mérges-patak 2005 47.698985N, 19.952230E 105 

LAS_212 Laskó-patak 2005 47.918170N, 20.301791E 169 
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Minta 

kódja 

Vízfolyás A 

mintavétel 

éve 

GPS koordináták Tengerszint 

feletti 

magasság (m) 

LES_302 Lesence-patak 2005 46.849618N, 17.380996E 113 

LOK_357 Lókos-patak 2005 48.020078N, 19.222063E 137 

MAG_371 Mágocs-ér 2005 46.597871N, 20.517055E 79 

MAR_261 Marót-völgyi-csatorna 2005 46.612090N, 17.274105E 105 

MAR_358 Marcal 2005 47.098420N, 17.210855E 129 

MEN_327 Ménes-patak 2005 48.514632N, 20.685037E 164 

MEN_341 Ménes-patak 2005 48.112969N, 19.550867E 158 

NAG_244 Nagyvölgyi-árok 2005 45.955354N, 17.886163E 100 

ORC_305 Orci-patak 2005 46.406494N, 17.864185E 124 

OST_245 Ostoros-patak 2005 47.789364N, 20.520525E 113 

RAK_018 Rák-patak 2005 47.673324N, 16.510510E 320 

RAK_392 Rákos-patak 2005 47.538571N, 19.085162E 105 

SZE_045 Szerdahelyi-patak 2005 47.342156N, 16.552302E 261 

SZE_248 Széksóstói-főcsatorna 2005 46.234983N, 19.873550E 92 

SZO_394 Sződrákosi-patak 2005 47.724054N, 19.148667E 103 

SZU_395 Szuha-patak 2005 47.804723N, 19.661370E 129 

TAR_330 Tarna-patak 2005 48.104693N, 20.039981E 208 

TOK_200 Toka-patak 2005 47.835770N, 19.884541E 276 

TOL_225 Tolcsva-patak 2005 48.265201N, 21.460102E 101 

TOR_204 Torna-patak 2005 47.111054N, 17.426759E 164 

VAD_360 Vadász-patak 2005 48.212299N, 20.912794E 116 

VAL_215 Váli-víz 2005 47.374036N, 18.663195E 112 

VAL_350 Váli-víz 2005 47.422385N, 18.599432E 125 

VAS_315 Vasonca-patak 2005 48.253909N, 20.980600E 124 

VIL_378 Villogó-ér 2005 47.414226N, 21.885744E 112 

BIK_2010 Bikol-patak 2010 47.746118N, 18.432881E 134 

KÖV_2010 Bitva-patak (Köves-patak) 2010 47.224020N, 17.553361E 220 

ÓSV_2010 Csenkő-patak 2010 48.494546N, 21.293562E 177 

CSE_2010 Csenkő-patak 2010 48.482821N, 21.356843E 249 

DES_2010 Deseda-patak 2010 46.459959N, 17.787190E 134 

NAG_2010 Nagy-patak 2010 47.826891N, 19.927511E 250 

ÖPA_2010 Öreg-patak 2010 46.242947N, 18.480710E 159 

ÖRV_2010 Örvényesi-séd 2010 46.916289N, 17.817280E 136 

RÁK_2010 Rák-patak 2010 47.677919N, 16.541942E 262 

SZÉ_2010 Széksóstói-főcsatorna  2010 46.220786N, 19.898263E 96 

SZŐ_2010 Szőlősi-Séd 2010 46.956389N, 17.873084E 164 

VÖL_2010 Völgységi-patak 2010 46.377192N, 18.672116E 99 
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III. a) Az alkalmazott jellegek és funkciójuk a releváns irodalmak alapján (1 Heino és Soininen, 

2006; 2 Passy, 2007b; 3 Leterme et al., 2010; 4 Lange et al., 2011; 5 Stenger-Kovács et al., 2018; 
6 Taploczai et al., 2017; 7 Trábert et al., 2017; 8 Smucker és Vis, 2010; 9 Kókai et al., 2015; 10 

Novais et al., 2014; 11 B.-Béres et al., 2016).  Az érintetlen szikes tavakra vagy az inkább 

édesvízi környezetre jellemző jellegeket X –el jelötük példafajokkal. 

