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1. Bevezetés 

Az éghajlat változása napjaink egyik legjelentősebb problémája (IPCC, 

2014), a földi atmoszféra felmelegedésének felgyorsult üteme leginkább 

emberi hatásoknak köszönhető (IPCC, 2007; IPCC, 2014). A 

csapadékarány évszakos eltolódása, a gyakoribb havária események 

(Pendergrass & Knutti, 2018) és az emelkedő átlaghőmérséklet (Döll & 

Schmied, 2012) napjainkban már mindenki számára tapasztalható 

jelenségek. Ezek a változások nagymértékben befolyásolják az élőlények 

előfordulását és az élőlényközösségek összetételét, ahogyan a vízi 

ökoszisztémákban megváltoztatják a vízjárást és a vízháztartási 

jellemzőket (Williams & Hynes, 1977). A klímaváltozás a vízzel borított 

területek méretének csökkenését okozza és növeli a kiszáradással 

jellemezhető területek arányát, így a vízi élőlények számára az éltető közeg 

területe csökken, vagy tűnik el. 

A kiszáradás természetes jelenség is lehet, de a megnövekedő lakossági, 

ipari és mezőgazdasági vízigények miatt a kiszáradások gyakorisága és 

időbeni hossza emelkedik, ami már nem a természetes folyamatok része 

(Dyer et al., 2013). A kiszáradó vízterek száma mind hazánkban, mind 

Európa szerte növekszik (Messager et al., 2021). A változó vízjárási 

viszonyok megváltoztatják az ökológiai folyamatokat, valamint azokat az 

alapvető mechanizmusokat, amelyek a közösségek kialakításáért felelősek, 

ezen keresztül pedig negatív hatást gyakorolnak a vízi élőlények 

diverzitására is (Cazzolla Gatti, 2016). 

A hazánkban található víztér típusok közül a kis mérettel rendelkező 

patakok és az alföldi erek a leginkább kitettek ezeknek a változásoknak. 

Magyarország területei közül az Alföld az a régió, ahol gyakoriak ezek a 
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kisvízfolyások (Borics et al., 2016), ennek ellenére ezek 

élőlényközösségeiről és működéséről kevés információ áll rendelkezésre. 

A vízi makroszkopikus gerinctelen csoportok különböző taxonómiai és 

ökológiai tulajdonságokkal rendelkeznek, ami miatt alkalmasak a felszíni 

vizek ökológiai minősítésére (Várbíró et al., 2015). Minden élőlény 

jellemezhető, illetve leírható funkcionális jellegekkel, azaz olyan 

tulajdonságokkal, amelyek mérhetőek (Violle et al., 2007), mint például a 

testméret, vagy az élettartam. A más-más funkcionális jelleggel rendelkező 

élőlények más-más stratégiát használhatnak a környezeti terhelések 

túlélésére, ezért ezek a funkcionális jellegek az ökológiai értékelés során is 

felhasználhatók (Verberk et al., 2008). A különböző jellegkombinációk 

miatt adott fajok sikeresebbek lehetnek más fajokkal szemben. Az 

élőlények előfordulását befolyásoló környezeti terhelések valójában nem 

közvetlenül az élőlényekre hatnak, hanem azok funkcionális jellegein 

keresztül befolyásolják a fajok megjelenését, vagy eltűnését (Poff, 1997; 

Götzenberger et al., 2012). Például a vízáramlás megszűnése esetén a szűrő 

táplálkozású fajok eltűnése történhet meg (Bogan & Lytle, 2007). Hasonló 

példa még a tracheakopoltyúkkal rendelkező EPT (Ephemeroptera, 

Plecoptera, Trichoptera) csoportok fajszámának csökkenése, alacsonyabb 

oxigénszint esetén (Jacobsen & Marín, 2008). A regionális fajkészletből 

azok a fajok tudnak egy élőhelyen túlélni, amelyek átjutnak az ott 

megtalálható környezeti szűrőkön. Ha átjutnak a környezeti szűrőn, illetve 

kedvező környezeti körülmények esetén már a biotikus kölcsönhatások 

válnak az elsődleges közösségformáló erővé (Coyle et al., 2014; Grime, 

1973, 1977; Passy & Larson, 2011; Weiher & Keddy, 1995). 

A biotikus kölcsönhatások igen nehezen mérhetőek, de a korlátozó 

hasonlóság „limiting similarity” (MacArthur & Levins, 1967) vizsgálatával 
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a funkcionális jellegek sikeressége az adott környezetben mérhető és 

leírható (Passy, 2007; Berthon et al., 2011). A korlátozó hasonlóság 

koncepciója azt jelenti, hogy két faj együttélésében és niche-átfedésében 

megállapítható egy olyan kritikus szint, amikor a két faj niche-e túlságosan 

hasonló, ezért köztük az erőforrásokért való verseny alakul ki. Ennek a 

vizsgálatára szolgál a közösségformáló erők „Community Assembly Rule” 

elmélete is (Grime, 2006; Laliberté et al., 2013), amely azon alapul, hogy 

a közösséget melyik közösségformáló erő határozza meg: a korlátozó 

hasonlóság (limiting similarity) ami jellegdivergenciát és nagyobb 

fajszámot feltételez, vagy a környezeti szűrés (environmental filtering), 

ami jellegkonvergenciát és alacsonyabb fajszámot feltételez a random, azaz 

véletlenszerű közösséghez képest. Tavakban, állóvízi környezetben 

kimutatták már, hogy a nagyobb környezeti terhelés esetén a környezeti 

szűrés, míg kedvezőbb körülmények között a korlátozó hasonlóság a 

jelentősebb (Ács et al., 2019).  

A kiszáradás, mint egy erőteljes környezeti szűrő (Acuña et al., 2017) 

nem csak a jellegek (tulajdonságok) minőségére és sikerességére van 

hatással, hanem előidézheti más funkciók megjelenését vagy meglévők 

eltűnését, valamint az egyes jellegek, funkciók közösségben betöltött 

arányának és mennyiségének megváltozását is. A jellegek (pl.: testméret, 

táplálkozási csoportok) és az azokba tartozó jellegállapotok (pl.: 

testméret:1-2 cm; testméret: 2-4 cm vagy táplálkozási csoport: ragadozó; 

táplálkozási csoport: passzív szűrő) affinitási jellegértékekkel (többnyire: 

0-3, de lehet 0-10 is) jellemezhetőek. Az egyes taxonok esetében ezáltal 

mérhetővé válik a jellegek funkcionális diverzitása is. A makroszkopikus 

vízi gerinctelenek esetében a funkcionális diverziást alkothatják különféle 

mérőszámok, ilyen mérőszámok például a funkcionális gazdagság (FRic), 
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a funkcionális egyenletesség (FEve), a funkcionális divergencia (FDiv) és 

a funkcionális diszperzió (FDis). A kiszáradó és az állandó vízterek 

funkcionális diverzitásának különbégeiről számos, mégis ellentmondó 

megállapítás született (Bêche et al., 2006; Bogan & Lytle, 2007; Schriever 

et al., 2015; Leigh et al., 2016) és ezek a vizsgálatok zömében nem 

síkvidéki vízfolyásokban készültek pedig, a jellegek súlyozott átlaga 

(CWM értékek) mellett a többi fent említett mérőszám is könnyen mérhető 

és alkalmas a jellegek mennyiségi különbségeinek kimutatására. Ezek a 

könnyen mérhető mérőszámok az alappillérei a minősítési eljárásoknak. 

Vannak már példák arra vonatkozóan, hogy a jellegek alkalmasak az 

ökológiai állapotok közötti különbségek megítélésére és használatukra a 

kiszáradó vízterek minősítései kapcsán (Stubbington et al., 2018). A 

táplálkozási csoport „functional feeding guilds – FFGs”, mint funkcionális 

jelleg index például használható az élőhelyek minőségbeli elkülönítésére is 

(Adedapo et al., 2023). A napjainkban használt minősítési mérőszámok és 

osztályozási rendszerek az állandó vízterekre lettek kidolgozva (Boda et 

al., 2023). A vizek kiszáradása nagymértékben befolyásolja a vízi 

élőlényközösségek szerkezeti (Stubbington et al., 2017a) és funkcionális 

összetételét (Schriever et al., 2015). A kiszáradás miatt megváltozott 

közösségszerkezet állapotfelmérése a már kidolgozott ökológiai minősítő 

rendszerekkel akadályokba ütközik, a kiszáradó vízterek minőségének 

meghatározása során nem nyújtanak pontos értékelést (Miliša et al., 2022). 

A kiszáradó vízfolyások ökológiai állapotának meghatározásával több 

tanulmány is foglalkozott (Stubbington et al., 2018; Miliša et al., 2022), 

azonban a típusspecifikus kidolgozásuk és a jelenleg is használt minősítési 

rendszerbe való beépítésük még várat magára (Boda et al., 2023).   
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2. Irodalmi áttekintés 

2.1. A globális éghajlatváltozás és hatásai 

A klímaváltozás, a megnövekedett emberi tevékenységhez köthető 

vízfelhasználási igény növekedése (IPCC, 2007; Kernan et al., 2011; IPCC, 

2014) fenyegetést jelent a Föld vízkészletére. A középhőmérséklet 

növekedése, az óceánok vízszint emelkedése és havária jelenségek gyakori 

előfordulása jósolható a jövőre nézve is (IPCC, 2014). A csapadék 

eloszlása napjainkban és a múltban sem volt egyenletes az éves 

viszonylatot tekintve. Néhány csapadékosabb nap alatt hullik le az éves 

csapadékmennyiség fele, és a csapadékos napok száma csökkenő 

tendenciát mutat (Pendergrass & Knutti, 2018). Az egyenlőtlen eloszlás 

befolyásolja a vízkészletek mennyiségét és minőségét egyaránt (Chessman, 

2009) és előrevetíti a szélsőséges időjárási viszonyokat és azok 

gyakoriságát, mint például az aszályos időszakok, vagy a ritka, de nagy 

mennyiségű esőzések megjelenését. A víz hirtelen megjelenéséből és 

elvezetéséből, vagy a vízhiányból adódó problémák a vízfelhasználáshoz 

és hasznosításhoz kapcsolódó szektorok érintettségét is növelik (IPCC, 

2014). A fent említett hatások összesége növeli a vízhiányt, ami a vízterek 

kiszáradását idézheti elő (Döll & Schmied, 2012; Raymond et al., 2013; 

Von Schiller et al., 2014; Döll et al., 2018). 

A kiszáradással érintett vízfolyások száma növekszik a globális éghajlat 

változás hosszútávú hatásai (Eisenreich et al., 2005) és a vízkészletek 

általános csökkenése (Edwards, 2012) miatt. Napjainkban a vízfolyások 50 

%-a kiszáradó, míg a kisvízfolyásokon belül a kiszáradással érintett 

vízterek aránya akár 70 % is lehet (Datry et al., 2014a, 2017). A kiszáradó 

víztereket a felszíni vízáramlás időbeli vagy térbeli megszűnése jellemzi 

(Zimmer et al., 2022). A kiszáradás természetes folyamat a mediterrán 



6 

 

régióban, de az emberi hatásokhoz köthető vízjárást befolyásoló 

tevékenységek, mint például a túlzott vízkivétel nem természetes módon 

növeli a kiszáradás kialakulásának lehetőségét és annak időtartamát (Döll 

& Schmied, 2012; de Graaf et al., 2019). A szélsőséges vízforgalmi 

viszonyok miatt az állandó vízterek hidrológiai ciklusai is 

megváltozhatnak, ami miatt időszakossá válhatnak. A csökkenő vízszintek 

a vízterek hőmérséklet emelkedését is okozhatják (Edwards et al., 2012), 

az ebből adódó betöményedés alapvető fizikai és kémiai változásokat 

teremt, ezek mind-mind hatással vannak az ökológiai folyamatokra 

(Magand et al., 2020). Ezen kívül nem elhanyagolható, hogy az áramlási 

viszonyok átalakulása környezeti szűrőként hat a kiszáradó vízterekben élő 

élőlények megjelenésére és mennyiségére (Várbíró et al., 2020). Ezen 

tényezők miatt a kiszáradó vízterek élőlényközösségeinek diverzitása és a 

közösségek szerkezete jelentősen eltérhet az állandó vízterekétől (Bellard 

et al., 2012; Acuña et al., 2017; Stubbington et al., 2017b).  

A Kárpát-medencében is érzékelhető a klímaváltozás hatása, ugyanis az 

elmúlt évszázadban a legkevesebb csapadék a téli hónapokban esett, 

miközben napjainkban a legkevesebb csapadék a késő nyári időszakokban 

mutatható ki, valamint legalább 1 Celsius-fokkal emelkedett az éves átlag 

középhőmérséklet (Bartholy et al., 2014) és a csapadék mennyisége is 

csökkent (Bartholy & Pongrácz, 2005). Hazánkban is bizonyítást nyert, 

hogy nagy számban fordulnak elő környezeti szélsőségek, mint például 

extrém árvizek, aszályok vagy éppen hőhullámok (Hufnagel & Sipkay, 

2012). A múltban bekövetkezett változások hatással voltak a síkvidéki 

vízfolyások vízrendszereire, így vízforgalmuk megváltozása miatt állandó 

vízfolyásokból kiszáradó vízfolyásokká alakultak, ezért a Kárpát-

medencében nagyon nehéz különbséget tenni a természetes módon 
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előforduló kiszáradó vízfolyások és az állandóból kiszáradóvá váló 

vízterek között. A kiszáradó vízfolyások jelenléte, hasonlóan a mediterrán 

régiókhoz, egyre gyakoribb lehet hazánkban (B-Béres et al., 2019). A 

Magyarországon megtalálható vízfolyások többsége kis vízgyűjtővel 

rendelkezik (Boda et al., 2023), amely általában kis vízhozammal társul. A 

Vízgyűjtő Gazdálkodás Terv 3. 886 víztestet tartalmaz, amelyből 281 

vízfolyás érintett a kiszáradás valamely formájával.  

A vízfolyás megszűnése olyan extrém körülmény, ami az egyik 

legnagyobb környezeti nyomás, amellyel a vízi közösségeknek szembe kell 

nézniük és alkalmazkodniuk kell hozzá. A vízfolyás időszakossága 

meghatározza az élőlényközösségek fajösszetételének változását, 

befolyásolva mind a lokális fajgazdagságot, mind a regionális 

fajkicserélődést (Sabater et al., 2016). A kiszáradó vízterek hidrológiai 

fázisainak (áramló, nem áramló „pool” és száraz) folyamatos és ciklikus 

váltakozásai, amelyek fizikai és kémiai változásai miatt eltérő 

élőlénycsoportok különböző ökológiai igényekkel rendelkező fajok 

megjelenése vagy eltűnése, közösségösszetételt érintő változásokhoz 

vezetnek (Boulton, 2003). Sok esetben figyelmen kívül hagyják a kiszáradó 

vizek természeti értékét, pedig a jövőbeni vízhiány milliók problémája lesz 

Európa mediterrán és félsivatagos régióiban (Messager et al., 2021). 

2.2. A kiszáradás hatása a makroszkopikus vízi gerinctelen 

közösségekre  

A vízfolyások makroszkopikus vízi gerinctelen csoportjai számára is az 

állandó vízborítás és a minél jobb minőségű élőhely a fő mozgatórugója az 

optimális közösség kialakulásának. Az állandó vízfolyásokban az 

egyenletes és folyamatosan fennálló áramlást előnyben részesítő fajok 
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találhatóak meg, míg a kiszáradó vízfolyások esetében a váltakozó fázisok 

miatt összeségében megtalálhatóak az áramlást kedvelő taxonokon kívül a 

pangó, vagy akár a száraz fázist előnyben részesítő fajok is (Stubbington et 

al., 2017a). A hidrológiai fázisok váltakozása alacsonyabb fajgazdagságot 

eredményezhet a kiszáradó vízfolyásokban az állandó vízfolyásokhoz 

képest (Boulton & Lake, 2008; Lake, 2011; Soria et al., 2017) és ez a 

taxonómiai diverzitásbeli különbség független lehet a regionális, 

évszakossági, térbeli és víztértípusbeli különbségektől (Soria et al., 2017; 

Carey et al., 2023). Az úgynevezett „time-sharing” közösségek miatt 

viszont a kiszáradó vizek nagyobb szezonális eltéréseket is mutathatnak a 

taxonómiai összetétel, a gyakoriság és a biológiai jellemzők tekintetében 

(Bêche et al., 2006; Bogan & Lytle, 2007). Tehát az ingadozó áramlási 

körülmények révén létrejött változatos niche-ek (ökológiai fülkék) miatt a 

béta-diverzitás gyakran megnövekedhet a kiszáradó vízterekben, mivel a 

fajok összetétele erőteljesebben változik az egyes élőhelyek között, mint az 

áramló vizekben (Sánchez-Montoya et al., 2018). Ez gyakran vezethet a 

béta diverzitás növekedéséhez a kiszáradó vízterekben (Bêche et al., 2006; 

Bogan & Lytle, 2007) még akkor is, ha a kiszáradás erős környezeti 

szűrőként működik (McGill et al., 2006; Díaz et al., 2007). 

