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1. BEVEZETÉS 

„[…] A magyar nép a puszták neveltje, innen hozta magával az egyszerű árvalányhaj 
szeretetét, de a víz meg a hullámrózsa szellemi világában nem keltett nagy érdeklődést,  

nem vésett maradandó nyomot. […]” 
 (BORBÁS 1900: 136, A hővízi tündérrózsa Hévvizen és a megfejtése) 

A 20. és 21. század az élővilág sokféleségének drámai csökkenését hozta magával, amely 

mögött az élőhelypusztulás, az éghajlatváltozás, a környezetszennyezés, az intenzív 

földhasználat és az idegenhonos inváziós fajok térnyerése folyamatok állnak. Az ember 

tevékenységének hatására egyes fajok természetes kipusztulási rátája több százszorosára nőtt, 

egyaránt veszélyeztetve ezzel az ökoszisztémák működését és az élőhelyekhez kapcsolódó 

ökoszisztéma szolgáltatásokat is. A biodiverzitás csökkenésének mértéke a kontinentális 

édesvizekben különösen aggasztó, a folyók, a tavak és a vizes élőhelyek fajainak kihalási 

rátája ugyanis jóval magasabb, mint ami a szárazföldi és tengeri ökoszisztémákban 

tapasztalható (SALA et al. 2000). Ennek egyik oka, hogy a kontinentális édesvizek területi 

részesedése globálisan igen csekély, másrészről pedig az ember történelmi léptékben is 

jelentős nyomást gyakorolt rájuk, ami miatt relatíve nagyobb terhelésnek voltak és vannak 

kitéve. A felszíni vizek és vizes élőhelyek sok esetben kis területű élőhelyszigetekként vannak 

jelen a tájban. Ez a helyzetük természetes körülmények között is fennáll, de az ember által 

átalakított kultúrtájban még fokozottabban érvényes. Az élőhelyek kis kiterjedéséből és 

elszigeteltségéből adódóan a vízi élőlényekre jelentős hatással lehet az emberi zavarás, a 

víztestek túlhasználata miatt erősödő eutrofizáció, a biológiai invázió, valamint az izolációból 

adódó genetikai elszigeteltség is. Ezeken az élőhelyszigeteken előforduló populációk 

fennmaradását a fajok jó terjedőképessége mellett olyan egyéb tulajdonságok is segíthetik, 

amelyek növelik a közösségek zavarással szembeni ellenálló képességét. A kontinentális 

felszíni vizek állapota az emberiség fennmaradásának egyik alapja, ezért a biodiverzitásuk és 

ökológiai állapotuk vizsgálata kiemelt fontosságú. 

A vízinövények kulcsszerepet töltenek be az édesvízi ökoszisztémákban: szabályozzák a 

tápanyagkörforgást, segítik a kedvező vízminőség fenntartását, és élőhelyet biztosítanak 

számos élőlény számára. Az ökológiai jelentőségük is nagy, az eutróf sekély tavak alternatív 

stabil állapotai – tiszta vagy zavaros – például nagymértékben függ a hínárközösségek 

mennyiségi és diverzitási jellemzőitől (SCHEFFER 1989). A sokféle szerep sokféle 

alkalmazkodást is megkövetel, emiatt változatos testfelépítés is jellemzi őket, mint ami a 

klasszikus és általánosan használt növényökológiai irodalomban szerepel (lásd pl. Raunkiær 

hydrofita és helofiota életformái). Minden olyan kutatás, ami a vízinövények 

alkalmazkodásához, ökológiai igényeihez, közösségszerveződéséhez, stabilitásához vagy 

rezilienciájához szolgáltat új ismerteket, hozzájárul annak megértéséhez, hogy a környezetben 

tapasztalható változások milyen hatással lesznek a vízinövényekre és ezen keresztül a felszíni 

vizeink állapotára. 

A hazai botanika és növényökológia szűkösen mérte a vízinövényekkel kapcsolatos 

kutatásokat. Jelenleg is kevés olyan florista és növényökológus van, aki a víz közvetlen 

partjától beljebb merészkedik, esetleg még a víz alá is betekint. A víz, mint támasztóközeg, 

eltérő alkalmazkodási mechanizmusokra is készteti az itt élő növényeket. Hasonlóan a fás 

szárúakhoz, a vízinövényeknek a testfelépítésük, és a fő limitáló tényezőik is kissé eltérnek, 

emiatt a környezeti tényezők hatásának ismert összefüggései is kisebb-nagyobb mértékben, de 

eltér attól, amit a terresztris lágyszárú fajoknál megszoktunk. Posztdoktori időszakom alatt 

számos vízinövényekkel kapcsolatos kutatásban vettem részt, illetve vezettem, ezáltal több 

környezeti tényező vízinövényekre gyakorolt hatását volt szerencsém tapasztalni (MOLNÁR V. 
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et al. 2015, ALAHUHTA et al. 2018, SZABÓ et al. 2019 és 2020, LUKÁCS et al. 2019 és 2020, 

KOLESZÁR et al. 2024 és 2022). A saját magam által indított legtöbb kutatást azonban a 

biológiai invázió kérdéseivel kapcsolatban végeztem, ezért az értekezésemben a biológiai 

invázió felszíni vizeket érintő kérdéseivel foglalkozom, amiben egy fejezet kivételével a 

vízinövények kapnak kiemelt szerepet. 

Az idegenhonos fajok megjelenése és terjedése a korunkban tapasztalható ökoszisztéma-

válság egyik fő eleme. Ennek oka, hogy az idegenhonos fajok ökoszisztéma-mérnökökként 

viselkednek, és az őshonos fajok helyére lépve lokális kihalási eseményeket idéznek elő 

(MOONEY ÉS CLELAND 2001). Őshonosnak általában azokat a fajokat tekintjük, amelyek az 

adott régióban az utolsó jégkorszak óta velünk élnek, az idegenhonos fajok pedig az emberi 

tevékenységek révén honosodtak meg (PYŠEK 1995). Inváziósnak azokat a fajokat nevezzük, 

amelyek képesek legyőzni a földrajzi, környezeti és terjedési akadályokat, és sikeresen 

szaporodnak egy új környezetben (RICHARDSON et al. 2000). Mind az idegenhonos, mind az 

őshonos fajok képesek invázióssá válni, az utóbbiakat „őshonos inváziós fajoknak” is nevezik 

(PYŠEK 1995). A vízinövények között ezeket a fajokat a „problémás (nuisance)” jelzővel 

illetik. Az idegenhonos fajok sikerességét kutató tanulmányok döntő többsége a szárazföldi 

fajokra összpontosított, pedig a vízi ökoszisztémák is ugyanolyan mértékű inváziós 

nyomásnak vannak kitéve (LUKÁCS et al. 2016). 

A vízi és vizes élőhelyek ideális modell-ökoszisztémák az inváziós fajok közvetlen és 

közvetett ökológiai hatásainak vizsgálatára, mivel a vízben élő fajok között jellemzőek erős 

trofikus kapcsolatok vannak, amelyek egyes fajok kiesése vagy új fajok megjelenése 

következtében nagyon gyorsan és jelentős mértékben képesek összekuszálódni (CARPENTER 

et al. 1985, STRONG 1992, PACE et al. 1999). Számos tanulmány igazolta, hogy a vízben zajló 

biológiai inváziók erősen kontextusfüggők, vagyis hogy ezek a hatások az adott fajtól és 

élőhelytől függenek (RICCIARDI és ATKINSON 2004, RICCIARDI et al. 2013, GALLARDO et al. 

2016). Részben ennek is köszönhető, hogy a vizes élőhelyeket érő inváziók ökológiai 

hatásainak előrejelzésére miért nincs még egységes elméleti keretrendszer. Ezért az inváziós 

fajok elleni védekezés és az ökoszisztémák védelme érdekében elengedhetetlen a folyamatos 

kutatás és a megfelelő kezelési stratégiák kidolgozása. A terresztris élőhelyekhez képest 

ugyanakkor jelentősen kevesebb ismeretünk van a vízinövények inváziós dinamikájára és 

alkalmazkodási stratégiáira vonatkozóan, de a fajok terjedési mechanizmusai és azok 

ökológiai következményei terén is nagyfokú ismerethiányokkal lehet szembesülni (GREEN et 

al. 2016, NILSSON et al. 2010, EGAWA 2017, VAN LEEUWEN 2018). Ezeknek az ismereteknek a 

pótlása nemcsak az invázióbiológia elméleti fejlődését szolgálja, hanem gyakorlati 

irányelveket is nyújthat a természetvédelem és a vízgazdálkodás számára. 

A biológiai invázió folyamatát több szakaszra lehet bontani: transzport, megtelepedés, 

meghonosodás és terjedés (BLACKBURN et al. 2011). Hozzávetőlegesen ezekhez a fázisokhoz 

lehet rendelni a biológiai invázióval kapcsolatos kutatásokat és azok eredményeit is. Az 

invázióbiológiai kutatások fókuszpontja a közelmúltig annak megértése volt, hogy mitől válik 

egy idegenhonos faj invázióssá, milyen külső és belső tényezők segítik őket ebben a 

folyamatban, mitől válnak az idegenhonos fajok sikeresebbé az őshonos fajokkal szemben és 

milyen élőhelyek a legfogékonyabbak az invázióra (PYŠEK és RICHARDSON 2006). A témában 

született terresztris növényökológiai modellek és kutatási keretrendszerek viszont sokáig nem 

honosodtak meg a hidrobotanikai kutatásokban, vélhetően emiatt nem is lehet ezeket az 

eredményeket egymás mellé tenni. A vízinövények inváziós dinamikájára és alkalmazkodási 

stratégiáira vonatkozóan, de a fajok terjedési mechanizmusai terén is ismerethiányok vannak 

(GREEN et al. 2016, NILSSON et al. 2010, EGAWA 2017, VAN LEEUWEN 2018). Ezek pótlása 

nemcsak az invázióbiológia elméleti fejlődését szolgálja, hanem gyakorlati irányelveket is 

nyújthat a természetvédelem és a vízgazdálkodás számára.  
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2. AZ ÉRTEKEZÉS SZERKEZETE ÉS KUTATÁSI 

KÉRDÉSEK 

Értekezésem a biológiai invázió témájában írt nyolc referált nemzetközi publikáció 

eredményein alapul. Ezek a közlemények a fajok terjedőképességére, a magbank jellemzőkre, 

a vízinövények kompetíciós viszonyaira és közösségszerveződésére, illetve az azokat 

meghatározó alkalmazkodási folyamatok egyes kérdéseire keresnek válaszokat. A kérdések és 

a módszertani megközelítések eltértek, emiatt az egyes fejezetekben egyenként, külön 

alfejezetekben mutatom be a kutatások hátterét, módszertanát és az eredményeket. Az 

értekezés három tematikus fejezetre tagolódik, amelyek az idegenhonos fajok terjedését, a 

vízinövények inváziós hatásait, valamint a növényi jellegek közösségszerveződésben betöltött 

szerepét tárgyalják. Az egyes fejezetek célja, hogy különböző szempontok szerint vizsgálják 

az invázióbiológia kérdéseit. 

A 3. fejezet az idegenhonos fajok endozoochór terjedési potenciálját tárgyalja, kiemelve 

azokat az ökológiai mechanizmusokat, amelyek lehetővé teszik az idegenhonos-inváziós 

halak és a növények távoli élőhelyek közötti terjedését. A két vizsgálat eredményei 

hangsúlyozzák, hogy az ilyen típusú terjedés meghatározó az inváziós fajok sikerében. 

A 4. fejezet a hazai vízinövény-inváziók helyzetének és dinamikájának áttekintésével, 

valamint a magbankra gyakorolt hatásuk értékelésével foglalkozik. A két kutatás közötti 

kapcsolat a növények inváziós folyamatainak hosszú távú ökológiai hatásaiban rejlik. 

Az 5. fejezet a vízinövényeken végzett jelleg alapú kutatási eredmények egy részét mutatja 

be, különös tekintettel a biológiai invázió és a közösségszerveződés mechanizmusaira. Ezek a 

kutatások rávilágítanak a funkcionális diverzitás és a fenotipikus plaszticitás jelentőségére az 

inváziós fajok sikerességében és az ökoszisztémák stabilitásában. 

A dolgozatban bemutatott kutatási eredmények egy kutatócsoport munkájának a produktumai, 

emiatt az eredmények ismertetésekor többes szám első személyben írok. 
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3. IDEGENHONOS FAJOK ENDOZOOCHÓR 

TERJEDÉSÉNEK VIZSGÁLATA 

Az idegenhonos fajok döntő többsége az ember hathatós segítségével, direkt transzport útján 

jelenik meg az új élőhelyén, ahol még számos földrajzi, környezeti, szaporodási és terjedési 

akadályt le kell küzdenie ahhoz, hogy valódi inváziós fajjá váljon (BLACKBURN et al. 2011, 

RICHARDSON et al. 2000). A jelenkor egyik fontos tudományos kihívása, hogy megértsük, 

milyen tényezők befolyásolják a természetes vektorokkal történő további terjedésüket. Az 

invázióbiológiai kutatások egy jelentős része törekedett arra, hogy meghatározza azokat a 

tulajdonságokat vagy tulajdonság-kombinációkat (trait syndromes), amelyek az idegenhonos 

fajokat az őshonos fajokkal szemben sikeressé teszik (CRAWLEY et al. 1996, PYŠEK és 

RICHARDSON 2008). Az összehasonlító tanulmányok olyan mérhető jellegekkel próbálták 

eddig a fajok terjedési képességét kifejezni, mint a pl. magok tömege és mérete (VAN 

KLEUNEN et al. 2015). Nehéz azonban ok-okozati összefüggést találni ezen magjellegek és a 

fajok terjedőképessége között, és nehéz azt is megítélni, hogy ezek a tulajdonságok milyen 

módon befolyásolják az esetleges terjedési események sikerét (NATHAN et al. 2008). 

Az élőlények terjedési mechanizmusának a megértése és az azt befolyásoló tényezők 

feltárása önmagában is az ökológiai kutatások frontvonalába tartozik. Az erre vonatkozó 

egyik kutatási keretrendszer központi kérdése, hogy milyen módon képesek a fajok a terjedés 

közben leküzdeni a nagyobb földrajzi távolságokat és akadályokat (NATHAN 2006). A 

terjedési eseményeknek kulcsfontosságú szerepe van a génáramlásban, a fajképződésben, a 

fajok elterjedési területének fenntartásában, illetve a biológiai invázió során is. Ezenfelül ez 

az egyik mozgatórugója annak a folyamatnak is, amit a metapopulációk dinamikájának 

nevezünk (HUI és RICHARDSON 2017). A nagy távolságra történő terjedési események 

általában ritkák, többnyire véletlenszerűen következnek be (NATHAN 2006), ennek ellenére 

fontos szerepük van a fajok elterjedési területének növelésében (HASTINGS et al. 2005). 

Különösen érdekes, ahogy a vízhez kötődő fajok akár nagyobb vízgyűjtőket áthidalva is 

képesek egyik folyóról a másikra terjedni, miközben a számukra élhetetlen szárazföldi 

ökoszisztémákat leküzdik (DOCHERTY et al. 2017). A halaknál például régóta ismert, hogy 

egymástól izoláltan elhelyezkedő kis- vagy akár nagyobb tavakat is kolonizálnak. Egyes 

feltételezések szerint a halak ikrái a vízimadarak kültakarójára (tollazatára vagy lábára) 

tapadva sokáig képesek túlélni, és ilyen módon egyik helyről a másikra eljutni (HIRSCH et al. 

2018, SILVA et al. 2019). A terjedésnek ezen változata (epizoochória) azonban empirikusan 

még nem bizonyított (RIEHL 1991).  

Az endozoochória (a gerincesek bélcsatornáján keresztül történő terjedés) viszont egy 

igazoltan hatékony módja a fajok terjedésének, hiszen a gerincesek táplálkozásuk révén 

nagyobb természeti akadályokat is képesek leküzdeni. Az inváziós fajok egyik alapvető 

jellemzője, hogy nagy földrajzi akadályokat áthidalva új élőhelyeket tudnak kolonizálni. Az 

endozoochória ezért hasznos terjedési útvonal lehet számukra, amivel új, távoli élőhelyekre is 

eljuthatnak. A vízimadarak általi endozoochór terjedés más mechanizmusokkal szemben 

nagyobb rugalmasságot és irányítottságot biztosít, ami kritikus szempont lehet az új élőhelyek 

elérésében. Ezt igazolták már vízi gerinctelenek (GREEN és SÁNCHES 2006), lágy növényi 

szövetek és magvak esetében is (SILVA et al. 2018, LOVAS-KISS et al. 2018a). 

A következő fejezetekben két nagyon hasonló kutatásunk eredményeit mutatom be. 

Mindkettő esetben inváziós fajok (halak és növények) endozoochór terjedési képességét 

vizsgáltuk, rámutatva ennek a mechanizmusnak az általános jelentőségére az izolált élőhelyek 

kolonizációjában és az inváziós fajok terjedési sikerében. 

               lukacsb_320_25



8 

 

3.1. Halak endozoochór terjedésének bizonyítása1 

3.1.1 Bevezetés 

A halak endozoochór terjedését korábban egyetlen tanulmány tudta bizonyítani, ami szerint 

egyes fogaspontyfajok (Austrolebias sp., annaul killifish) nyugalmi állapotban lévő ikrái 

képesek élve átjutni a koszkoróbahattyú (Coscoroba coscoroba) bélrendszerén (SILVA et al. 

2019). Ez a tanulmány szolgáltatta az első bizonyítékot gerinces állatok endozoochór 

terjedésére. A tanulmányban használt fogaspontyfaj egy olyan speciális tulajdonsággal van 

felvértezve, ami lehetővé teszi, hogy a számára kedvezőtlen környezeti körülményeket túlélje. 

A vizsgált faj jellemzően efemer élőhelyeken él, és az időszakos kiszáradások idején a zigótái 

képesek akár éveken át nyugalmi állapotban (diapauza) fennmaradni. A zigóta speciális 

chorion membránja elszigeteli az embriót, és lehetővé teszi számára, hogy életben maradjon 

anoxikus, erősen sós élőhelyeken vagy túlélje a kiszáradást (MACHADO és PODRABSKY 2007). 

Az Austrolebias-fajok nyugalmi állapotban levő embrióinak vízáteresztő képessége 

nagyságrendekkel alacsonyabb lehet, mint más csontos halaké, mindemellett az ikrák 

burkolósejt-rétegének hatékony ioncseregátló funkciója is van (MACHADO és PODRABSKY 

2007). Ez a sejtréteg egyedülálló a csontos halak között (MACHADO és PODRABSKY 2007), 

ezért nem is annyira meglepő, hogy ezek a nagy ellenálló képességű ikrák képesek voltak 

túlélni a vízimadarak emésztőrendszerének savas, anoxikus környezetét. Az édesvízi halak 

többségének azonban lágy ikrái vannak, ezért továbbra is nyitott a kérdés, hogy a halak 

képesek-e endozoochór módon terjedni. 

Az alábbi a tanulmányban kísérletes körülmények között vizsgáltuk két lágy ikrával 

rendelkező halfaj endozoochór terjedési képességét. Mindkettő széles körben elterjedt, a 

pontyfélék rendjébe tartozó inváziós halfaj, közismerten hatékonyan képesek terjedni és a 

legtöbb csontos halhoz hasonlóan a zigótáik nem rendelkeznek ellenálló chorion membránnal. 

A kísérlet célja annak megállapítása volt, hogy az aktív fejlődésben lévő embriók képesek-e 

túlélni a vízimadarak bélrendszerén történő átjutást. 

3.1.2 Anyag és módszer 

A vizsgálat során két etetéses kísérletet végeztünk. Mindkét esetben az endozoochór terjedést 

végző modellállat a tőkés réce (Anas platyrhynchos) volt. A tőkés réce egy kozmopolita 

elterjedésű récefaj, melynek jól ismert a szerepe a szárazföldi és vízinövények terjesztésében 

is (LOVAS-KISS et al. 2018a). A kísérletek előtt egy nappal a récéket dróthálóból készült 

egyedi ketrecekbe (60 × 40 × 50 cm) helyeztük. Minden ketrec alá műanyag tálcákat 

helyeztünk az ürülék összegyűjtése érdekében. A vizet és a táplálékot (búza, kukorica és 

napraforgómag keveréke) korlátozás nélkül biztosítottuk a récék számára. Minden madár 1 

éves volt és azonos körülmények között nevelkedtek. A récéket az első kísérletben közönséges 

ponty (Cyprinus carpio) ikrájával, míg a másodikban ezüstkárász (Cyprinus gibelio) ikrájával 

etettük. Az élő és megtermékenyített ikrákat a Szarvasi Halászati és Öntözési Kutatóintézettől 

(Szarvas, Magyarország) szereztük be. Az ikrákat és a haltejet összekeverve a közönséges 

ponty esetében 100%-os, az ezüstkárász esetében 30%-os megtermékenyítési arányt tudtunk 

elérni. A mesterséges megtermékenyítést követően az ikrákat 24 órán keresztül 22 °C-on, 

 
1 Lovas-Kiss, Á., Vincze, O., Löki, V., Pallér-Kapusi, F., Halasi-Kovács, B., Kovács, G., Green, A. J., & Lukács, B. A. (2020). Experimental 

evidence of dispersal of invasive cyprinid eggs inside migratory waterfowl. Proceedings of the National Academy of Sciences, 117, 15397–
15399. 
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Zuger-üvegben inkubáltuk. Az embriók az etetés idején morula stádiumban voltak. Mindkét 

halfaj esetében megmértünk 3 × 100 ikrát tartalmazó tétel súlyát (átlag ± SD a közönséges 

ponty esetében = 0,63 ± 0,05 g; ezüstkárász = 0,55 ± 0,05 g). Minden kísérletben nyolc récét 

(négy hím, négy nőstény), egyenként 3 g (~500 db) ikrával etettünk meg. 

Az etetést követő 1., 2., 4., 6., 8., 12. és 24. órában összegyűjtöttük az ürülékeket a 

műanyag tálcákról, és azonnal szűrt folyóvízbe (ami a Keleti-főcsatornából származott) 

helyeztük. Az ürülékmintákat szitáltuk (100 μm), és az ép (embriókat tartalmazó) ikrákat 

kiválogattuk belőle. A gombafertőzés elkerülése végett ezeket az ikrákat 15 percre FIAP 

Proficare © K30 1,5%-os oldatba helyeztük, majd szűrt folyóvízzel töltött és levegőztetett 

akváriumba helyeztük. Az ikrákat finom szövetű hálóval lezárt műanyag csövekbe tettük, ami 

biztosította a víz keringését, de el is különítette az egyes időpontokban kiválogatott ikrákat (az 

egy adott órában egy adott tőkés récétől begyűjtött ikrákat ugyanabba a csőbe helyeztük). 

Kontrollként minden halfaj esetében ugyanabból a kísérleti ikra tételből 50 megtermékenyített 

ikrát választottunk ki, és ugyanolyan kezelésnek vetettük alá, mint a tőkés récék 

tápcsatornáján áthaladt ikrákat. Az akváriumokat szobahőmérsékleten (kb. 26 °C) tartottuk. 

3.1.3 Eredmények 

A ponty esetében nyolc (az etetett ikrák kb. 0,2%-a), míg az ezüstkárász esetében 10 ép és 

életképes ikrát (az etetett ikrák kb. 0,25%-a) találtunk az ürülékekben (1. ábra). Minden ikra 

az etetést követő első órában ürült ki, kivéve 1 pontyikrát, amely az etetést követő 4. és 6. óra 

között került elő. Minden átjutott pontyikrában és négy ezüstkárászikrában életképes embrió 

volt, amit az embriók mozgása jelzett. A maradék hat ezüstkárászikra megtermékenyítettnek 

tűnt, de az embrió a bélcsatornán történő átjutás során elpusztult. A nyolcból hat tőkés récén 

legalább egy ikra haladt át (1. ábra). A gácsérokon (hím madarak) több ikra ment keresztül, 

mint a tojókon (gácsér 15 ikra, tojó 3 ikra). Az inkubáció alatt 7 ponty- és 2 ezüstkárász-

embrió pusztult el gombás fertőzés miatt. A 4. és 6. óra között átjutott pontyikra az etetést 

követő 68. órában kelt ki. 2 ezüstkárászikra (az etetést követő 1 órán belül átjutott) 49 órával 

az etetés után kelt ki. A kontrollként használt pontyikrák mindegyike gombafertőzés miatt 

elpusztult. A kontroll ezüstkárászikrák közül 14 kelt ki, a többi gombafertőzés miatt 

elpusztult. 

3.1.4 Diszkusszió 

Az általunk végzett kísérlet szolgáltatta az eddigi első közvetlen bizonyítékot arra, hogy az 

aktív embriófejlődésben lévő, lágy héjazatú halembriók is képesek túlélni egy gerinces állat 

emésztőrendszerén történő áthaladást, ezáltal lehetővé téve az endozoochór terjedésüket. Az 

ikrák túlélése nem volt véletlenszerű esemény, ugyanis a kísérleti récék 75%-ánál, illetve 

mindkét vizsgált halfajnál is előfordult. Fontos szempont, hogy az érintett halfajok ikrái és 

embriói olyan tulajdonságokkal rendelkeznek, amelyek a csontos halakra általánosan 

jellemzőek. Eredményeink segítettek lezárni azt a tudományos vitát, amiben 

megkérdőjelezték a halak azon képességét, hogy egymástól távol eső, elszigetelt víztesteket 

(pl. kráter tavakat, sivatagi tavakat és a mezőgazdasági területeken található ideiglenes vizes 

élőhelyeket) is képesek lennének kolonizálni (WILLIAMS 2005). Bár az ikráknak csak 0,2%-a 

élte túl a tőkés récék bélrendszerén történő átjutást, ennek ellenére a halak endozoochór 

módon történő terjedése vélhetően sokkal gyakoribb jelenség lehet a természetben, mivel a 

madarak közismerten gyakran fogyasztanak fehérjékben és lipidekben gazdag halikrákat 

(BISHOP és GREEN 2001). A táplálékbázis-vizsgálatok már korábban is mutattak ki halikrát 
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bukórécék (STEMPNIEWICZ 1995), sirályok és parti madarak emésztőrendszerében (BISHOP és 

GREEN 2001). STREET (1977) például a tőkés réce gyomrában talált 217 halikrát. Ha azonban 

az ikra bőségesen rendelkezésre áll, az akár a madarak gyomrának 100%-át is kitöltheti, ami 

egy sirály esetében 63 501 ikrát jelent (BISHOP és GREEN 2001). Ezen adatok ismeretében 

véleményünk szerint íváskor jelentősen megnő az endozoochór módon történő terjedés 

valószínűsége, ugyanis ilyenkor nagy mennyiségben áll rendelkezésre ikra, és az ikrákat 

elfogyasztó vízimadarak is nagy számban és diverzitásban vannak jelen. Az általunk vizsgált 

mindkét halfaj kiemelkedően termékenynek minősül. Egy közönséges ponty akár 1,5 millió 

ikrát is lerakhat egy ívási esemény során, de az ezüstkárász is képes 400 000-et produkálni. A 

tőkés récék világállományának mérete tízmilliós nagyságrendű (WETLANDS INTERNATIONAL 

2020), és azokat az eurázsiai és amerikai vizes élőhelyeket is látogatják, ahol a vizsgált 

pontyfélék élnek. Ezen halfajok tehát a széles ökológiai tűrőképességüknek, a fertilitásuknak 

és az endozoochór terjedési képességüknek is egyaránt köszönhetik az inváziós sikerüket, 

illetve az ezüstkárász esetében ez még az aszexuális szaporodási képességgel is 

összefüggésben van (TÓTH et al. 2005). 

A kísérlet során 18 halikrának sikerült átjutnia a tőkés récék bélcsatornáján, amelyek közül 

12 tartalmazott életképes embriót. A keltetési folyamat során ezekből az ikrákból csak három 

kelt ki, a többi gombafertőzés miatt elpusztult, de ez a kontrollcsoportokban is hasonlóan 

magas embrióhalandóságot okozott. Az ikrák alacsony túlélési arányának oka valószínűleg a 

nem megfelelő keltetési körülményekben keresendő, és nem az emésztőrendszeren történő 

átjutás következménye. A keltetés során az alkalmazott kísérleti elrendezés, a nem megfelelő 

gombaellenes kezelés, a kis vízmennyiség, az ikrák keltetéshez használt közös tartály és az 

ikrák körüli elégtelen vízkeringés mind elősegíthette a gombafertőzést. Ezek a technikai 

problémák rendszeresen növelik az ikrák gombafertőzésre való fogékonyságát még 

mesterséges haltenyészetekben is (BRUNO et al. 2013). Ezzel szemben a vadon fejlődő 

ikráknál kisebb valószínűséggel fordulhat elő gombafertőzés, különösen a nagyobb 

vízmennyiség és az ikrák optimális távolsága miatt (VAN DEN BERG et al. 2013). 

Eredményeink nem adnak választ arra, hogy a halak egyes jellemzői (pl. az ikra mérete, 

kelési idő, termékenység, ívási idő és szubsztrátum) vagy a madarak tulajdonságai (pl. 

táplálkozási típus, mozgás) milyen hatással lehetnek a halak endozoochór terjedési 

képességeire. Ezek szerepének a tisztázáshoz további kutatásokra van szükség. A 

mederfenéken ívó halakat vélhetően nagyobb valószínűséggel terjesztik a fenéken táplálkozó 

madarak (pl. a bukórécék), illetve azokat a halakat, amelyek vízinövényekre ívnak (pl. a 

pontyok) nagyobb valószínűséggel terjeszthetik úszórécék és egyéb növényevő vízimadarak. 

A tömegesen vagy többször is ívó fajoknak eltérő endozoochór terjedési lehetőségeik vannak. 

A tömegesen (v. rajokban) ívó fajok egy időpontban nagy mennyiségű ikrát termelnek, ezért 

ívási időben a madarak nagy mennyiségű ikrát falhatnak fel rövid idő alatt, növelve az ikrák 

emésztőrendszerben való túlélésének az esélyét (GREEN et al. 2016). A többször ívó fajok nem 

egy időpontban rakják le az ikráikat, így azok hosszabb időn keresztül állnak a madarak 

rendelkezésére, illetve a madárfajok nagyobb csoportja számára válnak hozzáférhetővé. 

Ebben az esetben megnő annak is az esélye, hogy valamely ívás a madarak vonulási 

időszakával is átfedésbe kerül. Ezen kívül nem tisztázott még kellőképpen az sem, hogy az 

emésztőrendszerben uralkodó biológiai (pl. kórokozók), fizikai (pl. hőmérséklet) és kémiai 

(pl. savasság) körülmények hogyan befolyásolják a halak ikráinak az életképességét vagy a 

posztembrionális fejlődését. 

Bár az ikrák viszonylag rövid ideig tartózkodtak a tőkés récék emésztőrendszerében, ezek 

a madarak mégis jelentős szerepet játszhatnak a pontyok nagy távolságra történő 

terjesztésében. Kísérletünkben a legtöbb halikra a lenyelést követő 1 órán belül átjutott a 

madarak emésztőrendszerén, ami a tőkés récék átlagos repülési sebessége mellett 60 km-es 
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terjedési távolságot feltételez (WELHUN 1994). Egy ikránál azonban 4–6 órányi átjutási időt 

mértünk, ami egy madárnak akár 360 km megtételére ad lehetőséget. A rovar- (LAUX és 

KÖLSCH 2014) és zooplankton petékhez vagy a növények magjaihoz hasonlóan a halak ikrái 

is rövidebb távolságra tudnak endozoochór módon terjedni. Azonban a gyűrűzési adatok 

elemzése alapján a 100 km feletti terjedés is lehetséges, illetve a terjedés távolsága Észak-

Amerikában nagyobb lehet, mint Európában (VIANA et al. 2013). A nagy felbontású 

vándorlási adatok szerint a tőkés récék által szállított halikrák döntő többsége 10 km-en belül 

szóródhat szét a madarak táplálkozó- és pihenőhelyek közötti mozgásával (KLEYHEEG et al. 

2017a). Mindazonáltal az, hogy az általunk itt bizonyított endozoochór terjedési események 

milyen eséllyel vezetnek új inváziós édesvízi halpopulációk sikeres létrejöttéhez, jelenleg egy 

jövőben tisztázandó kérdés. 

 

1. ÁBRA. Az etetéses kísérlet eredményeinek grafikus összefoglalása. Feltüntettük az 

egyes halfajoktól származó és az etetéshez felhasznált ikrák, illetve a bélrendszeren  

történő áthaladás után visszatalált ikrák és az abból kikelt halivadékok számát.  

(# a számok a kacsák kísérleti azonosítóit jelölik.) 
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3.2. Inváziós növények endozoochór terjedésének 

vizsgálata2 

3.2.1 Bevezetés 

A vándorló vízimadarak az idegenhonos növényfajok terjedésében is kulcsszerepet játszanak 

(GREEN 2016, GREEN et al. 2023), azonban az endozoochór módon történő terjedésüket mégis 

gyakran figyelmen kívül hagyják. Ennek oka, hogy a terjedést a legtöbb esetben a terjedési 

szindrómákkal szemléltetik, viszont ez a paradigma sok hibával terhelt (GREEN et al. 2021). 

Az endozoochóriához kapcsolódó kutatások többnyire a frugivor (gyümölcsevő) gerincesek 

általi magterjesztésre irányulnak, ezért kevésbé ismert, hogy a többnyire száraz magokkal 

rendelkező idegenhonos fajok milyen mértékben képesek állatok segítségével nagyobb 

távolságokra terjedni (VAN LEEUWEN 2018). Tehát ebben a témában jóval kevesebb figyelem 

jutott a húsos terméssel nem rendelkező idegenhonos növényekre és a nem-frugivor 

gerincesekre (GREEN et al. 2021). 

A vizes élőhelyeken számos inváziós növényfaj található (ZEDLER és KERCHER 2004), 

amelyeket a vízimadarak többsége előszeretettel fogyaszt, és így terjeszthet is. Ezen 

potenciális vektorok között vannak a sirályok (LOVAS-KISS et al. 2018b, MARTÍN-VÉLEZ et al. 

2021a), a kormoránok (VAN LEEUWEN et al. 2017), a kócsagok (NAVARRO-RAMOS et al. 2021), 

a ludak (HATTERMANN et al. 2019), a partimadarak (LOVAS-KISS et al. 2019) és a bukórécék 

(SOONS et al. 2016, URGYÁN et al. 2023, VAN LEEUWEN et al. 2012). A madarak bélrendszere 

hatással van a bennük áthaladó magok fizikai és fiziológiai tulajdonságaira. A bélrendszeren 

történő átjutás során a magok életképességét és túlélését olyan tulajdonságok 

befolyásolhatják, mint a mag alakja és mérete, a maghéj vastagsága és a mag keménysége 

(COSTEA et al. 2019, LOVAS-KISS et al. 2020, TRAVESET et al. 2007, VAN LEEUWEN et al. 

2023). Azonban ezek a növényi tulajdonságok a bélrendszeren történő átjutás idejét is 

befolyásolják, ez pedig meghatározza a terjedési távolságot (MARTÍN-VÉLEZ et al. 2021b). 

Ezekből látható, hogy az endozoochór terjedésnek potenciális szerepe van a biológiai invázió 

menetében is. Ennek ellenére hiányoznak az olyan kísérletes kutatások, amelyek az 

idegenhonos és őshonos növények endozoochór terjedőképességét és a magok 

emésztőrendszeren való áthaladását követő csírázóképességét hasonlítaná össze. Az egyetlen 

tanulmány, amely ezt igyekezett eddig vizsgálni, nem talált szignifikáns eltérést az 

idegenhonos és őshonos fajok endozoochór terjedési potenciálja között (GARCÍA-ÁLVAREZ et 

al. 2015). Ebben az etetési kísérletben két idegenhonos és két őshonos növényfajt vizsgáltak, 

melyhez a tőkés récét (Anas platyrhynchos), illetve a nyári ludat (Anser anser) alkalmaztak 

modellállatnak. Azonban az elemzéseikbe nem vontak be magtulajdonságokat, holott már 

ekkor is ismert volt ezek hatása a magok átjutási idejére és rátájra, illetve a későbbi 

csírázóképességükre is (GREEN et al. 2023, VAN LEEUWEN et al. 2023). 

Ebben a tanulmányban az őshonos és idegenhonos vízinövények endozoochór 

terjedőképességének kísérletes vizsgálatát tűztük ki célul. A kísérlethez közeli rokonságban 

álló idegenhonos és őshonos vízinövényfajokat használtunk. Célunk annak megállapítása volt, 

hogy van e különbség az őshonos és idegenhonos fajok endozoochór terjedési potenciáljában. 

Az idegenhonos fajok általános gyors terjedése miatt feltételeztük, hogy a terjedést elősegítő 

tulajdonságok szelekciója révén ezek a fajok jobb endozoochór terjedési képességgel is 

 
2 Lovas-Kiss, Á., Navarro-Ramos, M. J., Vincze, O., Löki, V., Urgyán, R., Pallér-Kapusi, F., van Leeuwen, C. H. A., Green, A. J., & Lukács, 

B.A. (2023). Traits for transport: Alien wetland plants gain an advantage during endozoochorous seed dispersal by waterfowl. Freshwater 
Biology 68, 1703–1715. 
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rendelkeznek. Feltételeztük (H1), hogy az idegenhonos növényfajok magjai nagyobb 

arányban élik túl a bélrendszeren történő áthaladást (azaz jobb az átjutási arányuk), hosszabb 

tartózkodási idővel rendelkeznek a bélben, és az átjutást követően nagyobb csírázóképességet 

és rövidebb csírázási időt mutatnak, mint az őshonos rokonaik. Feltételeztük továbbá (H2), 

hogy ezeket különbségeket a magok jellegei magyarázzák. 

3.2.2 Anyag és módszer 

A növényfajok és a magok tulajdonságai  

Az idegenhonos és az őshonos rokon fajok endozoochór terjedőképességének vizsgálatához 

egy etetési kísérletsorozatot végeztünk. A kísérlethez tizenkét vizes élőhelyekhez kötődő 

növényfajt (hat őshonos, hat idegenhonos) használtunk (1. ábra). Az idegenhonos fajok, 

amelyek inváziós fajoknak is számítanak (3.2-S1 függelék) a következők voltak: Bidens 

frondosa, Cyperus difformis, Juncus tenuis, Lindernia dubia, Najas gracillima és Typha 

laxmannii. Ezeket őshonos európai rokon fajpárjaikal párosítottuk: Bidens tripartita, Cyperus 

fuscus, Juncus compressus, Lindernia procumbens, Najas minor és Typha angustifolia. Így 

összesen hat növénycsaládba tartozó fajpárt vontunk be. (A fajok közötti különbségeket 3.2-

S2. függelék tartalmazza). A Lindernia kivételével az összes fentebb említett nemzetség 

magjairól ismert, hogy a tőkés réce természetes étrendjében érintett (SOONS et al. 2016). A 

kísérletben felhasznált magokat magyarországi vizes élőhelyeken gyűjtöttük a kísérleteket 

megelőző nyáron. A magokat a kísérlet megkezdéséig több hónapon át sötétben, 4°C-on 

tároltuk. Minden fajra jellemző a fiziológiai dormancia (BASKIN és BASKIN 2014). A vizsgált 

növényfajok három kulcsfontosságú magtulajdonságát mértük meg: ez a magok szélessége, 

magassága és hossza volt. Ezekből a mért adatokból számoltunk a későbbi elemzésekben 

használt két további tulajdonságot: a magok térfogatát és alakját (1. táblázat). Minden faj 

esetében 10 mag szélességét, magasságát és hosszát mértük meg, amelyeket 

sztereomikroszkóp alatt készített képeken, a TCAPTURE (5.1 verziójú) szoftver segítségével 

végeztünk (LOVAS-KISS et al. 2020). A magok alakját BEKKER et al. (1998) szerint számoltuk. 

A magok térfogatát az ellipszoid térfogataként értelmeztük, és ennek megfelelően számoltuk: 

(4/3)π × (szélesség/2) × (magasság/2) × (hossz/2) (CHEN és MOLES 2015). Az őshonos és az 

idegenhonos fajoknál a magtulajdonságokban tapasztalható különbségeket Wilcoxon-

párosított tesztekkel hasonlítottuk össze. 
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1. TÁBLÁZAT. A kísérletben használt növényfajok magtulajdonságainak átlagértékei. A honos- és idegenhonos fajok összetartozó 

értékei közötti szignifikáns különbséget *-al jelöltük. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 Térfogat 

(mm3, átl. ± S.E.) 
Alak 

(átl. ± S.E.) 
Hossz 

(mm, átl. ± S.E.) 
Szélesség 

(mm, átl. ± S.E.) 
Magasság 

(mm, átl. ± S.E.) 

Bidens frondosa Idegenhonos 3,297±0,307 0,109±0,004 5,168±0,352 1,859±0,101 0,657±0,029 

Bidens tripartita Őshonos 4,352±0,282* 0,135±0,005* 4,207±0,157* 2,429±0,075* 0,817±0,045* 

Cyperus difformis Idegenhonos 0,024±0,001 0,045±0,002 0,531±0,007 0,333±0,006 0,266±0,008 

Cyperus fuscus Őshonos 0,044±0,003* 0,085±0,004* 0,812±0,008* 0,410±0,007* 0,252±0,017* 

Lindernia dubia Idegenhonos 0,003±0,001 0,049±0,004 0,312±0,005 0,156±0,007 0,138±0,006 

Lindernia procumbens Őshonos 0,005±0,001* 0,063±0,005 0,324±0,006 0,185±0,007* 0,164±0,007* 

Najas gracillima Idegenhonos 0,184±0,007 0,134±0,001 1,898±0,026 0,437±0,005 0,421±0,008 

Najas minor Őshonos 0,270±0,012* 0,133±0,000 2,178±0,036* 0,501±0,009* 0,471±0,008* 

Juncus tenuis Idegenhonos 0,012±0,001 0,036±0,002 0,401±0,003 0,248±0,007 0,232±0,006 

Juncus compressus Őshonos 0,012±0,001 0,046±0,003* 0,437±0,011* 0,246±0,005 0,227±0,004 

Typha laxmannii Idegenhonos 0,018±0,001 0,128±0,003 0,696±0,016 0,228±0,006 0,215±0,004 

Typha angustifolia Őshonos 0,033±0,001* 0,103±0,003* 1,041±0,021* 0,274±0,005* 0,223±0,007 
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1. ÁBRA. Az etetéses kísérlethez használt növényfajok magjainak képe.  

A méretarányt jelző vonalak 1 mm-t jelölnek. 

Kísérleti elrendezés  

Az etetéses kísérletben helyi tenyésztőktől származó nyolc tőkés réce egyedet használtunk, 

amelyeket egész életük során frissen szedett növényekkel és kevert gabonával etettek. 

Valamennyi madár fogságban született és nőtt fel (kb. 1,5 éves, átlagos testtömegük 1,05 

kg ± 0,19 SD). A kísérletet megelőzően a madarakat szabadtéri körülmények között, közösen 

tartották, vegyes gabonával (kukorica, búza és zab) és zöld növényekkel (pl. Stellaria media, 

Taraxacum officinale) etették. A kísérletek között a madarak számára szemestakarmányt 

biztosítottunk. A kísérleteket a kolozsvári Babeş-Bolyai Tudományegyetem Tudományos 

Tanácsa által kiadott etikai engedély alapján végeztük (hivatkozási szám: 14689/31.08.2018). 

A kísérleti elrendezés a következő volt: minden egyes tőkés récét egy műanyag lapból 

készített tölcsér segítségével megetettünk (megtömtünk, force-fed, továbbiakban etettük) úgy, 

hogy minden mag biztosan a nyelőcsőbe kerüljön. Ez a módszer kiküszöböli, hogy a madarak 

a csőrükkel megtörjék a magokat (GURD 2007). Három etetési kísérletet végeztünk 2019. 