Jellegek Funkció 
Szikes 

tó 

Édesvíz 

jelleg 
Jellemző faj 

S
ej

tm
ér

et
 (

S
) 

S1 
1 a méret befyolásolja az 

elterjedést 
X   

Nitzschia austriaca  

(<100 µm3) 
2 fzikai bolygatás (kisebb fajok 

nagyobb rugalmasságúak) 
(mozgó guild, MS1) 

S2 
3 nöcekvő szalinitás (a sejt- és 

pórusméret csökkenése) 
      

(100-300 

µm3) 

4 fény hozzáférhetősége (nagyobb 

fényintenzitáson nagyobb fajok) 

S3 
5 a kis fajok könnyebb mozgása 

szervetlen részecskék között 
      

(300-600 

µm3) 

  

S4   

  X Ctenophora pulchella (600-1500 

µm3) 

  

S5   
      

(>1500 µm3) 
  

H
o

ss
z/

sz
él

e
ss

ég
 a

rá
n

y
 (

L
/W

) 

LW1  

6 megnyúlt alakú fajok, kis L/W-

vel szennyezet élőhelyekre és 

nagy nyírő erő jelenlétére utalnak       

<2 
5 magas vezetőképesség (LW2, 

LW3),  

LW2  

5 a megnyúlt alakú fajok 

könnyebben elbújnak vagy 

mozognak az iszap részecskék 

között easier  X   

Anomoeoneis 

sphaerophora (mozgó 

guild, MLW2) 

(2-4) 

5 megnyúlt alak fénycspadaként 

szolgálhat fénylimitált 

élőhelyeken 

LW3    
X   

Nitzschia salinarum 

(motile, MLW3) (4-6)   

LW4    
      

(6-12)   

LW5    
      

(12-20)   

LW6    
      

( >20)   
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Jellegek Funkció Szikes tó Édesvíz 

jelleg 

Jellemző 

faj 
 

Ö
k

o
ló

g
ia

i 
g
u

il
d

ek
 

magas 

profilú guild 

5 alacsonyabb vezetőképesség 
    Bacillaria paxilifera 

7 magas fényintenzitás 

alacsony 

profilú guild 

5 alacsonyabb vezetőképesség 

  X Amphora copulata 10 gyakori bolygatási események 
10 alacsony tápanyagtartalom 

mozgó guild 

4 forrásban gazdag élőhelyek 

X   

Nitzschia bergii 
6 nagy zavarosság Nitzschia supralitorea 
5,9 nagy sórtartalom   
8 iszaposodás és tájhasználat   
8 mozgásképesség az üledék apró 

részecskéi között 
  

4 vízkivétel   
9 kiszáradó fázisok   

planktonikus 

guild 
5 alacsonyabb vezetőképesség   X Aulacoseira ambigua 

Ö
k

o
m

o
rf

o
ló

g
i

ai
 c

so
p

o
rt

o
k

 

MS1-MS5; 

HS1- HS5; 

LS1-LS5; 

PS1-PS5 

11 A a különböző méretű guildek 

elkülönítése lehetővé teszi a 

jellegek és a környezeti változók 

közötti szorosabb kapcsolat 

kimutatását. 

      

III. b) A funkcionális diverzitás, valamint a földrajzi és limnoökológiai tényezők RDA 

elemzéseinek eredményei a kiléptetéses szelekció után. 

faktor mintaszám AIC F-érték p-érték 

régió 251 1941 25,44 0,005 

állapot 251 1931,5 6,86 0,005 

évszak 251 1928,5 2,96 0,005 

szín 251 1925,8 3,28 0,005 

aljzat 251 1923,2 3,17 0,005 

fázis 83 642,6 2,84 0,005 
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III. c) Transzmissziós elektronmikroszkópos (TEM) felvétel egy mozgásra képes, kisméretű, 

hosszúkás alakú kovaalgafajról egy természetes szikes tóból (Zab-szék, Magyarország). 
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