2.3. Az vízi makroszkopikus gerinctelenek funkcionális jellemzői  

A funkcionális jellegek, „trait”-ek olyan morfológiai, élettani vagy 

fenológiai tulajdonságokat jelentenek, amelyek jól mérhetők az egyedek 

szintjén (Violle et al., 2007). A vízi makroszkopikus gerinctelenek esetében 

ilyen például a légzés típusa, a diszperziós stratégiák vagy a rezisztencia 

típusa. Más élőlénycsoportokhoz hasonlóan a gerincteleneknél is 

megkülönböztethetünk jelleg alatti szinteket, vagyis jellegállapotokat 



9 

 

(trait-state), amelyek a jellegek különböző módozatait (méret tartományok 

vagy a különböző táplálkozási típusok: ragadozó, passzív szűrő stb.) 

tartalmazza. A vízi makroszkopikus gerinctelenek esetében adott 

jellegállapotok nem csak önállóan, hanem kapcsoltan is megjelenhetnek, 

vagyis egy élőlény több jellegállapothoz is sorolható, amit az értékelési 

folyamatban is figyelembe kell venni. Ilyen például a fent említett jellegek 

kapcsolt jellegállapotai vízi csigák esetében, mint például a bőrlégzés, 

vízben a passzív mozgás és a diapauza. Az első ilyen makroszkopikus vízi 

gerincteleneket leíró és vizsgáló munkák közé sorolható Cummins (1974) 

munkája, ami a fajok táplálkozási csoportjainak eloszlását vizsgálta 

vízfolyásokban, valamint a folyamatosan frissülő taxonokra lebontott 

fajszintű jellegeket és jellegértékeket tartalmazó Fauna Aquatica Austriaca 

összefoglaló munka (Moog & Hartmann 2017). A funkcionális adatok 

korai leírásai miatt kialakításra kerülhetett a freshwaterecology.info (FWE) 

adatbázis, amely olyan jelleg adatokat tömörítő gyűjtemény, amely 

tartalmazza az élőlényekre vonatkozó jellegeket (Tachet el al., 2010) vagy 

a specifikus, (DISPERSE – Sarremejane et al., 2020) diszperziós 

képességeket tömörítő adatbázist. Az FWE nagy lefedettséggel tartalmazza 

az európai fajokat, nemzetségeket és a vízi makroszkopikus gerinctelenek 

funkcionális vizsgálataihoz legáltalánosabban használt jellegeket is, mint 

például a táplálkozási csoportok, a mozgáshoz kötődő és a testméret 

jellegeket.  

A jellegek alkalmazása számos előnnyel rendelkezik, gyakorlatiasabb 

és pontosabb információk válnak elérhetővé a jellegek vizsgálatai során, a 

funkcionális közösség szempontjából ezek a jellegállapotok jelentik az 

élőlények sikerességének, túlélésének kulcsát (Laureto et al., 2015). A 

földrajzi elhelyezkedések különbségeiből adódó regionális fajkészlet és 
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abundancia eltérések miatt a legáltalánosabb következtetéseket a vízfolyás 

időszakosságáról és annak makroszkopikus gerinctelen közösségeire 

gyakorolt hatásáról csak az élőlények funkcionális szempontú elemzései 

alapján lehet levonni (Mouchet et al., 2010; Schmera et al., 2023). 

Különböző túlélési stratégia, a reziliencia és a rezisztencia alapján tovább 

csoportosíthatóak ezek a jellegek, amelyek elősegítik és meghatározzák a 

kiszáradás túlélésének képességét és annak módját. Az olyan 

jellegállapotokkal rendelkező taxonok – mint a vastagabb, erősebb 

kültakaró vagy a diapauza – előnyt jelentenek a kiszáradó vízfolyásokban 

és hozzájárulnak a közösség fennmaradásához (Crabot et al., 2021), mivel 

ezek a jellegek rezisztensnek tekinthetőek a kiszáradással szemben. A 

rezilienciához köthető túlélési stratégiával kapcsolatos jellegállapotok, 

mint például a gyors fejlődési időtartam vagy a nagyfokú diszperziós 

képesség, a víz visszatérése után olyan előnyös jellegállapotokat jelölnek, 

amelyek az újbóli benépesülést és a populációk helyreállítását segítik 

(Sarremejane et al., 2021). 

A makroszkopikus gerinctelenek jellegeinek esetében 

megkülönböztethetünk más, a növényökológiából származtatható 

felosztást is (Schmera et al., 2015), ez alapján vannak a külső hatásokra 

nem reagáló, stabil jellegcsoportok (stable), amelyek az ökológiai 

preferenciákat – adott élőhely jellemző tartományainak előnyben 

részesítése – foglalják magukba, mint például a vízáramlási preferencia. 

Illetve, vannak a válasz jellegcsoportok (response), amelyek az élőhelyi 

környezet túlélését és annak lehetőségét határozzák meg (Violle et al., 

2007), ezek az úgynevezett biológiai jellegek (szárnyméret, légzés típusa). 

A biológiai jellegcsoport magába foglalja az összes, nem ökológiai 

preferenciát jelölő jellegeket. Viszont ez a felosztás tovább finomítható 
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adott szempontok szerint, mint a DISPERSE jellegadatbázis morfológiai, 

viselkedési, élettörténeti felosztása és Usseglio-Polatera et al. (2000) 

munkája, amely kutatásában felosztotta a biológiai jellegcsoportot 

specifikusabb élettani, szaporodás és élelemszerzéssel kapcsolatos 

viselkedési, életciklus és élettörténeti csoportokra. Úgy tűnik azonban, 

hogy az élettörténeti jellegcsoportok önmagukban rossz jelzői a fajok 

kiszáradásra adott válaszának (Carey et al., 2021), mivel kevesebb 

ismeretünk van arról, hogy az ökológiai, a diszperziós és a biológiai 

jellegcsoportok – beleértve a hozzájuk tartozó jellegeket és 

jellegállapotokat – hogyan reagálnak a kiszáradásra (Strachan et al., 2015). 

Egyre nagyobb szükség van arra, hogy megértsük a vízi makroszkopikus 

gerinctelenek funkcionális közösségeinek folyamatait, vagyis a jellegek és 

a jellegcsoportok működését, a kiszáradó vízfolyásokban (Kelso & 

Entrekin, 2018). 

2.4. A közösségeket formáló erők  

Az élőlények megjelenését egy élőhelyen térben és időben befolyásolja 

azok taxonómiai és biogeográfiai helyzete (MacArthur & Wilson, 1967). 

Egy adott élőhely közösségét olyan fajok alkotják, amelyek természetes 

úton vagy passzív módon kerülnek be az adott területre és képesek túlélni 

az ottani környezeti feltételeket (Brandon, 1990). Ezen folyamatok 

megértése a közösségi ökológia központi kérdése, azaz milyen folyamatok 

határozzák meg az adott területen megtalálható közösségeket, valamint 

hogyan befolyásolják az élőhelyeket érő környezeti hatások a közösségeket 

(Keddy, 1992). Egy adott terület közösségi összetételét abiotikus és 

biotikus tényezők irányítják, melyek külön-külön is szűrőként hatnak a 

közösségre (Weiher & Keddy, 2001; Leibold & McPeek, 2006). A 
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közösségformáló erők (Community Asembly Rules) elmélete szerint a 

fajösszetétel olyan meghatározott folyamatok eredménye, mint például a 

diszperziós képesség hiánya vagy a biotikus kölcsönhatásokhoz és a 

környezethez való alkalmazkodóképesség (Weiher et al., 2011). Édesvízi 

környezetben és különösen a vízi makroszkopikus gerinctelenek esetében, 

a földrajzi korlátok hiánya, a kis térbeli skála és a fajok viszonylag magas 

terjedési képessége a diszperziótól függő folyamatokat háttérbe szorítja 

(Schmera et al., 2018; Cunillera-Montcusí et al., 2020).  

Két különböző és nem véletlenszerű folyamat hat a fajokra, az egyik a 

környezeti szűrő, ami meghatározza, hogy a regionális fajkészletből mely 

fajok tudnak bekerülni vagy túlélni és ezután szaporodással fenntartani 

populációjukat (Menge & Olson, 1990; Ricklefs & Schluter, 1993; Giller 

et al., 1994; Poff, 1997). Vagyis ebben az esetben egy faj jelenléte a helyi 

fajkészletben akkor lehetséges, ha a faj jellegei összhangban vannak az 

élőhelyi szűrőként ható tényezőkkel (Poff, 1997). Azok a fajok, amelyek 

nem a megfelelő jellegekkel vagy jelleg-kombinációikkal rendelkeznek, 

azok kiszűrődnek az élőhelyük jellemzői miatt (Poff, 1997; Götzenberger 

et al., 2012). Tehát egy közösséget olyan fajok alkothatnak adott 

környezetben, amelyek sikeresek vagy specifikus jellegkombinációkkal 

rendelkeznek. A környezeti szűrés jelleg összetartást (konvergenciát) okoz, 

ahol a fajok funkcionálisan egymáshoz hasonló (functional similarity) 

közösségeket alkotnak a feltételezett, véletlenszerű közösséghez képest 

(Grime, 2006; Laliberté et al., 2013).  

A másik folyamat a biotikus kölcsönhatásokhoz való alkalmazkodás 

képessége (Karr, 1991; Mackay, 1992; Sweeney, 1993; Townsend et al., 

1997). A „limiting similarity”, amelyet korlátozó hasonlóságként is 

ismerünk (MacArthur & Levins, 1967) kimondja, hogy versengés 



13 

 

figyelhető meg olyan fajok között, amelyek azonos niche-t töltenek be. 

Ezek között a fajok között az erőforrásokért folytatott verseny alakul ki, 

ami jelleg eltérést (divergenciát) eredményez, a stabil együttélés 

érdekében, a közösség tagjai között. A fajok divergens jelleg eloszlása azt 

jelenti, hogy a fajok jellegeit tekintve különbözőbbé válnak, mint ahogyan 

azt a fajkészlet véletlenszerű kiválasztása esetén várhatnánk (MacArthur & 

Levins, 1967; Meszéna et al., 2006).  

Ez a két nem véletlenszerű folyamat különbözőképpen alakítja a 

funkcionális jellegállapotok előfordulását a közösségeken belül, így 

lehetőséget biztosít a környezeti gradiensek mentén történő 

közösségformáló erők elméletének tesztelésére (Cornwell & Ackerly, 

2009; Götzenberger et al., 2012; Botta-Dukát & Czúcz, 2016). Korábbi 

vizsgálatokból tudhatjuk, hogy nagyobb környezeti stressz esetén a 

közösségformáló erők közül a környezeti szűrés lesz a meghatározóbb erő, 

míg a korlátozó hasonlóság akkor válik hangsúlyosabbá, amikor a 

körülmények kedvezőbbek (Ács et al., 2019). 

2.5. A közösségek funkcionális összetételének mérési lehetőségei és 

eredményeik kiszáradó vízterekben 

A jellegekre ható közösséget formáló erőkön túl lehetőségünk van a 

jellegállapotok jelenlét-hiányát vagy éppen mennyiségi viszonyaikat is 

mérni, így például az élőlényközösség funkcionális diverzitását (Rao, 

1982; Bady et al., 2005; Botta-Dukát, 2005; Mason et al., 2005). A 

közösségben megjelenő jellegek mennyiségi és minőségi összetétele fontos 

információ (Elton, 1927; Raunkiaer, 1934), ennek ellenére a funkcionális 

diverzitási mérőszámok elméleti kidolgozása csak nemrég történt meg 

(Laliberté & Legendre, 2010; Laureto et al., 2015; Mason et al., 2005). A 



14 

 

vízi makroszkopikus gerinctelenek esetén a funkcionális diverzitás egy 

közösség két random élőlényének funkcionális távolságával határozható 

meg (Schmera et al., 2017). A leggyakrabban használt funkcionális 

diverzitás mérőszám a vízi makroszkopikus gerinctelenek esetében a Rao 

kvadratikus entrópiája (RaoQ) (Schmera et al., 2017), ezen felül még 

gyakori a funkcionális gazdagság (FRic), a funkcionális egyenletesség 

(FEve), a funkcionális divergencia (FDiv) és a funkcionális diszperzió 

(FDis) is.  

A vízfolyások időszakossága befolyásolja a vízi közösségek 

funkcionális diverzitását, szelekciós nyomást gyakorol az ellenállósággal 

(rezisztens) és a rugalmassággal (reziliens) kapcsolatos jellegállapotokra 

(Bozóki et al., 2024). A korábbi kutatások egymásnak ellentmondó 

eredményeket találtak kiszáradó és állandó vízfolyások makroszkopikus 

vízi gerinctelenek funkcionális diverzitási eredményeiben, amelynek oka a 

biogeográfiai elhelyezkedés, a térbeli lépték és a kiszáradás hossza, 

valamint gyakorisága (Bêche et al., 2006; Bogan & Lytle, 2007). Az évet 

és annak minden évszakát figyelembe véve a funkcionális diverzitás 

nagyobb lehet a kiszáradó vízterekben, mint az állandó vizekben, amit a 

különböző hidrológiai fázisokhoz kötődő taxonok eltérő funkcionális 

jellegei okozhatnak (Bonada et al., 2007). A magasabb funkcionális 

diverzitás a szezonalitás és a ciklikus hidrológiai fázisok kimutatható 

különbségeiből eredeztethető (Bêche et al., 2006). Bár Schriever et al. 

(2015) kiemelték, hogy a funkcionális gazdagság és a funkcionális 

egyenletesség alacsonyabb a kiszáradó vizekben. Ennek ellenére, kis 

térbeli léptékben, különböző éghajlatokon nem figyeltek meg 

különbségeket a funkcionális diverzitásban, a gazdagságban és a 
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redundanciában a különböző hidrológiai rendszerek között (Leigh et al., 

2016).  

Míg számos tanulmány vizsgálta a makroszkopikus gerinctelenek 

funkcionális diverzitását domb- és hegyvidéki kiszáradó vízfolyásokban 

(Bêche et al., 2006; Bogan & Lytle, 2007; Schriever et al., 2015; Leigh et 

al., 2016), az alföldi kiszáradó vízfolyásokra összpontosító kutatások 

feltűnően ritkák (Verdonschot et al., 2015). Ezek a változó topográfiai 

profilú vízfolyások élőhelyei eltérő, sőt látszólag egymásnak ellentmondó 

eredményeket is adhatnak, mint például a bentikus kovaalga összetételének 

tekintetében (Falasco et al., 2016; B-Béres et al., 2019). Az alföldi 

vízfolyások több szempontból is különböznek a domb- és hegyvidéki 

vízfolyásoktól: pl. sokkal kisebb az áramlási sebességük, általában 

mélyebb a vizük, többnyire kiegyenesedett a medrük, kisebb az élőhelyi 

diverzitásuk, nagyobb a növényzet borítása és a mederanyaguk többnyire 

finom szemcsés (Borics et al., 2016). Ezekben az alföldi vízfolyásokban az 

emberi hatások sokkal hangsúlyosabbak, mivel általában a vízfolyások 

sűrűn lakott területeken haladnak, jelentős vízkivétel is megfigyelhető a 

környező mezőgazdasági területek öntözéséhez kapcsolódóan. Bár a 

vízgyűjtő felső, dombvidéki részein a kiszáradás gyakoribb jelenség lehet, 

a síkvidéki régiók vízi élőlényközösségeit is érinti a vízfolyások 

időszakossága. A vízi makroszkopikus gerinctelen közösségek részletes 

funkcionális válaszainak vizsgálata – az emberi szempontból kiemelt 

jelentőségű – kiszáradó síkvidéki vízfolyások esetében segíthet olyan 

stratégiák kidolgozásában, amelyek támogatják a vízpolitikát és a 

kiszáradó vízfolyások biológiai értékélését. 
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2.6. Az élőhelyek minősége és mérésének kidolgozása 

A vízfolyásokat a globális felmelegedésen túl az emberi tevékenységek 

hatásai is veszélyeztetik, ezek a hatások pedig közvetlenül vagy közvetve 

módosítják a víz minőségét és mennyiségét (Allan, 2004; Dudgeon et al., 

2006; Reid et al., 2019). A vízmennyiség kiemelet fontosága mellett annak 

minősége is lényeges, mivel a víz megléte nem elegendő az optimális 

életfeltételek biztosításához a közösségek számára. Emellett, az emberi 

beavatkozások, mint például a mezőgazdasági földhasználat (Wang et al., 

1997), a szennyvizekkel kapcsolatos terhelések és a hidromorfológiai 

jellemzők módosítása (Cooper, 1993; Beisel et al., 2000) közvetetten, az 

élőhely minőségén keresztül, vagy közvetlen hatással rendelkeznek a 

közösség összetételére. Az élőhely minősége jelentős hatással van a 

makroszkopikus vízi gerinctelenek összetételére és fajgazdagságára 

(Heatherly et al., 2007). A magasabb minőségű élőhelyek minimális emberi 

terheléssel és alacsonyabb tápanyag-koncentrációval jellemezhetők. Ezek 

az élőhelyek nagyobb fajgazdagságot és biológiai sokféleséget tartanak 

fenn a makroszkopikus vízi gerinctelen közösségekben, valamint nagyobb 

számú érzékeny faj található meg bennük (Heatherly et al., 2007). A 

vízminőség romlásával az érzékenyebb taxonok száma csökken (Barbour 

et al., 1992; Stewart et al., 2001; Wilkins et al., 2015). A vízminőség 

romlása, vagy a vízmennyiség hiánya külön-külön is változásokat hozhat 

létre a vízi közösségekben, de együttes hatásuk lehet szinergikus, 

halmozódó is. A hazánkban megtalálható vízfolyások is érintettek ezekkel 

a terhelésekkel, a kiszáradás és az élőhely romlása külön-külön is 

megállapítható, de általános az együttes megjelenésük is (Lukács et al., 

2021). A síkvidéki kiszáradó vízterek főként mezőgazdasági területeken 

haladnak keresztül, hiszen a régióban ez a legfőbb gazdasági tevékenység 
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(Carpenter et al., 1998; Moss, 2007). Összeségében ezeknek a 

vízfolyásoknak a különböző ökológiai állapotai és a kiszáradással való 

érintettségük jó lehetőséget ad arra, hogy tanulmányozzuk a 

makroszkopikus vízi gerinctelen közösségekre gyakorolt környezeti 

tényezők együttes hatásait.  

