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1. Bevezetés és Irodalmi áttekintés 

A gyepterületek a növény- és állatfajok nagy változatosságának adnak 

otthont, beleértve az endemikus és veszélyeztetett fajokat is (Dengler et al. 

2014). Az európai természetközeli gyepes élőhelyek léte nagymértékben függ 

a hagyományos gazdálkodástól (Babai & Molnár 2014, Pruchniewicz 2017), 

ezért a földhasználat és a gazdálkodás változásai veszélyeztetik ezeket (Helm 

et al. 2006, Valkó et al. 2018). A világ élelmiszer-termelésének 

intenzifikációjával a monokultúrás növénytermesztés egyre jobban elterjedt. 

Ez a biodiverzitást drasztikusan csökkenti a legtöbb élőlénycsoport esetében 

(Burel et al. 1998). A még megmaradt élőhelyek és a fajok védelme ezért 

kiemelten fontos. Az utóbbi időben kezd előtérbe kerülni az ökológiai 

termesztés, amely a mezőgazdasági érdekek mellett figyelembe vesz 

környezetvédelmi és természetvédelmi szempontokat is. Ami azért is fontos, 

mert a mezőgazdasági területek sokszor értékes, természetes vagy 

természetközeli élőhelyek szomszédságában vannak, így az ott alkalmazott 

vegyszerek, egyéb növényápolási gyakorlatok a még megmaradt élőhelyfoltok 

élővilágára is hatással vannak (Šálek et al. 2018, Deák et al. 2020). 

Az ökoszisztéma szolgáltatások fenntartása és a fenntartható gazdálkodás 

napjaink kulcsfontosságú agrárökológiai és konzervációbiológiai kihívásai 

(Batáry et al. 2011, Kovács-Hostyánszki et al. 2011), amelyek kezeléséhez 

kulcsfontosságú a faj- és tájszintű agrobiodiverzitás megőrzése, illetve az 

ökológiai szemlélet beépítése a gazdálkodásba (Kleijn et al. 2001, Tscharntke 

et al. 2011). Az ökológiai gazdálkodás a gazdasági célok elérését 

fenntarthatósági, valamint az ökológiai és természetvédelmi szempontok 

beépítésével valósítja meg. Az ökológiai szemléletű gazdálkodás kiemelten 

foglalkozik a talajerő megőrzés (erózió és defláció elleni védelem), a biológiai 

növényvédelem és gyomirtás (gyomok és inváziós fajok visszaszorítása) 

illetve a fenntartható gazdálkodáshoz szükséges ökoszisztéma szolgáltatások 

(pollináció, víztisztítás, talajerő megőrzés, talajképződés, tápanyagok 

körforgása) biztosításával, illetve kivitelezésével (Batáry et al. 2011). Az 

agrár-ökoszisztémák megfelelő működéséhez szükséges az agrártájak 

biodiverzitásának megőrzése, illetve további csökkenésének megállítása. 

Ezeket a célokat az ökológiai gazdálkodásban olyan fenntartható 

módszerekkel kívánják elérni, mint az őshonos fajokból álló takarónövényzet 



7 

vetése, gyep-magkeverékek vetése vagy az ugaroltatás (Kovács-Hostyánszki 

et al. 2011, Tscharntke et al. 2011). Az agrár-ökoszisztémák biodiverzitásának 

egyik legfontosabb elemét a gyepek által fenntartott biodiverzitás képezi 

(Pullin et al. 2009). Emiatt kiemelt fontosságú az agrártájakban jelen levő 

gyepek megfelelő kezelése, illetve a megmaradt gyepfragmentumok körül 

pufferzónák kialakítása és a fragmentumok összekapcsolása új 

gyepfragmentumok (stepping stones) létesítésével (Critchley et al. 2003, 

Török et al. 2011), mely akár felhagyott mezőgazdasági területeken is 

létesíthető (Török et al. 2011), de még működő ültetvényeken is (Miglécz et 

al. 2015), ha ezt a művelésmód lehetővé teszi. Ez leginkább 

szőlőültetvényekben és gyümölcsösökben lehetséges.  

A mezőgazdasági hasznosítás megszüntetése a marginális 

szántóterületeken és egyes intenzíven használt gyepterületeken lehetőséget ad 

a gyepek helyreállítására és megőrzésére (Valkó et al. 2016a). A talaj 

magbankjai olyan fajok forrását jelenthetik, amelyek hozzájárulnak a gyepek 

spontán helyreállításához (Kiss et al. 2016); restaurációs potenciálja azonban 

korlátozott, mivel sok olyan gyepi faj van, amelynek nincs tartós magbankja 

(Bossuyt & Honnay 2008, Valkó et al. 2011). Ezért a súlyosan degradált 

területeken nem támaszkodhatunk a spontán gyephelyreállításra kizárólag a 

magbankból (Klaus et al. 2018). Ezt a propagulum-limitációt súlyosbíthatja a 

célzott gyepi fajok alacsony terjedési képességéből adódó mageső hiánya és a 

forráspopulációk hiánya az intenzíven használt tájakon (Buisson et al. 2006, 

Novák & Konvička 2006, Deák et al. 2018). A propagulum-limitáció mellett a 

gyepi fajok megtelepedéséhez kedvező niche-ek is korlátozottak az évelő fajok 

által dominált, sűrű gyepszőnyegekben. Mind az élő és holt biomassza 

felhalmozódása, mind a konkurens fajok térhódítása akadályozhatja a gyepi 

fajok csírázását és megtelepedését (Köhler et al. 2005, Valkó et al. 2016a). A 

propagulum- és a mikroélőhely-limitáció együttesen megállítja a fajgazdag 

gyepek spontán regenerálódását, és hatásuk általában a degradáció kezdete óta 

eltelt idővel növekszik (Valkó et al. 2018). 

A restaurációs tevékenységek sikere fokozható a két fő korlát 

leküzdésével, a célterületen történő szaporítóanyag-kiegészítéssel (pl. 

magvetés, széna és termőtalaj átvitele; Kiehl et al. 2010, Török et al. 2011), 

valamint a mikroélőhelyek biztosításával, akár természetes (állati perturbáció 

vagy vadon élő állatok legelése), akár ember által okozott (kaszálás, 
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talajművelés, jószágok legelése) zavarások révén (Bullock et al. 1995, 

Coiffait-Gombault et al. 2012, Valkó et al. 2016b). Az ilyen foltokban 

csökkent mértékű a verseny, ami különösen a növények megtelepedésének 

korai és legérzékenyebb szakaszában fontos (Silvertown & Smith 1988, Grime 

2001, Hölzel 2005). A kis méretű foltokban gyakran probléma a vegetatív 

módon terjedő fajok gyors újratelepülése, míg a nagyobb foltokban a talaj 

magbankjából, magesőből vagy vetésből történő megtelepedés lehetséges 

(Bullock et al. 1995, Pywell et al. 2007, Eckstein et al. 2012). 

A gyepek gyakran folyamatos vagy időszakos zavarást igényelnek ahhoz, 

hogy megőrizzék nyíltságukat és biodiverzitásukat (Huston 1979, Tälle et al. 

2016). A legeltetés, amely térben és időben dinamikus zavarást biztosít, 

világszerte a legjellemzőbb hagyományos gazdálkodási forma a nyílt 

élőhelyek fenntartására (Török et al. 2016a). A legelő állatok által végzett 

biomasszaeltávolítás csökkenti a kompetíciót, megakadályozza a cserjék 

térhódítását, és a taposással kombinálva nyílt felületek kialakulásához vezet; 

így képes fenntartani a táj nyíltságát és a faji diverzitást (Köhler et al. 2016, 

Tälle et al. 2016, Pulungan et al. 2019). A legelő állatok fontos vektorai mind 

a rövid, mind a hosszú távú magterjedésnek (Manzano & Malo 2006). A 

zoochoria a növények irányított, nem véletlenszerű terjedési módja, amely 

biztosítja a nagy terjedési távolságokat és a megtelepedéshez megfelelő 

mikroélőhelyek elérésének nagy valószínűségét (Wenny 2001, Manzano & 

Malo 2006). A legelő állatok képesek fenntartani a metapopulációk közötti 

kapcsolatokat azáltal, hogy természetes és természetközeli élőhelyfoltokat 

kötnek össze a fragmentált tájakon mind endozoochoriával, mind 

epizoochoriával (Couvreur et al. 2004, 2005). A gyepterületek megőrzésére és 

helyreállítására irányuló projektek gyakran támaszkodnak a legelő állatokra, 

mint a célfajok magterjesztőire, hogy leküzdjék a terjedési korlátokat és 

növeljék a gyepek növényi diverzitását (Couvreur et al. 2004, Öster et al. 2009, 

Purschke et al. 2012, Kovácsné Koncz et al. 2020). 

Egy élőhelyen a növényfajok jelenlétét egyaránt meghatározza a 

kolonizáció (azaz a fajok azon képessége, hogy el tudnak-e terjedni, és meg 

tudnak-e telepedni a még nem lakott foltokon) és a perzisztencia (azaz a 

fajoknak egy közösségben való fennmaradásának időtartama, mielőtt a helyi 

kihalás bekövetkezik) képessége. A kolonizációs képesség különösen fontos a 

szukcesszió és a helyreállítás, restauráció korai szakaszában. Az elterjedési 
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képesség döntő tényező a kolonizáció során, mely a faj növekedési formája, 

magassága, magtömege, magszáma és magmorfológiája alapján előre 

jelezhető (Thomson et al. 2011, Tamme et al. 2014). Emellett azok a fajok a 

legsikeresebbek, amelyeknek a magjai tartósak és gyors, magas csírázási 

potenciállal rendelkeznek a legkülönbözőbb környezeti feltételek mellett 

(Pywell et al. 2003). A későbbi szakaszokban, a gyep záródásakor a 

versenyképesség egyre fontosabbá válik (Pywell et al. 2003, Kiss et al. 2021b). 

Grime (1977) szerint a jó kompetítoroknak magas relatív növekedési 

sebességük, nagy biomasszájuk és magas termetük van. A klonális növekedési 

képesség szintén kulcsfontosságú előnyt jelent a nyílt mikroélőhelyekért 

folytatott versenyben (Saiz et al. 2016). 

A legelő növényevők alakítják a növényzet összetételét, és ezzel együtt 

jelentős hatással vannak a gyepek növényzetének jellegeloszlására (Díaz et al. 

