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A SZOVEGBEN ELOFORDULO ROVIDITESEK JEGYZEKE
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1. Bevezetés

Az allando vizboritasu vizek vizjarasanak megvaltozasa rendkiviil Osszetett tarsadalmi
problémékat eredményez, hisz ez a valtozds vizhidnyt idéz eld, ami kozvetleniil kihat a
gazdasagra, koOzigazgatasra és tarsadalomra is (Brauman et al., 2007). Mezdgazdasagi
szempontbol hatranyos, mivel a termelés jelentds része ontdzésre tdmaszkodik (Forouzani és
Karami, 2011). A vizhidny miatt csokken a terméshozam, ami élelmiszerhianyhoz és
aremelkedéshez vezethet. Az ipar sok teriiletén a termelési folyamatokhoz elengedhetetlen a
viz jelenléte. A vizhidny vagy a vizmindség romlasa miatt az ipari termelés csokken, ami
gazdasagi visszaesést eredményezhet. Emellett a tarsadalmi jolét romlasa, és koézvetve az
egészségligy terhelése is Osszefiiggésben van a felszini vizek vizjarasanak megvaltozasaval.
Osszességében a  vizjards-valtozds soran fellépé vizhianynak komoly tirsadalmi
kovetkezményei vannak (Rieb et al., 2017).

Az alland6 vizboritasu vizek vizjarasanak megvaltozasa 6koszisztéma szinten is jelentds
valtozast idéz el (Poff et al., 1997). A vizi- és vizes €l6helyek, megjelenésiik sokszinlisége
miatt, a vilag legvaltozatosabb ¢és legfajgazdagabb ¢l6helyei kozé tartoznak (Dudgeon et el.,
2005). A viz fizikai és kémiai tulajdonsdgai — mint a hdmérséklet-szabalyozd képesség, az
oldoképesség, a slirliség, a kémiai stabilitas €s a vizmozgasok — alapvetéen meghatarozzak
azokat a kornyezeti feltételeket, amelyek a benne €16 ¢lélények szdmara elérhetéek. Ezek az
¢l6helyi tulajdonsagok kiilonb6zé mddon jarulnak hozza ahhoz, hogy a vizi ¢l6helyek altalaban
stabilabbak és kevésbé szeélsdségesek lehessenek, mint a szarazfoldi éléhelyek, igy jobban
biztositjak az ott ¢16 kozosségek fennmaradasat (Cizkova et al., 2013). Ennek ellenére, a vizi-
¢s vizes ¢lohelyeken bekovetkezd kisebb valtozasok is nagy hatdssal vannak az élévilagukra.
Napjaink egyik nagy problémadja az eddig alland6 vizboritdsunak tekinthetd vizek vizjardsanak
megvaltozasa (Engelbrecht és Monteiro, 2021). A kis és kdzepes méretli vizfolyasok rendkiviil
érzékenyek a vizjards megvaltozasara, mivel kis vizhozamuk miatt konnyen kiszaradhatnak,
ami az ¢lohelyek teljes atalakuldsahoz vagy megsziinéséhez vezet (DOll és Schmied, 2012). Az
ilyen valtozasok felboritjdk az Okologiai egyensulyt, és az ott ¢l6 fajok nem tudnak
alkalmazkodni az 0j koriilményekhez, ami kozosségek méretének csokkenéséhez vezet (Soria
et al., 2017). A vizhozam csokkenése a vizmindség romlasat is eldidézheti (Whitworth et al.
2012), mig a klimavaltozas és az emberi beavatkozasok, példaul a talzott vizkivétel, tovabb
sulyosbitjak ezt a problémat (Jeppesen et al. 2015). Ennek eredményeképpen a kis és kdzepes

méretll vizfolydsok és az altaluk fenntartott 6koszisztémak komoly veszélybe keriilnek.