A Víz Keretirányelv (VKI) célja a felszíni vizek minőségének és 

ökológiai állapotának javítása és védelme. A VKI követelményeinek 

megfelelően a vízterek ökológiai értékeléséhez biológiai indexek 

kidolgozása szükséges. A biológiai indexek az élőlényközösségeket érő 

hatások, valamint a közösségek szerkezeti és funkcionális válaszaiból 

korábban feltárt és felhalmozott ökológiai ismereteken alapulnak (Hering 

et al., 2006; Birk et al., 2012). Ezek az indexek multimetrikusak, azaz 

figyelembe veszik a közösségek diverzitási, abundancia és funkcionális 

viszonyait is, ezért a legtöbb országban már évek óta használják a 

vízgyűjtő-gazdálkodási tervekben, a biológia állapot értékeléséhez (Boda 

et al., 2023). Az időszakos vagy kiszáradó víztértípusok a mérsékelt övben 

nem szerepelnek az európai víztértípus-osztályozásban, ezeket a széles 

körben használt indexeket főként az állandó vízterekre fejlesztették ki.  

A kiszáradó vízterek szélsőséges vízjárási viszonyai miatt a kiszáradó 

vizekre specializált vízpolitikai intézkedések kidolgozása nélkülözhetetlen 

feladat, újragondolt jogszabályokkal, intézkedésekkel és kezelési 

tervekkel. (Solheim et al., 2019; Tramblay et al., 2020). A kezdeti és az 

egyik legfontosabb lépés egy átfogó víztér tipológia felállítása (Datry et al., 

2014b; Stubbington et al., 2017b). Ez magába foglalja a kiszáradással 

érintett vízterek osztályozását egyedi vízháztartási viszonyaik és 

időszakosságuk alapján. Ezt követően elengedhetetlen a változatos 

víztértípusok biológiai értékelése a makroszkopikus gerinctelenek 
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segítségével (Miliša et al., 2022). A biológiai validáláshoz az szükséges, 

hogy meghatározzuk a taxonok, a taxoncsoportok, a jellegek és a 

jellegcsoportok reagálását a kiszáradásra, valamint annak megállapítása, 

hogy mely szerkezeti vagy funkcionális mérőszámok és mutatók azok, 

amelyek a leghatékonyabbak a kiszáradásra adott válasz szerkezeti és 

funkcionális kimutatására.  

3. Célkitűzés és hipotézisek 

3.1. I. vizsgálat: Közösségformáló erők elemzése 

Vizsgálatunk elsődleges célja az volt, hogy meghatározzuk, vajon a 

környezeti szűrés vagy a korlátozó hasonlóság az elsődleges 

közösségformáló erő a síkvidéki makroszkopikus vízi gerinctelen 

közösségekben. További célunk volt annak kimutatása, hogy melyik 

közösségformáló erő befolyásolja a közösségekben megtalálható 

jellegállapotok előfordulását, három különböző környezeti állapotban: (i) 

egy terhelésmentes (állandó környezet és jó ökológiai potenciál), (ii) két 

egy faktorral, vagyis egyszeresen terhelt (kiszáradás vagy rossz ökológiai 

potenciál) és (iii) egy több faktorú, vagyis többszörös terheléssel 

jellemezhető környezetben (kiszáradás és rossz ökológiai potenciál). 

Feltételeztük, hogy: 

(1) Univerzálisan „előnyös” jellegállapotokat lehet kimutatni, 

amelyek nem mutatnak különbségeket különböző terhelések 

esetén.  

(2) A közösség egészére az a közösségformáló erő hat, amelynek 

hatása több jellegállapot esetén is kimutatható. Többszörösen 

terhelt környezetben a környezeti szűrés lesz az elsődleges 

közösségformáló erő, míg terhelésmentes, vagy egyszeresen 
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terhelt környezeti feltételek mellett a korlátozó hasonlóság válik 

uralkodóvá. 

(3) Vannak specifikusan az adott környezeti feltételekre jellemző 

jellegállapotok. 

3.2. II. vizsgálat: Funkcionális közösség elemzése 

A kutatás célja az volt, hogy felmérjük, hogyan segítik a különböző 

jellegcsoportok a makroszkopikus vízi gerinctelen közösségeket a 

kiszáradás túlélésében. Számos, egymástól eltérő funkcionális mérőszám 

alkalmazásával több szempontból jellemeztük a makroszkopikus vízi 

gerinctelen funkcionális közösségeket és értékeltük a kiszáradásra adott 

választ a jellegcsoport, a jelleg és a jellegállapot (a jellegek különböző 

módozatai) szintjén.  

(1) A kiszáradó alföldi vízfolyásokban a funkcionális diverzitás 

(bármely mérőszámmal mérve) alacsonyabb vagy egyenlő lesz az 

állandó vízfolyásokhoz képest, a teljes közösséget tekintve. 

(2) A válasz jellegcsoportban (ökológiai) nagyobb különbségek 

lesznek a kiszáradó és az állandó vízfolyások között, ami minden 

mérőszámban kifejezhető, mint a stabil jellegcsoportban 

(biológiai, diszperziós, élettörténeti).  

(3) Jellegállapotok meghatározása, amelyek a kiszáradó és az állandó 

vízfolyások közötti funkcionális különbségeit okozzák a jelleg és 

a jellegcsoport szintjén.  

4. Anyag és módszer 

4.1. Mintavételi terület, mintavétel és mintafeldolgozás 

A mintavételi terület (1. ábra) Magyarország keleti részén, az Alföldön 

található (Horváth et al., 2012). Az éghajlat 10,5 °C-os éves 

átlaghőmérséklettel jellemezhető, az éves csapadékmennyiség körülbelül 
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550 mm, és évente kb. 2050 a napsütéses órák száma (OMSZ, 2022). A 

vizsgált vízfolyások kisméretű síkvidéki vízterek, amelyek az R-05 

kategóriába tartoznak (Solheim et al., 2019), a vizsgálatokba bevont 

vízfolyások nevét és koordinátáit a Függelék 1. tartalmazza. 

Vízgyűjtőterületeik 100 km2 alattiak, amelyekre a meszes geológia, 

valamint 200 m alatti tengerszint feletti magasság jellemző. A kisméretű 

alföldi vízfolyások jellemzően egyenes, kis lejtésű vízfolyások (Solheim et 

al., 2019). Jellemző a makrofita állomány nagy borítottsága, valamint a 

mederben található növényi törmelékből származó finom (FPOM) és durva 

szemcsés szerves anyag (CPOM) jelentős mennyisége (Borics et al., 2016). 

A VKI által bevezetett előírások alapján kialakított magyarországi 

víztipológia szerint a vizsgált vízfolyások ugyanabba a 6S-6M 

víztértípusba tartoznak és azonos regionális fajkészleten osztoznak (Boda 

et al., 2023). A vizsgált vízfolyások kiszáradó és állandó víztér típusba 

sorolhatók, ahol a kiszáradó (kisz) típus váltakozó vízszinttel és 

vízborítással jellemezhető és különböző vízfázisokkal rendelkezik: (i) 

vízzel borított áramló; (ii) áramlás nélküli- pool és (iii) száraz fázisok. A 

stabil hidrológiai rendszerrel, folyamatos áramlással jellemezhető 

vízfolyások az állandó (áll) típusba sorolhatók. 

A mintavételek a VGT3 mintavételi protokollt követték, amely alapján 

egy mintavételi esemény esetében az összes élőhely (habitat) mintázásra 

került (Boda et al., 2023). A mintavételek szabványosított „kick and 

sweep” technikával, 1 mm-es szembőségű, 25 × 25 cm-es kerettel ellátott 

kézi hálóval történtek. Minden mintavételi helyről és időpontról öt 

részminta adta az összes élőhelytípusból gyűjtött kompozit mintát. Az 

egyes mintaegységek területe 0,25 × 0,25 méter, ami 5 mintavételi 

egységre vetítve 0.3125 négyzetméteres összesített mintavételi területet 
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eredményezett. A makroszkopikus gerinctelen közösségek elemzéséhez az 

abundancia adatokat négyzetméterenkénti egyedszámra standardizáltuk. A 

mintákat 70%-os etanolban tartósítottuk a laboratóriumi válogatásig és az 

azonosításig. Tanulmányunk tizenegy vízi makroszkopikus gerinctelen 

főcsoport vizsgálatára terjedt ki: csigák (Gastropoda), kagylók (Bivalvia), 

piócák (Hirudinea), rákok (Crustacea), kérészek (Ephemeroptera), 

álkérészek (Plecoptera), szitakötők (Odonata), tegzesek (Trichoptera), 

poloskák (Heteroptera), bogarak (Coleoptera) és kétszárnyúak (Diptera). A 

legalacsonyabb rendszertani szintig történő azonosítás az alább felsorolt 

irodalmak alapján történt: Lillehammer, 1988; Savage, 1989; Haybach, 

1999; Csabai, 2000; Bauernfeind et al., 2001; Eggers & Martens, 2001; 

Andrikovics & Murányi, 2002; Csabai et al., 2002; Kontschán et al., 2002; 

Krno, 2004; Zwick, 2004; Eiseler, 2005; Waringer & Graf, 2011; 

Bauernfeind & Soldán, 2012; Dobson, 2012; Ambrus, 2018. A 

meghatározott makroszkopikus vízi gerincteleneket 70%-os etanolban 

tartósítottuk.  

4.2. Mintavételi elrendezés  

4.2.1. I. vizsgálat: Közösségformáló erők elemzése 

A vizsgálat 12 vízfolyás biotikai adatait tartalmazta, az elemzésben 

szereplő vízfolyásokat hidrológiai rendszerük és ökológiai potenciáljuk 

alapján kategorizáltunk (1. ábra). 
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1. ábra. A kutatásban szereplő vízfolyások mintavételi helyei. Kategóriák: ● - állandó jó, 

▲- állandó rossz, ○ - kiszáradó jó, ∆ - kiszáradó rossz. 

A kiszáradó, időszakos vízterek száma 8 volt, ezen túlmenően még 4 

állandó vízfolyás tartozott a mintavételi elrendezésbe. A Környezetvédelmi 

Felügyelőség monitoring rendszerének (Várbíró et al., 2015) adatai alapján 

a vízfolyásokat ökológiai potenciáljuk alapján is kategorizáltuk. Ennek 

eredményeként 7 vízfolyást rossz ökológiai potenciállal rendelkezőnek, 

míg 5 vízfolyást jó ökológiai potenciállal rendelkezőnek soroltunk be. E 

módszer alapján összesen négy kategóriát sikerült kialakítani a 

vizsgálatunkhoz (1. táblázat): állandó jó (áll_jó), kiszáradó jó (kisz_jó), 

állandó rossz (áll_rossz), kiszáradó rossz (kisz_rossz), a kategóriák a 

dolgozat további részeiben a rövid névvel szerepelnek. Továbbá a 
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kategóriák közül az áll_jó kategória referenciaként, kontrollként szolgált 

az elemzések során.  

A mintavételeket 2020 és 2022 között havi és kéthavi rendszerességgel 

végeztük, ami összesen 80 mintavételi alkalmat eredményezett. Ha a meder 

a mintavétel időpontjában száraz volt, nem került mintavételezésre, 

amennyiben a vízfolyás medre vízzel borított volt, a mintavételre sor került. 

A használt mintavételi elrendezés eredményeként összesen 12 vízfolyás 74 

makroszkopikus gerinctelen mennyiségi mintavételi esemény adatával 

dolgoztunk, melyek kategóriánkénti minta eloszlásai az 1. táblázatban 

találhatóak.  

1. táblázat. A vizsgálatban használt kategóriák rövidítései, vízjárás típusai, ökológiai 

potenciálja, terhelés mértéke és a kategóriában használt mintavételi események száma. 

Kategória 

rövidítése 

Vízjárás 

típusa 

Ökológiai 

potenciál 

Terhelés 

mértéke 

Mintavételi 

események száma  

áll_jó állandó jó terhelésmentes 20 

kisz_jó kiszáradó jó egyszeres 18 

áll_rossz állandó rossz egyszeres 20 

kisz_rossz kiszáradó rossz többszörös 16 

 

4.2.2. II. vizsgálat: Funkcionális közösség elemzése 

A mintavételi elrendezés ebben a vizsgálatban 8 vízfolyás biotikai 

adatait foglalta magába, amelyek vízjárási tulajdonságaik alapján két 

csoportba sorolhatók: 3 állandó és 5 kiszáradó vízfolyás (Várbíró et al., 

2015) (2. ábra).  
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2. ábra. A mintavételi terület térképe, ahol a kategóriák: ● (barna) - kiszáradó, ■ (zöld)- 

állandó. 

A mintavételek 2020-ban történtek havi rendszerességgel, márciustól-

decemberig. A makroszkopikus vízi gerinctelenek mintavételére a víztér 

hidrológiai fázisától függően került sor, a száraz fázis esetében nem történt 

mintavétel. Összesen 55 makroszkopikus vízi gerinctelen mennyiségi 

mintavételi esemény biotikai adatának bevonásával vizsgáltuk a 

vízfolyásokat. 30 az állandó típusból és 25 mintavételi esemény a kiszáradó 

vízfolyásokból származott (2. táblázat). 
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2. táblázat. A vízzel borított fázisok előfordulása a vizsgált vízfolyásokban.  

 III. IV. V. VI. VII. VIII. IX. X. XI. XII. 

Állandó 

vízterek 

          

          

          

Kiszáradó 

vízterek 

          

          

          

          

          

 

4.3. Funkcionális adatok 

4.3.1. I. vizsgálat: Közösségformáló erők elemzése 

A részletes fajszintű jelleg (trait) adatbázisok hiánya és az ebből 

következő hiányos adatsorok elkerülése miatt nemzetség szintű 

taxonlistákkal dolgoztunk. A funkcionális adatokhoz a DISPERSE 

adatbázist (Sarremejane et al., 2020) használtuk, amely az európai 

nemzetségek jellegeire vonatkozóan az egyik legjobban feltöltött 

adatbázis. Azokban az esetekben, ahol a nemzetségszintű azonosítás nem 

volt lehetséges (pl. a Diptera családok esetében), ott az adott rendszertani 

szinten belüli összes nemzetségre vonatkozó jellegállapotértékek átlagát 

számoltuk ki és használtuk jellegértékként. A DISPERSE adatbázisból a 

makroszkopikus vízi gerinctelenekre vonatkozóan rendelkezésre álló 

összes jelleg felhasználásra került. Az adattábla kiegészült a Tachet által 

meghatározott és a freshwaterecology.info adatbázisban megtalálható 

táplálkozási csoportokkal (Schmidt-Kloiber & Hering, 2015) (3. táblázat). 
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Összeségében 74 mintavételi esemény adatait vizsgáltuk négy 

kategóriában (áll_jó, kisz_jó, áll_rossz, kisz_rossz) 10 jelleg 

felhasználásával, az elemzések elvégzéséhez a biotikai mátrix (mintavételi 

események × taxonok) az egyedek standardizált egyedszámával került 

feltöltésre és a jelleg mátrix (taxonok × jellegállapotok), amelyet az 

általunk használt 50 jellegállapot értékkel töltöttünk fel. 

3. táblázat. A vizsgálatban használt makroszkopikus gerinctelen jellegek, illetve 

jellegállapotok és rövidítéseik.  

Jelleg 

 

Jellegállapot  Jellegállapot kód 

Életciklus hossza 
≤ 1 év cd1 

> 1 év cd2 

Éves szaporodási ciklusok 

száma  

< 1 cy1 

1 cy2 

> 1 cy3 

Diszperziós stratégia  

Vízben passzív  dis1 

Vízben aktív  dis2 

Levegőben passzív  dis3 

Levegőben aktív  dis4 

Lesodródás lehetősége  

Ritka drift1 

Alkalmanként  drift2 

Gyakori drift3 

Élethosszig tartó 

termékenység/fekunditás 

(tojások száma 

nőstényenként)  

< 100 egg1 

≥ 100 – 1000 egg2 

≥ 1000 – 3000  egg3 

≥ 3000 egg4 

Táplálkozási csoportok 

Aktív szűrők  aff 

Legelők/Gyűjtők gat 

Kaparók gra 

Aknázók  min 

Egyéb oth 

Paraziták par 

Passzív szűrők pff 

Ragadozók  pre 

Aprítók  shr 

Xilofágok xyl 

Nőstény szárnyhossza 

(mm) 

< 5  fwl1 

≥ 5–10  fwl2 

≥ 10–15  fwl3 

≥ 15–20  fwl4 

≥ 20–30  fwl5 
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≥ 30–40  fwl6 

≥ 40–50  fwl7 

≥ 50  fwl8 

Kifejlett élettartam 

< 1 hét  life1 

≥ 1 hét– 1 hónap life2 

≥ 1 hónap – 1 év  life3 

≥ 1 év  life4 

Maximális testméret (cm) 

< 0,25  s1 

≥ 0,25–0,5  s2 

≥ 0,5–1  s3 

≥ 1–2  s4 

≥ 2–4  s5 

≥ 4–8  s6 

≥ 8  s7 

Szárnypár típus 

Nincsenek szárnyak wnb1 

1 pár + billér  wnb2 

1 pár + 1 pár apró hártyás szárny  wnb3 

1 pár + 1 pár szárnyfedő vagy félfedő  wnb4 

2 azonos méretű pár  wnb5 

 

4.3.2. II. vizsgálat: Funkcionális közösség elemzése 

A vizsgálatban használt jellegadatokat két adatbázis, a DISPERSE 

(Sarremejane et al., 2020) és a fershwaterecology.info (FWE) (Schmidt-

Kloiber & Hering, 2015) kiszáradáshoz köthető jellegei adták. A 

taxonómiai adatainkat nemzetség szintre redukáltuk, a családszintű 

adathiányok enyhítése érdekében (pl. Chironomidae) a jellegértékeket a 

családon belüli nemzetségek átlagértékéből számítottuk ki. Egyes 

esetekben például a Metreletus balcanicus-nál (Ulmer, 1920), amelyről 

nemzetség szinten nem álltak rendelkezésre jellegállapot érték adatok, a 

vizsgált területen való abundanciája miatt a faji jellegértékeket használtuk 

fel. A vizsgálatban használt 118 jellegállapotra – a jelleg mátrixban 

(taxonok × jellegállapotok) – minden egyes nemzetség és jelleg esetében 

fuzzy kódolást használtunk, így 0 és 1 közötti értékre standardizáltuk a 

jellegértékeket (Chevene et al., 1994; Kefford et al., 2020). A 

standardizáláshoz a jellegértékek összegét használtuk (Schmera et al., 
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2014), a hiányzó adatokat 0 értékekkel töltöttük fel. A vizsgálatban 

jellegcsoportokat hoztunk létre, amelyek kategorizálása az FWE 

adatbázisból származó biológiai és ökológiai jellegcsoportosítás alapján 

történt. Az FWE adatbázis biológiai jellegeit a DISPERSE adatbázis és 

Usseglio-Polatera et al. (2000) munkája alapján tovább osztályoztuk 

részletesebb jellegcsoportokba. Így elemzésünk során 4 jellegcsoporttal 

dolgoztunk: biológiai, ökológiai, diszperziós és élettörténeti (4. táblázat). 