április 1-jén, 3-án és 5-én. A kísérletek között csak 1 napos (azaz 24 órás) szünetet tartottunk, 

mert hosszabb szünet alatt a madarak emésztőrendszere megváltozhat, ami befolyásolhatta 

volna a kísérlet eredményét (KLEYHEEG et al. 2018a). Minden kísérletben minden egyes 

madarat a két növényfaj fajonkénti 500 magjával (sztereomikroszkóp alatt megszámolva) 

etettünk meg (azaz kísérletenként minden tőkés réce 1000 magot kapott). Az egyéni 

különbségek hatásának minimalizálása érdekében véletlenszerűen választottuk ki, hogy 

melyik növényfaj párosítást etettük az egyes tőkés récékkel az egyes kísérletek során (POLLUX 

2017), de soha nem etettük együtt ugyanazon nemzetség mindkét faját. Így biztosítottuk, hogy 

egyetlen kacsát sem etettünk ugyanazzal a fajkombinációval a három kísérlet során. Emellett 
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biztosítottuk azt is, hogy a hasonló kinézetű, azonos nemzetségbe tartozó magokat könnyen 

meg tudjuk különböztetni az ürülékben. 48 órával az etetés előtt a tőkés récéket rácsos aljú 

ketrecekben (60 × 40 × 50 cm) elkülönítve tartottuk, amelyekben vízzel és darált gabonával 

(kukorica, búza és zab) töltött tálak voltak, hogy az állatok folyamatosan táplálkozhassanak és 

ihassanak. Az ürülékminták összegyűjtésére a ketrecek alá műanyag fóliát és tálcákat 

helyeztünk. 

Az etetés után a keletkezett ürülékmintákat a tálcákból műanyag zacskókba gyűjtöttük az 

1., 2., 4., 6., 8., 12. és 24. órában. Hasonló gyűjtési időközöket alkalmaztunk korábbi 

kísérletek során is (KLEYHEEG et al. 2018b, LOVAS-KISS et al. 2020). Az ürülékmintákat a 

gyűjtést követően 4°C-on hűtőszekrényben tároltuk az 1–46 napon belül történő 

kiválogatásig. A mintákat 100 μm-es szitán ioncserélt vízzel átmostuk, és a magokat 

sztereomikroszkóp alatt különítettük el. Feljegyeztük a válogatási időt (azaz a minták gyűjtése 

és feldolgozása között eltelt napok számát), mivel az hatással van a magok csírázására 

(BARNEA et al. 1991). A válogatási idő hatásának minimalizálása érdekében arra törekedtünk, 

hogy a fajpárokon belüli különbségeket a lehető legkisebbre csökkentsük (2. táblázat). Az ép 

magokat azonnal nedvesített szűrőpapírral töltött, zárt Petri-csészékbe tettük, és csíráztattuk. 

Kontrollként minden egyes növényfajból 100 db intakt magot ugyanabban az időben, mint az 

utoljára kiválogatott magokat és ugyanolyan csírázási körülmények közé helyeztünk. A 

csíráztatást szobahőmérsékleten (20–25 °C) 16 óra világos és 8 óra sötét fotóperiódus 

alkalmazása mellett, speciális kertészeti lámpákkal (Sylvania GRO-LUX F18W/GRO-T8) 

megvilágítva végeztük. Minden Petri-csészét 2 hónapon keresztül naponta ellenőriztünk, és 

napra pontosan vezettük a csírázási időket. Annak érdekében, hogy elkerüljük az ismételt 

számolást, a kicsírázott magokat azonnal eltávolítottuk. Az etetett magokról egy 24 000 

rekordot, míg a kontroll magokról egy 1200 rekordot tartalmazó adatbázis jött létre. 

Statisztikai elemzés 

Az idegenhonos és őshonos fajok között a magok átjutásában (azaz a bélrendszeren történő 

átjutás után visszanyert magok aránya), csírázóképességében (azaz a csírázó magok aránya), 

átjutási idejében (azaz a magok lenyelése és a visszanyerése között eltelt órák száma) és a 

csírázási időben (azaz a csírázásig eltelt napok száma, log-transzformálva) mérhető 

különbségek értékeléséhez (általánosított) lineáris kevert modelleket ([G]LMM) készítettünk 

Poisson, Gauss és binomiális hibaeloszlásokkal. Mivel a vizsgálatunk célja kifejezetten az 

őshonosság (idegenhonos vagy őshonos) szerepének feltárása volt, ezért nem 

modellszelekciót alkalmaztunk, hanem az őshonosságot minden modellben fix magyarázó 

változóként kezeltük. A függő változók minden modellben az átjutási arány, az átjutási idő, a 

csírázási arány és a csírázási idő voltak (3. táblázat). Minden összefüggés vizsgálatára két 

statisztikai modellt alkottunk. Az első modellben a magyarázó és függő változók mellett 

egyetlen fix prediktort alkalmaztunk. A második modellben teszteltük, hogy a 

magtulajdonságok hogyan befolyásolják az idegenhonos és az őshonos fajok között vélt 

különbségeket. Emiatt a második modellben a magjellemzőket, mint kovariánsok adtuk hozzá 

az első modellhez (3. táblázat). A válogatási időnek (azaz az ürülék gyűjtése és a magok 

kiválogatása között eltelt napok száma) a magok életképességére gyakorolt potenciális 

negatív hatása miatt ezt is mint kovariáns használtuk a releváns (csírázóképességet és 

csírázási időt érintő) modellekben (GUTTAL et al. 2011, MARTÍN-VÉLEZ et al. 2021). 

A kontroll magok esetében is lefuttattuk a csírázóképességet és a csírázási időt elemző 

modelleket, ugyanazokat a modellstruktúrákat használva, de az elválasztási idő nélkül. A 

kontroll magok esetében a válogatási idő nem értelmezhető, ugyanakkor mivel ez a változó az 

átjutott magok életképességének egyik kulcstényezője, ezért a válogatási időt önkényesen az 

átjutott magok minimális értékére (azaz 1 napra) állítottuk be. Megjegyezzük továbbá, hogy 
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ezekben a modellekben nem használtuk az egyedi kacsaazonosítót és a kísérleti azonosítót 

sem. A magjellemzőket a normalitásra vonatkozó feltételek teljesülése érdekében minden 

modellben log-transzformáltuk (természetes alapú logaritmussal). A GLMM-modellekben a 

rögzített feltételek statisztikai szignifikanciáját akkor fogadtuk el, ha |t|  >  2,00 (CRAWLEY 

2007). Minden statisztikai elemzést és grafikus megjelenítést az R statisztikai és programozási 

környezet 4.0.4-es verziójában (R CORE TEAM 2021) végeztünk. Minden LMM-et az R 

csomag lme4, az „lmer” (Gauss hibaeloszlású modellek esetén) vagy a „glmer” 

(binomiális/Poisson hibaeloszlású modellek esetén, BATES et al. 2015) függvények 

segítségével futtattunk. 

3.2.3 Eredmények 

A magok átjutási aránya és ideje 

Az őshonos fajok magtérfogata szignifikánsan nagyobb (Wilcoxon-teszt, Z = 9,5, p  <  0,001) 

és hosszúkásabb (Wilcoxon-teszt, Z = 9,5, p  <  0,001) volt, mint az idegenhonos társaiké. Az 

őshonos fajok magjainak átjutási aránya (vagyis túlélése) szignifikánsan alacsonyabb volt, 

mint az idegenhonos társaiké (2. és 4. táblázat, 2. ábra). A teljes fajkészletre vonatkozóan az 

idegenhonos magok 32%-a sértetlenül haladt át a tőkés récék emésztőrendszerén, szemben az 

őshonos magok 29%-ával, ami arra utal, hogy az idegenhonos növényi magoknak kissé 

nagyobb az esélyük a túlélésre (4. táblázat). Ezek a különbségek azonban a nemzetségek 

szintjén eltértek, ugyanis a Bidens- és Najas-fajok esetében az őshonos magoknak volt 

magasabb az átjutási aránya (2. táblázat). A magok tulajdonságait is figyelembe vevő 

modellek szerint sem a magtérfogat, sem a mag alakja nem befolyásolta az átjutási arányra 

vonatkozó eredményeket (4. táblázat). Következésképpen a magok őshonosságának hatása 

továbbra is szignifikáns maradt a magtulajdonságok bevonása után is, ami egyértelműen az 

idegenhonos magok magasabb arányú átjutását jelezte (4. táblázat). 

A magok átlagos átjutási ideje soha nem haladta meg a 12 órát (2. táblázat), és az előző 

etetési kísérletekből származó fajok magjait soha nem találtuk meg a kísérletek során gyűjtött 

mintákban (ahogy várható lenne, ha az extrém átjutási idők meghaladnák a 48 órát). Az 

őshonos taxonok átjutási ideje hosszabb volt (4. táblázat). A magtulajdonságokkal korrigált 

eredmények szerint az őshonos magok rövidebb átjutási idővel rendelkeztek adott 

magtérfogatra vonatkoztatva, mint az idegenhonos magok. Ez a modell hosszabb átjutási 

időket is jelzett a nagyobb magok esetében (4. táblázat). 
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2. TÁBLÁZAT. Az átjutott és csírázott magok számára, illetve az átjutási, csírázási és válogatási időre vonatkozó deskriptív statisztikai értékelés eredményei. 

A százalékos értékek az etetett magokhoz viszonyított arányokat jelölik.  

Fajpár 

Őshonosság 
Etetett 

magok 

száma 

Átjutott 

magok 

száma 

Átjutott-

csírázott 

magok 

száma 

Kontrol 

csírázott 

magok 

száma 

Átjutott-magok 

csírázási ideje 

(átlag nap  
± S.E.) 

Kontroll magok 

csírázási ideje 

(átlag nap  
± S.E.) 

Átjutási idő 

(átlag óra  
± S.E.) 

Válogatási idő 

(átlag 

nap ± S.E.) 

Bidens frondosa Idegenhonos 2000 19 (1%) 1 (2,9%) 0 2 ± NA NA 12 ± 3,829 19,56 ± 2,795 

Bidens tripartita Őshonos 2000 16 (0,8%) 1 (9%) 2 (2%) 9 ± 2,449 37,52 ± 0,366 3,4 ± 0,871 19,607 ± 2,739 

Cyperus difformis Idegenhonos 2000 739 (37%) 281 (38%) 98 (98%) 13,078 ± 0,502 12,66 ± 0,533 8,5 ± 1,538 23,458 ± 3,170 

Cyperus fuscus Őshonos 2000 838 (42%) 303 (36%) 97 (97%) 4,815 ± 0,1799 11,59 ± 0,531 6,882 ± 1,311 20,444 ± 2,772 

Juncus tenuis Idegenhonos 2000 963 (48%) 152 (16%) 91 (91%) 35,117 ± 0,630 33,87 ± 1,128 6,882 ± 1,311 20,444 ± 2,772 

Juncus compressus Őshonos 2000 741 (37%) 165 (22%) 1 (1%) 32,203 ± 0,541 23,44 ± 0,446 8,166 ± 1,580 23,458 ± 3,170 

Lindernia dubia Idegenhonos 2000 604 (30%) 162 (27%) 63 (63%) 6,686 ± 0,435 21,61 ± 1,294 3,272 ± 0,540 10,037 ± 1,268 

Lindernia procumbens Őshonos 2000 590 (30%) 97 (16%) 14 (14%) 7,969 ± 0,552 6,33 ± 0,965 7,857 ± 1,459 10,8 ± 1,205 

Najas gracillima Idegenhonos 2000 750 (37%) 42 (6%) 11 (11%) 14,872 ± 1,720 34,09 ± 0,849 6,466 ± 1,469 10,8 ± 1,205 

Najas minor Őshonos 2000 579 (29%) 156 (27%) 10 (10%) 14,004 ± 1,042 34,32 ± 0,848 6,25 ± 1,874 10,037 ± 1,268 

Typha laxmannii Idegenhonos 2000 922 (46%) 328 (36%) 66 (66%) 7,205 ± 0,229 20,15 ± 1,320 5,888 ± 1,325 19,607 ± 2,739 

Typha angustifolia Őshonos 2000 736 (37%) 308 (42%) 63 (63%) 8,731 ± 0,455 20,83 ± 1,316 7,333 ± 1,797 19,56 ± 2,795 

Összesen Idegenhonos 12000 3997 (32%) 966 (24%) 329 (55%) 13,160 ± 0,352 24,476 ± 0,512 7,165 ± 0,834 18,621 ± 1,162 

Összesen Őshonos 12000 3500 (29%) 1030 (29%) 187 (31%) 12,787 ± 0,435 25,540 ± 0,373 6,645 ± 0,741 18,621 ± 1,162 
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3. TÁBLÁZAT. Az egyes (általánosított) lineáris kevert modellekben ([G]LMM) használt függő és magyarázó változók. 

 Modell neve Függő változó 
Magyarázó 

változó 
Prediktorok 

ÁTJUTÁS  

(Binomiális)  

csak az átjutott magokra 

Modell az átjutott magokra 

magjellemzők nélkül 
Átjutási arány Őshonosság Fajpár + Kísérlet ID + Kacsa ID 

Modell az átjutott magokra 

magjellemzőkkel 
Átjutási arány Őshonosság 

Fajpár + Kísérlet ID + Kacsa ID + Magtérfogat 

+ Magalak 

ÁTJUTÁSI IDŐ 

(Poisson) 

csak az átjutott magokra 

Modell az átjutott magokra 

magjellemzők nélkül 
Átjutási idő Őshonosság Fajpár + Kísérlet ID + Kacsa ID 

Modell az átjutott magokra 

magjellemzőkkel 
Átjutási idő Őshonosság 

Fajpár + Kísérlet ID + Kacsa ID + Magtérfogat 

+ Magalak 

CSÍRÁZÁSI ARÁNY 

(Binomiális) 

Modell az átjutott magokra 

magjellemzők nélkül 
Csírázási arány Őshonosság 

Fajpár + Kísérlet ID + Kacsa ID + Válogatási 

idő 

Modell az átjutott magokra 

magjellemzőkkel 
Csírázási arány Őshonosság 

Fajpár + Kísérlet ID + Kacsa ID + Magtérfogat 

+ Magalak 

Modell a kontrol magokra 

magjellemzők nélkül 
Csírázási arány Őshonosság Fajpár 

Modell a kontrol magokra 

magjellemzőkkel 
Csírázási arány Őshonosság Fajpár + Mag térfogat + Mag alak 

CSÍRÁZÁSI IDŐ  

(Gauss) 

Modell az átjutott magokra 

magjellemzők nélkül 

A csírázásig eltelt napok 

száma 
Őshonosság 

Fajpár + Kísérlet ID + Kacsa ID + Válogatási 

idő 

Modell az átjutott magokra 

magjellemzőkkel 

A csírázásig eltelt napok 

száma 
Őshonosság 

Fajpár + Kísérlet ID + Kacsa ID + Válogatási 

idő + Magtérfogat + Magalak 

Modell a kontrol magokra 

magjellemzők nélkül 

A csírázásig eltelt napok 

száma 
Őshonosság Fajpár 

Modell a kontrol magokra 

magjellemzőkkel 

A csírázásig eltelt napok 

száma 
Őshonosság Fajpár + Magtérfogat + Magalak 
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4. TÁBLÁZAT. A (G)LMM elemzések eredménye. A magok átjutási aránya, az átjutási idő, a 

csírázási arány és a csírázási idő változását vizsgáló modellek eredményei. 

 Becsült érték S.E. Z Pr( > |z|) 
Átjutási arány     
Metszéspont –1,172 / –0,205 0,659 / 0,882 –1,776 / –0,233 0,075 / 0,702 
Őshonosság –0,202 / –0,320 0,031 / 0,070 –6,565 / –4,548  < 0,001 / 

 < 0,001 
Magalak 0,225 0,155 1,455 0,146 
Magtérfogat 0,103 0,111 0,934 0,350 
Átjutási idő     
Metszéspont 1,270 / 4,461 0,146 / 1,148 8,675 / 3,824  < 0,001 / 

 < 0,001 
Őshonosság 0,093 / –0,457 0,012 / 0,028 7,435 / –15,85  < 0,001 / 

 < 0,001 
Magalak –0,025 0,047 –0,550 0,582 
Magtérfogat 1,367 0,060 22,566  < 0,001 
Kontrol magok csírázási aránya     
Metszéspont 0,371 / 6,220 1,199 / 2,145 0,309 / 2,634 0,757 / 0,008 
Őshonosság –0,681 / 0,082 0,180 / 0,334 3,787 / 0,248  < 0,001 / 0,804 
Magalak 4,170 0,821 5,077  < 0,001 
Magtérfogat –2,017 0,609 –3,311  < 0,001 
Átjutott magok csírázási aránya    
Metszéspont –0,698 / –5,288 0,535 / 1,101 –1,302 / –4,802 0,193 /  < 0,001 
Őshonosság 0,571 / 1,356 0,059 / 0,139 9,530 / 9,747  < 0,001 / 

 < 0,001 
Válogatási idő –0,918 / –1,227 0,081 / 0,098 –11,33 / –12,52  < 0,001 / 

 < 0,001 
Magalak –1,081 0,328 –3,286 0,001 
Magtérfogat –0,568 0,209 –2,706 0,006 

 Becsült érték S,E, t–érték  
Kontrol magok csírázási ideje    
Metszéspont 3,094 / 0,724 0,184 / 0,534 16,754 / 1,374  
Őshonosság 0,066 / 0,162 0,030 / 0,071 2,154 / 2,271  
Mag alak –1,211 0,162 –7,450  
Magtérfogat 0,475 0,104 4,530  
Átjutott magok csírázás ideje    
Metszéspont 2,397 / 0,272 0,284 / 0,382 8,419 / 0,712  
Őshonosság –0,395 / –0,062 0,025 / 0,045 –15,687 / –1,376  
Válogatási idő –0,027 / –0,072 0,031 / 0,028 –0,899 / –2,564  
Magalak –0,851 0,088 –9,625  
Magtérfogat 0,030 0,074 0,413  

Megjegyzés: Egyes cellák két értéket tartalmaznak: az adott prediktor hatását az alapmodellben 

(magjellemzők nélkül) és a többváltozós modellben (magjellemzőkkel együtt). Az őshonosság 

pozitív előjelű becsült értékei azt mutatják, hogy az adott függő változó értéke az őshonos fajok 

esetében magasabb. Minél magasabb értéket vesz fel a mag alakja annál megnyúltabb alakú. 

Azoknál a modelleknél, ahol a hiba Gauss-eloszlást követ (csírázási idő), a |t|  >  2,00 

statisztikailag szignifikáns hatásokat jelez. A szignifikáns hatásokat félkövérrel jelöltem. 
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A magok csírázási aránya 

Az átlagos válogatási idő 10,0 naptól (Lindernia dubia) 23,4 napig terjedt (Juncus compressus 

és Cyperus difformis). Az egyes nemzetségek esetében ez az idő 0,047 nap (Bidens és Typha) 

és 3,0 nap (Juncus és Cyperus, 2. táblázat) között változott. A kontroll magok között az 

őshonos fajok csírázóképessége szignifikánsan alacsonyabb volt, mint az idegenhonos 

párjaiké (2. és 4. táblázat). Ezzel szemben a bélrendszeren való átjutás után az őshonos fajok 

magjai szignifikánsan magasabb csírázóképességet mutattak, mint az idegenhonos fajok 

(29%, illetve 24% az áthaladt magokhoz viszonyítva, és 8,5%, illetve 8% az eredetileg 

elfogyasztott magokhoz képest). A hosszabb válogatási idő szignifikánsan csökkentette a 

magok csírázóképességét (2. és 4. táblázat). A magtulajdonságok hatásainak korrigálása után a 

magok őshonossága már nem magyarázta a kontroll magok csírázóképességében tapasztalt 

különbségeket. A kontroll magok esetében a kisebb, hosszúkás magok csírázóképessége 

magasabb volt, az etetett magok esetében pedig a kisebb, kerekdedebb magok 

csírázóképessége volt magasabb (2. és 4. táblázat), vagyis a bélrendszeren történő átjutás 

kimondottan a hosszúkás magok csírázóképességét csökkentette.  

Az őshonos fajok magjainak szignifikánsan magasabb csírázóképessége volt a 

bélrendszeren történő átjutás után a magjellegekkel bővített modell alapján is. A szeparációs 

idő ebben az esetben is szignifikáns negatív hatással bírt (4. táblázat). Az átjutott magok 

szignifikánsan magasabb arányban csíráztak, mint a kontroll magok, függetlenül attól, hogy a 

magtulajdonságokat figyelembe vették-e a modellben vagy sem (3.2-S3 függelék). 

A csírázási idő 

A kontroll mintákban az őshonos fajok magjainak jelentősen hosszabb idő kellett a csírázás 

megindulásához, mint az idegenhonos fajok magjainak. Ez az összefüggés változatlan maradt 

a magtulajdonságok modellbe illesztése után is (2. és 4. táblázat, 3.2-S4 függelék). A mag 

alakja szignifikáns negatív hatást gyakorolt a csírázási időre, ami azt jelzi, hogy a hosszúkás 

magok gyorsabban csíráztak. A mag térfogata szignifikáns pozitív hatást mutatott a csírázási 

időre, vagyis a kisebb magok gyorsabban csíráztak.  

Az átjutott magok esetében az idegenhonos fajok magjainak hosszabb idő kellett a csírázás 

megindulásához, mint az őshonos fajok magjainak (2. és 4. táblázat, 3.2-S4 függelék). A 

kontroll és az átjutott magokra kapott különböző eredmény az idegenhonos és őshonos fajok 

magjainak alaki különbségeiből származott. A hosszabb válogatási idő csökkentette a csírázási 

időt, de ez a hatás azonos volt az őshonos és az idegenhonos fajok között (4. táblázat). A mag 

alakja ugyanolyan hatást gyakorolt az átjutott magok csírázási idejére, mint a kontroll 

magokra, azaz a hosszúkás magok gyorsabban csíráztak az átjutást követően. Az összesített 

adatsor (átjutott és kontroll magok együtt) alapján vizsgálva az átjutott magok később 

csíráztak, mint a kontroll magok, függetlenül attól, hogy a modell figyelembe vette-e a 

magtulajdonságokat vagy sem (3.2-S3 függelék). Abban az esetben, amikor faji szinten 

elemeztük az átjutott és kontroll magok adatait, azt találtuk, hogy négy őshonos és három 

idegenhonos faj az átjutást követően korábban csírázott, mint a kontroll csoportban (2. 

táblázat). 
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3.2.4 Diszkusszió 

A kísérletünk eredményei bizonyítják, hogy a vízimadarak fontos szerepet játszhatnak az 

őshonos és az idegenhonos növényfajok magjainak terjesztésében. A vizsgált növényfajok 

magjai összességében akár 24 órán keresztül is életben tudtak maradni a madarak 

bélrendszerében, és az átjutást követően csírázni is tudtak. A magtulajdonságok (alak, térfogat 

és egyéb magtulajdonságok) azonban jelentősen árnyalták a kapott eredményeket. Ez 

gyakorlatilag az endozoochória folyamatának minden fázisában érzékelhető volt, és az 

eredmények arra engednek következtetni, hogy az idegenhonos fajok magjai olyan speciális 

tulajdonságokkal rendelkezhetnek, amelyek növelik az endozoochór terjedési potenciáljukat. 

A kísérlet eredményei segíthetnek azonosítani azokat a növényi tulajdonságokat, amelyek az 

idegenhonos fajok nagy távolságra történő terjedését segíthetik. 

Az átjutási arány hatása 

Az idegenhonos növényfajok magjai összességében magasabb átjutási arányt mutattak (vagyis 

túlélési arány) az őshonos fajokhoz képest. A magméret jelentős mértékben meghatározta a 

bélrendszeren való átjutás esélyét, amit eredményezhetett az is, hogy az idegenhonos fajok 

magjai kisebbek és kevésbé megnyúltak voltak (LOVAS-KISS et al. 2020). A nagyobb átjutási 

arány nagyobb propagulum-nyomást biztosít az idegenhonos növényfajoknak (LOCKWOOD et 

al. 2005), ami egy fontos indikátora az inváziós képességnek, és amivel ezek a fajok növelni 

tudják annak esélyét, hogy önfenntartó populációkat hozzanak létre az új környezetben 

(COLAUTTI et al. 2006, LOCKWOOD et al. 2009). Korábbi tanulmányokból ismert, hogy a 

kisebb és kerekdedebb magok magasabb átjutási aránnyal rendelkeznek a vízimadarak 

emésztőrendszerében, szemben a nagyobb méretű vagy megnyúlt magokkal (LOVAS-KISS et 

al. 2020, SOONS et al. 2008). Ugyanakkor az őshonosság hatása (vagyis őshonos vagy 

idegenhonos jellege) még azután is szignifikáns maradt, hogy ezekre a tulajdonságokra 

kontrolláltuk a modelljeinket. Ez természetesen azt is jelzi számunkra, hogy olyan általunk 

nem vizsgált magtulajdonságok is hozzájárulhatnak az endozoochór terjedési potenciál 

növeléséhez, amiben az idegenhonos és őshonos fajok különböznek (például a mag 

keménysége, LOVAS-KISS et al. 2020, VAN LEEUWEN et al. 2023). 

Az átjutás hatása a csírázóképességre 

A magas csírázóképesség jól tükrözi a magok életerejét és életképességét (JIMÉNEZ-ALFARO et 

al. 2016), illetve segíti a növények megtelepedését és terjedését (COLAUTTI et al. 2006). Az 

idegenhonos fajok csírázóképessége gyakran jobb, mint az őshonos fajoké, és általában 

szélesebb környezeti feltételek mellett képesek csírázni (GIORIA és PYŠEK 2017). 

Kísérletünkben az átjutott magok szignifikánsan magasabb csírázóképességet mutattak a 

kontroll magokhoz képest, függetlenül attól, hogy figyelembe vettük-e a magok jellegeit vagy 

sem (lásd a 3.2-S3 függelék). Ehhez hasonlóan az idegenhonos fajok magasabb 

csírázóképességet mutattak az őshonosokhoz képest, de csak a kontroll magok esetében (2. és 

4. táblázat). Amikor a magjellegekkel kontrolláltuk az elemzéseket, a fentebb említett honos 

és idegenhonos fajok közötti különbségek megszűntek. A kisebb és hosszúkás alakú kontroll 

magok esetében viszont magasabb csírázóképességet találtunk, szemben a nagyobb és 

kerekdedebb alakú magokkal (ahogy azt korábbi tanulmányok is mutatták, BU et al. 2016, 

VERA 1997). Érdekes, hogy az őshonosság és a mag alakja közötti összefüggés iránya 

megfordult az átjutott magok esetében, és itt az őshonos fajok mutattak magasabb 

csírázóképességet. Az őshonos fajok magjai feltehetően kevésbé ellenállóak a bélben található 

savas közeggel szemben, ami a fiziológiai típusú dormans állapot hatékonyabb megtörését 

eredményezi (BRAVO et al. 2020). 
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Korábbi tanulmányok is hasonló, egymásnak ellentmondó hatásokat találtak a 

csírázóképesség tekintetében. SOONS et al. (2008) például a kisebb magok magasabb 

csírázóképességét találták, míg KLEYHEEG et al. (2018) az ellenkezőjét, bár ők nem 

kontrolláltak a mag alakjára. GIORIA és PYŠEK (2017) szerint az azonos kontrollált 

körülmények között mutatott csírázóképesség nem jelzi megbízhatóan az inváziós képességet. 

Ennek oka, hogy a csírázási mintázatok erősen függenek a környezeti feltételektől, tehát az 

idegenhonos fajoknál csak akkor várható a magas csírázóképességből származó versenyelőny, 

ha speciális környezeti feltételek teljesülnek. A sótartalom változtatása például radikálisan 

megváltoztathatja a mocsári növények csírázási sikerét, amit a vízimadarak bélrendszerén 

történő áthaladás is megbolygathat (ESPINAR et al. 2004). 

Fontos kiemelni, hogy a magjellegeknek jelentős hatása volt a csírázóképességet vizsgáló 

modellek eredményeire, alátámasztva ezzel a vizsgált jellegek kulcsszerepét. Az 

őshonosságnak azonban még így is maradt hatása az eredményekre (az átjutási arányhoz 

hasonlóan), ami egyéb nem vizsgált jellegek mögöttes hatását feltételezi (például 

magkeménység és vízáteresztő képesség). A kérdések tisztázása érdekében olyan 

tanulmányokra van szükség, amelyek több fajt és még változatosabb magjellegeket is 

bevonnak (VAN LEEUWEN et al. 2023). 

A csírázási idő és átjutási idő 

A magok átjutási és csírázási ideje kulcsfontosságú tényező a fajok terjedési sikerében. A 

gyors csírázásra képes fajok versenyelőnyre tehetnek szert, amivel felgyorsíthatják a 

következő generáció létrejöttét (JIMÉNEZ-ALFARO et al. 2016). Első hipotézisünkkel (H1) 

ellentétben az eredményeink azt mutatták, hogy a bélrendszeren történő átjutás hatására a 

magok később kezdtek el csírázni, mint a kontroll magok. Az idegenhonos fajok csak a 

kontroll magok esetében mutattak szignifikánsan gyorsabb csírázást, megerősítve ezzel más 

korábbi tanulmányok eredményeit (GIORIA és PYS ̌EK 2017, PYS ̌EK és RICHARDSON 2008). Az 

átjutás gyakran gyorsítja a magok csírázását, de ezt az összefüggést szinte mindig befolyásolja 

az átjutási idő is (BROCHET et al. 2010, GARCÍA-ÁLVAREZ et al. 2015). Az átjutási időre 

azonban a magjellegeknek erős hatása van, és az idegenhonos és őshonos fajok is eltérnek 

benne. A mi eredményeink ezzel egybevágtak, vagyis az őshonos fajok magjai lassabban 

jutottak át, és gyorsabban csíráztak, valószínűleg a magok nagyobb mérete miatt (lásd 3.2-S4 

függelék, BROCHET et al. 2010).  

Az itt szerzett tapasztalataink alapján a témában végzett jövőbeli kutatásoknál 

mindenképpen érdemes lehet figyelembe venni a fajok egyedi csírázási dinamikáját, különös 

tekintettel arra, amit természetes körülmények között mutatnának, amikor a magokat nem 

távolítják el az ürülékből. Ez ugyanis pozitívan vagy akár negatívan is befolyásolhatja a 

magok csírázóképességét. További vizsgálatra szorul a gyors csírázás fitneszre gyakorolt 

hatása a vizes élőhelyek növényei között. Ennek egyrészről hátrányai is lehetnek egy 

esetleges fokozott herbivória nyomás révén, illetve előnyei is adódhatnak az időben hamarabb 

elkezdett növekedés által (FIGUEROLA et al. 2005, FIGUEROLA és GREEN 2004). Korábbi 

tanulmányokhoz (BROCHET et al. 2010, LOVAS-KISS et al. 2015, SOONS et al. 2008) 

hasonlóan, a legtöbb mag az etetést követő 8 órán belül átjutott. Figyelembe véve, hogy a 

tőkés récék több tíz kilométert is megtesznek egy nap alatt, sőt vándorlás során akár még 

hosszabb utakat is (BARTEL et al. 2018, KLEYHEEG et al. 2019, URGYÁN et al. 2023), ezért az 

általunk vizsgált növényfajok esetében nem elhanyagolható terjedési mód lehet 

endozoochória. A tőkés récék ugyanakkor rövidebb távú napi mozgásokat is végeznek a vizes 

élőhelyek között (BARTEL et al. 2018, KLEYHEEG et al. 2017b), így az endozoohória ezekben 

az esetekben például hatékonyan segítheti az idegenhonos fajok ismételt megjelenését, és 

végső soron a megtelepedés sikerét is (ROUGET et al. 2016). 
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Az eredmények invázióbiológiai összegzése 

Európából származó táplálékbázis-vizsgálatok már korábban is kimutatták, hogy a récék több 

száz növényfaj magját képesek terjeszteni, beleértve számos idegenhonos fajt is (ALMEIDA et 

al. 2022), de terepi megfigyelések alapján tudjuk, hogy ez más vízimadarakra is igaz. 

Eredményeink alapján az endozoochór terjedési mód a nagyobb propagulum nyomáson 

keresztül előnyhöz juttathatja az idegenhonos növényeket az őshonos fajokkal szemben, 

különösen a hosszú távú terjedési (LDD) események során. Az endozoochória azonban az 

őshonos fajokhoz képest késleltetheti is az idegenhonos fajok magjainak a csírázását. 

Azonban a csírázási időben elszenvedett késedelem akár versenyelőnyt jelenthet az 

idegenhonos fajok számára, különösen, ha gyors növekedési rátával és a környezeti 

tényezőkkel szemben nagyobb plaszticitással rendelkeznek (RUPRECHT et al. 2014, SZABÓ et 

al. 2019). Mivel a magok tulajdonságainak bizonyított hatása van az átjutási időre és a 

csírázási sikerre, közvetve fontos szerepük van az endozoochór terjedési mód sikerére is. 

 

2. ÁBRA. A kísérlet és az eredmények grafikus ábrázolása. A tőkés réce Európán belüli 

mozgását publikált és gyűrűzési adatokon alapján ábrázolt térkép (Delany et al. 2006 térképe 

alapján). A pontokkal jelölt csoportok (felül) a kísérlet során használt idegenhonos (piros) és 

őshonos (zöld) magvakat illusztrálják, bal oldalon a kontroll magok, jobb oldalon pedig azok 

a magok találhatóak, amelyeket a tőkés récékkel megetettünk. A grafikon a magok túlélési 

arányát mutatja a bélrendszeren való átjutást követően (alsó pontcsoportok). A szürke pontok 

a bélrendszerben elveszett magokat jelölik. A leveles növények száma a csírázóképességben 

mérhető különbségeket mutatja. Az idegenhonos magvak mindkét kezelésben gyorsabban 

csíráztak, mint az őshonos magvak. A piros nyilak hossza az eltelt csírázási időt jelzik.   
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4. VÍZINÖVÉNY-INVÁZIÓ HAZAI TRENDJE  

ÉS KÖVETKEZMÉNYEI 

A vízinövényeknek kulcsszerepe van a vizes élőhelyek működésében. Az algákkal együtt ezek 

a fajok felelnek a primer produkció fenntartásáért, az ökoszisztéma stabilizálásáért, ezen felül 

táplálékbázist jelentenek számos élőlény számára, illetve a biogeokémiai ciklusok 

működésében is nélkülözhetetlenek (SANTOS et al. 2011). Az algáknál lassabb életmenetük 

miatt a vízinövények a hosszútávú változásokat indikálják, emiatt az élőhelyek 

rehabilitációjában is nélkülözhetetlenek (DEMARS és EDWARDS 2009, LORENZ et al. 2012). A 

vízinövények által nyújtott ökoszisztéma szolgáltatások súlya jellemzően csak akkor 

értékelődik fel, amikor az élőhelyek állapota a túlhasználat miatt leromlik, és amikor a vízi 

élőlények diverzitása már nagyon lecsökkent. Ilyen esetekben kiemelt figyelmet kap a vízben 

élő növényzet kezelése, védelme és értékelése, mivel ennek az élőlénycsoportnak az 

összetétele jelentősen befolyásolja az élőhely egészének az alapvető szerkezetét (SAND-

JENSEN et al. 2000). Az invázió következtében a vízinövények nemcsak kiszorítják az őshonos 

fajokat, hanem át is alakítják az élőhelyeket, valamint megváltoztatják az ökoszisztéma 

működését, például a tápanyagforgalom és az oxigénháztartás zavarain keresztül. A vizes 

élőhelyek növényközösségeinek összetételében bekövetkező változások az őshonos fajok 

számának csökkenését, illetve a konzervációbiológiai és ökológiai állapot csökkenését 

okozhatják (RICHARDSON et al. 2011, AGUIAR és FERREIRA 2013, LIENDO et al. 2013), ami 

hosszútávon jelentős gazdasági, társadalmi és környezeti problémákhoz vezethet. 

Az élőhelyek közül az édesvízi területeket éri az egyik legnagyobb inváziós nyomás. 

Területi részesedésükhöz és az itt élő őshonos fajok számához viszonyítva ezeken az 

élőhelyeken jelent meg és terjed a legtöbb idegenhonos faj (THIÉBAUT 2007, BRUNDU et al. 

2013). Magyarországon is egyre gyakoribbá válnak az inváziós vízinövényekkel kapcsolatos 

problémák, amelyek hatása nem csupán a természetvédelmi szempontból kiemelkedő 

területeket érinti, hanem a mezőgazdasági vízhasználatot, a rekreációs lehetőségeket és az 

árvízvédelem hatékonyságát is (D’ANTONIO és MEYERSON 2002). A klímaváltozás és az 

emberi tevékenységek negatív hatásai is tovább erősíthetik az inváziós fajok terjedését. 

Ezeknek a problémáknak a kezelése érdekében elengedhetetlen a vízinövényinvázió okainak, 

trendjeinek és következményeinek tudományos vizsgálata. Az ilyen kutatásokkal nemcsak az 

inváziós fajok terjedési sebességét tudjuk felmérni, de hasznos segítséget nyújthatnak 

hatékonyabb kezelési stratégiák kidolgozásához, amelyek segíthetik a vízgazdálkodást is. Az 

idegenhonos fajok okozta károk becsléséhez pedig feltétlenül szükség van az invázió 

mértékének és ütemének ismeretére (DUNCAN és YOUNG 2000, IBERITE et al. 2011).  

Az alábbiakban két olyan általunk végzett tanulmányt mutatok be, amelyek a hazai 

vizekben megjelent idegenhonos növények terjedésének történetét és dinamikáját összegzik, 

és az inváziónak a magbankra kifejtett hatásáról szolgáltatnak új ismereteket. 
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4.1. Idegenhonos hínarak inváziójának dinamikája3 

4.1.1 Bevezetés 

Magyarországról a 18. század második feléből származnak az első idegenhonos hínarakra 

vonatkozó adatok, de a későbbi időszakokból is csak szórványos adatok állnak rendelkezésre 

(BOROS 1937, GOMBOCZ 1945, SZABÓ 2002, KIRÁLY et al. 2007). A vizes élőhelyek 

invázióval szembeni rossz ellenálló képessége miatt várhatóan nagy tömegben fognak 

megjelenni ezek a fajok. 2016-ig bezárólag nem ismertük pontosan a Pannon Ökorégióban élő 

inváziós hínarak számát, az invázió mértékét és a fajok inváziós tulajdonságait, nem tudtuk 

felmérni az inváziós veszély vagy fenyegetettség mértékét. A témában született egyetlen 

recens európai összefoglaló munka (HUSSNER 2012) pedig a valósághoz képest jóval 

kevesebb fajt jelzett a hazai flórából. Az alábbi tanulmány ezt a hiányosságot igyekezett 

pótolni. Célunk annak meghatározása volt, hogy (1) milyen idegenhonos hínarak találhatók a 

hazai flórában; (2) ezek közül mely fajok tekinthetőek inváziósnak, és ezek az invázió melyik 

stádiumában vannak. 

4.1.2 Anyag és módszer 

Biogeográfiai terület 

A vizsgálat a Pannon Ökorégióra korlátozódott. Az ökorégió vizes élőhelyei több 

szempontból is kiemelten érzékenyek az idegenhonos vízinövények megtelepedésére. Számos 

olyan nagy folyó (Duna, Tisza) található itt, amelyek a biológiai invázió fő útvonalainak 

számítanak (TÖRÖK et al. 2003). Jellemző a kontinentális klíma némi szubmediterrán hatással, 

ami miatt gyakoriak a hosszú és meleg nyarak, ez pedig szintén segíti az idegenhonos fajok 

elterjedését (HAWKINS et al. 2003). A Pannon Ökorégió geológiailag aktív területnek számít, 

ami miatt nagy számban találhatóak benne melegvizű források és kifolyók. 

A fajkészlet 

A kutatás során összegeztük az idegenhonos vízinövényfajok hazai előfordulási adatait. Az 

idegenhonos fajok kritériumait BLACKBURN et al. (2011) alapján használtuk. A hínár fajokat 

DEN HARTOG és SEGAL (1964) definíciója szerint határoztuk meg, azzal a kivétellel, hogy a 

hínarak közé emeltük a pleusztohelofiton életformájú fajokat (a vízben lebegő, de abból 

kiemelkedő), de kizártuk a kétéltű (iszaplakó) fajokat, mivel azok a szárazföldi élőhelyeken is 

megélnek. 

Az összeállított adatbázis magába foglalta a hazai termálforrásokon, a kifolyókon és a 

melegvizű patakokon 2007–2013 között végzett felmérések adatait. Összegeztük a 

legfontosabb regionális herbáriumokban található adatokat (BP, BPU, DE, JPU, SAMU, W 

and GJO, a rövidítéseket lásd THIERS 2014). 

Az adatbázisban található gyakorisági értékek azoknak a flóratérképezési kvadrátoknak a 

számát jelölik, ahányban az adott faj előfordult (Közép-európai Flóratérképezési háló, ~35 

km2, NIKLFELD 1971). Becsültük a fajok első megjelenésének évét, így az adatbázis más 

nemzetközi adatbázisokkal is kompatibilis (pl. VERLOOVE 2006). A fajokat olyan kategorikus 

 
3 Lukács, B. A., Mesterházy, A., Vidéki, R., & Király, G. (2016). Alien aquatic vascular plants in Hungary (Pannonian ecoregion): Historical 

aspects, data set and trends. Plant Biosystems, 150, 388–395. 
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változók szerint is értékeltük, mint a földrajzi eredet, a terjedési útvonal (HULME et al. 2008 

szerint), a hőmérsékleti igény (termál, hideg vagy mindkettő) és az invázió státusza 

(RICHARDSON et al. 2000 rendszere szerint). 

Statisztikai elemzés 

A kategorikus inváziós jellemzők és a gyakorisági értékek közötti összefüggéseket ANOVA 

segítségével elemeztük. A hőmérsékleti igény és az inváziós jellemzők kombinált hatását a 

fajok gyakoriságára kétutas ANOVA segítségével vizsgáltuk. Minden elemzést Statistica 7.0 

programcsomagban végeztünk (StatSoft Inc.). 

4.1.3 Eredmények és diszkusszió 

Összesen 20 családból származó, mintegy 48 idegenhonos hínárfajt azonosítottunk a hazai 

flórában (1. táblázat), amiből hét faj (Bacopa caroliniana, Houttuynia cordata, Hygrophila 

corymbosa, H. difformis, Limnophila sessiliflora, Rotala rotundifolia és Vallisneria gigantea) 

addig még nem szerepelt a nemzetközi DAISIE listán (DAISIE 2009). A 48 faj nagyon magas 

fajszámnak minősül, ha összevetjük a flóra 79 őshonos hínárfajával (KIRÁLY 2009), emiatt a 

Pannon Ökorégió az idegenhonos hínarak által az egyik legerősebben fertőzött terület 

Európában (Lansdown saját adatai, HUSSNER 2012). A legtöbb idegenhonos faj a 

Hydrocharitaceae (9 faj), Nymphaeacea (5 faj) és a Pontederiaceae (4 faj) családba tartozik 

(1. táblázat). Származásukat tekintve a fajok többsége észak-amerikai, délkelet-ázsiai, közép- 

és dél-amerikai, illetve afrikai (1. ábra), ami egybevág GARCÍA-BERTHOU et al. (2005) által 

talált eredményekkel, szerintük az idegenhonos hínarak többsége Észak-Amerikából 

származik. 

 

1. ÁBRA. A hazai flórában 1808–2012 között megjelent idegenhonos hínarak származási helye. 
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1. TÁBLÁZAT. A hazai flórában 2012-ig megjelent idegenhonos hínarak listája. A gyakorisági érték azon közép-európai flóratérképezési kvadrátok számát 

jelöli, ahol az adott fajt megtalálták. Inváziós státusz: cas-casual, nat-natural, inv-invasive. Útvonal: esc-kiszabadult, unaid-természetes. 

