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1. BEVEZETES

2010 a Biodiverzitas éve. Az Eurdpai Unio 2001-ben célul tiizte ki, hogy 2010-
re meg kell allitani a biodiverzitds csokkenését (Communication from the
Commission 264 2001). Ezt a célt szamos korabban indult projektbe,
természetvédelmi programba is integraltak (pl. Natura 2000 halozat, az EU
Biodiverzitds Akcioterve) €s jelentds forrasokat forditottak a cél elérésére (pl.
LIFE-Nature és LIFE+ programok). Ennek ellenére a kitizott célt nem sikeriilt
elérni 2010-re, a bioldgiai sokféleség tovabbra is csokken, elsdsorban azért,
mert még a biodiverzitas csokkenésének pontos okait sem ismerjiik teljesen
(Secretariat of the Convention on Biological Diversity 2010). Napjainkban is
tovabb zajlik az €l6helypusztitas, a fajok irtdsa, a fragmentécio, a szennyezés
stb., veszélyeztetve az €161ények sokféleségét (Meffe & Carroll 1997, Groom et
al. 2006). Eurépaban a mezdgazdasagi és erddgazdasagi teriiletek terjedése és a
miivelési moddszerek intenzifikdlodasa az egyik legnagyobb veszély a
természetes €lohelyek és ezzel egyiitt a biologiai sokféleség szamara (Bakker &
Berendse 1999, Walker et al. 2004).

Dolgozatomban az ¢él6helyi szinti biologiai sokféleség valtozasainak, hato
tényezOinek vizsgalataval, a sokféleség ndvelésének és monitorozasanak
lehetdségeivel foglalkozom. A  dolgozatban bemutatott publikacidok
mindegyikében kozponti szerepet kap az ¢él6helyi szintli biologiai sokféleség €s
védelme. Az €él0helyi szintli sokféleségrdl — a faji szintli sokféleséggel szemben
— nagyon keveset tudunk. Ennek oka, hogy egyeldre ritkak azok a vizsgalatok,
melyek egyes fajok, illetve fajcsoportok kutatasan tal az él6helyek és a tdjak
szintjén, egyszerre tobb nagy néveény- és allatcsoport bevonasaval zajlanak.

Az 1. Vizsgalatban az ¢él6helyek monitorozésanak eurdpai gyakorlatat
tekintettiik at annak érdekében, hogy egyrészt tapasztalatokat vonjunk le az
Egyek-Pusztakocsi monitorozo-rendszer kiépitésére és fejlesztésére, masrészt
pedig, hogy altalanos javaslatokat fogalmazzunk meg az eurdpai éldhely-
monitorozasi gyakorlat hatékonyabba tételére. Ezutan a II. Vizsgalatban kisebb
1éptékre valtva, a biologiai sokféleség és a teriilet, illetve az ¢16helyi diverzités
kapcsolatat vizsgaltuk az Egyek-Pusztakdcsi mocsarrendszer teriiletén. A kapott
eredményeket felhasznéalva, a IIl. vizsgalatban bemutatom a mocsarrendszer
tajléptéki sokféleségének novelését célzod természetvédelmi stratégiai tervezés
Iépéseit. A stratégiai tervek megvalositasara egy LIFE-Nature palyazatban
keriilt sor, melynek legnagyobb teriileten zajlo beavatkozdsa 760 hektar
szantoteriilet gyepesitése volt. A gyepesités hatasat rendszeres monitorozéssal
kovettiikk nyomon, felhasznalva az 1. Vizsgalat tapasztalatait. A rekonstrukcid
rovid tava, az izeltlabtiak sokféleségére gyakorolt hatdsat a IV. Vizsgalatban
mutatom be. A négy vizsgalattal arra szeretném felhivni a figyelmet, hogy a
biologiai sokféleség csokkenését akkor tudjuk megallitani, ha az elméleti és a
gyakorlati szakemberek egyiittmitkddnek, illetve ha a
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rekonstrukcidk/rehabilitaciok és a természetvédelmi kezelések mellett arra is
figyelmet forditunk, hogy mi all a biodiverzitas-krizis (Soulé 1985) hatterében,
azaz milyen tényezdk befolyasoljak a biologiai sokféleséget (Forman &
Collinge 1996).

A fajszamot befolyasold szamos tényez6 koziil leggyakrabban a fajszam-
teriilet Gsszefliggést €s az ¢lohely-diverzitas hipotézist vizsgaltak. A fajszam-
teriilet Osszefiiggés (area per se hipotézis; Arrhenius 1921, MacArthur &
Wilson 1967, Whittaker 1998) szerint nagyobb teriileten tobb faj tud
megtelepedni. Ugyanakkor a fajgazdagsdg az ¢éldhelyek szamaval ¢és
sokféleségével is novekedhet (él6hely-diverzitas hipotézis; Bazzaz 1975, Kohn
& Walsh 1994, Rosenzweig 1995), mivel a kiilonféle él6helyeken kiilonb6z6
¢lohely-igényli fajok telepedhetnek meg. A két jol ismert elméletet nagyon
nehéz egymastdl elkiiloniteni, hiszen nem ellentétei, hanem kiegészitoi
egymasnak (Ricklefs & Lovette 1998, Triantis et al. 2003). Ezért az Egyek-
Pusztakdcsi mocsarrendszer teriiletén végzett ¢€lohely-monitorozds soran
gylijtott adatok elemzésekor egyszerre teszteltiik a két hipotézist és vizsgaltuk a
bioldgiai sokféleséget befolyasold tényezoket (1d. I1. Vizsgalat).

A biodiverzitas hierarchikus természetébol (Noss 1990) addédoan az
¢lohelyek szintjén zajlé monitorozas gyakran a kisebb 1éptékben zajlo
folyamatokrol is sok informacidt szolgaltat, ez aldl kivételt csak a
tavérzékeléssel végzett monitorozas jelent, mely kevéssé alkalmas az él6helyi
szint vagy finomabb Iéptékli valtozasok kimutatdsara. A biodiverzitds
hierarchikus jellege miatt sokszor hasznosabb és koltséghatékonyabb lehet az
¢léhelyek monitorozasa, mint tobb faj egyidejli nyomon kdvetése (Nagendra
2001, Turner et al. 2003, Gottschalk et al. 2005). Részben ezen felismerés,
részben pedig a természetvédelmi eldirasok hatdsara egyre szélesebb korben
alkalmazzak az él6hely-monitorozast. Ezen monitorozas {6 célja, hogy az egyes
fajok vizsgélatan til nyomon kovesse a biodiverzitas nagyobb térbeli 1éptékii
valtozasait, ugyanakkor a rendszeresen végzett monitorozas eldsegiti a biologiai
sokféleség megdrzéséhez sziikséges ismeretek megszerzését is. Korabbi
tanulmanyok szamos problémat vetettek fel a monitorozéasi gyakorlattal
kapcsolatban. Leggyakrabban a monitorozast megel6zd, alapos kutatastervezés
hianyara hivjak fel a figyelmet (Yoccoz et al. 2001, Balmford et al. 2003),
illetve javaslatot tesznek a trendek kimutatasara alkalmas monitorozasi
modszerek alkalmazasara (Di Stefano 2001, Legg & Nagy 2006). Az I.
Vizsgéalatban 4ttekintettik az  Eurdpaban zajlé éléhely-monitorozasi
programokat figyelembe véve a fent emlitett tanulmanyok eredményeit.
Megvizsgaltuk a programok hatékonysagat, meghatdroztuk hidnyosséagaikat,
elsésorban a monitorozas soran gyijtott adatok felhasznéalhatosaganak
szempontjabol és javaslatokat tettiink a monitorozasi gyakorlat fejlesztésére.

Az ¢€lohely-monitorozas soran gyljtott informaciok hasznosak lehetnek a
természetvédelmi beavatkozasok stratégiai tervezése soran is. Mivel a
monitorozast  gyakran  végzik  alapkutatissal ¢és a  gyakorlati
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természetvédelemmel foglalkozd szakemberek is, egy nagy [éptéki
¢léhelyrekonstrukcids/rehabilitacids program tervezésénél ¢és kivitelezésénél
lehetdség nyilik a gyakorlat és elmélet kozotti kommunikaciés szakadék (Pullin
& Knight 2003, Sutherland et al. 2004) athidalasara. Az Egyek-Pusztakocsi
mocsarrendszer teriiletén megvaldsitott LIFE-Nature palyazat tervezése ¢€s
kivitelezése soran ezért a konzervaciobioldgia alapelveinek minél teljesebb
alkalmazésa mellett fontosnak tartottuk a gyakorlat és az elmélet ismereteinek
integralasat is (1d. III. Vizsgalat).

Az ¢éléhelyrekonstrukciokat és természetvédelmi kezeléseket Okologiai
kisérletként is lehet értelmezni. Amennyiben a beavatkozasokat megfeleld
monitorozas koveti, a gyljtott adatok eldsegithetik a beinduld okoldgiai
folyamatok jobb megértését is (Lindenmayer et al. 2008). Egy adott éldhely
valtozasait kiillonb6zé mérdszamokkal lehet nyomon kdvetni, ezek koziil a
leggyakrabban a fajgazdagsdgot ¢s kiillonboz0é diverzitdsi indexeket
alkalmazzak (Perner & Malt 2003, Piper et al. 2007). A fajgazdagsag azonban
félrevezetd lehet, mert nem mindig all Gsszefiiggésben a természetvédelmi
célokkal, illetve az okoldgiai folyamatokkal (Borrwall & Ebenmann 2008).
Elképzelheté példdul, hogy a védelem célja nem a fajgazdagsag
maximalizaldsa, hanem bizonyos szempontbdl Kkitlintetett jelentdségli fajok
vagy ¢lohelyek védelme. Ilyen esetekben a fajgazdagsdg mellett mas
mérészamokat is alkalmazni kell. Ezért az Egyek-Pusztakocson zajlo
gyeprekonstrukcié rovid tav hatdsainak vizsgalatdban a fajszdm mellett a
fajkészlet valtozasainak vizsgalatara tobbvaltozos modszereket (ordinaciot) és
az egyes fajok sajatsagait is figyelembe vevd, nemrégiben kifejlesztett habitat
affinitasi indexeket (Magura et al. 2006, Toéthmérész & Magura 2005)
alkalmaztuk. A IV. Vizsgéalatban a gyepesités rovid tava hatasai mellett
bemutatjuk az indexek hasznalhatosagat is.

Jelen dolgozatban roviden Osszefoglalom a fliggelékben csatolt publikaciok
tartalmat és az eredményeket, amelyeket tarsszerzOimmel egyiitt a bioldgiai
sokféleség kiilonbozd szempontbol torténd vizsgalata sordn kaptunk. A
publikacidokban szerepld modszerek ¢€s eredmények részletes megismétlése
helyett az Osszefoglaloban réviden bemutatom az el6zményeket, a
célkitlizéseket, a jelentdsebb eredményeket, értékelem az eredményeket és
ramutatok azok gyakorlati hasznossagara is.



2. CELKITUZESEK

2.1. L. Vizsgalat: El6hely-monitorozas Eurépaban

A Dbiodiverzitas-krizis egyik legfontosabb oka a természetes ¢lohelyek
fogyatkozédsa, leromlésa és fragmentacioja (Groom et al. 2006). Ennek
eredményeként egyre tobb kutatds ¢€s monitorozasi-program vizsgalja az
¢lohelyek mennyiségének ¢és mindségének valtozasait globalis, regionalis,
nemzeti €s taj-szinten. A biodiverzitas valtozasanak nyomon kovetését szamos
természetvédelmi céla program is eldirja (pl. Natura 2000, agrar-
kornyezetvédelmi programok). Ez a kotelezettség jelentdsen eldsegiti a
monitorozas modszereinek fejlédését. Az €él6hely-monitorozasi programokban
két megkozelitést alkalmaznak, az éléhely- vagy vegetdciotérképezést és a
tavérzékelést. A térképezés helyi és t4j-szinten alkalmas a finom Iéptéki
valtozasok (pl. invaziv fajok térhoditasa) kimutatdsara, mig a tdvérzékelés a
nagyobb térbeli Iéptékeken bekovetkezd valtozasok (pl. fragmentacio)
detektalasara alkalmas. Ezen tilmenden azonban nagyon kevés ismeretiink van
az Europadban zajlo élohely-monitorozas multbéli vagy jelen gyakorlatardl.
Mindezek miatt attekintettiik az Eurdpaban alkalmazott €él6hely-monitorozasi
modszereket, meghataroztuk a felmeriild hianyossagokat, majd javaslatokat
tettiink a monitorozas fejlesztésére. Ehhez a munkahoz felhasznaltuk az EuMon
projekt (EU-wide monitoring methods and systems of surveillance for species
and habitats of Community interest, http://eumon.ckff.si) keretében
0sszegylijtott informécidkat az eurdpai €léhely-monitorozasi programokrol.

2.2. II. Vizsgalat: Az élohelyi sokféleség és a fajgazdagsag kapcsolata

Az ¢él6helyi szintli biodiverzitas két alapvetd fontossagi befolyasolo tényezdje a
vizsgalt teriilet mérete és €l6helyi sokfélesége. Mint a Bevezetésben emlitésre
keriilt, e két tényezd nem fiiggetlen egymastol, hatasukat nehéz elkiiloniteni.
Mindezek miatt a II. Vizsgalatban a fajszam-teriilet és a fajszam-él6hely-
diverzitas hipotéziseket teszteltiik. Az eldébbi hipotézis esetén az eddigi
vizsgalatoknak megfelelden pozitiv kapcsolatot vartunk az él6helyek teriilete és
fajgazdagsaga kozott. Az utodbbi hipotézis esetén azt a predikciot teszteltiik,
hogy az ¢l6hely-diverzitas mas és mas mérdi, de egyontetiien pozitivan hatnak a
fajgazdagsagra. A predikciok tesztelésére alternativ modelleket allitottunk fel a
¢élohelyfoltok kozotti és azokon beliili diverzitdst reprezentdldé magyarazod
valtozokkal. Mivel a ndvényeket elsdsorban az abiotikus tényezdk
befolyasoljak (Kohn & Walsh 1994), predikcionk szerint a foltok fizikai
tulajdonsagai (pl. foltméret, foltalak, izolacid) fogjak meghatarozni a ndvények
fajszamat. Az allatcsoportokra vonatkozo predikcidkat korabbi tanulmanyokra
(Tews et al. 2004) és arra alapoztuk, hogy az ¢l6hely leginkabb a trofikus
kapcsolatokon keresztiil befolyédsolja az allatokat. A novényen lako/novényevo
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csoportokndl azt vartuk, hogy elsésorban az ¢él6hely kompozicionalis 0sszetevoi
(pl. tarsulas-diverzitas) hatnak majd a fajszamra, mig a talajlakok/ragadozok
esetében az ¢€l6helyek strukturalis sokféleségének (pl. ndvényzetmagassag) a
hatasat vartuk. Ennek magyarazata, hogy a novényevék szamara a novényzet
Osszetétele (pl. specifikus tdpnovények jelenléte) lehet elsddleges fontossagi
(Siemann 1998, Reid & Hochuli 2007, Schaffers et al. 2008), mig a
ragadozoknak a buvohelyek szempontjabol a vegetacid komplexitasa (térbeli
tagoltsaga) lehet meghatarozo (Brose 2003). A vizsgalatban az Egyek-
Pusztakdcsi mocsarak teriiletén gyiijtott, szamos él6lénycsoportot feldleld
adatok alapjan teszteltiik ezeket a predikcidkat.

2.3. I1I. Vizsgalat: Természetvédelmi stratégiak alkalmazasa

A 1II. Vizsgalat eredményei azt mutattdk, hogy az ¢l6helyi sokféleség
alapvetden pozitivan befolyasolja az ¢élohelyek fajgazdagsagat. Mindezek
alapjan arra a kovetkeztetésre jutottunk, hogy a természetvédelmi
intézkedéseknek elsdsorban az ¢éldhelyek sokféleségét kell eldsegitenie és
fenntartania. Ennek alapjan meghatdroztuk azokat a rekonstrukciokat és
kezelési modokat, melyek novelhetik az Egyek-Pusztakdcsi mocsarak él6helyi
diverzitasat és igy fajgazdagsagat. A rekonstrukciok és kezelések tervezésének
elsd lépésében felmértik az élohelyeket veszélyeztetd tényezdket. A
veszélyeztetd tényezOk azonositdsa utdn megterveztiik a csokkentésiikre vagy
felszamolasukra iranyuld rekonstrukciokat és természetvédelmi kezeléseket
(legeltetés, kaszalas, égetés, ,,aprovad-foldek™ extenziv miivelése, gyepesités és
erddsités) Osszesen 1640 hektaron. A III. Vizsgéalatban a természetvédelmi
stratégiai tervezés lépéseit és a megvaldsitds legfontosabb eredményeit
ismertetem.

2.4. IV. Vizsgalat: A bioldgiai sokféleség valtozasai a gyepesités hatasara

Az ¢él6hely-rehabilitacios program legnagyobb terlileten zajlé beavatkozéasa a
szantoteriiletek gyepesitése volt (760 ha). A IV. Vizsgalat soran a gyepesitésnek
az izeltlabu egylittesekre gyakorolt rovid tava hatasat tanulmanyoztuk, illetve
vizsgaltuk a habitat affinitdsi indexek alkalmazhatosagat a bekovetkezett
valtozdsok nyomon kovetésére. Hipotézisiink szerint a visszagyepesitett
teriiletek természetessége néni fog, és ezen ndvekedés mérhetd lesz mind a
fajszam, mind a fajkészlet valtozasai, mind pedig a habitat affinitasi indexek
alapjan.
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3. MODSZEREK

3.1. Konzervaciookolégiai fogalmak

A természetvédelmi beavatkozdsok nevezéktana szerteagazo, €s ez gyakran
neheziti a kommunikaciot a gyakorlati és az elméleti szakemberek kozott. Ezért
ebben a fejezetben a leggyakrabban hasznalt konzervaciookologiai fogalmakat
tekintem at, foként Gori (2001) és Groom et al. (2006) munkai alapjan.

Az aktiv természetvédelmi kezeléseknek (,restoration”) ot alaptipusat
kiilonboztetjiik meg:

Konzervacio  (fenntartds): Egy  természetvédelmi  (6koldgiai)
szempontbol értékes, kivanatos allapot rogzitése, fenntartdsa. A
természetes vagy természetkozeli hortobagyi gyepek legeltetéssel illetve
kaszalassal torténd fenntartasa példaul konzervacids kezelésnek mindsiil
ezen definici6 alapjan.

Prezervaci6 (megdrzés): A természetes szukcessziot fenntartd
folyamatok kedvezd kornyezeti feltételeinek megérzése, védelme. A
prezervacid egyik gyakori példdja a gyepek természetes, beavatkozas
nélkiili, spontan regeneracioja a miivelés aldl kivont szantokon (’old-
field succession’, Cramer et al. 2008).

Rehabilitacio (helyreallitas): A részlegesen sériilt €s/vagy degradéalodott,
de az eredeti természeti rendszer alapelemeit €s vazat még 06rzo
¢léhelyek helyredllitdsa. Rehabilitaciokor els@sorban a még meglévd
természetes folyamatok kis beavatkozassal torténd helyreallitasa a cél,
ezutdn a rendszer 4ltaldban magatol regeneralodik. Az Egyek-
Pusztakocsi  mocsarrendszer  teriiletén a  kordbbi  mozaikos
¢l6helyszerkezet visszadllitasat célzd természetvédelmi kezelés (a
mocsarszegélyek legeltetése illetve égetése) példaul a mocsari €léhelyek
rehabilitaciojaként foghato fel.

Rekonstrukcio (Gjralétesités): Egy adott helyen kordbban mar 1étezd, a
terlilet eredeti allapotanak megfeleld, de idokdzben teljesen megsziint
természeti rendszer 0jboli kialakitdsa. A rekonstrukcid sikeressége
elsésorban azon mulik, hogy a megsziint élohely abiotikus tényezdi
valtozatlanul jelen vannak-e a teriileten. A dolgozatban szerepld
természetvédelmi beavatkozasok koziil a gyepesités és az erddsités
tartozik a rekonstrukcio fogalmahoz.

Kreacio (létesités): Az adott teriileten korabban nem Iétez6, de a tagabb
kornyezetben feltételezhetéen meglévd, a kiterjedt kultartajat szinesito,
lehet6leg 6shonos fajokbol allo ¢éldhelytipus kialakitasa. Az Egyek-
Pusztakocsi teriileten kredciot nem végeztiink.
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3.2. Az Egyek-Pusztakocsi mocsarrendszer

A kutatas helyszine a Hortobagyi Nemzeti Park nyugati kapujaban fekvo, 4073
hektar kiterjedésti Egyek-Pusztakocsi mocsarrendszer volt. A teriilet Egyek és
Tiszafiired-Kocstjfalu telepiilések hatardban teriil el (E 47°32'-36'; K 20°51'-
59"). A mocsarrendszer a Nemzeti Park alapitasa 6ta (1973) orszagos védettség
alatt all. Nemzetkozi jelentéségét mutatja, hogy 1999 6ta a Vilagorokség része
Hkultartdj” kategoriaban, emellett Ramsari- és Natura 2000 teriilet, valamint
Fontos Madarélohely.

A teriilet atlagos tengerszint feletti magassaga 87-99 m, domborzata
valtozatos, mely révén kiilonbozik a klasszikus, ,,asztalsimasagia” Hortobagytol.
Talajaira jellemz6 a szikes jelleg, féként szolonyeces talajtipusok, illetve a
magasabb térszineken 16szds jellegli csernozjom talajok fordulnak el (Gori
2001). A talajviz 2-4 méter mélyen helyezkedik el. A klima mérsékelten szaraz
kontinentalis, az éves kozéphomérséklet 9,9 °C, az éves csapadék mennyisége
520-550 mm.

A Tisza szabalyozésa el6tt a teriilet mélyebb fekvési részein, a rendszeres
aradasoknak koszonhetéen hét nagyobb szikes mocsar alakult ki (Kis-Jusztus,
Hagymas-lapos, Csattag-lapos, Meggyes-mocsar, Fekete-rét, Bo6go-lapos,
Hajda-fenék), melyek a vizet egyrészt taroltdk, mdasrészt a délebbre fekvd
Kunképolnasi-mocsarak fel¢ vezették le. A mocsarak szegélyében nedves rétek
helyezkedtek el, toliik tdvolabb szikes és 16szgyepek, vakszikes foltok, valamint
erd6k mozaikjai valtakoztak. Ez a jol miikod6, mozaikos rendszer elészor az
1800-as évek kozepén zajlé folydszabalyozasi munkélatok miatt keriilt
veszélybe, mivel megsziint a mocsarak természetes vizutanpodtlasa az araddsok
elmaradasaval. Ezt fokoztdk az 1930-50-es években zajlo mocsarlecsapolasok,
¢s a természetes vizgy(jtd teriilet intenziv mezdgazdasagi hasznositasa is
sulyosbitotta a helyzetet. A mocsarak szinte teljes kiszaradasa az 1970-es
években kovetkezett be, amikor az egyeki térség meliorizacidja zajlott. Ezt a
katasztrofat az aszalyos i1ddjaras, és a Csattag-mocsar esetében a vizhiany miatt
kialakulé hatalmas tlizvészek is sulyosbitottak. Ekkortajt csak a kiilondsen
csapadékos években telt meg vizzel a mocsarak medre, és a degradativ
folyamatok kertiltek tulsulyba a teriileten. Szerencsére a térség rehabilitacidja
viszonylag hamar, 1976-ban elkezd6dott és azota is zajlik, igy az Egyek-
Pusztakdcsi mocsarrendszer hazank legrégibb és legnagyobb teriileten zajlo
¢l0hely-rehabilitacios programjanak a helyszine (Gori et al. 2000, Aradi et al.
2003, Lengyel et al. 2007).

Az els6 helyredllitasi iitemben (1976-1997) elsdsorban hidrologiai
rekonstrukcid zajlott, melynek eredményeképpen kiépiilt egy csatornarendszer,
mely lehetdvé tette a mocsarak vizutanpotlasat a Tiszabol, a Nyugati
focsatornan keresztiil. A sikeres elsdé iitem utdn viszonylag gyorsan
regeneralddott a mocsarak novény- és allatvilaga (Gori et al. 2000, 2006), de az
emberi jelenlét negativ hatdsai az évek soran tovabb erdsodtek. A mocsarak
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mezdgazdasagi eredetli szennyezddése ¢és az intenziv néadaratds miatti
homogenizacidja, a gyepek szantok altali fragmentaltsaga, valamint a csokkend
allatallomany miatt a legeltetés hidnya egyarant tovabbi beavatkozasokat tettek
sziikségessé. A részletes helyzetelemzés, alapallapot-felmérés és tervezési fazis
utan 2004-ben elkezd6dott a teriilet rehabilitacidjanak masodik iiteme, melynek
f6 célkitiizései az Eldhelyvédelmi Iranyelvben kiemelt két él6helytipusnak, a
pannon szikes pusztdk és mocsarak (Natura 2000 kod: 1530) és a pannon
16szpusztagyepek (kod: 6250) helyredllitdsa és a mar rehabilitdlt mocsarak
védelme és kezelése voltak. A célok elérése érdekében, egy Eurdpai Unid altal
tamogatott LIFE-Nature program keretében (LIFE04NAT/HU/000119) tobb
természetvédelmi kezelést és rekonstrukcios beavatkozast (legeltetés, kaszalas,
égetés, ,,aprovad-foldek” extenziv miivelése, gyepesités és erddsités, 6. abra)
terveztiink és valdsitottunk meg. A hossz tavu rehabilitdciés program
harmadik, befejezd szakasza az Egyek-Pusztakdcsi mocsarrendszer egészét
tervezi 6sszekapcsolni a Hortobagyi Nemzeti Park tobbi é16helyével EK-i és D-
i iranyba (Lengyel et al. 2008b).

Az Egyek-Pusztakocsi mocsarrendszer kiilonlegességét az adja, hogy a
Hortobagyra jellemzd élohelytipusok, ndvénytarsulasok és a hozzajuk kotédod
allatk6zosségek itt szinte mind megtalalhatoak és atmenetet képeznek a Borsodi
Mez6ségre és a Nagykunsagra jellemzé ¢él6helyek iranyaba. A szikes
mocsarakat nadasok (Scirpo-Phragmitetum) boritjak, melyekben szamos védett
novény- és allatfaj ¢l (pl. rucadrom Salvinia natans L., réti csik Misgurnus
fossilis Linnaeus, voroshastt unka Bombina bombina Linnaeus, kanalas gém
Platalea leucorodia Linnaeus, ciganyréce Aythya nyroca Guldenstadt,
golyatdocs Himantopus himantopus Linnaeus) (Lengyel et al. 2008b). A
mocsarak nyiltvizes teriileteit6l kifelé haladva a zsiokas (Bolboschoenetum
maritimi) tarsulasokat nedves rétek valtjdk. A nedves rétzonat kovetik a
Hortobagyra jellemz0 szikes pusztai tarsulasok, melynek két f6 tipusa az tirmos
szikes puszta (Artemisio-Festucetum pseudovinae), és a cickafarkos szikes
puszta (Achilleo-Festucetum pseudovinae), jelentds sovirag (Limonium gmelini
(Willd.)) allomanyokkal. A szikes pusztakba helyenként szikfoki novényzet
(Puccinellietum limosae) és vakszik (Camphorosmetum annuae) elegyedik. A
magasabb  térszineken = kisebb = maradvanyfoltokban  16szgyepekkel
talalkozhatunk (Salvio—Festucetum rupicolae, Cynodonti-Poétum
angustifoliae), melyekben helyenként még megtalalhato a védett magyar szegfii
(Dianthus pontederae (Kern.)) és a macskahere (Phlomis tuberosa L.) (Kiss et
al. 2001). A teriilet szarazabb ¢l6helyei is gazdag allat egyiitteseknek adnak
otthont. Megtalalhat6 itt példaul a szongariai cselopok (Lycosa singoriensis
Laxmann), a t6ros szocske (Gampsocleis glabra Herbst) és az aranypettyes
babrablo (Calosoma auropunctatum Herbst) is. A gyepek madarfaunaja is
bévelkedik ritkasagokban (tuzok Otis tarda Linnaeus, parlagi pityer Anthus
campestris, Linnaeus kékvércse Falco vespertinus Linnaeus, réti sas Heliaeetus
albicilla (Linnaeus) stb.), emiatt a madaraszok egyik kedvelt uticélja a teriilet.
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Végiil a hazai emlésfauna jelentds része is képviselteti magat (gliziiegér Mus
spicilegus Petenyi, mezei nyal Lepus europeus Pallas, 6z Capreouls capreolus
(Linnaeus), borz Meles meles (Linnaeus), voros roka Vulpes vulpes (Linnaeus)
stb., Lengyel et al. 2008b).

3.3. Mintavételi moédszerek és adatelemzés

3.3.1. I Vizsgadlat: ElShely-monitorozds Eurdpdban

Az ¢l6hely-monitorozas gyakorlatanak attekintésére az EuMon projektben (EU-
wide monitoring methods and systems of surveillance for species and habitats
of Community interest), az Eurdopai Unié 6. keretprogramja altal tamogatott
kutatdsi projektben, az eurdpai monitorozasi-programokrol Gsszegyiijtott
adatbazis hasznaltuk. Az adatbazis meta-adatokat tartalmaz az egyes
monitorozasi programok legfontosabb jellemz6irél. A meta-adatokat 2005 és
2006 soran gyujtottiik egy 8 altalanos és 35 specifikus kérdést tartalmazé
kérdoiv segitségével (http://eumon.ckff.si/monitoring). Eurdpa-szerte tobb mint
1600 email cimre és szamos levelezOlistara kiildtiik el a kérddivet kitoltésre,
elsdsorban monitorozéssal foglalkoz6 kutatoknak, allami szerveknek ¢€s egyéb
monitorozasban érintett csoportnak.

A kitoltott kérddivek bekertiltek az EuMon projekt adatbdzisaba, amelyben
az itt bemutatott elemzések elvégzésekor (2007. augusztus 31-i allapot)
Osszesen 150 ¢él6hely-monitorozasi program szerepelt. A mintaelemszamok
azonban kiilonbozhetnek az egyes Osszehasonlitidsok esetében, mert néhany
informaci6 nem szerepelt minden programnal. A statisztikai elemzések soran
nem-paraméteres teszteket alkalmaztunk (y*-proba, Kruskal-Wallis teszt), mert
a legtobb valtoz6 nem volt normalis eloszlasu és/vagy a variancidk egyenldtlen
eloszlast mutattak. A statisztikai elemzéseket az SPSS for Windows 16.0
programmal végeztiik.

3.3.2. Il. Vizsgdlat: Az éléhelyi sokféleség és a fajgazdagsag kapcsolata

Az Egyek-Pusztakocsi mocsarak ¢él6helyi szintii biologiai  sokféleségét
befolyasold tényezOk vizsgalata a mocsarrendszer északnyugati, Egyekhez
kozeli, a Csattag-mocsarat 6vez0 mintegy 1500 hektar teriiletli részén zajlott. A
mintavételi helyek kivalasztasat 2002-ben egy atfogd vizsgalat elézte meg,
melyben els6é 1épésként lr- és 1égi felvételek késziiltek. Ezt 2003-ban terepi
bejaras és botanikai felmérés kovette, melynek soran a légifotok alapjan, az
Altaldnos Nemzeti El6hely-osztalyozasi Rendszer (Fekete et al. 1997) szerint
hataroltuk le az él6helyfoltokat a mintateriileten, illetve rovid jellemzések,
leirasok késziiltek az egyes foltokrol. Osszesen 296 é16helyfoltot hataroltunk le,
melybdl kivalasztottunk 51-et, melyekben a botanikai és a zoologiai
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vizsgalatokat végeztiik 2004-ben. A kivalasztott foltok négy éléhelytipusba
tartoztak: (i) szikes gyep, (ii) rét, (iii) mocsar és (iv) loszgyep. A foltok
kivéalasztasat rétegzett mintavétellel végeztiik, mely soran az elsé harom
¢lohelytipusba tartozo foltok koziil random modon valasztottunk mintavételi
foltokat a méreteloszlas megfeleld reprezentdltsagaig, majd a valasztott
foltokhoz hozzaadtuk mind a négy degradalt 16szgyepet, ami a teriileten
megtalalhat6. A valasztott foltok atlagos mérete 9,1 + 9,94 S.D. hektar (min.-
max.: 0,7 - 35,8 ha); 6sszesen 496 hektar volt.