4. táblázat. A vizsgálatban használt jellegek listája és a hozzájuk rendelt jellegcsoport. A 

jellegek rövid kódjainak listája, valamint az adott jelleg adatbázisának típusa. 

Jellegcsoportok Jelleg 
Jelleg 

kódja 
Adatbázis 

Ökológiai 

(válasz 

jellegek) 

Ökológiai Áramlási típus cup FWE 

Ökológiai 
Vízáramlási sebesség 

preferencia (Tachet) 
cuv 

FWE 

Ökológiai Vízfolyás zónája szp FWE 

Biológiai 

(stabil 

jellegek) 

Biológiai Táplálkozási csoport fet FWE 

Biológiai Szaporodás (Tachet) rep FWE 

Biológiai Légzés (Tachet) res FWE 

Diszperziós 
Helyváltoztatás és aljzat 

kapcsolat (Tachet) 
lsr 

FWE 

Diszperziós Diszperziós stratégia dis DISPERSE 

Diszperziós Nőstények szárnyhossza (mm) fwl DISPERSE 

Diszperziós Maximális testméret (cm) s DISPERSE 

Diszperziós Lesodródás lehetősége drift DISPERSE 

Diszperziós Szárnypár típus wnb DISPERSE 

Élettörténeti Vízi életszakaszok (Tachet) aqs FWE 

Élettörténeti Rezisztencia formák (Tachet) ref FWE 

Élettörténeti Felnőtt egyedek élettartama life DISPERSE  

Élettörténeti Életciklus hossza cd DISPERSE 

Élettörténeti 
Termékenység  

(tojások száma nőstényenként) 
egg 

DISPERSE 

Élettörténeti 
Éves szaporodási ciklusok 

lehetséges száma 
cy 

DISPERSE 
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4.4. Statisztikai elemzések 

4.4.1. I. vizsgálat: Közösségformáló erők elemzése 

A jellegek divergenciájának (korlátozó hasonlóság) és jelleg 

konvergenciájának (környezeti szűrés) vizsgálatához a Lhotsky et al. 

(2016) által javasolt null-modell módszert használtuk. Az eredmények 

értékeléséhez Rao kvadratikus entrópiáját (RaoQ) (Botta-Dukát, 2005) 

alkalmaztuk és null-modellként 9999 véletlenszerű mintát alkottunk meg a 

fajlistánkból, statisztikai eljárással. Az „effect size", vagyis hatásméret 

(továbbiakban rövidítve ES érték) számítására probit-transzformált p-

értékeket használtunk (Botta-Dukát & Czúcz, 2016). A különböző 

kategóriák ES értékeinek eloszlását lineáris diszkriminancia-analízissel 

(LDA), a MASS csomag segítségével végeztük el (Fisher, 1936; Venables 

& Ripley, 2002). 

A jellegállapotokra ható közösségformáló erők meghatározásához t-

próbákat végeztünk arra vonatkozóan, hogy az ES értékek különböznek-e 

a nullától, vagyis a véletlenszerű (random) közösségtől, ezt minden egyes 

kategóriában és minden egyes jellegállapotnál elvégeztük. A kategóriák ES 

értékeinek tartományai és mediánja jelölik meg az adott közösségformáló 

erőket: a pozitív ES értékek a korlátozó hasonlóságot – (továbbiakban 

rövidítés esetén LimSim vagy LS), míg a negatív értékek a környezeti 

szűrést-(továbbiakban rövidítés esetén EnvFil vagy EF) jelölik (Botta-

Dukát & Czúcz, 2016; Götzenberger et al., 2016). 

A korlátozó hasonlóság és a környezeti szűrés mellett egy harmadik 

típusú eredményt is bevezettünk, a "random"-ot (továbbiakban rövidítés 

esetén Rand vagy R), ahol az ES értékek nem különböznek szignifikánsan 

a nullától, tehát véletlen eloszlást követnek és nem voltak rendelhetők 

egyetlen közösségformáló erőhöz sem. Ezután az egyes jellegállapotok 
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közösségformáló erejét külön kategóriákban határoztuk meg, így a 

jellegállapotok háromféle eredményt kaphattak: Rand, EnvFil és LimSim. 

A statisztikai elemzéseket az R-szoftver 4.0.5 verziójában végeztük (R 

Development Core Team, 2021). A négy kategória közötti különbség 

vizualizálására és összehasonlítására box-plotokat alkalmaztunk. Ez a 

grafikus ábrázolás láthatóvá tette az ES értékek eloszlásának különbségeit 

a csoportokon belül. A Kruskal-Wallis teszt kiszámításához és a box-plotok 

létrehozásához a "ggstatplot" csomagot (Patil, 2021) használtuk.  

A különböző terhelési módok és mértékük hatásának értékeléséhez 

minden olyan jellegállapotot figyelembe vettünk, amely szignifikáns 

eltérést mutatott az áll_jó kategóriától, az ES értékek közötti különbségeket 

Mann-Whitney U teszttel számoltuk ki. A terhelések hatásait pedig a 

következő módon határoztuk meg: az áll_jó kategóriához rendelt formáló 

erőt használtuk alapadatnak, a többi kategóriában pedig, az alapadathoz 

viszonyított eltérések irányát „formáló erő eltolódás” vizsgáltuk. Így a 

jellegállapotok ES értékei az áll_jó-hoz képest pozitív LimSim irányba 

vagy negatív EnvFil irányba tolódhattak el.  

4.4.2. II. vizsgálat: Funkcionális közösség elemzése 

A statisztikai elemzések alapját a vizsgálatban 5 funkcionális diverzitási 

mérőszám adja: a funkcionális gazdagság (FRic), a funkcionális 

egyenletesség (FEve), a funkcionális divergencia (FDiv), a funkcionális 

szórás (FDis) és a Rao-féle kvadratikus entrópia (RaoQ), amelyek fogalmai 

a következők (Botta-Dukát, 2005; Mason et al., 2005; Villéger et al., 2008; 

Laliberté & Legendre, 2010):  

o Funkcionális gazdagság (FRic): a funkcionális közösség által 

elfoglalt niche tér mérete, a jellegek relatív gyakoriságai nélkül.  
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o Funkcionális egyenletesség (FEve): a funkcionális közösség 

jellegeinek gyakoriság-eloszlásának egyenletessége a niche térben.  

o Funkcionális divergencia (FDiv): a funkcionális közösség 

jellegeinek a nihce tér peremén lévő jellegeinek abundanciájával 

súlyozott értékei. Jelöli a leggyakoribb és az átlagosabb 

jellegértékek különbségének mértékét. 

o Funkcionális diszperzió (FDis): a funkcionális közösség jellegeinek 

centroidtól való szétszóródása a niche térben, ami a jellegek relatív 

abundanciájával súlyozott. 

o Rao kvadratikus entrópiája (RaoQ): a funkcionális közösség 

taxonjainak páronkénti különbségének mértéke, amely magába 

foglalja a taxonok relatív abundanciáját.  

A mérőszámok kiszámítása az "FD" csomagban található dbFD 

függvény segítségével történt (Laliberté & Legendre, 2010; Laliberté et al., 

2014). Az állandó és a kiszáradó vízfolyások különböző funkcionális 

diverzitási komponenseinek vizualizálására a 'ggstatsplot' csomagot (Patil, 

2021) és annak box-plot ábrázolását használtuk, az adatok eloszlásának 

megfelelő statisztikai teszttel (Welch és Kruskal-Wallis teszt). 

o  Jellegek súlyozott átlaga (CWM): a funkcionális közösségben 

megtalálható taxonok jellegértékeinek átlaga, amely figyelembe 

veszi a taxonok relatív abundanciáját (Ricotta & Moretti, 2011). 

Az értékek kiszámítása az "FD" csomag dbFD függvényével történt 

(Laliberté & Legendre, 2010; Laliberté et al., 2014), R program 

környezetben (R Development Core Team, 2021).  

A CWM értékek szignifikáns összehasonlítására hasonlósági elemzést 

(ANOSIM) végeztünk a két víztípusban az egyes jellegcsoportok esetében. 

A két víztípus CWM értékekein alapuló elkülönítését nem metrikus 
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többdimenziós skálázással (NMDS) is szemléltettük a "vegan" csomag 

segítségével (Oksanen et al., 2020), szintén R környezetben.  

Az legirányadóbb jelleg vagy jellegállapotok megállapításához 

általánosított lineáris modellt (GLM) használtunk a típus (állandó vagy 

kiszáradó) és a jellegállapotok CWM értékekre gyakorolt hatásának 

kiszámításához. A jellegállapotok hatását és szignifikáns különbségeit 

Duncan-teszttel vizsgáltuk (Statsoft, 2008). 

5. Eredmények 

5.1. I. vizsgálat: Közösségformáló erők elemzése 

5.1.1. Taxonómiai eredmények 

A mintavételi időszak alatt összesen 135 nemzetséget mutattunk ki, a 

vizsgált vízfolyásokban kimutatott taxonok összesített listáját a Függelék 

2. tartalmazza. A legmagasabb kumulatív nemzetségszám a kisz_rossz 

kategóriában volt jelen, a legalacsonyabb pedig az áll_rossz kategóriában. 

Az eredmények alapján szignifikáns különbségek (p < 0,001) mutatkoztak 

a nemzetségek számában a következő kategóriák között: áll_jó és áll_rossz, 

áll_jó és kisz_rossz, valamint kisz_jó és áll_rossz (3. ábra). 



33 

 

 

3. ábra. A különböző kategóriákba tartozó makroszkopikus gerinctelenek 

nemzetségszámának a) és egyedszámának b) box-plot diagramjai.  
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A mintavételi időszak alatt összesen 117 160 egyedet találtunk a 

területen. A legtöbb az áll_rossz kategóriában volt jelen 50 255 egyeddel, 

míg a legkevesebb a kisz_rossz kategóriában, ami 14 792 egyedet jelent. E 

két kategória között szignifikáns különbség (p < 0,01) volt kimutatható az 

egyedszámokban (3. ábra). 

5.1.2. Kategóriák közötti különbségek  

Az LDA-elemzés első tengelye (4. ábra) az ES értékek alapján 55,38%-

kal, míg a második tengely esetében 23,29%-kal magyarázta a varianciát. 

A két tengely együttes magyarázó ereje 78,67%. A jellegállapotok ES 

értékeinek eloszlása egyértelmű elkülönülést mutatott a kategóriák között. 

 

4. ábra. Az LDA-elemzés eredményei a különböző kategóriákba tartozó makroszkopikus 

gerinctelenek jellegállapotainak ES értékei. Az első tengely a variancia 55,38%-át, a 

második tengely 23,29%-át magyarázza. A helyes osztályozási pontosság 78,67% volt. 
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5. táblázat. Az egyes jellegállapotok közösségformáló erejének eredményei kategóriákra 

bontva. A random közösségtől való szignifikáns eltérő eredmények kerültek ábrázolásra: 

: Környezeti szűrés - EF; : Korlátozó hasonlóság - LS 

Jelleg 

Jelleg- 

állapot 

 kód 

Taxon  

szám 

Áll_ 

jó 

Kisz_ 

jó 

Áll_ 

rossz 

Kisz_ 

rossz 

Kategóriák 

összesített 

száma  

EF LS 

Életciklus  

hossza 

cd1 106         

cd2 87         

Éves  

szaporodási  

ciklusok 

száma  

cy1 25     2   

cy2 120       2 

cy3 79        1 

Diszperziós  

stratégia  

dis1 85     1 1 

dis2 121     1 2 

dis3 34       3 

dis4 90         

Lesodródás  

lehetősége  

drift1 114       1 

drift2 29       1 

drift3 14       4 

Termékenység

/fekunditás  

egg1 82     1   

egg2 80         

egg3 27         

egg4 11       4 

Táplálkozási 

csoportok 

aff 11       1 

gat 39     2 1 

gra 40       1 

min 4       4 

oth 17       2 

par 5       4 

pff 4       4 

pre 72     1 1 

shr 34     1   

xyl 1       4 

Nőstény  

szárnyhossza 

fwl1 42       1 

fwl2 41     2   

fwl3 29     2   

fwl4 18     1   

fwl5 13     2   
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fwl6 7       1 

fwl7 2       4 

fwl8 0         

Kifejlett  

élettartam 

life1 17       1 

life2 24     1 1 

life3 94         

life4 66         

Maximális  

testméret 

s1 3       4 

s2 40         

s3 63         

s4 69       1 

s5 47         

s6 15     2   

s7 2       4 

Szárnypár  

típus 

wnb1 36       1 

wnb2 14         

wnb3 5       3 

wnb4 49         

wnb5 24     1   

Jelleg- 

állapotok  

összesített  

száma 

EF   4 10 2 4   

LS  14 12 23 13 
  

 

Vizsgálatunkban 9 olyan jellegállapot mutattunk ki, ahol a korlátozó 

hasonlóság volt a fő közösségformáló erő az összes kategóriában (5. 

táblázat: kategóriák összesített száma LS oszlop). Ennek ellenére léteztek 

olyan kategóriák, ahol a közösségformáló erőt nem lehetett meghatározni 

(random), így kialakulhattak nem egységes eredmények a közösségformáló 

erőkre nézve. Tehát a korlátozó hasonlóság 3 kategóriában 2 jellegállapot 

esetében, 2 kategóriában 3 jellegállapot esetében, és 14 jellegállapot 

esetében csak 1 kategóriában egyedi (5. táblázat).  
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Nem találtunk olyan jellegállapotot, ahol a környezeti szűrés mind a 4, 

de még olyat sem, ahol 3 kategóriában kizárólagos közösségformáló erő 

volt. Ennek ellenére ebben az esetben is léteztek olyan kategóriák, ahol 

nem lehetett meghatározni a közösségformáló erőt (random). A környezeti 

szűrés jellemző volt 6 jellegállapot esetében 2 kategóriában és 8 

jellegállapot esetében egyedi 1 kategóriára nézve (5. táblázat: kategóriák 

összesített száma EF oszlop). Megállapítható 5 jellegállapot, amelyeknél 

mind a korlátozó hasonlóság, mind a környezeti szűrés megállapítható volt 

a kategóriák között, tehát mindkét közösségformáló erő felfedezhető volt 

(5. táblázat).  

 

5. ábra. A fő közösségformáló erőkhöz (EnvFil, LimSim) tartozó jellegállapotok 

százalékos aránya a különböző vízellátású és a különböző ökológiai potenciálokhoz 

kötődő kategóriákban.  
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A kategóriák esetében, az áll_rossz kategóriában volt a legnagyobb a 

korlátozó hasonlósági közösségformáló erő előfordulása 23 

jellegállapottal, viszont a kisz_jó kategóriában volt a legkisebb a korlátozó 

hasonlóság előfordulása a jellegállapotok számát illetően, 12 

jellegállapottal (5. ábra). Ezzel szemben a kisz_jó kategória mutatta a 

környezeti szűrés hajtóerejének legnagyobb előfordulását tíz 

jellegállapottal, míg az áll_rossz kategória mutatta a környezeti szűrés 

legalacsonyabb előfordulását mindössze két jellegállapottal (5. ábra). 

5.1.3. Terhelések összehasonlítása  

A terhelések vizsgálata alapján számos jellegállapotban szignifikáns 

eltérést kaptunk az áll_jó kategóriától minden kategóriában. Viszont a 

szignifikánsan különböző jellegállapotok többsége nem a két fő 

közösségformáló erő között (kereszt irányú eltolódás) mutatta a 

különbségeket, hanem átmenetekkel jellemezhető eredményeket kaptunk, 

vagyis a közösségek a korlátozó hasonlóság – random – környezeti szűrés, 

vagy a környezeti szűrés – random – korlátozó hasonlóság irányokba 

tolódtak el egymáshoz képest az egyes kategóriákban. 
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6. táblázat. A meghatározható jellegállapotok közösségformáló erőinek eltolódásai az 

állandó jó (áll_jó) kategóriához képest. A kategóriák áll_jó kategóriához képesti ES 

értékek eltérései Mann-Whitney U-teszt alapján. A szignifikáns különbségek félkövérrel 

vannak kiemelve. Az R: a nem meghatározható, az NS: nincs különbség a formáló erőben. 