DAISIE 
listára 

új 
Fajnév Család 

Első 
megfigyelés 

Hivatkozás 
Gyakori-

ság 

Inváziós 
státusz 

(RICHARDSON 
2000) 

Hőmérsék-
letigény 

Útvonal 
(HULME et 
al. 2008) 

 Azolla filiculoides Lam. Salv 1940 SOÓ 1964–1980 20 cas Mindkettő Esc, una 
 Bacopa caroliniana (Walt.) B.L. Robins Scroph 2005 saját megfigyelés 1 inv Termál Esc 
 Bacopa monnieri (L.) Wettst. Scroph 2005 KIRÁLY (ed.) 2009 1 nat Termál Esc 
 Cabomba caroliniana A.Gray Cabom 1937 KIRÁLY et al. 2007 50 nat Mindkettő Una 
 Ceratopteris thalictroides (L.) Brongn. Pterid 1968 SUBA 1968 2 inv Termál Esc 
 Egeria densa Planch. Hydro 1960 Jávorka, Csapody & 

Juhász, BP, 1960 
5 nat Termál Esc, una 

 Eichhornia crassipes (Mart.) Solms Pont 1950 SOÓ 1964–1980 1 nat Termál Esc 
 Eichhornia diversifolia (Vahl) Urb. Pont 2005 KIRÁLY (ed.) 2009 1 cas Termál Esc 
 Elodea canadensis Michx. Hydro 1885 KIRÁLY et al. 2007 140 cas Hideg Esc, una 
 Elodea nuttallii (Planch.) H.St. John Hydro 1991 KIRÁLY et al. 2007 35 inv Hideg Esc, una 
 Gymnocoronis spilanthoides DC. Aster 1988 SZABÓ 2002 3 inv Termál Esc 

x Houttuynia cordata Thumb. Sauru 2005 LUKÁCS et al. 2008 1 nat Termál Esc 
 Hydrilla verticillata (L.f.) Royle Hydro 1980 FELFÖLDY BP, 1980 3 cas Termál Esc 
 Hydrocotyle ranunculoides L. f. Apia 2005 KIRÁLY (ed.) 2009 5 inv Mindkettő Esc 

x Hygrophila corymbosa Lindau. Acan 2005 LUKÁCS et al. 2008 1 inv Termál Esc 
x Hygrophila difformis Blume Acan 2005 LUKÁCS et al. 2008 1 cas Termál Esc 
 Hygrophila polysperma (Roxb.) T. 

Anderson 
Acan 1958 SUBA 1968 5 cas Termál Esc 

 Lagarosiphon major (Ridl.) Moss Hydro 2005 KIRÁLY (ed.) 2009 3 nat Termál Esc 
 Lemna aequinoctialis Welw. Lemna 2005 MESTERHÁZY et al. 2008 6 nat Hideg Esc, una 
 Lemna minuta Kunth in F.W.H.von 

Humboldt 
Lemna 1984 MESTERHÁZY et al. 2007 40 inv Hideg Esc, una 

 Lemna turionifera Landolt Lemna 2005 MESTERHÁZY et al. 2008 14 inv Hideg Esc, una 
x Limnophila sessiliflora (Vahl) Blume Plant 1940 SOÓ 1964–1980 5 nat Termál Esc 
 Ludwigia alternifolia L. Onag 1940 SOÓ 1964–1980 1 cas Termál Esc 
 Ludwigia grandiflora (Michx.) Greuter & 

Burdet 
Onag 2005 KIRÁLY (ed.) 2009 2 nat Termál Esc 

 Ludwigia repens J.R.Forst. Onag 1924 SOÓ 1964–1980 7 nat Termál Esc 
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1. TÁBLÁZAT. (Folytatás) 
 

DAISIE 
listára 

új 
Fajnév Család 

Első 
megfigyelés 

Hivatkozás 
Gyakori-

ság 

Inváziós 
státusz 

(RICHARDSON 
2000) 

Hőmérséklet
igény 

Útvonal 
(HULME et 
al. 2008) 

 Mimulus guttatus Fisch. ex DC. Scroph 1994 BALOGH et al. 2001 3 nat Termál Una 
 Monochoria korsakowii Regel & Maack Pont 1988 BARTHA et al. 2000 3 nat Mindkettő Esc 
 Myriophyllum aquaticum (Vell.) Verdc. Halora 1968 SUBA 1968 3 nat Termál Esc 
 Myriophyllum heterophyllum Michx. Halora 2006 BARINA 2006 2 nat Termál Esc 
 Najas gracillima (A. Braun ex Engelm.) 

Magnus 
Hydro 2012 MESTERHÁZY et al. 2014 1 nat Termál Una 

 Najas guadalupensis (Spreng.) Magnus Hydro 2005 KIRÁLY (ed.) 2009 3 nat Termál Esc 
 Nelumbo nucifera Gaertn. Nelumb 1955 SOÓ 1964–1980 2 cas Termál Esc 
 Nuphar advena (Aiton) W.T. Aiton Nymph 1920 SOÓ 1964–1980 1 nat Termál Esc 
 Nymphaea ’Blue Bird’ (N. micrantha ×  

N. capensis) 
Nymph 1900 SZABÓ 2002 1 cas Termál Esc 

 Nymphaea lotus var. thermalis L. Nymph (1798)1842 SOÓ 1964–1980 3 inv Termál Esc 
 Nymphaea rubra Roxb. ex Andrews Nymph 1891 SZABÓ 2002 3 nat Termál Esc 
 Nymphaea nouchali var. caerulea 

(Savigny) Verdc. 
Nymph 1891 SZABÓ 2002 6 nat Termál Esc 

 Pistia stratiotes L. Arac 1966 SOÓ 1964–1980 15 nat Mindkettő Una 
 Pontederia cordata L. Pont 2005 saját dokumentált 

megfigyelés 
1 inv Mindkettő Esc 

x Rotala rotundifolia (Buch.-Ham. ex Roxb.) 
Koehne 

Lythr 1998 SZABÓ 2002 7 nat Termál Esc 

 Sagittaria subulata (L.) Buchenau Alism 1965 SUBA 1968 3 nat Termál Esc 
 Salvinia auriculata Aubl. Salv 1964 SOÓ 1964–1980 1 nat Termál Esc 
 Saurus cernuus L. Sauru 2005 saját dokumentált 

megfigyelés 
1 cas Termál Esc 

 Shinnersia rivularis (A.Gray) R.M.King & 
H.Rob. 

Aster 1998 SZABÓ 2002 5 nat Termál Esc 

 Utricularia gibba L. Lentib 1936 SZABÓ 2002 1 nat Termál Esc 
x Vallisneria gigantea Graebn. Hydro 1891 SIMONKAI BP, 1891 7 nat Termál Esc 
 Vallisneria spiralis L. Hydro 1808 SOÓ 1964–1980 16 inv Termál Esc 
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Pontosan nem lehet meghatározni, mikor jelent meg az első idegenhonos faj a hazai 

vizekben. A Vallisneria spiralis 1808-as adata számít az első biztos adatnak, de már 1798-ban 

is említik a Nymphaea lotus var. thermalist Nagyvárad mellől, azonban ennek a populációnak 

az őshonossága egyelőre kétséges. Molekuláris taxonómiai vizsgálatok ugyan bizonyították, 

hogy ez a populáció nem tercier reliktum (LACZKÓ et al. 2019), de a populáció 

őshonosságának a kérdését ez nem tisztázta. A Nymphaea lotus első dokumentált telepítése a 

Hévízi-tóba történt 1842-ben. Az idegenhonos fajok száma az első 1805 és 2005 között 

exponenciálisan növekedett (2. ábra). Számos fajt már több mint 100 éve betelepítettek, de a 

fajok közel fele csak 1960 után jelent meg (1. ábra). Ennek értékelésekor érdemes figyelembe 

venni, hogy a hazai florisztikai kutatási aktivitás 1990-et követően jelentősen megugrott, ami 

a mintavételi erőfeszítés növekedésén keresztül hatással lehet a fajok megtalálási 

valószínűségére is. 

Az idegenhonos inváziós hínarak szignifikánsan nagyobb gyakorisággal vannak jelen a 

flórában, mint a nem inváziós fajok (F1,46 = 17,27; p = 0,0001), és az idegenhonos fajok közel 

80%-a termálvizekhez kötődik. Ugyanakkor, ha a gyakoriság értékelésekor figyelembe 

vesszük a fajok hőmérsékleti igényeit, a hideg vizet kedvelő fajok gyakorisága magasabb, 

mint a termálvizekben élők (F2,45 = 10,3; p = 0,002). A hideg vizet kedvelő idegenhonos fajok 

gyakoribbak még a meleg vizeket kedvelő inváziós fajoknál is (F2,42 = 2,14; p = 0,04). Ez az 

eredmény előrevetíti, hogy a nem termál (hideg) vizekhez alkalmazkodott idegenhonos fajok 

(pl. Azolla filiculoides, Cabomba caroliniana, Elodea canadensis, E. nutallii, Hydrocotyle 

ranunculoides, Lemna minuta) sokkal veszélyesebbek (vagy később azok lesznek), mint a 

termálvizekből még ki nem jutott fajok. 

 

2. ÁBRA. A hazai flóra idegenhonos hínárfajainak száma 1808–2012 között.  

(A szaggatott vonal polinomiális regresszió: R2 = 0,9474, p  <  0,001). 

A betelepülés módját illetően a fajok többsége szándékos kiültetés, kiszabadulás vagy 

szennyeződés útján került a természetbe. A fajok 79%-a kertészeti hasznosításból (kerti tavak, 

akvárium) jutott ki a természetbe. Számos faj esetében azonban nem lehetett biztosan 

meghatározni a terjedési módot, mint például a kanadai átokhínár (Elodea canadensis), a 

kislevelű átokhínár (E. nutallii), az apró békalencse (Lemna minuta) és a L. turionifera 

esetében. A békalencsefajok (Lemna spp.) vélhetően a vízi madarak segítségével (KEDDY 
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1976), míg az átokhínarak (Elodea) a vízi kereskedelmi útvonalakon jutottak el a Pannon 

Ökorégióba. Csak nagyon kivételes esetben ismerjük pontosan egy faj megjelenésének 

történetét, ilyen pl. a rizsgyom (Monochoria korsakowii), amelyről biztosan tudjuk, hogy az 

indiánrizs (Zizania aquatica) vetőmagjaival került be az országba (BARTHA et al. 2000). Több 

faj (pl. Gymnocoronis spilanthoides, Houttuynia cordata, Hygrophila corymbosa, H. 

difformis, Vallisneria gigantea, V. spiralis) esetében bizonyított továbbá, hogy a természetes 

termálvíz kifolyókba szándékosan, termesztési-kereskedelmi céllal ültették, és szállították a 

nyugat-európai piacokra. Ez utóbbi fajok jelentik a legnagyobb fenyegetést az őshonos 

fajokra nézve, mert ezek a fajok rendelkeznek a legnagyobb növekedési rátával, és gyorsan 

terjedve képesek a rendelkezésre álló víztestet teljes keresztmetszetében benőni, kiszorítva 

onnan minden más fajt. 

Korábbi tanulmányok már bizonyították, hogy az idegenhonos hínarak megjelenésének 

valószínűsége jóval nagyobb a hajózási útvonalak mentén, a turisztikai célpontok és a sűrűn 

lakott települések környezetében (LEUVEN et al. 2009, PANOV et al. 2009). Eredményeink 

szerint az idegenhonos hínarak 80%-a termálvizekhez kötődik, de más tényezők, mint pl. a 

fajok kertészeti célú alkalmazása is szignifikáns összefüggésben van a gyakoriságukkal. Ez 

egybevág azokkal az eredményekkel, amelyek szerint a kereskedelmi forgalomban levő 

termesztett fajok jelentik az egyik legnagyobb veszélyforrást az édesvízi biodiverzitás 

számára (DUGGAN 2010). 

A biodiverzitást veszélyeztető tényezők közül az idegenhonos fajok ember általi terjedése 

az egyik legjelentősebb. Az invázió ütemét általában nem értékelik együtt a klímaváltozás 

hatásaival, pedig ezek bizonyítottan szoros összefüggésben állnak egymással (THUILLER et al. 

2007). A melegebb éghajlatokról származó hínaraknak a mérsékelt égövben való 

megtelepedését azok a pontszerűen elhelyezkedő vizes élőhelyek segítik, amelyek mint 

„fűtött-szigetek” funkcionálnak (WALTHER et al. 2009). Az idegenhonos hínarak többsége a 

Pannon Ökorégióban ezekhez az élőhelyekhez kötődik, ugyanis a termálvízforrások és a 

kifolyók szigetszerű foltokként működő élőhelyeknek is tekinthetőek. Eredményeink szerint 

Európában a hazai édesvízi élőhelyeket éri az egyik legmagasabb inváziós nyomás. Ezek az 

élőhelyek sokkal komolyabb veszélynek vannak kitéve, mint azt korábban gondoltuk 

(HUSSNER 2012). Magyarország ráadásul a déli folyosónak nevezett egyik legfőbb európai 

inváziós útvonal közepén helyezkedik el (PANOV et al. 2009). Ez jelentősen növeli a régió 

növényi invázióval szembeni kitettségét, ezért az inváziós állapot összegzése nagyon is 

időszerű. A jövőben érdemesnek tartjuk folyamatosan nyomon követni a már megtelepedett, 

meghonosodott, de nem inváziós idegenhonos hínarak állományainak a számát és méretét, a 

magbank jellemzőit, a funkcionális jellemzőit, továbbá, hogy milyen módon és milyen 

interakcióban lehetnek más őshonos fajokkal. Ezek mind szükségesek a fajok 

veszélyességének értékeléséhez, esetleg a szükséges kezelések tervezéséhez. 
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4.2. Idegenhonos hínarak inváziójának hatása az élőhely 

magbank összetételére4 

4.2.1 Bevezetés 

A magbanknak fontos szerepe van a vegetáció összetételének fenntartásában (FENNER és 

THOMPSON 2005). Emellett a magbank invázióbiológiai szempontból is fontos, mert az 

összetételétől erősen függ a növényi inváziók sikere. Ezt bizonyítja, hogy (1) az őshonos fajok 

a magbank segítségével képesek kivédeni, lassítani eltűnésüket a felszíni vegetációból, illetve 

(2) egy idő után az idegenhonos fajok hosszútávú fennmaradása is a magbank függvénye 

(GIORIA és PYŠEK 2016). Mindkét esetben a honos és idegenhonos fajok magbankjellemzői 

döntenek, ezek határozzák meg az élőhely rezilienciáját és hosszútávon az invázióval 

szembeni védekezőképességét. A honos és idegenhonos fajok funkcionális jellemzőinek egy 

átfogó elemzése arra a következtetésre vezetett, hogy az idegenhonos fajokra sokkal kevésbé 

jellemző a perzisztens magbank létrehozása (THOMPSON et al. 1995), mint a terjedő (inváziós) 

őshonos fajokra. GIORIA és PYŠEK (2016) szerint ugyanakkor az idegenhonos fajok 

talajmagbank sűrűsége nagyon alacsony és nagyon magas is lehet attól függően, hogy az adott 

fajnak milyen a szaporodási stratégiája és milyen jellemzői vannak az invázióval érintett 

élőhelynek. 

A perzisztens magbankban a magok sűrűségét, illetve a magbank és a talajfelszíni 

vegetáció közötti hasonlóságot nagymértékben meghatározza a szukcesszió stádiuma, a 

közösség stabilitása és a zavartság mértéke. Következésképpen különböző típusú élőhelyeken 

a magbanknak más szerepe van (BOSSUYT és HONNAY 2008, HOPFENSPERGER 2007). A 

viszonylagosan stabil élőhelyeken a magbank sűrűsége, illetve a magbank és a talajfelszíni 

vegetáció közötti hasonlóság alacsony (VALKÓ et al. 2014). Ezeken az élőhelyeken a fajok 

megtelepedését segítő jellegek megléte fontosabb, mint a hatékony terjedést segítőké 

(BOSSUYT és HONNAY 2008, BROWN és OOSTERHUIS 1981). A termálvizek az egész éven át 

tartó hőmérsékletük miatt stabil élőhelyeknek számítanak, ezért a magbank sűrűsége, illetve a 

magbank és a felszíni vegetáció közti hasonlóság feltételezhetően alacsony. De nem ismert, 

hogy az inváziós hínarak milyen mértékben formálták át ezt a két jellemzőt. Az esetleges 

természetvédelmi beavatkozások (pl. az inváziós fajok visszaszorításának) tervezésekor ezt 

mindenképpen ismerni kell. 

Vízi környezetben nem magbankról, hanem propagulum bankról szokás beszélni, amely 

egyaránt magában foglalja a magokat és a vegetatív szaporító képletek minden típusát is 

(POIANI és JOHNSON 1989). A vízinövények (hínarak és mocsári növények) esetében az ivaros 

szaporítóképletekkel (magok, spóra) történő szaporodás másodlagos szereppel bír, a 

populációk fenntartásában a vegetatív szaporodás hangsúlyosabb. De ez nem jelenti azt, hogy 

a vizes élőhelyek magbankjának ne lenne ugyanolyan szerepe, mint a terresztris élőhelyeken a 

kolonizáció, a populációk fenntartása (MCMILLAN 1988, TERRADOS 1993) és egy 

újratelepedés során (BONIS és LEPART 1994, GRILLAS et al. 1993, LECK és SIMPSON 1987). 

A hínárnövényzet magbankjával kapcsolatos tanulmányokban a magbank összetételét 

szinte minden esetben a talajfelszíni vegetáció összetétele, illetve a víz és az üledék 

mélységének függvényében elemezték. A mi kutatásunk célja az volt, hogy részletesen 

elemezzük a vízinövény-vegetáció őshonos és idegenhonos fajainak magbank jellemzőit egy 

 
4 E-Vojtkó, A., Mesterházy, A., Süveges, K., Valkó, O., & Lukács, B. A. (2017). Changes in sediment seed-bank composition of invaded 

macrophyte communities in a thermal river. Freshwater Biology, 62, 1024–1035.  
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olyan termálvíz kifolyó mentén, ahol a víz hőmérséklete a folyásirány mentén csökken. A 

kutatás során a következő hipotéziseket fogalmaztuk meg: (1) az idegenhonos és őshonos 

növényfajok állományai a vízhőmérséklet, pH és üledékjellemzők mentén elkülönült 

állományokban vannak jelen; (2) a magbank fajösszetétele tükrözi a felszíni vízinövényzet 

fajösszetételét, ennek megfelelően a magbank összetétele különbözik a folyó felvízi- és alvízi 

szakaszain. 

4.2.2 Anyag és módszer 

Vizsgálati terület 

A vizsgálatot a Hévízi-tó kifolyójában végeztük, ami egy erősen módosított, de természetes 

eredetű vízfolyás. A csatorna vizét a tó adja, amit egy víz alatti termálvízforrás táplál, ezért a 

csatorna felvízi szakaszán a víz hőmérséklete, kémhatása és a vezetőképessége is közel 

állandó, ugyanakkor folyásirányban lefelé a víz hőmérséklete fokozatosan csökken. A víz 

oxigéntartalma, ami hőmérsékletfüggő, a felvízi szakaszon t-k. állandó, de az alvízi szakaszon 

a vízhőmérséklet, turbulencia és a növényzeti borítottság függvényében változik (1. és 2. 

ábra). A Hévízi-csatorna hossza 13 km, 113–104 m tengerszint feletti magasságban fut. A 

terület klímája kiegyenlített, nedves kontinentális (csapadékmennyiség 650–700 mm, átlagos 

hőmérséklet 10–11 °C). A tó és környéke védett terület, de kiemelt turisztikai célpontnak is 

számít. A tóban és a csatornában az őshonos fajok mellett számos idegenhonos 

hínárnövénynek is élnek állandó populációi.  

A tó fürdővé alakításával párhuzamosan a tó vizét kertészeti célokra is hasznosították már 

a 20. század elején (BOROS 1937, SZABÓ 2002). A tó és környékének természetes növényzetét 

a 18. századi leírásokból ismerjük. Ez alapján a tó és annak kifolyójának természetes 

növényzetét Myriophyllo-Potametum, Hydrochari-Stratiotetum, Schoenetum nigricantis, 

Juncetum subnodulosi, Agrostetum albae, Festucetum pratensis, Scirpo-Phragmitetum és 

Salicetum cinereae társulások alkották. Napjainkban ezek közül csak a csatorna alvízi 

szakaszain található meg a Myriophyllo-Potametum növényzet. A 19. században trópusi 

tündérrózsa fajok dokumentált telepítése is történt a tóba (LOVASSY 1908), illetve az 1980-as 

években akváriumi dísznövény termesztés céljára hasznosították a csatorna felvízi szakaszát. 

Növényzet és a környezeti változók felmérése 

20 db 2 × 2 m-es mintavételi kvadrátot jelöltünk ki a csatorna mentén. Mivel az idegenhonos 

növények koncentráltan jellennek meg a vízben, ezért 10 db kvadrátot a csatorna felvízi 

szakaszán, 10 db kvadrátot a csatorna alvízi szakaszán helyeztünk el. Az alvízi és a felvízi 

szakasz közötti távolság 9,5 km volt. A növények százalékos borításának becslését 2013 

augusztusában végeztük. A felmérés idején minden kvadrátból egy vízmintát és egy 

üledékmintát vettünk, amelyből a növényi tápanyagmennyiséget reprezentálandó összes 

nitrogén- (továbbiakban TN) és összes foszfor- (továbbiakban TP) tartalmat meghatároztuk az 

MTA ATOMKI Hertelendy Ede Környezetkémiai Laboratóriumában. A víz hőmérsékletét, a 

vezetőképességét, a kémhatását és az oxigéntartalmát minden kvadrátban havi 

rendszerességgel egy éven keresztül a helyszínen mértük. 

Magbankmintavétel és csíráztatás 

Az életképes magbank vizsgálatára POIANI és JONHSON (1988) csíráztatásos módszertanát 

alkalmaztuk. BOEDELTJE et al. (2003) mintavételi elrendezését követve minden kvadrátból öt 

kiszúrt talajmintát (7 cm átmérőjű, 10 cm mély) vettünk 2014 februárjában iszapostalaj-

mintavevővel (Hydro-Bios, Altenholz). A kis méretű (4 m2) kvadrátok miatt az 5 furat/kvadrát 
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érték a módszertan szerinti minimális érték, de összehasonlítva más tanulmányokban használt 

25 m2-es kvadrátokkal a mintavételi erőfeszítést elégségesnek tekintettük. A furatokat a 

csatorna hossztengelyére merőlegesen felvett vonal mentén helyeztük el, amely érintette a 

mocsári növényzetet és a mederközép hínárvegetációt is. 

Az egyes furatokat még a terepen alsó és felső 5 cm-es almintákra osztottuk fel, ezzel 

azonosítva a perzisztens és tranziens magbankképzési stratégiát követő fajokat. A mintákat 

hűtőben, 4 °C-on tároltuk. Az azonos kvadrátokból származó almintákat összeöntöttük. A 

magbankmintákat 3 és 0,2 mm lyukbőségű szitán történő átmosással koncentráltuk (TER 

HEERDT et al. 1996). A legsűrűbb szitával el tudtuk távolítani legtöbb faj vegetatív 

propagulumait, ugyanakkor a Lemna fajok propagulumait ez vélhetően nem szűrte ki.5 

 

1. ÁBRA. A vizsgálat során mért környezeti változók értékeinek boxplot ábrája. A hibasávok  

az adatok standard hibáit jelölik, az eltérő betűk szignifikáns különbséget mutatnak (ANOVA). 

BOEDELTJE et al (2002) módszertanát követve a koncentrált magbankmintákat előzetesen 

sterilizált és 1:1 arányú homok-virágföld keverékkel megtöltött cserepekbe rétegeztük 5–10 

mm vastagságban. Minden cserepet fűtetlen üvegházban, ioncserélt vízben teljesen 

elmerítettük mindaddig, amíg új hínárnövény-csírázást már nem tapasztaltunk. Ezt követően a 

cserepekben nedves-iszapos viszonyokat tartottunk fenn, biztosítva a mocsári növények 

csírázását. Az üvegházi csírázás 2014 áprilisától októberig tartott, mely idő alatt az üvegház és 

a víz hőmérséklete egyaránt ideális volt a honos és idegenhonos növények csírázásához. A 

napi minimális hőmérséklet 10 °C (április) és 26 °C (július) között, míg a maximális 

hőmérséklet 12 °C (október) és 41°C (július) között változott. 

 
5 Több faj (Salvinia, Azolla) spórái és a csillárkák (Chara, Nitella) szaporítóképletei is átjuthattak, ettől függetlenül a továbbiakban csak 

magbank néven hivatkozom rá. 
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2. ÁBRA. A vízhőmérséklet havi szintű változása a csatorna  

alvízi és felvízi szakaszain 2013-ban. 

Adatelemzés 

A környezeti változók, a talajfelszíni vegetáció (továbbiakban vegetáció) és a magbank 

jellemzőknek a csatorna alvízi és felvízi szakaszai közötti kvadrát szintű összehasonlítását 

ANOVA és Tukey post-hoc teszt alkalmazásával elemeztük. A magbank minták elemzését 

elvégeztük a teljes mintára, illetve az alvízi és felvízi almintákra vonatkozóan is. A 

magsűrűséget csírázott mag/m2 értékben adtuk meg. Mivel a sás csírák egy jó része még 

határozás előtt elpusztult, ezért a sásokat csak nemzettség szinten kezeltük. A többi növényt 

faji szintig határoztuk meg.  

Shannon entrópia természetes alapú logaritmusán keresztül elemeztük a felszíni vegetáció 

és a magbank diverzitása közötti hasonlóságot. A magbank és a felszíni vegetáció közötti 

hasonlóságot a Sørensen indexszel fejeztük ki (LEGENDRE és LEGENDRE 1998). Az 

egyváltozós statisztikai elemzéseket STATISTICA 8.0 programcsomagban végeztük. RDA 

elemzést végeztünk a fajkompozíció (vegetáció és magbank) és a környezeti változók közötti 

kapcsoltság vizsgálatára, amit CANOCO 5.04 programban végeztük (TER BRAAK és 

ŠMILAUER 2012). Spearman rang korrelációt alkalmaztunk a környezeti változók, a vegetáció 

és a magbank jellemzők közötti összefüggések vizsgálatához (ZAR 1999). 
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4.2.3 Eredmények 

A vegetáció, a magbank és a környezeti változók kapcsolata 

Az RDA elemzés alapján a csatorna alvízi és felvízi szakaszain a környezeti paraméterek, 

illetve a vegetáció és a magbank fajösszetétele eltérő volt (3. ábra). Az első két RDA tengely a 

variancia nagy részét magyarázta (a felszíni vegetáció esetében 79,2%, a magbank esetében 

64,1%). A felvízi szakaszon a magasabb vízhőmérsékletet és magasabb TN és vezetőképesség 

értékeket mértünk. Az alvízi és felvízi szakaszokon a vegetáció fajösszetétele az eltérő 

vízhőmérséklet és kémhatás miatt, míg a magbank fajösszetétele a hőmérséklet miatt tért el. 

Szignifikáns összefüggést találtunk a környezeti változók, a vegetáció és a magbank 

fajösszetétele között (4.2-S1. függelék). Nem találtunk összefüggést az iszap tápanyag-

összetétele és a vegetáció egyik jellemzői között sem. A felszíni vegetációban a mocsári 

növények Shannon diverzitása szignifikánsan magasabb volt a magasabb vízhőmérsékletű 

helyeken, míg szignifikánsan alacsonyabb volt magasabb oxigénszint és a víz lúgosabb 

kémhatása mellett. A hínarak Shannon diverzitása szignifikánsan magasabb volt a melegebb 

és magasabb vezetőképességgel rendelkező helyeken, míg szignifikánsan alacsonyabb volt a 

magasabb oxigénszint mellett. Az őshonos fajok diverzitása negatívan korrelált a 

vízhőmérséklettel és vezetőképességgel, és pozitívan korrelált a víz oxigéntartalmával. Az 

idegenhonos fajok diverzitása negatívan korrelált a víz TN, oxigéntartalmával és a 

kémhatással, illetve pozitívan korrelált a hőmérséklettel és a vezetőképességgel. 

A magbankban a mocsári növények diverzitása negatívan korrelált az üledékben mért TN 

koncentrációval, a víz hőmérsékletével és vezetőképességével, míg pozitív korrelációt 

mutatott a víz TN és oxigéntartalmával, illetve kémhatásával. A magbankban a hínárnövények 

diverzitása negatívan korrelált a vízhőmérséklettel, és pozitívan a kémhatással. A csírázott 

őshonos fajok diverzitása negatív összefüggésben állt az üledék TN tartalmával, a víz 

hőmérsékletével és vezetőképességével, és pozitívan korrelált a víz TN és oxigéntartalmával, 

illetve kémhatásával (4.2-S1. függelék). 

A vegetáció és a magbank jellemzői 

A felszíni vegetációban összesen 34 fajt találtunk (26 őshonos és 8 idegenhonos), míg a 

magbankban 19 faj volt jelen (17 őshonos és 2 idegenhonos). Hét olyan fajt találtunk, amely a 

magbankban és a felszíni vegetációban egyaránt előfordult, míg 27 faj csak a vegetációban és 

12 faj csak a magbankban volt jelen (1. táblázat). 

A felvízi szakaszon 21 fajt találtunk a vegetációban (13 őshonos, 8 idegenhonos). 7 faj 

megtalálható volt a magbankban (5 őshonos, 2 idegenhonos), melyek közül mindegyik faj 

előfordult a magbank felső (0–5 cm) rétegében, de csak négy volt jelen az alsóbb rétegekben 

(5–10 cm). Az őshonos fajok közül a Chara vulgarist találtuk a legnagyobb mennyiségben az 

alsó és a felső talajrétegekben egyaránt, és ez a faj adta a magbank 4–100%-át is. A többi faj 

nagy (pl. Nymphaea alba, Lemna minor) vagy elhanyagolható mennyiségben (Typha 

angustifolia) volt jelen. Az idegenhonos fajok közül kizárólag a Rotala rotundifolia és Bacopa 

crenata fordult elő a magbankban. 

Az alvízi szakaszon 19 fajt azonosítottunk a vegetációban (17 őshonos, 2 idegenhonos). A 

magbankban összesen 16 fajt találtunk (mind őshonos), amelyből minden faj előfordult a felső 

rétegekben, de csak 10 az alsó rétegekben. A leggyakoribb faj a Lemna minor, Typha 

angustifolia és Juncus inflexus voltak. A legnagyobb denzitásban a Nymphaea alba, Najas 

minor és Alisma plantago-aquatica voltak, a többi fajnak azonban nem volt számottevő 

magbankja. 
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A Sørensen hasonlósági index a felvízi szakaszon 0,04, az alvízi szakaszon 0,11 volt (2. 

táblázat), mely alacsony mértékű hasonlóságot mutatott a magbank és a vegetáció 

fajösszetétele között. Az alvízi és felvízi kvadrátok között szignifikáns különbséget találtunk a 

teljes (0–10 cm), illetve a felső (0–5 cm) magbank rétegek fajszáma és magsűrűség értékeiben 

(az alvízi szakaszok értékei alacsonyabbak voltak, ANOVA p < 0,05). Az alsó rétegekben (5–

10 cm) mért fajszám és magsűrűség értékek nem különböztek a szakaszok között (ANOVA, p 

 >  0,05, 4. ábra). 

A magbankban található hidrofiton, helofiton és őshonos fajok száma szignifikánsan 

alacsonyabb volt a felvízi kvadrátokban, ugyanígy a teljes, a helofiton és az őshonos fajok 

magbank denzitása is (2. táblázat). Nem volt szignifikáns különbség a felvízi és alvízi 

kvadrátok között a teljes és helofiton fajszám, illetve a helofiton és hidrofiton borítás között. 

Nem találtunk különbséget a szakaszok között az idegenhonos fajok száma, a hidrofiton és az 

idegenhonos fajok magsűrűség értékeiben.  

 

3. ÁBRA. A környezeti változóknak a vegetáció- és a magbank fajösszetételére gyakorolt hatását 

bemutató RDA ordinációja. Az ordinációk faj-abundancia adatokon alapulnak. 

TN = összes nitrogén, TP = összes foszfor. Az idegenhonos fajok nevei keretezve vannak. 
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4.2.4 Diszkusszió 

A Hévízi-csatorna alvízi és felvízi szakaszain a magbank és a vegetáció jellemzőinek 

összehasonlítása során kapott eredmények csak részben igazolták az előzetes hipotéziseinket. 

Az idegenhonos növényzet a felvízi szakaszon dominált, míg az alvízi szakaszon csak egy 

idegenhonos faj volt található. Az idegenhonos növényzet ilyen nagy kontrasztjához az 

általunk mért környezeti változók közül főleg a vízhőmérséklet, pH és üledék TN tartalmának 

különbségei vezethetnek, de egyéb (általunk nem vizsgált) tényezők is szerepet játszhatnak. A 

kutatás egyik hátránya, hogy nagyon egyedi élőhelyen végeztük, nem lehet térbeli ismétlést 

végezni hasonló termálvízkifolyóban, ezért a kapott összefüggések általánosítása is nehéz. 

Ugyanakkor a vízhőmérséklet nagy valószínűséggel tehető felelőssé a talált különbségek 

legalább egy részéért, melyek az általunk megfigyelt alvízi és felvízi szakaszok növényzet-

összetételeiben adódtak.  

1. TÁBLÁZAT. A Hévízi-csatorna alvízi és felvízi szakaszain a felszíni vegetációban és a 

magbankban megtalált fajok. NPlot: kvadrátok száma, ahol a faj előfordult; %: átlagos borítás; NSamp: 

minták száma, amiben a faj csírázott; NSeed: a csírázott magok teljes száma; n: kvadrátok és minták 

száma. Az életforma típusok megnevezése HUTCHINSON (1975) munkáját követik. 

Fajnév 
Felvízi  

vegetáció 
Alvízi  

vegetáció 
Felvízi 

magbank 
Alvízi 

magbank 
NPlot (n=10) % NPlot (n=10) % NSamp (n=10) NSeed NSamp (n=10) NSeed 

Planophyta         

Pleuston s.l.         

Hydrocharis morsus-ranae   10 19,7     

Lemna minor   1 30 2 18 8 76 

Lenma minuta 1 0,5 9 9,2     

Lemna trisulca 1 0,5       

Ceratophyllum demersum   10 71,6     

Riccia fluitans 1 0,5       

Rhizophyta         

Hyphydates         

Cabomba caroliniana 2 31,5       

Chara vulgaris     9 58 2 3 

Myriophyllum spicatum       1 3 

Najas minor       5 12 

Potamogeton lucens       3 3 

Utricularia vulgaris 1 0,5       

Vallisneria gigantea 2 47,5       

Ephydates         

Nuphar lutea   3 7,2     

Nymphaea alba 1 5 5 13 9 38 8 37 

Nymphaea lotus 8 40,6       

Nymphaea rubra 9 31,7       

Potamogeton nodosus       2 3 

Salvinia natans 1 0,5       

Spirodela polyrhiza   10 11,5   2 2 

Hyperhydates (Helophytes)         

Alisma plantago-aquatica       3 6 

Bacopa crenata     1 1   

Berula erecta   1 0,5     

Carex spp. 2 2,8 1 2   1 1 

Ceratopteris thalictroides 1 1       

Glyceria maxima   3 4     
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1. TÁBLÁZAT. (Folytatás)         

Fajnév 

Felvízi  

vegetáció 

Alvízi  

vegetáció 

Felvízi 

magbank 

Alvízi 

magbank 

NPlot (n=10) % NPlot (n=10) % NSamp (n=10) NSeed NSamp (n=10) NSeed 

Juncus articulatus   3 3     

Juncus effusus       4 7 

Juncus inflexus       9 32 

Lysimachia vulgaris 1 0,5       

Lythrum salicaria   1 0,5 3 11   

Phragmites australis 10 15 9 37,3     

Rotala rotundifolia 8 3,8   2 5   

Schoenoplectus lacustris   1 10     

Typha angustifolia   2 8,5 2 6 9 58 

Egyéb fajok         

Calystegia sepium 10 0,7 1 0,5     

Cyperus fuscus       1 1 

Equisetum arvense   2 0,5     

Galium palustre 1 0,5       

Lolium perenne 1 3       

Poa trivialis 1 2       

Potentilla reptans 1 0,5       

Ranunculus repens       1 1 

Solanum dulcamara   1 0,5     

Solidago gigantea 6 1,3 1 0,5     

Urtica dioica       2 3 

 

A második hipotézisünkkel szemben a magbank fajösszetétele nem hasonlított a felszíni 

vegetáció összetételéhez. Az idegenhonos fajok a csatorna teljes hosszán kisebb arányban 

voltak jelen a magbankban, mint az őshonos fajok. Utóbbiak csak a felvízi szakaszon voltak 

kevés maggal képviselve a magbankban. Ez egyértelműen jelzi, hogy az idegenhonos fajok 

populációinak fenntartásában a magbank nem játszik jelentős szerepet. A kutatás eredményei 

egyértelműen igazolták, hogy az őshonos fajok tartós magbankot képeznek a csatornában. 

Feltételezhető azonban, hogy még ha ki is tudnak csírázni ezek a fajok a felvízi szakaszon, az 

idegenhonos fajok erősebb kompetíciós képességük miatt visszafojtják őket, ezért az őshonos 

fajok magbankja fokozatosan csökken, szegényedik. 

Az első hipotézisünket igazolták az RDA elemzés eredményei, amik jelentősen eltérő 

fajösszetételt tártak fel az alvízi és felvízi szakaszok között. A két szakaszt elsősorban olyan 

környezeti tényezők különböztették meg, mint a vízhőmérséklet és a vezetőképesség, 

valamint az üledék összes nitrogéntartalma (3. ábra). A felvízi szakaszokon, ahol a 

vízhőmérséklet még mindig kellően magas volt a termálvíz forrás közelsége miatt, az 

idegenhonos fajok voltak dominánsnak. Ezek a fajok a trópusi/szubtrópusi régiókból 

származnak, melyek feltételezhetően jelentősen magasabb hőmérsékleti optimummal 

rendelkeznek az őshonos fajokhoz képest (lásd pl. HUSSNER 2012). Ilyen trópusi és 

szubtrópusi faj volt a Bacopa crenata, Cabomba caroliniana, Ceratopteris thalictroides, 

Lemna minuta, Nymphaea lotus, Nymphaea rubra, Rotala rotundifolia és Vallisneria 

gigantea. 
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A vegetáció és a magbank jellemzői 

Más felszíni édesvizekben végzett hasonló magbankvizsgálatokhoz képest (BOEDELTJE et al. 

2003, YANG és LI 2013) mi jóval kevesebb fajt találtunk a magbankban, ami ebből adódóan a 

termálvizekben csak másodlagos szerepet játszik a vízinövény-társulások diverzitásának 

fenntartásában. A magbank szerepét a vízinövény-társulások fenntartásában már sok esetben 

megkérdőjelezték. Annak ellenére, hogy a legtöbb faj képes magokat termelni, a 

vízinövényeknél a vegetatív szaporodás gyakoribb, mint az ivaros (GRACE 1993). 

Mindemellett a magbank fontos szerepet játszik a populáció fenntartásában (HONG et al. 

2012, KAPLAN et al. 2014, STRAZISAR et al. 2013), különösen azon fajok esetében, ahol az 

ivartalan szaporítóképletek élettartama a magok élettartamánál rövidebb (LI 2014). 

A vegetáció és a magbank összetételének hasonlóságát leíró Sørensen index értéke 

mindenhol alacsony volt (az idegenhonos fajok által dominált felvízi szakaszban az érték 

közel volt a nullához), de ez a mintázat nem csak folyóvizekben figyelhető meg. A mi 

eredményeinkhez képest a felszíni növényzet és a magbank fajösszetételének hasonlósága a 

vizes élőhelyeken általában magasabb. YANG és LI (2013) például 0,3–0,4 közötti Sørensen-

hasonlósági értékeket kaptak a Jangce folyó árterületén található vizes élőhelyeken, de a 

szárazföldi gyepek esetében ez az érték akár 0,5–0,7 is lehet (HOPFENSPERGER 2007).  

A magbank és a vegetáció fajösszetételében mutatkozó jelentős eltérés több tényező 

eredménye is lehet. A hasonlósági index alacsony értéke elsősorban a domináns fajok 

kisméretű vagy nem létező magbankjának tulajdonítható. A csatornában tartós magbankot 

csak az őshonos fajok képeztek, mint például Chara vulgaris, Nymphaea alba, Typha 

angustifolia, Najas minor, Urtica dioica és Juncus fajok. A mélyebb üledékrétegekben 

található kevesebb mag arra is utal, hogy a fajok többsége csak korlátozott mértékben képez 

tartós magbankot. A magbank nagy mennyiségben tartalmazta azoknak a part menti 

növényeknek a magjait, amelyek a csatorna adott szakaszán nem fordulnak elő. Ezek a magok 

távolabbról jutottak oda, és süllyedtek a meder aljára. A Typha angustifolia és Lythrum 

salicaria magjait például nagy mennyiségben találtuk a magbankban, viszont a felszíni 

vegetációban csak a csatorna part menti növényzetében voltak jelen. A hasonlósági index 

ilyen torzítását BOEDELTJE et al. (2003) is kimutatott. A jelentős eltérés okaként felmerülhet az 

is, hogy nem volt kellően intenzív a magbank mintavétele. Ezt az opciót azonban 

valószínűtlennek tartottuk, mivel helyszínenként 10 mintát vettünk, ami BROCK et al. (1994) 

értelmezésében jelentős erőfeszítésnek számít a vizes élőhelyeken.  
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4. ÁBRA. A magbank teljes mélységében (0–10 cm), illetve az alsó (5–10 cm) és felső (0–5 cm) 

szintjeiben mért magdenzitás és fajgazdagság értékei. Az értékek átlag ± S.E. Az eltérő betűk 

szignifikáns különbséget jelölnek (t-teszt, p  <  0,05). Upstream = felvízi szakasz, 

Downstream = alvízi szakasz. 

Végül alacsony hasonlósági értékeket eredményezhet a magok távoli területekről történő 

bejutása és a magok úszóképessége is. A magbankból való hiányzás oka lehet, hogy a 

gyakoribb part menti fajok magjai vízbe érést követően azonnal elsüllyednek, vagy nagyon 

hosszú ideig lebegnek és úsznak, mielőtt az üledékbe kerülnek. Bár mi nem végeztünk 

elemzést a magok úszóképességére vonatkozóan, de JOHANSSON et al. (1996) kimutatták, 

hogy a part menti vegetációban magasabb azoknak a fajoknak az aránya, amelyek magjai 2 

napnál tovább is képesek úszni. A magsűrűségben mutatkozó eltérést okozhatta még a felvízi 

és alvízi szakaszok között mért hőmérsékletkülönbség is. A magas hőmérséklet nemcsak a 

magbank és a növényzet összetételének különbözőségét növeli, hanem csökkentheti az 

őshonos fajok maghozamát és csírázási arányát is, ami a Spearman-rangkorreláció 

eredményeiből egyaránt feltételezhető.   
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2. TÁBLÁZAT. A felszíni vegetációban és a magbankban mérhető fajszám, borítás és diverzitás 

értékek eloszlása, illetve a vegetáció és a magbank között mért Sørensen hasonlóság értékei 

(átlag ± S.E). A felvízi és alvízi kvadrátok közötti szignifikáns különbségek ANOVA- és Tukey-teszt 

eredményei. #A magbankra vonatkozó fajszám adatok 5 furatból származó összesített adatok. 

 Felvízi szakasz Alvízi szakasz F1,18 p 

Vegetáció     
Fajszám     

Teljes 7,00 ± 0,76 7,20 ± 0,87 4,28 n. s. 
Idegenhonos 3,70 ± 0,42 1,10 ± 0,10 81,00 *** 
Őshonos 3,30 ± 0,39 6,10 ± 0,87 9,25 ** 

Hidrofiton 2,80 ± 0,67 4,80 ± 0,20 7,96 * 
Idegenhonos 2,2 ± 0,32 1,0 ± 0,0 13,5 ** 
Őshonos 0,6 ± 0,4 3,8 ± 0,2 51,2 *** 

Helofiton 4,20 ± 0,41 2,40 ± 0,76 0,029 n. s. 
Idegenhonos 1,5 ± 0,26 0,1 ± 0,1 23,83 *** 
Őshonos 2,7 ± 0,26 2,3 ± 0,76 0,24 n. s. 