A botanikai felmérés késo juniusban zajlott, amikor a legtobb novényfaj
fenologiai allapota lehetové teszi a hatarozast. Az adatgyiijtés soran minden
foltban minimum harom darab, 2x2 méteres, véletlenszeriien kivalasztott
kvadratban tortént a conoldgiai felvételezés, boritasbecslés, a csupasz
talajfelszin és a talaj avarral vald boritottsaganak becslése, a novényzet és az
avar magassaganak mérése. A kvadrat koriili 30 m atméréjli korben
('makrokvadrat’) becsiiltik a novénytarsuldsok szamat ¢és boritasat.
Amennyiben a makrokvadrat heterogenitasa magas volt, tovabbi kvadratokat
jeloltiink ki fitoconologiai vizsgalatra, igy Osszesen 231 kvadratban mértiik fel a
novényzetet (atlag: 4,5 +£1,54 S.D. kvadrat/folt, min. - max.. 3-9). A
novényfajok és -tarsuldsok meghatarozasat Simon (2000) és Borhidi (2003)
alapjan végeztiik.

A zoologiai mintavétel soran a teriiletre jellemzd, trofikus szerepiik miatt
kiilonosen fontos allatcsoportokat vizsgaltuk (ndvényen lako izeltlabtak: pokok
(Araneae), poloskdk (Heteroptera), egyenesszarnyuak (Orthoptera); talajlako
izeltldbuak: pokok (Araneae), futdbogarak (Carabidae); gerincesek: madarak
(Aves)). A ndvényen laké izeltlabuakat 100 csapasos fithalozassal gytijtottiik
minden foltban egy 3x3 méteres, 1 méter magas folidval korbekeritett
kvadratban. A kvadrat helyét random modon jeloltik ki, igy az minden
mintavételi id6pontban mashova esett az adott folton beliill. A talajlakéd
izeltlabuakat 26 foltban, foltonként két random modon valasztott helyen ledsott
Barber-féle talajcsapdaval gytijtottiik. A csapdak két darab, fél literes miianyag
poharbdl alltak, melyben 100 ml, 75%-ra higitott eltilén-glikolt hasznaltunk
oléfolyadékkeént. A csapdédkat farostlemezzel fedtiik be, hogy megakadalyozzuk
az esd altali kimosodast, €s a nagyobb, gerinces allatok csapdaba keriilését. Az
izeltlabi-mintavételek a fenoldgiai sajatsdgok szerint, juniustol szeptemberig,
haromhetente (Osszesen hat alkalommal) zajlottak. A gy(ijtott allatokat
laboratoriumban a taxonok specialistai faji szintig hataroztadk. A madarak
mintavételezése dan rendszerti pontszamléalassal tortént, minden foltban egy
alkalommal a szezon soran. A pontszamlalds sordn a pont 100 m sugaru
korzetében, Ot perc alatt észlelt (latott vagy hallott), az adott foltot barmilyen
¢lettevékenységre (koltés, taplalkozas, pihenés stb.) hasznaldo madarak faja és
egyedszama keriilt feljegyzésre. A megfigyelési pontok szama a foltmérethez
volt igazitva oly modon, hogy nagyobb foltokban tobb szamlalopont volt
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hélozatos elrendezésben, ahol a szomszédos szamlalasi pontok kozotti tdvolsag
minimum 200 m volt.

Az adatfeldolgozaskor a biologiai sokféleség legegyszeriibb, ¢és
leggyakrabban hasznalt mérdszamat (Tothmérész 1997), a fajszamot hasznaltuk
fliggd valtozoként. Az elemzésekben a vizsgalt taxonokat egyenként és
nagyobb csoportokba Osszevonva (teljes fajszam, teljes allatfajszam, novények,
novényen lako izeltlabuak, talajlakéd izeltlabuak, madarak) is vizsgaltuk. Az
egyes csoportok fajszamanak kiszamitasahoz a hat mintavétel soran gytjtott
adatokat dsszevontuk.

Az ¢lohelyi sokféleséget leird fliggetlen valtozokat két, Iépték szerinti
csoportba soroltuk: (i) foltszintli valtozok és (ii) folton beliili valtozok, emellett
vizsgaltuk még a foltméret és a kezelés hatasat is. Mindkét 1épték szerinti
csoportban voltak kompozicionalis és strukturalis valtozok (1. tablazat). A
kezelésnek harom tipusa volt: legeltetés (N = 17), kaszalas (N =4), és nem
kezelt (N = 30).

1. tablazat. Az elemzésekben haszndlt fiiggetlen valtozok és magyarazatuk.

Lépték Szempont Viltozo Leiras

Foltszintii Kompozicionalis ElShelytipus Loszgyep, szikes gyep,
nedves rét vagy mocsar

Strukturalis Foltalak Patton-féle foltalak index
(Patton 1975)

Elszigeteltség  Legkozelebbi azonos
¢léhelytipusba tartozé
folttol vald tavolsag
(logaritmizalt)

Folton Kompozicionalis ~ Novénytarsulds A ndvénytarsuldsok
beliili diverzitas Shannon-féle
diverzitdsanak

exponencialisa (¢™°)

Strukturalis Noveényzet- A ndvényzet
magassag magassaganak atlaga (15
mérés foltonként)

Csupasz A novényzettel nem
talajfelszin boritott talajfelszin
szazalékos aranya

A foltok teriiletét az ArcGIS 3.2 program segitségével szamoltuk, és az
elemzéshez a logaritmikusan transzformalt teriiletet hasznaltuk. A foltalakot a
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Patton indexszel jellemeztiik (Patton 1975). Az index egy teriilet-fiiggetlen
mérészam, mely a folt alakjat egy azonos teriileti korrel hasonlitja 6ssze. Minél
nagyobb az index értéke, annal nagyobb mértékben tér el a folt alakja a kortol.

. kerilet
A Patton index szamolasa: .

2 - \/( - teriilet)
Az ¢élohelyfoltok kozott nem volt térbeli autokorrelacio, mivel a foltok
elhelyezkedése a mintateriileten nem kiilonbozott a random mintazattél (Moran
| index =-0,02; Z érték =-0,202; p > 0,05; Moran 1950). A novénytarsulasok
diverzitasat az effektiv ndvénytarsulasszammal fejeztiik ki ("), ahol HS a

S

Shannon diverzitast jelenti (HS:-Z pi-logpi, ahol p; a relativ boritasa a
i=1

foltban talalhato i-edik novénytarsulasnak) (Jost 2006).

A nyolc fliggetlen valtozdé hatdsat a fajszdmra altalanos linedris
modellekkel (GLM) vizsgaltuk. Az altalanos linearis modellek, mivel
tobbszords regresszion alapulnak, feltételezik, hogy a magyarazé valtozok
kozott nincs korrelacio (Venables & Ripley 2002). A folytonos fiiggetlen
Pearson-féle korrelacios elemzését, és nem taldltunk szignifikdns kapcsolatot
egyik par kozott sem (p > 0,05). A folton beliili valtozokat azonban a foltszintii
valtozok két esetben befolydsoltak. A ndvényzetmagassag kiillonbozott az
¢élohelytipusok kozott (szikes gyep: 25,5+14,55cm, N =23; 16szgyep:
33,8+9,74cm, N=4; nedves rét. 46,7+20,86cm, N=12; mocsar:
117,8+30,35cm, N=12; egyutas ANOVA logaritmizalt adatokkal,
Fs47 = 19,748, p <0,001). Emellett a szaraz él6helytipusok teriilete nagyobb
volt a nedves ¢él6helytipusokénal (l6szgyep: 15,2 +12,96 ha, N =4; szikes
gyep: 13,4+11,43ha, N=23; mocsar: 4,7+5,06 ha, N=12; nedves rét:
3,0+ 1,44 ha, N =12; egyutas ANOVA logaritmizalt adatokkal, F347 = 8,735,
p <0,001). Abban az esetben, ha ezen kapcsoldodd valtozok koziil valamelyik
szignifikans hatdsinak mutatkozott a modellben a valtozok sokféleségre
gyakorolt relativ hatdsdnak meghatarozasara a modelleket jraillesztettiik csak
az egyik, csak a masik vagy mindkét valtozo felhasznéalasaval és a relativ
hatasokat ennek alapjan értékeltiik.

Az elemzéskor elsé 1épésben a legbdvebb modellt illesztettiik, mely az
Osszes fliggetlen valtoz6t tartalmazta. Ezutan az egyenkénti kihagyés
modszerével lesziikitettiik a modellt (piinagy > 0,05), amit Gjra illesztettiink, a
regresszios koefficiensek kiszamitasara (folytonos valtozok esetén), illetve
Tukey tesztet végeztiink a kategorikus valtozok hatasanak meghatarozasahoz. A
szlikitett modell illeszkedését az Akaike Informacids Kritériummal (AIC)
(Akaike 1973) vizsgaltuk. A teljes modell utan illesztettiik a foltszintii, majd a
folton beliili valtozokat tartalmazd modelleket, és megvizsgaltuk a magyarazo
valtozok egyenkénti hatasat is, amellyel ellendriztik a teljes modell
illesztésekor szignifikdnsnak mutatkozo valtozokat. Emellett a modellek
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illesztése soran az interakcidkat is vizsgaltuk. Mivel egyik interakcido sem
mutatkozott szignifikdnsnak (p >0,1), ezért csak a magyarazd valtozokat
tartalmazdé modellek eredményeit ismertetjiik. A magyardzo valtozok egy része
novényzeti paraméter volt, ezért a novény- és a teljes fajszam esetében a modell
fiiggetlen valtozoként csak a foltméretet, a foltalakot, az elszigeteltséget és a
kezelési tipust tartalmazta. Az allatcsoportok esetében a modellben az Osszes
magyarazo valtozo szerepelt.

Az altalanos linearis modellek feltételeit grafikus modszerekkel
ellendriztiik (normalitds: QQ-abra; linearitds: reziduum-becsiilt érték abra;
varianciak allandosaga: széras-becsiilt érték abra; torzitd pontok: standardizalt
reziduum-hatderd abra, Reiczigel et al. 2007).

3.3.3. III. Vizsgalat: Természetvédelmi stratégiak alkalmazasa

Az egyek-pusztakocsi élohely-rehabilitacio  sziikségességét elsdsorban a
teriileten talalhatd szantok magas ardnya (29%) és a hozzajuk kapcsolddod
mezdgazdasagi tevékenységek negativ hatdsai (fragmentéacio, degradacio,
homogenizacio, szennyezEs), illetve a természetvédelmi kezelések (legeltetés,
¢getés) hianya indokoltak (Lengyel et al. 2005). A természetvédelmi stratégiai
tervezés elsé 1épéseként meghataroztuk a veszélyezteté tényezoket, majd az
ezekkel kapcsolatos célokat ¢€s végill a célok eléréséhez sziikséges
rekonstrukcidkat és természetvédelmi kezeléseket. Ezutdn az utolsd 1épésben
meghataroztuk a varhaté eredményeket is (Lengyel et al. 2007): a
beavatkozasokat kovetden a projekt-teriileten tobb mint felére (29%-161 14%-
ra) csokken a szantok és egyharmaddal n6 a gyepek aranya (46%-r6l 60%-ra); a
fas teriiletek aranya az Osszes teriilet mintegy 3%-at fogja kitenni; a mocsarak
(Fekete-rét, Csattag-lapos) homogén nadasai helyett a legeltetés és az égetés
hatasara 1ij, mozaikosabb él6hely-szerkezet alakul ki. A tervezés és
megvaldsitas soran szorosan egylittmiikodtiink a Hortobagyi Nemzeti Park
Igazgatosag gyakorlati természetvédelmi szakembereivel.

3.3.4. \V. Vizsgalat: A biologiai sokféleség valtozasai a gyepesités hatasara

A gyepek helyredllitisa els6sorban a mocsarrendszer déli részén zajlott,
Osszesen 760 hektaron. A gyepesitést alacsony diverzitasu magkeverékek
felhasznalasaval végeztiik, amelyek két vagy harom flifajt tartalmaztak a szikes-
illetve 16szgyepek kialakitasahoz (Vida et al. 2008). Neégy kiilonb6zo
¢lohelytipust vizsgaltunk 2007-ben, amelyek egyben idégradienst is jelentettek:
gyepesités eldtti szantok (gabona, lucerna), egyéves gyepek, kétéves gyepek, és
véglil referenciaként szolgdlo természetes gyepek (szikes vagy 16sz).

Az egyéves gyepeken még az egy-kétnyari, szantofoldi gyomfajok
dominaltak (pl. pasztortaska Capsella bursa-pastoris L., ebszékfii Matricaria
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inodora L., mezei rozsnok Bromus arvensis L., puha rozsnok Bromus mollis
L.). Ez a tobbnyire magasra n6vé ndvényekbdl alld6 gyomtenger (1. abra) a
vetett magok csirazasat eldsegitd, szélvédett, meleg és paradis mikroklimat
hozott létre, igy az els6 évi kaszéalds utan a kicsirdzott novények kedvezo
feltételekhez jutva gyors fejlédésnek indultak.

1. abra. Gomtenger az elsd évben.

A kedvezo feltételeknek és az elsé évben végzett kaszalasnak koszonhetden a
kétéves gyepekben mar nagyrészt felvaltottak a rovid €letli gyomokat az éveld
novényfajok (pl. réti csenkesz Festuca pratensis Huds., deres tarackbuza
Elymus hispidus (Opiz) Melderis) és megjelent néhany, a természetes gyepekre
jellemzo faj is (pl. mezei cickafark Achillea collina L.; apré szulak Convolvulus
arvensis L.) (2. abra) (Deék et al. 2008, Torok et al. 2010). A referencia gyepek
novénytarsulasairol Id. 3.1. fejezetet.
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2. abra. Kétéves gyep (foto: dr. Lengyel Szabolcs)

A mintavétel 6sszesen 39 foltban tortént 2007 majusa és szeptembere
kozott (szanto: 5 db, egyéves gyep: 10 db, kétéves gyep: 11 db, és természetes
gyep: 13 db). A foltok mérete 4 és 36 hektar kozott volt. A valtozasok nyomon
kovetéséhez ugyanazokat az izeltlabu csoportokat vizsgaltuk, mint a 2004-es
alapallapot-felmérésben: novényen lakoé és talajlaké pokok (Araneae), poloskak
(Heteroptera), egyenesszarnyliak (Orthoptera) és futdbogarak (Carabidae). A
talajlako gerincteleneket talajcsapdakkal, a korabban emlitett modon gytijtottik.
A csapdéakat egymastol legalabb 50 méterre, két random modon kijeldlt helyre
astuk le minden egyes mintavételi foltban, majusban. A ndvényen lakod
gerincteleneket egy transzekt mentén 200 filihdlocsapassal gylijtottik a
talajcsapdak kornyékén. A gyijtéseket haromhetente végeztiik, igy a teljes
vegetacios periodus alatt hat mintavételezés tortént. A begyiijtott allatokat
laboratoriumban az adott taxon specialistdja faji szintig hatdrozta. Az
adatfeldolgozaskor az 9sszes gyiijtott fajt egyiitt kezeltiik.

A gyepesités utani valtozasokat a fajszdm valtozasaival, ordinacidval
(Legendre & Legendre 1998), ¢és a Tothmérész és Magura (2005) altal
tovabbfejlesztett habitat affinitasi indexekkel vizsgaltuk. A botanikaban
altalanosan haszndlnak kiilonféle természetességi indexeket (Borhidi 2003) és a
zoolodgidban is egyre gyakrabban alkalmaznak hasonlé méddszereket (Allegro &
Sciaky 2002, Tothmérész & Magura 2005, Magura et al. 2006). Az affinitasi
indexek eredeti formajukban, kizarolag a relativ gyakorisagot veszik
figyelembe (Allegro & Sciaky 2002), igy torzitanak azon kozosségek iranyaba,
amelyek csak néhany, magas abundanciaju féltermészetes fajt tartalmaznak.
Ezért Tothmérész és Magura (2005) a természetesség mérésére olyan affinitasi
indexeket dolgoztak ki, amelyek figyelembe veszik az adott él6hely tobbi
¢l6helyhez viszonyitott relativ mindségét a fajok fidelitasa és/vagy specificitasa
alapjan. Kutatasaik sordn ezek az j indexek hatasosnak bizonyultak kiilonb6zo
korti erd6k Osszehasonlitasara (Tothmérész & Magura 2005, Magura et al.
2006), ezért alkalmaztuk Oket gyepekre is. A IV. Vizsgalatban a fidelitas
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(HAF)), a specificitas (HAS;) és a ketté kombinaciojaval szamitott affinitasi
indexeket hasznaltuk (HAFS;).

A fajok affinitasi értékeit (A;) négy lépésben hataroztuk meg. Eldszor
hierarchikus klaszteranalizissel osztalyoztuk a mintavételi helyeket (Bray-
Curtis tavolsagfiiggvény, Ward fuzidos moddszer) a fogott izeltldbu fajok
abundanciai alapjan. A klaszteranalizis a vizsgalt mintavételi helyeket jol
koriilhatarolhatd, ¢léhelytipusok szerinti csoportokba sorolta (3. abra). Masodik
Iépésként —1 és +1 kozotti értékeket rendeltiink minden ¢él6helytipushoz a
dendrogram alapjan (3. abra). A harmadik 1épésben karakterfaj-analizist
(IndVal) (Dufréne & Legendre 1997) végeztiink, amely a terepi adatok alapjan
mindegyik fajt hozzarendelte valamelyik ¢€l6helytipushoz vagy élohelytipus-
csoporthoz, figyelembe véve a terepen tapasztalt mintazatokat. Utolso 1épésként
meghataroztuk az Gsszes faj affinitasi értékét az alapjan, hogy melyik faj melyik
¢l6helytipushoz tartozott.
fgy tehat a fajok affinitasi értékiiknek megfeleléen a kovetkezd hét csoportba
keriiltek:

+1: természetes gyepekre jellemzo fajok,

+0.75: kétéves ¢és természetes gyepekre jellemz6 fajok,

+0.5: kétéves gyepekre jellemzo fajok,

0: ¢él6helytipushoz nem kotédo fajok (,,€l6hely generalistak™),

—0.5: egyéves gyepekre jellemz6 fajok,

—0.75: egyéves gyepekre és szantokra jellemz6 fajok,

—1: szantokra jellemz6 fajok.
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3. abra. A hierarchikus klaszteranalizis soran kapott dendrogram, amely alapjan hét
csoportba soroltuk a gyQijtott fajokat. A klaszterlabak feliratai: 1: egyéves gyep; 2:
kétéves gyep; S: szantd; G: természetes gyep.

Végiil, miutdn valamennyi fajhoz hozzéarendeltiink egy affinitasi értéket,
kiszamoltuk az egyes mintavételi helyek affinitasi indexeit. A fajok fidelitasat
figyelembe vevO affinitasi indexet (HAF,) a kovetkez6 képlet alapjan
szémoltuk:

s
HAF=> (lir-mi- 4i),
i=1

ahol S a teljes fajszam; l;; az indikator fliggvény, amely 0 vagy 1 lehet attél
fiiggden, hogy az i faj jelen volt-e az r mintavételi helyen vagy sem; z; azon
mintavételi helyek relativ gyakorisaga, ahol az i faj jelen volt egy adott
¢lohelytipusban; és A; az i faj habitat affinitasi értéke.

A fajok specificitasan alapuld habitat affinitasi index (HAS;) szamitasa a

kovetkez6:
s

HAS=> (lir-ei- A},

i=1
ahol ej az i faj specificitasa. A specificitas ugy definialhatd, mint az adott faj
adott ¢€lohelytipusban tapasztalt atlagos egyedszdmanak és az Osszes tobbi
¢l6helytipusban talalhat6 atlagos egyedszamanak az aranya.
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Végiil a fidelitas €s specificitds kombindcidjaval szamolt habitat affinitdsi index

képlete:
s

HAFS:=Y " (lir -\ -ei - Ay,

i=1
ahol a szimbolumok jelentése megegyezik a korabbiakkal. Az indexek értéke
annal nagyobb, minél tobb természetes gyepekre jellemz6 faj van jelen az adott
mintavételi helyen.

A kiilénboz6 koru él6helytipusok (szantd, egyéves gyep, kétéves gyep,
természetes gyep) kozotti kiillonbség kimutatasara variancia-analizist (ANOVA)
hasznaltunk. Ha az éléhelytipusok kozott szignifikans kiilonbség mutatkozott,
akkor Tukey teszttel végeztik az utolagos, paros Osszehasonlitasokat. A
variancia-analizis feltételeit grafikus modszerekkel ellendriztiik (normalitas:
QQ-abra; variancidk allandosaga: szords-becsiilt érték abra) (Reiczigel et al.
2007). Az ¢éldhelyek izeltlabu egylitteseinek gyepesitést kovetd fajkészlet-
valtozéasait nem-metrikus multidimenzids skalazassal (Bray-Curtis tavolsag)
vizsgaltuk (Legendre & Legendre 1998).

A statisztikai elemzések soran kétoldalu teszteket és o = 0.05 szignifikancia
szintet hasznaltunk. A szovegben az atlag + 1 szorast (S.D.) adtuk meg, kivéve,
ahol jelolve van. A Il. és IV. Vizsgalat elemzéseit az R 2.8.0 (R Development
Core Team 2008), illetve az SPSS 10.0 (SPSS, Inc. 1997) statisztikai
programokkal végeztiik.

3.4. Hozzajarulas a vizsgalatokhoz és a vizsgalatokbol késziilt
publikaciokhoz

A dolgozatban 0Osszeflizott vizsgalatok mindegyike szdmos ember kozos
munkdjan alapul, ezért ebben a fejezetben roviden Osszefoglalom személyes
hozzajarulasomat az eredményekhez.

Az 1. Vizsgalatban részt vettem az adatgyiijtésben (a kérdoiv elkészitése,
kikiildése, nyomon kovetése; beérkezett adatok adatbazisba rendezése), az
adatok elemzésében és a cikk megirasaban is. A II. Vizsgalatban a terepi
mintavételben, az adatok Osszerendezésében ¢&s statisztikai elemzésében, és a
kézirat megirdsaban vettem részt. A IIl. Vizsgalat esetében a stratégiai
tervezésrdl és a megvaldsitott természetvédelmi beavatkozasok eredményeirdl
késziilt cikk irdsaban volt jelentds szerepem, illetve a LIFE-Nature palyazat
utols6 masfél évében (2007. jalius - 2008. december) koordinatori szerepet
toltottem be a palyazat konkrét megvaldsitasaban. A 1V. Vizsgélatban a terepi
mintavételekben, az adatok Osszerendezésében ¢és elemzésében, illetve a
cikkirasban vettem szamottevden részt.

24



4. EREDMENYEK

Ebben a fejezetben csak a tanulmanyok legfontosabb eredményeit 6sszegzem.
Tovabbi részletek, tablazatok és dbrak a Fliggelékben szerepld publikaciokban
talalhatok.

4.1. 1. Vizsgalat: El6hely-monitorozas Eurépaban

A kikildott kérdéivek nyoman 19 orszagbol, Osszesen 150 ¢€lohely-
monitorozasi programrol gyiilt 6ssze adat az adatbdzisban. A legtobb program
(N =33) Spanyolorszagbol szarmazott, ezt kovette Gorogorszag (N = 28),
Nagy-Britannia (N =22), Lengyelorszag (N = 17) és Franciaorszag (N = 12),
majd hatodikként Magyarorszag kovetkezett tiz sémaval. Szamos orszagbol
(N = 8) csak egy-egy program volt az adatbazisban.

Az adatok (N =142) szerint FEuropaban leggyakrabban erdéket
monitoroznak (28%), melyet a tengeri éldhelyek (16%), a gyepek (14%), majd
a parti €l6helyek (13%) kovetnek. A folyok és egyéb vizes él6helyek (8%), a
lapok és mocsarak (8%), illetve a bozotosok (7%) kevésbé gyakori célpontok,
mig a barlangokat, szantokat és a komplex él0helyeket az esetek kevesebb mint
5%-aban monitorozzak (4. abra) (Lengyel et al 2008a).
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Nagyobb EUNIS él6hely kategdriak

4. abra. Az EuMon adatbazisban az egyes EUNIS ¢él6hely-kategoriakba tartozo
monitorozasi programok szama (N = 142 program).
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A programok tobbségében (69%, N =142) a fajosszetétel mellett az
¢lohelyek kiterjedését is vizsgaltak, mig az esetek 22%-ban csak a fajosszetételt
¢s 9%-ban csak az élohelytipus méretének valtozasait kovették nyomon.
Hasonlé eredményt kaptunk akkor is, mikor azt vizsgaltuk, hogy a programok
mekkora hanyadéban gytijtenek jelenlét/hidny, illetve mennyiségi adatokat. A
legtobb sémaban (72%, N = 134) mind a kettdt vizsgaltdk, mig 22% volt a csak
az abundanciat és 6% a csak a jelenlét/hidny adatokat nyomon kovetd
programok aranya.

Az adatfeldolgozaskor bonyolultabb statisztikai modszereket (pl. linearis
regresszid, additiv és kevert modellek, iddsorozatok) csak a programok 14%-
ban (N = 140), mig linearis regressziot csak 4%-ban hasznalnak. Ezzel szemben
leird statisztikat és egyszeriibb grafikonokat az esetek 18%-ban, mig a
programok felében ,,egyéb statisztikai modszereket” alkalmaznak. A programok
11%-éban a gyijtott adatokat semmilyen modon nem elemzik, 3%-ban pedig
nem az adatgyijt6 elemzi dket.

A programok tobbségérdl azt allitottdk, hogy képes tobblet informacidval
szolgalni a monitorozott teriiletrdl, igy példaul a kornyezeti paraméterekrdl, az
¢l6hely mindségérdl és a tapasztalt valtozasok okair6l. A kornyezeti tényezdket
a programok kozel felében vizsgaljak (49%; N =149), mig az éldhely
mindségét a programok 91%-aban rogzitik. A leggyakrabban vizsgalt mindség-
jelzd paraméter a fajosszetétel (28%), ezt szorosan koveti a kulcs-, erny6-, vagy
tipikus fajok jelenléte (24%) (N =315, tObbszords valasztds alapjan). Ez
biztositja a kozosségek valtozasanak, az invazios fajok megjelenésének, vagy
akar a természetes fajok kihaldsanak nyomon kovetését. Emellett szintén
nyomon kovetik a szerkezeti valtozasokat (18%), a fizikai-kémiai kornyezet
valtozésait (15%) és a fragmentaciot (14%), mely segithet a valtozadsok okainak
felderitésében.

4.2. I1. Vizsgalat: Az él6helyi sokféleség és a fajgazdagsag kapcsolata

Az Egyek-Pusztakocsi mocsarrendszer teriiletén végzett vizsgalat soran,
melyben az ¢él6helyi szintli biologiai sokféleséget befolyasold tényezdk
feltérképezését thztiik ki célul 6sszesen 434 fajt gyljtottiink és hataroztunk meg
az 51 ¢éldhelyfoltban (2. tablazat). A legtobb faj az izeltlabuakhoz (221 faj) és a
virdgos novényekhez (170 faj) tartozott.
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2. tablazat A vizsgalt csoportok és taxonok Gsszesitett és foltonkénti atlagos fajszama
az Egyek-Pusztakdcsi mocsarak teriiletén.

Fajszam

Csoport Taxon Osszesen Atlagx Min- N*

S.D. Max
Novények Virdgos novények 170 21.3+11.64 2-46 51
Novényen lakod Araneae 65 83+£4.07 1-21 51
izeltlabuak Heteroptera 14 1.7+117 0-5 51
Orthoptera 32 7.7+£258 2-13 51
Osszesen 111 17.7+£552 7-31 51
Talajlako izeltlabtiak | Araneae 43 9.2+698 0-25 26
Carabidae 67 128+8.56 2-33 26
Osszesen 110 22.0+14.18 2-49 26
Madarak Aves 43 3.7+250 1-13 51
Teljes fajszam 434  67.0+15.10 39-98 26

*N: a vizsgalt él6helyfoltok szama

A teljes fajszamra egyik vizsgalt valtoz6 (teriilet, alak, izolacid, kezelési
tipus) kozvetlen hatdsat sem sikeriilt kimutatnunk, egyik illesztett modell esetén
sem (3. tablazat a I1. Vizsgalatban).

A fajszam-teriilet Osszefliggést csak madarak esetében sikeriilt kimutatni
(1. abra a II. Vizsgalatban), az dsszevont csoportok és a tobbi taxon fajszama a
folt méretével nem mutatott kapcsolatot. A foltszintii valtozok koziil az
¢lohelytipus mutatta a legszorosabb kapcsolatot a ndvényen lako és talajlakod
izeltlabuak fajszamaval, a taxonok koziil pedig az egyenesszarnyuak, a talajlako
pokok ¢és a futobogarak fajszdmaval. A folton beliili valtozok kozil a
ndvényzetmagassag korrelalt a teljes allatfajszammal, az egyenesszarnyuak és a
futdbogarak fajszamaval (4. tablazat a II. Vizsgalatban).

Ahogy valtozott az elemzés 1éptéke (folton beliilitdl foltszintii valtozokig,
vagy egyes taxontol az Osszevont csoportokig) gyakran ugy véltozott a
kapcsolat a fajszam ¢€s az éldhely-diverzitas kozott. Els6sorban akkor valtoztak
vagy tlintek el a kimutatott Osszefliggések, amikor a kiilonbozd valtozokkal
korrelacioban allo taxonokat dsszevontuk nagyobb csoportokba. Ez jelentheti
azt, hogy az egyes taxonok szintjén meglévo Osszefiiggések ellenkezo eldjeliiek
voltak, azaz ,kioltottak” egymast, vagy akar azt is, hogy az egyes taxonok
fajszamara mas és mas tényezd hatott.

Azonban a talalt 6sszefiiggések mindegyike pozitiv irdnyu volt (3. tdblazat a II.
Vizsgalatban), ami azt mutatta, hogy a fajgazdagsag altalaban né az éldhelyi
diverzitas novekedésével. Mas szavakkal, az egyes taxonok szintjén meglévo
Osszefiiggések nem voltak ellenkezd eldjeliieck (azaz nem ,oltottdk ki”
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egymast), mely arra utal, hogy az egyes taxonok fajgazdagsadgara mas és mas
¢lohely-diverzitasi tényezok voltak hatassal.

A részletes eredmények a II. Vizsgalatban szerepelnek, taxonok és dsszevont
csoportok szerinti bontasban a 3. és 4. tdblazatban, a statisztikakkal egyiitt.