2007). Stahlheber és D'Antonio (2013) megállapította, hogy a legeltetés növeli 

a fűfélék borítását és a lágyszárú kétszikűek fajgazdagságát. Hasonlóképpen, 

a legeltetett és kaszált területek közötti jellegeloszlások összehasonlításakor 

Stammel és munkatársai (2003) azt találták, hogy a legeltetés kedvezett a 

fűféléknek, különösen a zsombékoló fűféléknek, valamint a gyorsan terjedő 

tarackokkal rendelkező fűféléknek és a lágyszárú kétszikűeknek. A növényi 

jellegek közül a növénymagasság, az architektúra és a levéljellegek 

megbízható előrejelzői a növényfajok legeltetésre adott válaszainak (Díaz et 

al. 2001, 2007). Általában az alacsony, tőlevélrózsa-képző fajok pozitívan 

reagálnak a legeltetésre (Stammel et al. 2003, Díaz et al. 2007, Deák et al. 

2017). Az ilyen tulajdonságokkal rendelkező fajok számára előnyös a 

megnövekedett fényelérhetőség és a csökkent konkurencia, és képesek 

elkerülni a levélvesztést a talajszintre pozícionált levelekkel (Stammel et al. 

2003, Díaz et al. 2007, Janečková et al. 2017). A legeltetésre adott pozitív 

válasz a kis magtömeggel (Dainese et al. 2015, Tóth et al. 2018), a tartós 

magbankkal (Dupré & Diekmann 2001) és a magas fajlagos levélfelülettel 

(SLA) is összefügg (Wright & Westoby 2000, Díaz et al. 2001), ami a magas 

relatív növekedési sebesség mutatója (Wright & Westoby 2000, Díaz et al. 

2001). A rövid életű és ruderális fajoknak szintén kedvez a legeltetés jelenléte 

(Pakeman 2004, Díaz et al. 2007). 

A fajszegény közösségekben a csupasz talajfelszín-foltok fajgazdag 

szigetekké válhatnak, növelve a gyep sokféleségét. Pywell és munkatársai 
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(2007) ezt a megközelítést alkalmazták a diverzitás növelésére a gyepterületek 

feltörésénél a célfajok megtelepedésének támogatására, míg Benayas és 

munkatársai (2008) a fás szigetek használatát javasolták a korábbi 

mezőgazdasági területek fásításának fokozására. Az ilyen foltok 

létrehozásának alacsony költsége, a helyreállításhoz felhasznált kis terület, 

valamint a foltokban a célfajok nagy sűrűsége, amelyek képesek a környező 

fajszegény területeket kolonizálni, nemcsak a restaurációs ökológusok, hanem 

a gazdálkodók számára is vonzó (Benayas et al. 2008). 

A fajszegény gyepek diverzitásának növelésére szolgáló "kolonizációs 

ablakok" használatának ötlete azon alapul, hogy a mikroélőhely-limitációt a 

gyepben lévő foltok megnyitásával csökkentik, és a propagulum-limitációt a 

célfajok magjainak az ablakokba történő vetésével küzdik le (Valkó et al. 

2016b). Ezt a módszert magyarországi helyreállított szárazgyepeken 

fejlesztették ki és tesztelték, és a kolonizációs ablakok kialakítását követő első 

két év vegetációfejlődése azt mutatta, hogy a módszer alkalmas a célfajok 

foltokba történő telepítésére (Valkó et al. 2016b). 

 

  



11 

2. Célkitűzések 

A jelen disszertációban bemutatott kutatások célja, hogy olyan 

költséghatékony megoldásokat dolgozzunk ki és teszteljünk 

gyeprekonstrukció során és mezőgazdasági művelés körülményei között, 

amelyek sikeresen és széles körben alkalmazhatók, az ökológiai 

gazdálkodásban pedig segítik összehangolni a gazdálkodók és a 

természetvédelem céljait. A biodiverzitás megőrzésén túlmenően ezen 

módszerek helyes alkalmazásával olyan célok is elérhetők, mint a gyomok és 

inváziós fajok visszaszorítása, vagy az erózió és defláció elleni védekezés. A 

fenti célok eléréséhez elengedhetetlen módszerek és tapasztalatok 

összegyűjtését és tesztelését két kiemelt témakörben végeztem: szántóterületek 

helyén történő spontán gyepregeneráció és magvetéses gyepesítés sikerességét 

elemeztük eltérő talajú és előtörténetű területeken, illetve fajgazdag, őshonos 

takarónövényzet létesítéséhez szükséges magkeveréket teszteltünk. 

Az első esetben 5 éven keresztül követtük a növényzet fejlődését a 

kolonizációs ablakokon belül, és megvizsgáltuk, hogy a megtelepedett célfajok 

képesek-e kolonizálni a környező gyepeket az ablakokból. Vizsgáltuk, hogy a 

különböző méretű kolonizációs ablakok létrehozása és ezt követően 35 gyepi 

célfaj (vetett fajok) vetése milyen hatékonyságú a fajszegény gyepek 

diverzifikációjára. A 35 vetett faj megtelepedési sikerét a kolonizációs 

ablakokban a vetés utáni 5 évben követtük nyomon, és elemeztük a környező 

fajszegény gyepek kolonizációjának dinamikáját. A következő kérdéseket 

tettük fel: (1) Melyik ablakméret a legkedvezőbb a vetett fajok 

megtelepedéséhez és kolonizációjához? (2) Mely vetett fajok a 

legsikeresebbek a megtelepedésben és a kolonizációban? (3) Milyen a vetett 

fajok térbeli és időbeli dinamikája a vizsgálat 5 éve során? 

A legeltetésnek a gyepek növényzetére gyakorolt hatásáról gazdag 

szakirodalom áll rendelkezésre, de a vegetáció változását kiváltó 

mechanizmusok általában nincsenek elkülönítve. Ezért korlátozott ismereteink 

vannak a zoochoria és a legelő állatok egyéb hatásainak, például a biomassza 

eltávolításának, a taposásnak és a trágyázásnak a relatív jelentőségéről. Ennek 

az ismerethiánynak a pótlására kísérletet terveztünk a haszonállatok által 

végzett zoochoria relatív jelentőségének vizsgálatára. Két beállításban 

vizsgáltuk a gyepi növényfajok megtelepedési sikerét: "zoochory on" (a 
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jószágok általi zoochoria lehetséges) és "zoochory off" (a jószágok általi 

zoochoria nem lehetséges) egy beállított terepi kísérletben. Ennek érdekében 

kísérleti úton 35 olyan gyepi fajt telepítettünk a bekerített és legeltetett kísérleti 

parcellákba (kolonizációs ablakok; Valkó et al. 2016), amelyek korábban nem 

fordultak elő a fajszegény legelőkön. Értékeltük a legeltetett és bekerített 

forráshelyekből származó vetett gyepi fajok kiterjedési sikerességét a 

környező fajszegény gyepekbe. Ez a mintavételi elrendezés lehetővé tette 

számunkra, hogy összehasonlítsuk a legeltetett és legeltetetlen szaporítóanyag-

forrásokból származó gyepi fajoknak a környező legelőkre történő, 

állattartással (a legeltetett forrásparcellákból) és állattartás nélkül (a bekerített 

forrásparcellákból) történő megtelepedésének sikerességét. Mivel a környező 

gyepterületeket egységesen legeltetéssel kezelték, ez a kísérleti elrendezés 

lehetővé tette, hogy a zoochoriás terjedés hatását elkülönítsük az állattartás 

egyéb hatásaitól (taposás, biomassza eltávolítása, trágyázás) a gyepi fajok 

megtelepedési sikerére. Ezen kísérleti elrendezésnél a következők voltak 

kérdéseink: (4) vannak-e különbségek a legeltetett és a bekerített 

forrásparcellák fejlődésében; (5) hogyan befolyásolják a "zoochory on" és 

"zoochory off" beállítások a vetett gyepi fajok megtelepedését a 

forrásparcellák környezetében; és (6) mely tulajdonságok támogatják a gyepi 

fajok sikeres megtelepedését? 

 

3. Anyag és módszer 

 

3.1. Vizsgálati helyszínek 

 

A vizsgált területek a Hortobágyi Nemzeti Parkban, Kelet-

Magyarországon, Egyek és Tiszafüred települések közelében, 88-92 m 

tengerszint feletti magasságban találhatók fajszegény, helyreállított szikes- és 

löszgyepekben (Valkó et al. 2016b). Az éghajlat kontinentális, az évi átlagos 

csapadékmennyiség 550 mm, az évi középhőmérséklet 9,5 °C, nagy évközi 

ingadozásokkal (Lukács et al. 2015). A térség történelmi tájképére szikes 

mocsarak (Bolboschoenetalia maritimi), szolonyec sziki rétek (Beckmannion 

eruciformis), pusztai gyepek (Artemisio-Festucetalia pseudovinae) és 

löszgyepek (Festucion rupicolae) voltak jellemzők a vizsgált területen (Deák 
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et al. 2014a, 2014b). Az elmúlt évszázadban a leginkább termékeny 

löszgyepek nagy részét és számos szikes gyepet szántófölddé alakítottak át 

növénytermesztés céljából (Török et al. 2010, Valkó et al. 2016). A 

szántóföldek felhagyása után a területet 2005-ben alacsony diverzitású 

fűmagkeverékekkel vetették be, melyet az eredetileg jellemző szikes- és 

löszgyepek vázfajai alkottak (Bromus inermis, Festuca rupicola, Festuca 

pseudovina és Poa angustifolia; Török et al. 2010). A helyreállítás utáni 

kezelés kaszálásból (2006-2008) és extenzív szarvasmarha-legeltetésből állt 

(2009-től napjainkig). Bár a gyepterületek nagyságát ez a projekt növelte, a 

vetett gyepterületek nagy része fajszegény maradt, mivel a gyepi célfajok 

megtelepedését a propagulum- és a mikroélőhely-limitáció akadályozta. 

 

3.2. Kolonizációs ablakok 

 

A fajszegény vetett gyepek diverzitásának növelése érdekében 2013 

októberében hat vetett gyepterületen kolonizációs ablakokat hoztunk létre a 

Valkó et al. (2016b) által leírtak szerint, melyek olyan forrásparcellák, amik 

szaporítóanyagforrásként szolgálhatnak a fajszegény gyepek 

kolonizációjához. A talaj ásással, rotációs kapálással és gereblyézéssel történő 

előkészítése után 35 gyepi célfajból álló, nagy diverzitású magkeveréket 

vetettünk el területenként három kolonizációs ablakban, 10 g/m2 sűrűségben. 

A gyepi célfajokat a Hortobágyi Nemzeti Park Igazgatóság szakértőivel 

egyeztetve választottuk ki a lösz- és sziki szárazgyepek regionális 

fajkészletéből. A maggyűjtés során az ENSCONET (2009) protokollját 

követtük, és populációnként több anyanövényről, valamint a régió három 

populációjából gyűjtöttünk magokat a nagy genetikai diverzitás érdekében. 