Borítás (%)     
Teljes 99,34 ± 7,11 160,52 ± 10,47 23,36 *** 

Idegenhonos 80,47 ± 6,45 11,27 ± 4,23 80,29 *** 
Őshonos 18,87 ± 2,46 149,25 ± 9,53 175,36 *** 

Hidrofiton 79,35 ± 7,02  122,54 ± 14,91 6,86 * 
Idegenhonos 76,81 ± 6,16 11,26 ± 4,22 76,92 *** 
Őshonos 2,54 ± 2,00 111,28 ± 12,45 74,29 *** 

Helofiton 19,99 ± 2,04  37,98 ± 8,49  4,23 n. s. 
Idegenhonos 3,66 ± 1,25 0,01 ± 0,01 8,4 ** 
Őshonos 16,33 ± 1,63 37,97 ± 8,50 6,24 * 

Shannon diverzitás 1,02 ± 0,19 1,65 ± 0,11 7,56 * 
Magbank     
Fajszám #     

Teljes 2,80 ± 0,32 6,10 ± 0,51 54,45 *** 
Idegenhonos 0,30 ± 0,21 0 ± 0 1,97 n. s. 
Őshonos 2,50 ± 0,22 6,10 ± 0,504 44,46 *** 

Hidrofiton 2,00 ± 0,21 3,10 ± 0,41 5,76 * 
Idegenhonos 0 ± 0 0 ± 0 — — 
Őshonos 2,0 ± 0,21 3,10 ± 0,41 5,76 * 

Helofiton 0,80 ± 0,29 3,00 ± 0,26 32,09 *** 
Idegenhonos 0,30 ± 0,21 0 ± 0 1,97 n. s. 
Őshonos 0,5 ± 0,22 3,00 ± 0,26 53,57 *** 

Mag denzitás (mag/m2)    
Teljes 712,30 ± 143,48 1289,10 ± 204,33 5,33 * 

Idegenhonos 31,20 ± 22,19 0 ± 0 0,80 n. s. 
Őshonos 681,10 ± 140,61 1289,00 ± 204,34 5,79 * 

Hidrofiton 592,70 ± 119,06 722,50 ± 191,06 0,33 n. s. 
Idegenhonos 0 ± 0 0 ± 0 — — 
Őshonos 592,70 ± 119,06 722,50 ± 191,06 0,33 n. s. 

Helofiton 109,20 ± 55,05 582,00 ± 95,73 18,32 *** 
Idegenhonos 31,20 ± 70,19 0 ± 0 1,97 n. s. 
Őshonos 77,98 ± 145,53 582,00 ± 95,73 22,5 *** 

Shannon diverzitás 0,81 ± 0,1 1,43 ± 0,11 17,3 *** 
Sørensen index 0,04 ± 0,02 0,11 ± 0,02 10,0653 * 

* p  <  0,05, ** p  <  0,01, *** p  <  0,001, n.s. – nem szignifikáns   
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Összegzés és természetvédelmi következtetés 

A felvízi szakasz jellemzőivel összehasonlítva az alvízi szakaszon jelentős mennyiségű 

őshonos faj magját találtuk. Ezek a fajok főként a hűvösebb területrészekhez kötődnek, illetve 

ide szorultak vissza, ezért a felvízi szakaszon a magbankban már csak ritkán és kis 

mennyiségben fordultak elő. Az idegenhonos fajok által dominált felvízi szakaszon kisebb 

magsűrűséggel és kevésbé fajgazdag magbankkal találkoztunk, de ezen fajok magjai 

ritkábbak és kevésbé változatosak voltak az alvízi szakaszon is. Ezek az eredmények, 

különösen az idegenhonos fajok esetében, a magbank másodlagos szerepére utalnak, illetve 

arra, hogy a vegetatív szaporodás lehet a populációk fennmaradásának elsődleges módja a 

termálvizekben. Ez abban az esetben érvényes, amennyiben az idegenhonos fajok populációi 

egy terjedési esemény következtében jöttek létre, az azonos klónokból álló populáció pedig 

homogén genetikai állománnyal rendelkezik (WANG et al. 2005). Ez a genetikai homogenitás 

különösen kockázatos a heterosztíliás vízinövények esetében, ahol ugyanazon faj különböző 

típusokat hoz létre (a virágban található ivarszervek különböző elhelyezkedésével), hogy 

elkerülje az önbeporzást. A heterosztília gyakori jelenség például a Nymphaeaceae és 

Pontederiaceae családba tartozó fajoknál. Az egy klón alkotta populációk, amelyek 

ugyanazzal a típusú virággal rendelkeznek, gyakran képtelenek életképes magokat termelni 

(SHIBAYAMA és KADONO 2003), és fennmaradásuk a vegetatív szaporodás sikerétől függ. A 

vizsgálatunkba bevont fajokról nem bizonyították, hogy heterosztíliásak lennének, tehát a 

genetikai változatosság hiánya is okozhatta az alacsony magtermelést és csírázási arányt az 

idegenhonos fajok körében. 

Eredményeink arra engednek következtetni, hogy az idegenhonos fajok mechanikai 

eltávolítása elegendő lehet a visszaszorításukra, mivel a magbankból való megújulásuk 

valószínűtlen. Ehhez azonban a vegetatív részek teljes eltávolítása is szükséges. Ezek oka, 

hogy a trópusi és szubtrópusi idegenhonos vízinövények életképes populációkat tudnak 

létrehozni a termálvizekben, de nem képeznek tartós magbankot, így valószínűtlen, hogy a 

magok segítségével terjedni tudnának a hidegebb vizű víztestekben. Bár nem zárható ki, hogy 

az ilyen élőhelyekre is eljutnak (pl. vegetatív szaporító képletek és madarak közvetítette 

zoochóriával), a tartós magbank hiánya jelentősen korlátozhatja a populációk hosszú távú 

fennmaradását. Sajnos azonban az megállapítható, hogy az idegenhonos vízinövények 

képesek jelentős változást okozni a talajfelszíni vegetáció és a magbank összetételében, és 

vélhetően akadályozzák az őshonos fajoknak a magbankból történő újratelepülését. Ez a 

víztestre, illetve a víztest adott szakaszára vonatkozó egyedi természetvédelmi kezelési 

stratégiákat tehet szükségessé az őshonos növények megőrzése és az idegenhonos fajok 

kontrollja érdekében. 
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5.  NÖVÉNYI JELLEGEK VIZSGÁLATÁN ALAPÚ 

KUTATÁSOK 

Az invázióbiológia területén végzett kutatások egy jelentős része elsősorban a potenciálisan 

invázióssá válható fajokat igyekezett azonosítani (PYŠEK et al. 2012), és próbálták 

meghatározni, mely tulajdonságok birtokában válnak invázióssá (FENESI és BOTTA-DUKÁT 

2010, SHEA és CHESSON 2002). E célból gyakran alkalmazzák a jelleg alapú megközelítést, 

elsősorban a teljes növény- vagy a levéltulajdonságokat vizsgálva (pl. GROTKOPP és 

REJMÁNEK 2007, VAN KLEUNEN et al. 2010, LEISHMAN et al. 2007). A növényökológiában 

legszélesebb körben a levelek tulajdonságait használják, mivel ezek a jellegek viszonylag 

könnyen mérhetőek, és szoros kapcsolatban állnak olyan növényi funkciókkal és 

fitneszparaméterekkel, mint pl. növekedési ráta (PÉREZ-HARGUINDEGUY et al. 2013). A 

mérhető levéljellegek a „leaf economy spectrum (LES)” -on keresztül szorosan kapcsolhatók 

olyan ökoszisztéma funkciókhoz is, mint primer produkció és szénmegkötés (WRIGHT et al., 

2004). A LES a tápanyagokat gyorsan felvevő és hasznosító (akvizitív), illetve a tápanyagokat 

lassabban hasznosító (konzervatív) stratégiák közötti csereviszonyt írja le a 

levéltulajdonságokon keresztül. Globális léptékben ezt az összefüggést univerzálisnak 

találták, azaz független a növekedési formáktól, és csak mérsékelten függ az éghajlattól 

(WRIGHT et al. 2004). Vannak, akik vitatják a jellegek alkalmazhatóságát az inváziós fajok 

előrejelzésében és elemzésében (VAN KLEUNEN et al. 2011, THOMPSON és DAVIES 2011), 

mivel az inváziós idegenhonos fajok ugyanazokkal a tulajdonságokkal bírnak, mint a 

sikeresen terjedő őshonos vagy a gyomfajok (LEISHMAN et al. 2010). Más tanulmányok 

azonban úgy találták, hogy csak néhány tulajdonság kapcsolható univerzálisan az inváziós 

jelleghez, például a hajtás magassága, a vegetatív térbeli növekedés, a specifikus levélfelület 

(SLA) és egyéb, növekedéssel kapcsolatba hozható jellegek (PYŠEK és RICHARDSON 2007, 

VAN KLEUNEN et al. 2010). PYŠEK és RICHARDSON (2007) arra a következtetésre jutott, hogy 

az invázió mint tulajdonság olyan mérhető jellegekhez kapcsolódik szorosan, amelyek a gyors 

szén-dioxid megkötést indikálják (magas SLA, magas levélfelület-arány (LAR) és gyors 

relatív növekedési ráta). VAN KLEUNEN et al. (2010) szerint az inváziós fajok olyan 

tulajdonságokban rendelkeznek magasabb értékekkel, amelyek általános élettani 

tulajdonságokat, levélfelület allokációt, hajtáseloszlást, növekedési ütemet, méretet és fitneszt 

indikálnak. 

Csak néhány olyan invázióbiológiai tanulmány született, ami az idegenhonos vízinövények 

sikerességét és biológiai tulajdonságait vizsgálja (KLIBER és ECKERT 2005, RIIS et al., 2010), 

ugyanis rendre kihagyták ezeket a fajokat a tulajdonság-alapú összehasonlító vizsgálatokból 

is. POORTER et al. (2009) készítette az egyetlen olyan kutatást, ami tartalmazta a növényeknek 

ezt a csoportját, de ők is egy életforma kategóriába sorolták a vízinövényeket, míg a 

terresztris fajokat több életforma típusba. A szerzők itt megállapították, hogy a vízinövények 

rendelkeznek a legalacsonyabb LMA-értékekkel (levéltömeg : levélfelület, SLA reciproka), 

amivel ők képviselik legerősebben az úgynevezett hasznosító (akvizitív) stratégiát a 

növényvilág egészében. A vízinövények valójában diverz életmenet stratégiákkal 

rendelkeznek (a továbbiakban „növekedési formák”) (WIEGLEB 1991, WIEGLEB et al. 2015). 

A „leaf economy spectrum” és a mérhető jellegek kombinálásával a vízinövények 

alkalmazkodási útvonalai is megfeleltethetőek a szárazföldi fajok stratégiáival. Ezen 

stratégiák változatossága ugyanazokat az alapvető kompromisszumokat tükrözi, ami a 

szárazföldi növényeket is irányítja (PIERCE et al. 2012), ezért is be kellene kerülniük a 

növényi formák és funkciók világszintű szintézisébe (DÍAZ et al. 2015). A vízinövények 

növekedési formái eltérő „erőforrás”-hasznosítási stratégiákat is mutatnak, ezért a 
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vízinövények között szintén alkalmazhatóak lennének azok a modellek, amelyek az 

idegenhonos és őshonos fajok jelleg alapú összehasonlítását végzik. 

Követve a nemzetközi szakirodalmat hamar világossá vált, hogy a jelleg alapú 

megközelítéseket a hidrobiológiai kutatásokban mellőzték. Posztdoktori kutatásaim során 

ezért nagyon hamar elkezdtünk ilyen kutatásokat végezni, melyet azonban nehezített az ehhez 

szükséges eszközök hiánya, és a témában hazai viszonylatban is csak szórványosnak 

mondható tapasztalat. Nemzetközi szinten is csak a 2000-es évek közepén jelentek meg az 

első jelleg adatbázisok (LEDA, TRY, BiolFlor). Hamar szembesültünk azonban, hogy ezek 

nagyon kevés vízinövényadatot tartalmaznak. Az alábbiakban a jelleg alapú megközelítést 

használó kutatásaink egy részét mutatom be, kiemelten az invázióbiológiát érintő kutatásokat. 

5.1. Honos és idegenhonos vízinövények funkcionális 

jellegeinek különbségei6 

5.1.1 Bevezetés 

Az idegenhonos fajok sikere a funkcionális ökológia két hipotézisén keresztül is vizsgálható, 

ezek a „fenotípusos konvergencia” (DAEHLER 2003, SMITH és KNAPP 2001) és a „fenotípusos 

divergencia” (VAN KLEUNEN et al. 2010, LAKE és LEISHMAN 2004). A két hipotézis abban 

különbözik, hogy a vizsgált tulajdonságokban hasonlóságot vagy különbséget találtak-e az 

őshonos és idegenhonos fajok között. A „fenotípusos konvergencia” elmélet az 

„élőhelyszűrés” (WEIHER et al. 1998) hipotézisének egyik továbbgondolása. Ennek elve, hogy 

a környezeti (abiotikus) tényezők adott helyen megakadályozzák bizonyos fajok 

megtelepedését vagy fennmaradását, azaz a tulajdonságaik alapján ”kiszűri” azokat. Az 

elmélet szerint az idegenhonos fajok csak akkor maradhatnak meg egy élőhelyen, ha 

hasonlóak a már alkalmazkodott, régóta ott élő őshonos fajokhoz. Alternatívája a „fenotípusos 

divergencia” elmélet, ami pedig a „korlátozott hasonlóság” (MACARTHUR és LEVINS 1967) 

elvén alapszik, és amely szerint a leginkább hasonló fajok között mérhetjük a legerősebb 

kompetíciót. E szerint az elmélet szerint viszont csak azok az idegenhonos fajok tudnak 

sikeresek lenni az új élőhelyen és új növényközösségben, amelyek az őshonos fajoktól eltérő 

tulajdonságokkal rendelkeznek. 

Ennek a kutatásnak a célja az volt, hogy összehasonlítsuk az idegenhonos és őshonos 

vízinövényfajokat négy kulcsfontosságú levéltulajdonság (levélterület, levélszárazanyag-

tartalom, specifikus levélterület és levélnitrogén-tartalom) alapján. Azt kívántuk 

meghatározni, hogy vannak-e olyan funkcionális növényi jellegek, amelyek magyarázhatják 

az idegenhonos fajok sikerét. Másodsorban azt is vizsgáltuk, hogy a „fenotípusos 

konvergencia” vagy a „fenotípusos divergencia” hipotézisek magyarázzák az őshonos és 

idegenhonos fajokból álló vízinövény közösségek jellegösszetételét. 

Az őshonos és idegenhonos növényfajok jelleg alapú összehasonlítását olyan 

kulcsfontosságú tulajdonságokon keresztül érdemes elemezni, amelyek egymástól független 

ökológiai-stratégiai tengelyt – vagy niche-dimenziót – képviselnek, például levéljellegek, 

magjellegek és magasság (WESTOBY 1998, ORDONEZ et al. 2010). A növények magassága a 

legmagasabb fotoszintetizáló szövet és a növény töve közötti távolságként értelmezhető 

(WEIHER et al. 1999). Ez a vízinövények esetében már nehezebben határozható meg, mivel a 

 
6 Lukács, B.A., Vojtkó, A.E., Mesterházy, A., Molnár, A., Süveges, K., Végvári, Z., Brusa, G., & Cerabolini, B. E. L. (2017). Growth-form 
and spatiality driving the functional difference of native and alien aquatic plants in Europe. Ecology and Evolution, 7, 950–963. 
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különböző növekedési formák a leveleket egyenletesen helyezik el a víz-levegő 

határfelületén, vagy szabadon úsznak, esetleg mélyen az aljzathoz közel vannak. A 

magtulajdonságok közül az átlagos magtömeg (SWT) a legalkalmasabb jelleg, viszont a 

vízinövények között a vegetatív szaporodás hangsúlyosabb az ivaros szaporodással szemben 

(GRACE 1993). A „leaf economy spectrum” és a mérhető jellegek tükrözhetik az 

alkalmazkodási stratégiák változatosságát a vízinövényfajok között is (PIERCE et al. 2012). 

Az invázióbiológiai kutatásokban egy fontos szempont, hogy a vizsgálatokba bevont 

idegenhonos fajok inváziósak-e vagy csak idegenhonosak. A vizsgálatunkban alkalmazott 

fajok RICHARDSON et al. (2000) definíciója szerint inváziósnak számítanak (olyan már 

meghonosodott növények, amelyek utódokat hoznak létre, gyakran tekintélyes számban, 

jelentős távolságra az anyanövényektől,  < 50 éve magokkal és egyéb szaporítóképletekkel 

terjednek,  > 6 m/3 év ütemben képesek terjedni a gyökereikkel, rizómáikkal, indáikkal vagy 

kúszó száraikkal, és így jelentős területen képesek elterjedni). Ennek megfelelően végeztük az 

idegenhonos-őshonos fajok összehasonlítását. A feltett kérdések kizárólag a fajok inváziós 

jellegeire vonatkoztak, és nem vettük figyelembe a közösségek invázióval szembeni 

fogékonyságát vagy ellenálló képességét (PYS ̌EK és RICHARDSON 2006). 

5.1.2 Anyag és módszer 

Adatbázis összeállítása 

A TRY adatbázisból gyűjtöttünk vízinövényekre vonatkozó jellegadatokat, amelyek 20 észak-

olaszországi víztestből származtak (KATTGE et al. 2011). Ezt egészítettük ki a Hévízi-

csatornából és a Tapolca-patakból származó saját, mért adatainkkal. Összességében 69 faj (50 

olaszországi, 19 magyarországi, amiből kilenc faj közös) jellegadatait tartalmazó adatsor jött 

létre. Három helyszínen csak idegenhonos fajok, 13 helyszínen pedig csak őshonos fajokat 

találtunk, míg hat helyszínen idegenhonos és őshonos fajok egyaránt előfordultak. Minden 

élőhelyre vonatkozóan rendelkezésre álltak a vízinövények elterjedését befolyásoló 

legfontosabb környezeti változók adatai mint a kémhatás (pH), vezetőképesség, vízmélység és 

tengerszint feletti magasság (BARENDREGT és BIO 2003, LACOUL és FREEDMAN 2006, O'HARE 

et al. 2012). A környezeti változók közül a tengerszint feletti magasság a hőmérséklet 

változásán keresztül bizonyítottan hatással van a jellegek varianciájára (REICH et al. 1997), a 

vízmélység pedig jelentősen növeli a vízinövények esetében a fajon belüli változatosságot (FU 

et al. 2014a). A vizsgált vízfolyásokban a SECCHI átlátszóság meghaladta az átlagos 

vízmélységet ( > 2 m). A patakok nem voltak árnyékolva épületekkel, fákkal vagy cserjékkel, 

így feltételeztük, hogy a fény elérhetősége, és a fotoszintetikus aktív sugárzás (PAR) állandó 

volt, vagyis nem volt hatással a növények testfelépítésére egyik mintavételi helyen sem. Ezzel 

biztosítottuk, hogy a mért levéljellegek minden esetben a fajok kémiai, szerkezeti és élettani 

tulajdonságait tükrözték (SHIPLEY et al. 2006), emiatt a fajok ökológiai viselkedésében 

található különbségek értékeléséhez a legalkalmasabb mérőszámokat használtuk (WILSON et 

al. 1999). 
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A jellegek kiválasztása 

PIERCE et al. (2012) javaslata alapján standardizált protokollt (CORNELISSEN et al. 2003) 

követtünk, vagyis minden fajból 10 teljesen kifejlett, ép levelet gyűjtöttünk, amelyek 

különböző egyedekről származtak. Négy kulcsjelleget mértünk vagy számoltunk minden 

növényre: (i) levélfelület (LA vagy levélméret) szoros kapcsolatban áll a levelek 

energiamérlegével és vízháztartási jellemzőivel (CORNELISSEN et al. 2003); (ii) a fajlagos 

levélfelület (SLA) a „leaf economy spectrum (LES)” része, és erősen korrelál a 

fotoszintetikus aktivitással, a növekedési rátával, a levél nitrogéntartalmával és a levél 

élettartamával (REICH et al. 1999; WRIGHT et al. 2004); (iii) a levél szárazanyag-tartalma 

(LDMC) tükrözi a levélszövetek átlagos sűrűségét, és a levél szerkezeti elemeibe 

(kötőszövetekbe) történő energiabefektetés mértékét indikálja. Robusztus tulajdonságként 

tartják számon (ROCHE et al. 2004), ami a levél fizikai védekezőképességét számszerűsíti, 

általában negatívan korrelál a relatív növekedési rátával (WEIHER et al. 1999); (iv) a levél 

nitrogéntartalma (LNC) az egységnyi száraz levéltömegre jutó teljes nitrogénmennyiség. A 

magas LNC-érték magas tápértékkel társul (CORNELISSEN et al. 2003), ami a fotoszintetikus 

kapacitás egyik indikátora (NIJS et al. 1995). 

Minden mintázott egyedből a legfiatalabb, friss, egészséges, de teljesen kifejlett leveleket 

gyűjtöttük be, majd lapolvasóval digitalizáltuk, és a digitális képből levélfelületet (LA, mm²) 

mértünk az ImageJ (http://imagej.nih.gov/ij) nyílt forráskódú képelemző szoftver 

segítségével. Ugyanezeknek a leveleknek lemértük a nedves tömegét (g), majd 48 órás 80 °C-

on történő szárítást követően lemértük a száraz tömegét is (mg). Ezekből az adatokból 

számoltuk a levél szárazanyag-tartalmát (LDMC, száraz tömeg/friss tömeg, mg/g) és a 

fajlagos levélfelületet (SLA, mm²/g = levélfelület/száraz tömeg). Az LNC értékeket fajonként 

három szárított levélen mértük le ICP-MS (Agilent 8800 triple quad) segítségével. Az egyedi 

mérések adatait fajonként átlagoltuk. Minden fajt besoroltunk „őshonos” és „idegenhonos” 

kategóriába a DAISIE 2009 lista és LUKÁCS et al. (2016) alapján, illetve növekedési forma 

kategóriákba WIEGLEB (1991) és WIEGLEB et al. (2015) szerint (1. táblázat). 

Statisztikai elemzés 

Az őshonos és idegenhonos fajok összehasonlítását jellegenként külön végeztük. Lineáris 

kevert modelleket készítettünk, hogy vizsgáljuk az őshonosság hatását az egyes jellegek (LA, 

SLA, LDMC) eloszlására. A jellegek mint függő változók szerepeltek, szemben az 

őshonossággal (őshonos vagy idegenhonos), a fajok növekedési formájával és a tengerszint 

feletti magassággal, melyek fix független változóként szerepeltek. Az ország, a mintavételi 

hely (az országba ágyazva) és a fajnév mint random faktor szerepeltek a modellekben. Az 

országhatás mint random faktor segítségével értékelni tudtuk az azonos helyen előforduló 

őshonos és idegenhonos fajok közötti különbségeket is, míg a fajnév a rokonság hatásának 

tesztelését tette lehetővé. 

A nemzetség vagy a családszintű rokoni hasonlóság hatásának értékelésére nem volt 

lehetőség, mivel nagyon kevés nemzetségen belüli őshonos-idegenhonos fajpár állt 

rendelkezésünkre. Az adatok normalitását logaritmikus transzformációval növeltük.  
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1. TÁBLÁZAT. A hínarak WIEGLEB (1991) és WIEGLEB et al. (2015) szerinti életforma kategória 

rendszere. 

Életforma Jellemző  Életforma Jellemző  

Herbid 

Alámerült, gyökerező, 

elágazó szárú, ép v. 

szeldelt levelű, kétéltű 

fajok 

 

Peplid 

Gyökerező, víz fölé 

emelkedő 

tőlevélrózsás 

hosszúkás v. kanál 

alakú levelekkel 

rendelkező fajok   

Myriophyllid 

Alámerült, gyökerező 

vízinövények, finoman 

szeldelt levelekkel. 

 

Pleustophyte 

A víz felszínén 

szabadon úszó 

levelekkel 

rendelkező fajok. 

 

Nymphaeid 

Gyökerező, a víz 

felszínén úszó ép 

levelekkel rendelkező 

fajok. 

 

Potamid 

Alámerült, 

gyökerező ép levelű 

fajok. 

 

Vallisnerid 

Gyökerező, a víz alá 

merült, szalag alakú 

levelekkel rendelkező 

fajok. 

 

   

 

A modellek illesztése során egymás után vittük be, és zártuk ki a változókat, amíg csak a 

szignifikáns összefüggéseket magyarázó változók maradtak. A függő változók hatását akkor 

fogadtuk el szignifikánsnak, ha t  >  2,00 (CRAWLEY 2007). Az összes elvetett változót újból a 

modellbe illesztettük, hogy meghatározzuk a nem szignifikáns szinteket. Ugyanezt a módszert 

alkalmaztuk annak tesztelésére is, hogy helytelenül nem zártunk-e ki szignifikáns hatásokat. A 

minimális modellt a maximális modellből történő tényezők eltávolításával és a legegyszerűbb 

modellhatások hozzáadásával nyertük (PINHEIRO és BATES 2000). Az összes elemzést R 

környezetben végeztük (R DEVELOPMENT CORE TEAM 2009) az lme4 csomagot használva 

(BATES et al. 2015). 
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5.1.3 Eredmények 

A környezeti változók alacsony változékonyságot mutattak a földrajzi szélességgel 

(átlag = 45,8°; minimum = 45,3°; maximum = 46,8°) és a vízmélységgel (átlag = 0,78 m, 

minimum = 0,05 m; maximum = 1,6 m), azonban a kémhatással (pH átlag = 7,5, pH 

minimum = 4,1; pH maximum = 10,4) és a tengerszint feletti magassággal (átlag = 214,06 m, 

minimum = 52 m; maximum = 1722 m) szemben nagyot. Összesen 35 őshonos és 18 

idegenhonos vízinövény jellegadatait gyűjtöttük össze. Az 53 faj jellegeinek átlagait a 2. 

táblázat mutatja be. Az őshonos fajok esetében a levélfelület (LA) 0,81 mm² (Wolffia arrhiza) 

és 50 778 mm² (Nymphaea alba) között ingadozott. Az idegenhonos fajok levélfelülete 0,92 

mm² (Azolla caroliniana) és 81 120 mm² (Nymphaea rubra) között változott. Az őshonos 

fajok LDMC értéke 41,3 mg (Lemna gibba) és 332,5 mg (Potamogeton polygonifolius) között 

helyezkedett el, az idegenhonos fajoknál 52,2 mg (Utricularia gibba) és 374,2 mg (Rotala 

rotundifolia) között. Az őshonos fajok SLA értéke 9,70 mm²/mg (Nymphaea alba) és 163,9 

mm²/mg (Utricularia vulgaris) közötti volt, míg az idegenhonos fajoknál ez az érték 15,09 

mm²/mg (Ceratopteris thalictroides) és 203,2 mm²/mg (Myriophyllum aquaticum) között 

ingadozott. Az őshonos fajok LNC értékei 19,1 mg/g (Nymphaea alba) és 178,9 mg/g 

(Nymphaea alba) között változott. Az idegenhonos fajok LDMC értékei 26,7 mg/g (Lemna 

minuta) és 178,9 mg/g (Nymphaea „bluebird”) között alakult. 

A teljes adatsoron végzett lineáris kevert modell elemzése szerint (vagyis ha minden faj és 

növekedési forma adatait átlagoljuk) az idegenhonos vízinövények jelentősen nagyobb LA és 

SLA értékeket mutatnak, mint az őshonos fajok (1. ábra és 3. táblázat). Egyik növényi jelleg 

esetében sem lehetett pusztán az őshonosság alapján különbséget tenni. Az őshonosság a 

növekedési formával és vízmélységgel együtt végzett értékelés az őshonos fajokhoz képest 

szignifikánsan magasabb LA értékeket eredményezett az idegenhonos fajok között. 

Ugyanakkor a növekedési formával és a földrajzi szélességgel kombinálva végzett elemzés az 

idegenhonos fajok körében már az SLA esetében mutatott szignifikánsan alacsonyabb 

értékeket. Az idegenhonos vízinövények alacsonyabb LDMC értékeit alapvetően a kémhatás 

és a vízmélység gradiens mentén lehetett kimutatni, a magasabb LNC értékeket a növekedési 

forma, a tengerszint feletti magasság és a földrajzi szélesség értéke határozta meg. 

A növekedési formák közötti összehasonlítások jelentős különbségeket mutattak az őshonos 

és idegenhonos fajok levéljellemzői között. Az idegenhonos fajok bizonyos növekedési 

formákban (pl. Myriophyllid, Peplid, Pleustophyte és Potamid) magasabb LA értékeket 

mutattak, míg más életformákban nem tapasztaltunk szignifikáns eltéréseket. Az LNC értékek 

esetében jelentős különbséget találtunk az idegenhonos és őshonos fajok között a Herbid, 

Nymphaeid és Vallisnerid életformájú fajok esetében (ahogyan az összesített fajkészlet 

esetében is). A Pleustophyte életfomán belül csak a földrajzi szélességgel együtt elemezve 

találtunk jelentős eltérést az őshonos és idegenhonbops fajok között, és csak az LNC 

értékekben. 
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2. TÁBLÁZAT. A vizsgált fajok növekedési formája és levéljellegeinek értékei. Az adatok 10 db 

(LA, SLA, LDMC), illetve 3 db (LNC) adat átlaga ± S.E. A növekedési formákat lásd 1. táblázat. 

Fajnév 
Növekedési  

forma 

Őshonos-

ság 

LA 

(mm2) 

LDMC 

(mg) 

SLA 

(mm2 mg-1) 

LNC 

(mg g-1) 

Callitriche obtusangula Pepl. N 26,76 ± 0,77 79,77 ± 1,72 94,26 ± 1,2 46,7 ± 1,12 
Callitriche platycarpa Pepl. N 32,03 ± 1,47 68,47 ± 2,74 127,93 ± 3,77 28,07 ± 0,03 

Ceratophyllum demersum Pleust. N 108,68 ± 20,9 46,22 ± 4,41 126,25 ± 14,09 66,89 ± 11,09 

Groenlandia densa Potam. N 39,87 ± 2,55 112,14 ± 2,92 173,28 ± 4,79 31,2 ± 0,42 
Hippuris vulgaris Myrioph. N 52,28 ± 2,56 73,69 ± 1,85 125,02 ± 2,78 33,67 ± 0,18 

Hottonia palustris Pleust. N 257,74 ± 3,61 45,88 ± 2,73 187,5 ± 11,82 19,83 ± 0,34 

Hydrocharis morsus-ranae Pleust. N 1365,46 ± 57,91 32,41 ± 1,42 151,97 ± 2,86 91,48 ± 22,75 
Lemna gibba Pleust. N 18,79 ± 0,66 56,87 ± 2,17 41,31 ± 3,03 36,7 ± 0,2 

Lemna minor Pleust. N 7,88 ± 0,71 70,05 ± 6,75 267,66 ± 75,7 27,9 ± 0,06 
Lemna trisulca Pleust. N 48,63 ± 16,95 42,57 ± 4,14 151,12 ± 11,26 79,24 ± 23,14 

Marsilea quadrifolia Nymph. N 534,21 ± 39,19 33,47 ± 0,55 22,75 ± 0,4 31,55 ± 0,3 

Myriophyllum spicatum Myrioph. N 111,5 ± 6,21 64,99 ± 2,26 111,28 ± 2,85 36,97 ± 0,15 
Myriophyllum verticillatum Myrioph. N 278,35 ± 18,41 96,55 ± 3,97 76,41 ± 1,49 27,17 ± 0,12 

Najas marina Potam. N 94,34 ± 5,99 39,83 ± 1,62 48,3 ± 0,96 23,67 ± 0,38 

Najas minor Potam. N 6,23 ± 0,41 76,33 ± 5,13 121,41 ± 5,1 36,53 ± 0,44 
Nasturtium officinale Herbid. N 339,29 ± 50,75 101,01 ± 4,1 6,16 ± 0,16 67,17 ± 0,44 

Nuphar luteum Nymph. N 27701,7 ± 1559,05 10,42 ± 0,31 20 ± 0,48 27,32 ± 0,15 

Nymphaea alba Nymph. N 50778,54 ± 3346,24 9,71 ± 0,46 221,89 ± 7,61 95,3 ± 33,97 
Nymphoides peltata Nymph. N 6894,26 ± 639,2 26,12 ± 1,01 119,15 ± 2,48 27,93 ± 0,03 

Potamogeton berchtoldii Potam. N 60,49 ± 2,18 98,33 ± 4,71 178,77 ± 8,13 34,77 ± 0,44 

Potamogeton crispus Potam. N 499,91 ± 12,37 45,33 ± 1,52 198,67 ± 5,95 42,13 ± 0,12 
Potamogeton lucens Potam. N 1686,2 ± 69,82 41,26 ± 0,6 124,18 ± 1,43 46,7 ± 0,32 

Potamogeton natans Nymph. N 3736,92 ± 238,7 31,7 ± 1,6 186,1 ± 4,8 40,93 ± 0,55 

Potamogeton nodosus Nymph. N 4068,4 ± 222,16 24,23 ± 2,62 195,57 ± 15,24 34,9 ± 0,36 
Potamogeton pectinatus Potam. N 61,31 ± 10,8 29,79 ± 2,07 170,69 ± 17,1 81,06 ± 19,93 

Potamogeton perfoliatus Potam. N 654,39 ± 43,33 40,23 ± 0,94 163,93 ± 3,12 24,5 ± 0,36 

Potamogeton polygonifolius Nymph. N 1529,03 ± 72,52 14,97 ± 0,34 332,58 ± 5,62 23,4 ± 0,21 
Potamogeton trichoides Potam. N 24,36 ± 1,58 80,2 ± 1,8 220,59 ± 5,55 46,47 ± 0,62 

Ranunculus aquatilis Myrioph. N 169,52 ± 9,91 42,36 ± 0,7 106,73 ± 1,05 52,93 ± 0,24 

Ranunculus fluitans Myrioph. N 638,83 ± 37,34 25,23 ± 1,12 132,28 ± 3,95 31 ± 0,1 
Ranunculus trichophyllus Myrioph. N 540,66 ± 103,55 42,52 ± 1,89 147,62 ± 15,47 29,97 ± 0,43 

Salvinia natans Pleust. N 126,48 ± 5,69 56,7 ± 2,77 72,22 ± 2,25 30,8 ± 0,21 

Sparganium emersum Vallisn. N 5247,5 ± 555,75 42,5 ± 1,14 96,01 ± 3,12 36,83 ± 0,15 
Sparganium minimum Vallisn. N 3042,35 ± 95,67 21,56 ± 0,55 21,01 ± 0,45 36,9 ± 0,12 

Spirodela polyrrhiza Pleust. N 45,86 ± 5,2 42,84 ± 3,51 145,83 ± 38,2 46,98 ± 0,32 

Trapa natans Nymph. N 3640,73 ± 147,69 11,44 ± 0,2 223,25 ± 3,69 27,8 ± 0,06 
Utricularia australis Pleust. N 106,5 ± 3,95 133,3 ± 6,19 79,99 ± 1,15 40,43 ± 0,39 

Utricularia vulgaris Pleust. N 46,27 ± 3,67 163,98 ± 2,94 80,86 ± 1,88 34,57 ± 0,62 

Wolffia arrhiza Pleust. N 0,81 ± 0,03 103,44 ± 8,16 43,82 ± 2,31 43,1 ± 0,45 

Azolla filiculoides Pleust. A 0,92 ± 0,05 41,38 ± 3,72 295,08 ± 22,97 35,37 ± 0,19 

Bacopa crenata Pepl. A 75,58 ± 7,97 23,03 ± 1,59 148,71 ± 14,54 151,37 ± 0 

Cabomba caroliniana Myrioph. A 1507,67 ± 139,75 108,06 ± 10,12 117,53 ± 14,47 128,66 ± 0 

Ceratopteris thalictroides Herbid. A 5477,76 ± 2033,04 15,1 ± 1,27 164,3 ± 11,5 133,32 ± 0 

Elodea canadensis Potam. A 26,26 ± 1,17 76,38 ± 4,52 175,26 ± 9,23 45,17 ± 0,41 

Elodea densa Potam. A 103,98 ± 4,4 92,58 ± 2,19 14,14 ± 0,2 50,63 ± 0,28 

Elodea nuttallii Potam. A 27,73 ± 1,35 62,29 ± 2,56 224,81 ± 4,6 33,23 ± 0,6 

Hydrilla verticillata Potam. A 112,6 ± 16,17 43,94 ± 5,42 191,46 ± 25,09 100,36 ± 0 

Lagarosiphon major Potam. A 17,56 ± 0,85 46,24 ± 0,71 243,62 ± 2,66 29,93 ± 0,24 

Lemna minuta Pleust. A 3,07 ± 0,58 132,61 ± 14,84 123,09 ± 8,44 26,87 ± 0,09 

Myriophyllum aquaticum Myrioph. A 455,14 ± 18,26 203,2 ± 3,64 68,31 ± 1,06 30,43 ± 0,12 

Nymphaea odorata Nymph. A 25388,1 ± 1584,66 12,53 ± 0,59 18,68 ± 0,67 27,51 ± 0,19 

Nymphaea rubra Nymph. A 81120,32 ± 21675,02 15,7 ± 3,39 141,3 ± 34,27 NA 

Nymphaea × ’bluebird’ Nymph. A 57158,64 ± 4984,57 17,49 ± 0,7 175,98 ± 32,57 178,97 ± 0 

Nymphaea × marliacea Nymph. A 43936,7 ± 2703,14 13,87 ± 0,7 17,45 ± 1,04 23,88 ± 0,14 
Nymphaea × ’purpurea’ Nymph. A 59895,84 ± 3672,88 16,18 ± 1,06 213,82 ± 23,25 162,38 ± 0 

Rotala rotundifolia Pepl. A 79,64 ± 6,41 16,73 ± 1,6 374,22 ± 23,31 66,44 ± 0 

Utricularia gibba Pleust. A 328 ± 90,96 70,37 ± 19,21 52,25 ± 0 NA 
Vallisneria americana Vallisn. A 21861,6 ± 1451,61 43,94 ± 1,47 55,98 ± 1,9 28,5 ± 0,12 

Vallisneria gigantea Vallisn. A 17444,61 ± 2275,25 34,49 ± 3,13 72,26 ± 8,77 119,09 ± 0,06 
Vallisneria spiralis Vallisn. A 3365,66 ± 393,27 56,47 ± 4,82 135,21 ± 33,29 94,69 ± 26,78 
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3. TÁBLÁZAT. Az őshonos és idegenhonos fajok levéljellegeikben való eltérése a lineáris kevert modellek szerint. Ha t|  >  2,00 

szignifikáns eltérést jelöl, és *-gal jelöltük. Tszfm: tengerszint feletti magasság, Lat.: földrajzi szélesség, n.s.: nem szignifikáns. 

Trait Estimate S.E. t-érték   Trait Estimate S.E. t-érték  

Egyben    
  Vallisnerid     

LA    
  LA     

Intercept 3,468 1,804 1,923 
 

 Intercept 3,179 5,214 0,610 
 

Őshonosság 2,894 1,029 2,811 *  Őshonosság 0,329 0,585 0,563 n. s. 

Növekedési forma (Nymphaeid) max. 2,877 0,823 3,497 *       
Tszfm 0,265 0,884 0,300 n. s.  Tszfm 0,064 0,790 0,081 n. s. 

Lat. –1,788 2,973 –0,601 n. s.  Lat. 1,518 0,780 1,946 n. s. 

pH –3,424 1,949 –1,757 n. s.  pH –2,011 5,969 –0,337 n. s. 

vízmélység –0,995 0,389 –2,557 *  vízmélység 0,836 0,776 1,078 n. s. 

LDMC    
  LDMC     

Intercept 0,056 0,753 0,075 
 

 Intercept –118,865 83,718 –1,420 
 

Őshonosság 0,639 0,551 1,159 n. s.  Őshonosság –0,449 0,374 –1,202 n. s. 

Növekedési forma (Potamid) max. 0,836 0,423 1,976 n. s.       
Tszfm 0,102 0,252 0,406 n. s.  Tszfm –1,399 1,126 –1,242 n. s. 

Lat. –0,214 0,722 –0,296 n. s.  Lat. 71,980 49,126 1,465 n. s. 

pH 2,413 0,855 2,820 *  pH 4,722 9,437 0,500 n. s. 

vízmélység 0,706 0,167 4,229 *  vízmélység –0,429 1,122 –0,382 n. s. 

SLA    
  SLA     

Intercept 36,840 11,591 3,178 
 

 Intercept 3,584 1,421 2,521 
 

Őshonosság –0,695 0,279 –2,494 *  Őshonosság 0,900 0,344 2,618 * 

Növekedési forma (Nymphaeid) max. –0,738 0,209 –3,527 *       
Tszfm 0,144 0,095 1,522 n. s.  Tszfm 0,131 0,215 0,610 n. s. 

Lat. –20,984 6,978 –3,007 *  Lat. 0,561 0,374 1,498 n. s. 

pH 0,025 0,406 0,061 n. s.  pH –3,584 1,934 –1,853 n. s. 

vízmélység –0,059 0,104 –0,565 n. s.  vízmélység –0,090 0,225 –0,401 n. s. 

LNC    
  LNC     

Intercept 137,395 28,042 4,900 
 

 Intercept 0,679 0,914 0,743 
 

Őshonosság 0,138 0,553 0,249 n. s.  Őshonosság 0,609 0,286 2,131 * 

Növekedési forma (Pleustophyte) max. –0,294 0,119 –2,478 *       
Tszfm 0,452 0,112 4,024 *  Tszfm 0,291 0,357 0,816 n. s. 

Lat. –94,228 13,766 –6,845 *  Lat. 0,875 1,094 0,799 n. s. 

pH –0,342 0,378 –0,905 n. s.  pH –21,716 11,120 –1,953 n. s. 

vízmélység 0,005 0,082 0,059 n. s.  vízmélység Adathiány   
 

 

 

 

               lukacsb_320_25



52 

 

3. TÁBLÁZAT (folytatás) 

Trait Estimate S.E. t–érték    Trait Estimate S.E. t– érték    Trait Estimate S.E. t– érték   

Herbid         Nymphaeid          Myriophyllid         

LA         LA          LA         

Intercept 2,481 0,563 4,408   
 

Intercept 3,340 5,780 0,578    Intercept 0,781 4,251 0,184   

Őshonosság 1,029 0,798 1,289 n. s.  Őshonosság 0,468 0,276 1,696 n. s.  Őshonosság –2,466 1,215 –2,029 * 

Tszfm Adathiány        Tszfm 1,493 1,042 1,433 n. s.  Tszfm –0,271 1,043 –0,260 n. s. 

Lat. Adathiány        Lat. –2,878 3,277 –0,878 n. s.  Lat. –3,672 1,989 –1,846 n. s. 

pH Adathiány        pH 1,903 2,747 0,693 n. s.  pH 8,874 8,905 0,996 n. s. 

vízmélység Adathiány        vízmélység –0,559 0,435 –1,285 n. s.  vízmélység –0,666 0,604 –1,102 n. s. 

LDMC         LDMC          LDMC         

Intercept 0,789 0,102 7,751    Intercept 5,409 11,959 0,452    Intercept 6,470 0,743 8,704   

Őshonosság 1,420 0,144 9,840    Őshonosság –0,249 0,265 –0,940 n. s.  Őshonosság –0,095 0,069 –1,385 n. s. 