A vizjaras a folyodk, patakok, tavak ¢és egyéb felszini vizek vizszintjének ¢és
vizhozaménak id6beli valtozasat jelenti, azaz a viz mennyiségének és aramlasanak iddébeli
dinamik4jat irja le egy adott teriileten. A vizjaras megvaltozasanak alapvetden két f6 oka lehet.
Az egyik a klimavaltozas hatdsara torténd, természetes vizjaras-valtozas (Arnell és Gosling,
2013; Schneider et al., 2013). A klimavaltozas miatt emelkedik az éves atlaghomérséklet,
teljesen atalakul az éves csapadékeloszlas €s a talajviz szintje lecsokken. Ennek eredményeként
a vizes €él6helyek eddigi stabil és folyamatos vizellatdsa mar nem biztositott. Ha nincs elegend6
vizutanpotlas, a vizfolydsok egy tobblépéses folyamat soran fokozatosan iddszakossa valnak
(Chadd et al., 2017; Datry et al., 2014). A klimavaltozés hatasara torténd vizjaras-valtozas egy
természetesnek mondhatd folyamat, melyet a kozvetett emberi hatdsok felgyorsitanak és
felerdsitenek. A vizjaras megvaltozasanak masik 6 oka a kozvetlen emberi beavatkozas (Mittal
etal., 2016). A vizfolyasok atalakitasa tobb c€lbdl is torténhet: egyes mederszakaszok esetében
a viz gyors elvezetésére torekednek, foként ar- és belvizvédelmi okokbol (Ecsedi et al., 2020),
mig mas esetekben a vizfolyasok felduzzasztasa a cél, példaul Ontdzéviz-tarolds ¢és
energiatermelés érdekében (Margeta, 2014). Emellett természetvédelmi célbol is végeznek
beavatkozéasokat, amelyek hatassal vannak a vizjarasra (Boros et al., 2013). Ha azonban a
beavatkozéasokat nem megfelelden tervezik meg, vagy a fenntartasukra nem forditanak kelld
figyelmet, az érintett felszini vizfolyasok akar teljesen ki is szaradhatnak.

Az é4ramld vizek vizjaras-valtozasa befolyadsolja az élélények életfeltételeit, amik a
kozosségi struktirak atalakuldsahoz vezet. Amikor a vizfolyasok vizhozama csékken vagy akar
teljesen megsziinik, a kornyezeti feltételek megvaltoznak, ami kihat a fajok kozotti
kolesonhatasokra is. Az ilyen valtozdsok miatt 0j interakcidk alakulhatnak ki az él6lények
kozott, példaul atrendezddhetnek ragadozd-zsdkmany viszonyok vagy megvaltozhat a
versengési dinamikéja (Karr, 1991; Mencio és Boix, 2018). Ezek a valtozasok a teljes
kozosségek Osszetételét €s miikddését is befolyasoljak.

A makroszkopikus vizi gerinctelenek fontos tagjai a vizi éldvildgnak és jo
indikatorszervezetei a vizek dkologiai allapotanak, mivel gyorsan reagalnak a kornyezetiikben
bekovetkezett valtozasokra, konnyen vizsgalhatok, kis teriileten mozognak és ¢életciklusuk elég
hosszu ahhoz, hogy észlelhetd legyen altaluk a kornyezet atalakuldsa (Plafkin et al., 1989;
Voshell et al., 1997). Emellett néhany taxon kivételével hatarozasuk nem okoz nehézséget €s a
legtobb fajnak jol ismertek az Okoldgiai igényei (Schmidt-Kloiber és Hering, 2015). A
makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek képesek jelezni kdrnyezeti tényezOk
megvaltozasat (Metcalfe, 1989; Metcalfe-Smith, 1994; Resh et al., 1995), ami alkalmassa teszi

Oket az 6kologiai szempontt ¢l6helymindsitésre (Boda et al., 2014; Bohmer et al., 2004).
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A klimavaltozds ¢és az emberi beavatkozdsok kovetkeztében bekovetkezd vizjaras-
valtozasok jelentds mértékben atalakitjak az ¢l6helyeket, komoly kihivasok elé allitva az ott €16
fajokat ¢és kozosségeket. Az ezekbdl adodo kihivasok kezelése kulcsfontossagu az
okoszisztémak fennmaradasa és a biodiverzitas megdrzése érdekében. Elengedhetetlen, hogy
hatékony védekezési €s kezelési stratégidkat dolgozzunk ki és alkalmazzunk, amelyek a
fenntarthaté vizgazdalkodésra és az él6helyek védelmére Osszpontositanak. Ezek a 1épések
nemcsak a jelenlegi kornyezeti problémak mérséklésében jatszanak fontos szerepet, hanem
biztositjak a jovO generacidi szamara a vizes €lohelyek gazdag biodiverzitasanak megorzését
is.