Arra törekedtünk, hogy a két élőhelytípus fajkészletének széles skáláját 

lefedjük, és a magkeverékben gyakori és regionálisan ritka fajok is 

szerepeljenek. 

Minden helyszínen háromféle ablakméretet alkalmaztunk: (1) 1 m2-es kis 

ablakok, (2) 4 m2-es közepes méretű ablakok és (3) 16 m2-es nagy ablakok. A 

kolonizációs ablakok egymástól legalább 50 m távolságra voltak, hogy 

minimalizáljuk a közöttük történő propagulum-terjedést (1. ábra). Már az első 

évtől kezdve a kolonizációs ablakokat április és október között 

szarvasmarhákkal legeltették, 0,5 számosállat-egység/hektár állományarány 
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mellett. A 4 m×4 m-es parcellákból helyszínenként egy bekerítettet is 

létrehoztunk. 

Vizsgáltuk a forrásparcellák használatának megvalósíthatóságát a 

fajszegény gyepek biodiverzitásának növelésére a helyreállítás szempontjából, 

valamint a célfajok legeltetett és bekerített forrásparcellákról a környező 

területekre történő terjedési sikerének jellegalapú elemzését végeztük. 

 

 

1. ábra. Mintavételi elrendezés, amely bemutatja a bekerített és legeltetett 

forrásparcellákat (kolonizációs ablakok) és a megfigyelési szelvényeket (terjedési 

parcellák). A pöttyözött minta a vetést jelzi. A szürke háttér és a tehenek a legeltetett 

területet jelzik, a fehér háttér pedig a zárt területet (bekerített forrásparcella). Kiss et 

al. (2021b) nyomán. 

 

Az egyes helyszíneken a 16 m2-es forrásparcellák egyikét minden év 

áprilisa és októbere között 350 kg/ha élőtömegű (ami 0,5 állategység/ha-nak 

megfelelő) szarvasmarhával extenzíven legeltették, a másik parcellát 

bekerítették és védték a legeltetés ellen. A hat terület mérete 30 és 40 hektár 

között változott, és minden területen azonos állománysűrűséget határoztak 

meg a Hortobágyi Nemzeti Park kezelési tervének megfelelően. Ezek az 

állománysűrűségek nagy léptékben jellemzőek a hat vizsgált területre, de a 

legeltetési nyomás területi eloszlásáról a területeken belül nem rendelkeztünk 

finom léptékű adatokkal. A kerítés kizárta a haszonállatokat és a nagyvadakat, 

de a kisemlősök és a madarak bejutottak a bekerített forrásparcellákba. A 
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legeltetett vagy elkerített forrásparcellák környezetében lévő vetett fajok nagy 

valószínűséggel a forrásparcellákból származnak. Ezt a terepi kísérletet valós 

körülmények között végeztük, így nem zárható ki annak lehetősége, hogy 

egyes egyedek nagyobb távolságból (pl. szél vagy zoochoria révén) 

származnak, azonban valószínűsíthető, hogy ezek a potenciális zavaró 

tényezők hasonlóan kis valószínűséggel hatnak az eltérő módon kezelt 

forrásparcellák környezetére. 

 

3.3. Mintavételi elrendezés 

 

Legeléskizárás 

 

2014 és 2018 között a forrásparcellákban előforduló vetett növényfajok 

százalékos borítottsági értékeit évente június végén rögzítettük. Három 

egymást követő évben (2016-tól 2018-ig) évente nyomon követtük a vetett 

gyepi fajok terjedési sikerét a forrásparcellákból a környező fajszegény 

gyepekbe. A forrásparcelláktól négy 20 m hosszú transzszektet helyeztünk el 

a négy fő égjtáji irányban (észak, kelet, dél és nyugat). Mindegyik transzszekt 

húsz 1 m × 1 m méretű parcellát (terjedési parcellák) tartalmazott. Minden 

egyes 1 m × 1 m-es parcellában évente júliusban rögzítettük a vetett fajok 

egyedszámát és a virágzó hajtások számát. Évente összesen 960 terjedési 

parcellát vizsgáltunk. 

Olyan tulajdonságokat választottunk, amelyek a forrásparcellákban és az 

extenzíven legeltetett gyepben a vetett fajok kolonizációs (terjedési képesség 

és szaporodási stratégia), megtelepedési és fennmaradási képességeit 

(szaporodási stratégia, stressz- és zavaráskerülés, ellenállóképesség és 

tolerancia) tükrözik. Az elemzésekhez a következő tulajdonságokat 

használtuk: élettartam, magbank perzisztencia, magtömeg, fajlagos 

levélfelület (SLA), levélszárazanyag-tartalom (LDMC), növénymagasság, a 

virágzási időszak kezdete, vége és hossza, tőlevélrózsa megléte vagy hiánya, 

klonális index, anemochoria és epizoochoria rangsor indexek (1. táblázat). A 

tulajdonság-adatokat magyarországi adatforrásokból gyűjtöttük (1. táblázat), 

illetve ha regionális adatok nem álltak rendelkezésre, akkor nemzetközi 

adatbázisokat használtunk (TRY - Kattge et al. 2020, CLO-PLA - Klimešová 

et al. 2017, D3 - Hintze et al. 2013). A növénymagasságra vonatkozóan a 
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megadott minimum- és maximumértékek középértékét használtuk. Ha az SLA 

és az LDMC tulajdonságok esetében több adat is volt, akkor átlagot 

számoltunk; a magbank perzisztencia szempontjából a legmagasabb értéket 

vettük figyelembe. Az SLA, LDMC, magtömeg és növénymagasság értékek 

esetében ln(x+1) transzformációt végeztünk. 

 

1. táblázat. Az elemzésekben használt növényi jellegek funkciója, típusa, lehetséges 

értékei és mértékegysége. A virágzási időszak kezdetére és végére vonatkozó értékek 

a hónapokat jelölik (pl. 2 = február; 5 = május). Kiss et al. (2021b) nyomán. 

 
 

 

 

 

Jelleg Funkció Típus Értékek Mértékegység Adat forrása 

Élettartam Perzisztencia Névleges 

(bináris) 

s = rövidéletű 

(short-lived); 

p = évelő 

(perennial) 

– Király (2009) 

SLA (specific leaf area/ 

fajlagos levélfelület) 

Stressz- és 

zavarástűrés 

Numerikus 

(folyamatos) 

4.75–37.09 mm2/mg E-Vojtkó et al. (2020), 

Kattge et al. (2020), 

Appendix S3 

LDMC (leaf dry matter 

content/ levél 

szárazanyag tartalom) 

Stressz- és 

zavarástűrés 

Numerikus 

(folyamatos) 

129.5–588.9 mg/g E.-Vojtkó et al., 2020, 

Kattge et al., 2020, 

Appendix S3 

Magtömeg Terjedési képesség; 

perzisztencia 

Numerikus 

(folyamatos) 

0.081–32.133 g Török et al. 

(2013, 2016b) 

Magasság Stressz- és 

zavaráskerülés; 

terjedési képesség 

Numerikus 

(folyamatos) 

12.5–100.0 cm Király (2009) 

Klonális index Perzisztencia; terjedési 

képesség 

Numerikus 

(diszkrét) 

0, 3, 4, 5 – Klimešová et al. (2017) 

Virágzási idő kezdete Reprodukció; stressz- 

és zavaráskerülés 

Numerikus 

(diszkrét) 

2, 5, 6, 7, 8 hónap Király (2009) 

Virágzási idő vége Reprodukció; stressz- 

és zavaráskerülés 

Numerikus 

(diszkrét) 

6, 7, 8, 9, 10, 11 hónap Király (2009) 

Virágzási idő hossza Reprodukció; stressz- 

és zavaráskerülés 

Numerikus 

(diszkrét) 

2, 3, 4, 5, 6, 7 hónap Király (2009) 

Magbank perzisztencia Perzisztencia; stressz- 

és zavarástűrés 

Névleges 

(bináris) 

0 = tranziens; 

1 = rövid- vagy 

hosszútávú 

perzisztens 

– Csontos (2001), 

Czarapata (2005), Tóth 

and Hüse (2014) 

Tőlevélrózsa Stressz- és 

zavaráskerülés 

Névleges 

(bináris) 

0 = tőrózsa hiánya; 

1 = tőrózsa jelenléte 

– Klimešová et al. (2017) 

Anemochoria rangsor 

index 

Terjedési képesség Numerikus 

(folyamatos) 

0.02–0.85 – Hintze et al. (2013) 

Epizoochoria rangsor 

index 

Terjedési képesség Numerikus 

(folyamatos) 

0.05–0.96 – Hintze et al. (2013) 
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Ablakméret 

 

2014 és 2018 között június végén a kolonizációs ablakokban az 

összborítást és minden faj százalékos borítását rögzítettük. A 2005-ös tájszintű 

helyreállítási projektben vetett fűféléket (azaz Bromus inermis, Festuca 

pseudovina, F. rupicola és Poa angustifolia) mátrixfűnek tekintettük (Valkó et 

al. 2016b). A spontán megtelepedett adventív kompetítorokat (pl. Stenactis 

annua), a ruderális és mezőgazdasági gyomokat (pl. Cirsium arvense és 

Convolvulus arvensis) a Borhidi (1995) szociális magatartási típusrendszere 

alapján a "gyomok" kategóriába soroltuk. 

2016-tól nyomon követtük a vetett fajok térbeli és időbeli kolonizációs 

dinamikáját a környező fajszegény gyepekben. Négy 20 m-es transzszektet 

(amelyek 20 darab 1 × 1 m-es parcellát, ún. terjedési parcellákat tartalmaztak) 

jelöltünk ki, amelyek az egyes kolonizációs ablakoktól négy fő égtáj felé 

futottak (1. ábra). A szelvények összesen 1440 darab 1 m2-es parcellát 

tartalmaztak. A terjedési parcellákban három egymást követő évben (2016-

2018) rögzítettük a vetett fajok (virágzó fajok) számát és az egyes vetett fajok 

virágzó hajtásainak számát. Király (2009) nomenklatúráját használtuk. 

 

3.4. Statisztikai elemzések 

Legeléskizárás 

 

Minden adatelemzést az R statisztikai környezetben (ver. 4.0.2; R Core 

Team 2020) számoltunk. A prediktoroknak a függő változókra gyakorolt 

hatásának vizsgálatához és az ismételt mérések figyelembevételéhez a 

glmmTMB csomag glmmTMB funkciójával illesztett általánosított lineáris 

vegyes modelleket (GLMM) használtunk (Brooks et al. 2017). A páros 

összehasonlításokhoz az emmeans csomag emmeans függvényét használtuk 

(Russell 2020). 