4.3. I11. Vizsgalat: Természetvédelmi stratégiak alkalmazasa

Az  Egyek-Pusztakocsi  mocsarrendszer  természetvédelmi  stratégiai
tervezésének elsd 1épéseként mélyinterjukat készitettlink a Nemzeti Park
munkatarsaival, €s a teriiletet ismerd szakemberekkel. Az interjuk értékelése
soran megkerestiik a kozos pontokat é¢s meghataroztuk a fenyegetd hatasokat és
a terlilet sokféleségét kozvetleniil veszélyeztetd tényezdket. A begytijtott
informaciokat a térinformatikai adatbazissal 0Osszevetve kijeldltik az
alkalmazott természetvédelmi beavatkozasok (rekonstrukciok, kezelések)
helyszineit és az elérendd célallapotokat. Végiil az igy késziilt természetvédelmi
stratégiai tervet véleményezésre bocsatottuk az érintettek korében, aminek
soran kialakult a végleges stratégia. A stratégiai tervezési folyamat eredményét
egy abran Osszesitettiik (5. 4abra), ezaltal is szemléltetve, hogy egyes
tevékenységek tobb célt is szolgalhatnak.
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VESZELYEZTETO TENYEZOK

CELKITUZESEK

KEZELESEK

A.1. Tanya- és foldvasarlas elGkészitése

1. tényezd: Gyepek szantok altali
fragmentécidja

1. cél: Okoldgiai folyosok létrehozésa

A.2. Alapallapot-felmérés (névények, éllatok)

2. tényez6: Gyepek degradacidjaa
bemosodott mitragyatol és novényvédo
szerektdl

2. cél: Pufferzonak kialakitdsa szantok
gyepesitésével

A.3. Kezelési terv kidolgozasa a gyepesitett és az
erddsitett terliletekre

B.1.Foldvasarlas

3. tényez6: Gyepek degradacioja a
libatartas kovetkeztében

3. cél: Libatelepek megszlintetése

B.2.Tanyavasarlas, 4tallas juhlegeltetésre

4. cél: Legeltetési rendszer atalakitdsa

C.1.Szantok gyepesitése

;

4. tényez6: Nem megfelel6 gyepkezelés
(legeltetés hidnya)

C.2. Erdésités

5. tényez6: Nadasok homogenizélodasa

5. cél: Természetes zavarasok
(legeltetés, égetés) kivitelezése
nadasokban

C.3. Legel6 éllatok (szlirkemarha) véasarlasa

C.4. Legeltetési infrastruktira kiépitése

6. tényez6: Mocsarak degradécioja a
bemosodott mlitragyatol és névényvédo
szerektdl

\

6. cél: Pufferzonak kialakitasa szantok
erddsitésével

D.1.Gyepek legeltetéses kezelése

D.2.Néadasok legeltetése és égetése

D.3 Erddsitések fenntarto kezelése

7.tényez6: Hidnyzo életfeltételek
ragadozomadarak szdmara
(taplalékforras és éléhely)

7. cél: Taplalékbazis létrehozédsa
kiseml&soknek

\“’ D.4.Szantok extenziv mivelése

:

5. dbra. A stratégiai tervezés eredménye; a biologiai sokféleséget veszélyeztetd tényezok az Egyek-Pusztakdcsi mocsarrendszer
teriiletén a tajléptéki rehabilitacio elsd 1épcsdje utan és a hatasuk csokkentésére a rehabilitacio masodik 1épcsdjében meghatarozott
célok és természetvédelmi beavatkozasok.



A stratégiai tervezés sordn meghatarozott tevékenységeket a . Fiives
tertiletek rekonstrukcidja és mocsarak védelme” cimii LIFE-Nature program
keretében (LIFEO4NAT/HU/000119) valositottuk meg. A program soran négy
f6 beavatkozast (gyepesités, legeltetés, égetés, extenziv miivelés) valdsitottunk
meg, 6sszesen tobb mint 2000 hektaron (6. abra).

Beavatkozésk az egyek-pusztakocsi
LIFE-Nature programban (2005-2008)

Gyeprekonstrukcié Legeltetés

| 16sz6s magkeverék Csattag-lapos Ny
szikes magkeverék [ |Meggyes-lapos

[Ispontan regeneracié  Fekete-rét E !

Egetéses kezelés [[1Fekete-rét D és Ny ‘3

[JFekete-rét, 2007 o

Extenziv szanték [JHortobagyi NP

1
I|||I|||l

6. abra. Az Egyek-Pusztakocsi mocsarrendszer teriiletén, a LIFE-Nature programban
megvalositott rekonstrukciok és kezelések térképe.

A program soran, 2005 és 2008 kozott dsszesen 760 hektaron tortént meg
a kiilonb6z6 kiindulasi allapotl szantdk (gabona, lucerna, napraforgo) 16szos €s
szikes magkeverékkel torténd gyepesitése (C.1. akcid, 5. abra). Az elGzetes
tervezés soran arra megfelelének itélt helyszineken, altalaban a 91 m t.sz.f.
magassagot meghalado 16sz6s-homokos hatakra 16sz6s magkeveréket vetettiink
(95 ha), mig az alacsonyabban fekvo részekre szikes magkeverék kertlt (665
ha). Négy év alatt a szantok aranya a felére csokkent, és igy a gyepek aranya a
védett teriileten beliil 46%-ro6l 70%-ra nott. A tervezett dokologiai folyosok és
pufferzonak megvaldsulasaval létrejottek az északi és déli teriiletek kozti
atjarhatosagot biztosito térbeli kapcsolatok, illetve a mocsarak szennyezddését
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megakadalyoz6 véd6zondk. A gyepesités utani elsé években mind a novényzet,
mind az allat-egyiittesek meglepéen gyors pozitiv valtozasait figyelhettiink
meg. A ndvényzet valtozasairdl részletesen Tordk et al. (2010) szamol be, az
allat-egyiittesekrol a IV. Vizsgalatban talalhatok részletes eredmények.

A mocsarszegélyek  (Fekete-rét, Csattag-lapos, Meggyes-lapos)
sziirkemarhakkal vald legeltetése (D.1., D.2. akciok, 5. abra) 2006-ban
kezd6dott, a Fekete-rét égetéses kezelését pedig 2007-ben végeztik. A
mocsarak célzott legeltetése a harom mocsarban Osszesen mintegy 325
hektaron, mig a csatlakozd régebbi és Ujonnan rekonstrudlt gyepteriiletek
célzott legeltetése 660 hektaron valosult meg. A Fekete-rét mocsar déli
részének nyar végi égetését 130 hektaron sikeriilt kivitelezni. Az égetés, illetve
a sziirkemarhak legelésének és taposasanak (Csattag-lapos, Fekete-rét) hatasara
a mocsarak homogén nadasai felnyiltak, a ndvényzet mozaikosabba,
diverzebbé valt, megjelentek a nad (Phragmites australis (Cav.) Trin. ex
Steudel) mellett egyéb mocsari novényfajok is (pl. sziki kaka Bolboschoenus
maritimus (L.), mocsari 16rom Rumex palustris Sm.. keskenylevelti gyékény
Typha angustifolia L.) és a nadas mellett mas él6helyek is (pl. nyiltvizes
terliletek, erdsen taposott szikesedd foltok, gyékényesek, magassdsos rétek
stb.).

2006-ban a tervezett 80 hektaron makkvetéssel, illetve csemeték
iiltetésével megtortént az erddsités (C.2. akcid, 5. abra). A kovetkezd évi
szarazsag, és a terlileten talalhatd, jelentds méretii vaddiszno-allomany makk-
pusztitasa azonban nagyon alacsony csirdzasi sikerességhez vezetett ¢és az
erddsitési terveket meghiusitotta.

A gyeprekonstrukcid utan is megmarado szantoteriiletek egy részén (150
hektaron) 100 m széles parcelldkat kialakitva az intenziv haszndlat helyett
extenziven mivelt Un. ,,aprovad-foldeket” hoztunk létre (D.4. akcid, 5. abra).
2005 ota ezeken a szantdkon lucerna, 6szi buza és arpa, éveld rozs, koles,
cirok, kukorica és 6szi bors6 extenziv, vegyszermentes termesztése folyik. Az
extenziv miivelés az intenziven miivelt szantokhoz képest jelentdsen novelte a
ragcsald kisemlds-fajok allomanyat, melyet jol jelzett a ragadoz6é madarak
megnovekedett egyedszama is az extenziv szantokon.

4.4.1V. Vizsgalat: A biologiai sokféleség valtozasai a gyepesités hatasiara

A felmérés soran, melyben a gyeprekonstrukcionak az izeltlabu-egyiittesekre
gyakorolt hatasat vizsgaltuk Osszesen 341 fajt (17 199 egyed) gyljtottiink és
hatdroztunk meg. A poloskdk ¢és a ndvényen lakoé pokok voltak a
legfajgazdagabbak 96 illetve 82 fajjal (7424 és 1498 egyed). Oket kovette a
futdbogarak (67 faj, 6305 egyed) és a talajlaké pokok csoportja (66 faj, 1492
egyed). Az egyenesszarnytak koziil keriilt ki a legkevesebb faj ¢s egyed is (30
faj, 480 egyed). Minden fajhoz affinitdsi értéket (A;j) rendeltiink a kordbban
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leirt modon (1d. 3.3.4. fejezet). A fajok A; értékek szerinti megoszlasa az egyes
¢lohelytipusokban az 3. tdblazatban lathato.

3. tablazat. A fajok szazalékos megoszlasa az egyes él6helyeken az affinitasi értékek
(Ay) értékek szerint.

Eléhelytipus/A;érték (%)| 1 075 0.5 0 05 075 -1
Szanto 3.7 94 65 178 75 131 421
Egyéves gyep 55 128 7.3 16.5 40.9 8.5 8.5
Kétéves gyep 56 344 161 156 150 3.9 9.4
Természetes gyep 46.5 56 136 127 113 24 8.0

Habar a természetes gyepekben és a gyepesitett teriileteken némileg
magasabb volt a fajok szdma, mint a szantokon, a kiilonbség nem volt
szignifikans (7. abra). Ezzel szemben a habitat affinitasi indexek kimutattak a
kiilonbségeket. A természetes gyepekben magasabb volt a habitat affinitési
index értéke, mint a tdbbi él6helyen, amely azt jelzi, hogy ott tobb volt a
természetes élohelyhez kotodo faj. A kétéves gyepek magasabb affinitési
értékkel rendelkeztek, mint az egyéves gyepek ¢és a szantok, amelyek
egymastol nem kiilonboztek szignifikansan (8. abra). Ez azt mutatja, hogy
mind a szantokon, mind az egyéves gyepeken még a zavarastlird fajok voltak
tulsulyban.

Habar a HAS, index (amely a fajok specificitdsat veszi figyelembe) volt a
legérzékenyebb az élohelytipusok kozotti kiilonbségekre, a kiilonbségek olyan
robusztusak voltak, hogy barmelyik index haszndlatdval ugyanarra az
eredményre jutottunk (8. abra). Az egyéves gyepeken tobb magas affinitasi
értékkel rendelkezd faj volt, mint a szantdkon, és ugyanigy a kétéves gyepek is
tobb magas A; értéket kapott fajnak adtak otthont, mint az egyéves gyepek.
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7. abra. Fajgazdagsag a vizsgalt él6helyeken. Nem volt szignifikans kiilonbség
(Fa3s = 1,92, p > 0,05) az egyes él6helytipusok kozott.
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8. abra. Habitat affinitasi indexek a fajok fidelitasa (HAF,; F3 35 = 148,32, p < 0,001),
specificitasa (HAS;; Fs33 =104,01, p<0,001) és egyiittes fidelitasa és specificitasa
(HAFS,; F335 = 142,60, p<0,001) alapjan a négy vizsgalt élohelytipusban. Jeldlés:
teli: szanto; harantcsikozas: egyéves gyep; fliggbleges csikozas: kétéves gyep; iires:
természetes gyep. Az oszlopdiagramok folott lathato kiilonb6z6 betiikk a mas
csoportoktdl szignifikansan elkiiloniilo csoportokat jeldlik.

33



Mivel a fajgazdagsdg Osszességében nem, mig az egyiittesek
természetessége nott az id6 eldrehaladtaval a gyepesités utan, gyanithato volt,
hogy a megfigyelt valtozasok a fajok kicserélddésén alapulnak. Az ordinacid
kimutatta, hogy a fajosszetétel idovel jelentdsen valtozott. A rekonstrualt
gyepek izeltldbu egyiittesei egyre hasonlobbakka valtak a természetes
gyepekéhez (9. dbra), ami szintén azt mutatja, hogy egyre tobb olyan faj jelent
meg, amelyek a természetes élohelyekhez kotddnek. A zavart, pionir kornyezet
kozvetleniil a gyepesités utan a zavarastiird fajoknak kedvezett, mint példaul a
Dictyna arundinacea Linnaeus (Dictynidae, Araneae), a Pardosa agrestis
(Westring) (Lycosidae, Araneae), a Trigonotylus ruficornis (Geoffroy)
(Miridae, Heteroptera), a Chorthippus biguttulus (Linnaeus) (Acrididae,
Orthoptera) és a Pseudoophonus rufipes (De Geer) (Carabidae, Coleoptera). A
fajosszetétel megdobbentden gyorsan valtozott az elsé €s masodik év kozott. A
kétéves gyepeken mar nagy szamban jelentek meg a természetes gyepekre
jellemz6 fajok minden allatcsoportbol (pl. Nesticus cellulans (Clerck)
(Nesticidae, Araneae); Titanoeca veteranica Herman (Titanoecidae, Araneae);
Chorosoma schillingi (Schilling) (Rhopalidae, Heteroptera); Euchorthippus
pulvinatus (Fischer de Waldheim) (Acrididae, Orthoptera); Amara fulvipes
(Audinet-Serville) (Carabidae, Coleoptera)).

Az egyes ¢l6helytipusok szignifikans karakterfajainak listaja (IndVal
elemzés alapjan) a IV. Vizsgalat fiiggelékében talalhato.

0,0 4

2, MDS tengely

1. MDS tangely

9. abra. Az izeltlabu egylittesek fajosszetételének valtozasai a szantoktol az egyéves,
kétéves gyepeken at a referenciaként szolgalo természetes gyepekig. A fajosszetétel a
természetes gyepek fajkészletéhez egyre hasonlobba valik.
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5. ERTEKELES

A biologiai sokféleség megérzése szempontjabol szamos értékes informaciot
gyljtottiink Ossze kutatdsaink soran. Az 1. Vizsgalatban bemutattuk, hogyan
kovetik nyomon a bioldgiai sokféleség valtozasait Europaban, majd kisebb
Iéptékre valtva a II. Vizsgalatban az éldhelyi sokféleség és a fajgazdagsag
kozotti kapcsolatra helyeztilk a hangsulyt. Ezutan a kapott eredményeket
felhasznalva kialakitottuk a megfelel természetvédelmi stratégiat, amely az
Egyek-Pusztakdcsi  mocsarrendszer teriiletén eldsegitheti a mozaikos
¢lohelyszerkezet kialakitasat és a tajléptéki biodiverzitds novekedését, melyet
egy LIFE-Nature palyazat keretében igyekeztiink megvalositani. Végiil a IV.
Vizsgalatban bemutattuk a legnagyobb teriileten zajlo beavatkozas, a szantok
gyepesitésének az izeltlabuak sokféleségére gyakorolt rovid tavu hatésait.

Az 1. Vizsgalat 0sszegzéseképpen elmondhatjuk, hogy habar az él6hely-
monitorozas széles korben elterjedt Eurdpaban, és rengeteget fejlodott 1992, az
Elohelyvédelmi Iranyelv bevezetése Ota, még mindig szamos hidnyossag
tapasztalhatd a monitorozas gyakorlataban. Eredményeink szerint a két
legfontosabb teriilet, amelyet mindenképpen fejleszteni kell az adatok gytjtési
modja és az adatok elemzése. Az adatgylijtéskor javasolhatd a tavérzékelési
modszerek pdrositdsa a terepi mintavételekkel, igy tobb Iéptékben valnak
észlelhetové az ¢€lohelyek valtozasai, valamint nagyobb teriileten, egyszerre
tobb €l6helytipust lehet nyomon kdvetni.

Masik fontos eredményiink, hogy az adatok értékelése elmarad a varhato
szinttdl, hiszen a programok nagy részében az adatokat nem elemzik vagy nem
olyan modszerekkel elemzik, melyek alkalmasak a trendek kimutatisara.
Eredményeink szerint ennek egyik fontos oka lehet, hogy a mintavételi
helyeket leggyakrabban személyes tapasztalatokra hagyatkozva valasztjak ki,
korrekt mintavételi kritériumok alkalmazasa helyett. A monitorozds soran
gyljtott adatok, lehetdség szerint részletes statisztikai modszerekkel valo
elemzése (pl. linedris, additiv ¢és kevert modellek, iddsorozatok)
elengedhetetlen ahhoz, hogy kimutassuk az ¢él6helyek kiterjedésében és
mindségében bekdvetkezd valtozasokat és vizsgalhassuk e valtozasok okait és
kovetkezményeit. Az  adatok  megfeleld  elemzésének  hidnyaban
megkérddjelezhetd a monitorozas 1étjogosultsaga és koltség-igénye valamint
gyakorlati felhasznalasa, pl. nehézkessé valik az informaciok eljuttatdsa a
dontéshozokhoz. Mindenképpen javasolhaté tehat, hogy a monitorozast elére
megtervezve lehetdség nyiljon az adatok statisztikai elemzésére.

A monitorozas fenti két, alapvetd komponensének megvaltoztatdsaval
pontosabb mérdszamok ¢€s biztosabb informécidk allhatnak rendelkezésre az
¢lohelyek valtozasairol kis és nagy 1éptékben egyarant. Ugyancsak javaslatként
fogalmazhat6 meg az, hogy a ritkdbban monitorozott ¢l6helyeket, példaul a
mez6gazdasagi teriiletek élohelyeit kivanatos lenne tobb programban vizsgalni,
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mely lehetévé tenné az FEurdpaban altalanos agrar-kornyezetvédelmi
programok hatasossaganak a jelenleginél intenzivebb vizsgalatat.

Az eurdpai €l6hely-monitorozassal kapcsolatosan fontos leszogezni azt,
hogy eredményeink, és kovetkeztetéseink nagyban fliggnek az EuMon projekt
keretében 1étrehozott adatbazis teljességétdl. Korabbi feljegyzések alapjan ugy
becsiiljiilk, hogy kb. 30-40 monitorozasi program hianyzik a hasznalt
adatbazisbol (Lengyel et al. in review). A hidnyz6 programok legtdbbje
globalis, pan-europai vagy nemzetkdzi 1€ptékii (pl. ILTER). Ezért vizsgalatunk
elsOsorban orszagos €s orszagon beliili 1éptékre vonatkozik, de lehetdséget ad a
fenti altalanosabb kovetkeztetések levonasara is az eurdpai élGhely-
monitorozasi gyakorlattal kapcsolatban.

Az Egyek-Pusztakocsi mocsarak teriiletén 2004-ben végzett alapallapot-
felmérés soran a monitorozas tobb Iéptékben, tobb ¢l6lénycsoport vizsgalataval
elére meghatdrozott modon zajlott, ezért példaként szolgalhat az él6hely-
monitorozasban (II. Vizsgalat). Az alapallapot-felmérés soran kombinaltuk a
légi felvételeket a terepi ¢€l0hely-térképezéssel, a mintavételeket eldre
megterveztilkk és az adatokat statisztikai modszerekkel elemeztiik annak
érdekében, hogy megéllapitsuk a vizsgalt taxonok fajgazdagsagara leginkabb
hato tényezoket.

A biologiai sokféleséget befolyasold tényezdkkel kapcsolatban két fontos
kovetkeztetésre jutottunk Egyek-Pusztakocson. Az Gsszevont csoportok és az
egyes taxonok fajszama is nétt az él6helyi diverzitds ndvekedésével, azonban
az élohely-diverzitas mas és mas Osszetevoi befolyasoltak pozitivan a vizsgalt
csoportokat. Predikcionknak megfeleléen az éldhelyek kompozicionalis
OsszetevOi (pl. a novényzet diverzitdsa) elsésorban a nodvényen lako
izeltlabtiakat ~ befolyasoltak, mig a  strukturalis  valtozok  (pl.
novényzetmagassag) elsOsorban a talajlaké izeltldbliak és a madarak
fajszamaval korrelaltak. Ennek az ellentétes hatdsnak a kovetkeztében az
Osszevont, teljes fajszam esetében nem talaltunk egyértelmii kapcsolatot az
¢élohelyi diverzitassal. Eredményeink igy bizonyitékot szolgaltatnak arra, hogy
az ¢lohely-diverzitas és a fajgazdagsag kozott altalanos pozitiv kapcsolat van,
de a nagyobb csoportokra és az egyes taxonokra az élShelyi diverzitas
kiilonb6z6 Osszetevéi hatnak. Az altalunk vizsgalt térbeli 1éptéken az
élohelyfoltok teriilete kevésbé volt fontos a fajgazdagsdg alakuldsaban.
Kovetkeztetéseink  Osszhangban  4llnak  Baldi  (2008)  vizsgélatanak
eredményeivel, amelyben a szerzd kiilonbozé izeltldbu  csoportok
fajgazdagsaganak befolyasold tényezodit vizsgalta Kozép-Magyarorszagon.
Baldi (2008) nagyobb térbeli 1éptékben végzett vizsgalataban is fontosabbnak
mutatkozott az él6helyi diverzitas, mint onmagaban a teriilet. Emellett meg kell
emliteni, hogy a vizsgalodas léptéke is befolyédsolja, hogy a fajgazdagsagra
milyen tényezOk hatnak. Mezei pacsirta (Alauda arvensis Linnaeus) esetében
példaul kimutattak (Erdds et al. 2007), hogy taji 1éptékben a nagy kiterjedési,
nyilt teriileteket kedveli, mig ¢l6helyi 1éptékben a mozaikos, heterogén
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¢léhely-strukturat részesiti elényben. Eredményeink arra utalnak, hogy él6helyi
Iéptékben az ¢él6helyi diverzitas fontosabb lehet a bioldgiai sokféleség
befolyasolasaban, mint a teriilet. Vizsgalatunk Ujabb példat szolgaltat arra,
amikor a teriilet-fajszam 0Osszefiiggés csak egy vizsgalt csoport esetében
mutathaté ki, mert a tobbi taxont els6sorban nem a teriilet, hanem egyéb
tényezOk befolyasoljak (Lovei et al. 2006, Magura & Ko6dobocz 2007, Baldi
2008, Magura et al. 2008). Az eredmények alapjan javasoljuk, hogy azokban a
vizsgalatokban, melyekben a foltszintli biodiverzitasra hatd tényezok vizsgalata
a cél, mind a teriiletet, mind az él6hely-diverzitast figyelembe kell venni.

Vizsgalatunk természetvédelmi szempontbdl is hasznos, mert felhivja a
figyelmet arra, hogy az él6helyek teriileti csokkenésén tul az él6helyek
mozaikos szerkezete, természetes heterogenitasa is fontos tobb csoport
fajgazdagsaganak egyidejii, magas szinten tartdsdhoz. Annak ellenére, hogy a
kiilonb6z6 ¢€lélénycsoportokra az ¢€ldhelyi diverzitds kiillonbozd Osszetevoi
hatottak, az eredmények azt mutatjdk, hogy az ¢élGhelyi diverzitas
novekedésével nétt a fajgazdagsdg minden taxon esetében (Collinge 1996,
Kruess & Tscharntke 2002, Tews et al. 2004). A gyakorlatban ez azt jelentheti,
hogy kiilonbozd ¢éldhelyek létrehozdsa vagy rehabiliticigja nodvelheti a
fajgazdagsagot. Igy eredményeink alatimasztjak azt a nézetet, miszerint a
bioldgiai sokféleség novelésének egyik leghatasosabb modja, ha fenntartjuk az
Osszetett, mozaikos tdjszerkezetet, amely idedlis koriilményeket biztosit a
legtobb ¢€l6lénynek (Duelli 1997, Cattin et al 2003, Wittingham & Evans
2004). A természetvédelmi kezeléseknek ezért célként kellene kitliznie mind a
foltszintli (pl. a kiilonb6zd éldhelytipusok szaméanak ndvelése), mind a folton
beliilli (pl. az ¢lohelyfolt mozaikossdganak novelése tobbféle kezeléssel)
diverzitas fenntartasat.

A fenti eredményeket szem el6tt tartva hataroztuk meg az Egyek-
Pusztakocsi mocsarak hosszutavi tdjrehabilitacids programjanak masodik
itemében tervezett beavatkozasokat (III. Vizsgalat). A foltszintii és folton
beliili mozaikossag novelése érdekében kiilonb6zd él6hely-rekonstrukciokat
(gyepesités, erddsités) és természetvédelmi kezeléseket (legeltetés, kaszalas,
égetés, extenziv szantdmiivelés) terveztiink és valositottunk meg a 2004-2008
kozotti idészakban.

A tervezett 6kologiai folyosok és pufferzonak megvalosuldsaval 1étrejottek
az északi és déli teriiletek kozt atjarhatosdgot biztositd térbeli kapcsolatok,
illetve a mocsarak szennyezddését megakadalyozo védézondk. A legeltetési
rendszer Kkiterjesztésével a természetes ¢és a projektben rekonstrualt
természetkozeli gyepek természetvédelmi szempontbol megfeleld kezelését
alapoztuk meg. Az égetés €s a legeltetés kombinalasa hatékony modszernek
bizonyult a mocsarak homogén nadasainak felnyitdsdra. Az elvégzett
beavatkozasok a kornyék lakossagara is pozitiv hatdssal voltak. A mintegy
2200 hektart érintd program 18 gazddnak biztosit legeltetési lehetdséget. A taj
mozaikosabba valadsa gazdag madarfaunat vonz, és ezaltal fellenditi a teriilet
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Okoturizmusat, els6sorban a madaraszok és a természetfotosok korében —
tobbek kozott 2004 oOta harom panzid megélhetését biztositva ezzel
Kocsujfalun. A program egyik tanulsdga, hogy az él6hely-rekonstrukcios €s
természetvédelmi kezelési programok kiilonosen alkalmasak a kutatdsban ¢€s a
gyakorlati természetvédelemben érdekelt felek hatékony egyiittmiikddésére.
Emellett a természetvédelmi beavatkozasok elott zajlo stratégiai tervezés
sziikségességére is szeretnénk felhivni a figyelmet, hiszen a jol atgondolt
stratégia jelentésen megkonnyiti a nagyszabasu természetvédelmi programok
sikeres lebonyolitdsat. Esetlinkben az elvégzett beavatkozdsok nyomén a
projekt-teriileten nétt a tajszintli sokféleség és csokkent a kedvezdtlen emberi
behatds mértéke. Ezen valtozdsok biztositjak a természetes regeneralodasi
folyamatok zavartalansagat, és megalapozzdk a tajrehabilitdciés program
jovobeli folytatasat.

A IV. Vizsgalatban a rekonstrukcios program legnagyobb teriileten zajlod
beavatkozasanak, a gyepesitésnek hatasat rendszeres monitorozassal kovettiik
nyomon. Eredményeink azt mutattdk, hogy a gyepesités utan a ndvényzetben
bekovetkezett valtozadsokat az 4llatok is hamar kovették: az izeltlabu
egylittesek Osszetétele hasonlova kezdett valni a természetes gyepekéhez mar
az elsd két év alatt.

Vizsgalatunk sordn hasonlé eredményeket kaptunk azokhoz a
kutatasokhoz, melyekben a fajszdm mellett tovabbi mérdszamokat (pl.
diverzitds, hasonlosagi indexek) is haszndltak gyepek szukcesszios
folyamatainak nyomon kovetésében (ndvények és lepkék: Steffan-Dewenter &
Tscharntke 1997; ugrovillasok: Brand & Dunn 1998; novények, pokok és
bogarak: Perner & Malt 2003; futobogarak: Purtauf et al. 2004, Shepherd &
Debinski 2005). Az izeltlabuak fajszdma ugyan nem valtozott szamottevden a
gyepesitést kovetd elsé két év soran, am az affinitasi indexek novekedése azt
mutatta, hogy a fajosszetételben jelentds valtozasok kovetkeztek be. A
specialis ¢lohelyhez nem kotddd fajokat elkezdték lecserélni a természetes
gyepekre jellemz6 fajok. Az emlitett valtozdsokat a nemrégiben modositott
habitat affinitasi indexekkel sikeriilt kimutatnunk, amelyek korabbi
vizsgalatokban hasonld eredményt hoztak (Magura et al. 2006). Magura ¢€s
munkatarsai  (2006) iltetett fenyvesekben vizsgaltdk az  indexek
hasznalhatosagat, és azt talaltdk, hogy a természetes biikkdsokben magasabb
volt az affinitdsi indexek értéke, mint a kiillonb6zé kort iiltetvények
barmelyikében. Az eddigi tanulmanyok é&s sajat tapasztalataink alapjan
megallapithatjuk, hogy habar a habitat affinitdsi indexeket jelenleg csak sziik
korben alkalmazzak, azok megfeleld kiegészitdi lehetnek a leggyakrabban
alkalmazott diverzitdsi mérészamoknak. Eredményeink alapjdn ezért minden
természetvédelmi céli monitorozast végzd okologust batoritunk, az él6hely-
affinitasi indexek hasznalatara. Mas kutatasokkal &sszhangban (pl. McCoy &
Mushinsky 2002; Ruiz-Jaen & Aide 2005; Wilsey et al. 2005) valljuk, hogy az
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¢lohely-rekonstukciok sikerességének nyomon kovetéséhez sziikségszerli a
fajgazdagsag mellett egyéb mérészamokat is alkalmazni.

Rekonstrukciok utdn altaldban tobb mint egy évtized sziikséges ahhoz,
hogy a helyredllitott élohelyek diverzitdsa megkozelitse a természetes
¢l6helyekét (Brand & Dunn 1998; Purtauf et al. 2004). Az Egyek-Pusztakdcson
tapasztalt gyors valtozasok feltehetden a propagulum forrasok kozelségének és
elérhetdségének koszonhetdek. Emellett tapasztalataink masokhoz hasonldéan
azt mutatjak, hogy a gyepek helyreallitasa gyorsithatd az alapvetd ndvényfajok
vetésével (Hutchings & Booth 1996a, Walker et al. 2004, Piper et al. 2007),
illetve a gyepesités utan kiilonbozo kezelések (pl. legeltetés, kaszalas, égetés)
alkalmazéséaval (Hutchings & Booth 1996b).

Habar 0sszességében a gyepek helyredllitasa hossza folyamat, melynek mi
csak az els6 néhany évét vizsgaltuk, az Egyek-Pusztakocsi mocsarak teriiletén
tapasztalt gyors valtozasok cafoljak azt a szemléletet, miszerint az éléhelyek
helyreallitasa tal hosszu id6t venne igénybe, és ezért csak pénzkidobas ilyen
természetvédelmi beavatkozasokba pénzt fektetni (Aronson et al. 2006).

Napjainkban egyre nagyobb figyelem iranyul az évtizedek oOta zajld
,biodiverzitas-krizisre” (Soulé¢ 1985), és szamos program indult a biologiai
sokféleség csokkenésének megallitasara. A természetvédelmi programokban
gyljtott adatok azonban megfeleld elemzés €s értékelés hidnyaban gyakran
nem hasznosulnak, nem valnak elérhet6vé mas programok szamara, mig a
tudomanyos kutatas eredményei gyakran megmaradnak elméleti szinten és nem
"forditjak le" Oket a gyakorlat szamara hasznos formaba. Dolgozatomban az
Egyek-Pusztakdcsi mocsarak példajan probaltam bemutatni, hogyan 6tvozhetd
a két megkozelités, azaz hogyan hasznosulhatnak a monitorozas soran,
tudomanyos céllal gyljtott adatok a gyakorlatban is, illetve a gyakorlati
tervezeés €s megvaldsitds hogyan adhat keretet tudomanyos célti €s monitorozé
jellegli vizsgalatoknak. Ezzel szeretném felhivni a figyelmet arra, hogy a
biologiai sokféleség védelme érdekében megvaldsuld barminemii tevékenység
esetében elengedhetetlen az elméleti és gyakorlati szakemberek Osszefogasa,
illetve az eldzetes, alapos tervezés ¢és a folyamatos monitorozas, hogy a
begytlijtott adatok alapjan lehetdvé valjon a biodiverzitas véltozdsainak nyomon
kovetése ¢és a megfeleld kovetkeztetések levonasa.