Tszfm Adathiány        Tszfm –0,579 0,680 –0,851 n. s.  Tszfm 0,814 0,155 5,258 * 

Lat. Adathiány        Lat. 0,482 8,244 0,058 n. s.  Lat. 1,328 0,384 3,461 * 

pH Adathiány        pH –3,227 1,799 –1,794 n. s.  pH –9,223 1,335 –6,910 * 

vízmélység Adathiány        vízmélység 0,480 0,328 1,462 n. s.  vízmélység –0,077 0,106 –0,721 n. s. 

SLA         SLA          SLA         

Intercept 2,001 0,155 12,880   
 

Intercept 1,191 0,076 15,720    Intercept –2,994 3,795 –0,789   

Őshonosság –0,832 0,220 –3,782 *  Őshonosság 0,154 0,116 1,326 n. s.  Őshonosság 1,134 0,334 3,391 * 

Tszfm Adathiány        Tszfm –0,628 0,372 –1,687 n. s.  Tszfm –0,871 0,686 –1,270 n. s. 

Lat. Adathiány        Lat. –66,962 36,132 –1,853 n. s.  Lat. –0,596 2,204 –0,270 n. s. 

pH Adathiány        pH –0,784 0,733 –1,070 n. s.  pH 8,363 5,857 1,428 n. s. 

vízmélység Adathiány        vízmélység –0,118 0,148 –0,800 n. s.  vízmélység 0,168 0,398 0,424 n. s. 

LNC         LNC          LNC         

Intercept 1,827 0,006 285,170   
 

Intercept 4,556 0,725 6,282    Intercept 1,642 4,157 0,395   

Őshonosság 0,298 0,009 32,860 *  Őshonosság 0,197 0,095 2,074 *  Őshonosság –0,042 0,202 –0,208 n. s. 

Tszfm Adathiány        Tszfm –0,628 0,316 –1,990 n. s.  Tszfm –0,329 0,743 –0,443 n. s. 

Lat. Adathiány        Lat. –0,616 0,436 –1,411 n. s.  Lat. –1,685 1,327 –1,270 n. s. 

pH Adathiány        pH –0,762 0,591 –1,288 n. s.  pH 3,809 8,154 0,467 n. s. 

vízmélység Adathiány        vízmélység 0,221 0,245 0,904 n. s.  vízmélység 0,341 0,387 0,881 n. s. 
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3. TÁBLÁZAT (folytatás) 

Trait Estimate S.E. t–érték    Trait Estimate S.E. t– érték    Trait Estimate S.E. t– érték   

Peplid          Pleustophyte          Potamid         

LA          LA          LA         

Intercept 7,853 3,000 2,618    Intercept 466,955 79,017 5,910   
 

Intercept 12,215 5,896 2,072   

Őshonosság –2,786 1,283 –2,171 *  Őshonosság –2,805 1,109 –2,530 *  Őshonosság –2,802 1,066 –2,627 * 

Tszfm Adathiány       Tszfm 0,894 0,994 0,900 n. s.  Tszfm –0,776 0,534 –1,452 n. s. 

Lat. Adathiány       Lat. –316,507 46,668 –6,782 *  Lat. 0,859 2,081 0,413 n. s. 

pH –7,139 3,350 –2,131 *  pH –8,610 1,415 –6,085 *  pH –10,632 6,397 –1,662 n. s. 

vízmélység Adathiány       vízmélység –1,018 0,436 –2,335 *  vízmélység 0,638 0,399 1,600 n. s. 

LDMC        LDMC          LDMC         

Intercept –4,184 12,914 –0,324    Intercept –3,170 5,349 –0,593   
 

Intercept 5,075 2,938 1,727   

Őshonosság –0,198 0,855 –0,232 n. s.  Őshonosság 0,078 0,196 0,401 n. s.  Őshonosság 0,119 0,059 2,019 * 

Tszfm Adathiány       Tszfm 1,266 0,936 1,352 n. s.  Tszfm 0,232 0,416 0,558 n. s. 

Lat. Adathiány       Lat. 0,105 2,119 0,049 n. s.  Lat. –0,321 1,711 –0,187 n. s. 

pH 6,758 14,427 0,468 n. s.  pH 2,836 2,549 1,112 n. s.  pH –3,369 2,270 –1,484 n. s. 

vízmélység Adathiány       vízmélység 0,839 0,687 1,221 n. s.  vízmélység 0,002 0,074 0,022 n. s. 

SLA        SLA          SLA         

Intercept 13,200 33,871 0,390    Intercept 21,369 36,906 0,579   
 

Intercept 32,675 28,130 1,162   

Őshonosság –0,390 2,218 –0,176 n. s.  Őshonosság 0,728 0,316 2,301 *  Őshonosság 0,203 0,073 2,793 * 

Tszfm Adathiány       Tszfm –0,070 0,492 –0,143 n. s.  Tszfm 0,349 0,153 2,286 * 

Lat. Adathiány       Lat. –12,964 25,644 –0,506 n. s.  Lat. –19,199 17,052 –1,126 n. s. 

pH –12,470 37,839 –0,330 n. s.  pH –0,876 1,121 –0,781 n. s.  pH –1,316 1,347 –0,976 n. s. 

vízmélység Adathiány       vízmélység 0,295 0,261 1,128 n. s.  vízmélység –0,328 0,091 –3,596 * 

LNC        LNC          LNC         

Intercept –17,261 30,474 –0,566    Intercept 210,851 86,055 2,450   
 

Intercept 112,685 58,465 1,927   

Őshonosság 1,652 1,977 0,836 n. s.  Őshonosság 0,342 0,207 1,655 n. s.  Őshonosság –0,002 0,098 –0,022 n. s. 

Tszfm Adathiány       Tszfm 0,390 1,015 0,384 n. s.  Tszfm 0,358 0,264 1,353 n. s. 

Lat. Adathiány       Lat. –144,133 58,364 –2,470 *  Lat. –76,383 39,689 –1,925 n. s. 

pH 21,025 34,044 0,618 n. s.  pH –1,693 1,622 –1,043 n. s.  pH –1,290 2,367 –0,545 n. s. 

vízmélység Adathiány       vízmélység –0,175 0,363 –0,482 n. s.  vízmélység 0,020 0,121 0,167 n. s. 
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1. ÁBRA. Az őshonos és idegenhonos-inváziós hínarak levélfelület (LA), levélszárazanyag-tartalom 

 (LDMC), specifikus levélfelület (SLA) és levélnitrogén-tartalom (LNC) értékeinek boxplotja.  

Az adatok logaritmikusan transzformáltak. Az eltérő betűk szignifikáns különbséget jeleznek  

a lineáris kevert modell eredményei alapján.  

5.1.4 Diszkusszió 

A folytonos skálán mérhető jellegek használata számos előnnyel jár az ökológiai 

kutatásokban, szemben a jelleg attribútumok alkalmazásával. A funkcionális jellegek lehetővé 

teszik a fajok közötti finomabb különbségek észlelését és a fajok adaptív stratégiáinak 

pontosabb megértését. A folytonos jellegek ezenkívül univerzálisak, így különböző fajok 

közötti összehasonlításra is alkalmasak, függetlenül a taxonómiai vagy ökológiai eltérésektől. 

Az általunk végzett tanulmány az első, amely őshonos és idegenhonos vízinövények 

összehasonlítását elemzi mérhető jellegek alapján. Korábbi tanulmányokban (SCHULTZ és 

DIBBLE 2012, THIÉBAUT 2007) eddig csak ordinális skálán értelmezhető úgynevezett jelleg 

attribútumokat használtak az idegenhonos vízinövények stratégiáinak elemzéséhez és 

jellemzéséhez. 
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2. ÁBRA. Az őshonos és idegenhonos-inváziós hínarak levélfelület (LA), levélszárazanyag-tartalom 

 (LDMC), specifikus levélfelület (SLA) és levélnitrogén-tartalom (LNC) értékeinek boxplotja  

az életforma típusok bontásában. Az adatok logaritmikusan transzformáltak. A hibasávok  

az adatok standard hibáit jelölik. Az eltérő betűk szignifikáns különbséget jeleznek a  

lineáris kevert modell eredményei alapján. N – őshonos (native), A – idegenhonos (alien). 

A kutatásunk eredményei szerint a teljes növekedésiforma-spektrumot tekintve az 

idegenhonos és az őshonos vízinövények csak LA (levélfelület) és SLA (specifikus 

levélfelület) értékekben különböznek (1. ábra). Második kérdésünket megválaszolva, a 

„fenotípusos konvergencia” és a „fenotípusos divergencia” koncepciók egyaránt 

alkalmazhatók a jelleg típusától függően az idegenhonos vízinövények sikerének 

magyarázatára. Konvergenciát találtunk az LDMC (levélszárazanyag-tartalom) és az LNC 

(levélnitrogén-tartalom) esetében, vagyis ezen jellegek és tulajdonságok hasonlósága 

sikeresebb alkalmazkodást tesz lehetővé egy új környezetben. Az LA és SLA esetében 

ugyanakkor divergenciát találtunk. Ezek az eredmények arra utalnak, hogy a vízinövényekre 

egyrészt hat egy nagyon erős környezeti szűrés, ami a levelek szilárdítószöveteinek 

minőségén és tápanyagtartalmán keresztül választja ki az élőhelyhez legjobban illeszkedő 

fajokat azért, hogy a levelek minél kompaktabbak maradjanak. Ugyanakkor a vízinövények 

között is általánosítható az a megfigyelés, hogy az idegenhonos fajok hajlamosak nagyobb 

leveleket létrehozni és gyorsabb növekedést mutatni (magas SLA révén), így képesek 

ledominálni a velük együtt élő őshonos fajokat. 

Az egyes jellegek szerinti összehasonlítás azonban megmutatta, hogy a növekedési forma 

jelentős befolyással van a jellegek variabilitására (LA, SLA és LNC). A vízinövények 

növekedési formái különböző alkalmazkodási és stratégiai útvonalat képviselnek. 

Feltételeztük, hogy a növekedési formák közötti különbségek elfedhetik az idegenhonos és 

őshonos fajok közötti eltéréseket, ezért ennek a hatásnak a kontrollálása érdekében a 

növekedési formákon belül hasonlítottuk össze a fajokat, ami szerint mind a négy vizsgált 

jellegnél szignifikáns különbséget találtunk (2. ábra). Az eredményeink tovább erősítik azt a 

nézetet, miszerint az eltérő növekedési stratégiát képviselő vízinövények jelentősen 

különböző választ adnak a lokális környezet változására (AKASAKA és TAKAMURA 2011, 
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ALAHUHTA et al. 2013), és befolyással vannak a növények inváziós képességeire is 

(HAMILTON et al. 2005). 

Az LDMC a ’leaf economy spectrum’ egyik kulcs jellege, amely a levélszövetek átlagos 

sűrűségét számszerűsíti. Értéke pozitív korrelációban van a levél élettartamával, és fordítottan 

arányos a relatív növekedési rátával és az SLA-val (CORNELISSEN et al. 2003). Az egyes 

növekedési formákon belül végzett összehasonlítás szerint az idegenhonos Potamid fajok 

(Elodea canadensis, Hydrilla verticillata, Lagarosiphon major) és az idegenhonos Herbid 

fajok (Ceratopteris thalictroides) lazább szövetekkel rendelkeznek az őshonos fajtársaikhoz 

képest (Potamid: Groenlandia densa és Najas marina, Herbid: Nasturtium officinale). RIIS et 

al. (2012) tanulmányából tudjuk, hogy a fény elérhetősége erős hatással van a vízinövények 

növekedési rátájára és a növény morfológiai felépítésére. Ezt figyelembe véve eredményeink 

azt mutatják, hogy az idegenhonos Potamid és Herbid fajok előnyben vannak a fényért folyó 

versenyben azzal, hogy lazább szövetű leveleket képeznek. Tehát kevesebb energiát fektetnek 

be a szilárdító szövetek építésébe, és gyorsabban tudják felépíteni a fotoszintetikus szerveiket, 

amivel gyorsabb növekedési rátát érhetnek el (WEIHER et al. 1999), és végső soron egy 

versenyelőnyt biztosít számukra. 

A nitrogén és foszfor a szárazföldi és vízi környezetben is a legfontosabb limitáló elemek. 

Az LNC – az SLA-hoz hasonlóan – a növények fotoszintetikus aktivitását tükrözi, közvetve 

pedig a növekedési rátát (CORNELISSEN et al. 2003). Az SLA-val ellentétben az LNC azonban 

sokkal inkább a fotoszintetikus aktivitásban mutatkozó különbségeket jelzi úgy, hogy közben 

figyelembe veszi a tápanyagok hasznosításának hatékonyságát is. Feltételeztük, hogy az 

idegenhonos vízinövények hatékonyabban képesek a nitrogént hasznosítani, melyet a 

magasabb LNC értékek alapvetően igazolnak is. A levelek nitrogéntartalmának globális 

mintázata a sarkoktól az Egyenlítő irányába csökken, ami a szélességi fokkal és a környezet 

hőmérsékletével való erős kapcsolatát jelzi (REICH és OLEKSYN 2004). Hipotéziseinkkel 

ellentétben eredményeink azt mutatják, hogy az őshonosság és a vízinövények fotoszintetikus 

aktivitása között összességében nem áll általános összefüggés. Kizárólag az idegenhonos 

Nymphaeid és Vallisnerid fajok rendelkeztek magasabb LNC értékkel, ami fokozott és 

hatékonyabb fotoszintézist és növekedési rátát biztosít nekik. Jelen eredményeink is 

alátámasztották, hogy a levelek nitrogéntartalma a szélességi fokkal és a hőmérséklettel 

összefüggésben áll. 

A környezeti változók hatása a tulajdonságokra és az őshonosság–tulajdonságok közötti 

kapcsolatra 

Bizonyos növényi jellegek plaszticitása, a tulajdonságok sokfélesége és a környezeti tényezők 

között jól ismert összefüggés van (CAPERS et al. 2010, HODGSON et al. 2011, RICHARDS et al. 

2006). DAEHLER (2003) szerint az idegenhonos és az őshonos fajok között mérhető 

különbségeket a környezeti tényezők határozzák meg. Az idegenhonos fajok kompetíciós 

teljesítménye általában jobbnak bizonyul a kedvező feltételek és a jó tápanyag-elérhetőség 

mellett (RICHARDS et al. 2006). VAN KLEUNEN et al. (2010) ezzel szemben azt állítja, hogy a 

terresztris fajok tulajdonságainak nincs környezeti függése, tehát az őshonos és idegenhonos 

szárazföldi fajok közötti különbségek eltérő környezetben is azonosak. Az általunk végzett 

elemzés az őshonos és idegenhonos vízinövények tulajdonságaiban mutatkozó különbségek 

abiotikus tényezőktől való függését igazolta, de csak bizonyos növekedési formákon belül. 

A szakirodalomból jól ismert, hogy milyen hatása van a tengerszint feletti magasságnak és 

a földrajzi szélességnek a vízinövény-diverzitás térbeli eloszlására (pl. HEEGAARD et al. 2001, 

JONES et al. 2003, LUKÁCS et al. 2015). A hőmérséklet és a fényviszonyok a tengerszint feletti 

magasság, illetve a földrajzi szélesség függvényében változik, a tengerszint feletti magasság 
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és diverzitás között fordított arányosság is fennáll (JONES et al. 2003). Az is jól ismert tény, 

hogy a tengerszint feletti magasság és a földrajzi szélesség (a hőmérsékleten és a csapadék 

mennyiségén keresztül) hatással van a szárazföldi növényfajok tulajdonságainak 

variabilitására (HULSHOF et al. 2013, REICH et al. 1997). RIIS et al. (2012) tanulmánya szintén 

megmutatta, hogyan befolyásolja a hőmérséklet az idegenhonos Lagarosiphon major 

versenyképességét a fenotípusos plaszticitáson keresztül. A mi kutatási eredményeink nem 

igazolták a földrajzi szélesség hatását a növényi jellegek plaszticitására, illetve az őshonos és 

idegenhonos vízinövények között mérhető különbségekre, de ez vélhetően a rövid szélességi 

gradiensnek tudható be. A földrajzi szélesség a legerősebb hatást a vízfelszínen úszó 

(Pleustofiton) növekedési forma esetében gyakorolta a növényi jellegek (különösen a 

levélfelület (LA)) értékeire, de befolyásolta emellett a Myriophyllid fajok levélszárazanyag-

tartalmát (LDMC) is. 

A magasabb térszíneken található vízi ökoszisztémákat extrém élőhelyeknek tekintik, ahol 

a fizikai tényezők jelentette stresszhatáson belül a zord éghajlat kiemelkedően korlátozza a 

vízinövények életét (LACOUL és FREEDMAN 2006). A jelenlegi kutatásunk egy relatíve széles 

magassági gradienst (52–1722 m tengerszint feletti magasság) fedett le, mely szerint a 

tengerszint feletti magasság csak a Myriophyllid fajok LDMC-értékeire és a Potamid fajok 

SLA értékeire volt hatással. Ez azt jelenti, hogy az őshonosság és a tengerszint feletti 

magasság együttesen magyarázza ezen fajok jellegértékeiben mutatkozó különbségeit. Ezek 

az eredményeink összhangban vannak HULSHOF et al. (2013) eredményeivel, aki az SLA 

interspecifikus és intraspecifikus variabilitását vizsgálta a magassági gradiensek mentén. 

A környezeti tényezők közül a kémhatásnak is jól dokumentált hatása van a 

vízinövényekre, ami mögött a fajok olyan élettani jellemzői állnak, mint a különböző 

szénformák felvételének képessége (MADSEN és SAND-JENSEN 1991). A bikarbonát mint a 

szénforrás hasznosításának képessége nem a különböző növekedési formákhoz kötött, hanem 

a fajokhoz. Emellett fajon belül is nagyfokú variabilitást mutat, amit a szén-dioxid 

elérhetősége, a fény-, tápanyag- és hőmérsékleti viszonyok nagymértékben befolyásolják 

(HUSSNER et al. 2016, MABERLY és SPENCE 1983, SAND-JENSEN és GORDON 1986). A 

kutatásunk során összefüggést találtunk a pH és a levelek nitrogénkoncentráció (LNC) értékei 

(a Vallisnerid fajok esetében), illetve a pH és a levélszárazanyag-tartalom (LDMC) között (a 

Myriophyllid fajok esetében). Kimutattuk továbbá a pH hatását az őshonosság és a 

levélfelület (LA) összefügéseiben a Peplid és Pleustofiton fajok esetében. Mivel a Vallisnerid, 

Myriophyllid, Peplid és Pleustofiton fajok közül bizonyítottan sok képes a bikarbonátot 

hasznosítani, vélhetően ennek köszönhető a jellegek és a pH értékek közötti összefüggés. 

Eredményeink összhangban vannak azokkal a tanulmányokkal, amelyek szerint a 

vízinövények sajátos morfológiai és élettani tulajdonságai is segítenek enyhíteni a 

fotoszintézishez szükséges szén hiányát. Vélhetően sok vízinövény ezért rendelkezik 

egységnyi biomasszára vetítve nagy levélfelülettel (azaz alacsony SLA-értékkel, HUTCHINSON 

1975, NIELSEN és SAND-JENSEN 1989).  

Korábbi tanulmányok szerint a vízmélység jelentős hatással van a növények 

morfológiájára, az egyes jellegek értékeire (pl. hajtásmagasság, szárszárazanyag-tartalom, 

lásd MABERLY 1993, FU et al. 2012), kiemelkedően azokra, amelyek a fény megkötésével és 

az oldalirányú növekedéssel vannak összefügésben. Eredményeink szerint az őshonos és 

idegenhonos fajok LA és SLA értékekben mérhető különbségeit a vízmélység is befolyásolja, 

de csak a Pleustofiton és Potamid fajok esetében. Az őshonosság és az LA, illetve SLA 

értékek közötti összefüggések erőssége (az idegenhonos fajok általában nagyobb levelekkel és 

gyorsabb növekedési rátával rendelkeznek) a vízmélység növekedésével csökken. FU et al. 

(2014) kiemelték, hogy a vízinövények SLA értéke a vízmélységi gradiens mentén a „niche 

differenciálódás” koncepció szerint működik, vagyis olyan fajok maradnak együtt a 
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közösségben, akik egymástól nagyon különböző módon használják az erőforrásokat. Emellett 

hangsúlyozták, hogy a vízmélység növekedése növeli az SLA variabilitását több Potamid (pl. 

Potamogeton pectinatus, P. perfoliatus és Najas marina) és Pleustofiton (Ceratophyllum 

demersum és Hydrocharis dubia) faj esetében is. 

Következtetések és irányvonalak jövőbeli kutatásokhoz 

Jelenleg kevés olyan összehasonlító kutatás áll rendelkezésre, melynek a középpontjában a 

vízinövények vannak. Ezen okból kifolyólag a kutatásunk célja az volt, hogy megvizsgáljuk, 

milyen különbség van az idegenhonos és őshonos vízinövények funkcionális jellemzőiben, 

valamint ezen tulajdonságok környezeti tényezőkre adott válaszaiban. THIÉBAUT (2007) 

például nem talált olyan általános trendet a növényi jellegekben, amely igazolná, hogy a 

vízinövények virulensebbek lennének egy új élőhelyen. Tanulmányának látszólag 

ellentmondó következtetései annak tudhatók be, hogy minden vízinövényt (hidrofita 

növekedési formájú fajt) egy csoportba vont össze. Az idegenhonos vízinövények általában 

nagyobb leveleket hoznak létre rövidebb idő alatt, és kevesebb tápanyag felhasználásával, de 

ezek a tulajdonságok általánosíthatóak minden növekedési formára. A különböző növekedési 

formák „összemosása” elrejtheti az őshonos és az idegenhonos fajok közötti különbségeket a 

fajok közötti nagy morfológiai diverzitás miatt. 

Eredményeink szerint bizonyos növekedési formákon belül az idegenhonos fajok az 

őshonosoktól nagyon eltérő tulajdonságokkal rendelkeznek, ami az „akvizitív” stratégia révén 

(pl. rövidebb életciklus és gyorsabb növekedési ütem) jelentős versenyelőnyt biztosít 

számukra. Néhány idegenhonos vízinövény több energiát fektet a levelek fizikális védelmére, 

ezzel erősítve a levél szilárdító szöveteit (nagyobb LDMC-vel rendelkeznek, pl. az 

idegenhonos Ceratopteris thalictroides). Más fajok gyorsabb növekedést érhetnek el az 

alacsonyabb specifikus levélfelületükkel (SLA), mint pl. a Myriophyllid (pl. Myriophyllum 

aquaticum és Cabomba caroliniana) és a Potamid fajok (pl. Lagarosiphon major, Elodea 

spp). De vannak olyan fajok is, amelyek azzal tesznek szert versenyelőnyre, hogy gyorsabban 

fejlesztenek nagyobb leveleket, mint például a Peplid (pl. Rotala rotundifola), a Pleustofiton 

(pl. Lemna minuta, Azolla filiculoides) és a Potamid fajok (pl. Lagarosiphon major, Elodea 

fajok). 

Ki kell emelnünk, hogy az olyan környezeti tényezők, mint a tengerszint feletti magasság, 

a kémhatás és a vízmélység, alapvetően befolyásolják az őshonosság és a levéljellegek közötti 

kapcsolatok erősségét. Emellett az inváziós növények előnyét biztosító tulajdonságok 

azonosítása is sok szempontból lehet kulcsfontosságú. Egyrészt fontos a fajok közötti 

kompetíció értékelése során, de meghatározó az egyes inváziós fajok jelentette kockázatok 

értékelése és az ellenük való védekezésre való felkészülés folyamán is. Ezeken túl fontos 

szerepe lehet ezen fajok terjedésének megelőzését segítő protokollok készítése során is. Úgy 

véljük, hogy eredményeink segítenek jobban megérteni, hogy a mérsékelt övi éghajlaton mi 

teszi sikeressé az idegenhonos vízinövényeket, ami feltehetően természetvédelmi kezelési 

tervekhez is felhasználható. 

Hangsúlyozzuk, hogy az itt alkalmazott növényi jelleg alapú megközelítés csak részben 

járulhat hozzá a vízinövény-inváziók mechanizmusának megértéséhez. További kutatások 

szükségesek annak megértéséhez, hogy mi befolyásolja a növényi jellegek varianciáját, 

különös tekintettel: (i) a jellegekben mutatkozó különbségek filogenetikai függésének 

feltárására, (ii) a jellegek fajon belüli varianciájának vizsgálatára, (iii) többféle funkcionális 

jelleg adatgyűjtése vízinövényekről a multi-trait összehasonlításokat lehetővé tevő kutatások 

érdekében, valamint (iv) az őshonos és idegenhonos vízinövény-közösségek funkcionális 

összetételében mutatkozó különbségek feltárása.   
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5.2. A fenotipikus plaszticitás szerepe az invázióban:  

az Elodea fajok esete7 

5.2.1 Bevezetés 

A hazai flórában számos idegenhonos inváziós vízinövény található, melyek jelentős hatással 

bírnak a vizes élőhelyek működésére. Ezek közé tartozik az Észak-Amerikából származó, 19. 

század közepén megtelepedett Elodea canadensis, amely a közelmúltban megjelent a legtöbb 

nyugat-európai édesvízi élőhelyen (SIMPSON 1984, COOK és URMI-KÖNIG 1985). A 20. század 

közepén ugyanezen nemzetség másik tagja, az Észak-Amerikából származó E. nuttallii 

(Plach) St. John is feltűnt. Ez a faj fokozatosan kiszorította az E. canadensis-t még olyan 

élőhelyekről is, ahol az már stabil állományokkal rendelkezett (COOK és URMI-KÖNIG 1985, 

SIMPSON 1990, GREULICH és TREMOLIERES 2006). A kiszorításnak ez a folyamata a Brit-

szigeteken (LUND 1979, SIMPSON 1990) és Nyugat-Európában (BARRAT-SEGRETAIN 2001) 

gyorsan, 1-2 éven belül zajlott le. Az újonnan érkező E. nuttallii kulcsszerepet játszik a 

hínárközösségek működésében, mivel gyakran homogén (monospecifikus) állományokat 

alkot a nyugat-európai hipertróf vizekben (VAN ZUIDAM és PEETERS 2013). A 21. század eleje 

óta az E. nuttallii megjelent már Közép-Európa több országában is, például Lengyelországban 

(KOLADA és KUTYA 2016), Szlovákiában (OT’AHEL’OVA és VALACHOVIC 2002), 

Magyarországon (KIRÁLY et al. 2007, LUKÁCS et al. 2016), Szlovéniában (KIRÁLY et al. 2007, 

KUHAR et al. 2007) és Horvátországban (GRUDNIK és GERM 2013). Így lehetséges, hogy az E. 

canadensis ezekben az országokban is hasonló sorsa jut. 

Az E. nuttallii sikeres inváziójának hátterében működő ökológiai mechanizmus még nem 

teljesen ismert. Egyes hipotézisek szerint, olyan mérhető ökológiai-fiziológiai különbségek 

befolyásolhatják, mint például a biomassza növekedési üteme (BARRAT-SEGRETAIN és ELGER 

2004), a fotoszintézis és légzés (JAMES et al. 1999), a nitrogén- és foszforfelhalmozás 

(ROBACH et al. 1995, JAMES et al. 2006), illetve az életmenet jellemzők (BARRAT-SEGRETAIN 

et al. 2002, JAMES et al. 2006, BARRAT-SEGRETAIN és LEMOINE 2007). A két faj közötti 

kompetíciós kísérletek kimutatták, hogy az E. canadensis növekedését negatívan befolyásolta 

az intra- és interspecifikus szomszédok jelenléte, de az E. nuttallii esetében ez a hatás nem 

volt jelentős (BARRAT-SEGRETAIN és ELGER 2004). A levelek által okozott árnyékolást ebben 

az esetben kulcsfontosságú tényezőnek vélték, ami magyarázhatja az E. nuttallii sikerét a 

többi fajjal szemben (SIMPSON 1990, BARRAT-SEGRETAIN 2004, 2005). THOMPSON (1991) 

elmélete szerint az inváziós fajoknak olyan (előnyös) tulajdonságokkal kell rendelkezniük, 

amelyekkel a közösségben korábban is jelen lévő fajok nem rendelkeznek. Felmerül a kérdés 

tehát, hogy milyen jellemzőkkel rendelkezik az E. nuttallii, amivel az E. canadednsis nem, 

konkrétan milyen környezeti tényezők okozhatják az E. nuttallii előnyös fenotípusos válaszát 

a lombozat kialakulásában? 

Tanulmányunk célja a környezeti változók (fény- és nitrogénkoncentrációk) kombinált 

hatásának vizsgálata volt az Elodea fajok fenotípusos jellemzőire, illetve ezeknek a 

tulajdonságoknak az E. nuttallii inváziós sikerében történő értékelése. Mivel az alámerült 

vízinövények a leveleiket jellemzően egy fénygradiens mentén igyekeznek optimálisan 

pozícionálni (az árnyékos aljzattól a vízfelszín felé), azt feltételeztük, hogy a fényintenzitás 

kulcsszerepet játszhat ebben a kérdésben is. De a vízinövények jelenlét-hiány és 

abundanciaadatai alapján a víz nitrogénkoncentrációja is potenciálisan egy olyan 

 
7 Szabó, S., Peeters, E. T. H. M., Várbíró, G., Borics, G., & Lukács, B. A. (2019). Phenotypic plasticity as a clue for invasion success of the 
submerged aquatic plant Elodea nuttallii. Plant Biology, 21, 54–63. 
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kulcstényező, ami befolyással bír a lombozat szerkezetére. Holland (KNOBEN és PEETERS 

1997, VAN ZUIDAM és PEETERS 2013) és közép-európai (KIRÁLY et al. 2007, GRUDNIK et al. 

2014) vizsgálatok arra utalnak, hogy az E. canadensis eltűnése különösen azokban a 

mezőgazdasági területek melletti árkokban volt érzékelhető, ahol a nitrogénszennyezés 

mértéke az átlagosnál jóval magasabb volt. 

Ennek megfelelően a következő hipotéziseket fogalmaztuk meg: (i) a fényintenzitás és a 

nitrogénkoncentráció gradiensek mentén az E. nuttallii nagyobb mértékű fenotípusos 

plaszticitással rendelkezik, mint az E. canadensis; (ii) a magasabb nitrogénkoncentráció 

erőteljesebben serkenti az E. nuttallii relatív megnyúlását, mint az E. canadensis-ét; (iii) a 

magas fényintenzitás és a magas nitrogénkoncentráció együttesen serkenti az E. nuttallii 

hajtásainak elágazódását. Kevert állományokban mindkét Elodea-faj jelentős mértékben képes 

módosítani a környezetük fényviszonyait (BARRAT-SEGRETAIN és ELGER 2004; BARRAT-

SEGRETAIN 2005). Ennek a hatásnak a kizárása érdekében a fajokat elkülönítve tartottuk. 

5.2.2 Anyag és módszer 

Az élőanyag gyűjtése és inkubálása 

Az Elodea canadensis példányait a Bodrog folyóból (48,172491 ° N; 21,363358 ° E), míg az 

E. nuttallii egyedeket a Hajdúnánás mellett fekvő Keleti-főcsatornából (47,860911 ° N; 

21,382270 ° E) gyűjtöttük. A kiválasztott hajtások közötti genetikai variabilitás minimális 

volt, mivel az európai Elodea-fajok kizárólag vegetatív úton szaporodnak (BARRAT-

SEGRETAIN et al. 2002). A hajtásokat ugyanabból a kolóniából (polikormonból) gyűjtöttük, 

azaz biztosan klónok (vagyis rametek) voltak. Az előinkubáció kísérleti körülmények között 

18 napig tartott. Az Elodea-hajtások apikális részeit öt darab 20 literes akváriumba helyeztük, 

ami megfelelő tápoldattal volt feltöltve. BARKO és SMART (1985) eredeti tápoldat összetétel 

receptjét NH4NO3 hozzáadásával módosítottuk, hogy a kezelésekben a nitrogén 

koncentrációja 0,05, 0,25, 0,5, 2,5 és 5,00 mg N/l legyen. A foszfort K2HPO4 formájában 

adtuk a vízhez, hogy a végső koncentráció 0,2 mg P/l legyen. A mikroelemek mennyiségét 

TROPICA (TROPICA, Ega, Magyarország) mikrotápanyag oldat 10 000-szeres hígított 

oldatának hozzáadásával biztosítottuk. Az oldatot minden második nap megújítottuk. Az 

előinkubációs periódus után a hajtások hosszát 65 mm-re vágtuk le úgy, hogy a hajtásoknak 

ne legyenek oldalhajtásaik vagy járulékos gyökereik (MADSEN et al. 1998). 

Laboratóriumi kísérlet 

Három hajtást függőleges helyzetben egy műanyag hálóra helyeztünk. Ezt 2 liter űrtartalmú, 

12 cm mély akváriumba helyeztük, ami a fent ismertetett 2 literes oldatot tartalmazta. Minden 

akváriumot vízfürdőben, kontrollált hőmérsékleten tartottunk (23–25 °C) a Kárpát-medence 

kis tavainak vízhőmérsékleti profilja alapján (május–július) (BORICS et al. 2015), illetve a 

hajtásnövekedés optimális hőmérsékleti tartományára vonatkozó ismeretek (BARKO et al. 

1982, MORMUL et al. 2012) szerint. Mindkét Elodea-faj esetében az öt különböző 

nitrogénkezelést öt különböző fényintenzitás mellett inkubáltuk: 0, 10, 28, 80 és 180 µmol m² 

s¹ PAR értékekkel, a vízfelszínen (koszinusz besugárzás) 16 órás világos és 8 órás sötét 

ciklusban. A vizet minden második nap cseréltük. A megvilágítást Philips 400 W-os 

fémhalogén lámpákkal biztosítottuk, és a fényintenzitást különböző lyukbőségű zöld műanyag 

háló használatával biztosítottuk. A kezeléseket négyszeres ismétlésben végeztük, ami összesen 

200 akváriumot jelentett. Annak érdekében, hogy a kezdeti fényintenzitás többé-kevésbé 

állandó maradjon, és hogy elkerüljük a növények önárnyékolását, a kísérlet időtartama csak 

12 nap volt, majd a növényeket betakarítottuk (MADSEN et al. 1998, FORCHHAMMER 1999). 

               lukacsb_320_25



61 

 

Növényi jellegek mérése 

A növényeken öt funkcionális növényi jelleget mértünk: 1. hajtás száraz tömege, 2. gyökér 

száraz tömege, 3. hajtás hossza, 4. gyökér hossza és 5. elágazások száma. Ezekből a mért 

adatokból további öt jellegértékét számítottuk: 6. teljes hajtásra vonatkozó relatív növekedési 

ráta (RGR), 7. csúcshajtás RGR, 8. relatív megnyúlás, 9. oldalirányú terjedés és 10. 

plaszticitási index. Minden jelleget egyedi szinten mértünk és számítottunk az 

akváriumokban, azonban a statisztikai elemzéshez csak az egyes akváriumok három 

növényének átlagos jellegértékeit vettük figyelembe. A hajtás és a gyökér száraz tömegének 

méréséhez a mintákat 105 °C-on, 24 órán át (állandó tömeg eléréséig) szárítószekrényben 

szárítottuk. A teljes hajtáshossz az apikális és laterális (oldalirányú) hajtások hosszára utal, 

míg a csúcshajtás hossza a növény központi (leghosszabb) hajtását jelenti. A teljes hajtáshossz 

adatait használtuk az RGR, elágazódási fok, relatív megnyúlás és laterális terjedés 

kiszámításához. A teljes hajtás RGR-jét az alábbi képlettel számoltuk ki: RGR = (lnlt - lnl0)/t, 

ahol l0 a növények kezdeti, lt a végső hajtáshosszát, t pedig az inkubációs időt jelenti 

napokban. A csúcshajtás RGR-jét hasonlóan számoltuk: RGR = (lnlt - lnl0)/t, ahol l0 a 

növények kezdeti, lt a csúcshajtás hosszát, t pedig az inkubációs időt jelenti napokban. A 

növények relatív megnyúlását egységnyi biomasszából létrejött hajtáshosszként (mm mg⁻¹ 

DW) adtuk meg. A laterális terjedést az oldalirányú terjedés/csúcshajtás hossza alapján 

számoltuk. Az elágazódási fok (azaz elágazási architektúra) az élő elágazások száma volt 

egységnyi hajtáshosszra vetítve (PÉREZ-HARGUINDEGUY et al. 2013), ezt az elágazások 

száma/hajtáshossz képlettel számoltuk. 

A nitrogénre (PIN) és a fényre (PIL) vonatkozó plaszticitási indexet VALLADARES et al. 

(2002, 2005) szerint számoltuk: PI = (maximum átlag - minimum átlag) / maximum átlag. A 

nitrogénre vonatkozó plaszticitási indexet (PIN) Lmax fényintenzitás mellett számoltuk ki, míg 

a fényre vonatkozó plaszticitási indexet (PIL) Nmax nitrogénkoncentráció mellett, ahol a 

vizsgált változó a legmagasabb értéket mutatta (pl. gyökérképződés Lmax= 180 µmol m²s¹, 

Nmax= 0,5 mg l⁻¹). Az index értéke 0 (nincs plaszticitás) és 1 (maximális plaszticitás) közé 

esik. 

Statisztikai elemzés 

A tulajdonságok kapcsoltságát főkomponens-analízissel (PCA) elemeztük, ahol a mért 

tulajdonságok voltak a független változók. A változók normál eloszlását Kolmogorov–

Smirnov-teszttel ellenőriztük. A teljes hajtás RGR, a csúcshajtás RGR, a relatív megnyúlás és 

a gyökérhossz normál eloszlást mutatott (P > 0,05). A hajtások elágazódási fokának eloszlása 

csak a 10–180 µmol m²s¹ fényintenzitás tartományban volt normál eloszlású. Általánosított 

lineáris modellekkel (GLM) teszteltük a környezeti tényezők (fény, nitrogén, fajazonosság) és 

ezek kölcsönhatásainak hatását a növényi jellegekre. Az adatok normál eloszlását és a 

varianciák homogenitását Levene-teszttel ellenőriztük. Tukey és Dunnett T3 post-hoc 

teszteket használtunk az egyes kezelések közötti eltérések vizsgálatához. Páronkénti 

többszörös összehasonlító próbával (Pair-wise comparison) teszteltük a fajok között a mért 

változókban található szignifikáns különbségeket. Itt az átlagos különbségeket (MD) és 

szórásokat (SD) tüntettük fel. Az elemzéseket SPSS 16.0 (SPSS, Chicago, IL, USA) 

szoftverrel végeztük. 
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5.2.3 Eredmények 

PCA ordináció 

A PCA ordináció alapján az E. canadensis és az E. nuttallii a vizsgált fenotípusos jellemzők 

szerint az első PCA tengely mentén jól elkülönültek. A PCA ordináció első két tengelye a 

teljes variabilitás 94,5%-át magyarázta. Az E. nuttallii nagyobb értékeket mutatott a 

csúcshajtás RGR-re és a relatív megnyúlásra, míg az E. canadensis az elágazási fokra, 

gyökérképződési rátára és laterális terjedésre adott magasabb értékeket (1. ábra). 

 

1. ÁBRA. Az Elodea canadensis és E. nuttallii vizsgált fenotípusos jellegeinek PCA ordinációja.  

Az adatok négyzetgyök transzformáltak. 

A fenotípusos plaszticitás különbségei 

Az alkalmazott fény- és nitrogén-gradiens mentén a két Elodea-faj fenotípusos plaszticitása 

jelentős különbséget mutatott (1. táblázat). Az összesített fenotípusos jellemzők alapján az E. 

nuttallii nagyobb plaszticitást mutatott, mint az E. canadensis. Az E. canadensis relatív 

megnyúlása nagyobb (0,1-el magasabb) plaszticitást mutatott a fény hatására. Az E. nuttallii 

magasabb plaszticitást mutatott (0,1-el) a csúcshajtás RGR, gyökérképződés, laterális terjedés 

és elágazási fok esetében a magasabb nitrogén hatására, valamint a csúcshajtás RGR és az 

elágazási fok esetében a fény hatására. A két Elodea-faj között a legnagyobb különbséget az 

elágazási fok PIN értékei mutatták (E. canadensis: 0,13, E. nuttallii: 1,00). 
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1. TÁBLÁZAT. Az Elodea canadensis és E. nuttallii nitrogénre és fényre számított plaszticitás 

indexe. A PIN értékét maximális fényerősség mellett számoltuk. A PIL értékét a legmagasabb 

nitrogénkoncentráció mellett határoztuk meg. Lmax és Nmax az a nitrogén és fénymennyiség szint, 

ahol az egyes jellegek a maximális értéket mutatták. Ha a két Elodea-faj PI értékének különbsége 

> 0,1, a nagyobb értéket aláhúztuk. 

 PIN PIN PIL PIL   

Változó 
E. 

canadensis 
E. 

canadensis 
E. 

canadensis 
E. 

canadensis 
Lmax 

(µmol m2 s-1) 
Nmax 

(mg l-1) 
RGR teljes hajtás 0,67 0,70 0,71 0,69 80 2,5 
RGR csúcshajtás 0,53 0,64 0,36 0,63 28 2,5 
Relatív megnyúlás 0,17 0,20 0,57 0,45 10 5 
Gyökér forma 0,34 0,76 1,00 1,00 180 0,5 
Oldalirányú terjedés 0,83 1,00 0,95 1,00 180 5 
Elágazás fok 0,13 1,00 0,64 1,00 180 5 

 

Relatív növekedési ráta 

A faj típusa, a nitrogénkoncentráció, a fényintenzitás, valamint ezek kölcsönhatásai jelentősen 

befolyásolták a teljes hajtás RGR-t (relatív növekedési ráta) és a csúcshajtás RGR-t (5.2-S1 

függelék). A magasabb nitrogénkoncentráció mindkét faj esetében szignifikánsan (P < 0,001 

Tukey-teszt) növelte a teljes hajtás RGR-t, de ez a hatás sokkal kevésbé volt kifejezett 

alacsony fényviszonyok között (10 μmol m² s⁻¹), mint a jól megvilágított körülmények 

esetében (80–180 μmol m² s⁻¹; 2. ábra). Mindkét Elodea-faj teljes hajtás RGR-je emelkedett a 

nitrogénkoncentráció növekedésével párhuzamosan, egészen 2,5 mg l⁻¹-ig. Magas 

nitrogénkoncentráció (2,5–5,0 mg l⁻¹) és magasabb fényintenzitás mellett egészen 80 μmol 

m²s⁻¹-ig mindkét Elodea-faj teljes hajtás RGR-je szignifikánsan (P < 0,001 Tukey-teszt) 

növekedett (2. ábra). 

 

2. ÁBRA. Az E. canadensis (a) és E. nuttallii (b) csúcshajtás RGR és teljes hajtás RGR értékei eltérő 

nitrogénmennyiség és fényintenzitás mellett. A hibasávok az adatok standard hibáit jelölik. 
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A páronkénti többszörös összehasonlító próba alapján az E. nuttallii teljes hajtás RGR-je 

(0,086 ± 0,002) szignifikánsan nem volt alacsonyabb (P = 0,052), mint az E. canadensis-é 

(0,090 ± 0,002). Az E. nuttallii csúcshajtás RGR-je (0,073 ± 0,001) szignifikánsan magasabb 

volt (P < 0,001), mint az E. canadensis-é (0,031 ± 0,001). Általánosságban elmondható, hogy 

az E. nuttallii kétszer olyan magas csúcshajtás RGR-rel rendelkezett, mint az E. canadensis, 

és viszonylag alacsony fényintenzitás mellett (28 μmol m²s⁻¹) is a legnagyobb csúcshajtás 

növekedést mutatta (3. ábra és 5.2-S2 függelék). 