A 2014 és 2018 között a forrásparcellákban elvetett fajok fejlődését 

vizsgáltuk. A legeltetés (bekerített/legeltetett; rögzített faktor), az év (2014-

2018; folytonos prediktor) és a legeltetés-év interakció hatásának 

vizsgálatához a függő változókra (borítás és a vetett fajok száma, a vetett 

virágzó fajok száma és a virágzó hajtások száma) GLMM-eket illesztettünk 
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Gauss-eloszlással a borítási adatokra és Poisson-eloszlással a fajok számára. A 

fedettségi adatokat ln(x+1)-re transzformáltuk. 

A vetett fajok forrásparcellákból a környezetbe történő terjedési 

dinamikájának tanulmányozására Poisson-eloszlású GLMM-eket 

alkalmaztunk. A forrásparcellák legeltetése („zoochory on/off”) volt a rögzített 

faktor, az év (2016-2018), a forrásparcellától való távolság (1-20 m), valamint 

a legeltetés-távolság és a legeltetés-év kölcsönhatása pedig folytonos prediktor 

volt. A távolságot az elemzésekhez ln(x+1)-re transzformáltuk. A függő 

változók a megtelepedett fajok és egyedek száma, a virágzó fajok száma és a 

virágzó hajtások száma voltak. 

A folytonos jellegek közösséggel súlyozott átlagait (CWM) a 

forrásparcellákon és a terjedési parcellákon az FD csomag functcomp 

függvényével számoltuk (Laliberté & Legendre 2010, Laliberté et al. 2014). A 

CWM-eket a forrásparcellákban a vetett fajok borításértékei és a terjedési 

parcellákban a vetett fajok egyedszámai alapján számoltuk. A borítási és 

egyedszám adatokat, valamint az SLA, LDMC, magtömeg és magasság 

értékeket a functcomp függvény alkalmazása előtt ln(x+1)-transzformáltuk. A 

CWM-ek mind a forrásparcellákban, mind a terjedési parcellákban függő 

változók voltak. A forrásparcellákban a prediktorok a legeltetés 

(bekerített/legeltetett; rögzített faktor), az év (2014-2018; folytonos prediktor) 

és a legeltetés-év interakciója voltak. A GLMM-eket béta-eloszlásokkal (az 

évelő, a tőrózsás, az anemochoria és az epizochoria rangsor index CWM-jei) 

és Gauss-eloszlásokkal (az összes többi tulajdonság CWM-jei) illesztettük. A 

terjedési parcellákban a prediktorok a legeltetés („zoochory on/off”; rögzített 

faktor), az év (2016-2018), a forrásparcellától való távolság (1-20 m) 

(folytonos prediktorok), valamint a legeltetés-távolság és a legeltetés-év 

kölcsönhatása voltak. GLMM-et használtunk béta (az évelő, a perzisztencia, a 

tőrózsa, az anemochoria és az epizoochoria rangsor index CWM-jei) és Gauss 

(a többi CWM-je) eloszlásokkal. 

Minden ismételt méréses elemzésnél véletlenszerű tényezőként a 

helyszínt használtuk. Az évek közötti autokorrelációt (a forrás- és a terjedési 

parcellák esetében), illetve a szomszédos mintavételi parcellák közötti térbeli 

autokorrelációt (a terjedési parcellák esetében) feltételezzük. Az ilyen 

autokorrelációk ellenőrzésére autoregresszív elsőrendű kovariancia-

struktúrákat (AR1) használtunk a modellekben, hogy figyelembe vegyük azt a 
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tényt, hogy az egymást követő évek vagy szomszédos távolságok nagyobb 

hasonlóságot mutathatnak, mint a távolabbiak. A modellválasztáshoz az 

Akaike információs kritériumot (AIC) használtuk (Akaike 1998), hogy 

kiválasszuk az adatainkat legjobban magyarázó modellt. Összehasonlítottuk a 

két modellt (az autokorrelációt kontrolláló és az autokorrelációt nem 

kontrolláló); ha a modellek közötti különbség szignifikáns volt, akkor az 

alacsonyabb AIC-értékkel rendelkező modellt választottuk. Ha a modellek 

közötti különbség nem volt szignifikáns, akkor az egyszerűbb modellt 

választottuk (azaz az autokorreláció kontrollja nélkül). A forrásparcellákban 

az AIC az autokorreláció ellenőrzésére van feltüntetve a borítottság, a virágzó 

hajtások száma, a magtömeg CWM-jei, a magasság, a virágzási időszak hossza 

és az anemochoria rangsor index modelljeiben. A terjedési parcellákon az 

időbeli és térbeli autokorrelációt egyaránt használtuk valamennyi vizsgált 

változó esetében, kivéve a perzisztencia CWM-jét, ahol csak a térbeli 

autokorreláció lett bevonva a modellbe. Az AIC modellválasztást használtuk 

annak eldöntésére is, hogy béta-eloszlású vagy Gauss-eloszlású modelleket 

használjunk-e, amikor a CWM értékek 0 és 1 között mozogtak (CWM 

évelőség, perzisztencia, tőrózsás, anemochoria és epizoochoria rangsor index). 

A konvergencia modellezéséhez a forrásparcellák anemochoria rangsor 

indexének CWM modelljeiben és a terjedési parcellák virágzó hajtások 

számának modelljeiben át kellett skáláznunk a folytonos évváltozót (kivontuk 

az átlagot és elosztottuk a szórással). A prcomp függvénnyel főkomponens-

elemzést (PCA) számoltunk a forrásparcellák és a terjedési parcellák 

tulajdonságainak CWM-jeiből, a vizsgálat utolsó évének (2018) adatait 

felhasználva. 

 

Ablakméret 

A kolonizációs ablakokon belüli növényzet dinamikájának 

elemzéséhez általánosított lineáris vegyes modelleket (GLMM; Zuur et al. 

2009) használtunk. Az ablakok méretét (1, 4 vagy 16 m2) és az évet (2014-

2018) rögzített faktorként, a hely identitását pedig véletlenszerű tényezőként 

használtuk. A függő változók az összborítás és a vetett fajok, az évelő vetett 

fajok, a rövid életű vetett fajok, a mátrixfűfélék, a gyomok, az évelő gyomok 

és a rövid életű gyomok borítása voltak. 
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A vetett fajok kolonizációs dinamikájának GLMM-elemzéseiben a 

kolonizációs ablak méretének, a kolonizációs ablaktól való távolságnak (1-20 

m) és az évnek (2016-2018) mint fix faktoroknak a függő változókra (fajszám, 

egyedszám, virágzó fajok száma, virágzó hajtások száma és a kilenc 

leggyakoribb vetett faj egyedszáma külön-külön) gyakorolt hatását vizsgáltuk, 

a hely identitását pedig random faktornak tekintettük. A GLMM-eket az SPSS 

22.0 (IBM Corp, Armonk, NY, U.S.A.) programban futtattuk. 

 

4. Eredmények 

4.1. Legeléskizárás 

4.1.1. A kezelés és az évjárat hatása a forrásparcellákra 

 

A legeltetett és a bekerített forrásparcellák növényzetében és 

jellegösszetételében számos szignifikáns különbséget találtunk. A legeltetett 

forrásparcellákban alacsonyabb volt a vetett fajok borítottsága és a virágzó 

hajtások száma. A fajgazdagság és a virágzó vetett gyepi fajok száma nem 

különbözött a két beállítás között. Az év szignifikánsan befolyásolta a virágzó 

fajok számát, míg a legeltetés-év kölcsönhatás szignifikánsan befolyásolta a 

virágzó hajtások számát. 

A legeltetett forrásparcellákban az évelőség, az SLA és az anemochoria 

rangsor index CWM-jei magasabbak, az LDMC, a magasság, a virágzási 

időszak kezdete és az epizoochoria rangsor index CWM-jei pedig 

alacsonyabbak voltak a bekerített parcellákhoz képest. Az évelőség, a klonális 

index, a virágzási időszak hossza, a tartós magbank és az anemochoria rangsor 

index CWM-jei nőttek, míg a magtömeg, a virágzási időszak kezdete, a 

tőlevélrózsa és az epizoochoria rangsor index CWM-jei csökkentek az idő 

múlásával. A forrásparcellák PCA-elemzése a legtöbb vizsgált tulajdonság 

esetében közepesen erős korrelációt mutatott az első PCA tengellyel. 

Összességében az első két PCA tengely a teljes variancia 65,6%-át 

magyarázta. 
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4.1.2. Gyepi fajok megtelepedése a forrásparcellák körül 

 

A 35 vetett fajból 30 tudott a forrásparcelláktól legalább 1 m 

távolságban megtelepedni, öt vetett faj (Allium scorodoprasum, Atriplex 

littoralis, Bunias orientalis, Rapistrum perenne, Salvia verticillata) egyik 

terjedési parcellában sem volt megfigyelhető. 

A megtelepedett vetett fajok fajszáma és egyedszáma magasabb, a virágzó 

hajtások száma pedig alacsonyabb volt, amikor a forrásparcellákat legeltették 

("zoochory on"; 2. táblázat, 2. ábra). Az évnek szignifikáns pozitív hatása volt 

a virágzó fajok számára. A távolság hatása szignifikánsan negatív volt a vetett 

fajok fajszámának, egyedszámának, a virágzó fajok és a virágzó hajtások 

számának alakulására (2. táblázat). A legeltetés-távolság kölcsönhatás negatív 

hatása szignifikáns volt a megtelepedett egyedek száma és a virágzó hajtások 

száma esetében; a távolság negatív hatása kifejezettebb volt, ha a 

forrásparcellákat legeltették (2. táblázat). A legeltetés-év kölcsönhatás hatása 

szignifikáns és pozitív volt az egyedszámra és a virágzó hajtások számára; ezek 

száma az egymást követő években magasabb volt a legeltetett 

forrásparcellákban, mint a bekerítettekben (2. táblázat). 
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2. táblázat. Az év (2016-2018), a forrásparcella kezelése (legeltetés = "zoochory on", 

bekerítés = "zoochory off"), a forrásparcellától való távolság (1-20 m), valamint a 

legeltetés-távolság és a legeltetés-év kölcsönhatása a vetett fajok megtelepedésére a 

terjedési parcellákban. A szignifikáns hatások vastag betűvel vannak jelölve. Kiss et 

al. (2021b) nyomán. 
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2. ábra. A legeltetés hatása ("zoochory on/off") a vetett fajok megtelepedési sikerére 

a terjedési parcellákban (a-c panelek) és a vizsgált tulajdonságok közösséggel 

súlyozott átlagaira (CWM) (d-j panelek). A forrásparcellák kezelési típusának 

szignifikáns hatásait csillaggal jelöltük (Tukey-teszt: ***, p ≤ 0,001; **, p ≤ 0,01; *, 

p ≤ 0,05). Az összes környező parcellából származó adatot a forrásparcellák típusa 

szerint összevontuk. Kiss et al. (2021b) nyomán. 