39



6. OSSZEFOGLALAS

A Dbiolégiai sokféleség napjainkban soha nem latott mértékben csokken
melynek {6 oka a természetes élohelyek fogyatkozasa, fragmentacioja,
leromlasa. Habar az egyes fajok védelmérdl egyre szélesebb korti ismereteink
vannak, az él6hely- vagy tdjszintii sokféleség védelmérdl joval kevesebbet
tudunk. Vizsgalataink sordn ezen hidnyossag enyhitésére torekedtiink.. Az
¢lohely-szintli  biodiverzitdas megdrzésével kapcsolatban a megalapozott
elméleti és gyakorlati dontések meghozatalahoz a problémat holisztikusan kell
kezelni és tobb (lehet0ség szerint szamos) faj egyiittes védelmét megalapozéd
ismeretek sziikségesek. Meg kell ismerni a biologiai sokféleség valtozasainak
hatterét, az Okologiai folyamatokra ¢és egyes ¢éldlénycsoportokra hatd
tényezOket, az alkalmazott gyakorlati lehetdségeket és korlatokat, majd az
Osszegyljtott ismeretek birtokaban lehet donteni a megfeleld természetvédelmi
célokrol és eljarasokrol.

A biodiverzitds csokkenése miatt a természetvédelemre folyamatosan
novekvd feleldsség harul, és egyre gyorsabb és atfogdbb megoldasokra van
sziikség. A gyorsulo tempo kovetkezményeképpen egyre nagyobb szerep jut a
mar évek Ota zajld éldhely-monitorozasi programoknak, amelyek magasabb
térbeli skalan, tobb éldlénycsoport valtozasainak megértéséhez sziikséges
adatokat szolgaltathatnak. Az I. Vizsgélatban ezért célul tliztikk ki az eurdpai
¢l6hely-monitorozasi programok értékelését az EuMon projekt keretében.
Attekintettiik az alkalmazott modszereket, majd meghataroztuk a felmeriil6
hianyossagokat ¢és a fejlesztési lehetdségeket. Eredményeink alapvetden
fontosak az él6hely-monitorozasi gyakorlat javitasaban. A Natura 2000 fajok
¢s ¢€lohelyek monitorozéasa a tagallamok szdmara az Eurdpai Unio altal eldirt
kotelezettség, ezért jelenleg egyre nagyobb figyelem iranyul a biodiverzitas-
monitorozas elméleti hatterére ¢€s gyakorlati kivitelezésére. Vizsgalatunk
komoly hianyossagokra mutatott ra azzal, hogy a legtobb programban hianyzik
vagy nem megfeleld az adatok elemzése, részben mert a mintavétel soran nem
érvényesiilnek a kutatdstervezés szempontjai és a begyljtott adatok nem
alkalmasak bonyolultabb elemzések elvégzésére. Eredményeink szerint ezért
az adatgytijtés és elemzés a két legfontosabb fejlesztendd teriilet az eurdpai
¢léhely-monitorozasi gyakorlatban. Javasoljuk a monitorozdsi programok
mintavételezési kritériumok mentén torténd alapos megtervezését, majd a
gyljtott adatok statisztikai elemzését, annak érdekében, hogy az éléhelyekben
bekovetkezd valtozasok kimutathatéva valjanak illetve, hogy a bekovetkezd
valtozasok okai és kovetkezményei meghatarozhatova valjanak.

Az Egyek-Pusztakocsi mocsarak teriiletén 2004-ben végzett alapallapot-
felmérés soran a mintavételeket elére megterveztiik €s az adatokat statisztikai
modszerekkel —elemeztiik, ezért példaként szolgalhat az  él6hely-
monitorozasban. A vizsgalat soran — a szikes ¢és 10sz0s gyepek fajkészletének
altalanos felmérésre mellett — arra voltunk kivancsiak, hogy éléhelyi szintl
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biologiai sokféleséget milyen tényezOk befolydsoljak a teriileten. A teriilet-
fajszam hipotézis mellett teszteltik a fajszam-¢élohely-diverzitds hipotézist.
Utobbinal specifikus predikcionk volt, hogy az éldhely-diverzitas mas és mas
mérdi, de alapvetdéen egyontetlien pozitivan hatnak a bioldgiai sokféleség
elemeire. A hipotézisek tesztelésére alternativ modelleket allitottunk fel
foltszint(i és folton beliili diverzitast reprezentald magyarazo valtozokkal. A
vizsgalat tobb ¢éldlénycsoportot foglalt magaba: ndvények (Plantae), pokok
(Araneae), poloskak (Heteroptera), egyenesszarnyuak  (Orthoptera),
futobogarak (Carabidae), madarak (Aves). A bioldgiai sokféleséget befolyasold
tényezokkel kapcsolatban két fontos kdovetkeztetésre jutottunk Egyek-
Pusztakdcson. Az 6sszevont csoportok €s az egyes taxonok fajszama is nétt az
¢lohelyi diverzitds novekedésével, azonban az él6hely-diverzitas mas €és mas
Osszetev6i hatottak pozitivan a vizsgalt csoportokra. Predikcionknak
megfelelden az éléhelyek kompoziciondlis 0Osszetevéi (pl. a ndvényzet
diverzitasa) elsésorban a novényen lakod izeltlabuakat befolyédsoltdk, mig a
strukturdlis valtozok (pl. novényzetmagassag) a talajlako izeltlabuakra és a
madarakra hatottak féleg. Eredményeink igy bizonyitékot szolgéltatnak arra,
hogy az éléhely-diverzitas és a faji diverzitas kozott altalanos pozitiv kapcsolat
van, de a nagyobb csoportokra és az egyes taxonokra az él6helyi diverzitas
kiilonb6zé GsszetevOi hatnak. Esetlinkben a teriilet kizardlag a madarak
fajszamaval mutatott kapcsolatot, amely felhivja a figyelmet arra, hogy az
¢élohelyi diverzitds legalabb olyan fontos lehet a biologiai sokféleség
befolyasolasaban, mint a tertilet.

Az eredmények alapjan javasoljuk, hogy azokban a vizsgalatokban,
melyekben a foltszintli biodiverzitasra hatd tényezOk feltarasa a cél, mind a
teriiletet, mind az ¢él6hely-diverzitast figyelembe kell venni. Emellett
természetvédelmi szempontbol is fontos iizenetet hordoz vizsgalatunk,
miszerint az €él6helyek teriileti csokkenésén til az éldhelyek homogenizalodasa
egyarant veszélyeket rejt, hiszen az ¢€l6helyi diverzitds csokkenése magaval
vonhatja a biologiai sokféleség csokkenését is. Ezért a természetvédelmi
beavatkozasoknak az éléhelyi sokféleség és a mozaikos élGhelyszerkezet
biztositasat is célul kell kitliznitik.

A II. Vizsgalat eredményeit felhasznalva hataroztuk meg a
természetvédelmi stratégiat, amit Egyek-Pusztakocson egy LIFE-Nature
palyazat keretében valositottunk meg 2004-2008 kozott. A tervezés elsod
Iépéseként meghataroztuk a veszélyeztetd tényezdket, majd kitliztik az
elérendd célokat, ¢és ezekhez megfeleld0 modszereket rendeltiink. Ezek utan
meghataroztuk a kockazatokat és a monitorozhato indikatorokat, melyekkel a
beavatkozasok sikerességét mérhetjiik a késobbiekben.

Az élohely-rehabilitacio sziikségességét elsdésorban az Egyek-Pusztakdcsi
mocsarak teriiletén talalhaté szantok magas aranya (29%) és a hozzajuk
kapcsolodd mezdgazdasagi tevékenységek negativ hatasai (fragmentacio,
degradaci6, homogenizacid, szennyezeEs), illetve a természetvédelmi kezelések
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(legeltetés, égetés) hianya indokoltak. A fenyegetd hatdsok kikiiszobolése és a
foltszintli, illetve folton beliili ¢él6hely-diverzitds ndvelése érdekében
kiilonb6z6 ¢l6hely-rekonstrukcidkat (gyepesités, erddsités) és
természetvédelmi kezeléseket terveztiink (legeltetés, kaszalas, égetés, extenziv
gazdalkodas). A tervezett 6kologiai folyosok és pufferzondk megvalosulasaval
1étrejottek az északi és déli teriiletek kozti atjarhatdsagot biztositd térbeli
kapcsolatok, illetve a mocsarak szennyezédését megakadalyozo védézonak. A
legeltetési rendszer kiterjesztésével a természetes, €s a projektben rekonstrualt
természetkozeli gyepek természetvédelmi szempontbol megfeleld kezelését
alapoztuk meg. Az égetés ¢s a legeltetés kombinalasa hatékony modszernek
bizonyult a mocsarak homogén nadasainak felnyitasara.

A program egyik fontos tanulsdga, hogy az él6hely-rekonstrukcids és
természetvédelmi kezelési programok kiilondsen alkalmasak a kutatasban és a
gyakorlati természetvédelemben érdekelt felek hatékony egylittmiikddésére.
Munkank ezen tl alatamasztja a természetvédelmi beavatkozasok eldtt zajlo
stratégiai tervezés sziikségességét is, hiszen a jol atgondolt stratégia jelentésen
megkonnyiti a  nagyszabasi  természetvédelmi  programok  sikeres
lebonyolitasat.

Az oOkologiai kisérletként felfogott ¢és megfelelden monitorozott
természetvédelmi kezelések eldsegitik a beavatkozdsok hatdsira meginduld
okologiai folyamatok jobb megértését. Esetiinkben ezért a legnagyobb 1éptékii
beavatkozéas, a gyepesités rovid tava hatdsat rendszeres mintavételezéssel
kovettik nyomon. Mivel a fajszam gyakran nem 4all Gsszhangban a
természetben zajlo folyamatokkal, ezért a fajszam mellett ordindciot és habitat
affinitasi indexeket is alkalmaztunk az izeltlabuakra gyakorolt hatasok
kimutatdsara.

Eredményeink azt mutattdk, hogy a gyepesités utdn a ndvényzetben
bekovetkezett valtozasokat az dallatok is hamar kovették: az izeltlabu-
egylittesek Osszetétele hasonlova kezdett valni a természetes gyepekéhez mar
az els6 két év alatt. Az izeltlabtiak fajszdma ugyan nem valtozott szamottevden
a gyepesitést kovetd elsé két év soran, am az ordinacid, valamint a habitat
affinitasi indexek ndvekedése azt mutatta, hogy a fajosszetételben jelentds
valtozasok kovetkeztek be. A specialis élohelyhez nem kotddo fajokat kezdték
lecserélni a természetes gyepekre jellemzé fajok. Emellett az eddigi
tanulmanyok és sajat tapasztalataink alapjan megallapithatjuk, hogy habar a
habitat affinitdsi indexeket jelenleg csak sziik korben alkalmazzdk, azok
megfeleld kiegészitdi lehetnek a leggyakrabban alkalmazott diverzitasi
mérdszadmoknak.

Gyakran megfeleld elemzés és értékelés hidnyaban a nem kutatdsi célu
projektek sordn gyiijtott adatok nem hasznosulnak, illetve a tudoményos
kutatasok eredményei elméleti szinten maradnak. Dolgozatomban az Egyek-
Pusztakocsi mocsarak példajan mutattam be, hogyan hasznosulhatnak a
monitorozas soran, tudomanyos célzattal gyljtott adatok a gyakorlatban is.
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Ezzel arra szeretném felhivni a figyelmet, hogy a biologiai sokféleség
csokkenését csak az elméleti és a gyakorlati szakemberek széleskori
Osszefogasaval allithatjuk meg. Ehhez az egyiittmiikodéshez jarulhatnak hozza
az alaposan megtervezett, hosszi tava ¢lohely-monitorozasi programok, a
természetvédelmi stratégiai tervezés ¢és a gyakorlati természetvédelmi
beavatkozésok.

6.1. Az eredmények gyakorlati hasznosithatésaga

Az 1. Vizsgalat eredményeinek legfontosabb gyakorlati hozadéka, hogy a
monitorozasi programokban megfeleld hangstlyt kell fektetni a mintavétel
tervezésére ¢és a gyljtott adatok megfeleld szintli feldolgozasara. Ezek
hianyaban az ¢l6helyek mennyiségi és mindségi valtozasairol gylijtott adatok
értelmezése kétséges és félrevezetd lehet. A biodiverzitds védelmével szemben
érdekelt felek (pl. gazdalkodok, teriiletfejlesztok, beruhazok) az ilyen
vizsgalatok eredményeit joggal kérddjelezhetik meg. Emiatt a monitorozé
programoknak tudomanyos szempontbol kifogastalannak kell lenniiik. Csakis a
tudomanyos szempontbol korrekt monitorozasi programok eredményeit lehet
felhasznalni a helyi érdekeltek, a szélesebb kozvélemény, mind pedig a
dontéshozok (politikusok) meggydzésére.

A 1II. Vizsgalat eredményeibdl lesziirhetd legfontosabb gyakorlati javaslat
az, hogy a megfeleléen nagy térbeli léptéken végzett természetvédelmi
beavatkozasok alapvetd célja a mozaikos €lohelyszerkezet kialakitasa legyen.
A mozaikos €l6helyszerkezet nagyobb térbeli egységen beliil egy idoben képes
megteremteni szamos faj életfeltételeit, ezaltal a magas él6helyi sokféleség
képes lehet a nagyobb térbeli egység magas fajdiverzitasanak fenntartasara.

A 1II. Vizsgalatban bemutatott stratégiai tervezési folyamat modell-értékii
lehet mas, nagyobb térbeli egységekben végzett természetvédelmi programok
szdmara is. Habar a természetes ¢él0helyek beszilikiilése miatt egyre kisebb
teriileteken van lehetéség aktiv természetvédelmi beavatkozasokat végezni,
elsdsorban az él6hely-rehabilitacids €és rekonstrukcios kezelések tervezésekor
mindenképpen érdemes kovetni az daltalunk is alkalmazott fenyegeto-
hatas/célok/akciok harmas tervezési egység logikajat. Az alkalmazott stratégiai
tervezés €s a stratégia alapjan megvalositott nagy 1éptékii éldhely-rehabilitacid
j0 példigja az elméleti ¢€s gyakorlati szakemberek egylittmikodési
lehetdségének, amely elengedhetetlen a biodiverzitas csokkenésének sikeres
megallitasahoz.

Végiil, a IV. Vizsgalat gyakorlati eredménye, hogy a mindossze két vagy
harom fiifajjal végzett gyeprekonstrukci6 is rendkiviil gyorsan, akar két-harom
¢v alatt elvezethet a nagyjabol a természetes gyepekre jellemzd izeltlabu-
egylittesek megjelenéséhez, amennyiben a megfeleld propagulum-forrasok (a
cél-allapotot jelentd természetes gyepek illetve megfeleld refugium-teriileteket
jelentd lucerndsok) megtalalhatoak a rekonstrualando teriiletek kornyékén.
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Tovéabbi fontos gyakorlati ajanlas, hogy az alkalmazott habitat affinitasi
indexek rendkiviil alkalmasak a természetvédelmi  beavatkozasok
hatasossaganak mérésére, hiszen a beavatkozas célallapotat jelentd természetes
¢lohelyek fajaibol kiindulva teszi lehetdvé a beavatkozas utani folyamatok
nyomonkovetését, a beavatkozas sikerességének mérését.
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7. SUMMARY

A primary cause of biodiversity loss worldwide is the destruction or alteration
of habitats by intensifying human activities (e.g. agriculture, industry). The
responsibility of nature conservation addressing the loss of biodiversity is
increasing and thus, quicker and more effective solutions need to be developed.
There is a growing demand for habitat monitoring programs which can provide
information on the degree of biodiversity loss over several taxa and habitat
types and which can help conservationists to better understand the driving
forces of the ongoing biodiversity crisis. Also, it is easier to make adequate
decisions in conservation if good practices and methods of monitoring
programs are readily available.

Therefore, the aim of our Study | was to collect and evaluate the European
habitat monitoring schemes in Europe in the frame of the EuMon project (“EU-
wide monitoring methods and systems of surveillance for species and habitats
of Community interest”, http://eumon.ckff.si). We reviewed the monitoring
schemes collated in the project and identified the weaknesses and the
possibilities for improvement in habitat monitoring. Our results are most
relevant for monitoring at the national and sub-national scales but enable us to
draw some general conclusions on the practice of habitat monitoring in Europe.

Our results show that forests are the most frequently monitored habitats in
Europe, while agricultural areas and caves are the least frequently monitored
ones. Due to the overwhelming impact of agriculture on Europe's biodiversity,
especially agricultural habitat types should be monitored more often to evaluate
the effectiveness of agri-environmental schemes. Most of the schemes
monitored species composition or indicator/keystone/umbrella species,
indicating that community changes due to invasive species or extinction of
native species are thoroughly monitored. Furthermore, many schemes were
reported to measure background variables, such as environmental parameters
and habitat quality, and many schemes are reportedly able to make inferences
about the causes of the changes observed.

However, in more than half of the schemes, it is not clear whether and how
the data collected are analyzed and turned into information useful for
stakeholders and decision-makers (politicians). Our results suggest that
advanced statistics may be used infrequently because in most schemes
sampling sites are selected based on expert/personal knowledge rather than on
pre-defined criteria derived from sampling theory.

Our survey suggests that the most important areas of improvement of
habitat monitoring are in sampling methods and statistical analyses. We
recommend that all sampling should be based on pre-defined criteria derived
from sampling theory, which can yield data amenable to statistical analysis.
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Data from monitoring need to be analyzed, preferably by using advanced
analytical methods and by allocating priority to data from projects using an
experimental approach to evaluate drivers and pressures of biodiversity change.

The monitoring of habitat types in the Egyek-Pusztakocs marsh and
grassland system in Hortobdgy National Park, E-Hungary can serve as an
example for an adequately designed and analyzed monitoring program. The
aim of Study Il was to assess the species sets of major grassland habitat types
and to identify effects influencing habitat-scale biodiversity. We specifically
tested the species-area hypothesis along with our hypothesis that different
aspects of habitat diversity influence components of biological diversity in
different ways. We developed a set of alternative models to explain
biodiversity at two scales, between and within habitat patches and then
evaluated the support for these models using inferential statistics and
information theoretic statistics such as AIC. We included six taxonomic
groups: flowering plants (Angiospermae), orthopterans (Orthoptera), true bugs
(Heteroptera), spiders (Araneae), ground beetles (Carabidae), and birds (Aves).

Study Il provided two key results at the Egyek-Pusztakocs marsh and
grassland system. First, combined and taxon species richness unequivocally
increased with increasing habitat diversity. Second, major groups and taxa
differed as to which measure of habitat diversity their species richness showed
positive correlations with. As predicted, compositional habitat diversity (e.g.
vegetation diversity) mostly affected the richness of vegetation-dwelling
arthropods, whereas structural habitat diversity (e.g. vegetation height) was
more related to species richness of ground-dwelling arthropods and birds.
These findings provide empirical evidence that the effect of habitat diversity on
species diversity is generally similar and positive but that the major groups and
taxa respond to different aspects of habitat diversity.

Patch area was positively related to species richness only for birds and not
for any other taxon or major group. These findings show that habitat diversity
can be as important as or more important than area effects in explaining patch-
level patterns in biological diversity. The results also call for the need to
incorporate both habitat diversity and the species-area relationship in studies
attempting to explain overall biological diversity at the patch-level. From a
conservation point of view, the study shows that habitat diversity is
fundamental in maintaining high species diversity over habitat patches and that
beyond the direct loss of habitats, the decrease in habitat diversity
(homogenization within and across habitat types) can also threaten biological
diversity. Conservation actions, therefore, should aim to maintain or increase
both patch-level habitat diversity, e.g. by increasing the number of different
habitat types through creation or restoration, and within-patch level diversity,
e.g. by enhancing within-patch mosaic pattern through adaptive ecosystem
management.
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Based on the results of Study Il, we developed a conservation strategy
consisting of restoration and management actions to maintain and increase
habitat diversity, which we implemented in the Egyek-Pusztakocs marsh and
grassland system in the frame of a LIFE-Nature project between 2004 and
2008. The first step of the strategic planning was to identify the threats to
different habitat types, then to set clear objectives and finally to indentify the
methods of restoration and management actions. Along with this planning, we
also considered the potential risks and identified the indicators which let us
detect the effects of the planned actions.

Landscape-scale restoration was justified at Egyek-Pusztakocs mainly
because the proportion of arable lands was high (29%) and the negative
impacts of agricultural activities (fragmentation, degradation, pollution)
endangered natural habitats within the area of the National Park. In addition,
the lack or inadequacy of conservation management actions (grazing, fire
management) also threatened marshes and grasslands due to homogenization.
Therefore, based on the identified threats we planned two restoration actions
(grassland restoration, afforestation) and four management actions (grazing,
mowing, burning, extensive cultivation of arable lands) to increase landscape-
scale and patch-level habitat diversity. In close cooperation with us, Hortobagy
National Park Directorate implemented grassland restoration on 760 hectares
of former arable land, grazing management on a total of 985 ha marshes and
grasslands, fire management in 130 ha marshes and initiated extensive
cultivation on 150 hectares of arable land remaining after grassland restoration.

As a result of the implemented grassland restoration, fragmentation of
northern and southern as well as southern and eastern grasslands and pollution
of natural habitats from agricultural areas were greatly reduced. With the
development of an elaborate grazing system we laid a foundation for the
optimal conservation management of the grasslands of Egyek-Pusztakocs,
while grazing combined with fire management proved to be an effective way of
opening up homogeneous reedbeds in marshes.

One of the most important conclusions of this rehabilitation program is
that a clear strategic plan of threats, objectives and actions greatly aids the
implementation of conservation interventions and that this three-step logical
structure can be applied successfully in the planning of conservation
interventions. Moreover, the planning process can facilitate cooperation
between researchers and practitioners, both of which groups need to be
consulted during the strategic planning phase.

Conservation actions treated as ecological experiments and followed up by
monitoring help us to gain a better understanding of the ecological processes
induced by restoration. Therefore, in our habitat rehabilitation program we
followed grassland restoration, the most important conservation action by
detailed monitoring of several groups of vegetation- and ground-dwelling
arthropods (spiders, true bugs, orthopterans, and ground beetles). We found
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that the most commonly used measure to follow habitat changes after
restoration, species richness of selected taxa can be misleading because it does
not always correlate with conservation objectives or ecological function. Thus,
in Study 1V, we also used habitat affinity indices based on single species and
natural habitat types and applied ordination based on nonmetric
multidimensional scaling to look for changes in species composition beyond
changes in species richness.

Our results show that the rapid changes in vegetation were quickly
followed by changes in the arthropod assemblages. We found that arthropod
species richness did not change in the first two years following grassland
restoration and did not differ significantly among successional stages. The
composition of arthropod assemblages of the restored sites, however, was
approaching that of native grasslands as early as the second year after
restoration. The changes in species composition between the first and the
second year after restoration were striking and we initially expected these
changes later. Increasing values of the habitat affinity indices with time showed
that arthropod assemblages had changed due to the replacement of species
indifferent to habitat type by species characteristic of target grasslands. Based
on this study and several others, we suggest that the recently developed habitat
affinity indices, although rarely used, are useful complementary estimates to
the most common diversity measures.

With this paper | would like to draw attention to the fact that effective
conservation of biodiversity requires thorough planning, careful
implementation of restoration and management actions and monitoring using
adequate sampling and analysis. Even though time and space for such a
complete process is not always available in species-level conservation
programs where species on the very brink of extinction are to be saved
urgently, conservation programs operating at the habitat level, over larger
spatial and temporal scales, can generally benefit from these guidelines.
Another major lesson from this paper is that halting the loss of biodiversity is
only possible if researchers and practitioners cooperate. Large-scale habitat
conservation interventions, along with their strategic planning and monitoring
programs, offer a great opportunity for such collaboration.
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of changes. Many schemes are local or regional rather than national or international in
scope, and sampling effort varies greatly across spatial and temporal scales. Experimental
design is used in hall of the schemes, however, data are rarely analvsed by advanced statis-
tics, Most schemes reguire two months or less per year in manpower and are typically run
by professionals rather than by volunteers. Estimated salaries plus equipment costs average
630,000 Euro per year per scheme, and add up to 80 million Euros annuvally. Costs are
particularly high for schemes based on Evropean or international law and for schemes
funded by European or national sources. Costs are also high in schemes in which sampling
sites are selected subjectively rather than based on sampling theory, and in schemes that do
not use field mapping or remote sensing 1o document spatial variation in habitats, Our
survey demonstrates promising developments in European habitat monitoring but also
underlines the need for better spatial coverage, documentation of spatial variaton, improved
sampling design and advanced data analysis. Such improvements are essential it we are o
Judge progress Wowards the 2000 biodiversity targats,

Keywords 2010 target - Biodiversity research - Ecosystem monitoring - Habitats
Directive - Nature conservation

Introduction

A primary cause of the currently ongoing biodiversity crisis is the destruction, deterioration
and fragmentation of habitats (Groom et al, 2006). As a resull, an increasing number of
studies and monitoring programmes are focusing on changes in the quantity and quality of
habitats at the global, regional, national and landscape levels. Habitat monitoring, defined
here as the repeated recording of the condition of habitats, habital types or ecosystems of
interest to detect or measure deviations from a predetermined standard, target state or pre-
vious status (after Hellawell 1991), has several advantages over species or site-based moni-
toring. For example, habitat monitoring can cover large geographical areas. Therefore, it
can be used w evaluate pressures and drivers of biodiversity change over large spatial and
temporal scales. which may be difficult to reveal at smaller spatial scales (e.g. fragmenta-
tion in nectropical rainforests, Asner et al. 2005; Peres et al. 2006). Furthermore, according
to the hierarchical theory of biodiversity (Noss 1990), monitoring at the level of habitats or
ecosystems also prowides information on the status of lower organisational levels of biodi-
versity, e.g. on typical or characteristic species. When the link between such species and
habitat types is established, habitat monitoring can be used as a cost-effective substitute for
simultaneous monitoring of several species (Nagendra 2000 Turner et al. 2003; Gotschalk
etal. 2005),

Habitat monitoring often includes a strong spatial aspect. The spatial aspect is typically
handled either by field mapping (and sampling) or by remote sensing. Field mapping,
typically based on the mapping of habital types, vegetation, or plant associations, is the tra-
ditional way of obtaining information on habitats, Remote sensing, a more recent, techno-
logically sophisticated way to collect information on habitats is based on computer-aided
interpretation and visualization of satellite imagery over larger areas (Turner et al, 2003},
Aerial photography can aid both approaches, either as a basis for field-mapping or as a
basis for ground-truthing of remotely sensed information at higher resolutions. The moni-
toring of some specific habitats (e.g. wetlands, bogs, fens, etc.) may be more biased
wowards monitoring the changes in the quality, as opposed o the distribution (range, area
cte.) of the habitat types. Long-term monitoring programmes using permanent plots to
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study vegetation dynamics {Bakker et al. 1996), for example, are usually more interested in
changes in habitat quality than quantity. These monitoring programmes thus may lack a
strong spatial aspect,

Habitat monitoring is developing at a fast rate, Both between and within the two basic
approaches (field mapping, remote sensing), new methods are being developed and incor-
porated in habitat monitoring within short times. Field mapping, for example, is revolution-
ised by application of object-orented methods or wireless sensor systems (e.g. Polastre
ct al. 2004; Bock et al. 2005). Recent technological advances in remote sensing and spatial
informatics have resulted in widespread production and use of spatial information on biedi-
versity (Dure et al, 2007, Papastergiadou et al. 2007}, Despite the growing inferest in habi-
tat monitoring, to our knowledge, neither the past nor the current practices of habitat
monitoring have been reviewed in Europe or elsewhere.

In this paper, we overview the current practices of habitat monitoring in Europe. We do
50 by using metadata on habitat monitoring schemes collected within the project “EuMon’,
a policy-oriented STREP project linanced by the Evropean Commission under the 6th
Framework Programme (http:/feumon.ckff.si). We identify those properties of monitoring
schemes that can be recommended for future practices. We also identify gaps, lack of
knowledge or shorcomings in methodology in current practices, where improvemenis are
expected. This paper is accompanied by two additional papers related to habitat monitor-
ing. A literature review of approaches and major methods as well as a framework for the
integration of habitat monitoring is given in Lengyel et al, (2008), whereas the scientific
quality of habital monitering schemes based on sampling design, precision and cost-effec-
tiveness is evaluated in Lengyel et al. {in review).

Methods

We use the term “habitat” in a wide sense when generally referring to the physical, chemi-
cal and biological components of a delined geographical area. In this conceptualization, the
term “habitat monitoring’ covers monitoring programs that are referred to as ‘ecosystem
monitering” in some studies (Pereira and Cooper 20063, The term “habitat type” is reserved
for specific Kinds of habitats that have been described as separate from other such entities in
international or national habitat classification systems {e.g. Annex [ of the "Habitats" Direc-
tive: Council of the European Communities 1992; CORINE: Devillers et al. 1991; EUNIS:
hitp:/feunis.eeaeuwropacu), Examples of habitar types are “Fagns woodlands” (EUNIS
code G1o) and “Pannonic loess steppic grasslands™ (E1.2C).

We collected metadata on habitat monitoring schemes in Europe in 2005 and 2006. We
have developed a questionnaire containing eight questions on basic features and 33 ques-
tions on specific properties of the schemes, The questionnaire is available as an online data
entry interface at the EuMaon website at httpofeumon.ckff.sifmonitoring, Between February
| and August 31, 2006, we asked coordinators of monitoring schemes, ministry officials
and representatives of other stakeholder groups invalved in monitoring in all European
countries to fill oul the questionnaire, We sent emails or letters 1o over 1,600 individuals
and to several national or international mailing lists. All information on monitoring were
entered by the coordinators of the monitoring schemes online. The information entered
were organised into the Eubon database.

We used all information as they were given by the coordinators, To estimate the salary
costs of manpower necessary to run the schemes, we used information on the number of
professional and volunteer participants and on average salary per country (World Bank
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2006). We multiplied the average salary per country by the total number of person-days for
professionals, but not for volunteers as given by the coordinators. We estimated fotal costs
by adding the salary estimates and the materialfequipment costs given by the coordinators,
In cases when person-days were not given (n = 28), only the material/equipment costs were
used.

As of August 31, 2007, the EuMon database had information on 1500 habitat monitoring
schemes, Sample sizes may differ in different comparisons because complete information
was not available for all schemes. Because most variables used were not normally distrib-
uted andfor had unequal variances, we used non-parametric statistics in all analyses of data.
Statistical analvses mostly mvolved f-l,c.qt.-'. evaluating differences in proportions, which
were caleulated for biologically meaningful comparisons and when reasonable expected
frequencies could be predicted based on available data. We also used Kruskal-Wallis non-
parametric ANCOYAs to test differences among groups. Means £ SDs and two-tailed prob-
abilities are reported in the text,

Results
Starting year, motivation and funding

Muost habitat monitoring schemes have been started relatively recently. For example, 934
of the schemes have been initiated after 1990 (Fig. 1). The number of schemes in the most
recent (20035-) time period is low because data were collected in 2003 and 2006 only.
Because most (71%) of the schemes have been operating for less than 10 years (1997-), we
did not evaluate changes in monitoring practices with time,

The most frequent reason for the launching of habitat monitoring (n = 148 schemes) was
given by coordinators as the European nature directives (41.2%), followed by habitat manage-
menl or restoration activities (31,1%) and scientific interest (13.53%), Only a few schemes
were launched based on national law (6.8%), other international obligation (4.7%), or for
other reasons (2.7%). Reasons arising from ELU directives and restoration/management were
significantly more frequent than other reasons f,r, DEERD, P 0.000 ).