 

3. ÁBRA. Különböző fényintenzitás és különböző nitrogénkoncentrációk mellett nevelt  

E. canadensis és az E. nuttallii csúcshajtás RGR-jének, oldalirányú terjedésének és elágazási fokának, 

valamint relatív megnyúlásának boxplotjai. Minden boxplot öt nitrogénkoncentráció adatait mutatja a 

bal oldali panelben, illetve öt fényintenzitás adatait a jobb oldali panelben. Dobozok: +25-75%-os 

percentilisek; hibasávok: szórás; □: medián, n = 20. 
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Relatív megnyúlás 

A relatív megnyúlást, vagyis az egységnyi biomasszából létrejött hajtáshosszt jelentősen 

befolyásolta a fényintenzitás, a nitrogénkoncentráció, a fajok közötti különbségek és ezek 

kölcsönhatásai (5.2-S1 függelék). A hajtások relatív megnyúlása mindkét Elodea-faj esetén 

magas nitrogénkoncentrációjú (2,5–5,0 mg N L⁻¹) közegben és alacsony fényintenzitás 

(10 μmol m² s⁻¹) mellett volt a legmagasabb (3. ábra). A 10 μmol m² s⁻¹-nál magasabb 

fényintenzitáson a növények relatív megnyúlása szignifikánsan csökkent (P < 0,001 Dunnett 

T3 teszt). A nitrogénkoncentráció növelése során a növények relatív megnyúlása 

szignifikánsan növekedett (P < 0,001 Tukey-teszt). A legmagasabb fényintenzitás (180 μmol 

m² s⁻¹) mellett az E. nuttallii (4,75 ± 0,166) szignifikánsan magasabb relatív megnyúlást 

mutatott (P < 0,001, párhuzamos összehasonlítások), mint az E. canadensis (3,50 ± 0,166; 4. 

ábra). 

 

4. ÁBRA. Maximális fényintenzitás (180 lmol m -2s-1) mellett nevelt Elodea-fajok  

gyökérhosszának (m) és relatív megnyúlásának (a hajtás hossza egységnyi biomasszára vetítve) 

plaszticitása a nitrogénkoncentráció gradiens mentén. A hibasávok az adatok szórását jelölik. 

Gyökérhossz 

Mivel csak csúcshajtásokkal indítottuk a kísérletet, minden gyökér a kísérlet alatt képződött. 

A fény által kiváltott növekedésstimuláció a gyökérhossz növekedésében nyilvánult meg, 

amely a magasabb fényintenzitások mellett, 0,5 mg N l⁻¹ nitrogéntartalmú közegben volt a 

legmagasabb. A gyökérhosszt jelentősen befolyásolta a fényintenzitás, a nitrogénkoncentráció, 

a fajok közötti különbségek és ezek kölcsönhatásai (5.2-S1 függelék). Az E. canadensis 

(0,461 ± 0,008) szignifikánsan hosszabb gyökereket fejlesztett (P < 0,001, páronkénti 

többszörös összehasonlító próba), mint az E. nuttallii (0,270 ± 0,008; 4. ábra). 

Oldalirányú (laterális) terjedés 

Mindkét Elodea-faj esetében a hajtások oldalirányú terjedése fokozódott (az oldalsó hajtások 

hossza a csúcshajtás hosszához képest) a nitrogénkoncentráció és a fényintenzitás 

növekedésével (3. és 5. ábra). Az E. canadensis oldalirányú terjedése 10 μmol m² s⁻¹ fölötti 

megvilágítás esetén azonban már kifulladt. Megvilágítás alatt (10–180 μmol m² s⁻¹) az E. 

canadensis (1,49 ± 0,05) szignifikánsan nagyobb mértékű oldalirányú terjedést mutatott 

(P < 0,001, páronkénti többszörös összehasonlító próba), mint az E. nuttallii (0,242 ± 0,050). 
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5. ÁBRA. Az Elodea-fajok oldalirányú terjedés jellegének plaszticitása (az oldalhajtás hossza az 

csúcshajtás hosszának arányában) a fényintenzitási gradiens mentén, alacsony (0,25 mg N L-1)  

és magas (2,5 mg N L-1) trofikus szinteken mérve. A hibasávok az adatok szórását jelölik. 

Elágazási fok 

Az elágazási fokot (az oldalágak méterenkénti számát) jelentősen befolyásolta a fény 

mennyisége és a fajok különbsége (5.2-S1 függelék). A nitrogén mennyisége szignifikáns 

hatással volt az E. nuttallii elágazási fokára (df = 4, F = 31,633, P  <  0,001, ANOVA), de nem 

volt hatással az E. canadensis-re (df = 4, F = 0,792, P = 0,534, ANOVA). Az E. canadensis 

elágazási fok értéke minden fényintenzitás mellett nagyon magas volt ( > 10 m⁻¹), és 

független maradt az alkalmazott nitrogénkoncentráció mennyiségétől (lásd 3., 6. ábra és 5.2-

S3 függelék). Az E. nuttallii alacsony fényintenzitás és alacsony nitrogénkoncentráció mellett 

nem hozott oldalágakat, csak magasabb fényintenzitás (80–180 μmol m² s⁻¹) és magasabb 

nitrogénkoncentráció (2,5–5,0 mg N l⁻¹) mellett kezdett néhány oldalágat fejleszteni (6. ábra 

és 5.2-S3 függelék). Megvilágítás alatt (10–180 μmol m² s⁻¹) az E. canadensis 

(16,037 ± 0,245) szignifikánsan nagyobb (P < 0,001, páronkénti többszörös összehasonlító 

próba) elágazási fok értéket mutatott, mint az E. nuttallii (5,112 ± 0,245). 

5.2.4 Diszkusszió 

A fény és a nitrogén kölcsönhatása 

Korábbi tanulmányok szerint az E. canadensis és az E. nuttallii elterjedését alapvetően a 

tápanyagok mennyisége, a hőmérséklet és a fényviszonyok határozzák meg. A két rokon faj 

közül az E. nuttallii ellenállóbbnak bizonyult a tápanyagok koncentrációjának növekedése és 

a hőmérséklet emelkedésével szemben (GREULICH és TREMOLIERES 2006). Ennek ellenére az 

E. canadensis az eutrofizáció hatásaira érzékenyebben reagál (KOLADA és KUTYA 2016). RIIS 

et al. (2010) szerint a rendelkezésre álló fény mennyisége nagyobb hatással volt az E. 

canadensis növekedési ütemére és morfológiai felépítésére, mint a hőmérséklet. Kutatásunk 

során részletesebben vizsgáltuk a környezeti tényezők (a tápanyagok és a fény) által kiváltott 

fenotípusos plaszticitást mindkét faj esetében. Eredményeink szerint mind a fény, mind a 

nitrogén mennyisége korlátozta a két Elodea-faj növekedését. Ezek a környezeti tényezők 

számos mért növényi jellegre is interaktív hatással voltak: például magasabb fényintenzitás 

mellett a magas nitrogénkoncentráció (2,5 és 5,0 mg l⁻¹) kétszeresére növelte a hajtások 
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növekedési rátáját az alacsony nitrogénszinthez (0,05–0,25 mg l⁻¹) képest. Eredményeink 

szerint csökkenő fényintenzitás mellett az azonos növekedési ráta fenntartásához ezeknek a 

fajoknak több nitrogénre van szükségük, illetve ugyanez fordítva is igaz, alacsonyabb 

nitrogénszint mellett több fényt igényelnek. Ezen fajok növekedésére gyakorolt 

kölcsönhatásokat korábban a fény és szervetlen szén (MADSEN és SAND-JENSEN 1994), a 

fény és hőmérséklet (BARKO et al. 1982), a hőmérséklet és foszfor (PEETERS et al. 2013), 

valamint a nitrogén és foszfor (CAO et al. 2011) esetében írták le. 

a) 

 

b) 

 

6. ÁBRA. Az elágazás mértéke (oldalágak méterenkénti száma) eltérő nitrogénkoncentrációk és 

fénymennyiség mellett nevelt E. canadensis (a) és E. nuttallii (b) esetében. 

 

7. ÁBRA. Az E. canadensis és E. nuttallii eltérő fenotípusos jellemzői  

alacsony (a) és magas (b) nitrogénkoncentrációval rendelkező élőhelyeken. A rajz a csúcshajtás RGR 

és az elágazódási fok adatain alapul. 
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Eltérő forrásfelvételi stratégiák 

Az E. canadensis és az E. nuttallii is hatékonyan képes megteremteni az egyensúlyt a fény- és 

tápanyagigény kielégítése között. A két faj részben hasonló, részben eltérő válaszokat mutatott 

az eltérő fény- és tápanyagkitettségre nyújtott fenotípusos válaszaikban. Eredményeink szerint 

maximális fényintenzitás (ami a természetben a felső vízrétegben uralkodó fényviszonyt 

tükrözi) és alacsony nitrogénszint mellett mindkét faj a gyökerek képzésére fordítja az 

energiáit, csökkentve a hajtásnövekedés ütemét, ezt JAMES et al. (2006) is megfigyelte. Ez 

egyértelműen jelzi, hogy a növények ilyen esetben több energiát fektetnek a 

tápanyagfelvételbe, és kevesebbet a fotoszintézisbe (MADSEN és CEDERGREEN 2002). A két 

faj eltérő válaszreakciója abban nyilvánult meg, hogy az E. canadensis sokkal több energiát 

fektetett a gyökérképzésbe és a hajtáselágazások képzésébe, vagyis inkább oldalirányba 

növekedett, míg az E. nuttallii kissé több energiát fordított a hajtás apikális megnyúlásába. 

Alacsony fényintenzitás esetén (ami természetes körülmények között az alsó vízrétegek 

fényviszonyait tükrözi) mindkét faj a fény minél hatékonyabb megkötésére irányította 

erőforrásait, és nem a tápanyagfelvételre, amit az egységnyi biomasszára eső hajtáshossz 

növekedése, a csökkenő gyökérképződés, az oldalirányú növekedés, valamint az elágazások 

számának csökkenése jelzett. Ehhez hasonló fenotípusos változások gyakran megfigyelhetőek 

az inváziós vízinövények között. Hasonló morfológiai változásokat figyeltek meg például az 

Egeria densa, E. canadensis, E. nuttallii és Lagarosiphon major esetében a hajtáshossz 

(BARKO et al. 1982, RODRIGUES és THOMAZ 2010), az oldalirányú terjedés és elágazás (RIIS et 

al. 2012), valamint a gyökér-biomassza arány esetében (SAND-JENSEN és MADSEN 1991). Az 

általunk megfigyelt fenotípusos eltérések (elágazási fok, gyökérhossz, specifikus tömeg és 

hajtáshossz) nagyon hasonlóak azokhoz az eredményekhez, amelyeket a vízben lebegő 

növények árnyékolása okoz a víz alatt gyökerező fajokon (LARSON 2007, LU et al. 2013). A 

növényeken általunk észlelt változások teljes mértékben leírhatóak a ’tápanyagkeresési 

koncepcióval (foraging concept)’, amely szerint a növények hajtása alacsony fényviszonyok 

mellett megnyúlik, kevesebb gyökér biomasszát és oldalágat fejlesztenek, hogy hatékonyabbá 

tegyék a tápanyagok felvételét és csökkentsék a légzésből eredő energiaköltségeiket (DE 

KROON és HUTCHINGS 1995). 

Optimális fényviszonyok (80–180 μmol m² s⁻¹) és nitrogénkoncentráció (2,5–5,0 mg N l⁻¹) 

mellett az E. canadensis teljes hajtásnövekedési rátája többé kevésbé megegyezett az E. 

nuttallii rátájával, amely egybevág BARRAT-SEGRETAIN ÉS ELGER (2004) korábbi 

eredményeivel. Az E. nuttallii és az E. canadensis változatos nitrogén- és fénykoncentrációk 

mellett is eltérő akklimációs stratégiája (a környezeti tényezők megváltozásaira adott 

fenotípusos válasz) eddig azonban nem volt ismert. Az első hipotézisünknek megfelelően az 

E. canadensis az elágazások számára és a csúcshajtás növekedésére adott fenotípusos 

plaszticitása sokkal alacsonyabb mértékű, mint amit az E. nuttallii mutatott. Ez azt jelenti, 

hogy az E. canadensis kevésbé képes fenotípusosan is alkalmazkodni az eltérő tápanyag- és 

fényviszonyokhoz. Az eredményeink egyértelműen megmutatták, hogy az E. canadensis még 

alacsony fényintenzitás (10 μmol m² s⁻¹) és nitrogénszint mellett is hajlamosabb sűrű 

elágazásokat fejleszteni és nagyobb hangsúlyt fektetni az oldalirányú növekedésbe, mintsem 

hogy megnyúlna. Ezért képez az E. canadensis sűrű állományokat a víztestek alján, és lassabb 

a hajtáscsúcs növekedése. Ez a tulajdonság az E. nuttallii-val szemben a fényért folytatott 

versenyben hátrányt jelenthet. 

Az első hipotézisünket igazolta, hogy magasabb nitrogén- és fénymennyiség esetén az E. 

nuttallii fenotípusosan sokkal plasztikusabbnak bizonyult a hajtás elágazását tekintve. 

Árnyékos körülmények között az E. nuttallii nem fejlesztett oldalágakat, ellenben az E. 

canadensis-szel. A második és harmadik hipotézisünket az bizonyította, hogy alacsony 

fényviszonyok mellett az E. nuttallii ugyanakkora biomasszából kiindulva is gyorsabban 
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tudott megnyúlni, amit a nagyobb megnyúlási, alacsonyabb elágazási fok és a kisebb laterális 

terjedési jellemzőinek köszönhette. Az E. nuttallii szára ezenkívül vékonyabb is az E. 

canadensis-hez képest, ami jelzi, hogy a biomassza növelése nagyobb arányban járul hozzá a 

hosszirányú növekedéshez (BARRAT-SEGRETAIN és ELGER 2004). A növényeknek ez a fajta 

megnyúlása egy fontos tulajdonság, ugyanis ennek révén érik el a vízfelszínt, és tudnak ott 

vagy annak közelében lombozatot képezni. Ráadásul a jobb tápanyagellátottságú élőhelyeken 

(magasabb trofikus szinteken) az E. nuttallii leveleit sokkal kevesebb perifiton alga fedi be, 

mint az E. canadensis-t (JAMES et al. 2006), így ez sem gátolja őt a hatékonyabb 

fénymegkötésben. Eutróf és hipertróf környezetben, amikor a hajtások elérik a jobb 

fényellátottságú vízréteget, az E. nuttallii azonnal sűrű lombkoronát képez (KUNI 1984) úgy, 

hogy áttér az oldalirányú növekedésre, és növeli a hajtások elágazásainak a számát. Ezzel 

árnyékba borítja a többi víz alá merült növényt (BARRAT-SEGRETAIN 2005). Harmadik 

hipotézisünket igazolja tehát, hogy a fény és a nitrogén együtt váltják ki azokat a fenotípusos 

reakciókat, amelyek sikeressé teszik az E. nuttallii-t a fényért folytatott versenyben (7. ábra). 

Ez az a stratégia, amivel az E. nuttallii versenyre kel más víz alá merült növényekkel és 

algákkal, de a hatékony tápanyagfelvétele alkalmassá teszi a vízfelszínen lebegő növényekkel 

szembeni kompetícióra is (pl. Lemna; SZABÓ et al. 2010). Eredményeink egyértelmű 

mechanisztikus magyarázatot ad arra, hogy az E. nuttallii hogyan és milyen alkalmazkodási 

mechanizmussal tud a pionír, eutróf sekélyvízi növényközösségekben versenyelőnyt szerezni 

(BARRAT-SEGRETAIN 2005). 

Az eredményeink számos létező hipotézist alátámasztanak, illetve beleillenek abba a 

tudományos keretrendszerbe, amely szerint minél magasabb fokú egy növény fenotípusos 

plaszticitása, annál jobban képes egy heterogén és időszakosan változó környezetben is túlélni 

és szaporodni (KAPLAN 2002, DORKEN és BARRET 2004). Eredményeink illeszkednek abba a 

hipotézisbe is, amely a DAVIS et al. (2000) szerinti ingadozó erőforrás elérhetőségére 

vonatkozik (fluctuating resource availability hypotheses), mivel az E. nuttallii sikeres 

invázióját sokkal több esetben figyelték meg az eutrofikus és hipertrofikus körülmények 

között (VAN ZUIDAM és PEETERS 2013). Végezetül eredményeink nemcsak támogatják, de ki 

is egészítik ELTON (1958) üres niche hipotézisét azzal, hogy nemcsak az idegenhonos és 

őshonos fajok különböznek az erőforrás-hasznosítás hatékonyságában, hanem az egymással 

rokon idegenhonos fajok is.  

Összefoglalás 

A biológiai invázió sikere nemcsak az inváziós faj és a befogadó növényközösség fajainak 

a tulajdonságaitól függ (TILMAN 1997), hanem az inváziós és őshonos közösség fajai között 

létrejött interakcióktól is (ALPERT et al. 2000). Eredményeink egyértelműen azt jelzik, hogy 

egy sikeres inváziós faj fenotípusos plaszticitása magas, amellyel jobb és hatékonyabb 

alkalmazkodásra képes, és így maximalizálhatja is a fitneszét a változó környezeti feltételek 

között (AGRAWAL 2001, DAVIDSON et al. 2011). A nagyobb fenotípusos plaszticitás előnye 

azonban nagymértékben függ attól is, hogy milyen fajokkal lépnek kölcsönhatásba. A 

lombkoronaképzéssel létrehozott árnyékolás az interspecifikus kompetíció egyik általános 

módja a vízinövények esetében. Ez a mechanizmus meghatározza az őshonos–őshonos, az 

őshonos–idegenhonos és az idegenhonos–idegenhonos fajok közötti interakciókat is. 

Tanulmányunk ez utóbbi, egymással közeli rokonságban álló idegenhonos faj közötti 

kompetíció mechanizmusát tárta fel részletesen. Arra a következtetésre jutottunk, hogy az 

Elodea nuttallii és az E. canadensis az elérhető fény- és tápanyagmennyiség függvénye 

mentén eltérő növekedési stratégiával rendelkezik. Vagyis a környezeti tényezők által kiváltott 

fenotípusos plaszticitásukban jelentős különbségek vannak, ami más őshonos vagy idegen 

fajokkal szembeni versenyképességüket is meghatározhatja.  
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5.3. A jellegek fajon belüli variabilitásának szerepe  

a honos és idegenhonos hínárnövények 

közösségszerveződésében8 

5.3.1 Bevezetés 

Az idegenhonos vízinövényeknek számos olyan tulajdonságuk van, amelyek sikerre vihetnek 

egy inváziót. Ilyen például a magasabb növekedési ráta, a jobb terjedési képesség és a 

magasabb propagulumszám (HUSSNER et al. 2021, TASKER et al. 2022), de ezeken felül jobb 

az erőforrás-felhasználási képességük (LUKÁCS et al. 2016, HUSSNER et al. 2021), az 

árnyéktűrésük (SZABÓ et al. 2020, KOLESZÁR et al. 2022) és nagyobb a fenotípusos 

plaszticitásuk is (RIIS et al. 2012, FLEMING és DIBBLE 2015, SZABÓ et al. 2019). Ezek mind-

mind versenyelőnyt biztosíthatnak számukra az őshonos fajokkal folytatott verseny során, és 

ezeknek a tulajdonságoknak köszönhetően gyakran monospecifikus állományokat alkotnak, 

megváltoztatva ezzel az ökoszisztémák működését és funkcionális szerkezetét (DIBBLE et al. 

1996, SCHULTZ és DIBBLE 2012). 

A növényközösségek funkcionális összetételében bekövetkező változásokat a jellegek 

közösségi súlyozott átlagával (CWM) és a jellegértékekből számolt funkcionális diverzitási 

(FD) indexekkel szokás jellemezni. A CWM jól indikálja az ökoszisztéma egészében zajló 

folyamatok minőségét (például a biomassza-termelést, GARNIER et al. 2004), míg az FD a 

növényközösségek erőforrás-hasznosítás hatékonyságával van összefüggésben. VIOLLE et al. 

(2012) szerint a funkcionális növényi tulajdonságoknak az egyed szintjén mérhetőnek kell 

lenniük. Ha ez teljesül akkor a tulajdonságok változását a fajok közötti (interspecifikus 

variancia) és a fajon belüli (intraspecifikus variancia) szinteken is értékelni lehet. Ez utóbbi 

variancia mértéke az egyes növénycsaládokban és életformatípusokban eltérő lehet, de a 

vízinövények körében köztudottan nagyon magas (WILLBY et al. 2000). Hagyományosan azt 

szokás feltételezni, hogy a tulajdonságok fajok közötti varianciája sokkal nagyobb, mint a 

fajon belüli (MCGILL et al. 2006, SHIPLEY et al. 2016). Az utóbbit ezért gyakran figyelmen 

kívül is hagyják, és minden fajt egyetlen (átlagos) tulajdonságértékkel jellemeznek a 

közösségi szintű elemzések során, ami gyakran egy adatbázisból származó adat (PAVOINE és 

BONSALL 2011). A fentebbi alapfeltevés azonban nem mindig teljesül. Ha figyelmen kívül 

hagyjuk a tulajdonságok fajon belüli varianciáját, és egy globális átlagértéket alkalmazunk, az 

torzíthatja a funkcionális diverzitás becsült értékét, és téves következtetésekhez vezethet. Az 

újabb gyakorlat szerint már a jellegeknek a fajok közötti és fajon belüli varianciáját is 

figyelembe veszik (CARMONA et al. 2016, 2019). Ugyanakkor még a legtöbb vízinövényekkel 

foglalkozó kutatás is csak a közösség egészének szintjére fókuszál, és nem veszi figyelembe a 

jellegek fajon belüli varianciáját (VECCIA et al. 2020). Ugyanakkor, ha valaki a jellegek fajon 

belüli varianciájának használata mellett is dönt, az nem egyértelmű, hogyan kell azt 

megvalósítani. CARMONA et al. (2019) javaslata szerint először a tulajdonságok valószínűségi 

eloszlását (trait probability distribution, TPD) kell meghatározni, és ezután lehet funkcionális 

diverzitási indexeket számolni. 

Felmerül azonban a kérdés, hogy milyen csoportosítási elv szerint vonjuk össze az 

adatokat. Az eloszlások megbízható becsléséhez alapadatok sokaságára van szükség (lásd 

BOTTA-DUKÁT és LUKÁCS 2021 S1 függeléke), ami egyben azt is feltételezi, hogy az 

 
8 Koleszár, G., Szabó, S., Kékedi, L., Löki, V., Botta-Dukát, Z., & Lukács, B. A. (2024). Intraspecific trait variability is relevant in assessing 
differences in functional composition between native and alien aquatic plant communities. Hydrobiologia, 851, 5071–5084. 
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eloszlások illesztése előtt a mért adatokat a származási helytől függetlenül össze kell vonni. 

Egy korábbi tanulmányunkban megmutattuk, hogy az összes adat egy halmazba vonása (teljes 

összevonás: global pooling) a fajon belüli variancia torzított becslését eredményezheti, 

egyszerűen azért, mert nem veszi figyelembe a változó környezet hatásait (BOTTA-DUKÁT és 

LUKÁCS 2021). Az említett cikkben javasolt algoritmus az adatok csoportosításának 

(összevonásának) egy optimális módja, ami a valószínűsíthető jellegeloszlások (trait 

probability distribution, TPD) meghatározása során egyensúlyt biztosít az adatok növekvő 

mennyisége (ami kell a megbízhatóság javítása érdekében) és homogenitása között (amelyet a 

környezet változásának figyelmen kívül hagyása esetén fellépő torzítás okoz). 

Ennek a tanulmánynak a célja az volt, hogy megvizsgáljuk a biológiai invázió hatását az 

őshonos vízinövény-közösségek funkcionális szerkezetére és diverzitására. Feltételeztük, 

hogy (H1) az idegenhonos inváziós (továbbiakban inváziós) fajok közösségei nagyobb 

biomasszát termelnek, amit a két állomány funkcionális összetételében található különbségek 

tükröznek. Feltételeztük (H2), hogy a magasabb biomassza-termelés hatékonyabb 

fényfelvételt és gyorsabb növekedési rátát tesz szükségessé, amelynek elérése érdekében ezek 

a fajok kevesebb energiát fektetnek a szilárdító szövetek képzésébe. Mivel a vízinövények 

körében nagyon erősen jellemző a környezeti hatások által kiváltott fenotípusos plaszticitás, 

ezért a tulajdonságok fajon belüli (intraspecifikus) varianciáját is figyelembe vettük. BOTTA-

DUKÁT és LUKÁCS (2021) javaslatait követve a fajon belül változatos jellegértékek 

összevonásának kétféle eljárását alkalmaztuk: az intraspecifikus variancia úgynevezett 

optimális összevonását (azaz fajspecifikus TPD-k alkalmazásával), és az úgynevezett teljes 

összevonást (globális TPD-k alkalmazásával). Feltételeztük (H3), hogy az optimális 

összevonás a globálistól eltérő, és valószínűleg reálisabb funkcionális diverzitási 

eredményeket szolgáltat. 

5.3.2 Anyag és módszer 

Vizsgálati terület 

Ez a kutatás ugyanazt a helyszínt és kísérleti elrendezést használta, mint a 4.2 fejezetben 

bemutatott tanulmány. 

A növényzet felmérése és környezeti feltételek 

A 4.2 fejezetben bemutatott tanulmányhoz hasonlóan ugyanazon pontokon 20 db 2 m × 2 m-

es kvadrátot jelöltünk ki. A kvadrátokban található növényfajok borításának százalékos 

becslését 2017. szeptember 9. és 11. között végeztük. A vízinövényfajok borítása között nagy 

átfedés volt a vízoszlop egészében, ezért engedtük, hogy a borítás értéke meghaladja a 100%-

ot. A borítás becslését követően a biomassza-meghatározás érdekében a kvadrátokból minden 

növényegyedet begyűjtöttünk. A gyűjtést a lebegő hínarakkal kezdtük, ezt követték a 

gyökerező fajok, ahol a hajtást közvetlenül a talajszint felett vágtuk el. A biomassza 

meghatározását kvadrátonként végeztük úgy, hogy még a terepen lemértük minden faj nedves 

tömegét. Minden kvadrátban mértük a víz hőmérsékletét, pH-ját és vezetőképességét (Hach 

Lange HQ40D), valamint vízmintát vettünk, amiből az összes foszfor- és nitrogéntartalom 

meghatározását végeztük a VÖI Környezetkémiai Laboratóriumában (ICP spektrofotometria) 

Növényi funkcionális jellegek 

Minden kvadrátban minden növényfajról a hajtások csúcsáról gyűjtöttünk öt fiatal 

(fotoszintetikusan aktív), de teljesen kifejlett levelet. A levélnyelet eltávolítottuk, a friss 

leveleket zárható tasakba helyeztük. A növényi jellegek mérését és számítását PÉREZ-
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HARGUINDEGUY et al. (2013) szerint végeztük. A levél friss tömegének és levélfelületének 

mérését a mintavételt követő 12 órán belül végeztük, amihez mérleget (Adventurer Pro, 

Ohaus Inc.) és egy asztali levélfelület-mérőt használtunk (LI-3000C LI-3050C egységgel, Li-

COR Inc.). A levelek száraztömegét 48 órán át tartó 80 °C-os szárítást követően mértük. A 

specifikus levélfelületet (SLA) a levélfelület és a száraz tömeg hányadosaként számoltuk 

(mm² mg⁻¹). A levél szárazanyag-tartalmát (LDMC) az egy levélre vonatkozó száraz tömeg és 

nedves tömeg hányadosaként számoltuk (mg g⁻¹). 

Funkcionális diverzitás 

Minden kvadrátra (n=20) külön-külön számoltuk ki a jellegek közösségre súlyozott 

átlagértékét (CWM), ami a fajszámmal súlyozott átlagukat jelenti (VIOLLE et al. 2007). A 

CWM mellett több funkcionális diverzitási indexeket is meghatároztunk: funkcionális 

gazdagságot, funkcionális egyenletességet és funkcionális divergenciát (MASON et al. 2005, 

VILLÉGER et al. 2008). A közösségek jellegekben mérhető különbségeit ezen értékekkel 

fejeztük ki. 

Funkcionális gazdagság 

A funkcionális gazdagság (functional diversity, FD) a fajok által kitöltött jellegtér, vagyis a 

fajok funkcionális térben elfoglalt területe. Értékét erősen befolyásolja a fajszám. 

Funkcionális egyenletesség 

A funkcionális egyenletesség (functional eveness, FE) a fajok tömegének funkcionális 

jellegek közötti eloszlását jelenti. Ez az index a jellegértékek fajok közötti eloszlásának 

egyenletességét jelzi (az index magas értéke rendszerint nagyon egyenletes eloszlást tükröz; 

alacsony értéke aggregált eloszlásra utal a közösségben). Az egyenletesség index általában a 

források alul- vagy túlhasználatát, a produktivitást és az invázióra történő fogékonyság 

sebezhetőségét jelzi (MASON et al. 2005). 

Funkcionális divergencia 

A funkcionális divergencia (functional divergence, FDiv) méri, hogy a közösségben található 

fajok abundanciája hogyan oszlik el a funkcionális diverzitás szélső értékei között. 

Statisztikai elemzések 

A funkcionális gazdagságot, egyenletességet és divergenciát a jellegek fajszintű valószínűségi 

eloszlásaiból (TPD) számítottuk CARMONA et al. (2016, 2019) módszerei segítségével. A 

fajszintű TPD-ket kétféleképpen illesztettük. A jellegértékek globális összevonása során 

fajonként minden mérést összevontunk, amit egyetlen TPD illesztésére használtunk, és ezeket 

a fajszintű TPD-ket alkalmaztuk minden parcellához. Az optimális összevonás során BOTTA-

DUKÁT és LUKÁCS (2021) módszerét követve a TPD illesztése előtt a kvadrátokra egy Gauss-

féle keverékmodell illesztésével csoportokba soroltuk, melyekre külön TPD-ket illesztettünk. 

A funkcionális diverzitási elemzéseket R környezetben a ks (DUONG et al. 2022), mclust 

(SCRUCCA et al. 2016) és TPD (CARMONA 2019) csomagokkal végeztük. Az inváziós és nem 

inváziós kvadrátok CWM-értékeit és funkcionális diverzitási indexeit Wilcoxon-próbával 

hasonlítottuk össze. Az ábrákat és a Wilcoxon-tesztet az Origin Pro 2023 szoftverben 

készítettük (OriginLab Corporation, Northampton, MA, USA). 
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5.3.3 Eredmények 

A tanulmány helyszínéül szolgáló Hévízi-csatorna felvízi szakaszának vizében szignifikánsan 

magasabb hőmérsékletet, magasabb összes foszforkoncentrációt, magasabb vezetőképességet 

és alacsonyabb pH-értéket mértünk, mint az alvízi szakaszon (Wilcoxon-teszt, 1. táblázat). 

Összesen nyolc inváziós és öt őshonos fajt regisztráltunk a kvadrátokban (2. táblázat). Az 

inváziós fajok kizárólag a felvízi szakaszon fordultak elő, míg az őshonos fajok kizárólag az 

alvízi szakaszon voltak jelen. A nedves biomassza értéke szignifikánsan alacsonyabb volt az 

őshonos fajok dominálta közösségekben (1d ábra). A levélfelület (LA) CWM értékei 

szignifikánsan magasabbak, míg a specifikus levélfelület (SLA) CWM értékei szignifikánsan 

alacsonyabbak voltak az őshonos fajok dominálta közösségekben (alvízi szakasz) (1a ábra). 

 

A teljes összevonás alkalmazása minden esetben szignifikánsan túlbecsülte a funkcionális 

gazdagságot, függetlenül a jelleg és a közösség típusától (3. táblázat, 2., 3., 4. ábrák). Ezzel 

szemben ez az összevonás szignifikánsan alulbecsülte az inváziós közösségekben az SLA és 

LDMC jellegek funkcionális divergenciáját, de nem volt szignifikáns hatással az őshonos 

közösségek jellegeire és az LA jelleg esetében. A kétféle összevonási mód nem mutatott 

szignifikáns különbséget a funkcionális egyenletesség értékeiben. 

A teljes összevonás alkalmazása esetén az LA jelleg funkcionális gazdagsága és 

egyenletessége, valamint az LDMC és SLA jellegek funkcionális egyenletessége 

szignifikánsan magasabb volt az inváziós közösségekben, míg az SLA jelleg funkcionális 

gazdagsága és az LA jelleg funkcionális divergenciája pedig szignifikánsan magasabb volt az 

őshonos közösségekben (3., 4., 5. ábrák). Az optimális összevonás esetén ezen hat 

szignifikáns különbség közül négyet – az LA jelleg magasabb funkcionális gazdagságát és 

egyenletességét, az LDMC jelleg magasabb funkcionális egyenletességét és az LA jelleg 

alacsonyabb funkcionális divergenciáját az inváziós közösségekben – lehetett igazolni. A 

másik két esetben, amikor a teljes helyett az optimális összevonást alkalmaztunk, a 

különbségek nem voltak szignifikánsak az inváziós és őshonos közösségek között, viszont az 

őshonos közösségek SLA jellegének funkcionális divergenciája magasabb lett. 

5.3.4 Diszkusszió 

Ennek a tanulmánynak a célja a biológiai invázió hatásának értékelése volt: milyen hatást 

fejtett ki az invázió a vízinövény-közösségek funkcionális szerkezetére és diverzitására. 

Vizsgáltuk a funkcionális diverzitási indexek kétféle értékének eltérését is, amihez a jellegek 

becsült eloszlását is illesztettük a teljes és optimális összevonási módszerekkel. Első 

hipotézisünket igazolva kimutattuk, hogy a biológiai invázió jelentősen megváltoztatta a 

vízinövény-közösségek funkcionális összetételét, és módosította az ökoszisztéma működését 

is, ami tükröződött a közösségi szinten mérhető biomassza mennyiségének változásában. A 

kutatás igazolta, hogy a vízinövény-közösségek funkcionális diverzitásának számítása során 

nem érdemes mellőzni a jellegek intraspecifikus variabilitását. 
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1. TÁBLÁZAT. A környezeti változók jellemző értékei a Hévízi-csatorna alvízi és felvízi szakaszain. 

 Felvízi szakasz 

(átlag ± S.E.) 

Alvízi szakasz 

(átlag ± S.E.) 

diff. 

Hőmérséklet (°C) 26,45 ± 0,283 20,03 ± 0,249 * 

Vezetőképesség (µS cm-1) 720,6 ± 4,01 680,6 ± 2,490 * 

Kémhatás (pH) 7,279 ± 0,024 7,705 ± 0,052 * 

TN (mg L-1) 0,367 ± 0,04501 0,3172 ± 0,0446  

TP (µg L-1) 87,272 ± 8,292 50,909 ± 7,241 * 

* p < 0,05 (Wilcoxon-teszt) 

2. TÁBLÁZAT. A tanulmányban szereplő őshonos és inváziós fajok és azok növekedési formája. 

 Taxon Növekedési forma 

Inváziós Cabomba caroliniana A.Gray Alámerült / gyökerező 

Inváziós Hygrophila difformis (L.f) Blume Alámerült / gyökerező 

Inváziós Nymphaea lotus L. Úszó levelű / gyökerező 

Inváziós Nymphaea rubra Roxb.ex Andrews Úszó levelű / gyökerező 

Inváziós Rotala rotundifolia (Buch.-Ham. ex Roxb.) Koehne Részben kiemelkedő / gyökerező 

Inváziós Vallisneria americana Michx. Alámerült / gyökerező 

Inváziós Vallisneria spiralis L. Alámerült / gyökerező 

Őshonos Ceratophyllum demersum L. Alámerült / nem gyökerező 

Őshonos Hydrocharis morsus-ranae L. Úszó levelű / nem gyökerező 

Őshonos Lemna minor L. Úszó levelű / nem gyökerező 

Őshonos Nuphar lutea (L.) Sm. Úszó levelű / gyökerező 

Őshonos Spirodela polyrhiza (L.) Schleid. Úszó levelű / nem gyökerező 

 

3. TÁBLÁZAT. A teljes és optimális összevonás alkalmazásával számolt funkcionális diverzitási 

indexek eredményeinek összehasonlítása (Wilcoxon-teszt) az őshonos és inváziós közösségekben. 

Jelleg FD Index Inváziós közösség Őshonos közösség 

SLA 
FD W = 77, p = 0,0444 W = 88, p = 0,0041 
FE W = 36, p = 0,315 W = 39, p = 0,4359 

FDiv W = 16, p = 0,0089 W = 36, p = 0,315 

LDMC 
FD W = 78, p = 0,0372 W = 82, p = 0,01561 
FE W = 25, p = 0,0630 W = 39, p = 0,4359 

FDiv W = 18, p = 0,0147 W = 49, p = 0,9705 

LA 
FD W = 90, p = 0,0028 W = 100, p = 0,0002 
FE W = 55, p = 0,7394 W = 55, p = 0,7394 

FDiv W = 70, p = 0,1431 W = 40, p = 0,4813 
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1. ÁBRA. A levélfelület, specifikus levélfelület és levélszárazanyag-tartalom jellegek CWM 

értékeinek és a nedves biomassza értékeinek boxplotja az őshonos és inváziós növényközösségekben. 

A p < 0,05 szignifikáns különbséget jelöl az őshonos és inváziós közösségek között (Wilcoxon-teszt). 

A dobozok az alsó- és felső kvartilis, a középső vonal a medián, a hibasávok a kiugró értékeket jelölik. 

Az invázió hatása a funkcionális összetételre és produktivitásra 

Az inváziós növényeknek jellemzően magasabb a növekedési rátája, mint az őshonos 

fajoknak, ami magasabb biomassza-termeléssel is párosul, és ami alapvetően hozzájárul az 

őshonos fajok kiszorításához (DAWSON et al. 2010). A két tulajdonság azonban erősen függ a 

vizsgált fajok és élőhelyek típusától. Vizsgálati eredményeink szerint az inváziós vízinövény-

közösségek szignifikánsan nagyobb mennyiségű biomasszát termeltek, mint az őshonos 

közösségek, igazolva ezzel az első hipotézisünket. Feltételeztük, hogy az ilyen mértékű 

biomassza-növekedés hatékonyabb fényfelvételt tesz szükségessé, ami a közösség 

összetételének a nagyobb levelű fajok dominanciája felé történő eltolódását teszi szükségessé. 

Eredményeink ezzel szemben a levélfelület (LA) értékeknek az alacsonyabb súlyozott átlagát 

mutatta az inváziós közösségekben, ami kisebb és/vagy erősen tagolt (vagyis magasabb 

felület–térfogat aránnyal) levelekkel rendelkező fajokból álló növényközösséget jelez. 
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2. ÁBRA. Az őshonos és inváziós vízinövény-közösségek levélfelület (LA) értékeiből  

a teljes (Global pooling) és optimális (Optimal pooling) összevonás módszerekkel számított 

funkcionális gazdagság, egyenletesség és divergencia értékek boxplot ábrája. P < 0,05 szignifikáns 

különbséget mutat a honos és inváziós állományok értékei között (Wilcoxon-teszt). A dobozok az 

alsó- és felső kvartilis, a középső vonal a medián, a hibasávok a kiugró értékeket jelölik. 

Feltételeztük, hogy az inváziós fajok az intenzívebb biomassza-termelés miatt hajlamosak 

az önárnyékolásra. Jól ismert összefüggés, hogy a sűrű összetételű növényzetben a kisebb, 

tagolt levelekkel rendelkező fajok előnyben vannak, mivel ezeket a leveleket könnyebben 

lehet pozícionálni a fény optimális eléréséhez (RITCHIE és OLFF 1999, POORTER és 

ROOZENDAL 2008). Ezek a tulajdonságok emiatt előnyt jelenthetnek a fényért és egyéb 

forrásokért folyó versenyben. Az inváziós növényközösség levélfelületének magasabb 

funkcionális gazdagsága nagyon sokféle méretű levél jelenlétét mutatja. Ez hozzájárulhat a 

közösség ellenálló képességének és stabilitásának növeléséhez a hatékonyabb fénymegkötés 

biztosításán keresztül (NAEM 1998). A levélfelület alacsony funkcionális divergencia értéke 

részben megerősíti ezt az eredményt, de azt is jelzi, hogy az inváziós fajok között jóval 

nagyobb a funkcionális redundancia a levélméret tekintetében, és a leggyakoribb fajok 

következetesen kis levelekkel rendelkeznek. 

A specifikus levélfelület (SLA) a ’leaf economy spectrum’ egyik fontos komponense, ami a 

levelek tápanyag-felhasználási hatékonyságát jelzi. Ennek értéke a különböző ökoszisztéma-

folyamatokra, különösen a primer produkcióra van hatással (WRIGHT et al. 2004). Az inváziós 

és őshonos közösségek SLA-jának nemcsak a közösségre súlyozott átlagértékei, de a 

funkcionális diverzitás és egyenletesség értékei is nagyon hasonlóak voltak. Ez összhangban 

áll GUSTAFFSON és NORKKO (2019) eredményeivel, akik szerint az SLA csak közvetett 

hatással van a vízinövények primer produkciójára. Mivel az SLA hatással van a fajok relatív 

növekedési rátájára (RGR) (WESTOBY 1998), eredményeink azt jelzik, hogy az inváziós és 

őshonos fajok növekedési rátája hasonló. HUSSNER et al. (2021) már átfogó képet adott az 

inváziós vízinövények növekedési stratégiájáról, és annak élőhelytől, biotikus és abiotikus 

tényezőktől való függéséről. A mi eredményeink ehhez annyiban tudnak új ismerettel 

hozzájárulni, hogy az SLA jelleg közösségi szintű átlagértékeiben nem található különbség az 

őshonos és inváziós fajok között, függetlenül attól, hogy faji szinten milyen különbség 

mutatható ki közöttük (LUKÁCS et al. 2016). Ezekkel az eredményekkel részben összhangban 
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az inváziós közösségekben alacsonyabb funkcionális divergencia értékeket találtuk az SLA és 

LA jellegekben, ami funkcionális értelemben egy általános homogenizációra utal az őshonos 

közösségekhez képest (CASTRO-DÍEZ et al. 2016). Ezen felül az őshonos közösségekhez 

képest egy alacsonyabb intenzitású versenyt jeleznek, ami a közösségen belül a fényért és a 

tápanyagokért folyik (ORDONEZ et al. 2010). 

Hipotézisünkkel ellentétben az inváziós és őshonos közösségek nem különböztek a levél 

szárazanyag-tartalmának (LDMC) közösségi súlyozott átlagértékeiben, vagyis a kétféle 

közösség hasonló ellenálló képességgel rendelkezik a fizikai hatásokkal szemben. A levelek 

LDMC értéke megfeleltethető a levelek tápanyagtartalmával és ezen keresztül a 

fogyaszthatóságával is, amit már a szárazföldi (PAKEMAN 2014) és a vízinövények esetében is 

igazoltak (ELGER és WILLBY 2003, ELGER és LEMOINE 2005, ZHANG et al. 2019). Ennek 

alapján az eredményeinkből azt a következtetést vontuk le, hogy az inváziós közösségek 

növényevőkkel szembeni ellenálló képessége nem erősebb az őshonos fajokhoz képest, az 

úgynevezett fentről jövő (top-down) kontroll tekintetében az őshonos vízinövényekhez 

hasonló kihívásokkal kell szembenézniük (O’CONNOR 2009). Az őshonos és inváziós 

közösségeknél az LDMC jellegre kapott azonos funkcionális diverzitási és divergencia értékei 

ezt a feltételezést meg is erősítik. A fizikai ellenálló képességen túl az LDMC jelleg jól jelzi 

azt is, hogy a növények milyen hatékonyan használják fel a rendelkezésre álló erőforrásokat 

(WILSON et al. 1999). Mivel eredményeink nem mutattak eltérést ebben a tulajdonságban az 

idegenhonos és őshonos közösségek között, ezért ez arra utal, hogy az inváziós fajok erre az 

ökoszisztéma-szolgáltatásra nincsenek hatással. Ezt az értelmezést azonban érdemes óvatosan 

kezelni, mivel az alapösszefüggést vízinövényekre egyelőre nem validálták. 