 

A forrásparcellák kezelésének típusa jelentős hatással volt a jellegek 

eloszlására a környező parcellákban (2. táblázat, 2. ábra). Az SLA, a klonalitás 

és az anemochoria rangsor index CWM-jei magasabbak voltak a terjedési 

parcellákban, legeltetett forrásparcellák esetén ("zoochory on"), míg 

ugyanebben a beállításban az LDMC, a magtömeg, a magasság és a virágzás 

kezdetének CWM-jei alacsonyabbak voltak (2. ábra). Az SLA, a virágzási 

időszak vége és hossza, valamint az epizoochoria rangsor index CWM-jei 

nőttek az évek során (2. táblázat), míg az LDMC, a magtömeg és a klonalitás 

CWM-jei csökkentek. Az LDMC, a magasság, a virágzási időszak kezdete, 

vége és hossza, valamint az epizoochoria rangsor index CWM-jei csökkentek 

a távolsággal, míg az évelőség, az SLA és a magtömeg CWM-jei nőttek (2. 

táblázat). A forrásparcellák legeltetése és a távolság közötti kölcsönhatás 

többnyire pozitív hatással volt a CWM-ekre (LDMC, virágzási időszak 

kezdete, vége és hossza, epizoochoria rangsor index); negatív hatása csak az 

SLA és a klonalitás CWM-jeire volt. Az LDMC, a virágzási jellegek és az 
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epizoochoria rangsor index CWM-jei a távolsággal csökkentek a "zoochory 

off" beállításban. Amikor a forrásparcellákat legeltették, e tulajdonságok 

CWM-jei a távolsággal nőttek, míg az SLA és a klonalitás CWM-jei 

csökkentek. Az első két PCA tengely az összes variáció 67,3%-át magyarázta. 

Közepes pozitív korrelációt találtunk az első PCA tengely és a virágzási 

időszak hossza, valamint a tartós magbank CWM-jei között, míg a magtömeg 

és a magasság CWM-jei esetében közepes negatív korrelációt. 

 

4.2. Ablakméret 

4.2.1. A növényzet dinamikája a kolonizációs ablakokban 

 

Az öt vizsgálati év során 172 fajt regisztráltunk a kolonizációs 

ablakokban. Minden vetett faj képes volt megtelepedni legalább egy 

kolonizációs ablakban. Az összborítás nőtt a kolonizációs ablakokban a 

vizsgálati időszak alatt (p <0,001, F = 8,65), párhuzamosan a mátrixfűfélék (p 

<0,001, F = 9,87) és a vetett fajok (p <0,001, F = 7,97; 3. ábra) növekvő 

borítottságával. A vetett fajok borítottsága a vizsgálati időszak alatt 

folyamatosan növekedett, kivéve a 2017-es évet, amikor a borítottságuk 

jelentősen csökkent, de 2018-ban ismét nőtt (3. ábra). Az évelő vetett fajok 

borítása az idő múlásával nőtt (p <0,001, F = 14,6), míg a rövid életű vetett 

fajok borítása minden ablakméretben csökkenő tendenciát mutatott (p = 0,001, 

F = 5,50;). A mátrix fűfajok az utolsó 2 évben érték el a legnagyobb borítást 

(3. ábra). Összesen 57 gyomfajt regisztráltunk. A rövid életű és az évelő 

gyomok borítása 2014-től 2018-ig folyamatosan csökkent (p <0,001, F = 9,1; 

3. ábra). 
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3. ábra. A vetett (A), a mátrix (B) és a gyomfajok (C) borítottsági értékei (átlag ± SE) 

a kolonizációs ablakokban 2014 és 2018 között a Hortobágyi Nemzeti Parkban. A 

betűk az évek közötti jelentős különbségeket jelzik a borítottsági értékekben a 

különböző ablakméreteken belül (GLMM és legkisebb szignifikáns különbség teszt, 

p<0,05). Kiss et al. (2021a) nyomán. 
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4.2.2. A vetett fajok kolonizációja az ablakokból a környező gyepekbe 

 

Időbeli dinamika 

A 35 vetett fajból összesen 30-at találtunk a transzszektek mentén, 

amelyek közül 2016-ban 27, 2017-ben 26, 2018-ban pedig 28 faj fordult elő. 

Az ablakok környezetében lévő terjedési parcellákban a vetett fajoknak 

összesen 38 446 egyedét regisztráltuk. A terjedési parcellákban 2016-ban 

átlagosan 10,7, 2017-ben 6,7, 2018-ban pedig 9,2 volt a vetett fajok m2 -

enkénti egyedszáma, az évek közötti különbségek minden esetben 

szignifikánsak voltak (p <0,001, F = 341; 4. ábra). Az Achillea collina és a 

Centaurea solstitialis minden évben magas egyedszámmal képviseltette 

magát; mellettük 2016-ban a Trifolium striatum és a Dianthus pontederae volt 

a leggyakoribb faj. A T. campestre 2017-ben és 2018-ban nagy számban volt 

jelen. 
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4. ábra. A vetett fajok (A) és egyedek száma (B) a különböző méretű (1, 4 vagy 16 

m2-es) kolonizációs ablakok melletti fajszegény gyepekben elhelyezett 1 m2-es 

terjedési parcellákban a három vizsgálati év (2016-2018) során a Hortobágyi Nemzeti 

Parkban. Kiss et al. (2021a) nyomán. 
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A terjedési parcellákban regisztrált 30 fajból 28 faj virágzott, 23 az első 

évben, 22 a második évben és 25 a harmadik évben. A vizsgálati időszak alatt 

összesen 37 849 virágzó hajtást számoltunk; a legtöbbet 2018-ban (összesen: 

17 488; 12,1 terjedési parcellánként), kevesebbet 2016-ban (összesen: 14 044; 

átlag: 9,8 terjedési parcellánként) és a legkevesebbet 2017-ben (összesen: 6 

317; átlag: 4,4 terjedési parcellánként). A vetett fajok fajszáma és egyedszáma, 

a virágzó vetett fajok száma és a virágzó hajtások száma 2017-ben volt a 

legalacsonyabb. Viszont az összes egyedszám kivételével minden változó 

2018-ban volt a legmagasabb értékű. 

 

Térbeli dinamika 

 

A vetett fajok faj- (p <0,001, F = 367) és egyedszáma (p <0,001, F = 

3053) minden vizsgálati évben a kolonizációs ablakokkal szomszédos első 

parcellákban volt a legmagasabb (4. ábra), és a kolonizációs ablakok 

távolságának növekedésével csökkent. A kolonizációs ablakokkal szomszédos 

első parcellákban a három vizsgálati év során összesen 26 vetett fajt találtunk. 

A vetett fajok egyedszáma több mint kétszer nagyobb volt a kolonizációs 

ablakokkal szomszédos első parcellában (összesen 6225 egyed, az összes 

egyed több mint 16%-a), mint bármely más parcellában, és a távolság 

növekedésével csökkent (4. ábra). A virágzó fajok átlagos száma (p <0,001, F 

= 177) és a virágzó hajtások száma (p <0,001, F = 3649) hasonló dinamikát 

mutatott. 

 

4.2.3. A kolonizációs ablakok méretének hatása a vetett fajok kolonizációs 

sikerére 

 

Az ablakok mérete minden vizsgált változóra szignifikáns hatást 

gyakorolt. A 4 m2-es közepes méretű kolonizációs ablakokból kolonizálta a 

legtöbb vetett faj a szomszédos fajszegény gyepet (p <0,001, F = 44,3) 

(összesen 28 faj), míg az 1 m2-es ablakok közelében összesen 24 faj, a 16 m2-

es ablakok közelében pedig 19 faj volt jelen. A parcellánkénti fajszám a 

közepes méretű ablakok közelében volt a legmagasabb, meghaladva a 

legkisebb ablakok közelében található fajok számát (4. ábra). Összesen 18 923 
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egyedet találtunk a közepes méretű ablakokhoz legközelebbi terjedési 

parcellákban, 12 479-et a nagy ablakok közelében és 7044-et a kis ablakok 

közelében (p <0,001, F = 361). Hasonló tendenciákat észleltünk a virágzó fajok 

számában (p <0,001, F = 29,2) és a virágzó hajtások számában (p <0,001, F = 

325). 

5. Diszkusszió 

5.1. Legeléskizárás 

5.1.1. Legeltetett és bekerített forrásparcellák kialakítása 

 

A vetett gyepi fajok mindkét kezelési típus esetében sikeresen 

megtelepedtek a forrásparcellákban, és a kialakult legeltetett és bekerített 

forrásparcellák között nem volt különbség a vetett fajok számában. A vetett 

fajok azonos száma a kétféle forrásparcellában azt jelzi, hogy sem a legeltetés, 

sem annak hiánya nem akadályozza rövid távon a célzott gyepi fajok 

megtelepedési sikerét. Hosszú távon azonban a legeltetés megszűnése a 

biomassza felhalmozódását, a fény elérhetőségének csökkenését és a talaj 

tápanyagtartalmának csökkenését eredményezheti, ami a bekerített 

forrásparcellákban fajvesztéshez és kevés, erősen versenyképes faj 

dominanciájához vezethet (Belsky 1992, Rosenthal et al. 2012, Kelemen et al. 

2013). Bár a vetett gyepi fajok fajgazdagsága nem különbözött a két beállítás 

között, azt tapasztaltuk, hogy legeltetés hiányában a vetett fajok borítottsága 

és virágzási sikere magasabb volt, mint legeltetett körülmények között a 

vizsgálati időszakban. 

Azt is megállapítottuk, hogy a növényi jellegek összetétele különbözött a 

legeltetett és a bekerített forrásparcellákban, ami összhangban van a korábbi 

vizsgálatokkal. Az SLA növekvő CWM-je és az LDMC és a magasság 

csökkenő CWM-je azt jelzi, hogy a gyors növekedésű, rövidebb fajok 

támogatottak a legeltetett forrásparcellákon (Stammel et al. 2003, Díaz et al. 

2007, Jaurena et al. 2012, Niu et al. 2016). A virágzás korábbi kezdete a 

legeltetésre adott kompenzációs válasz lehet; a korai virágzás a legeltetés 

időben történő elkerülése révén biztosítja a sikeres szaporodást (de Bello et al. 