Fig. 1 Number of habitat B0
momitoring schemes started ] -
in different time penods between 50 4
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The main funding sources (available for 130 schemes) were the European Union
(48.5%) and national governments (35.4% ). Regional sources funded 7.7% of the schemes,
whereas private, scientific or other sources were rare (3.9, 3.1, 1.5%, respectively), These
differences were signilicant (2 = 57.538, P < 0.001), indicating the importance of fund-
ing from European and national sources compared to other sources.

Geographical scope and representation of countries, protected areas and habitat types

Despite the majority of projects being launched and funded by European regulations and
programmes, only one (or (,7%) of the schemes was conducted ot the geographical scope
of Europe and only four schemes (or 2.7%) were international in scope. Most schemes were
local (55.4%), regional (23.6%) and national (17.6%) in scope. More than 16 schemes were
reported  from Spain, Greece, the UK and Poland, between 6 and 13 schemes were
described from France, Hungary and Germany, whereas other countries were represented
by three or fewer schemes (Table 1)

A high proportion (61.3%) of the schemes (n = 137) were conducted entirely within pro-
tected areas and 33.6% were conducted partly in protected areas. Only 3.1% of the schemes
were run in non-protected areas. Considering that the proportion of protected areas per coun-
try area ranges between 1.1% and 31.3% in Europe (UNEP-WCMC 2004), we concluded
that habitat monitoring is primarily conducted in protected areas. The number of habitat
tyvpes monitored ranged from 1w 116, with 445 of the schemes monitoring only one habitat
type. Based on 156 EUNIS habitat types marked by coordinators in 142 schemes, the most
frequent targets of monitoring were forests (28% ), marine habitats { 16%), grasslands (14%)
and coastal habitats {13%). Rivers and wetlands (8%), bogs and fens (8% ) and heaths and
serubs (790 were less frequently monitored, and caves, arable lands and complex habitats
were marked in less than 5% of the schemes (Lengyel et al. 2008).

Sampling methodology and sampling effort

A relatively high proportion (52.4%) of the schemes were reported to use an experimental
design. This proportion was especially high in schemes monitoring the impacts of habitat
restoration or management (29 of 45 schemes).

Table 1 Mumber of habitar

menitoring schemes by countries Country ::‘;cﬁi__‘ gﬂfﬁﬁ&

in the EuMon database (as of 31 ) i i

August, 2007) Spain 13 320
Cireece 28 18,7
United Kingdom 22 14.7
Poland 17 1.3
France 12 LR
Hungary 10 6.7
Germany 7 4.7
Cyprus 3 20
Estonia, Norway, Switzerland [ 4.0

{two each)

Belgium, Czech Republic, ) 54

Ireland, Ttaly, Malta, Netherlands,
Slovenia, Turkey (one cach)

Other imernational 3 2.0
Pan-European 1 w7
Totul 150 (VIR
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Muost (69.0% ) of the schemes (n = 142) collected data on both the species composition
and the distribution (range. area) of habitat types, whereas only species composition was
monitored in 21.8% and only distribution was monitored in 9.2% of the schemes. Similarly,
most schemes (72.45%, n = 134) collected data on both the presencefabsence and abundance
of species used in habitat monitoring, whereas 21.6% monitored the abundance of the
species of interest and 6% monitored presence—absence only.

The area monitored (o which results can be extrapolated) by schemes averaged
26.6 km®, and showed large vanability (SD 93,12, range 15350004 km?, Fig. 2). Spatial
variation in habitats was documented in only 45% of the schemes (n = 149), with 30% of
the schemes using field mapping and only 15% of the schemes using remote sensing. No
spatial method was marked for 35% of the schemes. Sampling was conducted at an average
of 56,1 £ 93.46 sites (range 1-566, n = 62 schemes) and the number of samples collected
was on average 38.7 £ 116.41 (range 1-900, n = 73).

Monitoring in most schemes was implemented every year (43 of 77 schemes), but there
were also many (25 of 77) schemes that were run once every 5 vears or less [requently,
Sampling visits took place usually once (25 of 53 schemes). twice (10) or three times (8) a
year, and visits more frequent than three per year were rare ( 10).

Data processing and information obtained

Despite the frequent use of an experimental approach, only 14.3% of the schemes (n = 1440)
applied advanced statistics (general linear, additive or mixed models, time seres, eic.) and
3.6% used linear regression to analyse the data collected, whereas 17.9% used graphics and
descriptive statistics. “Other statistical methods” were marked for 50.0% of the schemes.
Data were not analysed in 11.4% of the schemes or were analysed by someone else in 2,9%
of the schemes.

Many schemes were declared capable of obtaining additional information on the habitat
types monitored, such as data on environmental parameters, habitat quality and causes for
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the changes observed. Environmental parameters were measured in half (49.7%) of the
schemes (= 149) and habitat quality criteria were monitored in 91.2% of the schemes.
The most often (27.9%) monitored habitar quality criterion (based on g =315 multiple
choice data entries) was the composition of species, followed closely by indicator/
keystone/umbrella/typical species (marked for 24.4% of the schemes). Structural changes
in the habitats (18.1%). changes in the physical-chemical environment (13.2%) and
fragmentation { 14.3%:) were also frequently marked as the monitored criterion for habitat
quality.

A high proportion (85.6%) of the schemes were also declared to make inferences on the
causes of the habitat-level changes observed. The most frequently monitored potential
canse was “land use” (Table 2), which also included active habitat management in 12
schemes. In the latter group, livestock grazing was the most frequent management type
monitored (seven occurrences), followed by water management and arable land farming
(four each) and fire management (1),

Time requirements of habitat monitoring

The time requirements of monitoring showed high variation among the schemes (Table 3).
The large variation in person-days for sampling was because it required 40 days or less per
year in 94.8% of the schemes, but in three schemes, sampling was carried out using 110,
1000 and 2,000 person-days per vear, respectively, Similarly, the total time requirement
per year was 1,500 person-days or less for all but two of 53 schemes, which two schemes
required %800 and 10,000 person-days, respectively. Generally, sampling involved only
ca. 11% of the total time necessary to run the schemes in a year (38.2 out of 327.7 person-
days), likely indicating that habitat monitoring involves substantial data processing and
analysis. Another striking feature of habitat monitoring is that only 33.3% of the schemes
(= 63) involved volunteer participants and most monitoring work is conducted by profes-
sionals (ca, B3% of total number of persons conducting monitoring were professionals,
Table 3). This may be related to the fact that habitat monitoring often requires special

Table 2 Frequency of causes

that can be infermed from the data Rank Cause of change ::Ir::::; F‘i Percentage
obtained in habitat monitoring "
aecording 1o the scheme
e e | Land use 121 346
' 2 Fragmentation (is3 186
3 Pollution 55 157
4-5 Invasive species i3 9.4
4-5 Habitan succession 33 9.4
3] Catastrophic event 7 77T
7 Chimate change 16 4.6
Tatal 350
Table 3 Number of persons L ) . )
participating and fime require- Wariable Mean + S Min-Max N
ments in habital monitoring . .
schemes entered in the EuMon hrumbtr of professionals 2409 £ K116 (G 63
database Number of amateurs 4.3 £ 19.51 0150 [ix]
Total number of persons 203 + BR.32 1) A3
Persan-days for sampling 582 + 20K 012000 58
Total number of person-days  527.7 £ 1802.17 110000 53
@ Springer
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skills. For instance, 80.5% of the schemes (1 = 149) required training or expert knowledge
from the participants.

Costs of habitat monitoring

The average estimated cost of running the schemes in the EuMon database 15 653,842 Euro
per year (SD: 970,188 Euro, range: 0-5.955,396 Euro, n = 122 schemes). A minimum csti-
mate of the total cost for all schemes in the database is close to 80 million Euro per year
(79,768,744 Euro total, n = 122 schemes). This number includes schemes for which both
salary costs could be estimated and materialfequipment costs were given (o= 53), and lor
which only the costs of materials/fequiment were given (n =69). Costs could not be
assessed in 28 monitoring schemes due to lack of information.

Total estimated costs (salaries plus materialfequipment) were highest in schemes
laumched in response to obligations from EU directives or other intemational law and those
launched to monitor habitat management and restoration activities (Fig. 3A, Kruskal-Wal-
lis H=21.843, df =5, P = 0.001). As a possible consequence, schemes funded from Euro-
pean or national sources had higher total costs than schemes funded from other sources
(Fig. 3B, Kruskal-Wallis H = 48.965, df =4, P < 0.001).

Interestingly, the methodological refinements were directly related to the costs of moni-
toring. Schemes in which sampling sites were selected based on scientifically sound criteria
(exhaustive, svstematic or random sampling) had considerably lower costs than schemes
that did not use such eriteria (Fig. 44, Kruskal-Wallis & = 14.899, df = 4, P = (.005). Fur-
thermore, schemes in which the spatial variation in habitats was not considered had much
higher costs than schemes in which spatial variation is documented by either field mapping
or remote sensing (Fig, 4B, Kruskal-Wallis H = 46,057, df = 2, P < 0.001).

There were no differences in total costs among monitoring schemes by geographical
scope, use of an experimental design or type of data collected (Kruskal-Wallis tests, n.s.).
Finally, there were no correlations between wial costs and single variables of either sam-
pling effort (number of sites, number of samples, annual frequency, number of visits per
year) or areal extent (area monitored, number of habitat types monitored; Spearman rank
correlations with significance levels adjusted for multiple comparisons, n.s.).
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Fig. 3 Total estimated costs (mean & SEpof ranning habitat monitoring schemes according to (A) reason for
launching the scheme and (B) main source of funding. Sample sizes are piven al the base or above bars
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Discussion

Owr study suggests that European nature directives play an important motivating role in the
initiation of habitat monitoring schemes in Europe. Most of the currently ongoing schemes
have been started after the Habitats Directive was adopied by the European Commission in
1992 (Fig. 1). Furthermore, European sources are also important in funding habitat moni-
toring in Europe and national governments finance only one-third of the schemes. Most
habitat menitoring is conducted in protected areas, which is a reasonable pattern as these
host the imtact, restored or managed habitats, The monitoring of such habitats are important
from European perspectives (e.g. habitat types listed in Annex [ of the Habitats Dircctive)
or from management/restoration perspectives.

There are several promising developments in the current practices of habitat monitoring.
For example, most schemes monitor both the distribution {range, area) and species compo-
sition {quality} of the habitats. Most schemes also collect data on species abundance
beyond the simple presence/absence of species, a commeon practice in suboptimal monitor-
ing according to Legg and Magy (2006). Half of the schemes monitored species composi-
tion or indicatorkeystonefumbrella species, indicating that community changes doe 1o
invasive species or extinction of native species are thoroughly monitored. Furthermore,
many schemes measure background variables, such as environmental parameters and habi-
tat quality, and many schemes are reportedly able to make inferences about the causes of
the changes observed. Finally, many schemes use an experimental design, which offers the
opportunity to compare the changes observed to some control or reference status of the
habitats involved,

Our survey also identifies weaknesses in current practices. In more than half of the
schemes, it is not clear whether and how data collected from monitoring are analysed, i.e..
turned into information useful for stakeholders and politicians. Our results suggest that
advanced statistics may be used infrequently because in most schemes sampling sites are
selecied based on expert/persenal knowledge rather than on pre-defined criteria derived
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from sampling theory. Furthermore, in more than half of the schemes, spatial variation in
the habitats is either not monitored or monitored by unspecified methods. Field mapping
and remote sensing are the primary accepted methods of gquantifying spatial variation
(Forman 1995; Tumer et al. 2003), Especially low (15%) was the database representation
of schemes that used remote-sensing as their main data collection method. One potential
explanation for the ignorance of spatial variation is that most schemes are either local or
regional in scope, operate at small spatial scales (Lengyel et al. 2008y and monitor only a
few habitat types. The high incidence of no responses regarding the spatial aspect, how-
ever, may also indicate that coordinators could not decide on or did not think it important to
report their spatial method, Such tendencies would be unfortunate as a spatial aspect of
monitoring is necessary o detect changes in the range, arca or fragmentation of habitat
types. Finally, although an experimental design was used in 52% of the schemes, the ability
o infer the causes of changes was reported in 86% of the schemes. According to basic
seientific and ecological theory, causation can be inferred from experiments (Plan 1964;
Popper 1968; Underwood 1997). Therefore, it needs further study to explore how such
inferences can be made from data collected in schemes not using an experimental design.

The large variation among habitat monitoring schemes regarding their time require-
ments can be explained that a few schemes are particularly labour-intensive, whereas most
schemes require reasonable time periods, e.g. 40 or fewer person-days per year. Contrary to
species monitoring schemes (Schmeller etal. in review), habitat monitoring schemes
involve greater number of professionals than volunteers, Volunteers are involved in a rela-
tvely smaller fraction of the schemes (33%) and work in a low proportion (153%) of the
total number person-days. This may be because habitat monitoring often (81%) requires
special skills from participants. Special skills necessary in habitat monitoring may range
from field mapping (e.g. vegetation mapping, GPS us¢), through the identification of indi-
viduals of poorly known taxa (¢.g. non-llowering plants, insects, ete.), to the interpretation
of remotely sensed information using advanced technigues.

The annual costs of running the monitoring schemes were relatively high. However, it
has 10 be noted that several schemes are run over large geographical areas, with the partici-
pation of up to 600 professionals, sometimes with considerable costs for salaries and in
other cases (e.2. remote sensing schemes) with considerable material/fequipment costs (e.g.
permanent sampling plots, field surveys, travel costs, eic. for field-based schemes, and sat-
ellite imagery data service, compuling power, ele. for remole sensing-based schemes).

Schemes launched from European or other international requirements and funded from
European or national sources appeared more costly than others. Total costs also differed by
two important aspects of methodology. Schemes in which spatial variation is not docu-
mented or which use expert knowledge to select sampling sites cost considerably more than
schemes documenting spatial variation or which use scientifically sound criteria for site
selection. These patterns suggest that the introduction of measures that greatly increase the
quality and quantity of information that can be obtained in ongoing schemes will probably
not lead to significant increases in total costs, Therefore, quantifying spatial variation and
selecting sites based on sound criteria appear as highly cost-effective ways to improve
current practices in habitat monitoring,

Surprisingly, total costs were not related 1o either the spatial or the temporal aspect of
sampling effort. The lack of such relationship can be explained if the costs are correlated
with effort variableis) that went unmeasured in this project. Alternatively, it appears plausi-
ble that some combination of sampling effort variables is related o total costs, Furthermore,
different costs (salaries, material/equipment) can be related o sampling elfort variables in
different ways. In a related study (Lengyel et al. in review). we have estimated precision
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from variables describing sampling effort and quantified cost-effectiveness as either preci-
sion or quality of sampling design divided by total costs. The results showed that precision
was highest in schemes funded by European and private sources, whereas cost-effectiveness
was higher in schemes funded by scientific grants and regional sources. Cost-ellectiveness
was also higher for schemes using field mapping rather than remote sensing, in schemes
monitoring all rather than only some habitats in a focal area and in schemes where
sampling sites are chosen based on scientifically sound criteria rather than on expert knowl-
cdge (Lengyel et al. in review).

We acknowledge that our results and conclusions depend on the completeness and
comprehensiveness of the EuMon database. Based on previows catalogues of monitoring
programmes, we estimate that ca. 30— ongoing monitoring schemes are missing from the
database used here (Lengyel et al. in review). Most of the missing schemes are global, pan-
European or international in scope, and many of them are site-based (e.g. International
Long-Term Ecological Research sites), Therefore, our results are most relevant for maoni-
toring at the national and sub-national scales but enable us to draw some general conclu-
sions on the practice of habitat monitoring in Europe. We are also aware of the limitations
of studies based on questionnaires (White et al. 20035), therefore, we attempted to avoid
overly bold statements regarding the importance of our results,

Country coverage may also influence our results. For example, some countries, e.g.
Greece and Spain are probably overrepresented (Table 1), whereas some countries, e.g.
Ttaly, are underrepresented in our survey, Some countries are simply not present in the data-
base (e.z. Auvstria, Finland, Portugal) and some schemes (e, several maring monitoring
programmes, the GLORIA project of monitoring alpine habitats, etc.) are also known to be
missing. Even though we attempted to cover each European country by sending out ques-
nonnaires o numercus polential respondents, the return rate of replies showed high varia-
tion among countries, which may affect our results, Our experience, however, suggests that
we generally had more responses from countries where habitat monitoring is well estab-
lished {for an overview, please see Lengyel et al, 2008). Furthermore, an analysis of a
potential country bias found no significant correlations between the number of schemes per
country and country area, population size, population density, GDP and percentage of
country area protected by national laws (Lengyel et al. in review). These patterns suggested
that country bias had little influence on our resuls,

What will the future bring in habitat monitoring? There have been several concermns over
the current practices in biodiversity monitoring due to lack of a general, hypothesis-testing
framework (Yoccoz et al. 2001: Balmford et al. 2003), and inadequacy of sampling design
and effort (I Stetano 20010, which result in a poor ability of monitoring programmes to
detect trends (Legg and Nagy 2006). Our overview provides evidence for some of these
concerns but also highlights areas for future development (see also Lengyel etal. in
review). For example, the decreasing costs of obtaining and processing spatial data (satel-
lite imagery, remolely sensed information, aerial photography) will likely lead 1o the
increasing use of such information. With intensive ongoing research in the area of biodiver-
sity indicators (e.g. Gregory et al. 2005; Heer et al. 2005; Mace et al. 2005; Scholes and
Biges 2005; Pereira and Cooper 2006, monmitoring will likely become more standardised as
beter indicators of biodiversity become available. To reliably assess changes in biodiver-
sity over large spatial and temporal scales, the integration of data or monitoring activitics
will become a necessity (Henry et al. this issue; Lengyel et al. 2008). Finally, the reporting
requirements of member states of the Enropean Union on the status of Natura 2000 species
and habitats will lead to a further interest in the theory and best practice of biodiversity
monitoring. At the global scale, the reporting mechanisms required from countries by the
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Convention on Biological Diversity (httpzfwww biodiv.org) is foreseen to have a similar
impact. Such increased interest will likely lead to advances in a general theory of monitor-
ing and a better alignment of monitoring practices with this emerging theory,

Our general conclusion is that although habitat monitoring has become widespread and
developed considerably in Europe since 19940, there is still much room for improvement.
Improvements we judge as most important are the wider application of spatially explicit
data collection, better adherence 1o sampling principles and better use of advanced statist-
cal-analytical methods, Spatially explicit data collection would enable schemes to expand
monitoring to larger areas, more habitat types and to non-protected areas. To introduce a
spatial aspect, we recommend a scale-specific combination of remote sensing methods,
which are capable of monitoring changes over larger spatial scales, and of ficld mapping
methods, which are capable of monitoring small-scale changes. All sampling should be
based on pre-defined criteria derived from sampling theory, which can provide the founda-
tion for statistical analysis. Data from monitoring need o be analysed, preferably by using
advanced analytical methods and by allocating priority to data from projects using an
experimental approach to evaluate drivers and pressures of biodiversity change. These
developments will result in higher precision of measurements, better and more accurate
information on habitat changes and higher cost-efficiency. Such improvements are essential
if we are to reliably measure changes of habitats st the European scale and to assess pro-
gress towards the 2010 target of halting the loss of biodiversity in Europe.
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Abstract

The relative roles of area and habitat diversity (HD) in shaping patterns of species diversity
have heen difficult to disentangle because the species-area relationship is linked to HD in
multiple ways, Here we develop a framework that includes area and both compositional and
structural aspects of HID within and among habitat patches in grassland ccosystems, We then
use general lingar models to test this framework by modelling the effects of arca and HIY on
species richness of flowering plants, orthopterans, true bugs, spiders, ground beetles and birds
in a semi-natural grassland in E-Hungary, At the between-patch scale, a wet-dry habitat
gradient primarily explained species richness in orthopterans, ground-dwelling arthropods, and
all animals combined. Arca was related to species richness only in birds, whereas management
{(grazing, mowing, none) was related to species richness of plants and true bugs. At the within-
patch scale, compositional HD (vegetation diversity) was related to species richness of
vegetation-dwelling arthropods, whereas structural HD (vegetation height) was related to
species richness of ground-dwelling arthropods and birds. All relationships were positive,
indicating increasing species nchness with increasing HD. However, neither total species
richness nor animal richness was associated o HD because different taxa showed responses to
different variables of HD. The idiosyncratic responses may explain why HD has received less
attention in explaning biodiversity patterns than have species-area relationships. Our resulis
alse show that management and restoration aimed specifically (o sustain or increase the

diversity of habitats are required 1o conserve biodiversity in complex landscapes.

Keywords

habitat heterogeneity, habitat structure, complexity, species-area relationship, grasslands,

vegetation, arthropods, biodiversity conservation, habitat management

74



30
31
32

i3

35
36
37
38
39
40
41
42

43

45
46
47
48
49
50

51

[Déri et al. Habitat diversity and species diversity

Introduction

The factors influencing biological diversity are scale-dependent and an understanding of this
dependence is crucial in the management and restoration of habitats, Species diversity ai glohal
or continental scales is primanly influenced by temperatune’solar radiation/energy and water
{Hawkins et al. 2003). At regional scales, arcal effects (specics-arca relationships) become
mare important, and at progressively smaller scales, the importance of habitat diversity
{heterogeneity) relative to area increases (Rosenzweig 1995, Bihning-Gacse 1997), At local
scales, hahitat diversity appears primarily important { Davidowitz and Rosenzweig 1998), At
intermediate scales, both arca and habitat diversity can explain patterns in species diversity,
The specics-area relationship suggests that specics richness increases with area hecause more
species will inhabit larger areas { Arrhenius 1921, Whittaker 199%8). However, larger arcas
usually also contain more habitats, provide more niches and can hold species of different
habitat requirements, therefore, species nchness is also likely to increase with habitat diversity,
L., the number and complexity of habitats (Bazzaz 1973, Kohn and Walsh 1994, Roseneweig
1995). Thus, the species-area relationship cannot be easily separated from habitat diversity and
these two explanations should be viewed as complementary (Ricklefs and Lovette 199%).

The species-area relationship has a well-developed ecological background, has clear
predictions and numerous empirical studies in support (Hawkins 2000, Tjorve 2003, Wiens and
Donoghue 2004). In contrast, the habital diversity hypothesis lacks a general framework and a
central descriptive model { Triantis et al. 2003, Hortal et al. 20090, One reason is that there is
confusion over the terms used (o describe habitat diversity. A review of 85 studies from [963-
2002 (Tews et al. 2004) found 13 terms describing habitat diversity, Accordingly, a wide range
of variables have been used to describe habitat diversity. Early studies conducted on real island
archipelagoes often used elevation as a proxy for habitat diversity {Hamilton et al. 1963,
Johnson et al, 1968}, whereas later studies used some typology of habitats (Kohn and Walsh

1994, vegetation (Kitchener et al. 1980, Kitchener et al. 1982) or soil (Johnson and Simberlof?
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1974), Habitat structure, often measured as the standard deviation of vegetation variables, has
been incorporated in more recent studies, many of which have been conducted in forests (Blake
and Karr 1987, Milsson et al, 1988, Halaj et al. 2000, Lassau ef al. 2005}, Another reason for
the lack of a habitat diversity theory is that different taxonomic groups can be influenced by
hahitat diversity in different ways or that different groups can be influenced by different
aspects of habitat diversity (Ricklefs and Lovette 1999, Tews ot al. 2004), Finally, the effects
of habitat arca and diversity can be difficult to disentangle partly because they are usually not
independent and partly because they are not casy to mampulate in experiments. As a result, the
conclusions of carlier studies are split regarding whether species diversity is influenced by area
effects only ( Blake and Karr 1987, Nilsson et al. 1988, Burbidge et al. 1997}, habitat diversity
effects only (Maly and Doolittle 1977, Losos 1986, Baldi 2008) or by both effects
independently {Johnson and Simberloft 1974, Kohn and Walsh 1994, Hannus and von Mumers
2008).

Here we test the effects of area and multiple aspects of habitat diversity on species
diversity in various taxonomic groups. We first develop a conceptual framework, which
incorporates structural and compositional aspects of habitat diversity at the within-patch and
the between-patch levels. We then demonstrate how different aspects of habitat diversity can
influence the diversity of a wide range of axonomic groups along a wel-dry gradient ina
temperate lowland grassland, We sampled six taxonomic groups (Mowering planis,
grasshoppers-katydids Orthoplera, true bugs Heteroptera, spiders Araneag, ground beetles
Carabidae, and birds Aves). Taxa were selected to represent major trophic groups (herbivores,
predators) and taxonomic levels (from plants to birds). We chose several arthropod taxa amd
only one vertebeate taxon as the former are vsually underrepresented in studies of diversity
patterns { Tews et al. 2004, even though they comprise more than 81% of the animal species

described thus far (Groom et al. 2006).
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We specifically test the responses of species diversity of a wide range of taxa to area and
different measures of habitat diversity, We develop a set of alternative models to explain
hiodiversity af two scales, hetween and within hahitat patches, and then evaluate the support
for these models using inferential statistics and information theoretic statistics such as AIC,
Based on the fundamental determination of plants by ahiotic factors (Kohn and Walsh 1994),
we predicted that plant species richness will be influenced by physical charactenistics of the
patches (e.g, patch arca, shape, isolation, see definitions in Methods), Furthermaore, based on
conclusions from previows studies on animal groups { Tews et al, 2004, Woodeock and Pywell
20000, we predicted that the species richness of vegetation-dwelling, mainly herbivorous
groups will be more affected by compositional aspects of habitat diversity, whereas that of
ground-dwelling, mainly predatory groups will be more influenced by the structural aspects of
habitat diversity. These predictions were based on the expectation that arthropods will be
maostly influenced by habitat through trophic relationships. For the feeding of herbivores, the
floristic composition of plants, e, a wider resource base, is expected to be of primary
importance (Siemann 1998, Beid and Hochuli 2007, Schaffers et al. 2008), whereas for
predators, the complexity of vegetation providing microhabitats suitable for predation 1s
expected to be primarily important { Brose 2005). We tested these predictions using data from
extensive surveys of multiple taxa in a semi-natural landscape complex with little human

influence.

Methods

Definitions: a framework for habitol diversity

Differences among habitats can arise from the different composition, structure, or functioning
of the habitat types present (Noss 1990, Forman 1995), In this study, we focus on

compositional and structural habitat diversity (Table 1),
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Composition refers to the pattern that landscapes consist of habitat types of different
identity (Forman 1995). Correspondingly, most previous studies used the qualitative
differences among habitat patches to infer habitat diversity (Ricklefs and Lovette 1999), The
compositional aspect of habitat diversity at the between-patch level is interpreted here as
different habitat types present in the landscape, In grassland habitats, within-patch
compositional diversity ariscs if habitat patches contain different plant species or associations
(Reid and Hochuli 2007). Thercfore, compositional habitat diversity at the within-patch is
interpreted here as the diversity (number and relative frequency) of different plant associations
within habitat patches (Table 1).

Structure is most often viewed as the physical-architectural complexity of the abiotic and
biotic elements that comprise the habitat (Halaj et al. 2000). At the between-patch level,
structural habitat diversity can be interpreted as the variation in the architectural complexity
(arca, shape, 1solation) of the habitat types. Although intensively managed grasslands are
frequently envisioned as simple two-dimensional habitats, native or semi-natural grasslands are
often multi-layered habitats holding various life-forms such as grasses, sedges, rushes, herbs,
forbs, and shrubs (Reid and Hochuli 2007). In such grasslands, within-patch structural diversity
arises if habitat patches contain architecturally complex abiotic elements (slopes, rocks).
vegetation patterns (vertical layers or horizontal mosaics) or various life-forms. Therefore,
structural habitat diversity at the within-patch level is interpreted here as the variation in abiotic
gaps (bare ground surfaces) and complexity of vegetation structure (measured by vegetation
height) within the habitat patches (Table 1).

Table | approximately heret!

Study site
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We tested the effects of area and habitat diversity on species richness of various taxa in semi-
natural grasslands of Honobagy Mational Park, E-Hungary. Homobdgy, one of the largest
steppes and most unique areas in Europe, lies in the NE part of the Carpathian Basin in
Central/Eastern Europe, Our study area is in the Egyek-Pusztakocs marsh and grassland
syatem, a 5000-ha isolated unit of Homobagy Mational Park, the oldest (1973-) and largest (82
000 ha) national park in Hungary, The entire park is a World Heritage Site and is included in
the Matura 2000 network of habitats in Europe as the classic locality of two priority habitat
tvpes of European importance (Pannonic loess steppic grasslands and Pannonic alkah
grasslands and marshes) listed in Annex | of the Habitats Directive of the European Union,
The study area covers 1500 ha in the MW part of the Egvek-Pusstakocs habitat complex,
and is a mosaic of alkali marshes, wet meadows, alkali steppes and loess grasslands. All habitat
types characteristic to the larger Hortobagy region are represented and concentrated in a
relatively small and geomorphologically diverse (88 to 103 m a.s.1) area. The differences
among habitat types arise largely due to small-scale differences in microtopography (relief),
exposure to water table fluctuations (water balance), and soil quality, which lead to a formation
of & mosaic pattern of different habitat types. The study area has been managed by low-
intensity farming (grazing or mowing) through renting state-owned lands to local farmers since

1973, with conservation enjoying priority over other land uses.

Field methods

We measurad area and habitat diversity, and sampled plants and animals in 51 habitat patches
near the village of Egvek (N 47°63", E 20789") between May and September in 2004, Habitat
patches were delineated from aerial photographs and were verified and classified in the field
according to the General Mational Habitat Classification System {ENER} of Hungary (Balini
etal, 2007 as (i) alkali marshes, (i) wet meadows, (i) alkali steppes and {iv) loess grasslands,

The ANER classification is based on vegetation; therefore, our concept of habitat tvpe also
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serves as & proxy for the physico-chemical factors that determine vegetation composition,
Mlarshes are coverad by water (max, depth 0.5 m) most of the year, while wet meadows, which
tvpically surround marshes, are covered by water from late winter to early summer, Alkali
steppes are short-grass prairics on non-inundated alkali soils and loess grasslands are tall-grass
prairies typically on richer chernozem soils of higher grounds, most of which have been
converted to croplands.

We sclected habitat patches for this study based on a stratified random design, We
randomly selected patches in three of the four habitat types until we had a good representation
of the variation in patch area, and added all four loess grassland remnants, The area of the
patches averaged 9.1 + 50 9.94 ha and ranged over two orders of magnitude (0.7 — 35.8 ha;
total arca selected: 462 ha).

We surveved flowering plants in the selected habitat patches in late June, when the large
majortty of such plants are in phenological stages that make thew identification feasible. For
the botanical survey, we randomly selected three 2=2 m plots per patch. To reliably sample
species, we surveyed additional plots if the heterogeneity of the habitat patch was high.
Botanical survey was conducted in o total of 231 plots (mean 4.5 + S50 154 plots per patch,
range: 3-8). We determined every plant to species within the plots using Simon (2000 and
estimated their cover; plant associations were identified based on (Borhidi 2003 ).