A +; kereszt + jel a pozitív (LimSim-LS felé), a - ; kereszt - jel a negatív (EnvFil -EF felé) 

közösségformáló erő eltolódást és irányt jelöli. 
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cy1 EF R + 0,033 R   0,883 NS   0,626 

cy3 R NS   0,696 LS + 0,020 NS   0,863 

dis1 R EF - 0,002 LS + 0,010 NS   0,178 

dis2 LS EF kereszt - 0,000 NS  0,414 R - 0,049 

dis3 LS R - 0,008 NS   0,201 NS   0,863 

drift1 R NS   0,553 NS   0,040 LS   0,626 

drift3 LS NS   0,012 NS   0,102 NS   0,352 

egg4 LS NS   0,001 NS   0,000 NS   0,058 

fwl1 LS R   0,133 R   0,968 R - 0,016 

fwl3 R EF - 0,016 NS  0,046 EF - 0,030 

fwl4 R EF - 0,007 NS  0,369 NS  0,223 

fwl5 EF NS  0,409 R + 0,004 R + 0,039 

fwl6 R NS  0,806 LS + 0,026 NS  0,498 

fwl7 LS NS   0,059 NS   0,000 NS   0,003 

gat R EF   0,217 LS + 0,006 EF - 0,016 

gra R NS  0,784 LS + 0,004 NS  0,814 

min LS NS  0,019 NS  0,925 NS  0,888 

oth R LS + 0,000 NS  0,947 LS  0,223 

par LS NS  0,496 NS  0,211 NS  0,030 

pre EF LS kereszt + 0,001 R  0,056 R  0,604 

xyl LS NS t   0,478 NS   0,003 NS   0,132 

life2 LS EF kereszt - 0,000 R - 0,007 R - 0,039 

s1 LS NS   0,158 NS   0,003 NS   0,028 

s6 EF NS  0,005 R + 0,000 R + 0,000 

s7 LS NS   0,044 NS   0,005 NS   0,386 

wnb1 R NS   0,276 LS + 0,000 NS   0,236 
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Ellentétben a kisz_jó kategóriával, ahol már kimutatható a két fő 

közösségformáló erő közötti keresztirányú eltolódás, de ez az egyszeres 

(rossz minőség) és többszörös terhelés (a rossz minőség és a kiszáradás) 

esetében nem figyelhető meg. Tehát a jó ökológiai potenciállal rendelkező 

állandó jó (áll_jó) kategóriával, mint referenciával összehasonlítva (6. 

táblázat), csak három jellegállapot mutat jelentős (keresztirányú) 

eltolódásokat a terhelések hatásaként, a közösségformáló erőkben. A 

ragadozók (pre) (6. ábra) a jó ökológiai potenciállal rendelkező állandó 

vízfolyásokban a korlátozó hasonlóságot jelölték, de a kiszáradó, jó 

ökológiai potenciállal rendelkező vízfolyásokban környezeti szűrést 

mutatott, ahol az ES értékek szignifikáns különbsége p=0,001. 

 

6. ábra. A ragadozók (pre) ES értékeinek box-plot ábrája. A zöld az áll_jó, a narancs a 

kisz_jó, a lila az áll_rossz és a rózsaszín a kisz_rossz kategória.   
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7. ábra. Az a) a rövidebb élettartam (life2) és a b) a vízben aktívan mozgó (dis2) jellegek 

ES értékeinek box-plot ábrája. A zöld az áll_jó, a narancs a kisz_jó, a lila az áll_rossz és 

a rózsaszín a kisz_rossz kategória. 
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A rövid élettartam (life2) (7. ábra) és a vízben aktív mozgás (dis2) (7. 

ábra) jellegállapotok esetében ellentétes keresztirányú tendencia figyelhető 

meg. Az állandó jó kategóriában korlátozó hasonlóság, míg a kiszáradó jó 

egyszeres terhelésre környezeti szűrés mutatható ki, a két jellegállapot 

(life2 és dis2) esetében p = 0,0001 szignifikáns különbség mutatható ki.  

 

5.2. II. vizsgálat: Funkcionális közösség elemzése 

5.2.1. A funkcionális közösség különbségei az állandó és kiszáradó 

vízfolyásokban 

A makroszkopikus gerinctelen közösségben minden funkcionális 

szinten jelentős különbségeket mutattunk ki. A mérőszámok a funkcionális 

közösség szintjén a funkcionális gazdagság (FRich) és a funkcionális 

divergencia (FDiv) esetében szignifikánsan (p < 0,05) alacsonyabbak 

voltak a kiszáradó vízfolyásokban (8. ábra). Továbbá a CWM értékek 

tekintetében is szignifikáns különbségek voltak a két víztípus funkcionális 

összetétele között (p < 0,05) (7. táblázat).  

 

7. táblázat. Az ANOSIM-teszt eredményei, R- és p-értékek a teljes funkcionális 

közösségre és a jellegcsoportokra a kiszáradó és az állandó vízfolyások között (Bray-

Curtis hasonlóság, Permutáció: 9999). 

 

Funkcionális közösség 

 

Jellegcsoportok 

  ökológiai biológiai diszperziós élettörténeti 

R - érték 0,3686 0,5269 0,2993 0,1161 0,3834 

p - érték 0,0001 0,0001 0,0001 0,0056 0,0001 
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8. ábra. A kiszáradó és állandó vízfolyások funkcionális diverzitási mérőszámainak 

kombinált ábrája és értékei a teljes funkcionális közösségre és a jellegcsoportokra. Az a) 

a funkcionális gazdagság, a b) a funkcionális egyenletesség, a c) a funkcionális 

divergencia, a d) a funkcionális diszperzió, az e) a Rao kvadratikus entrópiája. A teljes 

funkcionális közösségre vonatkozó szignifikáns különbségeket a grafikonok jobb felső 

sarkában jelöltük. A jellegcsoportok esetében az egyes funkcionális diverzitási 

mérőszámok mediánja, szórása, maximum és minimum értékei a vízfolyás típusokban; a 

szignifikáns különbségeket félkövérrel jelöltük az értékekhez tartozó szemléltető ábra a 

10. ábra.  
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5.2.2. A jellegcsoportok különbségei az állandó és kiszáradó 

vízfolyásokban  

A két víztípus funkcionális összetétele a diszperziós jellegcsoport 

esetében volt a leghasonlóbb a CWM értékeik alapján (R = 0,116), míg a 

legnagyobb különbségek az ökológiai jellegcsoport esetében voltak (R = 

0,527). A biológiai (R = 0,299) és az élettörténeti (R = 0,383) 

jellegcsoportok R-értékei a leghasonlóbb és a leginkább eltérő 

jellegcsoportoknál kimutatott értékek közé estek (7. táblázat). A 

különbségeket okozó jellegállapotokat NMDS diagrammokon, a 

jellegcsoportok bontásában mutatjuk be. A jellegcsoportok stressz értékei 

a következők: ökológiai – 0,1118, biológiai – 0,1503, diszperziós – 0,1135 

és élettörténeti – 0,0876 (9. ábra). 

 
9. ábra. A jellegállapotok CWM értékeinek NMDS diagrammjai a jellegcsoportok 

bontásában a kiszáradó (barna) és az állandó (zöld) vízfolyásokban. a) ökológiai, b) 

biológiai, c) diszperziós d) élettörténeti. A jellegcsoporton belüli jellegállapotokat azok 

kódjaival együtt mutatjuk be (4. táblázat).  
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A kiszáradó és állandó vízfolyások között minden jellegcsoportban 

szignifikáns különbségek voltak megfigyelhetők a mérőszámokban is, ami 

eltérő funkcionális jellemzőkre utal. Az egyes jellegcsoportokon belül 

viszont ezek az eltérések más-más mérőszámokban mutatkoztak meg. Az 

állandó típusban a funkcionális gazdagság (FRic) szignifikánsan magasabb 

volt az ökológiai (p = 0,007), a diszperziós (p = 0,020) és az élettörténeti 

(p=0,002) jellegcsoportokban (10. ábra), viszont a kiszáradó vízfolyások 

szórás adatai nagyobb tartományt fednek le a diszperziós és az élettörténeti 

jellegcsoportokban (8. ábra). A funkcionális egyenletesség (FEve) 

szignifikánsan magasabb volt a biológiai (p = 0,050), az ökológiai (p= 

0,006) és a diszperziós (p = 0,001) jellegcsoportban, azonban az 

élettörténeti jellegcsoportban nem (10. ábra). 
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10. ábra. A különböző jellegcsoportok funkcionális mérőszámainak box-plot ábrája, ahol 

az a) a funkcionális gazdagság, a b) a FRich a funkcionális egyenletesség, a c) a FDiv a 

funkcionális divergencia, a d) a FDis a funkcionális diszperzió, az e) a RaoQ a Rao 

kvadratikus entrópia. Az adott funkcionális közösségre vonatkozó szignifikáns 

különbségeket a grafikonok jobb felső sarkában jelöltük. A zöld szín az állandó, a barna 

a kiszáradó vízterek értékeit jelöli. 
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A mérőszámok esetében az állandó és a kiszáradó víztértípusok 

összehasonlítása jelentős különbségeket mutat a jellegcsoportok szintjén, 

különösen az élettörténeti jellegcsoport esetén, de jelentős eltérések 

figyelhetők meg a többi jellegcsoportban is. A funkcionális divergencia 

(FDiv) csak az élettörténeti jellegcsoportban volt szignifikánsan magasabb 

(p = 0,003) az állandó típusban. A kiszáradó vízterek esetén pedig a 

funkcionális diszperzió (FDis) kis mértékben (p = 0,070) volt magasabb, 

míg a Rao-féle kvadratikus entrópia (RaoQ) szignifikánsan (p = 0,040) 

magasabb volt az élettörténeti jellegcsoportban. A jellegcsoportok alapján 

az élettörténeti jellegcsoport az öt diverzitási mérőszámból négyben 

szignifikáns különbséget mutatott a két víztípus között. A diszperziós és az 

ökológiai jellegcsoportok 2-2 mérőszám esetében mutattak különbséget, 

míg a biológiai jellegcsoportban csak 1 mérőszám különbözött 

szignifikánsan a két víztípus között (10. ábra). 

A jellegek CWM értékei alapján 18 jellegből 7-ben szignifikáns 

különbséget kaptunk a kiszáradó és állandó vízfolyásokban. Szignifikáns 

különbséget mutatott a biológiai jellegcsoport (szaporodás, légzés) és az 

ökológiai jellegcsoport (vízáramlási sebesség preferencia) valamennyi 

jellege a típus (kiszáradó és állandó) és a jellegállapotok függvényében. A 

diszperziós jellegcsoport esetében a helyzetváltoztatás és aljzat kapcsolata, 

valamint a nőstény szárnyhossza szignifikánsan eltérőek. Az élettörténeti 

jellegcsoporton belül a vízi életszakaszok és a rezisztencia formák esetében 

mutattunk ki különbségeket (11. ábra). 
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11. ábra. A CWM értékek összefoglaló ábrája a kiszáradó és az állandó vízfolyások 

között. Csak azok a jellegállapotok szerepelnek az egyes jellegcsoporttoknál, amelyeknél 

a típus (kiszáradó és állandó) szignifikáns hatást gyakorolt, a jellegállapotok a hozzájuk 

tartozó kódokkal szerepelnek (4. táblázat). A jellegek p-értékei a típusok hatását jelentik 

a GLM modellben, a jelleg CWM értékére. A kiszáradó és állandó vízfolyások CWM 

értékei közötti szignifikáns különbségeket Duncan-teszttel azonosítottuk, amiket vastag 

betűvel kiemeltünk. A barna cella a kiszáradó nagyobb CWM értékeit, míg a zöld cella 

az állandó vízfolyások nagyobb CWM értékeit jelzik. A sötétebb cellák szignifikáns 

különbségeket jeleznek.  
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5.2.3. A jellegállapotok különbségei az állandó és kiszáradó 

vízfolyásokban 

A jellegállapotok CWM értékei jelleg alatti szinten is feltűnő 

különbségeket mutattak (11. ábra). Összesen 7 jelleg 39 jellegállapota 

mutatott eltérő eredményeket a CWM értékekben a két vízellátottsági 

típusban, amelyek közül 16 jellegállapot mutatott szignifikáns különbséget. 

Összesen 10 jellegállapot volt magasabb a kiszáradó típusban és 6 

jellegállapot volt magasabb az állandó típusban. Emellett több esetben 

kimutatható volt a jellegeken belül is a szignifikáns eltérés, de ezek a 

jellegállapotok eltérő módon dominálták a funkcionális közösséget a 

kiszáradó és az állandó víztestekben. Néhány jellegállapot (vízáramlási 

sebesség preferencia, nőstények szárnyhossza) esetében azonban a jellegek 

csak az egyik típusban mutattak nagyobb CWM értékeket. A legtöbb 

különbséget a jellegállapotokban (9) az élettörténeti jellegcsoportban 

találtuk (11. ábra). Az élettörténeti jellegcsoport esetében a rezisztencia 

formák jelleg három jellegállapotában figyelhető meg különbség: a 

kiszáradással szemben ellenálló sejtek (ref3) és a diapauza vagy nyugalmi 

állapot (ref4), mindkettő nagyobb CWM értékeket mutatott a kiszáradó 

vízfolyásokban, ellentétben a rezisztencia formával nem rendelkező (ref5) 

taxonok mennyiségével, amely nagyobb arányban volt megtalálható az 

állandó típusban. A vízi életszakaszok jellegben szignifikáns különbségeket 

észleltünk a következő állapotokban: tojás (aqs1) és kifejlett egyedek 

(aqs4), amelyek nagyobb értékeket mutattak a kiszáradó típusban, szemben 

a lárva (aqs2) állapottal, amely az állandó típusban hangsúlyosabb volt (11. 

ábra). A biológiai jellegcsoport esetében a két típus között csak a 

szaporodás jellegállapotainak két, a tojások állapotban volt szignifikáns 

különbség, nevezetesen a rögzített (rep04) és a szabadonálló (rep05) 
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jellegállapotok esetében. Továbbá a légzés jelleg a tegument (bőrlégzés) 

(res01) jellegállapotban mutatkozott különbség (11. ábra). Az ökológiai 

jellegcsoportban csak egy jelleg, a vízáramlási sebesség preferencia 

mutatott szignifikáns különbséget két állapotában: nincs (cuv1) és lassú 

(cuv2) a kiszáradó és az állandó víztípusok között (4. ábra). A mozgás és 

az aljzat kapcsolata a diszperziós jellegcsoportban a felszínen úszó (lsr2), 

az úszó (lsr3) és a kúszó (lsr4) jellegállapotokban, valamint a két kis 

mérettartománybeli jellegállapot a nőstény szárnyhossz (mm) jellegben: < 

5 (fwl1) és ≥ 5-10 (fwl2) különbözött szignifikánsan (11. ábra).  

 

6. Diszkusszió 

6.1. I. vizsgálat: Közösségformáló erők elemzése  

A korlátozó hasonlóság keretrendszer segítségével megvizsgáltuk, hogy 

különböző terhelés típusok alapján, többszörösen, vagy külön-külön ható 

egyszeres terhelés jelenléte milyen hatással van a vízi makroszkopikus 

gerinctelenek közösségének szerkezeti és funkcionális összetételére. 

Eredményeink alapján kimutattuk, hogy a terhelésmentes, és az 

egyszeresen és többszörösen terhelt környezetben a korlátozó hasonlóság a 

fő közösségformáló erő, amely a makroszkopikus gerinctelen közösség 

szerkezetét alakítja. Feltételeztük, hogy nem a mennyisége, hanem a 

terhelés minősége (vagy típusa) növeli a környezeti szűrés hatását a 

közösségre. Megállapíthatóak voltak univerzális jellegállapotok, amelyek 

nem mutattak különbséget a különböző stresszhatások alatt, valamint olyan 

jellegállapotok is, amelyek specifikus választ adtak a különböző 

stresszhatásokra. Mindezek az eredmények árnyaltabb megközelítést 

tesznek lehetővé a természetvédelemben, figyelembe véve a kombinált 
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jellegállapotokkal rendelkező taxonok ökológiai folyamatokban betöltött 

sajátos szerepét. 

6.1.1. A közösség funkcionális összetételében bekövetkező változások 

összehasonlítása a terhelési kategóriák között  

A terhelések szelekciós hatása a jellegeken keresztül történik, de mivel 

a jellegekkel a fajok rendelkeznek, így érdemes a közösség szerkezeti 

változásait funkcionális szempontból is elemezni (Chalmandrier et al., 

2021; Mitwally, 2022). Funkcionális szempontból a kisz_rossz kategória 

hasonlít leginkább az áll_jó-hoz, tehát a többszörös terhelés esetén 

kevesebb eltérés tapasztalható, mint amikor csak egy terhelés van jelen. Ez 

arra utal, hogy a terhelések egyidejű jelenléte inkább antagonista, mint 

szinergista hatást gyakorol a vízfolyások makroszkopikus gerinctelen 

közösségre (Suárez et al., 2017; Loskotová et al., 2022). A biotikus és 

abiotikus ökológiai folyamatok időbeli dinamikája, például a diszperzió, a 

fajok kölcsönhatásai, a sztochasztikus események és a környezeti szűrés 

magyarázatot adhatnak erre a jelenségre (Kefford et al., 2023). A vízi 

élőlények számára a víz létfontosságú tér, amely létükhöz elengedhetetlen, 

így az állandó vízterek alapvető mérőszámokban és mechanizmusokban 

különbözhetnek a kiszáradó vízterektől. Már lezajlott ökológiai 

folyamatokkal rendelkező, a közösségi struktúrát és abundanciát tekintve 

stabil közösség alakulhat ki az állandó vízterekben, akár jó, akár rossz 

ökológiai potenciállal rendelkeznek (Simmons et al., 2021). 