2005, Peco et al. 2005). 
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Peco és munkatársaihoz (2005) hasonlóan mi is megfigyeltük, hogy a 

legeltetett forrásparcellákban az évelő növényzet CWM-je növekszik. Mindkét 

vizsgálatban egy (Peco et al. 2005) vagy két konkrét faj (ebben a vizsgálatban) 

felelős a változásért. Ez azt jelenti, hogy ezekben az esetekben a tulajdonságok 

CWM-jeiben megfigyelt különbségek a fajösszetételbeli különbségeknek 

tudhatók be azokon a parcellákon, amelyekre ezeket kiszámították, nem pedig 

az előforduló fajok konkrét tulajdonságainak (Peres-Neto et al. 2017, Zelený 

2018). A mi vizsgálatunkban a két leggyakoribb faj az Achillea collina és a 

Centaurea solstitialis volt, egy évelő, illetve egy rövid életű faj. A Centaurea 

solstitialis egy gyorsan növő, kétéves, jó védekező mechanizmussal 

rendelkező növény. A fiatal egyedeket azonban a legelő állatok könnyen 

elfogyasztják (Wallace et al. 2008), ezért a bekerített forrásparcellák 

optimálisabb élőhelyet biztosíthatnak számukra. Ezzel szemben az Achillea 

collina-nak a legeltetés kedvez; nyílt élőhelyi körülmények között jobban tud 

fejlődni, és a legelő állatok által okozott levélvesztést sikeresen kompenzálja 

klonális növekedéssel. 

 

5.1.2. A "Zoochory On" és "Zoochory Off" hatása a vetett fajok 

kolonizációjára 

 

Megállapítottuk, hogy a zoochoria fontos szerepet játszik a vetett fajok 

elterjedésében és megtelepedésében, mivel a "zoochory on" beállításban 

nagyobb számban fordultak elő a forrásparcellákon kívül, annak ellenére, hogy 

a legeltetett forrásparcellákban alacsonyabb volt a számuk és a szaporodási 

sikerük. A gyepi fajok általában alacsony terjedési képességgel rendelkeznek 

(Ozinga et al. 2005, Novák & Konvička 2006), a terjedési csomópontok az 

anyanövények közelében érik el csúcspontjukat (Wilson 1993, Nathan et al. 

2008). A legelő állatállományok hajlamosak az elfogyasztott takarmány 

mennyiségét és minőségét optimalizálni (Couvreur et al. 2005, Soder et al. 

2007), ezért a vizsgált homogén gyepterületen a nagy biomasszájú és 

fajgazdagságú forrásparcellákat valószínűleg látogatják. A legeltetett 

forrásparcellák mellett elhaladó jószágok nagy valószínűsége növeli a vetett 

fajok zoochoria általi terjedésének esélyét. Vizsgálatunkban a vetett fajok 

kolonizációs sikerét nagymértékben meghatározta a legelő állatok jelenléte. A 
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növényzet jellegösszetétele hasonló volt a legeltetett forrásparcellákban és 

azok környezetében, ami rávilágít arra, hogy a vizsgált rendszerben azon fajok 

a legsikeresebbek, amelyeknek a legeltetés kedvez. 

A klonalitás CWM értékei általában magasabbak voltak a legeltetett 

forrásparcellák melletti terjedési parcellákban. A klonális integritás, azaz a 

klónnövények tarackok, rizómák és gyökerek általi kapcsolata nagy szerepet 

játszik a legelési nyomás leküzdésében; az ép tarackok megosztják az 

erőforrásokat a sérült egyedekkel, és így képesek kompenzálni a levélvesztést 

(Liu et al. 2007, Wang et al. 2017). A klonális szaporodásra való képesség a 

generatív szaporodás kudarcát kompenzálja a vegetatív terjedésben való 

allokációval (Vallejo-Marín et al. 2010). Emellett a klonális terjedési 

képességgel rendelkező növények hatékony oldalirányú terjedéssel könnyen 

elfoglalhatják a legelő állatok által létrehozott szabad talajfelszíneket (Fahrig 

et al. 1994, Herben et al. 2018). 

Számos szaporítóanyag morfológiai adaptációt fejlesztett ki a legelő 

állatok bundájához való rögzülés érdekében (Couvreur et al. 2005, Albert et al. 

2015), például megnyúlt magokat vagy függelékkel ellátott magokat. 

Vizsgálatunkban nem figyeltük meg, hogy az ilyen morfológiai adaptációkkal 

rendelkező fajok jobban teljesítettek volna legeltetett körülmények között, 

mint az epizoochoriális adaptációval nem rendelkező fajok. Eredményeink 

igazolják Albert et al. (2015) és Horáčková et al. (2016) megállapítását, 

miszerint az egyszerű magmorfológiával rendelkező fajok is képesek a legelő 

növényevők által terjedni, például amikor a sár ragasztóanyagként funkcionál 

az apró magvaknak az állatok szőréhez és patájához való tapadásához. 

Purschke et al. (2012) arról is beszámoltak, hogy a hosszú legeltetési múltú 

nyílt élőhelyek fajai erősen és pozitívan korrelálnak mind az állatok, mind a 

szél általi hosszú távú szóródási potenciállal. A mi vizsgálatunkban is 

megfigyeltük, hogy a kismagvú fajoknak kedvezett a "zoochory on" beállítás. 

Ez arra utal, hogy a kismagvú fajok többféle szóródási stratégiát 

használhatnak; az epizoochoria mellett nagyobb esélyük lehet a szél általi 

terjedésre is legeltetett körülmények között. A legelő állatok, amellett, hogy 

terjedési vektorok, a növényzetet is megnyitják, és így növelik a szél általi 

terjedés esélyét, valamint a széllel terjedő fajok megtelepedését (Ozinga et al. 

2005). Az anemochoria rangsor index magas CWM értéke is alátámasztja ezt 



32 

a megállapítást, mivel a kis magvak általában alacsony végsebességgel és jó 

szél általi terjedési képességgel rendelkeznek (Greene & Johnson 1993). 

Az a fent említett tény, hogy a magok terjedése általában az anyanövények 

közelében éri el a csúcspontját, különösen a terjedési vektorok hiányában 

(Wilson 1993, Nathan et al. 2008), magyarázatot ad arra a megfigyelésünkre, 

hogy a legtöbb vetett fajt és egyedet a forrásparcellák közelében figyeltük meg. 

Az epizoochoriával történő terjedés távolsága néhány métertől több száz 

kilométerig terjed (Mouissie et al. 2005, Manzano & Malo 2006), a legelő 

állatok típusától függően, mivel a magvak jobban és nagyobb számban 

tapadnak a juhok bundáján, mint a szarvasmarhákon, lovakon vagy 

szamarakon (Mouissie et al. 2005, Couvreur et al. 2008, Kaligarič et al. 2016). 

Mivel a vizsgált területeinken szarvasmarhák legeltek, amelyeknek rövid és 

egyenes szőrük van, a magok megtartási aránya valószínűleg meglehetősen 

rövid volt (Couvreur et al. 2008). 

A legeltetés és a távolság hatásai közötti szignifikáns kölcsönhatások 

rávilágítanak arra, hogy a legeltetés általános hatása a forrásparcellákhoz 

közelebb volt kifejezettebb, és a távolság növekedésével csökken. A gyors 

növekedésű fajok magas SLA és alacsony LDMC értékkel jellemezték a 

legeltetett forrásparcellákhoz közeli területeket, de a legeltetett 

szaporítóanyag-forrásoktól való távolság növekedésével gyakoriságuk 

csökkent. A kisebb SLA és a nagyobb LDMC arra utal, hogy a legelő állatok 

által nem kedvelt, védekező mechanizmusokkal és szívós levelekkel 

rendelkező, lassabban növő fajok jobban teljesítenek (Wright & Westoby 

2000, Jaurena et al. 2012). Emellett ezek az eredmények arra is rávilágítanak, 

hogy a kezelési típus hatása a legerősebb a forrásparcellák közelében, 

amelyeket a legelő állatok gyakran látogatnak, mivel gazdagok lágyszárú 

fajokban. 

A növényzet jellegösszetételének különbségei a "zoochory on" és 

"zoochory off" beállítások mellett rávilágítanak a legeltetés fontosságára a 

vizsgált rendszerben. A terjedési korlátok leküzdésével és a kedvező élőhelyek 

közötti összeköttetések növelésével jelentősen csökkenthetők az extenzíven 

legeltetett területek sikeres gyepregenerációjához szükséges erőfeszítések. 

Megmutattuk, hogy a zoochoria jelenlététől vagy hiányától függően ellentétes 

tulajdonságokkal rendelkező növényfajok kolonizálhatják a környező 

homogén mátrixot. A zoochoria alatt kialakult közösségeket olyan 
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tulajdonságok jellemezték, amelyek legeltetett körülmények között adaptívak, 

míg azok a közösségek, amelyek nem tudtak zoochorián keresztül 

kommunikálni a forrásparcellákkal, funkcionálisan eltérőek voltak. Ez arra 

utal, hogy a zoochoriát előnyben részesítő és a növények legeltetési 

körülmények közötti túlélését támogató jellegek között szoros kapcsolat áll 

fenn. 

A legeltetéshez alkalmazkodott ökoszisztémákban a célfajok 

forráspopulációinak bekerítése nem mindig tűnik jó megoldásnak. 

Megállapítottuk, hogy a bekerítés rövid távon növelte a vetett fajok borítását 

és virágzási sikerét, de jelentősen csökkentette az esélyüket a környező terület 

kolonizációjára. A bekerítés másik negatív hatása hosszú távon az avar 

felhalmozódása és a fajgazdagság ezzel összefüggő csökkenése. Ezeket a 

problémákat a bekerített foltok célzott kezelésével, kaszálással vagy 

ideiglenesen eltávolítható mobil kerítések alkalmazásával lehet kiküszöbölni; 

ezeket a gyakorlatokat azonban jövőbeni vizsgálatokban tesztelni kell. 

Javasoljuk, hogy a konzervációs és restaurációs projektekben kerítéseket akkor 

alkalmazzanak, ha a prioritás a forráspopuláció védelme; ha azonban a célfajok 

terjedésének elősegítése a cél, a kerítés valószínűleg nem kedvező megoldás. 