 

3. ÁBRA. Az őshonos és inváziós vízinövényközösségek specifikus levélfelület (SLA)  

értékeiből a teljes (Global pooling) és optimális (Optimal pooling) összevonás módszerekkel számított 

funkcionális gazdagság, egyenletesség és divergencia értékek boxplot ábrája. P < 0,05 szignifikáns 

különbséget mutat a honos és inváziós állományok értékei között (Wilcoxon-teszt). A dobozok az 

alsó- és felső kvartilis, a középső vonal a medián, a hibasávok a kiugró értékeket jelölik. 

Az elemzés során alkalmazott és összehasonlított két modell (teljes és optimális 

összevonás) szerint is a funkcionális egyenletesség minden vizsgált jelleg esetében 
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szignifikánsan magasabb volt az inváziós fajok dominálta növényközösségekben. A 

gyakorlatban ez azt jelenti, hogy a jellegek egyes értékeinek eloszlása a gyakori és ritka fajok 

között egyenletesebb az inváziós közösségekben. Ez azt is jelzi, hogy az inváziós közösségek 

a niche-különbségek (és a korlátozott hasonlóság) mentén szerveződnek, vagy az az erősebb 

szervező elv (KRAFT et al. 2008, ASCHEHOUG és CALLAWAY 2015). Az inváziós közösségek 

jelentősen nagyobb biomassza produkciója miatt feltételezhető, hogy a magasabb funkcionális 

egyenletesség a niche komplementaritás révén teszi lehetővé a biomassza produkció 

maximalizálását (TILMAN et al. 2014). E szerint az elmélet szerint a magas funkcionális 

egyenletesség kimaxolja az úgynevezett. „portfólióhatást”, amely által a közösségeknek 

megnő a stabilitása egy gyorsan változó környezetben (OLIVER et al. 2015). Az inváziós 

vízinövények esetében a levélfelület (LA) nagyobb funkcionális egyenletessége biztosíthatja a 

közösség számára a primer produkcióhoz szükséges stabil (és ezáltal hatékonyabb) 

fénymegkötést (LUKÁCS et al. 2019). Ezzel szemben az inváziós közösségekben a LDMC 

jelleg szignifikánsan magasabb egyenletessége a közösségnek jobb mechanikai ellenálló 

képességet, rezilienciát (például herbivória, szél, áramlás hatásaival szemben) és a leveleknek 

hosszabb élettartamot biztosít (PÉREZ-HARGUINDEGUY et al. 2013). 

 

4. ÁBRA. Az őshonos és inváziós vízinövény-közösségek levélszárazanyag-tartalom (LDMC) 

értékeiből a teljes (Global pooling) és optimális (Optimal pooling) összevonás módszerekkel számított 

funkcionális gazdagság, egyenletesség és divergencia értékek boxplot ábrája. P < 0,05 szignifikáns 

különbséget mutat a honos és inváziós állományok értékei között (Wilcoxon-teszt). A dobozok az 

alsó- és felső kvartilis, a középső vonal a medián, a hibasávok a kiugró értékeket jelölik. 

Az alkalmazott TPD illesztés módszerének hatása 

A tanulmány megjelenéséig senki nem hasonlította össze a két összevonási módszerrel 

illesztett, TPD-k alapján számolt funkcionális indexeket. A két módszer közötti különbség 

nagyobb volt az inváziós közösségekben, ami arra utal, hogy az inváziós fajok jellegeinek 

eloszlása sokkal nagyobb mértékben különbözik az egyes kvadrátok között. Ezt okozhatja a 

környezet által erőteljesebben meghatározott genetikai diverzitás és az erőteljesebb 

fenotípusos plaszticitás is, vagy akár mindkettő egyszerre. Ennek vizsgálata a jövőben fontos 

lenne, mivel a két tényező hatását csak genetikai vizsgálatok közös kert kísérletek együttes 
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alkalmazásával lehetne különválasztani, de mindkettő segítheti is az inváziós fajok 

invazivitását (FLEMING és DIBBLE 2015, HUSSNER et al. 2021). 

A teljes összevonás módszerének alkalmazása túlbecsülte a funkcionális gazdagságot, a 

funkcionális divergenciát pedig alulbecsülte. Az előbbi az eltérő környezetben kifejlődött 

jellegértékek összevonásával magyarázható. A funkcionális divergencia alulbecslése viszont 

váratlan, és valószínűleg a fajok niche-térben való helyspecifikus elkülönülésével van 

kapcsolatban. A funkcionális egyenletesség bizonyult a két összevonási módszerre legkevésbé 

érzékenynek. Az alul- és túlbecslések jelentős hatással voltak az őshonos és inváziós 

közösségek összehasonlításának eredményeire, mivel a hat szignifikáns különbségből kettő 

eltűnt, és egy új szignifikáns különbség jelent meg, amikor a jellegek összevonásának 

módszerét a teljesről az optimálisra változtattuk. Eredményeink kérdéseket vetnek fel azon 

kutatási eredmények megbízhatóságát illetően, amelyek kizárólag a teljes összevonás 

módszerén alapulnak. 

Következtetés 

A mi kutatásunk volt az első, ami megmutatta milyen hatással vannak az inváziós 

vízinövények a befogadó őshonos közösség funkcionális diverzitására. A funkcionális 

diverzitási indexek alkalmazásával rávilágítottunk arra a funkcionális mechanizmusra, amely 

az inváziós közösségek magasabb biomassza-termeléséhez vezet. A közösségek funkcionális 

összetételének változása általában jelentős hatással van az ökoszisztéma-funkciók 

minőségére, például csökkenti az ökoszisztémák rezilienciáját. Ez általában olyan 

változásokhoz vezet, ami hatással lehet a halállományokra is, így közvetve az élelmiszer-

biztonságra is negatív hatást gyakorolhatnak, ezen felül megváltoztathatják a víz áramlási 

sebességét, rontva a víz minőségét, és akadályozhatják azok turisztikai felhasználását. Az 

inváziós fajok hatásainak mérséklésére tett intézkedések gyakran jelentős költségeket 

emésztenek fel, és sok erőfeszítésbe is kerülnek (CATFORD 2017, SHACKLETON et al. 2018). 

Kimutattuk, hogy az inváziós vízinövények szignifikánsan nagyobb biomasszát termelnek, és 

ez a termelésnövekedés olyan adaptációk révén valósul meg mint a kisebb, tagolt levelek és a 

levelek pozicionálása, amelyek biztosítják ezen fajok számára a nagyon sűrű állományok 

képzését. Az inváziós fajok ilyen sűrű állományai jelentősen lassítják a víz áramlását, és 

negatív hatással lehetnek a halakra és makrogerinctelenekre (TASKER et al., 2022). 

Eredményeink közül ki kell emelni, hogy a jellegek változó környezet által kiváltott fajon 

belüli varianciájának az elemzésekbe történő integrálása nemcsak az invázióbiológiai, hanem 

bármilyen funkcionális diverzitási elemzés során is pontosabb eredményt ad.  
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5.4. Folyóvízi növényközösségek jelleg alapú 

szerveződése9 

5.4.1 Bevezetés 

A jelleg alapú megközelítések a közösségi ökológiában széles körben alkalmazott módszerré 

váltak, mivel részletesebb információt nyújtanak a fajok közösségen belüli és közösségek 

közötti kölcsönhatásairól (GÖTZENBERGER et al. 2012). Az élőlényközösségek jellegeinek 

összetétele és diverzitása jobban magyarázza a közösségek működését, mint a korábban 

használt fajszám alapú metrikák. Ennek oka, hogy a környezeti tényezők és szűrők a fajok 

tulajdonságaira hatnak, nem pedig a taxon nevekre (DÍAZ et al. 2007, MCGILL et al. 2006). 

Egy növényközösség fajösszetétele az abiotikus és biotikus szűrők kölcsönhatásának 

eredménye. Ezek a szűrők – ideértve a terjedési korlátokat, a környezet megfelelőségét és a 

fajok közötti interakciókat – meghatározzák, hogy a régió nagy egészének fajkészletéből mely 

fajok maradnak fenn. Csak azok a fajok képesek megtelepedni, amelyek rendelkeznek a 

túléléshez szükséges tulajdonságokkal (WEIHER és KEDDY 1995). 

Közösségi szinten a fajok együttélését alapvetően két nem random (nem véletlenül 

bekövetkező) folyamat irányítja: a környezeti szűrés és a niche-differenciálódás. Ezek a 

folyamatok eltérő módon alakítják a funkcionális jellegek átlagát és eloszlását mind a 

közösségeken belül, mind a közösségek között (CORNWELL és ACKERLY 2009). A környezet 

abiotikus tényezői kiszűrik azokat a fajokat, amelyek nem rendelkeznek az adott élőhelyen 

való túléléshez szükséges funkcionális tulajdonságokkal. Ennek eredményeként a környezeti 

szűrés a tulajdonságok konvergenciájához (hasonlóságához) és a funkcionális diverzitás 

csökkenéséhez vezet, aminek hatására a közösségben maradó fajok jellegei egyre hasonlóbbá 

válnak (KRAFT et al. 2008). A niche-differenciálódás ezzel szemben kisebb térléptékben, 

finomabb szinten érvényesül. Itt az együtt élő fajok a tápanyagokért és más forrásokért folyó 

verseny csökkentése érdekében eltérő stratégiákat alakítanak ki, főként tápanyag-felhasználási 

szokásaikban. Ezáltal a funkcionális niche-ek közötti átfedés kicsi, ami a tulajdonságok 

diverzifikációjához és magasabb funkcionális diverzitáshoz vezet. Ez a folyamat a korlátozott 

hasonlóság elvét követi (MACARTHUR és LEVINS 1967, STUBBS és WILSON 2004). 

A folyóvízi növények eloszlását elsősorban a víz által biztosított környezeti feltételek 

szabályozzák. A legfontosabb tényezők közé tartoznak a víz kémiai tulajdonságai (például 

alkalinitás és tápanyagtartalom), valamint fizikai jellemzői (fény, hőmérséklet, talaj 

jellemzők, vízmozgás; BORNETTE és PUIJALON 2011, LACOUL és FREEDMAN 2006, RIIS et al. 

2000). Folyóvizekben a környezeti változók nagyobb hatást gyakorolnak a közösségek 

funkcionális jellegeinek az összetételére, mint a fajösszetételre (GÖTHE et al. 2017). Ennek 

ellenére a jellegösszetétel vizsgálata kevés tanulmányban kapott figyelmet. Az eddigi 

kutatások gyakran kategorikus jellegeket használtak (például növekedési formák; BAATTRUP-

PEDERSEN et al. 2015), specifikus környezeti tényezőkre összpontosítottak, vagy egyáltalán 

nem alkalmaztak átfogó keretrendszert a közösségi súlyozott átlagértékek (CWM) és a 

funkcionális diverzitás együttes elemzésére (GÖTHE et al. 2017). Így részletesebb ismeretek 

csak a vízmélység, talajmélység és a víz elérhetőségének indirekt gradiensei mentén mérhető 

jellegeloszlásokról voltak (BAASTRUP-SPOHR et al. 2015, FU et al. 2014a, ROCARPIN et al. 

2016). Pedig a vízinövény-közösségek funkcionális jellegeinek egyéb releváns környezeti 

változókkal (például alkalinitás, kémhatás, vízsebesség és trofitás) szembeni válaszai és a 

 
9 Lukács, B. A., E-Vojtkó, A., Erős, T., Molnár V., A., Szabó, S., & Götzenberger, L. (2019). Carbon forms, nutrients and water velocity filter 
hydrophyte and riverbank species differently: A trait-based study. Journal of Vegetation Science, 30, 471–484. 
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jellegeloszlások átfogóbb ismerete sokat javítana a közösségek szerveződéséről eddig szerzett 

tudásunkon (MOOR et al. 2017). 

A kutatásunk célja a környezeti szűrés hatásainak vizsgálata volt a növényfajok jellegeinek 

összetételére, folyók és patakok vízinövény-közösségeiben, különböző környezeti gradiensek 

mentén. A stressz-dominancia hipotézis alapján a környezeti szűrés különösen stresszes 

körülmények között meghatározó, míg a kompetitív kölcsönhatások inkább a kedvezőbb, 

nyugodtabb környezetekben érvényesülnek (SWENSON és ENQUIST 2007, WEIHER és KEDDY 

1995). Ez alapján feltételeztük, hogy tápanyaghiányos és fizikailag megterhelő körülmények 

között a növények növekedése korlátozott, ami a közösségen belül a domináns jellegek 

megváltozását és a jellegdiverzitás csökkenését eredményezi. Ezzel szemben optimális 

körülmények között fokozódik a verseny a fényért és a tápanyagokért. Célunk volt továbbá 

azonosítani azokat a környezeti gradienseket, amelyek irányítják a vízinövény-közösségek 

szerveződését. Ehhez a következő hipotéziseket fogalmaztuk meg: 

1. A nagyobb vízsebesség az ellenállóbb szövetekkel rendelkező fajoknak kedvez, például 

amelyek erősebben fásodott hajtásokkal, erősebb levélszövetekkel és kisebb levélmérettel 

rendelkeznek (PUIJALON et al. 2011). 

2. Az alámerült vízinövények a fotoszintézishez szükséges szervetlen szenet a vízből veszik 

fel. A szén a vízben három fő formában van jelen: szén-dioxid, bikarbonát és karbonát 

ion. Ezek a formák a pH-gradiens mentén egymásba alakulnak, ezért a szén elérhetősége 

a víz pH-értékétől függően változik (PEDERSEN et al. 2013). Mivel a legtöbb növény 

számára a szén-dioxid a legkönnyebben felvehető szervetlen szén forma, feltételezhető, 

hogy alacsonyabb pH-értékeknél (amikor főként szén-dioxid érhető el) konvergencia 

figyelhető meg a CO2-felvételi stratégiákban. Ezzel szemben magasabb pH-értékeknél 

(ahol a CO2 koncentrációja csökken, míg a HCO3
− koncentrációja növekszik) nagyobb 

változatosság várható a széncseréhez, növekedési ütemhez és tápanyagfelvételhez köthető 

jellegekben. 

3. A víz és a talaj magasabb tápanyagtartalma többféle tápanyagfelvételi stratégiának 

kedvezhet (REICH et al. 2003), ezért a tápanyagfelvételhez és növekedéshez kapcsolódó 

jellegek magasabb diverzitását feltételeztük. Ezzel szemben a tápanyagban szegény 

környezetben élő fajok esetében ebből a szempontból szűkebb stratégiai tartományt 

feltételeztünk. 

4. Bár sok vízinövény képes klonális növekedésre és szaporodásra, a magokkal történő nagy 

távolságú terjedés is jellemző rájuk. Folyóvizekben a magok mérete és alakja 

befolyásolhatja a terjedőképességet, mivel a kisebb, könnyebb vagy nem gömb alakú 

magok nagyobb távolságokat tehetnek meg (SOUSA et al. 2007). Ezért azt feltételeztük, 

hogy az ezekkel a jellegekkel rendelkező magok dominánsak lesznek a folyóvízi 

közösségekben. 

Hipotéziseink általánosan a folyóvizekben élő vízinövényekre vonatkoznak, a mintázott 

közösségekben található fajokat „valódi” vízi fajokra (hidato-helofitonok) és folyóparti 

fajokra osztottuk, feltételezve, hogy a vélt összefüggések a második csoport esetében nem 

érvényesek vagy gyengébbek. 
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5.4.2 Anyag és módszer 

Vizsgálati helyszínek 

Összesen 48 mintavételi helyszínt választottunk ki hazai folyóvizek mentén. A mintaterületek 

kiválasztásának egyetlen szempontja a hosszanti átjárhatóság megléte volt a felvízi szakaszon, 

hogy semmi ne korlátozza a fajok terjedését. 

Környezeti adatok gyűjtése 

A terepi felméréseket 2013 júliusa és augusztusa között végeztük, alacsony vízállás mellett. A 

patakokban 6–15 transzektet (az élőhely összetettségétől függően, részletekért lásd: ERŐS et 

al. 2017) helyeztünk el minden mintavételi helyszínen a folyásirányra merőlegesen a 

környezet fizikai összetételének jellemzése céljából. A környezeti változók listáját és leíró 

értékeit az 1. táblázat tartalmazza. 

A mintavételezett síkvidéki- és hegyvidéki folyók, illetve patakok méretük szerint egy 

gradiensbe rendezhetőek (lásd: SCHMERA et al. 2017). Az 1. és 2. rendű vízfolyás a síkvidéki- 

és hegyvidéki folyókat jelöli, míg a 3. és 4. rendű vízfolyások a síkvidéki- és hegyvidéki 

patakokat. A négy különböző típus megkülönböztetésére a magyarországi folyóvizek térképét 

és tipológiai rendszerét használtuk. 

A patakok a mintavételi helyszíneken (n = 27) gázolhatóak voltak, átlagos szélességük 2,8 

m ± 0,8 m, átlagos mélységük 34,5 cm ± 19,1 cm volt, a vízgyűjtő mérete < 1000 km². A 

folyók (n = 21) átlagos szélessége 29,7 m ± 32,2 m, átlagos mélysége 84,6 cm ± 54,3 cm volt, 

a vízgyűjtő mérete > 1000 km². Az síkvidéki helyszínek (n = 23) 85 m és 180 m tengerszint 

feletti magasság között helyezkedtek el, a durva mederanyag aránya 1,87% ± 3,6% volt. A 

hegyvidéki helyszínek (n = 25) 109 m és 261 m tengerszint feletti magasság között 

helyezkedtek el, a durva mederanyag aránya 35,1% ± 19,2% volt. A nagy folyók átlagos 

szélességét a Google Earth térkép segítségével mértük, míg az átlagos áramlási sebességet és 

vízmélységet a mintavételi szakaszok 10–15 pontján mértük. Az aljzat százalékos borításának 

vizuális becslését az AQEM protokoll alapján végeztük (AQEM CONSORTIUM 2002). A 

vezetőképességet és a pH-t Hach Lange (Loveland, CO, USA) Q40D hordozható mérővel 

mértük, a nitrogénformák (pl. nitrit, nitrát és ammónium), kalcium és foszfát tartalmát pedig 

terepi készletekkel (Hanna Instruments Ltd., Leighton Buzzard, UK) határoztuk meg. A teljes 

foszfort az acid-molibdát módszerrel mértük (MSZ EN ISO 6878:2004, 2004). A tengerszint 

feletti magasságot a terepen GPS eszközzel (Garmin Montana 650, Olathe, KS, USA) mértük. 

Növényzet felmérése 

A makrofiton növényzet felmérése során a fajok abundanciáját becsültük. Minden víz alatti, 

szabadon úszó, kétéltű és felszínen úszó növényt, valamint a parthoz ideiglenesen rögzült 

vagy gyökerező faj adatait rögzítettük. A makrofiton fajok abundanciáját vizuálisan becsültük 

egy ötszintű leíró skála alapján (1: ritka; 2: alkalmi; 3: gyakori; 4: sok; 5: nagyon sok) 100 m 

hosszú transzekt mentén (KOHLER 1978). A patakokat egész szélességükben, míg a folyókat a 

part mentén gázolva mértük fel, és egy csákját használtunk a mélyebb vízben található 

növények begyűjtésére. A makrofiton fajok azonosítása faji szinten történt. A fás növényeket 

és cserjéket kizártuk az elemzésekből, hogy elkerüljük a fás szárú fajok eltérő életmenetéből 

eredő torzítást. A fajokat valódi vízi fajokra (hidato-helofiton, továbbiakban HH) és folyóparti 

fajokra (továbbiakban RB) osztottuk a Raunkiær életforma-kategóriák és a fajok 

nedvességigény-indexe (Borhidi-féle nedvességindikátor, WB; BORHIDI 1993) alapján: 

HH = hidato-helofiton életforma; RB = WB > 6 (a szigorúan vízi fajok kivételével).  
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1. TÁBLÁZAT. A környezeti változók jellemző értékei. 

 Min–Max  Átlag ± S.E. 

Vízkémiai változók   

 Kémhatás (pH) 7,62–9,07 8,33 ± 0,34 

 Vez.kép. (μS cm-1) 142,40–1432,00 658,55 ± 347,53 

 Nitrit (μg l-1)  9,02–270,10 62,92 ± 40,87 

 Nitrát (mg l-1) 1,14–22,05 5,92 ± 4,77 

 Ammónium (mg l-1) 0,00–99,90 3,08 ± 15,37 

 Kalcium (mg l-1) 200-600 409,04 ± 132,25 

 Foszfor (μg l-1) 0,12–200,00 146,23 ± 70,14 

 Foszfát (mg l-1) 0,00–2,50 1,00 ± 0,87 

Mederanyag összetétel   

 Agyag (%) 0–100 9,40 ± 24,87 

 Iszap (%) 0–100 40,19 ± 35,31 

 Homok (%) 0–60 12,78 ± 14,57 

 Finom kavics (%) 0–60 18,53 ± 19,20 

 Durva kavics (%) 0–80 15,64 ± 19,74 

 Kő (%) 0–30 1,98 ± 5,23 

 Szikla (%) 0–40 1,48 ± 6,52 

Élőhelyi változó   

 Vízszélesség (cm) 1,60–155,00 14,44 ± 25-89 

 Vízmélység (cm) 1,50–250,00 57,99 ± 48,06 

 Vízsebesség (cm s-1) 2,00–85,00 24,80 ± 22,45 

 Tszfm (m) 85,00–261,00 142,31 ± 47,34 

 Hőmérséklet (°C) 16,90-30,90 22,46 ± 3,65 

 

Növényi jellegek 

Hat olyan növényi jelleget választottunk ki, amelyek jól tükrözik a fajok alapvető növényi 

funkcióit, növekedési stratégiáit, védekező és terjedési képességeit a folyók számos 

környezeti gradiensei mentén. A következő tulajdonság adatokat gyűjtöttük ki a LEDA 

adatbázisból (KLEYER et al. 2008, KNEVEL et al. 2003): 

1. Levélfelület (LA vagy levélméret) – A levelek energia- és vízháztartását indikálja 

(CORNELISSEN et al. 2003). 

2. Specifikus levélfelület (SLA) – A fotoszintetikus kapacitást, a relatív növekedési rátát, a 

levél tömegegységére eső nitrogéntartalmat és a levél élettartamát indikáló jelleg (REICH 

et al. 1999, WRIGHT et al. 2004). 

3. Levélszárazanyag-tartalom (LDMC) – A levélszövetek átlagos sűrűségét jelzi, és kifejezi 

a levelek energia- és tápanyag-befektetésének arányát. Ez az arány a strukturális 

szövetekbe (védekezés, stabilitás, tartósság) és a folyadék fázisú folyamatokba 

(fotoszintézis, vízfelvétel, transzspiráció) történő befektetést indikálja. 

4. Magtömeg – A mag szárított tömege. A nagyobb magoknak több esélyük van a 

csíranövények létrehozására. A mag tömege a faj szaporodási stratégiáját is tükrözi. Zord 

környezeti viszonyok között a növények gyakran a stabilitást és a vegetatív szaporodást 

részesítik előnyben a magok képzésével szemben, vagy kisebb magokat hoznak létre 

(LEISHMAN et al. 2000). A magtömeg a növény versenyképességével is összefügg (BURKE 

és GRIME 1996). 

5. Mag alakja – A mag hosszúságának, szélességének és magasságának arányából számított 

érték (BEKKER et al. 1998). Az alacsonyabb értékek gömbölydedebb magokat, míg a 

magasabb értékek tű- vagy tárcsa alakú magokat jelölnek. A mag alakja befolyásolja a faj 

terjedési képességét és a magok magbankképzési tulajdonságait. 

               lukacsb_320_25



84 

 

6. Fásodottság (vagy szárspecifikus sűrűség) – a szár szerkezeti szilárdságát és tartósságát 

jelzi, ami hozzájárul a növény túléléséhez. Kifejezi a szár ellenálló képességét a 

kórokozókkal, növényevőkkel és fizikai károsodásokkal szemben. 

Statisztika 

Funkcionális diverzitás és közösségi súlyozott átlagok 

A közösségek funkcionális összetételét a funkcionális diverzitás és a jellegek közösségi 

súlyozott átlagértékei (CWM, RICOTTA és MORETTI 2011) alapján elemeztük. A funkcionális 

diverzitást minden tulajdonság esetében a fajok közötti, abundanciával súlyozott páronkénti 

átlagos távolságok (MPD) standardizált hatásméreteként (SESMPD) mértük, vagyis a 

megfigyelt funkcionális diverzitásnak a nullhipotézis alapján várt értékhez képesti 

eltéréseként. A funkcionális diverzitás mérőszámának azért az MPD-t választottuk, mert még 

alacsony fajszám esetén is független a fajgazdagságtól (DE BELLO et al. 2016), ez néhány 

mintánk esetében nagyon jellemző volt. A standardizálás során a jellegadatokat 999-szer 

randomizáltuk a fajkészletben, és a várt MPD-értékek szórását használtuk a megfigyelt és a 

várt MPD közötti különbség standardizálásához:  

SESMPD = (MPDobs − mean(MPDexp)) / sd(MPDexp). 

Ez lehetővé tette, hogy számszerűsítsük, hogy az együtt élő fajok tulajdonságai a 

nullhipotézis alapján várthoz képest hasonlóbbak vagy különbözőek, miszerint a fajok 

tulajdonságai véletlenszerűen oszlanak el. A pozitív SESMPD-értékek a jellegek divergenciáját, 

míg a negatív értékek a környezeti szűrés esetén várható konvergenciát jeleznek.  

A jellegek súlyozott átlagértéke (CWM) a jellegértékek fajok tömegességével súlyozott 

átlagát fejezi ki: CWM = S∑i=1 pixi, ahol S a közösségben lévő fajok száma, pi és xi pedig az 

i-edik faj relatív abundanciája és jellegértéke. Az SLA, LDMC, LA és magtömeg értékeket 

logaritmikusan transzformáltuk az SESMPD és CWM számításához a normál eloszlás javítása 

érdekében. 

Az egyes tulajdonságok funkcionális diverzitásának és a CWM környezeti változókkal 

való kapcsolatának elemzéséhez redundancia-analízist (RDA) végeztünk, ennek eredményeit 

biplotokban ábrázoltuk. Stepwise regression megközelítést alkalmaztunk, hogy kiválasszuk az 

egyes jellegek funkcionális diverzitásához és a CWM-hez tartozó legfontosabb környezeti 

gradienseket. A kollinearitással és a nagyon sok magyarázó változót tartalmazó modellek 

egyszerűsítése érdekében két környezeti változó csoportban főkomponens-analízist (PCA) 

végeztünk. Ezzel csökkentettük a magyarázó változók számát. Az első csoport a folyóvizek 

kémiai összetételére vonatkozó változókat tartalmazta (nitrit-, nitrát-, ammónium-, kalcium-, 

foszfor- és foszfáttartalom). A pH-t nem vettük figyelembe ebben a PCA-ban, mert 

közvetlenül a szén-dioxid indikátoraként kívántuk megtartani. Nem mutatott erős kapcsolatot 

más kémiai paraméterekkel (korrelációs együtthatók −0,07 és 0,42 között). A második csoport 

a folyómeder tulajdonságaiból állt (márga, iszap, homok, finom kavics, durva kavics, kő és 

szikla aránya). Mindkét változókészlet PCA-eredményeinek első két tengelyét használtuk 

magyarázó változóként, kiegészítve a patakmérettel, kémhatással és vízsebességgel, így 

összesen hét magyarázó változót kaptunk. Az egyes tulajdonságok, indexek (SESMPD, CWM) 

és fajkészletek (HH, RB) kombinációihoz tartozó teljes modellekből az AIC alapján 

választottuk ki a megfelelő változókat a minimálisan megfelelő modellben. Ez változók 

beépítéséhez vezetett, még ha azok becslése statisztikailag nem is volt szignifikáns. A 

modellek R² értékei jelezték a tulajdonságok varianciája és a kiválasztott magyarázó 

változókészlet közötti kapcsolat erősségét. Páros t-próbákat végeztünk az SESMPD és CWM 

értékekben mérhető különbségek feltárására a HH és RB fajok között. 
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Minden elemzést az R 3.2.4-es verziójában végeztünk (R Core Team, R Foundation for 

Statistical Computing, Bécs, Ausztria), a picante (KEMBEL et al. 2010) és vegan (R Core 

Team, R Foundation for Statistical Computing, Bécs, Ausztria) csomagok használatával. 

5.4.3 Eredmények 

48 helyszínről 155 faj jelleg- és abundanciaadatait gyűjtöttük össze. Az RB közösségek 

medián és maximális fajszáma magasabb volt (medián = 12, maximum = 44), mint a HH 

közösségeké (medián = 6, maximum = 20). Az egyfajos mintákat kizártuk az elemzésből, 

mivel a funkcionális diverzitás számítása ilyen esetekben értelmetlen. A vízkémiai változók 

főkomponens-analízise (PCA) alapján az első két tengely a változékonyság 59%-át 

magyarázta, míg az aljzati tulajdonságok PCA-ja az 50%-át. (Az eredmények részletes 

bemutatását az 5-4-S6. és 5-4-S7. függelék tartalmazza). 

 

1. ÁBRA. A hydato-helofiton (HH) fajokra számolt funkcionális diverzitás RDA biplot ordinációja.  

A környezeti változókat szürke vonal jelöli. Jelmagyarázat: LA: levélfelület,  

LDMC: levélszárazanyag-tartalom, SLA: specifikus levélfelület. 
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2. ÁBRA. A folyóparti növényfajokra (RB) számolt funkcionális diverzitás RDA biplot ordinációja.  

A környezeti változókat szürke vonal jelöli. Jelmagyarázat: LA: levélfelület,  

LDMC: levélszárazanyag-tartalom, SLA: specifikus levélfelület. 

Az 1–4. ábrák bemutatják a környezeti változók és a funkcionális diverzitás (SESMPD) 

valamint a közösségi súlyozott átlagértékek (CWM) közötti kapcsolatokat.  

HH fajok (állóvízi közösségek): A levéljellegek és a magalak diverzitása pozitív 

korrelációt mutatott a tápanyagban gazdag üledékkel. Negatív korrelációt mutattak viszont a 

kémhatással, az áramlási sebességgel és a tengerszint feletti magassággal (1. ábra).  

RB fajok (folyóvízi közösségek): A levéljellegek diverzitása negatív korrelációban állt a 

tápanyagban gazdag finom üledékkel és a tengerszint feletti magassággal. Ez azt jelzi, hogy 

síkvidéki helyszíneken alacsonyabb a levéljellegek diverzitása (2. ábra). A magtömeg és a 

fásodottság pozitív korrelációt mutatott a kémhatással és a hőmérséklettel, míg a magalak 

ezzel ellentétes trendet követett. 
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3. ÁBRA. A hydato-helofiton (HH) fajok jelleg CMW értékeinek RDA biplot ordinációja.  

A környezeti változókat szürke vonal jelöli. Jelmagyarázat: LA: levélfelület,  

LDMC: levélszárazanyag-tartalom, SLA: specifikus levélfelület. 

 

4. ÁBRA. A hydato-helofiton (HH) fajok jelleg CMW értékeinek RDA biplot ordinációja.  

A környezeti változókat szürke vonal jelöli. Jelmagyarázat: LA: levélfelület,  

LDMC: levélszárazanyag-tartalom, SLA: specifikus levélfelület. 
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A HH közösségek funkcionális összetétele (CWM) síkvidéki folyókban nagyobb 

magtömeget, magas pH-nál magasabb LDMC-t mutatott. A hegyvidéki folyóknál és nagyobb 

áramlási sebességnél magasabb fásodottság és LDMC volt rájuk jellemző, míg tápanyagban 

gazdag üledékben alacsonyabb LA és LDMC jelent meg. Az RB közösségeknél az síkvidéki 

helyszíneken nagyobb magtömeg és fásodottság, míg hegyvidéki helyszíneken alacsonyabb 

értékek figyelhetők meg (3. ábra). A funkcionális diverzitási és közösségi súlyozott 

átlagértékek (CWM) statisztikai kapcsolatai a környezeti gradiensekkel a 2. táblázatban 

találhatók. A részletes grafikonok és szórásdiagramok az 5.4-S2–S5. függelékekben érhetők 

el. Ezek az eredmények a környezeti feltételek és a funkcionális jellegek közötti szoros 

összefüggéseket mutatják, különös tekintettel a földrajzi és környezeti gradiensekre. 

Növényi tulajdonságok és patakméret összefüggése 

A HH és RB közösségekben az SLA jellegben eltolódást figyeltünk meg a konvergenciától a 

divergencia felé a patakrend gradiens mentén (2. táblázat, 5.4-S2. és 5.4-S3. függelék). A 

síkvidéki folyókban erősebb, a hegyvidéki folyókban gyengébb SLA-konvergenciát 

tapasztaltunk. A HH közösségben a fásodottság csökkenő konvergenciát mutatott, míg a LA 

CWM növekedett, a magtömeg és fásodottság pedig szignifikánsan csökkent a patakrend 

gradiens mentén (2. táblázat, 5.4-S4. függelék). 

A növényi jellegek és a hőmérséklet közötti összefüggés 

A hőmérséklet növekedésével az LDMC jelleg a HH közösségben konvergenciáról 

divergenciára váltott (2. táblázat, 5.4-S7. függelék), melyhez hasonló trendet mutatott a 

fásodottság az RB közösségekben (2. táblázat, 5.4-S2. függelék). Nem találtunk szignifikáns 

változásokat a CWM értékekben. 

A növényi jellegek és vízsebesség gradiens kapcsolata 

Az SLA konvergáltabbá vált az RB fajoknál (2. táblázat, 5.4-S3. függelék), míg a fásodottság 

CWM értéke nőtt a HH közösségekben a vízsebesség növekedésével, a vízsodrásnak 

ellenállóbb erősebb szárak dominanciáját jelezve (2. táblázat, 5.4-S4. függelék). 

Növényi jellegek és pH gradiens kapcsolata 

A pH emelkedésével a HH közösségekben a LA, SLA és LDMC jellegek eloszlása a 

divergenciáról a konvergenciára váltott (2. táblázat, 5.4-S2. függelék). Ugyanez a trend volt 

megfigyelhető az SLA esetében az RB fajok között. Az SLA CWM szignifikánsan csökkent 

mindkét közösségben, jelezve a sűrűbb levélszövet kialakulását a magasabb pH-nál. A HH 

fajoknál a LA CWM, az RB fajoknál pedig az LDMC CWM értéke szignifikánsan nőtt (2. 

táblázat, 5.4-S4. és 5.4-S5. függelék). 

Növényi jellegek és a vízkémiai változógradiens kapcsolata 

A vízkémiai összetevők gradiensén (nitrát) az LDMC a HH közösségben konvergenciáról 

divergenciára váltott (2. táblázat, 5.4-S2. függelék). Nem találtunk változásokat a CWM 

értékekben. 
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Növényi jellegek és aljzat tulajdonságai közötti kapcsolat 

A finom üledék (aljzat PC1 tengely) gradiensén az SLA konvergenciája szignifikánsan 

csökkent, míg a LA divergenciára váltott a HH fajok között. Az RB közösségekben a LA és 

SLA konvergáltabbá vált, míg a durva üledék (aljzat PC2 tengely) gradiensén a fásodottság 

divergenciáról konvergenciára váltott. Az LDMC CWM szignifikánsan csökkent a HH 

fajoknál, míg az RB fajoknál a magtömeg szignifikánsan nőtt. AZ LA CWM szignifikánsan 

csökkent a durva üledék (aljzat PC2 tengely) gradiens mentén az RB közösségekben. 

Különbség a hydato-helophyton és folyóparti fajok között 

Az RB közösségekben minden jellegnél (kivéve a magalakot) magasabb funkcionális 

diverzitást találtunk (5. ábra), és szignifikánsan magasabb SLA-val, magtömeggel, valamint 

fásodottsággal rendelkeztek, mint a HH közösségek. Ezzel ellentétes trendet figyeltük meg a 

magalak esetében (6. ábra). 

 

5. ÁBRA. A vizsgált jellegek funkcionális diverzitási értékeinek boxplot ábrája az RB és HH 

közösségek szerinti bontásban. 
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2. TÁBLÁZAT. A környezeti változók funkcionális diverzitással (FD) és a jellegek közösségi átlagértékeivel (CWM) mutatott 

összefüggései. A kategorikus változók esetében (rendűség) az „igen” az adott modellben maradást jelenti. A ’+’ és ’–’ jel a 

korreláció irányát jelzi. * p < 0,05; ** p < 0,01; *** p < 0,001; n. s. – nem szignifikáns. 

Trait  Patak 

rendűség 

Hőmér- 

séklet 
pH 

Víz  

sebesség 

Vízkémia  

PCA1 

Vízkémia  

PCA2 

Talaj  

PCA1 

Talaj  

PCA2 
R2 

SLA 

CWM RB 
  –**      0,12* 

CWM HH 
  –* –  –   0,16* 

FD RB igen***  –*** –**   –* – 0,45*** 

FD HH igen**  –*    +*** – 0,32*** 

LDMC 

CWM RB  – +*      0,11* 

CWM HH 
  +    –* – 0,24** 

FD RB igen  –    –  0,06 

FD HH 
 +* –*  +**   + 0,31** 

LA 

CWM RB  + –     –* 0,13* 

CWM HH igen* – +***      0,37*** 

FD RB igen  – –   –**  0,20** 

FD HH igen  –***    +* – 0,39*** 

Magtömeg 

CWM RB igen  –    +** – 0,23** 

CWM HH igen**        0,15** 

FD RB 
  +      n. s. 

FD HH 
 + +      0,12* 

Magalak 

CWM RB 
        n. s. 

CWM HH 
        n. s. 

FD RB 
  –      n. s. 

FD HH 
 +  –     n. s. 

Szárfásodottság 

CWM RB igen      + – 0,14* 

CWM HH igen** –  +**  –   0,28** 

FD RB  +* +     –* 0,20** 

D HH igen** +** +**  +    0,43*** 
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5.4.4 Diszkusszió 

A környezeti szűrés és niche-differenciálódás relatív szerepe a folyóvízi 

növényközösségekben 

A vízinövények közösségeinek szerveződését a környezeti tényezők irányítják (SAND-JENSEN 

1989). Ez a kutatás a környezeti változók hatását értékelte a folyóvízi növényközösségek 

funkcionális jellegeinek összetételére. Eredményeink szerint a környezeti szűrés miatt döntő 

többségben a funkcionális konvergencia (a jellegek értékeinek hasonlóbbá válása) érvényesült 

szinte minden vizsgált gradiens mentén. Bár néhány esetben megfigyelhető volt a jellegek 

divergenciája is (azaz bizonyos tulajdonságokban történő eltérés a fajok között), ezek az 

eltérések valószínűleg nem annak a közismert ökológiai elvnek a következményei, amelyet 

„korlátozott hasonlóság elvének” (limiting similarity) nevezünk10. Korábbi, helyi léptékű 

vizsgálatok már igazolták, hogy magas produktivitású vízi ökoszisztémákban a fajok közötti 

verseny és a korlátozott hasonlóság (vagy niche-differenciálódás) együtt is alakíthatják a 

közösségek szerkezetét (ENGELHARDT és RITCHIE 2001, FU et al. 2014b). Az általunk vizsgált 

mintaterületek mérete azonban túl nagy volt ahhoz, hogy ilyen kompetitív kölcsönhatásokat 

tudjuk kimutatni a fajok között. Az ilyen hatások kisebb léptékben, kisebb élőhelyeken jobban 

érvényesülnek (például egyetlen populáció vagy egy kisebb növénytársulás szintjén, WEIHER 

és KEDDY 1995). A jellegek nálunk ritkán tapasztalt divergens eloszlása – pozitív funkcionális 

diverzitás SES – minden esetben a tápanyag gradiensekkel való gyenge összefüggéssel is 

párosultak. Véleményünk szerint ezért a jellegek divergens eloszlását nem a tápanyagok 

különbségei okozták, és nem is azt jelzi, hogy a fajok versengtek volna egymással (azaz nem 

a korlátozott hasonlóság elve miatt). Sokkal inkább a folyóvízi környezet mikro léptékű 

heterogenitása okozhatta ezeket az eredményeket (KRAFT és ACKERLY 2010). A folyóvízi 

környezet ugyanis kis léptékben is nagyon változatos lehet – például a vízáramlás vagy a 

hordalék eloszlása miatt, ami sok különböző mikroélőhelyet hoz létre, ahol nagyon eltérő 

fajok telepednek meg.  

Összességében jelentős különbségeket találtunk a HH és RB közösségek funkcionális 

diverzitás és a jellegek CWM értékei között, ami a két közösség eltérő erőforrás-használati 

stratégiáját és alkalmazkodási mechanizmusát mutatja. A jellegek eloszlásában és 

diverzitásában a legerősebb és legkonzisztensebb változásokat a patakméret, kémhatás és 

mederanyag tulajdonság gradiensek mentén figyeltük meg. Ez a ’leaf economy spectrum’ 

(LA, SLA, LDMC) és két kulcsfontosságú tényező volt, ami a szén és a tápanyagok 

jelentőségét mutatja a közösségek szerveződésében. 

 
10 A korlátozott hasonlóság elvének lényege, hogy a fajok tulajdonságai eltérnek, hogy csökkentsék az egymás 

közötti versengés erősségét. 
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6. ÁBRA. A vizsgált jellegek CWM értékeinek boxplot ábrája az RB és HH közösségek szerinti 

bontásban. 

A jellegeloszlások válasza a folyó fizikai tulajdonságaira 

A makrofita közösségek jellegeinek eloszlása jelentősen változott a patakméret gradiens 

mentén. Az SLA esetében konvergenciáról divergenciára történő eltolódást találtunk. A 

patakok vízsebesség–szélesség aránya nagyobb, emiatt zordabb környezetként működnek, 

közvetlen fiziológiai (aljzati tulajdonságok és fényhiány révén) és mechanikai stresszt 

jelenthetnek a növények számára (BORNETTE és PUIJALON 2011, PUIJALON et al. 2011, READ 

és STOKES 2006). Az áramlásnak és hullámoknak való kiszolgáltatottság csökkentheti a 

növényi biomasszát, a hajtás magasságát (törpe növekedési forma) és a levélfelületet, illetve 

növelheti a föld alatti szervek erősítését (DOYLE 2001, STRAND és WEISNER 2001). Azonban 

az SLA konvergenciája a folyókban és ugyanannak a jellegnek a divergenciája a patakokban 

(függetlenül azok hegyvidéki- vagy síkvidéki helyzetétől) ellentmond a stressz-dominancia 

hipotézisnek (azaz konvergencia volt a zordabb és divergencia a kedvezőbb körülmények 

között). A folyókban és patakokban a fényért való versenyt a környezeti feltételek 

homogenitása is befolyásolhatja. A patakok változatosabb élőhelyeket kínálnak (nyílt és 

árnyékos területeket), így a fénymegkötést változatosabb módon végző növényközösségek 

előnyben részesülnek.  

Bár a folytonos skálán mérhető jellegeket nem lehet közvetlenül mások által használt 

kategoriális jellegattribútumokkal (pl. merisztéma helyzete, WILLBY et al. 2000) 

összehasonlítani, eredményeink alátámasztják a BAATTRUP-PEDERSEN et al. (2015) által 
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találtakat, akik szintén azt állapították meg, hogy a patakméret befolyással van a vízinövény-

közösségek CWM értékeire. Mi a patakméret gradiens mentén ugyan nem találtunk változást 

az SLA CWM értékében, de BAATTRUP-PEDERSEN et al. (2015) szerint a kisebb patakokban 

élő növényközösségek jellemzően fényigényes fajokkal rendelkeznek. Összességében 

megállapíthatjuk, hogy a folyó típusa és mérete nemcsak a vízinövény-közösségek növekedési 

formájának összetételére (kategoriális jellegattribútumokra), hanem a növények mérhető 

jellegeinek összetételére is hatással van. 