In the zoological survey, we sampled true bugs Heteroplera, grasshoppers-katvdids
Orthoptera, and vegetation-dwelling spiders Araneae (vegetation-dwelling arthropods); ground
beetles Carabidae, ground-dwelling spiders Araneae {ground-dwelling arthropods); and birds
Aves,

Vegetation-dwelling arthropods were sampled by 100 strokes with a sweepnet ina 3=3 m
plot enclosed by vertical, l-m-high plastic foil installed to prevent arthropods from escaping.
Plots were selected randomly in each of the 51 habitat patches, Ground-dwelling arthropods

were sampled by Barber pitfall traps in two randomly selected points in 26 habitat patches in
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May. Traps were (L3 L plastic cups with 10 mL ethylene-glyeol as killing liquid, and were
covered by fiberboard. To ensure the robusiness of arthropod species richness estimates to
phenological seasonal changes, we conducted sweep-netting and emptied pitfall traps once
every three weeks from mid-June to late September (six oceasions total), The insects collected
by sweep-netting and pitfall trapping were sorted and identified to the specics level.

Birds were censused in point counts in 51 habitat patches twice in the scason. During
counting, all hirds using the habitat patch for any activity (nesting, feeding/hunting, resting
ete.) im a circle of 100 m radius (arca: 3,14 ha) from the observation point were counted for
5 min. The number of counting points was one for patches smaller than 3 ha and we added one

extra point at least 200 m away from the previous point for every 5-ha increase in patch area

Vaviables and data analvsis

The area of the habitat patches was measured m ArcGIS 9.0 and was log-transformed for
analysis. Independent variables describing structural and compositional habitat diversity at the
patch and within-patch level are summarized in Table 1. We characterized patch shape by
Patton s shape index, which provides an ares-independent descriptor of shape by comparing
patch shape to o circle of similar area (Patton 1975). There was no spatial autocorrelation
amongz habitat patches because the representation of habitat types in the landscape did not
difTer from a random pattern {Moran's [ index = 20002, £ score = 0202, p > 0.05), Vegelation
diversity was expressed as the efective number of associations ¢, where HS = -Eplogp,
where p; is the relative cover of the i-th association in the patch (Jost 2006).

We nsed general linear models (GLM ) to test the effects of area, habitat diversity and
management type on species richness, Such approaches, based on multiple regression, assume
that independent variables are not correlated (Venables and Ripley 2002). Comelation analyses
using all possible pairs of continuous independent variables did not reveal deviations from this

assumption (Pearson correlations, p = (L0O5), Within-patch variables were generally not

u
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correlated with berween-pateh variables, with two exceptions, First, vegetation height differed
among habitat types (alkali steppes: 25.5 £ 14.55 cm, n = 23; logss grasslands: 33,8 £9.74,
n=d; wet meadows: 46,7 + 20,86 cm, n = 12; alkali marshes: 117.8 & 30,35 cm, n = 12; one-
way ANOVA on log-transformed data, Fsge = 19748, p < 0.001), Second, patches of dry
hahitat types were larger than those of wet habitat types (loess grasslands; 15,2 £ 1296 ha,
n=4; alkali steppes: 13.4 = 11,43 ha, n = 23; marshes: 4.7 = 5,006 ha, n = 12; wet meadows;
30+ 1.44 ha, n=12; one-way ANOVA on log-transformed data, Fi g = 8735, p < 0,001). In
cascs when either of the related vanables were significant i the full model or the final model,
we refitted the final GLMs (see below) with either or both of the related variables to evaluate
their relative effect on species richness. Vegetation diversity did not differ among hahbitat types
{one-way ANOVA, Fy g = 2,562, p = 0L05), indicating that habitat types were similarly
heterogencous regarding their species compaosition. Finally, although most patches (n= 3{)
were not managed, some patches were managed by grazing (n = 17) or mowing (n=4). To
control for potential vanation due to different management practices, we included the effect of
management in statistical analyses as a categorical vanable with three levels (no management,
grazing, mowing).

In all analyses, response vanables were species richness estimates of major groups (all
species, all animal species, plants, vegetation-dwelling arthropods, ground-dwelling
arthropods, birds) or constituent laxa. Data from sampling cccasions (o= 6 for arthropods,
1= 2 for birds) were pooled o account for phenological changes in species nchness. To
account for potential biases induced by differences in detection probability of birds { Thompson
2002), we obtained estimates of richness that account for heterogeneous detection probabilities

using the COMDYN software Chttpesoaw. mbr-pare uges. gov/software/comdyn html). The

results obtained using the corrected estimates provided resulis qualitatively similar to those

presented here and did not change our conclusions,
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The model selection process was started by fitting the full GLM containing all
independent variables. In GLMs testing total and plant species richness, independent variables
were paich area, patch shape, isolation and management type, In GLMs of animal species
richness, independent variahles were habitat type, patch arca, patch shape, isolation and
management type (between-patch level ) and vegetation height, bare ground surface cover and
vegetation diversity (within-patch level, Table 1), We then implemented a backward stepwise
variable removal algorithm (poy = 0.05) to obtain a final reduced model that only contained
significant effects and which was used to ohtain parameter coefficients for continuous
independent vanables and to carry out post-hoc comparisons using Tukey's HS[ procedure for
categorical independent variables, Mext we also fitted the models containing either between-
patch or within patch-level independent vanables only and wsed the same backward stepwise
algorithm to test model fit at the two different scales separately. We have also tested the
biologically meaningful interactions i all final models. None of the interaction terms were
significant (p = 0.1, therefore, we present results from the final models containing independent
variables only. Finally, we tested whether spatial autocorrelation affected observations of the
response viriables by caleulating Moran's [ values based on a spatially weighted neighbour
matrix of each response variable, as suggested by Dommann et al. (2007). Residuals of neither
response variable showed significant spatial autocorrelation (p = 0.05), therefore, we did not
contrel for such autocorrelation in the Onal models. The normality of residuals was checked by
normal probability plots and Kolmogorov-Smirnaoy tests and the homogeneity of varances was
tested vsing Levene's test, When these assumptions were nol met, we log-transformed response
variables before analysis. In GLMs, Type 11 sums of squares (55) were gpecified to prevent
biases due to entry -order sensitivity present in models using Type [ and Type 11 85 and
because our primary aim was model selection, for which Type 11 55 is more appropriate
{Langsrud 2003). In calculating multiple correlations in species richness among taxa, we

adjusted significance levels based on the FDE methed (Benjamini and Hochberg 1995), We
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used two-sided tesis and o = 0,05 significance levels in statistical tesis, Means £ 5.10.5 are
given in the text, except where indicated. All statistical analyses were performed using the B

statistical language and environment, version 2, 10L00{R_Developmeni_Core_Team 2009,

84



260
261

262
263
264
265
200
elivl
ik
a4
270
7

72
273
274
275
276
27
278
279
280
28]
282
283
284

2835

[Déri et al. Habitat diversity and species diversity

Results

Taval species richress and habiat diversiny

A total of 434 species were recorded in the 31 habitat patches (Table 23, Most species were
arthropods (221 species) or flowering plants (170 species), The average number of species per
patch was roughly similar in the three major groups (17-22 species per group per patch, Tahle
). Total specics richness was related neither to arca nor habitat diversity as the final model
contained the intercept term only (Table 3). Similarly, the final model for total animal richness
did not reveal signmificant effects even though three habitat diversity vanables plus management

tvpe were tetained in the model (Tahle 3).

#Table 2 approximately here#

Model selection and scale-relaied issues
Muodels containing both between-patch and within-patch variables had the lowest AIC values
for each response variable (Table 3, 4). For orthopterans, true bugs and ground beetles, the
muodel containing variables at both levels and the model containing only between-patch
variables resulted in the same final model (Table 4), indicating that species richness of these
taxa was primarily related to larger-scale varigbles. In contrast, the Gnal models for spiders and
birds also included either one (vegetation-dwelling spiders: plant association diversity; birds:
vegelation height) or more within-patch variables (ground-dwelling spiders: vegetation height,
bare ground cover), suggesting the importance of finer-scale habitat diversity in the richness of
these taxa.

Al the between-patch seale, the wet-dey habitat gradient showed the strongest
correlations with species richness (all animals, orthopterans, ground-dwelling spiders and
eground beetles), Patch area was related to species richness only in the case of birds (Table 4,

Fig. 1y and was not related to species richness in any of the major groups or taxa. [solation was
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negatively related 1o the richness of true bugs (Table 4). Finally, management type was related
to species richness of flowering plants and frue bugs, although in contrasting directions because
there were more flowering planis in grazed than in non-managed patches and more true bugs in
non-managed than in grazed patches (Table 4, Fig, 2). At the within-patch scale, vegetation
height had the strongest relationships with species richness (all animals, orthopterans, ground
heetles), although vegetation diversity also showed positive comrelations with richness

{vegetation-dwelling spiders).

#Table 3 approximately here#

Scaling wp, combining tava and the habitar diversity relationship

Scaling up from within-patch to between-patch or from taxa to major groups often changed
correlations between species richness and habitat diversity. Especially when two or more taxa
were combined into major groups, different measures of habitat diversity showed correlations
with combined species richness. For example, isolation and management were primarily
related to the rchness of true bugs; habitat type for orthopterans, and vegetation diversity for
spiders, and each of these four vanables were retained in the final model for vegetation-
dwelling arthropods (Table 4). However, in other cases the habitat diversity variables may have
masked, modified or contradicted the effect of other variables, resulting in a lack of
significance for any habitat diversity measure. The lack of variables in the final model and the
lack of significant effects in the case of total species richness and all animal richness,

respectively, support this idea (Table 3).

#Table 4 approximately heres

Habitat diversity correlations
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All correlations between combined or taxon species richness and habitat diversity were positive
{Table 3, 4), indicating that species richness generally increased with increasing habitat
diversity, For the combined species richness of all animals, significant effects were found only
when the analyses were repeated at the between-patch and the within-patch level separately
{Table 4). At the between-patch level, the wet-dry habitat gradient was related to species
richness because the wettest habitat type (marshes; 60,8 £ 13,05 species, n = 3) had
significantly more animal species than the considerably drier alkali steppes (4001 = 11,04,

n =15 patches, Tukey test, p < (1051 and meadows and loess grasslands had intermediate
richness. At the within-patch level, there was a positive correlation between vegetation height
and total animal species richness (B = 0,003 £ 5E 00012, F| = = 7.006, p = 0.013).

The final model for flowering plants showed that habitat diversity between paitches
based on patch area, shape and isolation was not related to differences in plant species richness
{Table 4). Management tvpe was related to differences in plant richness {Table 4) because
there were more species in grazed patches (27.8 = 1 1.78 species, n = 17) than in non-managed
patches (17.0 = 9.86, n = 30), although the difference was only marginally significant in post-
hoc testing { Tukey test, p<(,1).

Ditterences among habitat types were related to variation in arthropod species richness
{Table 4). The wet-drv gradient in habitai types, however, was related differently to the species
richness of vegetation-dwelling and ground-dwelling arthropods (Table 33, There were more
vegetation-dwelling species in dry habitats than in wetter habitats {loess grasslands; 22,3 +
3.77 species, n = 4; wet meadows; 13,1 4,23 species, n = 12; Tukey test, p < (0L035), whereas
the relationship was opposite for ground-dwelling arthropods (marshes; 374 + 12,30 species,
n=15; alkali steppes: 14.8 £ 10,86 species, n = 15; Tukey test, p < {L01). Positive correlations
at the within-patch level suggested that the richness of vegetation-dwelling arthropods
increased with vegetation diversity, whercas the richness of ground-dwelling arthropods

increased with increasing vegetation height (Table 4, Fig, 3).
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The relationships between wet-dry habitat types and species richness of orthopterans and
ground beetles showed the same general trend as those with the two major arthropod groups.
There were more orthopteran species in Joess grasslands (11.3 = 1,71, n = 4) than in both wet
habitats (meadows: 7.1 £ 2,11, n = 12, marshes: 6.3 = 1,97, n = 12; Tukey test, p < 0,05),
whereas the species nichness of ground beetles was higher in wet habitats (marshes: 23.0
= 894, n = 5; meadows: 18.5 £ 5.97, n = 4) than in dry habitats (alkali grasslands: 8.13 = 5.48,
n=15; Tukey test, p < 0.05).

In contrast, the relationships between habitat diversity and species nichness did not
conform to the expectations based on the major groups in the case of vegetation-dwelling
spiders and truc bugs. The richness of vegetation-dwelling spiders increased with vegetation
diversity more than with any other habitat diversity measure (Table 4). The species richness of
truc bugs was negatively related to isolation, indicating fewer species in more isolated patches
(Table 4). The species richness of true bugs also differed by management type (Fig. 3b,

F 50 = 4.246, p < 0.01), with slightly more species in non-managed (Tukey test, p < 0.01).

#Figure | and 2 approximately hered

Discussion

Our study provided two key results, First, combined and taxon species richness unequivocally
increased with increasing habitat diversity. Second, major groups and taxa differed as to which
measure of habitat diversity their species richness showed positive correlations with, As
predicted, compositional habitat diversity (vegetation diversity) mostly affected the richness of
vegetation-dwelling arthropods, whereas structural habitat diversity (vegetation height) was
more related 1o species richness of ground-dwelling arthropods and birds (Table 3.4), Asa
consequence of the idiosyncratic relationships between taxon or group species richness and

habitat diversity, we found no clear relationship between total species richness and habitat
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diversity, These findings, therefore, provide empinical evidence that the effect of habitat
diversity on species diversity is generally similar and positive but that the major groups and
taxa respond to different aspects of habitat diversity.

Our study ts one of the first attempts to integrate compositional and structural measures
of habitat diversity at the between-patch and within-patch scales and to holistically demonstrate
responses of plant and animal species richness to these different measures in grasslands. The
responses found here agree well with those reported separately by other studics. For example,
habitat diversity, rather than arca per se, was the most important predictor of species richness
of various arthropods in nature reserves in south-central Hungary (Baldi 2008), Our finding
that compositional, rather than structural, habitat diversity was positively related to species
richness of vegetation-dwelling arthropods agrees well with previous reports that floristic
composition, rather than vegetation structure or environmental conditions, is the best predictor
of arthropod richness in semi-natural grasslands (Pemer ct al. 2005, Schatfers et al. 2008). The
positive correlation found between species richness of vegetation-dwelling spiders and
vegetation diversity 1s compatible with several previous observations with spiders in forest
ecosystems (Halaj et al. 1998, 2000, Langellotto and Denno 2004, Horvith et al. 2005). Our
data on ground beetles correspond with those of Brose (2003), who found that the structural
charactenistics of plants, i.¢., more prey, shade or humidity in complex micro-environments, are
more important for predatory ground beetles than the taxonomic diversity of plants. Structural
and not compositional habitat diversity was found previously to influence species richness of
orthopterans (Baldi and Kisbenedek 1999) and true bugs (Di Giulio et al. 2001), and these
results were also observed in this study. We also found that birds were most species-rich in
more complex habitats, where taller vegetation may provide more feeding and nesting sites
than may shorter vegetation in other habitat types (Whittingham and Evans 2004). For some
other taxa, however, our results contradict some previous studies. For example, structural

diversity created by different management, rather than compositional diversity, is known 1o
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influence the diversity of many vegetation-dwelling taxa, such as true bugs {Kreess and
Tacharntke 2002), In our study, grazing was associated with lower species richness in tree bugs
and higher richness in plants but did not significantly affect other groups or taxa (Table 31, The
lack of effects of management shows that management had little influence on the patterns
observed.

Patch area was positively related to species richness only for birds and not for any other
taxon or major group. This result suggests that the seale at which our study was conducted (1-
36 ha) was just below the scale at which species-area relationships hecome more important in
explaining diversity patterns than species-habitat diversity relationships. Our study shows that
habitat diversity can be at least as important as arca cffects in explaining patch-level patterns in
hiological diversity. Consequently, this study provides an example when a species-area
relationship detected in one group may not be present in other taxa, which are primarily
influcnced by other factors, beyond the simple effect of area (Léver et al. 2006, Magura and
Kadibdcz 2007, Baldi 2008, Magura et al. 2008). Alternatively, it is also possible that the
relative importance of area and habitat diversity varies by spatial scale across taxa. This
explanation suggests that the scale of our study was large enough o detect areal effects in some
groups and was small enough to detect habitat diversity effects in other groups. The results thus
call for the need w incorporate both habitat diversity and the species-area relationship in
studies attempling Lo explain overall biological diversity at the patch-level. One practical
difTiculty with such an integration is that there is no readily available metric 1o measure habitat
diversity (Tews el al. 20047 and that the influence of different factors on biodiversity may vary
across spatial scales (Beever et al. 2006). As this study attests, even though simple measures of
habitat diversity can be suitable to detect relationships in certain taxa, it 12 less straightforward
howe toe unite these simple measures into a general index of habitat diversity. Our framework

may contribute to the development of such a metric by providing an example for separating
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and explicitly addressing the structural and the compositional aspects of habitat diversity at two
spatial scales,

The conservation implication of our resulis is that beyond the direct loss of habitats, the
decrease in habitat diversity (homogenization) can also lead to decrease in hiological diversity,
This threat has been less well recognized than threats dircetly arising from the area loss of
hahbitats, Relationships found in this study suggest that although different taxa respond to
ditferent aspects of habitat diversity, species richness inereases with habitat diversity in all taxa
(Collinge 1996, Kruess and Tschamntke 2002, Tews ct al. 2004). Thercfore, the results also
suggest that the creation or restoration of different habitat types may lead to increase in patch-
level species diversity. Our results, therefore, support the view that the best way to enhance
hiological diversity 15 to maintain a complex, mosaic-like landscape structure which has ideal
conditions for most of the organisms (Duelli 1997, Cattin et al. 2003, Whittingham and Evans
2004). Conservation actions, therefore, should aim to increase both patch-level habitat
diversity, e.g. by increasing the number of different habitat types through creation or
restoration, and within-patch level diversity, e.g. by enhancing within-patch mosaic pattern
through adaptive ecosystem management.

In conclusion, our results show that patch-level species diversity is positively related to
habitat diversity. However, there is no general relationship because different aspects of habitat
diversity influence difTerent components of biodiversity. The wel-dry gradient in habitat types
explained most variation in arthropod species richness at the between-patch level,
Compositional habitat diversity mostly influenced vegetation-dwelling spiders, whereas
structural habitat diversity mostly affected ground-dwelling taxa and birds. Habitat diversity,
therefore, should be incorporated along with area effects in studies of small- to mid-scale
diversity patterns and should be the focus of habitat conservation to maintain landscape-scale

hiodiversity,
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Table | Concepts and variables used to describe habitar diversity,

Scale Aspect Variable

Deseription

Between-patch  Compositional  Habitat type

Structural Patch shape

Isolation

Locss grassland, alkali steppe, wet
meadow or alkali marsh

Patton's { 1975} shape index

[Mstance to nearest similar patch (log-

scale)

‘Within-paich Compositional  Vegetation diversity

Structural Vegetation height

Bare ground cover

Exponential of Shannon-diversity of
plant associations

Mean of min, 15 measurements per
patch

Cover of non-vegetated surfaces
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ali
611 Table 2 Mumber of species by major groups and taxa and number of species per habitat patch

612 in the Egyek-Pusziakocs marsh-grassland system in E Hungary, N indicates number of habitat

613 patches surveyed.

Number of species
Major group Taxon N
Total Mean + 5., Min - Max

Plants Flowering plants 170 2132 11.64 2 -4k 51

Vepetation-dwelling Araneae 65 B.i1x4.07 1-21 51
arthropods

Heteropiera 14 1.7 L.17 0-5 31

Orthoptera 32 7.7+ 158 2-13 51

Subtotal 111 17.7+ 5.52 7-31 51

Ground-dwelling Araneae 43 922 H098 0-25 24
arthropods

Carabidae a7 128 & 856 L

Subtotal (B11] 220+ 1418 2-49  2a

Birds Aves 43 372250 1-13 51
Total species richness 434 67.0= 1510 39-938 26
04
28
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Table 3. Results of general linear models testing the relationship between different aspects of hahitat diversity and species richness of major

groups. Significant (p < 0.05) effects and significance levels are shown in bold.

Major Variables in final i Relationship or
group Scale Variables in full madel F " mandel AlC F 1] difference "

All taxa Between-patch | Patch area 0032 | 0.859 | Mone (intercept only) 15139 | - - niHRE

sampled Patch shape 060 | (B0
Isalation 0121 | 731
Management type 0,141 | (86T

All animals | Both scales Habitat type Linl4 | 0416 | Habitat tyvpe -67.46% | 1687 | 0206 | none

{logh Patch area 0000 | 98T | Bare ground surface Las | 0209
Paich shape 0,022 | 0883 | Vegetation diversiiy LETL | 0226
lsolation 0436 | 0520 | Manageimenl type Log2 | (L16S
Management type 1,299 | 0,304
Vegetation height 0500 | 0487
Bare ground cover 2008 [ 0TH
Vegetation diversity 0839 | 0.375

Between-patch | Habitat type 1L.6ET | 0.208 | Habitat type -61.47* | 3305 | 0.040 | marshes = alkali steppes
Patch arca 0.039 | 0845 | Isolation 1883 | 0184
Patch shape 0.240 | (630
Isalation 0512 | 0483
Muanigement type 05911 | (421
Within-patch Vegetation hicight Tae | 015 | Vegetation height -5 700 | 87600 | 0,007 | positive correlation

Bare ground cover Do | D437
Wegetation diversiiy 0.745 | 0.397

Vepetation- | Both scales Habsitat type LIES | 0,034 | Hahitaf type 17009 | 2858 | 0048 | loess grassland = meadow

dwelling Patch area 0.367 | 0548 | Tsolaion 2508 | 0014

arthropods Paich shape 0432 | 515 | Management type 3308 | 00de | (non-managed = grazed)
lzalation LARD | 0L13E | Vegeration diversity 3919 | 0054
Management type 40017 | (L026
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Vegetation height 1625 | 0.210
Bare ground cover 0649 | 0425
Vegetation diversity 1719 | (198
Between-patch | Habitat tvpe 37 [ L01E | Habitat type 17524 | 3143 | 0035 | loess grossland = mepdow
Paich area 1331 | 0255 | Isolation 1764 |01
Patch shape 0384 [ 539 | Management Lype 3042 [ 0058
lzolation 2704 | 0108
Management type 1200 | oSl
Within-patch | Vegetation height 03| E3T | Vegetation diversity [T | 4002 [ 0048 | positive correlation
Bare ground cover 0043 | 0LR3E
Vegetation diversity 3983 | 0.052
Giround- Bath scales Habitat type 1448 | 0.271 Habitat type -200.53% | 4734 [ 0001 | marshes = alkali steppes
dwelling Paich area 0319 | 0.575
arthropads Patch shape 002l | 0RET
{log) Isolation LI0E [ (L3170
Management type 0Tl | 4E1
Vegetation height 0716 [ a1
Bare ground cover 1866 | (194
Vegetation diversity 0285 [ (602
Between-patch | Habatat type 2T [ 07T | Hahital type 20053% | 4734 [ 0001 | marshes = alkal steppes
Patch area 0.574 | 0460
Patch shape 0001 | 0972
lzolation 1193 | .29
Management type 0870 | 0.437
Within-patch Vegetation height 4 B35l L3R Vegetation height -17.83 6524 [ 0017 | positive correlation
Bare ground cover 0839 | 0370
Vegetation diversity 0013 | 0.911

* Akaike's Information Criterion and model significance, ® p < 0,05, #* p < 0,01, *** p < (0,001

* Tukey test for categorical variables, marginally significant differences are shown in parentheses
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Table 4, Resulis of general lingar models testing the relationship between different aspects of habitat diversity and species richness of the studied

taxa. Significant (p < 0,05) effects and significance levels are shown in bold,

Variables in final . Relationship or
Taxon Scale Variables in full model F P model AlC F ] difference "
Flowering Between-patch | Patch arca 1821 | 0.184 | Patch arca 243.972%% | ] B99 0175
plants Paich shape 00| 0ER0 Management type 3291 046 | (grazed = non-
Isolation 0130 | 070 managed]
Management type 2915 | 0064
Vegetation- | Both scales Habitat type 2385 D04 | Vegetation diversity 137.16%* | B419 [ 0005 | positive correlation
dwelling Patch area 0389 | 0537 | Management type 2372 (004
spiders Patch shaps 0.003 | 0954
lzolation 0547 | 0464
Management type 2,500 | 0ORT
Vegetation height L7200 | 0197
Bare ground cover 1.ORE | 0.303
Vegetation diversity 2991 | 0.092
Between-patch | Habitat type TO6E | 043 Habitat type 141.80 2758 0053 {rmarsh = meadow
Patch area 1487 | 0230
Patch shape 0004 | DS
Isalation 0752 | 0391
Management type 1746 | 0187
Within-patch | Vegetation height 1.237 | 0272 | Vegetation diversity 138.07** | E3le | 0006 | positive correlation
Bare ground cover 0006 | 0500
Vegetation diversity 7538 | DAY
Orhopterins | Both seales Habitat type 2450 | 00TT | Habital ivpe A 00FE ST | biid | Joess
Patch aren 0.019 | 0,891 grassland = meadow =
Patch shape 0194 | D662 marsh
lzolation 0241 0626
Management type 0775 | D468
k]|
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Vegetation height 007 0757
Bare ground cover 0223 | 0639
Vegetation diversity 0035 | 0.853
Between-patch | Habitat type 1E5E | 006 | Habitat type A0 ST | 00 | loess
Patch area 005 | 0943 grassland = meadow =
Patch shape 0189 | 0666 miarsh
Izolation 0372 | 0,545
Management type 0762 | 0473
Within-patch | Wegetation height 4000 | D05 | Vegetation height 03 16* 4419 [ 0041 | negative corelation
Bare ground cover 0593 | 0443
Vegetation diversity 0001 [ 0975
True bugs Baoth scales Habitat type EDG | D498 Patch shape -RETI* 1591 0064 | (negative correlation)
{log) Patch area 0407 | 0527 | Isolation 10210 [ 0003 | negative comrelation
Patch shape 4263 | 06 | Management type 5623 0.007 | non-managed = grazed
Isolation 12,235 | DUl
Management type 2023 | MG
Vegetation height 0892 | 0351
Bare ground cover 0653 (0424
WVegetation diversity 07 [ 0735
Between-patch | Habitai type 1394 | 0258 | Paich shape SBRTIEE 3501 [ du0ed | (negative correlation)
Patch ares Llal | 0287 | Isolation TOZI0 | 0003 | negative comrelation
Pateh shape 4060 | 0A4R | Management type 5623 [ 0007 | non-managed = grazed
Tsolation 12184 | 0
Management type 6304 | Dud
Within-patch Vegetation height LER 0,771 Bare ground cover -74.72 105 0320 none
Bare ground cover Lo17 | 0318
Vegetation diversity 0512 | 0478
Giround Baith scales Habitat type 2281 | 0124 | Hahitat type Q7.92%%% | Q566 0.0} | marshes = meadows =
beetles Patch area 076l | D398 alkali steppes
Patch shape 066 | 0802 | Vegetation diversity 2374 [ 0L13E
Isolation 0284 | 0603
Manugement type DG | 0507
Vegetation height LIRE) N
Bare ground cover 0RO | 0384
iz
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Vegetation diversity 1.562 | 0232
Between-patch | Habitat type 4. 763 | D14 Habitat type GE. T B4 0001 marshes = meadows =
Patch arca 0451 | 0511 alkali steppes
Patch shape 0026 | 0872
Isalation 0,409 | 0,531
Muanagemeant type 0041 | 0560
Within-patch Vegetation height 13775 0.0 | Vegetation height 100 9% | 16,590 | W0 | positive cormelation
Bare ground cover 0288 | 0,597
Vegetation diversity 0315 | 0,574
Cirourd- Baoth seales Habitat rype ZAIR | 0108 | Habitat type -0 18 L1511 | 0052 | (marshes > alkali
dwelling Patch area 003 | 04la | Isolation 4525 [ 0048 | steppes)
spiders {logh Patch shape 0015 | 0904 | Mamagement type 2306 [ 021 | pesitive correlation
Isolation ZATE | 0124 | Yegetation height 5406 [ 00Z9
Management type 2397 | 0127 Bare ground cover 7.207 D0LG | positive correlation
Vegetation height 4.141 0.1 positive correlation
Bare ground cover 5E42 | 0030
Vegetation diversity 0081 | 0,781
Between-patch | Habitat type 1.385 | 0281 | Isolation .84 4221 [ 051 | {positive cormelation)
Patch area 02| 0506
Paich shape 0,047 | 0830
Isolation 3403 | 0.083
Management type 0,763 | 0,482
Within-patch Vegetation height LEIE | 0,091 | Vegetation height 101.42 255 (0023 | none
Bare ground cover o410 [ 0520
Vegetation diversity 0006 | 0.940
Birds {log) Baoth scales Habitat type 0135 | 0938 | Patch area -47.29%* | 10478 [ 0002 | positive correlation
Patch arca 1490 | 0166 Vegetation height 8237 00l | positive cormelation
Patch shape 0052 | 0821 | Vegetation diversity 2771 0103
Izolation 013l | 071w
Management type 0738 | 0484
Vegetation height 1020 | 0400
Bare ground cover 0087 [ 0770
Vegetation diversity 1.574 | 0217
Between-patch | Habitat type 2301 | 0091 | Patch area -41.62 5384 | 0025 | positive comrelation
33
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Within-piich

Paich arca 2588 | 0115 | Habilat iype 2456 | 0075 | (marsh > mcadow)
Patch shaps 0,101 | 0753

Isolation 0027 | 0.869

Munagrement lype 0.557 | 0.577

Vegetation height 3593 | 0ued | Vegetation hieighe 3949 3ETE | 0055 | (posmive comelation)
Bare ground cover 0490 | D4ER

Wegatation diversity 1438 | 0236

* Akaike’s Information Criterion and model significance, ® p< 0005, ** p< 0L01, *** p < 0,001
bTukey test for categorical variables, marginally significant differences are shown in parentheses
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Figure Captions

63 Figure 1. Species-area relationship for birds (semi-log space) detected in grassland patches
of the Egvek-Pusztakocs marsh system (Hortobagy Mational Park, E-Hungary). General

linear model, B = 0.44 + S.E. 0,208, R = 0.08, F s = 4.447, p = 0,040,

Figure 2. Mean £ 5.E. specics richness of plants (a) and true bugs (b} in differently managed
635 prassland patches, Differences between grazed and non-managed are significant in both cases

(Tukey-test, p = [LDS5).