 

5.2. Ablakméret 

5.2.1. A növényzet fejlődése a kolonizációs ablakokon belül 

 

Kimutattuk, hogy a talajbolygatás és az azt követő magvetés növeli a 

növényi diverzitást a fajszegény gyepekben, és hogy a kolonizációs ablakok 

alkalmasak voltak a diverzitás növelésére legalább 5 éves időtávon (Valkó et 

al. 2016b; Klaus et al. 2017), de feltehetően még hosszabb távon is. A gyepi 

célfajok, köztük az évelő vetett fajok és a zavarás után újranövő mátrixfüvek 

borítása a vizsgált időszak alatt nőtt a kolonizációs ablakokban. Különösen 

fontos, hogy a gyomfajok borítása már a vetést követő első évben is alacsony 

maradt a létrehozott ablakokban, és az évek során jelentősen csökkent, 

valószínűleg a további talajzavarás elmaradása és a vetett fajok és mátrixfüvek 

általi elnyomása miatt (Tracy & Sanderson 2004, Valkó et al. 2016b, 

Švamberková et al. 2019). A tendenciák minden ablakméret esetében 
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hasonlóak voltak; azt találtuk azonban, hogy a vetett évelő fajok a nagy 

ablakokban magasabb borítást értek el, mint a kis ablakokban. 

Eredményeink arra is rávilágítottak, hogy a fajgazdag kolonizációs 

ablakok képesek leküzdeni az olyan sztochasztikus eseményeket, mint például 

a szélsőséges szárazság. A 2017-es év különösen száraz volt, és jelentős 

negatív hatással volt a vetett fajok megtelepedésére és kolonizációjára. A 

2016/2017-es rendkívül száraz tél és a 2017-es tavaszi-nyári időszak lehetett 

az oka a vetett fajok 2017-es alacsony borítási értékeinek. A vizsgált területen 

2016 decembere és 2017 júliusa között mindössze 290 mm csapadék hullott, 

míg a vizsgált 5 évben ebben az időszakban az átlagos csapadékmennyiség 370 

mm volt (az Országos Meteorológiai Szolgálat adatai). Az aszály a vetett fajok 

csökkenését eredményezte, következésképpen 2017-ben új rések nyíltak a 

fűfélék megtelepedésére. A mátrixfüvek sűrű és mély gyökérzettel 

rendelkeznek (Kutschera et al. 1982), ami száraz időjárási körülmények között 

versenyelőnyhöz juttatja őket a vetett célfajokkal szemben. A mátrixfüvek 

megnövekedett borítása azonban hosszú távon nem volt erős hatással a vetett 

fajokra, mivel a vetett fajok már 2018-ban képesek voltak regenerálódni. Az 

ablakok nagyobb faji diverzitása valószínűleg nagyobb közösségi stabilitással 

jár együtt a fajszegény vetett gyepekhez képest ("portfólióhatás"; Doak et al. 

1998, Tilman et al. 1998). A nagyobb fajgazdagság elősegíti a közösségek 

stabilitását (Tilman & Downing 1994), mivel a nagyszámú faj 

különbözőképpen reagál a környezeti ingadozásokra, így az egyik faj 

csökkenése egy másik faj megerősödésével tud kompenzálódni (Ives et al. 

2000, Lepš 2004, Polley et al. 2013). 

 

5.2.2. Időbeli és térbeli kolonizációs dinamika 

 

A kolonizációs ablakok magas faji diverzitása volt a forrása a fajok 

kolonizációjának a szomszédos gyepterületekbe. A kolonizációs ablakokhoz 

közeli fajszegény gyepekben nagyobb fajgazdagság volt tapasztalható, de a 

legtöbb faj hiányzott a kolonizációs ablakok nagyobb távolságából. Korábbi 

tanulmányok a vetett fajok mérsékelt megtelepedési arányáról számoltak be a 

szomszédos gyepekben (Ruprecht 2006, Albert et al. 2014), ezért feltételezzük, 

hogy esetünkben is több évbe telik, amíg a gyepi fajok tartósan megtelepednek 
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az ablakokon kívül (Baasch et al. 2016, Švamberková et al. 2019). A 

szomszédos fajszegény és sűrű gyepszőnyegben jó terjedési képességű és jó 

kompetitív képességű fajokat találtunk, amelyek megtelepedtek. A kilenc 

legsikeresebben megtelepedett, a szomszédos gyepben jól reprezentált vetett 

faj közül hat faj a nagy és közepes méretű ablakok közelében volt a 

legelterjedtebb (Achillea collina, Centaurea solstitialis, Galium verum, 

Podospermum canum, Potentilla argentea és Trifolium campestre), míg a 

fennmaradó három faj kolonizációs sikerét nem befolyásolta az ablak mérete. 

Az A. collina egyedszámának csökkenését figyeltük meg a vizsgálati évek 

során, ami a C. solstitialis megnövekedett gyakoriságával hozható 

összefüggésbe. Mivel a C. solstitialis rendkívül versenyképes faj, amely jó 

védekező mechanizmusokkal rendelkezik a legeltetéssel szemben, és magas 

magtermelési rátával rendelkezik, sikeresen tudott megtelepedni és növelni a 

gyakoriságát az ablakokban és a környező gyepekben (Callaway et al. 2006, 

Wallace et al. 2008). A Centaurea solstitialis Magyarországon törvényileg 

védett növényfaj, míg számos más országban kártevő fajnak számít. Jelenlegi 

gyakorisága a vizsgált területen nem csökkenti jelentősen a 

takarmányminőséget, de jelenléte a jövőben problémás lehet. A P. canum 

dinamikája szorosan összefügg a C. solstitialis dinamikájával. A P. canum 

növekedése összefügghet a fent említett faj fokozott jelenlétével, amely fizikai 

védelmet nyújt a legelő állatokkal szemben, de nem akadályozza a P. canum 

fejlődését az eltérő növekedési formájuk miatt. 

 

5.2.3. A kolonizációs ablakok méretének hatása a vetett fajok kolonizációs 

sikerére 

 

A kis ablakok kevésbé voltak hatékonyak a vetett fajok 

megtelepedésének és kolonizációjának támogatásában, mint a nagy és közepes 

méretű ablakok. Várakozásainkkal ellentétben azonban nem a legnagyobb 

kolonizációs ablakok voltak a leghatékonyabbak, hanem a közepes méretűek. 

A közepes méretű ablakokban volt a legnagyobb a fajszám és az egyedszám 

is; a legtöbb virágzó fajt és a legtöbb összes virágzó hajtásszámot is ott 

figyeltük meg. Valkó és munkatársai (2016b) megállapították, hogy a kis 

ablakokban a növényzet fejlődése és a vetett fajok megtelepedése 
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meglehetősen sztochasztikus. A fűfélék újbóli kolonizációja az alacsony 

felület:kerület aránnyal rendelkező kis ablakokban a legvalószínűbb, ami 

akadályozza a vetett fajok megtelepedését és kolonizációját. Így a nagyobb 

rések stabilabbak és kevésbé érzékenyek a fűfélék újbóli megtelepedésére, és 

kedvezőbb feltételeket biztosítanak a vetett fajok fennmaradásához. 

A kolonizációs ablakok szarvasmarha-legeltetéssel való kombinálása 

tovább növeli a hatékonyságot azáltal, hogy csökkenti a mikroélőhely- és a 

propagulum-limitációt, amely a célfajok vetett gyepekben való megtelepedését 

akadályozó két fő tényező. Az ablakok vonzó táplálkozóhelyet jelentenek a 

jószágok számára, mivel táplálkozásukhoz nemcsak fűfélékre, hanem 

magasabb szén:nitrogén arányú lágyszárú kétszikűekre is szükségük van 

(Rutter et al. 2000, Soder et al. 2007). Mivel az egyébként egyhangú 

gyepterületen a vetett fajok nagyobb foltjai jobban láthatók, a nagyobb 

ablakokat nagy valószínűséggel fedezik fel és legelik az állatok (Díaz et al. 

2001). A legelő állatok a legjobb kompromisszumot keresik a táplálék 

mennyisége és minősége között, ezért ismételten a nagy ablakok újranövő 

növényzetén fognak táplálkozni, ahol korábban legelés történt (Soder et al. 

2007). A célfajok legelt egyedeinek alacsonyabb a magtermelési rátája, mivel 

több energiát használnak fel a túlélésre és a visszanövésre, mint a 

magtermelésre (O'Connor & Pickett 1992). Mivel egy 16 m2-es nagy méretű 

ablak jobban látható, mint egy 4 m2-es közepes méretű ablak, azt gondoljuk, 

hogy a közepes méretű ablak a legjobb megoldás a gyepek diverzitásának 

növelésére. A közepes méretű ablakok biztosíthatják a vetett célfajok 

fennmaradását, ez az ablakméret kevésbé vonzó a legelő állatok számára, ezért 

a célfajoknak nagyobb esélyük van a magszórásra. Ezt mutatja a legmagasabb 

összes virágzó hajtásszám, amely a 4 m2-es ablakokban volt a legnagyobb. A 

nagyobb legelési nyomás a legnagyobb ablakokban az egy egyedre jutó 

virágzó hajtások nagyobb számát eredményezte, amit főként az olyan fajok 

okoztak, mint a C. solstitialis, amelyről ismert, hogy nemcsak hatékonyan 

kerüli, hanem hatékonyan kompenzálja is a legeltetés negatív hatásait, azáltal, 

hogy a rügyszám és a magtermelés arányának növelésével kompenzálja a kieső 

biomasszát (Callaway et al. 2006, Wallace et al. 2008). A közepes méretű 

ablakok a nagyobb megnyitásokhoz képest a legköltséghatékonyabb és 

legmegvalósíthatóbb megoldást jelentik a gazdálkodók számára is, akik a 
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kisebb zavaró hatásokat és a gyomosodás mérsékelt szintjét részesítették 

előnyben. 

6. Összefoglalás 

 

A fajszegény gyepek diverzitásának növelésére szolgáló kolonizációs 

ablakok használatának többéves hatásást vizsgáltuk. Az eljárás azon alapul, 

hogy a mikroélőhely-limitációt a zárt gyepben lévő foltok megnyitásával 

csökkentjük, ugyanakkor a propagulum-limitációt a célfajok magjainak a 

kolnizációs ablakokba történő vetésével felszámoljuk. Vizsgáltuk a 

kolonizációs ablakokban a vetett fajok megtelepedésének sikerességét. 