Jellegeloszlások válasza az elérhető szénforrás minőségére 

A mintavételezett patakok és folyók pH-értéke 7,62 és 9,07 között volt, ami a pH-gradiens 

középső szakaszán található, és a gradiens ezen szakszán alakul át a három fő szervetlen 

szénforma (szén-dioxid, bikarbonát és karbonát) (PEDERSEN et al. 2013). pH 6 alatt az oldott 

szervetlen szén CO2 formában van jelen, ami általában könnyebben használható a víz alatti 

fotoszintézishez, mint a bikarbonát. 8-as pH felett azonban a CO2 fokozatosan eltűnik a 

vizekből, mivel 7 és 10 pH között bikarbonáttá (HCO3
−) alakul. A bikarbonát a legtöbb 

vízinövény számára egy további szénforrás, kivéve a harasztokat és a mohákat. 

Az SLA, LA és LDMC funkcionális diverzitásának a pH-gradiens mentén tapasztalt 

csökkenése a HH közösségben, valamint az SLA csökkenő diverzitása az RB közösségben azt 

sugallja, hogy a környezeti szűrésnek ez a típusa szignifikánsan erősödik a magasabb pH felé 

(azaz CO2-korlátozottság esetén). A HH közösségekben csak a fásodottság konvergenciájának 

csökkenését tudtuk kimutatni, egyre gyengülő környezeti szűrést jelezve magasabb pH-nál. 

Összességében a levél és a fásodottság jellegek pH-gradiens mentén történő változása arra 

utal, hogy a HH közösségek csak kicsi levél „struktúratartománnyal” rendelkeznek, amit 

magas LDMC és alacsony SLA jellemez magas bikarbonát-koncentráció mellett, míg a 

fásodottság (és fizikai ellenállás) kevésbé válik fontossá. A fajok így magasabb pH-nál 

tápanyagokat és energiát képesek átcsoportosítani a szárról a levelekre, a funkcionális 

hangsúly eltolódását jelezve a fizikai ellenálló képesség felől a fotoszintézis felé. 

A SLA CWM-értéke szignifikánsan csökkent a HH és RB közösségekben, az LDMC 

szignifikánsan nőtt az RB közösségben, a LA pedig szignifikánsan nőtt a HH közösségben. 

Ezek a trendek mind sűrűbb levélszövetet (ellenálló levél-szindrómát) jeleznek magasabb pH-

nál. Azok a vízinövények, amelyek képesek bikarbonátot is használni, nagy előnyt élveznek a 

kizárólag CO2-t hasznosítókkal szemben CO2-limitált környezetben (MABERLY és MADSEN 

2002). Összességében a mi eredményeink negatív korrelációt feltételeznek az SLA és a 

bikarbonát-használati képesség (vagy hatékonyság) között a HH közösségben. 

Jellegeloszlás válaszok tápanyag limitációra 

A mederanyag összetételének változása miatt a jellegek mintázatában tapasztalt változások 

tökéletesen alátámasztják a HH közösségekre tett harmadik hipotézisünket, ami viszont már 

nem igaz az RB közösségekre. A HH közösség esetén szignifikánsan magasabb funkcionális 

diverzitást mértünk a LA és SLA jellegek esetében a finomabb, tápanyagban gazdagabb 

üledékekkel rendelkező folyóvizekben. Az RB közösségek esetében ezzel ellentétes 

mintázatot találtunk: a LA és SLA diverzitása csökkent az ilyen folyókban. A 

szakirodalomban eltérő nézetek vannak arról, hogy a jellegek konvergenciája és divergenciája 

hogyan változik a produktivitási gradiens mentén. A trendeket alapvetően befolyásolja a 

vizsgált jellegek minősége (BERNARD-VERDIER et al. 2012, SPASOJEVIC és SUDING 2012) és a 

gradiens nagysága (BERNARD-VERDIER et al., 2012). Egyes szerzők (PAKEMAN 2011, 

CARBONI et al. 2014, MASON et al. 2012) magasabb produktivitású élőhelyeken találták a 

jellegek növekvő konvergenciáját, míg mások (LHOTSKY et al. 2017) ennek az ellenkezőjét, 

de NAVAS és VIOLLE (2009) szerint a konvergencia a produktivitási gradiens mindkét végén 
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várható. Folyóvízben mi csökkenő SLA és LA konvergenciát találtunk a magasabb 

tápanyagtartalmú élőhelyeken a HH fajok között, míg az RB fajoknál ezzel ellentétes, erősödő 

konvergenciát figyeltünk meg. 

Az eredmények számunkra azt mutatják, hogy a produktívabb vízi élőhelyeken változatos 

növekedési rátával és tápanyagfelvételi stratégiával rendelkező közösségek jönnek létre 

(CORNELISSEN et al. 2003), és erősebb környezeti szűrést feltételezve a stresszesebb 

körülmények között, ami ebben az esetben alacsony tápanyagszinteken van (SWENSON és 

ENQUIST 2009). Az SLA és LA CWM értékeinek változása a tápanyaggradiens mentén 

azonban nem volt szignifikáns, ami azt jelzi, hogy a tápanyagban gazdagabb környezetekben 

kialakuló fentebbi diverz stratégiák egymáshoz nagyon hasonló „átlagos közösségekből” 

származnak ezeknél a jellegeknél. 

Az RB közösségben tápanyag gradiens mentén tapasztalt jelleg mintázatok összhangban 

vannak GRIME (2006) hipotézisével, miszerint az élőhely magasabb produktivitása a jellegek 

konvergenciájához vezetnek. Ez a következtetés azonban óvatosan kezelendő, mivel a 

használt mintaméret nem a legmegfelelőbb a kompetíció alapú mintázatok következtetésére, 

ennek tisztázására kisebb léptékű vizsgálatok szükségesek. 

Következtetés 

Tanulmányunkban megvizsgáltuk, hogyan változnak a makrofiton közösségek funkcionális 

jellegei a szén (kémhatással összefüggő), a talajtápanyag és az áramlási sebesség gradiens 

mentén patakokban és folyókban, valamint ezek hogyan és miben különböznek a HH és RB 

közösségek között. A funkcionális diverzitás (SESMPD) és a domináns jellegértékek (CWM) 

változásában szignifikáns összefüggéseket és adaptációs mechanizmusokat lehet azonosítani a 

makrofiton fajok tápanyaghoz és szénforrásokhoz való alkalmazkodásában. Ezen 

összefüggések erőssége és iránya azonban nagyrészt az adott jelleg típusától függ. A jellegek 

szorosabb kapcsolatot mutattak a szén (pH) gradienssel, mint a tápanyag gradienssel, ami arra 

utal, hogy a pataknövény közösségek szerveződését főként a fajok fényhasznosítási képessége 

befolyásolja, és nem a fajok tápanyagpreferenciái. Eredményeink megerősítik BAATTRUP-

PEDERSEN et al. (2015) megfigyeléseit, folytonos skálán mérhető jellegek és releváns változó 

gradiensek használatával közelebb kerültünk a vízinövény közösségek szerveződésének 

megértéséhez vízfolyásokban. 

 

  

               lukacsb_320_25



95 

 

6. ÖSSZEGZÉS 

A biológiai invázió a globálisan érzékelhető környezeti változások egyik fő komponense, 

drámai hatást gyakorol az ökoszisztémák szerkezetére, működésére és a biodiverzitásra. Az 

idegenhonos-inváziós növényfajok térnyerése az őshonos fajok kiszorulásával, a talaj és a 

vízháztartás jellemzőinek módosulásával, valamint a szén- és tápanyagciklusok 

megváltozásával is járhat, ezzel közvetlenül fenyegetve az ökoszisztémák stabilitását és az 

általuk nyújtott ökoszisztéma-szolgáltatásokat. A klímaváltozás, a globális kereskedelem és az 

intenzív mezőgazdasági technológiák széles körű alkalmazása a földön és a vízben 

ugyanakkor tovább fokozzák az inváziók terjedésének kockázatát, ami egyértelműen 

indokolja a biológiai inváziókkal kapcsolatos növényökológiai kutatások aktualitását. 

A klímaváltozás következtében megváltozó élőhelyi körülmények és új, potenciálisan 

inváziós fajok megjelenése miatt a biológiai inváziók jövőbeni jelentősége várhatóan 

növekedni fog. A növényökológiai kutatások egyik alapvető célja annak megértése, hogy 

mely tényezők tesznek egy fajt invazívvá, illetve mely ökológiai feltételek segítik elő 

inváziójuk sikerét. Ezek az ismeretek olyan alapinformációk, amelyek elengedhetetlenek a 

hatékony megelőzési és kezelési stratégiák kidolgozásához. Ebben kulcsszerepet játszanak a 

funkcionális ökológiai megközelítések. A fajok funkcionális tulajdonságaira összpontosító 

kutatások lehetőséget kínálnak a fajok inváziós potenciáljának előrejelzésére és a környezetre 

gyakorolt hatásuk értékelésére, segíthetnek továbbá azonosítani azokat az ökoszisztémákat, 

amelyek különösen érzékenyek az inváziókra. 

A vizeket érintő invázióbiológiai és funkcionális növényökológiai kutatások egyrészt több 

lépéssel el vannak maradva a terresztris ökológiai kutatásoktól, a terresztris környezetben 

igazolni vélt összefüggések és növényi alkalmazkodási útvonalak nem feltétlen univerzálisak 

a vízi környezetben is – a víz mint támasztó közeg erős hatása miatt. Másrészt bőséges 

funkcionális ökológiai ismeretekkel rendelkezünk az invázió megtelepedési szakaszára 

vonatkozóan, de ennek az összetett folyamatnak vannak még alulkutatott mozzanatai is, ilyen 

például a terjedés és megtelepedés. Értekezésemben alapvetően ezekre a hiányokra 

igyekeztem figyelmet fordítani. Ezért az értekezésben az inváziós fajok terjedéséhez, a 

vízinövény közösségek funkcionális szerveződéséhez és a fajok kompetíciós tulajdonságaihoz 

kapcsolódó alapkutatási eredményekkel foglalkoztam. A legfontosabb kutatási eredményeim – 

témák szerinti bontásban – a következők: 

6.1. Idegenhonos-inváziós fajok endozoochór terjedésének vizsgálata 

1.  Kísérleti úton igazoltuk, hogy a lágy héjjal rendelekző halikrák is képesek 

endozoochor módon terjedni, képesek túlélni a tőkés récék emésztőrendszerében történő 

áthaladást (LOVAS-KISS et al. 2020). Régóta ismert, hogy a halak emberi beavatkozás nélkül is 

képesek elszigetelt víztesteket kolonizálni. Korábbi feltételezések szerint ezekben a 

kolonizációs folyamatokban a vízimadarak csak epizoochór terjedés útján vesznek részt, de 

ezt az elméletet nem sikerült empirikus úton bizonyítani. Az alternatívaként felmerülő 

endozoochór terjedést pedig csupán a rendkívül ellenálló, tartós (diapauzális) ikrákkal 

rendelkező halak esetében tudták igazolni, és a halak többségére jellemző lágy ikrahéjjal 

rendelkező fajok esetében ezt sokan kétségbe is vonták. Kutatásunk ezt cáfolta meg, és egy 

eddig figyelmen kívül hagyott halterjedési mechanizmust azonosított. Bizonyítékot 

szolgáltatott arra, hogy a vízimadarak közvetítő szerepet játszhatnak a lágy ikrahéjjal 

rendelkező, fejlődésben lévő halikrák terjedésében is. Bár a lenyelt ikráknak csupán 0,2 %-a 

élte túl a madarak emésztőrendszerén történő áthaladást, a természetben előforduló récék 

nagy száma, változatos étrendje és nagy távolságokat átívelő röpképessége miatt 
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eredményeink jelentős hatással lehetnek az inváziós halak terjedési dinamikáinak 

megértésére. 

2.  Idegenhonos-inváziós és őshonos növényfajok bevonásásval végzett etetéses kísérlet 

eredményei alapján igazoltuk, hogy az endozoochór terjedés szignifikánsan magasabb 

propagulumnyomást biztosít az idegenhonos fajok számára, és ezt a magok tulajdonságai nem 

befolyásolják (LOVAS-KISS et al. 2023). A bélcsatornán történő átjutás azonban eltérő hatással 

van az őshonos és idegenhonos fajok magjainak átjutást követő csírázási jellemzőire. Az 

átjutott magok összességében szignifikánsan magasabb arányban csíráztak, mint a kontroll 

magok. Azonban míg a kontroll magok között az őshonos fajok magjainak csírázóképessége 

szignifikánsan alacsonyabb volt az idegenhonos fajokhoz képest, addig a bélrendszeren való 

átjutás után az őshonos fajok már szignifikánsan magasabb csírázóképességet mutattak, mint 

az idegenhonos fajok. A kontroll csoportban az őshonos magoknak jelentősen hosszabb idő 

kellett a csírázáshoz, mint az idegenhonos magoknak. Az átjutott magok esetében az 

idegenhonos fajoknak már hosszabb idő kellett a csírázáshoz, mint az őshonos fajoknak. A 

kontroll és az átjutott magokra kapott eltérő eredmény az idegenhonos és őshonos fajok 

magjainak alaki különbségeiből származik. Eredményeink azt mutatják, hogy az endozoochór 

terjedés egyértelműen segíti az idegenhonos növények terjedését. A terjedést követő kevésbé 

hatékony és lassabb csírázás miatt ugyanakkor az idegenhonos fajok el is veszíthetik a 

magasabb propagulumnyomással szerzett előnyüket. Ennek a kérdésnek a pontosítása további 

kutatásokat igényel, ahol figyelembe kell venni az ürülék miatt fennálló savas és tápanyagban 

gazdag közeg csírázásra kifejtett hatását is. 

6.2. Vízinövény invázió: hazai trendje és következményei 

3.  Herbáriumi és irodalmi adatok összegzésével vizsgáltuk az idegenhonos hínarak hazai 

megjelenésének történetiségét és dinamikáját (LUKÁCS et al. 2016). Összeállítottuk és a 

nemzetközi keretrendszerekbe illően összegeztük a hazai inváziós hínarak adatbázisát. Ez 

alapján megállapítottuk, hogy a Vallisneria spiralis 1808-ben történő betelepítését követően 

exponenciálisan nőtt az idegenhonos hínarak száma Magyarországon. A betelepülés módját 

illetően a fajok többsége szándékos kiültetés, kiszabadulás vagy szennyeződés útján került a 

természetbe. Az idegenhonos inváziós hínarak szignifikánsan nagyobb gyakorisággal vannak 

jelen a flórában, mint a nem inváziós fajok, illetve a hideg vizet kedvelő fajok gyakorisága 

szignifikánsan magasabb, mint a termálvizekben élőké. Ez utóbbi eredmény előrevetíti, hogy 

a nem termál (hideg) vizekhez alkalmazkodott idegenhonos fajok sokkal veszélyesebbek vagy 

később válhatnak azzá, mint a termálvizekből még ki nem jutott fajok. Ezek az eredmények a 

megelőzés és prioritizálás során nyújthatnak támpontot a természetvédelemben, illetve a 

későbbi célzott ökológiai kutatások fókuszálásához nyújtott számunkra segítséget. 

4.  Az inváziós hínarakkal erősen fertőzött Hévízi-csatorna magbank összetételének 

vizsgálata során megállapítottuk, hogy a magbank fajösszetétele az invázióval erősen érintett 

felvízi szakaszon hasonlított a legkevésbé a felszíni vegetáció összetételéhez (E-VOJTKÓ et al. 

2017). Az idegenhonos fajok a csatorna teljes hosszában jóval kisebb arányban voltak jelen a 

magbankban, mint az őshonos fajok. Az őshonos fajok magdenzitása pedig csak a felvízi 

szakaszon volt alacsony. Ez egyértelműen jelzi, hogy az idegenhonos fajok populációinak 

fenntartásában a magbank nem játszik jelentős szerepet. A kutatás eredményei egyértelműen 

igazolták, hogy az őshonos fajok alapvetően tartós magbankot képeznek a csatornában, de 

feltételezhető, hogy ha ezek a fajok a felvízi szakaszon még ha ki is csíráznak, az idegenhonos 

fajok az erősebb kompetíciós képességük miatt visszafojtják őket, ezért az őshonos fajok 

magbankja fokozatosan csökken, elszegényedik. 

 

               lukacsb_320_25



97 

 

6.3. Növényi jelleg alapú kutatások 

5. A TRY adatbázisban található hínár adatokat elemezve megvizsgáltuk, hogy a honos 

és idegenhonos hínarak milyen funkcionális növényi jellegeikben térnek el a (LUKÁCS et al. 

2017). Az összesített adatsor alapján az idegenhonos vízinövények levelei szignifikánsan 

nagyobb LA és SLA értékekkel rendelkeznek, mint a velük együtt előforduló őshonos fajok. 

Ennek az összefüggésnek az erősségét azonban erősen meghatározza a növekedési forma 

típusa is. 

6. Vizsgáltuk a vízben mérhető fény és nitrogén mennyiségének kombinált hatását az 

Elodea-fajok fenotípusos jellemzőire, és a plaszticitás különbségek mentén értékeltük a két faj 

között a természetben érzékelhető kompetíció kimenetelét (SZABÓ et al. 2019). Eredményeink 

igazolták, hogy a vizsgált fényintenzitás és nitrogénkoncentráció gradiensek mentén az E. 

nuttallii szélesebb fenotípusos plaszticitás tartománnyal rendelkezik, mint az E. canadensis. A 

magasabb nitrogénkoncentráció alapvetően erőteljesebb megnyúlásra serkenti az E. nuttallii-t, 

de a fényintenzitásnak és a nitrogénkoncentrációnak a magas értékei együttesen az E. nuttallii 

hajtásainak fokozott elágazódását váltja ki. Tanulmányunk két idegenhonos testvérfaj 

együttélését biztosító mechanizmus működését tárta fel, és választ adott a két faj között 

tapasztalható kompetitív kizárás hátterére. Eredményeink alátámasztják azt az általános 

ökológiai nézetet, miszerint az invázió sikere részben vagy egészben a plaszticitáson múlik. 

7. Vizsgáltuk a biológiai invázió hatását az őshonos vízinövény-közösségek funkcionális 

szerkezetére és diverzitására, figyelembe véve a jellegek fajon belüli varianciáját is (BOTTA-

DUKÁT és LUKÁCS 2021, KOLESZÁR et al. 2024). A biológiai invázió jelentős hatással volt a 

vízinövény-közösségek funkcionális összetételére és ökoszisztéma funkcióira, ami a 

közösségi szinten mérhető biomassza mennyiségének változásában volt kimutatható. A 

gyakorlatban is kimutattuk, hogy a jellegek fajon belüli varianciájának mellőzése – a jelleg és 

a közösség típusától függően – a funkcionális diverzitási indexek szignifikáns alul vagy 

túlbecslését okozhatják. 

8. Folyók és patakok vízinövény-közösségeiben vizsgáltuk a környezeti szűrés hatásait a 

fajok jellegösszetételére alkalinitás, kémhatás, vízsebesség és trofitás gradiensek mentén 

(LUKÁCS et al. 2019). Eredményeink szerint a folyóvízi növényközösségekben a környezeti 

szűrés miatt minden vizsgált környezeti gradiens mentén döntő többségben a funkcionális 

konvergencia érvényesül. A jellegek ritkán tapasztalható divergenciája a folyóvízi környezet 

kis léptékű heterogenitásának tudható be. Jelentős különbségeket találtunk a hínár és a 

folyóparti növényközösségek funkcionális diverzitása és a jellegek CWM értékei között, ami 

alátámasztja a két közösség eltérő erőforrás-használati stratégiáját és alkalmazkodási 

mechanizmusát folyókban és patakokban. A legerősebb és legegyöntetűbb különbségeket a 

patakméret, pH és mederanyag tulajdonság gradiensek mentén figyeltük meg. 
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10. FÜGGELÉKEK 

3.2. Fejezet függelékei  

3.2-S1. A kísérletben használt hat idegenhonos növényfaj invázióbiológiai jellemzése. 

Bidens frondosa: Észak-Amerikában őshonos, lágyszárú, egyéves növény, amelyet világszerte és 

számos európai országba is betelepítettek. Az őshonos területén kívül bizonyítottan inváziós jelleget 

mutat (CABI 2021). Magyarországon inváziós neofitonként tartják számon (MIHÁLY és BOTTA-

DUKÁT 2004), az EPPO megfigyelési listáján, mint inváziós idegenhonos növényfaj szerepel. 

Typha laxmannii: egy mocsári növény, amely Európában és Ázsiában széles körben elterjedt. 

Eurázsia mérsékelt övi területein fordul elő, nyugaton Franciaországtól egészen az orosz Távol-

Keletig, a Primorszkij határterületig. Nyugati elterjedési területének nagy része ugyanakkor 

másodlagos eredetű. Európában őshonosnak csak Bulgáriában, Romániában, Ukrajnában és 

Oroszország európai területének déli részén tekinthető, míg az Egyesült Királyságban, 

Franciaországban, Belgiumban, Németországban, Csehországban, Lengyelországban, Szlovákiában, 

Olaszországban és Szlovéniában betelepített vagy termesztésből kivadult fajként tartják számon 

(KAPLAN et al. 2019). Magyarországon inváziós neofitonként, Csehországban pedig meghonosodott 

neofitonként tartják számon (PYŠEK et al. 2012, MIHÁLY és BOTTA-DUKÁT 2004). 

Juncus tenuis: zsombékokat alkotó, évelő növén, amely Észak-Amerikában őshonos. Őshonos 

területén inváziós jelleget mutat, gyakran fordul elő ösvények, utak mentén és városi területeken. 

Ázsiába, Európába, Afrikába és Óceániába is betelepítették, ma az egyik legelterjedtebb idegenhonos 

növényfaj Európában (DRAKE 2008). Őshonos területén kívül bizonyítottan inváziós faj az (CABI 

2021), és inváziós fajként jelentették Horvátországban (HORVAT és FRANJIĆ 2016) és 

Magyarországon (SCHMIDT 2012) is. 

Najas gracillima: alámerült hínár, amely Észak-Amerikában és Kelet-Ázsiában őshonos. Európába 

rizs vetőmagokkal együtt került be Ázsiából került be (CASPER és KRAUSCH 1980). Első herbáriumi 

példányát az olaszországi Pó-síkság rizsföldjein gyűjtötték 1951-ben (TRIEST 1988). Később 

Spanyolországban és Franciaországban, Dél-Németországban, a Duna egyik kikötőjében is 

megtalálták (SCHLEIER et al. 2011), illetve hazai rizsföldeken (MESTERHÁZY et al. 2014). Bár 

Magyarországon nem szerepel az inváziós fajok hivatalos listáján, a kelet-magyarországi rizsföldeken 

gyorsan terjed, így megfelel az inváziós idegenhonos taxonok definíciójának (RICHARDSON et al. 

2000). 

Cyperus difformis: elárasztott vagy nagyon nedves talajokon élő sásféle, az Óvilág trópusi területein 

őshonos. A fajt dél-európai, ázsiai, közép- és észak-amerikai, dél-amerikai, afrikai, valamint az Indiai- 

és Csendes-óceán szigeteire is betelepítették. A világ egyik legkárosabb gyomnövényei közé sorolják, 

különösen rizsföldeken, cukornád-, tea- és kukoricatermesztésben okoz problémát (HOLM et al. 1979). 

Őshonos területén kívül bizonyítottan inváziós jelleget mutat (CABI 2021), Magyarországon inváziós 

neofitonként tartják számon (MIHÁLY és BOTTA-DUKÁT 2004). 

Lindernia dubia: iszapnövény, amely Észak- és Közép-Amerikában őshonos. Beteleptették Ázsiába, 

Indiába és Európába is. Hollandiában inváziós neofitonként tartják számon (SIMONS és JANSEN 2018). 

Magyarországon MIHÁLY és BOTTA-DUKÁT (2004) szerint még csak meghonosodott neofitonként 

kezelték, de azóta árkokban és halastavakban is annyira elterjedt, hogy megfelel az inváziós taxon 

definíciójának (RICHARDSON et al. 2000). 

CABI (2021). Juncus tenuis, Typha laxmanii, Bidens frondosa, Cyperus difformis. In: Invasive Species 
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3.2-S2. A kísérletben használt fajok hasonlósága a magjellegek alapján. Az idegenhonos 

fajokat piros szín jelöli. 
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3.2-S3. A csírázóképesség és a csírázási idő hatását vizsgáló modellek eredményei, 

amelyekben az áthaladt és a kontroll magokat együtt elemeztük. Ezekben a modellekben az 

egyes kísérleti azonosítókat és a kacsák azonosítóit figyelmen kívül hagytuk, mivel a kontroll 

magokhoz ilyen azonosítók nem kapcsolhatók. A kezelés és az őshonosság pozitív értékei 

magasabb csírázási arányt és későbbi csírázási időt jeleznek az átjutott és az őshonos fajok 

esetében. 

Egyes cellák két értéket tartalmaznak: az adott prediktor hatását az alapmodellben 

(magjellemzők nélkül) / a többváltozós modellben (magjellemzőkkel együtt). A magalak 

magasabb értékei a hosszúkásabb formát jelzik. A magtérfogat magasabb értéke nagyobb 

magokat jelent. Azokban a modellekben, amelyekben Gauss-féle hibaeloszlást alkalmaztunk 

(azaz a csírázási idő esetében), |t|  >  2,00 statisztikailag szignifikáns hatást jelez. A 

szignifikáns hatásokat félkövérrel is jelöltük. 

 Estimate S.E. Z Pr( > |z|) 

Csírázóképesség      

Intercept –1,457 / –0,925 0,722 / 0,704 –2,016 / –1,314 0,0438 / 0,189 

Kezelés 0,641 / 0,667 0,087 / 0,087 7,335 / 7,602  < 0,001 /  < 0,001 

Őshonosság 0,425 / 0,629 0,051 / 0,085 8,244 / 7,377  < 0,001 /  < 0,001 

Válogatási idő –1,070 / –1,093 0,031 / 0,032 –33,747 / –33,908  < 0,001 /  < 0,001 

Magalak 1,127 0,178 6,306  < 0,001 

Magtérfogat –0,986 0,168 –5,867  < 0,001 

 Estimate S.E. t–érték  

Csírázási idő     

Intercept 2,830 / 0,231 0,2322 / 0,2917 12,186 / 0,794  

Kezelés –0,355 / –0,351 0,0290 / 0,0283 –12,24 / –12,41  

Őshonosság –0,221 / 0,033 0,0188 / 0,0350 –11,778 / 0,946  

Válogatási idő 0,036 / 0,021 0,0107 / 0,0105 3,431 / 2,019  

Magalak –1,001 0,0652 –15,342  

Magtérfogat 0,046 0,0639 0,729  
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3.2-S4. Az átjutott és kontroll magok csírázásának időbeli dinamikája. A görbék a csírázási 

arány értékének időbeli alakulását mutatják. Az őshonos fajokat zöld szín, az idegenhonos 

fajokat piros szín jelöli. A szaggatott vonalak a kontroll magokat, a folytonos vonalak az 

átjutott magokat jelölik. 
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4.2. Fejezet függelékei 

4.2-S1. A környezeti változók és a felszíni vegetáció, illetve a magbank jellemzők közötti 

Spearman Rank korreláció értékei. 

 
Felszíni vegetáció Magbank 

N Spearman R p N Spearman R p 

Üledék TN & TELJES Fajszám 20 0,27 n. s. 20 –0,59 ** 

Üledék TN & TELJES Shannon 20 –0,22 n. s. 20 –0,43  

Üledék TN & TELJES Borítás/Mag denz. 20 –0,26 n. s. 20 –0,60 ** 

Üledék TN & Helofiton Fajszám 20 0,31 n. s. 20 –0,53 * 

Üledék TN & Helofiton Shannon 20 0,22 n. s. 20 –0,48 * 

Üledék TN & Helofiton Borítás/Mag denz. 20 –0,05 n. s. 20 –0,41  

Üledék TN & Hidrofiton Fajszám 20 –0,11 n. s. 20 –0,45 * 

Üledék TN & Hidrofiton Shannon 20 –0,17 n. s. 20 –0,43 n. s. 

Üledék TN & Hidrofiton Borítás/Mag denz. 20 –0,31 n. s. 20 –0,44 n. s. 

Üledék TN & Őshonos Fajszám 20 –0,11 n. s. 20 –0,59 ** 

Üledék TN & Őshonos Shannon 20 –0,17 n. s. 20 –0,46 * 

Üledék TN & Őshonos Borítás/Mag denz. 20 –0,35 n. s. 20 –0,57 ** 

Üledék TN & Idegenhonos Fajszám 20 0,51 n. s. 20 –0,28 n. s. 

Üledék TN & Idegenhonos Shannon 20 0,44 n. s. 20 0,22 n. s. 

Üledék TN & Idegenhonos Borítás/Mag denz. 20 0,46 n. s. 20 –0,27 n. s. 

Üledék TP & TELJES Fajszám 20 0,20 n. s. 20 0,04 n. s. 

Üledék TP & TELJES Shannon 20 0,11 n. s. 20 0,09 n. s. 

Üledék TP & TELJES Borítás/Mag denz. 20 0,25 n. s. 20 –0,27 n. s. 

Üledék TP & Helofiton Fajszám 20 –0,13 n. s. 20 0,04 n. s. 

Üledék TP & Helofiton Shannon 20 –0,21 n. s. 20 0,14 n. s. 

Üledék TP & Helofiton Borítás/Mag denz. 20 0,22 n. s. 20 0,06 n. s. 

Üledék TP & Hidrofiton Fajszám 20 0,28 n. s. 20 –0,07 n. s. 

Üledék TP & Hidrofiton Shannon 20 0,27 n. s. 20 –0,17 n. s. 

Üledék TP & Hidrofiton Borítás/Mag denz. 20 0,10 n. s. 20 –0,41 n. s. 

Üledék TP & Őshonos Fajszám 20 0,28 n. s. 20 0,10 n. s. 

Üledék TP & Őshonos Shannon 20 0,27 n. s. 20 0,15 n. s. 

Üledék TP & Őshonos Borítás/Mag denz. 20 0,26 n. s. 20 –0,24 n. s. 

Üledék TP & Idegenhonos Fajszám 20 –0,21 n. s. 20 –0,35 n. s. 

Üledék TP & Idegenhonos Shannon 20 –0,29 n. s. 20 –0,02 n. s. 

Üledék TP & Idegenhonos Borítás/Mag denz. 20 –0,24 n. s. 20 –0,35 n. s. 

Víz TN & TELJES Fajszám 20 –0,22 n. s. 20 0,67 *** 

Víz TN & TELJES Shannon 20 0,25 n. s. 20 0,44 n. s. 

Víz TN & TELJES Borítás/Mag denz. 20 0,44 n. s. 20 0,65 *** 

Víz TN & Helofiton Fajszám 20 –0,31 n. s. 20 0,68 *** 

Víz TN & Helofiton Shannon 20 –0,25 n. s. 20 0,64 *** 

Víz TN & Helofiton Borítás/Mag denz. 20 0,05 n. s. 20 0,54 ** 

Víz TN & Hidrofiton Fajszám 20 0,16 n. s. 20 0,39 n. s. 

Víz TN & Hidrofiton Shannon 20 0,27 n. s. 20 0,25 n. s. 

Víz TN & Hidrofiton Borítás/Mag denz. 20 0,44 * 20 0,33 n. s. 

Víz TN & Őshonos Fajszám 20 0,16 n. s. 20 0,72 *** 

Víz TN & Őshonos Shannon 20 0,27 n. s. 20 0,53 * 

Víz TN & Őshonos Borítás/Mag denz. 20 0,55 ** 20 0,64 *** 

Víz TN & Idegenhonos Fajszám 20 –0,70 *** 20 0,14 n. s. 

Víz TN & Idegenhonos Shannon 20 –0,67 *** 20 –0,34 n. s. 

Víz TN & Idegenhonos Borítás/Mag denz. 20 –0,64 *** 20 0,12 n. s. 

Víz TP & TELJES Fajszám 20 –0,21 n. s. 20 0,09 n. s. 

Víz TP & TELJES Shannon 20 –0,06 n. s. 20 0,00 n. s. 

Víz TP & TELJES Borítás/Mag denz. 20 –0,06 n. s. 20 0,28 n. s. 

Víz TP & Helofiton Fajszám 20 0,05 n. s. 20 0,13 n. s. 

Víz TP & Helofiton Shannon 20 0,09 n. s. 20 0,07 n. s. 

Víz TP & Helofiton Borítás/Mag denz. 20 –0,07 n. s. 20 –0,01 n. s. 
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Víz TP & Hidrofiton Fajszám 20 –0,24 n. s. 20 0,11 n. s. 

Víz TP & Hidrofiton Shannon 20 –0,27 n. s. 20 0,21 n. s. 

Víz TP & Hidrofiton Borítás/Mag denz. 20 0,07 n. s. 20 0,42 n. s. 

Víz TP & Őshonos Fajszám 20 –0,24 n. s. 20 0,01 n. s. 

Víz TP & Őshonos Shannon 20 –0,27 n. s. 20 –0,05 n. s. 

Víz TP & Őshonos Borítás/Mag denz. 20 –0,12 n. s. 20 0,25 n. s. 

Víz TP & Idegenhonos Fajszám 20 0,13 n. s. 20 0,43 n. s. 

Víz TP & Idegenhonos Shannon 20 0,17 n. s. 20 0,02 n. s. 

Víz TP & Idegenhonos Borítás/Mag denz. 20 0,14 n. s. 20 0,42 n. s. 

Víz temp. & TELJES Fajszám 20 0,12 n. s. 20 –0,81 *** 

Víz temp. & TELJES Shannon 20 –0,37 n. s. 20 –0,65 *** 

Víz temp. & TELJES Borítás/Mag denz. 20 –0,54 ** 20 –0,63 *** 

Víz temp. & Helofiton Fajszám 20 0,58 ** 20 –0,70 *** 

Víz temp. & Helofiton Shannon 20 0,59 ** 20 –0,74 *** 

Víz temp. & Helofiton Borítás/Mag denz. 20 –0,42 n. s. 20 –0,56 ** 

Víz temp. & Hidrofiton Fajszám 20 –0,51 * 20 –0,63 *** 

Víz temp. & Hidrofiton Shannon 20 –0,48 * 20 –0,52 * 

Víz temp. & Hidrofiton Borítás/Mag denz. 20 –0,41 n. s. 20 –0,32 n. s. 

Víz temp. & Őshonos Fajszám 20 –0,51 * 20 –0,86 *** 

Víz temp. & Őshonos Shannon 20 –0,48 * 20 –0,76 *** 

Víz temp. & Őshonos Borítás/Mag denz. 20 –0,76 *** 20 –0,63 *** 

Víz temp. & Idegenhonos Fajszám 20 0,80 *** 20 –0,05 n. s. 

Víz temp. & Idegenhonos Shannon 20 0,83 *** 20 0,34 n. s. 

Víz temp. & Idegenhonos Borítás/Mag denz. 20 0,87 *** 20 –0,03 n. s. 

Víz vezk. & TELJES Fajszám 20 –0,02 n. s. 20 –0,62 *** 

Víz vezk. & TELJES Shannon 20 –0,44 * 20 –0,53 * 

Víz vezk. & TELJES Borítás/Mag denz. 20 –0,62 *** 20 –0,28 n. s. 

Víz vezk. & Helofiton Fajszám 20 0,50 * 20 –0,68 * 

Víz vezk. & Helofiton Shannon 20 0,42 n. s. 20 –0,70 * 

Víz vezk. & Helofiton Borítás/Mag denz. 20 –0,36 n. s. 20 –0,57 ** 

Víz vezk. & Hidrofiton Fajszám 20 –0,62 *** 20 –0,21 n. s. 

Víz vezk. & Hidrofiton Shannon 20 –0,67 *** 20 –0,23 n. s. 

Víz vezk. & Hidrofiton Borítás/Mag denz. 20 –0,50 * 20 0,17 n. s. 

Víz vezk. & Őshonos Fajszám 20 –0,62 *** 20 –0,62 *** 

Víz vezk. & Őshonos Shannon 20 –0,67 *** 20 –0,57 ** 

Víz vezk. & Őshonos Borítás/Mag denz. 20 –0,75 *** 20 –0,27 n. s. 

Víz vezk. & Idegenhonos Fajszám 20 0,73 *** 20 –0,12 n. s. 

Víz vezk. & Idegenhonos Shannon 20 0,75 *** 20 0,02 n. s. 

Víz vezk. & Idegenhonos Borítás/Mag denz. 20 0,73 *** 20 –0,10 n. s. 

Víz O2 & TELJES Fajszám 20 –0,10 n. s. 20 0,66 *** 

Víz O2 & TELJES Shannon 20 0,46 * 20 0,55 ** 

Víz O2 & TELJES Borítás/Mag denz. 20 0,62 *** 20 0,23 n. s. 

Víz O2 & Helofiton Fajszám 20 –0,51 * 20 0,76 *** 

Víz O2 & Helofiton Shannon 20 –0,48 * 20 0,73 *** 

Víz O2 & Helofiton Borítás/Mag denz. 20 0,49 * 20 0,71 *** 

Víz O2 & Hidrofiton Fajszám 20 0,45 * 20 0,14 n. s. 

Víz O2 & Hidrofiton Shannon 20 0,54 ** 20 0,06 n. s. 

Víz O2 & Hidrofiton Borítás/Mag denz. 20 0,42 n. s. 20 –0,27 n. s. 

Víz O2 & Őshonos Fajszám 20 0,45 * 20 0,68 *** 

Víz O2 & Őshonos Shannon 20 0,54 * 20 0,62 *** 

Víz O2 & Őshonos Borítás/Mag denz. 20 0,75 * 20 0,23 n. s. 

Víz O2 & Idegenhonos Fajszám 20 –0,82 * 20 0,07 n. s. 

Víz O2 & Idegenhonos Shannon 20 –0,84 * 20 –0,10 n. s. 

Víz O2 & Idegenhonos Borítás/Mag denz. 20 –0,77 * 20 0,04 n. s. 

pH & TELJES Fajszám 20 –0,28 n. s. 20 0,77 *** 

pH & TELJES Shannon 20 0,31 n. s. 20 0,61 *** 

pH & TELJES Borítás/Mag denz. 20 0,54 ** 20 0,55 ** 

pH & Helofiton Fajszám 20 –0,64 *** 20 0,67 *** 

pH & Helofiton Shannon 20 –0,60 *** 20 0,72 *** 

pH & Helofiton Borítás/Mag denz. 20 0,39 n. s. 20 0,53 * 
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pH & Hidrofiton Fajszám 20 0,35 n. s. 20 0,59 ** 

pH & Hidrofiton Shannon 20 0,40 n. s. 20 0,47 * 

pH & Hidrofiton Borítás/Mag denz. 20 0,45 * 20 0,28 n. s. 

pH & Őshonos Fajszám 20 0,35 n. s. 20 0,83 *** 

pH & Őshonos Shannon 20 0,40 n. s. 20 0,72 *** 

pH & Őshonos Borítás/Mag denz. 20 0,65 *** 20 0,55 ** 

pH & Idegenhonos Fajszám 20 –0,82 *** 20 0,07 n. s. 

pH & Idegenhonos Shannon 20 –0,81 *** 20 –0,34 n. s. 

pH & Idegenhonos Borítás/Mag denz. 20 –0,79 *** 20 0,05 n. s. 

n. s.= nem szignifikáns, *=p  <  0,05, ** = p  <  0,01, *** = p  <  0,005 

 

 

  

               lukacsb_320_25



126 

 

5.2. Fejezet függelékei 

5.2-S1. Több nitrogén koncentráció és fényintenzitási szint kombinációjában nevelt Elodea 

fajok (E. canadensis, E. nuttallii) hajtás RGR, csúcshajtás RGR, relatív megnyúlás, 

gyökérhossz és elágazási fok értékeinek variancia analízise (ANOVA). 
 

df 
Átlagos 

négyzetösszeg 
F-érték 

Szignifikancia 

szint. 

Teljes hajtás RGR      

Fény 4 0,03 525,77 0,000 

Nitrogén 4 0,03 514,35 0,000 

Fajok 1 0,00 17,77 0,000 

Fény × Nitrogén 16 0,00 37,26 0,000 

Fény × Fajok 4 0,00 13,20 0,000 

Nitrogén × Fajok 4 0,00 7,62 0,000 

Error 150 0,00   

Csúcshajtás RGR     

Fény 4 0,01 104,62 0,000 

Nitrogén 4 0,01 130,45 0,000 

Fajok 1 0,09 1791,36 0,000 

Fény × Nitrogén 16 0,00 5,09 0,000 

Fény × Fajok 4 0,00 36,40 0,000 

Nitrogén × Fajok 4 0,00 6,78 0,000 

Error 150 0,00   

Relatív megnyúlás     

Fény 4 112,55 242,92 0,000 

Nitrogén 4 75,10 162,10 0,000 

Fajok 1 5,78 12,47 0,001 

Fény × Nitrogén 16 1,97 4,25 0,000 

Fény × Fajok 4 5,46 11,77 0,000 

Nitrogén × Fajok 4 0,56 1,20 0,314 

Error 150 0,46   

Gyökérhossz     

Fény 4 4,36 698,84 0,000 

Nitrogén 4 0,12 19,42 0,000 

Fajok 1 1,83 293,71 0,000 

Fény × Nitrogén 16 0,08 12,43 0,000 

Fény × Fajok 4 0,60 96,35 0,050 

Nitrogén × Fajok 4 0,02 2,43 0,000 

Error 150 0,01   

Elágazási fok     

Fény 3 636,07 132,06 0,000 

Nitrogén 4 89,63 18,61 0,000 

Fajok 1 4774,22 991,19 0,000 

Fény × Nitrogén 12 18,97 3,94 0,000 

Fény × Fajok 3 47,69 9,90 0,000 

Nitrogén × Fajok 4 67,71 14,06 0,000 

Error 120 4,82   
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5.2-S2. Az Elodea canadensis és az E. nuttallii csúcshajtásának relatív növekedési rátája 

(RGR) a fényintenzitás gradiens mentén, alacsony (0,25 mg N L⁻¹) és magas (2,5 mg N L⁻¹) 

trofitási szinteken. A hibasávok az adatok standard hibáját jelzik. 

 

 

5.2-S3. Az E. canadensis (a) és E. nuttallii (b) elágazási fokának változása a fény gradiens 

mentén, alacsony (0,25 mg N L⁻¹) és magas (2,5 mg N L⁻¹) trofitási szinteken. A hibasávok az 

adatok standard hibáját jelzik. 
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5.4. Fejezet függelékei 

5.4-S2. A vízkémiai paraméterek PCA ordinációja (a pH kizárva). 

  

5.4-S3. Az üledék paramétereinek PCA ordinációja. 
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5.4-S4. A hínárfajokra (HH) számolt funkcionális diverzitás (FDMPD) hatás méretének 

regressziója a hőmérséklet, vízsebesség, pH, üledék jellemzők, vízkémiai jellemzők és a 

vízfolyás rendűség gradiensek mentén. LDMC: levélszárazanyag-tartalom (mg/kg); LS: 

levélméret (area, m2); SLA: specifikus levélfelület (mg/cm2). 
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5.4-S5. A folyóparti fajokra (RB) számolt funkcionális diverzitás (FDMPD) hatás méretének 

regressziója a hőmérséklet, vízsebesség, pH, üledék jellemzők, vízkémiai jellemzők és a 

vízfolyás rendűség gradiensek mentén. LDMC: levélszárazanyag-tartalom (mg/kg); LS: 

levélméret (area, m2); SLA: specifikus levélfelület (mg/cm2). 
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5.4-S6. A hínárfajokra (HH) számolt CWM érték hatás méretének regressziója a hőmérséklet, 

vízsebesség, pH, üledék jellemzők, vízkémiai jellemzők és a vízfolyás rendűség gradiensek 

mentén. LDMC: levélszárazanyag-tartalom (mg/kg); LS: levélméret (area, m2); SLA: 

specifikus levélfelület (mg/cm2). 
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5.4-S7. A folyóparti fajokra (RB) számolt CWM érték hatás méretének regressziója a 

hőmérséklet, vízsebesség, pH, üledék jellemzők, vízkémiai jellemzők és a vízfolyás rendűség 

gradiensek mentén. LDMC: levélszárazanyag-tartalom (mg/kg); LS: levélméret (area, m2); 

SLA: specifikus levélfelület (mg/cm2). 
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