Ezzel ellentétben a kiszáradó körülmények utáni vizes fázisok 

fokozhatják az ökológiai folyamatokat, végső soron mind szerkezetileg, 

mind funkcionálisan alakítva a közösséget. A kiszáradást követően a 

diszperzió és a verseny fokozódik, és a víz visszatérését követően az 
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élőhelyeken erősödik a környezeti szűrés. Ezt támasztják alá az elsődleges 

szukcesszióval és az újonnan létrehozott élőhelyekkel kapcsolatos korábbi 

tanulmányok (Vander Vorste et al., 2016; Crabot et al., 2020; Fournier et 

al., 2023). A fajok migrációjának lehetősége olyan nagy az újra vízzel 

borított fázisban, mint egy üres niche esetében (Doretto et al., 2020). A 

kiszáradás lehetőséget teremt arra, hogy új taxonok váljanak a közösség 

tagjaivá. 

A kiszáradó kategóriákban azonos vagy nagyobb fajgazdagságot 

mutattunk ki, mint az állandó kategóriákban, azonos ökológiai potenciál 

mellett. Az abundancia arányok is jelentősen befolyásolták a közösség 

szerveződésének alakulását. A migráció nagyobb lehetősége miatt nagyobb 

érték volt kimutatható a kisz_jó kategóriákban, az áll_jó kategóriákhoz 

képest, habár alacsonyabb a kisz_rossz kategóriákban, mint az áll_rossz 

kategóriákban. Ez azt jelenti, hogy a kiszáradás következtében a jó 

élőhelyeken kevesebb, de nagyobb abundanciájú közösség jelenik meg, 

míg a rossz élőhelyeken nagyobb fajszámú, de kisebb egyedszámú 

közösség figyelhető meg. Az ökológiai folyamatok dinamikájának ilyen 

különbségei azt eredményezik, hogy a kisz_rossz kategória funkcionális 

összetétele (4. ábra) jobban hasonlít az áll_jó kategóriához, mint az összes 

többi kategóriához. 

6.1.2. A kiszáradás vs. ökológiai potenciál hatása a közösségformáló 

erőkre 

A korlátozó hasonlóság hatása alatt álló jellegállapotok nagyobb száma 

minden kategóriában arra utal, hogy a közösségben együtt elő fajok 

általában jobban elkülönülő ökológiai jellegekkel rendelkeznek. Ez azt 

jelentheti, hogy az ökológiai folyamatok egy kifejezettebb korlátozó 
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hasonlósági hatáshoz vezetnek. A korlátozó hasonlóság és a környezeti 

szűrés százalékos aránya azonban a kategóriák között eltérést mutatott. 

A kiszáradó vízfolyásokban a környezeti szűrés nagyobb mértékű a jó 

környezeti feltételek mellett, mint rossz környezetben, ami arra utal, hogy 

a közösség szerkezetét a jó ökológiai potenciállal rendelkező vízfolyásokon 

jobban befolyásolják a specifikus környezeti tényezők. Kevésbé leromlott 

környezeti feltételek általában több faj számára is megfelelőek, és bizonyos 

jellegállapotok kritikusabbak lehetnek a fajok fennmaradása 

szempontjából (Menegotto et al., 2019). Ez erősebb környezeti szűrő 

hatáshoz vezethet, ahol az uralkodó környezeti feltételekhez igazodó, 

bizonyos jellegekkel rendelkező fajok nagyobb valószínűséggel lesznek a 

közösség tagjai. A jellegek szélesebb skálájával rendelkező fajok a kihívást 

jelentő élőhelyi körülmények miatt fennmaradhatnak, és a szűrőhatás 

kevésbé lehet kifejezett, mint a környezeti tényezők jó körülmények közötti 

szelektívebb hatása. Összességében a jó környezeti feltételek mellett 

jelentkező nagyobb mértékű környezeti szűrés egy specifikus környezeti 

tényezők által vezérelt szelektívebb folyamatot jelent, amely hozzájárul a 

jellegek szelekcióján alapuló, markánsabb, egyedibb közösség 

szerkezethez (Murray-Stoker et al., 2022). 

Az állandó vízfolyásokban a korlátozó hasonlóság egyformán uralkodó 

mind a jó, mind a rossz környezeti feltételek mellett, ami arra utal, hogy a 

korlátozó hasonlóság hatása a közösség szerkezetére az általános 

környezeti minőségtől függetlenül következetes marad. A korlátozó 

hasonlóság hatása – ami azt jelenti, hogy az egymás mellett élő fajok 

ökológiai tulajdonságaikban eltérnek egymástól (jelleg divergencia) – nem 

változik jelentősen az általános környezeti feltételek függvényében. Ez arra 

utalhat, hogy a közösségben lévő fajok hajlamosak arra, hogy 
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jellegállapotaik hasonló mértékben különbözzenek egymástól, függetlenül 

más terhelés (pl. rossz minőség) jelenlététől (Calabrese et al., 2020). Ez 

jelenti még azt is, hogy bizonyos, jelleg alapú kölcsönhatásokhoz 

kapcsolódó ökológiai folyamatok robusztusak és következetesen 

működnek, míg a közösségi struktúrák viszonylag stabilak, és nem 

módosítja őket erősen az általános környezeti minőség. 

Az élőhely degradációjának mértékétől függetlenül az állandó 

vízterekben a változatosabb jellegekkel rendelkező fajok egymás mellett 

élhetnek, mivel a szűrési mechanizmus szelektívebb. A bizonyos 

jellegkombinációknak vagy ökológiai stratégiáknak kedvező, többéve 

stabilan fennálló környezeti feltételek magasabb funkcionális diverzitású 

közösséget eredményeznek. Ezzel szemben a kiszáradó vízfolyásokban a 

korlátozó hasonlóság kisebb, ami azt jelzi, hogy a hasonlóbb 

tulajdonságokkal rendelkező fajok egymás mellett létezhetnek. Ilyen 

körülmények között a környezeti szűrés kevésbé lehet korlátozó, ami 

lehetővé teszi a hasonló ökológiai követelményekkel rendelkező fajok 

fennmaradását a közösségben (Karaouzas et al., 2019). A környezeti szűrés 

nagyobb befolyása a jó ökológiai potenciállal rendelkező vízfolyásokban 

és a kiszáradó vízterekben arra utal, hogy a kiszáradás kifejezettebb 

hatással van a vízi közösségre, mint az élőhely degradációja. A kiszáradás 

hirtelen jelenik meg és megszünteti az életfeltételeket, míg a rossz 

környezeti feltételek csak korlátozzák azokat. 

6.1.3. Jellegállapotok különbségei a különböző terhelések hatására 

A jellegállapotok különböző válaszokat mutatnak az egyszeres vagy 

többszörös terhelésekre, ahogy az a korábbi vizsgálatok alapján várható 

volt (Calapez et al., 2018). A legtöbb jellegállapot esetében nem 
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határozható meg egyértelműen, hogy a korlátozó hasonlóság vagy a 

környezeti szűrés hat-e rá, mivel ezekben a jellegállapotokban a fajok 

véletlenszerűen fordulnak elő.  

Számos jellegállapotról bebizonyosodott, hogy általánosan előnyös, és 

nem mutat különbséget különböző terhelések alatt. Az összes kategória 

közül 9 jellegállapot esetében kizárólag a korlátozó hasonlóság volt a fő 

közösségformáló erő. Ezen állapotok között vannak biológiai jellegek, 

mint a nőstényenkénti ≥ 3000 tojásszám (egg4), vagy az ökológiai jellegek, 

mint az aknázók, passzív szűrők, xilofágok és paraziták táplálkozási 

csoportjai, valamint viselkedési jellegek, mint a gyakori (drift3) 

lesodródás vagy morfológiai jellegek, mint a ≥ 40-50 mm (fwl7) a nőstény 

szárnyhossza és a ≥ 0,5 cm (s3) a maximális testméret. A xilofág és a 

parazita jellegállapotok esetében az eredmények korlátozott 

adatmennyiségből származnak, ezért ökológiai relevancia hiányában 

műterméknek tekintendők. A többi jellegállapot esetében a közösség 

bizonyos fokú ökológiai stabilitását és rugalmasságát feltételeztük (Bogan 

et al., 2015). A kis testméret és a magas termékenység elősegítheti a 

populáció gyors helyreállását a zavarások után (Mykrä et al., 2007), míg a 

nagy diszperziós képesség lehetővé teszi a makroszkopikus gerinctelenek 

számára, hogy hatékonyan kolonizálják az élőhelyeket (Sarremejane et al., 

2017). E jellegállapotok kombinációja a gyors közösségi helyreállást, 

hatékony erőforrás-hasznosítást és a változó környezeti feltételekhez való 

alkalmazkodóképességet tesz lehetővé a makroszkopikus gerinctelenek 

számára. Ez az alkalmazkodóképesség lehetővé teszi számukra, hogy 

fennmaradjanak és szaporodjanak az élőhelyromlásnak vagy kiszáradásnak 

kitett ökoszisztémákban (Booth et al., 2016). Ezek a jellegállapotok 

funkcionális redundanciához vezethetnek, amikor több faj hasonló 
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ökológiai funkciókat lát el (Belmar et al., 2019). Ez a redundancia növelheti 

a közösség ellenálló képességét a zavarásokkal szemben (pl. mind a 

kiszáradással, mind az élőhely degradációjával szemben), mivel több faj 

képes hasonló funkciókat ellátni (Schmera et al., 2017; Wang et al., 2023). 

Kimutattuk az egy évben több szaporodási ciklus szám (cy1) 

jellegállapot a korlátozó hasonlóság közösségformáló erő felé való 

irányultságát a kiszáradással érintett vízfolyások esetében. Ez a jelenség 

tükrözi a mediterrán sós mocsári tavakban tapasztaltakat, ahol a vízszint 

állandósága és a hidrológiai változékonyság kölcsönhatása hasonlóan 

befolyásolja a makroszkopikus gerinctelen közösségeket (Gascón et al., 

2007).  

Bizonyos jellegállapotok, például a legelő-gyűjtögetők, az ökológiai 

potenciált érintő környezeti szűrés irányába mutató mintázatokat mutatnak. 

Ez tükrözi azon tanulmányok eredményeit, amelyek szerint a vízminőség, 

az élőhelyek szerkezete és az emberi tevékenységek befolyásolják a vízi 

makroszkopikus gerinctelenek, köztük a gyűjtők-kaparók, a gyűjtők-

szűrők és a gyűjtők-aprítók abundanciáját és eloszlását, amelyek viszont 

befolyásolják a vízfolyás ökoszisztéma-folyamatait és jelzik a vízminőség 

változásait (Wallace & Webster, 1996; Hieber Ruiz et al., 2005; Addo-

Bediako, 2021). Ezek az eredmények rávilágítanak annak fontosságára, 

hogy a közösségekre ható közösségformáló erők tanulmányozása során 

figyelembe vegyük a specifikus jellegeket és azok kapcsolatát a környezeti 

feltételekkel.  

Csak három olyan jellegállapotot sikerült kimutatni, amelyek jelenlétét 

különböző környezeti feltételek mellett különböző ökológiai folyamatok 

határozzák meg. Az eltolódás azt sugallja, hogy különböző 

mechanizmusok irányítják az ilyen jellegállapotokkal rendelkező fajok 
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megjelenését, válaszul a kategóriák környezeti feltételei által támasztott 

sajátos kihívásokra. Az, hogy a ragadozók a jó ökológiai potenciállal 

rendelkező állandó vízfolyásokban környezeti szűrés alatt állnak, a 

kiszáradó vízfolyásokban viszont korlátozó hasonlóság alatt, ami arra utal, 

hogy stabil és instabil hidrológiai viszonyok között különböző ökológiai 

folyamatok befolyásolják a ragadozó közösségeket. A kiszáradó 

vízterekben lévő korlátozó hasonlóság közösségformáló erő jelenléte azt 

jelzi, hogy a ragadozóközösséget nem befolyásolja negatívan az a víz 

időszakossága, sőt jelentősebb szerepet játszik a ragadozóközösségek 

összetételének kialakításában. A kiszáradó környezetben a ragadozó fajok 

diverzitása alacsonyabb, míg abundanciájuk általában magasabb 

(Schriever & Lytle, 2016). A "ragadozóleves" néven ismert jelenség akkor 

fordulhat elő, amikor a kiszáradó vízfolyásokban kialakulnak a medence 

(pool) fázisok. A medencékben az élettér beszűkül és a kezdetben a 

medencéket menedékként használó préda egyedek sokasága nagyszámú 

ragadozót vont az élőhelyre. A prédaállatok számának csökkenését 

követően a medencékben levő közösségekben a ragadozók válnak 

dominánssá. Egyes vizsgálatok szerint a ragadozó táplálkozású egyedek 

alkották a medencék közösségeinek közel 75%-át (Bogan & Lytle, 2007; 

Boulton & Lake, 2008). 

A rövidebb élettartamú és vízben aktívan mozgó élőlények 

közösségformáló erő eltolódása ellentétes irányt mutat. A kiszáradással, 

mint terheléssel jellemezhető környezetben (kiszáradó élőhelyeken) a 

környezeti szűrés hat és kevesebb taxon lehet jelen ezekkel a 

jellegállapotokkal. A rövidebb élettartamot tekintve, az általunk kimutatott 

élettartamok feletti, legalább egy hónap élettartam jelöl reziliens 

jellegállapotot. Az általunk kimutatott, vízben aktív mozgás reziliens 
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jellegállapot (Stubbington et al., 2017a), viszont más, dombvidéki 

vizsgálatok esetében ez a jelleg CWM értékek tekintetében is alacsonyabb 

súlyú a kiszáradó vízterek közösségeiben az állandókhoz képest (Bozóki et 

al., 2024). Ezek az eredmények azt sugallják, hogy állandó vízterekben, a 

rövid élettartamú és vízben aktív jellegállapotú taxonok jelenléte stabil. A 

változó hidrológiai környezetben azonban a környezeti szűrés a közösség 

fő mozgatórugója. Ennek oka az lehet, hogy egy kiszáradás esetén ezek a 

jellegállapotok elveszítik relatív versenyelőnyüket más állapotok javára. 

6.2. II. vizsgálat: Funkcionális közösség elemzése 

Nagyon sok információval rendelkezünk a makroszkopikus gerinctelen 

közösségek szerkezeti összetételében bekövetkező változásokról a 

kiszáradás hatására, azonban a közösségek funkcionális összetételének 

változásairól meglehetősen korlátozottak az ismereteink, különösen a 

síkvidéki vízfolyásokban. Tíz hónapos mintavételi időszakot magába 

foglaló havi mintavételezést végeztünk, hogy elemezzük a funkcionális 

mérőszám komponensek, jellegcsoportok és jellegállapotok eredményeit. 

Vizsgálatunk célja volt, hogy megállapítsuk melyik funkcionális szint a 

legrelevánsabb a közösség funkcionális szempontú válaszának 

kimutatására az állandó és kiszáradó síkvidéki vízfolyások között. A 

kiszáradó síkvidéki vízfolyások funkcionális diverzitására vonatkozó 

hipotézisünk, amiben az állandó vízfolyásokhoz képest alacsonyabb vagy 

egyenlő értékek vártunk bizonyítást nyert. A kiszáradó vízfolyásokban 

alacsonyabb vagy azonos funkcionális diverzitást figyeltünk meg az összes 

mérőszám tekintetében, amikor a közösség teljes funkcionális összetételét 

elemeztük. Ez a megállapítás arra utal, hogy a kiszáradó vízfolyások az 

állandó vízfolyásokhoz képest kevésbé változatos funkcionális 
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jellemzőkkel rendelkező közösségeket tarthatnak fenn. A funkcionális 

mérőszámok vizsgálata esetén az élettörténeti jellegcsoport mutatta a 

legtöbb eltérést. A mennyiségi értékeket tekintve a közösségi különbségek 

az ökológiai jellegcsoportban voltak a legmarkánsabbak (2. táblázat). 

Olyan jellegállapotokat is kimutattunk, amelyek arányainak változása a 

jellegcsoportok szintjén megfigyelt különbségekben fejeződik ki. Ezen 

eredmények alapján azonosítottuk azokat a funkcionális komponenseket, 

jellegcsoportokat és jellegállapotokat, amelyek a legalkalmasabbak a 

későbbi indexfejlesztési folyamatokhoz. 

6.2.1. A kiszáradás hatása a funkcionális közösségre 

A kiszáradáshoz köthető terhelések jellemzően a közösségszerkezeti 

biológiai jellemzők, mint például a taxon gazdagság és az abundancia 

csökkenéséhez vezetnek (Arscott et al., 2010; Bogan et al., 2013; 

Stubbington et al., 2017a; White et al., 2018). A fajok tekintetében, azok 

tűnnek el, amelyek kevesebb olyan jellegállapottal rendelkeznek, amelyek 

segítik a túlélést vagy a rekolonizációt. Ezek a jellegek jelölik a túlélési 

stratégiákat, vagyis a közösségekből eltűnnek a nem-reziliens vagy nem-

rezisztens taxonok (Chase, 2007). Ezek a közösséget érintő változások nem 

csak a fajok eltűnésével járnak, hanem a jellegek esetében is 

megmutatkoznak, így a funkcionális diverzitás változását is eredményezik. 