Kimutattuk, hogy a kolonizációs ablakok alkalmasak a diverzitás növelésére 

legalább 5 éves időtávon, de feltehetően még hosszabb távon is. Emellett 

vizsgáltuk a vetett gyepi fajok kiterjedési (diszperziós) sikerességét a környező 

gyepekbe amikor nincs jelen és akkor is, amikor jelen van zoochoria. A 

közepes méretű ablak bizonyult a legjobb megoldásnak a gyepek 

diverzitásának növelésére. A közepes méretű ablakok biztosíthatják a vetett 

célfajok fennmaradását, ez az ablakméret kevésbé vonzó a legelő állatok 

számára, ezért a célfajoknak nagyobb esélyük van a magszórásra. A közepes 

méretű ablakok a nagyobb megnyitásokhoz képest a legköltséghatékonyabb és 

legmegvalósíthatóbb megoldást jelentik a gazdálkodók számára is, akik a 

kisebb zavaró hatásokat és a gyomosodás mérsékelt szintjét részesítették 

előnyben. A bekerítés rövid távon növelte a vetett fajok borítását és virágzási 

sikerét, de jelentősen csökkentette az esélyüket a környező terület 

kolonizációjára. A bekerítés másik negatív hatása hosszú távon az avar 

felhalmozódása és a fajgazdagság ezzel összefüggő csökkenése. Javaslom, 

hogy a konzervációs és restaurációs projektekben kerítéseket akkor 

alkalmazzanak, ha a prioritás a forráspopuláció védelme; ha azonban a célfajok 

terjedésének elősegítése a cél, a kerítés valószínűleg nem kedvező megoldás. 
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7. Új tudományos eredmények 

 

1. A kolonizációs ablakok alkalmasak a fajszegény gyepek diverzitásának 

növelésére legalább 5 éves időtávon, de feltehetően még hosszabb távon is. A 

fajgazdag kolonizációs ablakok képesek leküzdeni az olyan sztochasztikus 

eseményeket, mint például a szélsőséges szárazság. 

2. A közepes méretű ablakok a leghatékonyabbak a vetett fajok 

megtelepedésének és kolonizációjának támogatásában: biztosítják a vetett célfajok 

fennmaradását és kevésbé vonzóak a legelő állatok számára, ezért a célfajoknak 

nagyobb esélyük van a magszórásra. A nagyobb megnyitásokhoz képest 

költséghatékonyabb és megvalósíthatóbb megoldást jelentenek a gazdálkodók 

számára is. 

3. A szomszédos fajszegény és sűrű gyepszőnyegben leginkább a jó terjedési 

képességű és jó kompetitív képességű fajok telepedtek meg. A kilenc legsikeresebben 

megtelepedett, a szomszédos gyepben jól reprezentált vetett faj közül hat a nagy és 

közepes méretű ablakok közelében volt a legelterjedtebb, míg a fennmaradó három 

faj kolonizációs sikerét nem befolyásolta az ablak mérete. 

4. Az ablakok magas faji diverzitása volt a forrása a fajok kolonizációjának a 

szomszédos gyepterületekbe. A kolonizációs ablakokhoz közeli fajszegény 

gyepekben nagyobb fajgazdagság volt tapasztalható, de a legtöbb faj hiányzott az 

ablakok nagyobb távolságából. Feltételezzük, hogy esetünkben is több évbe telik, 

amíg a gyepi fajok tartósan megtelepednek az ablakokon kívül. 

5. A kolonizációs ablakok alkalmasak a gyomok visszaszorítására. A vetett 

gyepi fajok mindkét kezelési típus esetében sikeresen megtelepedtek a 

forrásparcellákban. Sem a legeltetés, sem annak hiánya nem akadályozza rövid távon 

a célzott gyepi fajok megtelepedési sikerét. A vetett fajok fajgazdagsága nem 

különbözött a két beállítás között. 

6. Megállapítottam, hogy a vetett fajok kolonizációs sikerét nagymértékben 

meghatározta a legelő állatok jelenléte. A bekerítés rövid távon növelte a vetett fajok 

borítását és virágzási sikerét, de jelentősen csökkentette az esélyüket a környező 

terület kolonizációjára. A bekerítés másik negatív hatása hosszú távon az avar 

felhalmozódása és a fajgazdagság ezzel összefüggő csökkenése. Javaslom, hogy a 

konzervációs és restaurációs projektekben kerítéseket akkor alkalmazzanak, ha a 

prioritás a forráspopuláció védelme; ha azonban a célfajok terjedésének elősegítése a 

cél, a kerítés valószínűleg nem kedvező megoldás. 

7. A legeltetett forrásparcellákban a gyors növekedésű, alacsonyabb, 

korábban virágzó fajok és a legelő állatok által okozott levélvesztést klonális 

növekedéssel sikeresen kompenzáló fajok jutnak előnyhöz. A terjedés során azonban 

a legelő állatok által nem kedvelt, védekező mechanizmusokkal és szívós levelekkel 

rendelkező, lassabban növő fajok teljesítenek jobban. 
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8. Summary 

 

The abandonment of agricultural land use on marginal arable land and 

some intensively used grassland areas provides a chance for grassland 

restoration (Valkó et al. 2016a). Soil seed banks can contribute to spontaneous 

grassland restoration, but the restoration potential is limited as there are many 

grassland species that do not have a permanent seed bank ((Kiss et al. 2016, 

Valkó et al. 2011). Microsite limitation and propagule shortage can prevent 

spontaneous regeneration of grasslands, and especially a species-rich grassland 

(Török et al. 2011). 

In species-poor communities, bare patches of soil can become species-rich 

micro-sites, increasing grassland diversity. Pywell et al. (2007) used this 

approach to increase diversity of grasslands. Thus, reducing microsite 

limitation by opening gaps resulted in the idea of establishment gaps to 

increase species richness of species-poor grasslands. The crucial element of 

this restoration experiment is sowing high-diversity seed mixture of target 

species in the establishment gaps (openings). 

We documented the development of vegetation within the establishment 

gaps and examined whether the introduced target species were able to colonize 

the surrounding grassland from the establishment gaps. We explored and 

pointed out the effectiveness of creating establishment gaps.  

The dynamics of colonization of the surrounding grassland were also 

analysed. We tested which species are successful in colonization and/or 

establishment? We also explored the spatial and temporal dynamics of sown 

species in the grassland. We also studied the relative importance of zoochory 

by livestock in the same area. We investigated the success of establishment 

when zoochory by livestock was possible, and with livestock exclosure.  

 

The study sites are located in the Hortobágy National Park in Hungary, 

near the settlements of Egyek and Tiszafüred, in a species-poor, restored 

alkaline and loess grasslands (Valkó et al. 2016b). After the abandonment of 

croplands, the area was sown in 2005 with low-diversity grass seed mixtures 

of the original alkaline and loess grassland species (Török et al. 2010). The 

grassland area was increased by this restoration action, but most of the sown 

grasslands remained species-poor; the establishment of target grassland 

species was hampered by propagule limitation. 

During the experiment establishment gaps were created in six sown 

grassland sites. These are source plots providing propagules for the 

colonization of species-poor grasslands. After soil preparation a high-diversity 
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seed mixture of 35 target grassland species was sown in three establishment 

gaps. 

Three gap sizes were used at each site: small gaps of 1 m2, medium gaps 

of 4 m2, and large gaps of 16 m2. From April to October the establishment gaps 

were grazed by cattle. To prevent grazing, we also created one fenced plot per 

site from the 4 m×4 m plots. In the establishment gaps vegetation cover, and 

percentage cover of sown species was recorded annually at the end of June. 

Dispersal success of sown grassland species was monitored annually for the 

consecutive years. 

R statistical computing environment was used during the statistical 

analyses (ver. 4.0.2; R Core Team 2020). We used generalized linear mixed-

effect models (GLMM) by the glmmTMB package (Brooks et al. 2017). For 

pairwise comparisons we used the emmeans package (Russell 2020). To test 

the effect of grazing, year, and grazing-year interaction on the development of 

species sown in source plots on the dependent variables, GLMMs were fitted 

with Gaussian distributions for cover data and Poisson distributions for number 

of species. Site was used as a random factor during repeated-measures 

analyses. We assumed autocorrelation between years and spatial 

autocorrelation between sampling plots. We used autoregressive first-order 

covariance structures to control autocorrelations. We used Akaike Information 

Criterion for model selection (Akaike 1998). 

To explore the colonization, establishment and persistence abilities of the 

sown species the following traits were used: life span, seed bank persistence, 

seed weight, specific leaf area, leaf dry matter content, plant height, the start, 

end and length of the flowering period, presence or absence of a rosette, clonal 

index, anemochory and epizoochory ranking indices. 

 

We found that all sown species established at least in one gap. The 

cover of perennial sown species increased steadily. The cover of short-lived 

sown species decreased in all gap sizes. We also found that the cover of both 

short-lived and perennial weeds decreased over time. 

There were 30 out of the 35 sown species found along the adjacent area of 

the establishment gaps. Achillea collina and Centaurea solstitialis specimens 

were represented with high number in each year. In 2016 Trifolium striatum 

and Dianthus pontederae specimens were the most abundant species. In 2017 

and 2018 Trifolium campestre specimens were presented in high numbers. 

We found that the 2m by 2m medium-sized establishment gaps were the 

best to support the colonization of the adjacent grassland by sown species (28 

species). There were 24 species present nearby the 1 m2 gaps; and there were 

9 species nearby the 16 m2 gaps. The number of species also was the highest 
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nearby the medium-sized gaps. Similar trends were observed for the number 

of flowering species and the number of flowering shoots. 

The number of species and the individuals of established sown species was 

higher in the grazed establishment gaps. The number of flowering shoots was 

lower when the establishment gaps were grazed. We found that the grazed 

establishment plots had lower number of flowering shoots than the fenced 

establishment plots. We found that community weighted means of 

perenniality, specific leaf area, and anemochory ranking index were higher in 

the grazed establishment plots. Community weighted means of leaf dry matter 

content, height, start of flowering period, and epizoochory ranking index were 

lower in the grazed establishment plots compared to fenced plots. We also 

observed that the management had a significant effect on the trait distribution 

in the surroundings of the establishment gaps. The community weighted means 

of specific leaf area, clonality and anemochory ranking index were higher in 

the dispersal plots when the source plots were grazed, while the community 

weighted means of leaf dry matter content, seed weight, height and flowering 

initiation were lower. 

 

We found that soil disturbance, and seed sowing increased plant 

diversity in the species-poor grassland experiment. We also demonstrated that 

establishment gaps increased the diversity of the studied grassland. We pointed 

out that the sown species were able to establish permanently in the gaps. Both 

the total cover of vegetation, and the cover of perennial sown species increased. 

Moreover, we found independently of gap size that the cover of short-lived 

sown species decreased. There was only a moderate weed abundance in the 

establishment gaps. We also observed that the sown target species colonized 

the species-poor grasslands surrounding the gaps.  

In the grazing exclosure experiment we found that the sown species can 

colonize the surrounding grassland area with and without zoochory. Our 

findings suggest that fencing source populations of target species is not a good 

option in grazing-adapted ecosystems. We found that fencing increased the 

cover and flowering success of the sown species in the short run. Surprisingly, 

fencing decreased the chance of target species to colonize the surrounding area 

in the long run. 
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