Figure 3. Species richness of vegetation-dwelling arthropods as a function of vegetation

diversity (a) and of ground-dwelling arthropods as a function of vegetation height (b) in

6l grassland patches,

i3

107



Dén et al. Habitar diversity and species diversity
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I11. Vizsgalat

Természetvédelmi stratégiak alkalmazasa a Hortobagyon: az egyek-
pusztakécsi LIFE-Nature program eredményei

Eszter Déri, Szabolcs Lengyel, Laszlo Lontay, Baldzs Dedk, Péter
Torok, Tibor Magura, Roland Horvath, Maté Kisfali, Gabor Ruff
& Béla Tothmérész

Természetvédelmi Kozlemények 15: 89-102.
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Termeszetvédelmi stratégiak alkalmazasa a Hortobagyon:
az egyek-pusztakocsi LIFE-Nature program eredményei

Déri Eszter', Lengyel Szabolcs®, Lontay Laszld’, Dedk Balazs®,
Torok Péter’, Magura Tibor', Horvath Roland?, Kisfali Maté',
Ruff Gabor' és Tothmérész Béla®

'Debreceni Egyetem, Evoliicids Allattani és Humdanbiologiai Tanszek
’Debreceni Egyvetem, Okologia Tanszék
424032 Debrecen, Egvetem tér I, E-mail: d_eszteriwyahoo.com
IAgateleki Nemzeti Park lgazgatosdag
3738 Jasvafd, Tengerszem oldal 1., Pf 6.
‘Hortobagvi Nemzeti Park lgazgatosag
4024 Debrecen, Sumen u. 2

Osszefoglald: Természetvédelmi stratégidkrol, mint a konzervaciobioldgia elméleti
ismereteinek gyvakorlatban alkalmazott formaird] dltaliban nagy 1éptéki akeidtervek
kapcsan hallhatunk. Az Egyek-Pusziakocsi mocsarrendszer terilletén 2004-ben in-
dult €ldhely-rehabiliticids program példaja lehet a tajléptéken végzett természetveé-
delmi stratégiai tervezésnek. A program tervezése sordn azonositottuk az élohelveket
fenyegeto fobh hatdsokat (fragmenticid, degradacid, homogenizacid, szennyezés), és
célként fogalmaztuk meg e hatisok csokkentését és/vagy felszamoldsit kiilénbizd
élohely-rekonstrukeiokkal (gyepesités, erdbtelepités) és természetvédelmi kezelé-
sekkel (legeltetés, kaszilas, égetés, aprovad-fildek™ extenziv mivelése). A kétféle
magkeverékkel (lGszis, szikes) végzett gyveprekonstrukeio soran (760 ha) két dkolo-
giai folyosot és szdmos pufferzondt alakitottunk ki a fragmenticio &s a szennyezés
csfikkentésére, A mocsarak homogén nadasait legehtetéssel és égetéssel sikeriilt mo-
zaikosabba tenni. Az extenziven miivelt vadfoldek a szomszédos intenziv szantokhoz
képest joval diverzebb kisemlds-egyiitteseknek adtak otthont, melyek megnivekedett
populacidi biztos taplalékbazist jelentenek a teriilet ragadozomadarai szamdra. A be-
avatkozasok hatdsara szamottevien nivekedett a projekt-teriilet éléhelyeinek tijszin-
ti sok félesége és csikkent a ta) emberi terhelése.

Kulesszavak: élohely-rekonstrukeid, extenziv mivelés, gyep, mocsar, tajléptéki
diverzitis, gyepesités

Természetvédelmi Kozlemdnvek 15, 2009

Mgvar Biolagial Tarsasdag, Budapesi
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Bevezetés

Az elmalt évtizedek természetkirosito tevékenységeinek hatdsiara a terme-
szetvédelemre fokozott felelésség harul, és egyre gyorsabb és szélesebb kérii
megoldasokra van sziikség a biologiai sokféleség csokkenésének megallita-
sa érdekében. A természetvédelmi beavatkozasok egyik legnagyobb prob-
lémaja az alapkutatissal és a gyakorlaii természetvédelemmel foglalkozo
szakemberek kozdtti kommunikacio hianya, amely megneheziti a hatékony
intézkedéseket (Pullin & Knight 2003, Sutherland ef al. 2004a). Gyakran
eléfordul, hogy természetvédelmi jelentdséggel bird kutatisok eredményet
nem jutnak el a déntéshozdkhoz (Holmes & Clark 2008), illetve a gyakorlati
szakemberekhez (Pullin & Knight 2003), igy azokat nem hasznositjak. Mas
esetekben a természetvédelmi kezelések tapasztalatai elérhetetlenck a kuta-
tok szamara, mivel az eredményeket nem monitorozzak vagy nem publikél-
jak (Griffiths 2004, Lengyel et all 2008, Sutherland et al. 2004b). Az infor-
macid-aramlas hianya hozzdjarulhat ahhoz, hogy a gyakorlaii szakemberek
ugy érezhetik, a kutatok elvont, kizvetleniil nem hasznosithatd kérdésekre
keresik a valaszokat, mig a kutatok sérelmezhetik, hogy eredmeényeiket nem
hasznaljak fel a gvakorlati természetvédelemben (Griffiths 2004). Megol-
dast jelenthetnek a bizonyitékokon alapulé eljarasok, melyek a parbeszédet
probaljak eldsegiteni a kutatok és a dontéshozok kizétt (,.evidence-based
policy™, Solesbury 2001), illetve a kutatok és a gyakorlati szakemberek ki-
ziitt (,evidence-based conservation”, Pullin & Knight 2001, Sutherland er al.
2004a). Mindkét irany a tudomanyos kutatas felol kézeliti meg a problémat,
és a megoldast a kutatasi eredmények szisztematikus elemzésében, majd a
levont kivetkeztetéseknek a dontéshozok illetve a gyakorlati szakemberek
fele vald hatékony kommunikalasaban latja. A bizonyitékokon alapulo dén-
téshozds gyakorlatban alkalmazott formai lehetnek a természetvédelmi stra-
tégidk, melvek a veszélyeztetett természeti érickek megdrzésére iranyulo,
tobbnyire nagylepteki akciotervek. A természetvedelmi stratégiai tervezes
soran az elméleti ismeretek mellett a gyakorlati természetvédelem tapaszta-
latait is felhasznaltuk, igy integralva a két megkozelités eredményeit.

Az Fgyek-Pusztakocsi mocsarrendszer tertiletén 2004 6ta zajlo élohely-
rehabiliticios program példdja lehet a természetvédelmi stratégiak tajlépte-
ken torténd alkalmazasanak. Jelen munkdnkban a projekt kitlizott céljait,
majd azok gyakorlati megvaldsulasat és kezdeti eredményeit mutatjuk be.
A projektteriilet tajtorténetét Aradi er al. (2003), a hosszitava rehabiliticio
céljait és elveit Lengyel er al. (2005), a veszélyeztetd tényezoket, a tervezési
[épéseket és a vart eredménveket Lengyel er al. (2007) korabban ismertette.

Termrészeivideln Kezlemények 13, 20009
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Az élohely-rehabiliticios program sziikségességének rivid indoklisa

Az Egyek-Pusztakocsi mocsarrendszer a Hortobagyi Nemezeti Park nyugati
részén terlil el Egyek és Kocsujfalu telepiilések hataraban. A teriilet a nem-
zeti park alapitasa ota védett, és 1976 ota hazank legrégibb és legnagyobb
teriileten zajlo élihely-rehabiliticios programjinak a helyszine (Aradi ef al.
2003, Lengyel et al. 2007). Az elsd Giiemben végzeit hidrologiai rehabilitacio
utan, 2004-2008 kozdott keriilt sor a masodik iitem megvalositasara, a |, Fii-
ves teriiletek rekonstrukeidja €s mocsarak védelme Egyek-Pusztakocson™
cimi, az Eurdpai Unid dltal tAmogatott LIFE-Nature program keretében
(LIFEO4NAT/HUA00119).

Az élohely-rehabilitacid szikségességét elsosorban a vedett teriile-
ten talalhatd szantok magas ardanya (29%) ¢s a hozzajuk kapesolodo me-
zogazdasagi tevékenységek negativ hatasai (fragmentacio, degradacio,
homogenizicio, szennyezes), illetve a természetvédelmi kezelesek (legelte-
tés, ¢geics) hianya indokoltik (Lengyel et al. 2005). A veszélyezteto iénye-
z0k azonositasa utan megterveztilk a csdkkentésitkre vagy felszamolasukra
iranyuld természetvedelmi és rekonstrukeios kezeléseket (legeltetés, kasza-
las, égetds, aprovad-foldek™ extenziv miivelése, gvepesités és erdosités, 1.
fliggelék az Online Flggelékben) Gsszesen 1640 ha-on. A tervezés sordn
meghataroztuk a varhato eredményeket is (Lengyel ef al. 2007).

A beavatkozisokat kéveltben a tervek szerint a projeki-teriileten tibb
mint felére (29%-rol 14%-ra) cstkken a szantok és egyharmaddal no a
gyepek aranya (46%-rol 60%-ra). A fas teriiletek aranya az dsszes teriilet
mintegy 3%-at fogja kitenni. Tovabbi varakozas volt, hogy a mocsarak (Fe-
kete-rét, Csattag-lapos) homogeén nadasai helyett a legeltetés és az égetés
hatasira 1j, mozaikosabb élohelyszerkezet alakul ki. A stratégiai tervezés
{0 1épéseit az 1. dbra, mig a célok és tevékenységek részletesebb egymadsra
éplilését az 1. tablazat mutatja be. A kezelések hatasat a nivényzet ¢s bizo-
nyos esetekben (gyepesites, vadfildek) az allat-egyiittesek monitorozasa-
val kdvettilk nyomon.

Az élohely-rehabiliticio fobb lépései és eredményei
Szantok gyepesitése
A projekt f6 beavatkozasa a szantoteriiletek természetkozeli gyepekké ala-
kitasa volt, mely szamos veszélveztetd tényezd kitktatdsiaban vagy csok-
kentésében fontos volt (1. dbra). A gyepesités célja a fragmentalt gvepek és
a gyepi és mocsdri élohelyek Gsszekapesolasa (dkologiai folyosok létreho-

Természetvédelmi Kozlemdnvek 15, 2009
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. dbra. A stratégiai tervezés 1épésel. Elst lépésben meghatiroztuk a ve-
szelyezteto tényezoket, majpd az ezekkel kapesolatos célokat és végil a eé-
lok clérésther sziikséges rekonstrukciokat ¢és természetvédelmi kezelése-

ket Az dbra jol szemlélieti, hogy egyes akciok tiibb célt is szolgalhatnak.

zasa), illetve a szantofoldi eredetil szennyezések és élhely-leromlas csik-
kentése a mocsarak kiriilli pufferzonak kialakitdséval (Lengyel er al. 2007,
Vida er al. 2008). A program soran, 2005 és 2008 kizott dsszesen 760 hek-
tiron wriént meg a killdnbdzd kiinduldsi dllapotd szintdk (gabona, lucerna,
napraforgd) loszis magkeverdkkel (150 ha) illetve szikes magkeverdkkel
(610 haj tirténd gyepesitése. A magasabb térszineken fekvd loszhitakon
hiromlajos (Fesiwea rupicola, Poa angustifolia, Bromus inermis). mig az
alacsonyabban fekvi szikes jellegii teriileteken két fiifaj magjaibal allé ke-
verékkel (Festuca psendovinag, Poa angustifolia)l végertitk a gyepesitést. A
gyepesités technologiai leirisat, a vetett gyepeken alkalmazott kezeléseket
és a felmerilt problémdk megolddsi lehetdségeit Dedk er al, (2008) részle-
teiben ismerteti. A nivényzetben bekdvetkezo valtozasokat a gyepesitett

Termdszervdadetmi Kazlenedayek 15, 2000
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1. tablazat. A projekt stratégiai  tervezésekor felvazolt cé-
lok, feltételezeések/kockazatok és indikatorok egymasra épiilése

A projekt céliai és
tevékenységei

Feliérelezések, kockazatok

Monitoring indikatorok

Altaldnos
cél

- amagyar Alfold értékes

gyep-mocsar mozaikjainak

helyredllitisa

- ataj-léptéki
megktizelitések hasznosak
és milkodaképesek

- a rekonstrualt gyepek

és rehabilitalt mocsarak
terillete €s mindsége
(termeszeti érickessége) nd

Projekt cél

- a gyepteriiletek
csitkkenése

- a gyepeket karosito
tényezok kitktatisa, a
ayepek teriiletének és
természeti értékességeének
niivelése

- amocsaraknak a
vegyszerbemosadis és
beszivirgis, az erdzio és
deflacio elleni védelme

- az Annex [ madarfajokra
gyakorolt emberi zavards
csiikkentese

- a fragmenticio a
oyepteriiletek o
problémaja

- a gyepteriiletek

a rendelkezésre

allé modszerekkel
rekonstrudlhatok

- a természetkiizell gyepek
nagysiga és allapota

a rendelkezésre allo
maodszerekkel nivelhetd

- a libafarmok
megsziintetése a gyepek
allapotanak gyors
Javuldsahoz vezet

- a filldhasznalat viltozisa
(szantd — gyep) megoldja
a vegyszer-bemosddas
problémajat

- az Annex | madirfajok
zavarasra érzckenyek,
allomanyuk nini fog a
zavaras csikkentése utin

- gvepteriiletek
konnektivitasi indexei

- a kezelések (legeltetés,
égetés) és a rekonstrukeid
altal érintett gvepteriiletek
nagysiga

- az eutrofizaciot okozo
foszfor és egveb elemek/
ionok koncentracidja a
mocsarakhan

Eredmény-cél

- gyepi élohelyek jobb
kapesoltsiga, jobb
természeti dllapota,
nagyobb kiterjedése

- a rehabilitalt mocsarak
csitkkent szennyezése és
terhelése a mezdgazdasagi
teriiletekrdl

- Annex | madarfajok
biztonsigosabb kiltéhelyer

- a konnektivitds fontos

a gyepek természeti
dllapotinak kialakitisiban
- a gyepek természetessége
a tervezett akeidkkal
nivelhetd

- a vegyszer-bemosodas
és szivargds azonnal
csikkenthetd

- Annex | madarfajok

a csokkend zavarasra
dllomanynivekedéssel
reagzdlnak

- az egybefiigpd
gyepteriiletek kiterjedése
és a gyepek mindsége nb -
a rehabilitalt mocsarakat
elérd vepyszerterhelés és
bemosadis csikken

- a teriileten rendszeresen
kiiltd Annex | madarfajok
magasabb szama

Természetvédelmi Kozlemdnvek 15, 2009

116



04

DERI ESZTER ET AL.

- terbeli kapesolatok
kialakitasit gitolo
fiildteriiletek megvasarlisa
- a gyepeket stilyosan
kdrositd libafarmok
megvisarlasa és juh-
hodallya alakitisa

- dkologiai folvosokban

- faldtulajdonosok
hajlandoak foldjeik
eladasira

- libatarto gazdalkodok
hajlandoak a libafarmok
eladasara

- gyvepeket és fas teriileteket
ki lehet alakitani intenziven

- 240 ha megvasarolt
faldteriilet

- 500 ha libamentes
gyepteriilet

- 700 ha 0j és megfelelben
kezelt (legeltetett)
gyepteriilet

- 8} ha 0j fas teriilet

és pufferzanakban levo miivelt szantokon - 250 ha legeltetett gyep és

5, szinok visszagyepesitése - a helyi gazdalkoddk mocsirszél

';:;!_‘ vagy erdisitése és egyeh érdekelt felek - 00 ha égetéssel kezelt

Z  -arekonstrualt gyepek egyiittmikidnek a nadas

ﬁ és fiis teriiletek megfeleld  legeltetési rendszer - 150 ha szantd extenziv,

2 természetvédelmi kezelése  dtalakitisiban vegyszermentes miivelése
- a legeltetési nvomas - a gazdalkodok - gyvepteriiletek Gssz-
egyenletesebb elosztasa egyiittmikidnek az egyiitt diverzitisa nd
- szantoteriiletek extenziv  kidolgozott szabalvok - Annex [ madarfajok
miivelése a kisemlis- betartasaban kdltéallomanya nd

allomanyok megerdsitése - a rekonstrukeid, - mocsarak eutrofizicidja

érdekében rehabilitacio és kezelés csikken
- a rekonstrualt és kontroll — hatdsa mérhetd lesz
ayepek €s fas terliletek

statuszinak monitorozisa

teriileteken felallitott 5=5 méieres allandd mintavéieli helyeken beliil elhe-
Iyezkedd négy darab 1x1 méteres kvadratban, 2008-ban Gsszesen 212 kvad-
ratban kévettitk nyomon, mig az izeltlabi csoportok kézil a futobogarakat
és talajlako pokokat talajesapdiazassal, a novényzethez kétodo csoportokat
(poloskdk, egyenesszarnyuak, nivényzetlako pokok) standardizalt fithalo-
zassal gyljtéttiik a ndvényzeti kvadratok melletti transzektekben.

A vetés utdni csirdzds minden évben kielégitd volt, melyet az elsd ta-
vasszal a gyomok gyors fejlodése kivetett, igy a nvari kaszalas elitt a
gyomnéivenyek abszolit dominanciaja volt megfigyelheto a teriileteken (2.
fiiggelék az Online Fliggelékben). A slrd ndvénytakard dltal 1étrehozolt
paradis mikroklima a legtdbb helyen elosegitette a vetett fiivek korai fej-
lodését (Dedk er al. 2008), melyek a kaszalas utan kedvezdbb feltételekhez
jutva, tovabbi gyors fejlodést mutattak, boritasuk megniti. A gyepesités
utani masodik évre jelentdsen atrendezodtek a dominancia-viszonyok, és
bar a teriiletek egy részén a gyomok boritdsa még szamottevd volt (3. fiig-
gelék az Online Figgelékben), a legeltetés ¢és kaszalas hatasara a harma-
dik évre természetkdzeli gyepek alakultak ki, amelyekben viszonylagosan
alacsony volt a gyomok, és magas a vetett fiivek boritasa (4. fiiggelék az

Ternrészeivideln Kezleménpek 15, 2009
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3090 revgely

2 NS oo pely

2. dbra. A nivényzet (a) és az izeltliba allat-egyiittesek (b) fajkészletei-
nek valtozasai a gyepesités hatasara. A fajosszetétel mind a nivények, mind
az allatok csctében a természetes gyepek fajkészletchez valik cgyre ha-
sonlobba, illetve szikes magkeverék esetén a harmadik évre egyes terii-
leteken a ndvényzet mar részben atfed a természetes szikes gvepekével, Az
elemzéshez ndvények esetében Rogers-Tanimoto, dllatok esetében Bray-
Curtis tavolsigot és nem-metrikus multidimenzids skalizast alkalmaztunk.

Online Fiiggelékben), emellett az €16 fitomassza mennyisége is lecstkkent.
A harmadik évre szamos, a természetes gyepekre jellemzo keétsziki (pl.
Achillea collina, Cruciata pedemontana, Dianthus pontederae, Scorsonera
cana, Koeleria cristata, Melandrium viscosum) telepiilt be spontan médon
a gyepesitésekbe, és a ndvényzet fajkészlete a referenciakeént szolgalo ter-
mészetes losz- ¢s szikes gyepek fajkészletének iranyaba haladt, illetve a
szikes gyepesités esetében el is érte azt (2a. dbra).

A noévényzeti valtozasokkal parhuzamosan valtozott a teriiletek izeltla-
bu faundja is. A szantokra és az elso éves gyepekre még a generalista fajok
talsalya volt jellemzo (Id. még Lengyel ef al. 2007), mig a masodik évben
mar jelentos volt a természetes gyepekhez kotodo fajok szama (pl. Amara
Jfulvipes, Gampsocleis glabra, Gnaphosa rufula, Chorosoma schillingi), és
igy az izeltlaba egyiittes dsszetétele is egyre hasonlobba valt a célteriilete-
kehez (2b. abra, Id. még Déri er al., jelen kotet). Mind a névényzet, mind
az allat-egyiittesek szempontjabol meglepden gyors pozitiv véltozasokat
figyelhettiink meg a vetés utini elsé években.

Mocsarszegélvek és gyvepek kezelése (legeltetés, égetés)

Az Egyek-Pusztakdcesi mocsirrendszer évszizadokkal kordbbi, heterogén
tajszerkezetét a természetes zavarasok (aradasok, tiz, legelés) alakitortak
ki (Aradi ef al. 2003, Lengyel et al. 2007). A 16. szazadtol kezdodoen.

Természetvedelmi Kazleminyek 15, 2009
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az ember tdjatalakitd tevékenységének (mocsarak lecsapolasa, gyepek fel-
torése) €s a nem megfelelden alkalmazott mezogazdasagi kezelések (tal/
alullegeltetés, égetés) hatdsara a teriilet természetes élohelyel degrada-
lédtak, homogenizilodiak, amely csdkkentette a biologiai sokféleséget
(Aradi ef al. 2003, Kiss et ol 2001). A program kezdetén a mocsarszege-
lyek €s a teriilet északnyugati részen fekvo gyepek szinte teljesen legelte-
tés nélkil maradiak ¢s kb, 300 hekiar gyvepet legeliek libak, igy dsszesen
kb. 1400 hektiron zajlott legeltetés. A program célul tiizte ki a gyepek és
mocsarszegélyek mozaikos jellegét visszadllito, a hagyoményos tajhaszna-
latnak megfeleld legeltetési rendszer helyreallitisat és a mocsarszegélyek
legeltetéses, illetve égetéses kezelését (Lengyel er al. 2007). A program
eredményeképpen a mocsarszegélyek (kb. 300 ha) és az északnyugati te-
rillet gyepei (kb. 220 ha) legeltetettek és a korabban libalegeldként hasznalt
gvepeken juhlegeltetés zajlik. A kezelések ndvényzetre gyakorolt hatasat az
égetes esetében 2x2 méteres (30 db), a legeltetés sordn 11 méteres (126 db)
kvadritokban kévettiik nyomon.

A mocsarszegélyek (Fekete-rét, Csattag-lapos) sziirkemarhakkal valo
legeltetése 2006-ban kezdoddtt, a Fekete-rét égetéses kezelését pedig
2007-ben végeztilk. A nyar végi égetés, illetve a sziirtkemarhdk legelésé-
nek és taposasanak (Csattag-lapos) hatdsara a mocsarak homogén nada-
sai felnyiltak, a ndvényzet mozaikosabbd, diverzebbé vilt, megjelentek
a nad (Phragmites communis) mellett egyéb mocsart névényfajok is (pl.
Bolboschoenus maritimus, Rumex palustris, Tvpha angustifolia) és a nadas
mellett mas élohelyek is (pl. nyilt vizesteriiletek, erdsen taposott szikesedo
foltok sth.).

A korabbi legeltetési rendszer megvaltoztatasaval a teriilet természetes
ill. rekonstrualt gyepeit és mocsarszegélyeit kb, 600 szarvasmarha (ma-
gyar tarka és sziirkemarha), mig a gyepeket még tovabhi kb. 2500 juh is
legeli rendszeresen, dsszesen kb, 2000 hektaron, mely biztositja a teriiletek
kontrolldlt és hatékony kezelését (0,49 szamosallat/ha legelési nyomas). A
projeki-teriileten kordbban két libatelep is mikadott. A libatartas komoly
terhelést jelent a gyepekre, a libak taposasa, legelési szokasai, és a talajba
jutatott foszformennyiség pedig a korabbi vegetacio teljes eltiinését is okoz-
hatja (Tarok ef al. 2008). A program keretében a libatelepek felszamoldsra
keriiltek, a libak helyett juhlegeltetés zajlik a gyepeken, mely mérsékeltebb
zavarast jelentve eldsegitheti a degradalt eélohelyek természetes regeneralo-
dasat.
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Fas teriiletel létesiiése

A projekt-teriilet tajtorténeti elemzése soran (Kiss er af. 2001, Lengvel ef
al. 2005) fény deriilt arra, hogy a teriiletet egykor a jelenkorinil nagyobb
aranyban boritottik fas teriiletek, és a folyoszabilyozasok oOta leginkibb
az dvzatonyokon hizodo puha- és keményfas ligeterdok szorultak vissza
(Lengyel ef al. 2007). A program ezért célul tiizte ki fis teriiletek kialaki-
tasat 80 hektaron. A tervezett erddtelepités a teriilet tajlépiéki diverzitasat,
a buvo- és majdani fészkelohelyek szamat volt hivatott gyarapitani, illetve
elhelyezkedésikbdl adoddan pufferzonaként megakadalyozni a vegyszerek
bemosddasat a szantokrol a szikes mocsarakba.

A kijelolt teriletek makk- és magvetéssel, illetve csemeték iiltetésével
torténd erdositése 2006-ban tortént. A kovetkezd évi sziarazsag, ¢s a terii-
leten talalhato, jelentds méretli vaddiszno-allomany makk-pusztitasa azon-
ban nagyon alacsony csirazasi sikerességhez vezetett és az erdGsitési terve-
ket meghinsitotta. Mivel az erdositésre tervezett peénziigyi keret nem tette
lehetové a rekonsirukeios kezelések megismétlését, €s a vaddisznok ellen a
teriiletek korbekeritését, ezért a koltségkimeélobb és sikeresehb gyepesitést
hajtottuk végre ezeken a teriileteken is, igy 80 hektarral megnivelve az
eredetileg gyepesitésre szant teriilet nagysagat.

LAprovad-fildek " extenziv miivelése

Szamos kutatds kimutatta az extenziven miivelt szantoteriiletek hasznossa-
gat a biologiai sokféleség megdrzésében (pl. Billeter er al. 2008, Di Giulio
et al. 2001, Hole ef al. 2005). Ezért mi sem terveztitk a projekt-teriileten
talalhatd tsszes szantd gyepesitését (Lengyel er al. 2007). 150 hektarnyi
teriileten, keskeny (100 m széles) parcellakat kialakitva az intenziv haszna-
lat helyett extenziven milvelt an. ,,aprovad-tfoldeket™ hoztunk létre, melyek
célja a taplalkozo teriilet biztositasa volt a vonuld vizimadar-tdimegek szai-
mara ill. a kisemlos-allomanyok megerdsitése révén a taplalékbazis javitasa
a fészkeld és koborld ragadozomadarak szamara.

2005 ota ezeken a szantokon lucerna, 6szi biaza, kiles, cirok, kukori-
ca ¢s borso extenziv, vegyszermentes termesztése folyik. Az extenziv
miivelés az intenziven milvelt szintokhoz képest jelentdsen novelte a kis-
emlisik populicitit. A kisemlos kizosségek felmérését Iyukszamlalas-
sal, élvefogo csapdazassal, bagolykipet vizsgalattal, labnyomok és egyéb
életnyomok vizsgdlataval és kozvetlen megfigyeléssel végeztik, a mada-
rakat pedig pontszamlalissal detektaltuk 2007-ben. Osszesen 13 kisem-
165 fajt sikeriilt kimutatni a teriiletekrol, melyek koziill a giiziiegér (Mus
spicilegus) és a mezei pocok (Microtus arvalis) volt a leggyvakoribb. A
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kisemlds fajok szama a vartnak megfeleléen alakult, a fogott fajokon ki-
vill a siin (Erinaceus concolor), a keleti cickany (Crocidura suaveolens),
a hazi eger (Mus musculus), a kislaba erdeiegér (Apodemus microps) és a
mogyords pele (Muscardinus avellanarius) elofordulisa valoszinisithetd a
teriileten. A ragadozomadarak kdoziil szintén szamos faj latogatja taplal-
kozas céljabol rendszeresen az aprovad-fildeket™, pl. a teriileten fészkeld
kékvércse (Falco vespertinus), egerészilyv (Buieo buteo), barna rétihéja
(Circus aeruginosus) és réti sas (Haliaeetus albicilla), valamint rendszere-
sen elofordult néhdny ritkabb madar is (pl. kerecsensolvom, Falco cherrug;
kigyaszblyv, Circaetus gallicus). 2008-ban az extenziven mivelt szantok
kizelében jelent meg ¢és tészkelt Egyek-Pusztakdcson hosszi idd ota elo-
szor a thzok (Otis tarda), amely szintén az extenziv mivelés pozitiv hatasat
bizonyitja.

Osszeprés

Az Egyvek-Pusztakocsi mocsarak hosszutavu tajrehabilitacios programjanak
masodik iitemeében tervezett beavatkozasokat, a fas teriiletek létesitésének ki-
veételével, sikerrel teljesitettiik. A LIFE-Nature palyazat 2008-as befejezéséig
a teriileten felére csdkkent a szantok aranya (ebbdl 24% extenziv mivelés
ald keriilt), és ezzel egyiitt a gyepek aranya 46%-rdl 70%-ra nitt. A terve-
zett dkologiai folyosok és pufferzonak megvalosulasaval 1étrejitick az északi
és deli teriiletek kozti atjarhatosagot biztosito térbeli kapesolatok, illetve a
mocsarak szennyezodését megakadalyozo védozonak. A legeltetési rendszer
kiterjesziésével a természetes, és a projektben rekonstrualt természetkizeli
gyepek természetvédelmi szempontbol megfelelé kezelését alapoztuk meg,
Az égetes és a legeltetés kombinalasa hatékony modszernek bizonyult a mo-
csarak homogén nadasainak felnyitasara. A program tervezése €s kivitelezése
alatt zavartalan volt a kommunikacio az elméleti és a gvakorlati szakemberek
kazt, ezzel példat mutatva a ket teriilet egyiittmukidésének megvalosithato-
sagara. A program egyik tanulsiaga, hogy az élohelyrekonstrukeids és ter-
mészetvédelmi kezelési programok kiilonésen alkalmasak a kutatasban és a
gyakorlati természetvédelemben érdekelt felek hatékony egyiittmiikadésére.

A teriileten elvégzett viltoztatisok és a kezelési rendszer kialakitasa oly
modon valosult meg, hogy a palyazati idoszak utan is fennmaradhasson az
elert kedvezo allapot. A gyepesitett és legeltetett teriiletek bérbeadasaval a to-
vabbi legeltetés, illetve az évi egyszeri kaszalas is biztositotta vall. Az exten-
ziv szantok miivelése is folytatodik a bérleti szerzidésekben rogzitett elvek
¢és szabdlyok alapjan.
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Az elvégzett beavatkozasok nyoman a projeki-teriileten nétt a téji-
és a faji szintl sokféleség, és csikkent a kedvezotlen emberi behatas
mertéke. Ezen hatdsok biztositjik a természetes regenerilodasi folya-
matok zavartalansigat, és megalapozzdk a tijrehabilitacios program jo-
vibeli, harmadik Gitemét. A tajrehabilitacio harmadik iiteme az Egyek-
Pusztakoesi moesarrendszernek a nemzeti parki magteriiletektol valo
elszigeteltségét tervezi megsziinteini nagylépiéki dkologiai folyosok
létrehozasaval,

Koszinetnyilvanitas

Eziton fejezziik ki kdszonetiinket az Eurdpai Bizottsignak a LIFE-Nature
projekt (LIFEO4NAT/HU/O00119) anyagi tamogatasaért, illetve a Debre-
ceni Egyetemen és a Hortobagyi Nemzeti Parkban dolgozd kollégdknak a
kutatas €s a projekt kivitelezése soran nyujtott segitségiikert.
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Abstract: Conservation strategies usually appear in practice as large scale (national
or regional) action plans. The Egyek-Pusztakdes LIFE-Nature rehabilitation pro-
ject can serve as a good example of implementing conservation strategies at the
landscape level. First we identified the most important threats to biodiversity in this
area (fragmentation, degradation, homogenization, pollution), then aimed to reduce
or eliminate their negative effects by planning and implementing several restoration
or conservation management actions (grassland restoration, afforestation, grazing,
controlled burning, mowing, extensive cultivation of lands for small mammals).
Girassland restoration was conducted by low diversity seed mixtures on a total of 760
ha arable land and it resulted in two ecological corridors and several buffer zones
to decrease the effects of fragmentation and pollution. A combined management of
grazing and burning proved successful in opening up homogeneous reedbeds and
increasing habitat diversity in marsh edges. Extensive cultivation of croplands resulted
in a more diverse and more abundant assemblage of small mammals compared to
intensively managed croplands, which favoured breeding and vagrant birds of prey
and benefitted other bird species. Owverall, the actions resulted in an increase of
landscape-scale diversity and in a reduction of negative human impacts on the area.

Keywords: conservation management, extensive cultivation, grassland restoration,
marshes, landscape-scale diversity
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Measuring the Short-term Success of Grassland
Restoration: The Use of Habitat Affinity Indices

in Ecological Restoration

Eszter Déri,'-2 Tibor Magura,® Roland Horvith,* Maté Kisfali,! Gibor Ruff,!