A funkcionális diverzitás magasabb lehet a kiszáradó vízterekben, mint az 

állandókban, ami különböző hidrológiai fázisokhoz kapcsolódó, a taxonok 

eltérő funkcionális jellegeinek köszönhető (Bonada et al., 2007). Schriever 

et al. (2015) eredményei azonban arra utalnak, hogy a funkcionális 

gazdagság (FRich) és a funkcionális egyenletesség (FEve) (valamint a 

taxonómiai gazdagság) alacsonyabb a kiszáradó vízfolyásokban. Kis 
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térbeli skálákon a funkcionális diverzitás, gazdagság és redundancia 

tekintetében nem figyeltek meg nyilvánvaló különbségeket a különböző 

éghajlatú élőhelyek között (Leigh et al., 2016). Tanulmányunkban 

kimutattuk, hogy a funkcionális diverzitás a kiszáradó alföldi 

vízfolyásokban az adott mérőszámok szerint alacsonyabb az állandó 

vízfolyásokhoz képest, ez a különbség a funkcionális egyenletesség (FEve) 

és a funkcionális divergencia (FDiv) esetében volt szignifikáns. A 

funkcionális jellemzők egyenlőtlen eloszlása a kiszáradó vízfolyásokban a 

funkcionális redundancia hiányára utalhat. Ilyen esetekben a közösség 

érzékenyebb lehet a változó környezeti feltételekre vagy zavarásokra, 

mivel egyetlen, egyedi funkcionális jelleggel rendelkező faj elvesztése 

jelentős hatással lehet az ökoszisztéma folyamataira és stabilitására. Ezzel 

egyidejűleg az alacsonyabb funkcionális divergencia (FDiv) arra utal, hogy 

a kiszáradó vízfolyásokban élő fajok ökológiai stratégiái konvergálhatnak, 

és ennek következtében a közösség funkcionális összetételét tekintve 

homogénebbé válhat (Piano et al., 2020). Ez kiemeli ezeknek a 

mérőszámoknak az alkalmasságát a közösségen belüli funkcionális 

különbségek megítélésére. Eredményeink arra utalnak, hogy a síkvidéki 

vízfolyások kiszáradása csökkentheti a funkcionális diverzitást, ami 

potenciálisan az állóvízi fajok (cuv1 taxonok) dominanciájához vezethet a 

közösségen belül. A csökkenéshez hozzájáruló tényezők közé tartozhat az 

állóvízi fajok azon képessége, hogy elviselik a vízszint ingadozását és 

alkalmazkodnak a változó áramlási sebességhez, ami versenyelőnyhöz 

juttatja őket az áramló víztől függő fajokkal szemben (Bunn & Arthington, 

2002; Leigh et al., 2016).  
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6.2.2. A kiszáradás hatása a jellegcsoportokra 

A jellegcsoportok vizsgálata során kimutattuk, hogy a jellegcsoportok 

szintjén adott specifikus válaszok a teljes funkcionális közösségben 

megfigyelt különbségeket is befolyásolják. 

A funkcionális diszperzió (FDis) esetében a funkcionális közösség 

szintjén és a jellegcsoportok szintjén sem volt szignifikáns különbség az 

állandó és a kiszáradó vízfolyások között. A hasonló funkcionális 

diszperzió (FDis) eredmények legvalószínűbb magyarázata az, hogy a 

kiszáradó vízfolyások közössége az állandó vízfolyások részhalmazát 

képzi, a beágyazottság (nestedness) jelensége miatt. Míg a kiszáradó 

vízfolyások bizonyos funkcionális jellegeken osztoznak az állandó 

vízfolyásokkal, a változatos hidrológiai viszonyokkal jellemezhető 

kiszáradó vízterekben más jellegeket vagy változásokat mutatnak. Ezeknek 

a tényezőknek az összesége, a jellegek jelenléte-hiánya és a megjelenő 

jellegek eloszlásainak különbségei ellenére átfedés is kimutatható, ami a 

két víztípus között csaknem azonos funkcionális diszperzió (FDis) 

értékeket eredményezett a teljes funkcionális közösségre nézve. 

A funkcionális gazdagság (FRich) és a Rao kvadratikus entrópia (RaoQ) 

esetében a teljes funkcionális közösség szintjén nem figyeltünk meg 

jelentős különbségeket a kiszáradó vízfolyásokban az állandókhoz képest, 

bár bizonyos jellegcsoportok szintjén jelentős különbségek voltak 

kimutathatók. Ez a jelenség több tényezőre vezethető vissza: i) az egyes 

jellegcsoportok jelentős különbségeket mutathatnak a kiszáradó és az 

állandó vízfolyások között, még akkor is, ha ezek a különbségek nem 

feltétlenül mutatnak jelentős eltéréseket a teljes funkcionális közösségben. 

ii) Ez az eltérés akkor keletkezhet, ha az egyes jellegcsoportokban 

megfigyelt különbségeket más jellegcsoportokban bekövetkező 
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kompenzáló változások ellensúlyozzák, ami hasonló általános funkcionális 

összetételt eredményez a két vízfolyástípus között. A szignifikáns 

különbségek hiányát a teljes funkcionális közösség szintjén befolyásolhatja 

a funkcionális jellegek alapvető összetettsége és kölcsönös függősége. Még 

ha bizonyos jellegcsoportok jelentős különbségeket mutatnak is a 

kiszáradó és az állandó vízfolyások között, a teljes funkcionális közösség 

a közösségen belüli kompenzáló változások vagy funkcionális redundancia 

miatt mégis viszonylag hasonló funkcionális struktúrát tarthat fenn. iii) A 

változatos hidrológiai mintázatok, például a kiszáradási események 

előfordulásának gyakorisága és időtartama miatt – ami a kiszáradó 

vízfolyások jellemzője – az értékek szórása magasabb ezeken a 

vízfolyásokon belül, mint az állandó vízfolyásokban. 

Ezzel szemben kimutathatóak voltak az egyes jellegcsoportok között 

olyan különbségek, amelyek a funkcionális egyenletesség (FEve) és a 

funkcionális divergencia (FDiv) mérőszámok esetében és a teljes 

funkcionális közösségben is eltérő értékekhez vezettek. Ezekben az 

esetekben kimutathatók a különbséget okozó jellegcsoportok. Az 

eredmények azt mutatták, hogy a funkcionális egyenletesség (FEve) 

szignifikánsan alacsonyabb volt a kiszáradó vízfolyásokban, mint az 

állandókban, mind a teljes funkcionális közösség, mind az egyes 

jellegcsoportok esetében, mint például az ökológiai, biológiai és 

diszperziós jellegcsoportokban. A funkcionális egyenletesség (FEve) 

esetében csak az élettörténeti jellegcsoport nem mutatott szignifikáns 

különbséget, ellentétben a funkcionális divergencia (FDiv) esetével, ahol 

kizárólag az élettörténeti jellegcsoport volt az, amely szignifikánsan 

különbözött a kiszáradás hatására. Ezzel szemben elemzésünk szignifikáns 

különbségeket mutatott ki a funkcionális gazdagság (FRich), a funkcionális 
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divergencia (FDiv) és a Rao kvadratikus entrópia (RaoQ) tekintetében az 

állandó és a kiszáradó vízfolyások között, különösen az élettörténeti 

jellegcsoporton belül. Crabot et al. (2020) szerint a nem újonnan kialakuló 

kiszáradó vízfolyásokban – amelyek hosszú kiszáradási időszakkal 

rendelkeztek – a makroszkopikus gerinctelen fajok gyakran olyan 

specifikus reziliens és rezisztens jellegekkel rendelkeznek, amelyek 

lehetővé teszik a közösség gyors helyreállását. Az újonnan kialakuló 

kiszáradó vízfolyások makroszkopikus gerinctelen közössége nem 

rendelkezik ezekkel az alkalmazkodási képességekkel, ami potenciálisan a 

kiszáradás drámaibb hatásaihoz vezethet. 

Az élettörténeti jellegcsoport például ötből négy diverzitási 

mérőszámban jelentős különbségeket mutatott a két víztípus között, ami 

kiemeli az élettörténeti stratégiák fontosságát a közösség összetételének 

alakításában a síkvidéki vízfolyásokban. Továbbá fontos figyelembe venni, 

hogy ezek a tényezők hogyan járulnak hozzá a vízfolyások általános 

egészségéhez és az ökoszisztéma működéséhez. Vannak ezzel ellentétes 

bizonyítékok (pl. Carey et al., 2021) is, de olyan eredmények is születtek, 

amelyek bizonyítják, hogy az élettörténeti jellegek reagálnak a kiszáradásra 

(Bêche et al., 2006; Schriever et al., 2015). 

6.2.3.  A kiszáradás hatása a jellegállapotokra  

A kiszáradó és az állandó vízfolyások közötti jellegcsoportok által 

képviselt különbségeket elsősorban a kapcsolt jellegek és jellegállapotok 

CWM értékeinek változása határozza meg, így a funkcionális összetételt 

elsősorban meghatározó jellegállapotok kimutathatóvá váltak. 

A különbséget jelző jellegállapotok túlnyomórészt reziliensek, amelyek 

leginkább a válaszjellegek (ökológiai) például a nem-áramló (cuv1) és a 
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lassú (cuv2) vízáramlási sebesség preferenciája esetében mutatkoztak 

meg. Korábbi megfigyeléseket alátámasztva, a kisebb, vagy a 

vízsebességet nem kedvelő taxonok gyakoribbak voltak a kiszáradási 

grádiens esetén (Horrigan & Baird, 2008). 

A stabil jellegcsoportok (biológiai, diszperziós, életmódbeli) esetében is 

elsősorban a reziliens jellegállapotok aránya növekszik, de a jellegek 

alapvető összetettsége és kölcsönösen függő viszonya miatt egyes rokon 

taxonok jellegállapotainak aránya is növekszik. Erre a jelenségre példaként 

szolgálnak az alföldi vízfolyásokban a nagyobb gyakoriságú csigák (pl. 

Anisus sp., Planorbis sp.) taxonjai által birtokolt jellegállapotok. Ezek a 

csigák olyan jellegállapotokkal rendelkeznek - mint például a diapauza, a 

dormancia és a tegument (bőrlégzés) - amelyek ellenállóak (rezisztensek) 

kiszáradás esetén. Következésképpen a jellegek közötti összefüggések 

miatt a kiszáradó csoporton belül megnövekedett az összes olyan 

jellegállapot előfordulása, amellyel ezek a nagyobb gyakoriságú csigák 

rendelkeznek. A rezisztens jellegek kiemelkedő szerepe a kiszáradó 

vízfolyásokban jól dokumentált jelenség a hegyvidékeken (Falasco et al., 

2021) és eredményeink ezt az alföldi vízfolyásokban is megerősítik. Az 

állandó vízfolyásokban nem találtunk magasabb arányú válasz jellegeket 

(ökológiai), ami az állandóbb hidrológiai viszonyokkal magyarázható, 

amelyek nem eredményeztek jelentős elmozdulásokat a CWM értékekben. 

Figyelemre méltó, hogy a stabil jellegcsoportok közül a szabad tojásokkal 

szaporodó (rep5), úszó (lsr3), kis szárnyméretű nőstény (fwl1, fwl2), vízben 

lárva stádiumig élő (aqs2) és az ellenálló képletet nem fejlesztő (ref5) 

jellegek nagyobb előnyöket biztosítanak az állandó vízi környezetben élő 

egyedeknek (Gallardo et al., 2014).  
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7. Összefoglalás 

A dolgozat a kiszáradás hatását vizsgálta a funkcionális jellegekre és a 

közösségformáló erőkre. Az eredmények értelmezése révén jobban 

megérthetjük a kiszáradó vízterek közösségi dinamikáját, ami elősegíti 

azok monitorozását és értékelését. Eredményeink hozzájárulnak a 

kiszáradó vízterek indexének fejlesztéséhez szükséges munkákhoz.  

7.1. I. vizsgálat: Közösségformáló erők elemzése 

Az I. vizsgálatban a közösségformáló erők korlátozó hasonlóság és 

környezeti szűrés közötti különbségeket vizsgáltuk három különböző 

környezeti állapotban: terhelésmentes (állandó környezet és jó ökológiai 

potenciál), egyszeresen terhelt (kiszáradás vagy rossz ökológiai potenciál) 

és többszörösen terhelt környezetben (kiszáradás és rossz ökológiai 

potenciál). A korlátozó hasonlóság a fő közösségformáló erő a 

makroszkopikus gerinctelen közösségek esetében. Nem került teljes 

megerősítésre, hogy a többszörösen terhelt vízfolyásokban a környezeti 

szűrés a fő közösségformáló erő. Bizonyítást nyert, hogy nem a terhelés 

mennyisége, hanem a minősége (vagy típusa) növeli a környezeti szűrés 

hatását. Vizsgálatunkban meghatároztunk univerzálisan előnyös és a 

terhelésekre specifikus választ adó jellegállapotokat is.  

Első hipotézisünket, hogy univerzálisan előnyös jellegállapotok 

kimutatása lehetséges a korlátozó hasonlóság keretrendszer segítségével 

bizonyítást nyert, ugyanis adott jellegállapotok esetében megítélhető 

(minden kategória esetén) a korlátozó hasonlóság, mint közösségformáló 

erő. A vizsgált jellegállapotok közül kilencről bebizonyítottuk, hogy a 

különböző terhelésektől függetlenül előnyös. Ezek közé a jellegállapotok 

közé tartoztak például a nagy fekunditás, az erős diszperzió, a kis testméret 
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és a lesodródás lehetősége, amelyek mind ökológiai stabilitásról árulkodó 

jellemzők. Ezeknek a jellegeknek az összesége vagy rezisztens (kis 

testméret és a magas reprodukció) vagy reziliens (nagy diszperziós 

képesség), ami azt jelenti, hogy az ilyen jellegekkel és kombinációkkal 

rendelkező élőlények képesek megbirkózni a minőségi és vízforgalmi 

terhelések hatásaival (Booth et al., 2016). Ezekhez a jellegállapotokhoz 

kapcsolódó közösségformáló erő a korlátozó hasonlóság arra utal, hogy a 

fajok különböző ökológiai fülkéket foglalnak el és ezek nem változtak meg 

az eltérő környezet függvényében. 

Második hipotézisünk, a közösségformáló erők arányainak 

meghatározására törekedett a teljes közösségre nézve adott kategóriában 

megjelenő jellegállapotok és a hozzájuk tartozó közösségformáló erők 

megoszlása alapján, vagyis azt feltételeztük, hogy a többszörösen terhelt 

vízfolyások esetén a környezeti szűrés, míg terhelésmentes vagy 

egyszeresen terhelt környezetben a korlátozó hasonlóság válik 

uralkodóvá. Hipotézisünket csak részben bizonyítottuk, hiszen mindegyik 

kategória esetében a korlátozó hasonlóság volt a fő közösségformáló erő. 

Eredményeink alapján a többszörös terhelés (kiszáradás és minőség) 

egymást kioltó hatással bírt a vízi makroszkopikus gerinctelen közösségre 

nézve, amely eredményünket a közösség funkcionális összetételének 

elemzése is igazolta. A kiszáradó vízterekben volt kimutatható a 

legnagyobb mértékű környezeti szűrés, ami arra utal, hogy jobb 

minőséggel rendelkező élőhelyeken sokkal nagyobb hatással rendelkeznek 

a környezeti tényezők. Ha az élőlényeknek a jellegei különbözőbbek 

(nagyobb jelleg divergencia), akkor nagyobb eséllyel jutnak át a környezeti 

szűrőkön. Az állandó vízterekben, jó és rossz minőség esetén is nagyobb 

arányú a korlátozó hasonlóság, tehát a formáló erő hatása a 
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közösségszerkezetre minőségtől függetlenül következetes marad. A 

környezeti szűrés közösségformáló erő nagyobb aránya a jó ökológiai 

potenciállal rendelkező vízfolyásokban és a kiszáradó vízterekben arra utal, 

hogy a kiszáradás nagyobb hatással van a vízi közösségre, mint az élőhely 

rossz minősége. 

Harmadik hipotézisünkben a relevánsabb jellegállapotok azonosítását 

céloztuk meg, vagyis, hogy az adott környezeti terhelésre jellemző 

jellegállapotok mutathatók ki. Ezt a hipotézisünket igazoltuk, ugyanis 

meghatározhatóak voltak specifikus, terhelésekkel összefüggésbe hozható 

jellegállapotok, az azokhoz kapcsolódó közösségformáló erők alapján. 

Számos jellegállapot esetében kimutathatóak voltak a közösségformáló 

erők közti különbségek, ezek az eredmények nem teljes váltást, hanem a 

formáló erő felé irányuló elmozdulást mutattak a különböző terhelések 

esetén. Három jellegállapot esetén tapasztalható közösségformáló erő 

„váltása” is, de csak a kiszáradás (egyszeres terhelés) hatására. A 

ragadozók esetében mutatható ki különbség a hidrológiai viszonyok 

változásával, a kiszáradó vízfolyásokban a korlátozó hasonlóság 

közösségformáló erő hat rá, tehát az időszakosság nem befolyásolja 

negatívan a jelleget, sőt a jelleg uralkodóbb lehet a kiszáradó vízterekben. 

Ezzel ellentétes a rövidebb élettartam és vízben aktív mozgás 

jellegállapotok a kiszáradás hatására környezeti szűrés hat a jellegállapotra. 

A kiszáradó vízterekben az ilyen jellegállapottal rendelkező taxonok 

jelenléte csökken, tehát kiszáradó környezetben ezek a jellegállapotok nem 

előnyösek.   
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7.2. II. vizsgálat: Funkcionális közösség elemzése 

A II. vizsgálatban a makroszkopikus gerinctelen közösségeknek a 

kiszáradásra adott funkcionális válaszát elemeztük különböző funkcionális 

szintek és jellegcsoportok bevonásával. A vizsgált szintek a teljes 

funkcionális közösség, a jellegcsoport, jelleg és a jellegállapot. Ebben a 

vizsgálatban első hipotézisünk az volt, hogy a síkvidéki vízfolyásokban a 

kiszáradó és állandó vízterek funkcionális diverzitása alacsonyabb vagy 

egyenértékű, bizonyítást nyert az összes diverzitási komponens esetében. 

Második hipotézisünkben nagyobb funkcionális közösségbeli különbséget 

vártunk a válasz jellegcsoportokban (ökológiai), mint a stabil 

jellegcsoportokban (biológiai, diszperziós, élettörténeti), ez a 

feltételezésünk is igazolást nyert. Emellett eredményeink kiemelték a 

jellegcsoportok fontosságát. Továbbá meghatároztuk a kiszáradó és az 

állandó vízterek közötti különbségeket okozó jellegállapotokat és 

jellegeket, amelyek a leginkább befolyásolják a kiszáradásra adott 

funkcionális választ.  