Sraboles Lengyel,® and Béla Téthméndsz*

Abstract

Agricultaral intensilication threatens grasslonds worldwide
and the restoration of grasslands from arable lands can
al beast partially counter this threal. We studied grass-
land restoration by following carly successional changes
of arthropod asscmblages (spiders, Araneae; troe bugs,
Heteroplers; arthoplerans, Orthaplers; and ground bee-
Hles, Uarabidae) on 1= and Z-vear-old resiorations asing
arahbe lands and native grasslands as two ends of the
sucoesslon tmescale, To examine the changes In speches
composition among the habitat types, we nsed habitat affin-
ity indices based on fidelity andjor specificity of the species.
W Found that the numbser of species did nol differ beiween
habifat types, while species composition changed markedly
with finve. Species richness was thos nol adequate o

detect favornble chanpes after grossland restoration, Habi-
tat affinity indices, on the other hamd, were useful to detect
compositional changes cavsed by the increasing numbers
of species characteristic of target grasslands as early as
the sceond vear after restoration. Habktat affinity indices
are ewsy-bi-use, casy-ti-interprel measures of restoration
success; herelore, we recommend Lheir use as measures
complementary to species richness and simple amilarity.
Owr results show that sowing bow-diversity seed mixiure
followed by mowing and grazing can be particolarly sue-
cessful in grassland restoration in time periods as short as
2 years.

Key words: arthropods, fidelity, large-scale restoration,
low-diversity seed mixiure, specificity,

Introduction

Agricultural intensification threatens  prosslands  worldwide
and is one of the main reasons for grassland restoration in
Europs {Bakker & Beremdse 1000 Muller 20012 Pywell et al.
20602 Walker et al, 20045 Intensive ilglin.'u.llu.n: cien ciuses
habitar boss and de gradation, decreases the numbser of specialist
spocies and imcreases the number of generalists, which results
in bintic homogenization (McKinney & Lockwood 1999), To
address the loss of biodiversity in agro-ecosysems. many
ELU countries have inlrodeced  agri-environmental schemes
(Mulber 2002; Kleijn & Sutherlnnd 2000; Walker et al, 2004),
Fumbermore, becanse the small number and restricied area of
remaining grasslands apparently limit our abality to preserve
grassland biodiversity (Shepherd & Debinski 2005; Billeter
et al. 2008, the restoration of grasslamds has come Mo focus
i miony oounlnes (Cramer ol al. 2008) The abandonmenl
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of fielkls currently ongoing in seme countries provides good
opporunities for te conversion ol arable lands o grosslands
1o create new grasskamd parches, enlarge existing paiches or
10 enhamce connectivity between patches (Hobbs & Cramer
20T,

Conservation octions reated as experiments and followed
upr by monitormg help us b gain a better omderstanding of
the ecological processes induced by restoration {Lindenmayer
ot al, 20085 The most commonly wsed measures b follow
habitat changes after restoration are species richmess and diver-
sity imdfices of selected taxn (Permer & Maht 2003; Piper et al.
HHIT). However, species rnchmess can be misleading because
it dees not always comelate with conservation objectives or
ecological function {Borrwall & Ebenman 2081 A strongly
dizturbed, carly successional habitan, for example, can host
a 'I:|z§g¢ number of pioneer and disturbance-lermnt :-:|'\:5\'i|."k..
while sucoesshonal processes ofien involve a decrease in lstal
species richness together with an increase in the richness of
the taxa charctenishic to the targetl habitats (2.5, Paguin 20H4;
Tawdik et al. 2008). Im such cases, the changes in species com-
pnsim'm cannot be detected with overall ﬁr.ic\:ict. richmess ond
olher rcasures need 10 be used.

Local- or small-scale restorations are over-represented in
the Hteridure {Henry ef al, 2008; Wagner el al. 2008)% Bxisling
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|iII'F¢-50'.:iIl¢ restanutions are rmrely monitored (Petersen et al.
2005 Wagner et al. 2008). Funhermore, multi-taxon monitor-
g 1% also uncommen (Rwe-duen & Aude 205, Woodcock
et al. 2008), Conservation actions affect a wide range of ani-
rmal laxa fe.g. Perner & Malt 20803 Purtaul @1 al. 2004; Kardal
et al. 2005; Fiper et al. 2007; Woodcock et al. 2008), and the
Jeinl monitering of plants and animals 15 essential 10 measure
the general success of restoration (George & Zack 2000; Legg
& Magy 2006 Miller & Hobbs 2007 Lengyel er al. 2008).
Vegetation monitoring is suggested to perform betier on long-
term assessments, while invercbrates can be useful to detect
short-term effects of restoration becanse they respond quickly
o microclimatic changes (Kremen et al. 1993: Matoni et al.
NN, Perner & Malt 2003 )

The aim of our study was w0 follow short-term changes in
anthropod assemblages afler lundscape-scale grassland restoras
tion and to examine the effectiveness of habitat affinity indices
n detecting these changes. The success ol comverting arahle
land to grassland is often limited by seed dispersal or high
soil fertility (Pywell er al. J02: Walker et al. 2004 Kardol
et al. 2008}, Therefore, different methods are used in grass-
lamd restoration 1w counteract those effects, Here we applied
the most frequently used pructice by sowing seed mixtures
of targel grass species after soil preparation and by mow-
ing ard grazing the fields from the first year after restora-
tion. However, in conlrast to most previous restorations that
pzed seecd mixiures of -4 xpﬂ,:i.:t., we psed low-diversity
seed mixtures (two or three species), which provided more
rowm For matural codomization processes. To measure the short-
term effectiveness of grassland restoration, we chose several
groups of vegetation- and ground-dwelling anhropods (spi-
ders, true bugs, orthopierans, and ground bestles), In addi-
tion Lo clanges in species richness, we also assessed changes
in species composition, by wsing nenmetric multidimensional
scaling ordination and recently developed habital affininy
indices (Tdthménész & Magurn 2003; Magurn et al, 2006), We
expected that all the used statistical methods (species richness,
ordination, and hahite affinity indices) would converge w
shavw that the anhropod assemblages of the restored grasslands
are mesving fowiard those of the target nutive grosslinds with
succession, The modified habitat affinity indices and ordina-
tiom were more effective than species richness in assessang the
carly successional changes of anhropod assemblages becanse
they lake info account the identity of the species and their
affinities to certain habitats, including the habitats wargeted by
resboraLion.

Methods

Study Area and Sampling

The study was carried out in the Egyek-Pussiakdcs marsh
and  grassland systiem (N 47°3%, E 20°84'), a 50 km?
unit of Horohdigy MNaotional Park. the oldest (1973) and
largest (17,000 ke’ natosal park in Hungary. The engoing
lnmdscape-scale restomtion project implements several differ-
el conservalion actions (e.g. grassland restofation, grazing,

fire management) to protect and restore two Matura 2000
prierity habitat types (Pannonic alkali sieppes and marshes,
Pannomic loess steppic prasslands). Orasslamd restorstion by
sowing low-diversity seed mixtures (bwo or three grass species
for alkali and boess grasslands. respectively) has taken place
on approximately 5 km? arable land in 2005- 2007, We sur-
veyved four different habitst tyvpes in 2007: (1) arable lands,
which were either grain or alfulfa fields: {23 1-year-old restored
grasslands (fields sown in 2006), representing a pioneer suc-
cessional slage: H[Z-yuu.r-i:-ld restored grasslands (sown
2005), representing o latter stage of succession; ond (4) native
erasslands, eltlser alkali or loess steppic prasslands thar were
designated as the targets of the restortion,

One-year-old grasslands were dominated mostly by herba-
ces, short-lived weedy plants (e.g. Coprella brersa-pasters,
Matricarin inodera), and some weedy grasses (eg. B
ey arvensis, Bromes el ) 10 @ lesser extent. On Z-yEu.l'-
old grsslands, weeds were replaced by perenninl praminaid
spocies (e.g. Festuea pradensis, Elvenus hispidies) amd some
xr.u.:ie'\. characheristic of target u:r.m{l:lnd.ﬂ sy :|F||1¢:|r:tl le.g.
Achillen colling, Convolvidus arvensis). The warget, species-
pisor alkali grasslands (Festucion prewdovirae) ane dominated
by the grass Fesmen pseadoving, while Poa angustifolia,
E. hispidus, Carex stenopievilo are subordinate  graminedd
species, (Mher typical herbaceous species include  Achil-
lea teracen, A, colline, and Trifedfam  species. The target
boess steppic grasslands  (Festucion rupicelae) are domi-
nated by several grasses (e.g Festwea ngeola. Foovwalesi-
o, P ungjr.\fi.l'n.l'ﬂ'u. Hrewmus iverons ), and are nch 1 herba-
ceis species including Sefvie wemorosa, Galium verim,
Digathus pomtederee, and Euxphorbia cyparassios with some
rare amid protected plants, including Phlomis ruberosa, Thatic-
irnie mibieses, aned Chenitfrgaium pyvancidale (Toedk et al. 2009,
N press).

In total, 3% plots were studied (3 arable lands, 10 one-
vear-old, 11 two-year-old, and 13 native grasslands) between
Blay and September in 2007, Plot area was between (hik and
036 km® (mean: 016 km'), The plots wese at least 200 m
away From each other, We surveved vegetation- and groumi-
dwelling spiders ( Araneas), true bugs (Heteroptera), orthopter-
ans imhl:rplumfl. and grourd beetles iCarabicas) using sden-
tical methods on cach plot. We have selected these arthropod
groups 0 include both herbivare and predator trophic lev-
els and to include both vegetation- and ground-dwelling life
forma. Ground-dwelling invercbrates were sampled by pai-
fall grups installed in two ramndomly selecled locations within
every plot in May. Traps were 0.5 L plastic cups with 100 mL
ethiylene-glycol (75%) as killing lguid. and were covered by
fiherboard to keep out ventebrates, and 1o avoid contamination
by litter or rain. Pitfall raps were placed at least 50 m from
each other and from the edges of the plots, Vegetation-dwelling
inverichrates were sampled by standardized sweepnetting con-
sisting of 2000 strokes in 150-m-long trimsects that started from
the pitfall traps and progressed in randomly selected directions.
Invertebrates wene collected once every 3 weeks, on a total of
i ooensions during the vepetation period (May —Sepiember)
i account for phenological changes in arthropod assemblages.
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S‘pc-:irneru. were idenbified o sp:l;:i:x an the bab, For all anal-
yees, we pooled samples from the six occasions. Changes in
vegetation were monitored by botanists, who collected data
on plam species richness and diversity, plant cover and phy-
tomass, Details on the changes of vegetalion are discussed
elsewhere (Dedk et al. 2008; Tdrok et al, 2009, in press),

Data Analysas

We studied whether arthropod assemblages have changed with
secondary  sucoession after restoration. Allegro and Sciaky
(20020 proposed the forest affinity index o assess the relative
quality of a given habitat compared 10 another habitat using
speckes fregquencies, Based on their work, Magura et al, {2006)
developed three new habitat affinity indices based on hahitar
specificity andfor fidelity because they found that an affinity
index using only relative frequencies is bissed wward assem-
blages containdng few. highly abundant “less-apecialized™
species, Habitat affinity indices based on fidelity andfor
specificity emphasize commonness and rarity (Tothmérész &
Magura 2005), Because newly developed indices proved 1o be
useful in comparing differemt types of forests (Magura et al.
200}, we have adapted them 1o grasslands, Here we used
affinity indices based on specificity {HAS), Adelity (HAF),
and boah specilbeity and fidelity combined (HAFS).

We defined the species’ affinity values (A;) in o four-siep
procedure. First, we classafied the plots by hierarchical eluster
analysis (Bray—Curtis dissimilarity index and Ward fusion
method). The cluster analysis classified the plots in well-
defined habitat groups (Fig, 1), Secomd, we assigned valoes
ranging from —1 to +1 o each habitat type and 1o groups
of habitat types (Fig. 1), Third, we performed an indicator
valwe analysis (Ind¥al) as proposed by Dufréne and Legendre
(1997, which assigned species 0 habitats that they  are
characteristic of based on the observed patterns of occurrence
and abundance. Fisally, we determined the affinity values of
the species based on IndVal, Affinity values for species could
thus take the following seven values:

+1: species chamctenistic of target grasslinds;

+i.75: specics related 1o 2-vear-old restored grasslands

anid targel prasslancs:

+ib.5; species characteristic of 2-vear-old restored grass-

larls;

0 species indifferent to habitat type (hobitar generalisis);

—{.%: species related 1o 1-year-old restored grasslands:
01,75 species choracieristic of 1-year-old restored grass-

lards and asable lands;

=11 species charucteristic of arable lands,

The exact values of affinity do not affect the resulis as
long as the ordinal nature of alfinities (most fvorable species
receiving highest score) is maintained. We have repeated all
amalyses presented in the paper by using dafferent arbitrary
valwes of the ordinal affinity variable and the resulis were
qualitatively similar 1o those presented bere. We present resulis
by wsing O for those species which have no particular hahitt
preference and positive valwes for species of conservation

~0.75 075

Haighi
L)

]

a 11111 AAT ART1AZRI 220232 2 HNHT 1 NN HNHNMN 2HN
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Figure 1. Dendrogram obasised in a hismnchical cusier salysis of
survewved plits with hatdan sffisiy values assigned w0 esch habicar rype
and groups of hebas rypes. Labels: |, 1-year-obd restored grasslands; 2,
2-year-ld respored groeslameds; A, able lads; M. nmive grasslands.
Affinity valoes given one showm on the dendrogram: - |, species
charscienstic o aroble lands: —10. T4, species characserisiie o 1-year-akd
respared grosslonds and arable lands; —0.5, species characienstic o
Leyear-eld restored grosslamds; O, species indifferent 1o habitat type
{habatat generalisis); k3. species chamcteristic to 2oyear-obd resioned
grasslands; +0.75, specses relaied o 2-year-old restored gresslands and
target grasslands: +1. species chamcteristic %o arget grasslands.

imponance and species identified by IndVal as charscteristic of
the targel habitats, This beie follows the onginal suggestions
of Allegre and Sciaky (2002}

When all species were given an affinity value, we caleulated
the affinity indices of the sampling plots, The habitat affinity
index based on fidelity (HAF) was calculated as follows:

5
HAFr =3 (- mi- A i

where 5§ is the iotal number of species; [ is the indicator
function, which is either 0 or 1 depending on whether the
species is present in plot roor not; m; is the relative frequency
of plots where species § s present in a given habitat tvpe: and
A; 15 the value of habitat affinity of xp:l.:i:x i

The habitat affinity index hased on specificity (HAS) was

calculaved as Tollows:

&
HAST = 3 (- - Ay {2

il

where ¢ 1s the specificity of the speches . Specificity is defined
as the mtio of the average number of individuals in the given
habitat type compared o the average number of individuals
acriss all habatals.

Finally, the habitat affinity index bosed on both fidelity and
spectficiy (HAFS) 13 calculated as follows:

&
HAFSE = Eqr, ST A ()

J=l
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with nedations the same as above. The wvalues of the indices
are higher if more species characteristic of the target hahitat
are present in the habatal

Analyses of variance (ANOWVA) were performed to detect
the dafferences i the mean valee of the habital alhmity
indices among habitat types (arable lands, |-year-old, 2-year-
old, mative prasbimbs) I there were signilicant differences
among habitat types, Tukey's HSD {Honestly Significant Dif-
ference) were used o compare means. Data were checked w
meet the pssumptions of ANOVA. We used two-sided tests
and ¢ = 0.05 sagnificance levels in statistical wesis. Nommetne
multidimensional scaling ordination {with Bray—Curtis dissim-
Hlarity imdex ) based on abundance data of the collected apecies
wis wsed b display changes in arthropod species composi-
ton after grassland restoration (Legendre & Legendre 1998).
All statistical analyses were performed using B version 2.5.1
(R Development Core Team 2007},

Results

A total of 341 xpw,'ies. fwith 17199 ymebivicuals) were col-
bected, identified and given affinity (A} valoes. Most species
hebonged bt true bags (9% species, 7424 individuals) and
vegetation-dwelling spiders (82 species, 1498 individuals),
followed by ground beetles and ground-dwelling spiders (67
and &6 species, 5305 and 1,492 individoals, respectively ). and
urthaplerans were the least spechxe (M) species, 4580 indivad-
ualsh taxom,

The average number of species was roughly samilar i the
three grassland habitais (Table 1 Fig. 2). However. native
grisslands had higher habitar affinity values than all restored
sites indicating the high number of species charcieristic o
the target habitags, Two-year-old grasslands had higher values
than the group of 1-year-old grosslands and orable lands,
which did wot differ from each oaber (Table 1@ Fig. 3). Boh
arable lands and 1-yeor-okd grasslands were dominated by
disturbance-tolerant spocies. Although the HAS index {which
takes into account the specificity of the species) appeared maost
sensitive 1o differences among habitat types, the differences
were robust regardless of which index was used (Fig. 33, One-
vear-old grasslands had proportionally more species receiving
higher A; valses than arable linds and 2-vear-old grusslands
had proporiionally more of these species than did 1-year-old
grisslands.

The nonmetric multidimensional scaling ordination showed
thal species compaosilion Changed with time. Arthropod asems
blages of restored grasslands became progressively mone
similar 1 those of native grasslands (Fig. 4). indicating
the increasing abundance of species characteristic of grass-
lamids. The dismrbed. ploneer environment in the first year
favored mostly distarbance-tolerant anthropods (e, Die-
tyma aorwndinarces [Dietynidase, Araneae]: Pordesa agresris
[Lycosidae, Amneac]; Trigomsndies ruficornis [Miridae, Het-
eroptera]; Cherthippus diguialus  [Acrididse, Qrthopoera);
FPrewdoophomes rufipes [Carabidoe, Coleopiera]), The changes
in species composition between the first and the second year

Tabde 1. Resulis of ANOVA analyses testimg differonces in the number
of species and the threw habital affinity mdices basad on fidelity (HAF),
specificaty (HAS)L wnd buoth (HAFS) ameomg amable lamds n = 5 phots),
I-ygsar-odd A = 100, Z-ver-odd (w = 11F mesiored grasslamls amd native
prasshands g = 13}

Fowalies
Vit (=3 78} Tiobey HED
Species richness 1.92 n.s. Arable=] year=2 years=native

HAF (Buelity ) 148327
HAE ispecilicily) 104007
HAFS (bath) 142.60%

(Arable=] yeark<2 years-<native
{Arable=] yeark=2 years<nalive
(Arable=1 yearp<2 years<nalive

s, = farl signiloan;

Speckes richness did not dffer by habital types, while ha®ial alliniy values were
significastly higher in Zaearol groslands than on arble lnds or Dopearald
prasdonidk, and natlve grasslands had de highes habian affainy value,
],

Pfdean speces nohness (L S0
—

prabls vk ore-pesrcld  teo-psar-ald Nl
raselids igracElnd rscielanc

Figur: . Mean (500 af spigics fchness i e studicd hahitns
Po wignilicss derence were Fouml herween habsial pes,

an

Maan specias mchness (= S0)

L
-
i

HAF HAS HAFS

Figuie 2. Mean (513 of habmar alfinity imdices based an fideliy
THAFL specificity (HANL, and both (HAFS), Legesad: filled Bars, arable
Lands; crnss siripad bars, |-year-old restored gress sl vemical siriped
hars. 2-venr-nld restored grasslands; open bars, natlve grss|unds.
Ditferen lesters indicape significam differences (p = (L),
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naire grasslands
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Figure 4, Chamges in arhroped species compesilion afler praeslaml
pesparalion froms arable Bands upsvnd sgles) thiosgh |-vear-old
(eanclesh smd 2-venr-nlid (squaresh prasskands, Native grasslands are
shaviwn Tor relerence [dommwnl riamghes),

after sestoration were striking. The appearance of anhro-
poiks typical of grasslands (e.g. Nesticws cellulany |[Nestici-
dae, Araneae]: Tmoeca vereramica [Tilanoecidse, Arancac];
Chivrosema scillingd [Rhopalidae, Heteroplera]; Ewchortiip-
s pailvinetus [ Acnididae, Orthopteral; Amara filvipes [Cara-
budse, Cobeoptera]), caused a change in species composition
as early as the second yvear afier restoration. A detailed list of
e species identified by the IndVal analysis as characrerstic
of a habitat type is given in the Appendix

Discussion

The changes in arthropods detected here comespond well 1o
changes in the vegetation of the sites following restoration.
Similar to other grassland restoration projects (Vin der Putten
ot al. 2000; Pywell et al. 2002; Camill er al. 2004), a vege-
ttion composed almost entirely of weed plant species (eg.
Capaelia busa-paiiors, Maricarta brodora) appeansd in the
first year inoour restonsd sives (Deidk e al. 2008; Tirik el al.
200, in press). Weeds might have facilitated germination and
carly development of the target grassland species (Callaway &
Walker 1997; Pywell et al, 2002: Pueyo et al. 20090, Mowing
favors the sown grasses that became supersor competitors fol-
lowing the facilitative interaction (Collaway & Walker 1997),
As a resuln, our sives had a strong grossland character as early
as the second year afler restoration (Dedk et al, 2008; Tk
et al. 2009, in press).

The changes in vegelation were followed quickly by
changes in the anhropod assemblages. The composition of
arthropod  assemblages of the resored sites was quickly
approaching that of native grasslonds. The changes in species
compasition berween the first and the second year after restora-
tion were siriking amd we initially expecied these changes
o occur later based on other restoration studies {Mortimer

et al. 2002; Purtauf et al, 2k} We believe that former alfalta
fields and native grasslands near o the restorations wene the
sources of the rapud arthropod recolonization (e.g. Shephend
& Debinski 2005). In our sady, quick appearance of sev-
eral species characteristic of the targen grasslands m the 2-
vear-old restorations suggested that alfalfa felds, which are
not plowed for 3—4 years, might provide refuges for grass-
lamd species amd can thus serve as sources of colonization in
restorntions.

Our results are simalar 1o thase ol other studies thal used
species richness integrated with some measure of species
composition (e.g. diversity, evenness, similariy) o compare
successional stages of grassland ecosystems (plants and butter-
flies: Steffan-Dewenter & Tscharmike 1997: springrails: Brand
& Dunm 149985 plants, spaders, amd beetles: Permer & Malt
2003; carabid beetles: Partawf et al. 2004; Shepherd & Debin-
ski 2005).We found that amhropod species nehness did not
change in the first 2 years following grussland restoration
and did mot differ significanily among successional stages.
The increase of the values of the athnity indices with time
showed that arthropod assemblages had changed due 1o the
replacement of species indiflerent 1o habital type with species
characteristic of target grasslands, Our results from using the
indices corresponded with those of Magura et al. (2006) who
examined ground beetle assemblages in Morway spruce (Pices
abies) plantations. Magura et al. (2006) found that beech
forests {naturl ecosystem) had significantly higher affinity val-
ues than spruce plantations of different ages using the indices
based on fideliny andéor specificity. Habitar affiniyy indices,
althaugh rarely wsed, ore useful complementary estimabes 1o
the moat common diversity measures. We encourage resiof-
i q,:l_'.lngisl;n £ :||;||'|I3,I these indices in monitoring as they ane
casy o use and are easy o inberpret.

Usually, more than a decade 15 necessary until the biadiver-
sity of restored fields reaches that of the reference ecosystem
{Bramd & Dunn PR Purtaol en al. 20045 This procEss 1%
particularly show in the case of dry gmsslonds (Stadler et al.
2007} such as those wargeted by our restoration. We believe
that the rapad changes we observed may have pecuarmed due
o the proximity of propagule sources andfor the high avail-
ability ol propagules, Our sdy suggests that the recovery
of the restored fickds can be accelerated by sowing founda-
tion species only (Hwichings & Booth 199%6a; Walker et al.
200M; Piper et al, 2007) or by applying differemt manage-
it actions (e.g. grazing, mowing, burming) after restoration
{Hulchings & Booth 19966), Alhough we agree thal restora-
tiom is a long-term process and further monitoring is needed
v fodlow subsequent changes, the quicker-than-expectad posi-
tive changes in the arthropod assemblages observed here argee
against views that restoration takes o much time 1o produce
any results and that it is o waste of money to invest in eco-
logical restoration projects (Aronsen et al. J0G). Based on
our stmby and several others (e.g, Moloy & Mushinsky 200025
Ruiz-Jaen & Aide 2005, Wilsey et al. 20035), we suggest that
e ws of multiple measuremsents (affinity indices, multivanate
statistics, etc,) alengside with species richness is an effective
way o assess the value of habita restoration.
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Implications for Practice

= Habatal allimity indices are good measures ol reskorstson
snccess, They take into sccount the identity of species,
such that changes in species composition can be readily
interpreted,

Dense weed cover in the first wear afler restoration
with bow-diversity seed mixtares can provide o diverse
habatat for anbropods. After mowing, rapid changes in
the vegetation oocur that produce changes in arthropoed
assemblages. The composition of restored assemblages
approsches that of native grasslands as early as the
second wear afier restoration.

Proxirmity of semi-natural ar native grasslands o restored
fickds can facilitate recolenization of anhropods,

L]
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Appendix. List of signilicess {p = (LUS) chaomcoer species of habitar types based on [md%al ssalysis. The affinicy value (A} mad the indicator value of
the species, amd the habilm types they are characienistic of ore shown in the able. Indicmor value is L0, if the species coturs in every samples of o

pamicular hahitm type and it coours anly in that hahitm ovpe.

[rrp— A vl Hotwiteat iyge Terd Vird (5

Araneas (collected with pitfall traps)
Alayrecosi pulveralenn | Native grasslanids 6l.54
Drassyllug pracficus 1 Native gmsslands M50
Hagna radiara | Mutive grosslands MLTT
Micaria alfwovitiara | Mative grusslands 23.08
oy apicais {5 Cne-year-nhd grasslamids 44.76
Parednen oprediis 1] Huhitat indifferent 62
Pardren proifvaga | Mative grosslands AT
Tiheihies maridimus {5 Twoeyear-nhl grasslands .51
Titeitins olrleaguy LT3 Tweeyear-nhl & native grasslands 458
Trochosa robista | Mative grasslands 346
Frlotex lermani | Mative grasslamds T30
Felotes latreiiler | Mative grasslamds MeTT
Eelotes longipes 1 Mative grasslands dH.62

Araneae (collected wilh sweep-nels)
Eneyrlsgnarhar mordor .75 Two-viear-ohl & mative grasslands 3w
Erigone dearipalpis -1 Avable lands G151
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Appandis, Conlinued

Sparcies mare Ay vlue Hutie ripe Tnd'bind %)
Ivpsasinga heri | Mative graszlands 1R.46
Hypsasinge pygmaca -1 Arable lands 46,42
Larinisides suspicax (.75 Two-year-old & native grasslamds 6.5
Mematog sEguinalenins -1 Arable lands AL CHR
Meosoong adiani: L5 Twa-year-old prisslands 7.3
Meoitinra bimacnlaie (L5 Two-year-old grosslands .31
Neriere radicia -1 Arable lands 1344
Pardosr pafusriv 1 Mative grasslands I3.08
Tetragmathe exdensa -1 Arable lands Sk
Kysticney koctd 75 Twio-year-old & nabive grasalands 5634
Kysticus striaitipes 1 Mative grasslands 4107

Heteropiera
Acelrops carimn 0.5 Two-year-old grasslands &1.23
Aslia acuniinars 0.7% Two-year-old & native grasslands 3192
Agrarma articaiilum 1 Manive grasslands wnn
Agraramg confusun 1 Mative prasslands Ta.a2
Camiprolivochls prctilatis —0.5 Ome-year-old grassbands 3291
Capriades gonics =1 Arahle lands A0 0H0
Oy glandicalor =15 Ome-year-ald prasslands 30,96
FEmblethis vertanod L5 Ome-year-ald grasslands 41,70
Eurvedemea oleraosuny L5 Omne-year-ald gmsslands 48 50
Henesraris halophiliz (L5 Ome-year-ald grsslands 67,26
Hererogaster offiais —{L5 Omne-year-ald grasslands G393
Ischrodemis sabulet 1 Mative grasslands 44,5
Liscoris fripasrlarms —(L75 Arable lands & leyearold grusslands 63,97
Mepalocerea recticomis L5 Two-year-old prisslanids 1147
Mabixs frrs -1 Arable lands T5.53
Nonostina erratice (L5 Two-year-old grusslands Gd.6]
NVEIRS Nemecioniy —iL5 Omne-year-ald prasslands MLIHY
{Arins mirnEE —(L5 Ome-year-ald prasslanids 1887
iArthosvlur fervoasparses .75 Two-year-old & native grasslands 5402
Piesma macndaiwm L] Two-year-old grasslands LG
Polvmerus cograius ] Umne-year-ald grassbands T218
Podvmerus unifasciatus -5 Umnie-year-ald grassbands 45654
Rheyraltes reavoanpaimes Fofoes —5 Omne-year-old grassbands 3309
Sremodemn calcaraim 0.7% Two-year-old & native grasslands L]
Sremadlesia faeviean | Arahle lands 1572
Sricrogenrus alnrifon —0.5 Ome-year-old grassbands G400
Sricroglenrus pumcialone ot 0.7% Two-year-old & native grasslands 41
Svromaaares domibeas 0.7% Two-year-old & native grasslands 16.36
Karrhaockilug quasdrarus 1 Mative prasslinds W77
Zhervmuy caerulea L] Ome-year-ald prasslands a3

Orthoptera
Charrbippis aschei L5 Two-year-old grasslanids Al =S
Charnfps parallelies L5 Two-year-old grasslanids JLCHY
Cononrepiaaiug disgalar | Mative gmsslands 48,83
Decricus verrelvomis L5 Two-year-old grosslands 4583
Eurharniippus declivies 1 Mative grasslands TR
Gmpcestur haemaorrioidalis | Mative grasslands MLTT
mncestur rufipes | Mative grasslands G200
Sreratathrur crassipers 1 Mative grasslands 44.15
Tetrix swhiekmia 1 MNative grasslands MLTT
Marix refigicsa [Ondie Diclyoplen) 1 MNative grasslands MLTT

Carabidae
Amiera similaba —(L5 Omni-year-ald prasslands d4.14
Ancteomeniy dorealiz —({L75 Arable lands & I-year-old grasslands AiLIHY
Anisodociius signelis —(L75 Arable lands & I-year-old graslands h.67
Brachings creprilans —(L5 Omni-year-old grassbands T1.53
Brachinus expladens —0.7% Arable lands & 1-year-old grasslands 1347
Rrachinms pengiiawert mdvema —iL5 f.h'rt-j-l.‘ul’-l.ﬂd prasslands 8.0
Brachinus prophia —0.5 Omne-year-old grassbands s
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Appandix, Contimsed

Snrobes M A virlee Habdiar v freed land ()
Calosoma ainrmpuncisim —(L.5 Oine-year-nhl grasslamds ML
Cicimdela gernnanica -1 Arable lamds 40985
Dalichus halensis —(L75 Arabde lamds & |-wear-old prasslands LIHD
ey divtingueendics .75 Tortw vear-idd & native grasslands G667
Harprais prpmaens —(L.75 Trable Linds & 1-year-old prusslands .67
o ammreis —(L5 One-year-nhl grasslamds i)
Poecilus cuprews —(L75 Arabde lamds & |-wear-old prasslands G259
Poeciliy punctinimics -1 Arabde lamds 3556
Premfoophonny calceatus -1 Arabdi lamds 93
Prevefonphonns rfipes —(L75 Arabde lands & |-vear-old prasslainds 9555
FPrevositiclus muncer 1 Malve grasslamds 3395
Prevosticlucs melanarine —L73 Arable lamds & |-wvear-okl prasslands W)
FPrerostichins oveddens 1 Mative grasslands 1852
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