A II. vizsgálat első hipotézise miszerint a kiszáradó alföldi 

vízfolyásokban a funkcionális diverzitás bármely mérőszámmal mérve 

alacsonyabb vagy egyenértékű lesz az állandó vízfolyásokhoz képest a 

teljes közösséget tekintve. Bizonyítást nyert, vagyis a kiszáradó 

vízfolyások az állandó vízfolyásokhoz képest kevésbé változatos 

funkcionális jellemzőkkel rendelkező közösségeket tarthatnak fenn. A 

kiszáradás hatására a taxonómiai mérőszámok csökkenése is általános és 

ezek a folyamatok a funkcionális diverzitás csökkenését is eredményezik. 

Eredményeink azt mutatták, hogy a funkcionális diverzitás a kiszáradó 

alföldi vízfolyásokban több mérőszám esetén azonos, viszont 

szignifikánsan különbözik a funkcionális egyenletesség (FEve) és a 
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funkcionális divergencia (FDiv) esetében. Ez arra utal, hogy a funkcionális 

jellemzők egyenlőtlenül oszlanak el a kiszáradó vízfolyásokban és ezzel 

egyidejűleg az alacsonyabb funkcionális divergencia (FDiv) arra utal, hogy 

a kiszáradó vízfolyások közösségeinek ökológiai stratégiái konvergálnak, 

és ennek következtében a közösség funkcionális összetételét tekintve 

homogénebb (Piano et al., 2020).  

Második hipotézisünkben feltételezzük, hogy a válasz 

jellegcsoportban (ökológiai) nagyobb különbségek lesznek a kiszáradó 

és az állandó vízfolyások között – ami minden mérőszámban kifejezhető 

– mint a stabil jellegcsoportokban (biológiai, diszperziós, élettörténeti). 

Vizsgálati elrendezésünk és eredményeink lehetőséget adtak arra, hogy ezt 

a hipotézisünket ne csak a jellegcsoportok alapján értékeljük, mivel a 

jellegcsoportok szintjén adott specifikus válaszok a teljes funkcionális 

közösségben megfigyelt különbségeket is befolyásolják. Így eredményeink 

két oldalról közelíthetők meg a mérőszámok és a jellegcsoportok 

szemszögéből. A mérőszámok alapján a teljes funkcionális közösséget 

tekintve két mérőszám (első hipotézis), míg a jellegcsoportokat tekintve a 

funkcionális egyenletesség (FEve) és funkcionális gazdagság (FRich) 

különbözött a legtöbb esetben a kiszáradó és állandó vízfolyásokban. Ha a 

jellegcsoportok szempontjából értékeljük eredményeinket a funkcionális 

gazdagság (FRich), a funkcionális divergencia (FDiv) és a Rao kvadratikus 

entrópia (RaoQ) tekintetében az állandó és a kiszáradó vízfolyások között, 

az élettörténeti jellegcsoporton volt kiemelkedő, ami rávilágít az 

élettörténeti stratégiák fontosságára a közösség összetételének alakításában 

(Bêche et al., 2006; Schriever et al., 2015), az alföldi vízfolyásokban is.  

További célunk volt, hogy meghatározzuk azokat a jellegállapotokat, 

amelyek a leginkább előidézhetik a funkcionális választ, így konkrétan 



70 

 

meghatározzuk azokat a jellegállapotokat, amelyek a kiszáradó és az 

állandó vízfolyások közötti különbségeket okozzák. A különbséget 

mutató jellegállapotok túlnyomórészt reziliens, leginkább a válaszjellegek 

(ökológiai) példáján mutatkoznak meg a nem és a lassan áramló 

vízsebességet kedvelő élőlények esetében. A stabil jellegek (biológiai, 

diszperziós, életmódbeli) esetében is elsősorban a reziliens jellegállapotok 

arányának növekedését mutattuk ki a kiszáradó vízterekben. Ilyen volt a 

gyakori jelenlétű csigák rezisztens jellegállapotai, viszont a jellegek 

kapcsoltsága miatt más jellegállapotok aránya is növekedett. A rezisztens 

jellegek kiemelkedő szerepe a kiszáradó vízfolyásokban jól dokumentált 

jelenség a hegyvidékeken (Falasco et al., 2021) és eredményeink ezt az 

alföldi vízfolyásokban is megerősítik.  

7.3. Új tudományos eredmények  

7.3.1. Közösségformáló erők viszonya a vízi makroszkopikus gerinctelen 

közösségekben 

 

Eredményeink rávilágítottak, hogy mind a stresszmentes, mind az 

egyszeresen és többszörösen terhelt környezetben a korlátozó hasonlóság a 

makroszkopikus gerinctelen közösség szerkezetét alakító fő hajtóerő 

síkvidéki környezetben. Kimutattuk, hogy nem a terhelés mennyisége, 

hanem a minősége növeli a környezeti szűrés hatását. A kiszáradás 

erőteljesebb hatást gyakorol a vízi makroszkopikus közösségre, mint az 

élőhely degradációja. 
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7.3.2. A közösségformáló erők által befolyásolt jellegállapotok 

 

Megállapítottunk univerzálisan előnyös és specifikus választ adó 

makroszkopikus vízi gerinctelen jellegállapotokat a különböző minőségű 

és mennyiségű terhelésekre. 

 

7.3.3. Funkcionális diverzitás vizsgálata síkvidéki környezetben 

 

Eredményeink kimutatták, hogy a kiszáradó vízfolyásokban az állandó 

vízfolyásokhoz képest minden funkcionális mérőszám tekintetében 

alacsonyabb vagy azonos funkcionális diverzitás figyelhető meg síkvidéki 

környezetben. 

 

7.3.4. Jellegállapotok jelentősége 

 

Azonosítottuk a specifikus jellegállapotokat, amelyek a funkcionális 

különbségeket eredményezik a kiszáradó és az állandó vízfolyások között, 

különös tekintettel a reziliens jellegállapotokra.  

 

8. Summary 

 

The dissertation examined the effects of flow intermittency on 

functional community and the driver forces affecting these traits. By 

interpreting the functional results, we aim to better understand the 

dynamics and functioning of communities in intermittent streams, which 

will aid in their monitoring and assessment. Our findings contribute to the 

information related to the development of indices for intermittent streams.  
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8.1. I. Study: Examination of Driver Forces 

In the first study, we examined the differences between limiting 

similarity and environmental filtering as driver forces in three different 

environmental states: unstressed (perennial environment and good 

ecological potential), single-stressed (drought or poor ecological potential), 

and multi-stressed environments (drought and poor ecological potential). 

Our study confirmed that in both unstressed and stressed conditions, 

limiting similarity is the main driver force shaping the macroinvertebrate 

community. However, it was not fully confirmed that environmental 

filtering is the main driver force in multiply stressed streams. It was proven 

that it is not the amount of stress but the quality (or type) that increases the 

effect of environmental filtering. In our study, we identified universally 

advantageous and stress-specific trait states. 

Thus, our first hypothesis, that universally advantageous trait states can 

be detected using the framework of limiting similarity, was confirmed. 

Certain trait states were consistently identified as advantageous (across all 

categories) with limiting similarity as the driver force. Among the trait 

states examined, nine were proven to be advantageous regardless of the 

different stresses. These included traits such as high fecundity, strong 

dispersal, small body size, and drift capability, all indicative of ecological 

stability. These traits, collectively or individually, suggest either resistance 

or resilience traits which the organisms can cope with qualitative and 

hydrological stresses (Booth et al., 2016). Furthermore, the associated 

driver force, limiting similarity, indicates that species occupy different 

ecological niches which remain unchanged across various environments. 

This points to stable, unchanging community structures in these streams, 

unaffected by varying quality and stress levels. 
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Our second hypothesis aimed to determine the proportions of driver 

forces for the entire community based on the distribution of trait states 

within given categories and their corresponding driver forces. We assumed 

that environmental filtering would become dominant in multi-stressed 

streams, while limiting similarity would prevail in unstressed or single-

stressed environments. However, our hypothesis was only partially proven, 

as limiting similarity was the primary driver force across all categories. Our 

results indicate that multi-stresses (drought and quality) had a cancelling 

effect on the aquatic macroinvertebrate community, a finding supported by 

our functional community structure analysis. Additionally, it was 

noteworthy that the highest rate of environmental filtering was observed in 

intermittent streams, suggesting that better quality habitats support a 

greater environmental impact. The more diverse the traits of organisms 

(trait divergence), the higher the chance of passing through environmental 

filters. In high-quality streams, the proportion of environmental filtering 

leads to a more robust community due to trait selection. Additionally, our 

results allow us to distinguish between the effects of flow intermittency and 

quality characteristics. In perennial streams, regardless of quality, limiting 

similarity remains a significant driver force on community structure. 

Furthermore, the greater proportion of environmental filtering in streams 

with good ecological potential and intermittent streams suggests that flow 

intermittency has a more substantial impact on aquatic communities than 

habitat quality degradation. The reason being the sudden onset of flow 

intermittency, which eliminates the sustaining medium, whereas poor-

quality environments merely restrict it.  



74 

 

Our third hypothesis aimed to identify the most relevant trait states, i.e., 

trait states specific to given environmental stresses. Our findings, compared 

to the unstressed category, confirmed this hypothesis, as stress-specific trait 

states could be identified based on their associated driver forces. Several 

trait states exhibited differences in driver forces, but these results did not 

indicate a complete shift but rather a tendency towards a particular driver 

force under different stresses. However, three trait states showed a "cross-

shift" in driver force, but only under the influence of flow intermittency 

(single stress). Our results indicate that predator trait states show 

differences with changing hydrological conditions in intermittent streams, 

where limiting similarity is the driver force, meaning that intermittency 

does not negatively affect the trait and may even be more dominant in 

intermittent streams. This conclusion is supported by numerous studies 

highlighting the significant role of predators in intermittent streams. 

Conversely, traits such as shorter lifespan and aquatic active dispersal 

strategy are influenced by environmental filtering under the impact of flow 

intermittency, suggesting a decline in taxa with these traits in intermittent 

environments, losing their advantage. 

8.2. II. Study: Functional Community Analysis 

In the second study, we analysed the functional responses of 

macroinvertebrate communities to flow intermittency, involving different 

functional levels and trait groups. The examined levels included the entire 

functional community, trait groups, and trait states. Our first hypothesis 

was that in lowland streams, the functional diversity in intermittent and 

perennial streams would be lower or equivalent, which was confirmed 

across all diversity components. Our second hypothesis anticipated greater 

functional community differences in response trait groups (Ecological) 
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than in stable trait groups (Biological, Dispersal, Life-history), which was 

also confirmed. Moreover, our results highlighted the importance of trait 

groups. We also identified trait states and traits causing differences 

between intermittent and perennial streams, significantly affecting the 

functional response to flow intermittency. 

Our first hypothesis in the second study, that functional diversity in 

intermittent lowland streams would be lower or equivalent to perennial 

streams across any metric, was confirmed. This indicates that intermittent 

streams less diverse functional communities compared to perennial 

streams. The taxonomic measures typically decrease under the influence of 

flow intermittency, and these processes result in decreased functional 

diversity. Our results showed that functional diversity in flow intermittency 

lowland streams was identical across several metrics but significantly 

different in functional evenness (FEve) and functional divergence (FDiv). 

This suggests that functional traits are unevenly distributed in flow 

intermittency streams, with lower functional divergence (FDiv) indicating 

that community ecological strategies in intermittent streams converge, 

resulting in more homogeneous functional composition (Piano et al., 2020). 

In our second hypothesis, we assumed that the response trait group 

(Ecological) would show greater differences between intermittent and 

perennial streams – across all metrics – compared to stable trait groups 

(Biological, Dispersal, Life-history). Our study design and results allowed 

us to evaluate this hypothesis not only based on trait groups but also 

through specific responses at the trait group level influencing the 

differences observed in the total functional community. Thus, our results 

can be approached from two perspectives: metrics and trait groups. From 

the metrics perspective, considering the entire functional community, two 
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metrics (first hypothesis) while considering trait groups, functional 

evenness (FEve) and functional richness (FRich) most frequently differed 

between flow intermittency and perennial streams. Evaluating our results 

from the trait group perspective, functional richness (FRich), functional 

divergence (FDiv), and Rao's quadratic entropy (RaoQ) were most 

significant in the Life-history trait group, emphasizing the importance of 

life-history strategies in shaping community composition in lowland 

streams. Previous research provides both contrasting evidence (Carey et al. 

2021) and findings supporting (Bêche et al., 2006; Schriever et al., 2015) 

our results that life-history traits respond to flow intermittency. 

Our aim was to identify trait states that most induce functional 

responses, the main trait states causing differences between intermittent 

and perennial streams. The differing trait states were predominantly 

resilient, notably among response traits (Ecological) in organisms 

preferring non-flowing and slow-flowing water. In stable traits (Biological, 

Dispersal, Life-history), we also primarily found increased proportions of 

resilient trait states in flow intermittency streams. This included the 

dominant presence of snails with resistant trait states, although other trait 

states increased due to trait connectivity. The prominent role of resistant 

traits in flow intermittency streams is a well-documented phenomenon in 

mountainous regions (Falasco et al. 2021), and our results confirm this in 

lowland streams.  
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11. Függelék 

 
Függelék 1. tábla. Vízterek és koordinátáik, vízterek típusai és a vizsgálat sorszáma. 

Vízfolyás neve WGIS X WGIS Y Típus Vizsgálat száma 

Kondoros 21.63 47.44 állandó I. &II. 

Kődombszigeti 21.49 47.03 állandó I. &II. 

Nagy-ér 21.84 47.37 állandó I. &II. 

Kösely 21.84 47.37 állandó I. 

Brassó-ér 21.37 47.7 kiszáradó I. &II 

Vidi-ér 21.40 47.76 kiszáradó I. &II. 

Barát-ér 21.78 47.18 kiszáradó I. &II. 

Kati-ér 21.75 47.53 kiszáradó I. &II 

Létai-ér 21.77 47.39 kiszáradó I. &II. 

Villongó 21.77 47.39 kiszáradó I. 

Tocó 21.57 47.61 kiszáradó I. 

Ölyvös 21.40 47.10 kiszáradó I. 

 

Függelék 2. Vizsgálatba tartozó vízfolyásokban kimutatásra került taxonok listája. 
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Acroloxus sp.            

Aeshna sp.             

Agabus sp.            

Anacaena sp.            

Anax sp.             

Anisus sp.            

Aplexa sp.             

Asellus sp.            

Baetis sp.            

Batracobdella sp.            
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Berosus sp.            

Bidessus sp.             

Bithynia sp.            

Caenis sp.            

Ceratopogonidae             

Cercyon sp.             

Chironomidae             

Cloeon sp.            

Coenagrion sp.            

Coenagrionidae              

Coleoptera sp.             

Colymbetes sp.             

Copelatus sp.             

Corixa sp.             

Corixidae             

Culicidae             

Curculionidae              

Cymatia sp.            

Cymbiodyta sp.            

Dina sp.             

Diptera sp.            

Dolichopodidae              

Dryops sp.            

Dytiscidae             

Enochrus sp.            

Ephydridae             

Erpobdella sp.            

Erpobdellidae             

Erythromma sp.             

Gerridae             

Glossiphonia sp.            

Glossiphoniidae             

Glyphotaelius sp.             

Grammotaulius sp.             

Gyraulus sp.             

Haementeria sp.             

Haemopsis sp.             

Haliplus sp.            

Helobdella sp.            

Helochares sp.            

Helophorus sp.            

Hemiclepsis sp.            

Hesperocorixa sp.            

Hirudo sp.            

Hydaticus sp.             

Hydrobius sp.             

Hydrochara sp.            

Hydroglyphus sp.            

Hydrometra sp.            

Hydrophilidae              
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Hydrophilus sp.             

Hydroporinae              

Hydroporus sp.            

Hydropsyche sp.            

Hydroptila sp.            

Hydrovatus sp.             

Hygrotus sp.            

Hyphydrus sp.            

Ilybius sp.            

Ilyocoris sp.            

Ironoquia sp.             

Ischnura sp.            

Laccobius sp.             

Laccophilus sp.            

Leptoceridae              

Lestes sp.             

Libellula sp.            

Libellulidae              

Limnephilidae             

Limnephilus sp.            

Limnoxenus sp.             

Limoniidae              

Lymnaea sp.            

Lymnaeidae             

Mesovelia sp.            

Metreletus sp.             

Micronecta sp.            

Muscidae             

Musculium sp.            

Nemoura sp.             

Nepa sp.             

Niphargus sp.            

Noterus sp.            

Notonecta sp.            

Notonectidae             

Oecetis sp.            

Oligostomis sp.             

Orchestia sp.             

Orthetrum sp.            

Orthocladiinae              

Oxyethira sp.            

Paraleptophlebia sp.             

Peltodytes sp.            

Physa sp.            

Physella sp.             

Physidae              

Pisidium sp.            

Planorbarius sp.            

Planorbidae              

Planorbis sp.             
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Platambus sp.            

Platycnemis sp.            

Plea sp.            

Porhydrus sp.            

Potamophilus sp.            

Psychodidae              

Radix sp.            

Ranatra sp.            

Rhantus sp.            

Sigara sp.            

Simuliidae             

Simuliinae              

Spercheus sp.             

Sphaerium sp.            

Stagnicola sp.            

Stratiomyidae             

Succinea sp.             

Sympetrum sp.            

Synurella sp.            

Tabanidae             

Tipulidae             

Valvata sp.            

Viviparidae             

Viviparus sp.             

 