Doktori munkam soran a természetes (klimavaltozas indukalta, 2.1 fejezet) és mesterséges
(kdzvetlen emberi beavatkozasra torténd, 2.2 fejezet) vizjaras-valtozasok hatasait vizsgaltuk a
makroszkopikus vizi gerinctelen kozOsségek szerkezeti, filogenetikai ¢és funkcionalis

Osszetételére.
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2.1. A klimavaltozas indukalta vizjaras-valtozas hatasa a makroszkopikus vizi
gerinctelen kozosségek szerkezeti és funkcionalis osszetételére

2.1.1. Irodalmi attekintés

A viz allando korforgasban van, melynek dinamikéjat nagyban meghatdrozza az adott
tertilet klimaja, igy a klimavaltozas befolyasolja a felszini vizek hidrolégiai ciklusat, vizjarasat
(Stocker és mtsai., 2013). A felszini vizek vizjarasa a viz mennyis€gének €s aramlasanak idobeli
valtozasat jelenti, amely altaldban egy éven beliil szabalyszerti mintazatot kovet. Magyarorszag
kis és kozepes vizfolydsai jellemzden tavasszal, a hoolvadas utan és a tavaszi es6ézések hatasara
aradnak meg, ezt a jelenséget ,,z0ldarnak™ nevezik. A nyari idészakban a csapadék mennyisége
csokken, igy a vizfolydsok vizhozama is alacsonyabb lesz, melyet az 0szi esok duzzasztanak
fel ismét. A téli iddszakban a csapadék fajtaja hatarozza meg a vizfolyasok vizszintjének iddbeli
valtozésat. A hé formajaban lehull6 csapadék, csak késobb olvadaskor emeli meg a vizszintet,
mig az eso hatdsa kozvetleniil és azonnal megvaltoztatja a vizjarast.

A globalis klimavaltozas hatasara a legtobb régioban megvaltozott a vizfolydsok
vizhozama, aramlasi sebessége, valamint az aradasok ¢és kiszaradasok mértéke és iddtartama
(Vanneuville et al., 2012). A vizfolyéasok vizjarasdnak megvaltozasa egyre gyakoribb és egyre
hosszabb szdraz idészakokban nyilvanul meg (Datry et al., 2014, Cunillera-Montcusi et al.,
2023). Globalisan jelenleg a vizfolyasok teljes hosszanak t6bb mint 50%-a iddszakos vizfolyasi
kategoriaba sorolhatd, azaz az évnek van legalabb egy olyan napja, amikor a meder teljesen
kiszarad (Datry et al., 2014; Messager et al., 2021). A vizfolyasok vizjarasanak valtozasat
elsésorban a csapadék és a hdmérséklet szezonalis valtozasa hatarozza meg. A klimavaltozas
hatdsara megvaltozott csapadékeloszlas és a homérséklet novekedése modositja a vizfolyasok
vizjarasat, novelve az aradasok és a kiszaradasok kockazatat. A vizjaras megvaltozasa, a széraz
fazisok megjelenése nagymértékben befolyéasolja a vizi 6koszisztémak miikodését (Vanneuville
et al., 2012). Az alacsony rendii vizfolyasok a kis méretiik és kis vizhozamuk miatt jobban ki
vannak téve a kiszaradas veszélyének. Szamukat tekintve a kis és kozepes méretii vizfolyasok
talalhatok, az innen eredd vizmennyiség latja el az alsobb szakaszokat is, igy a vizjarasuk
megvaltozasa, a kiszaradas megjelenése a teljes vizhdlozatra hatast gyakorolhat és az egész
vizgytijté-rendszer miikkodését befolyasolja (Datry et al., 2014, 2018; Doll és Schmied, 2012;
Lowe ¢s Likens, 2005). Az eldrejelzések szerint a kiszaradasok térbeli és idobeli mértéke a
kozeljovoben dramaian ndvekedni fog, egyre tobb vizfolyas valik iddszakossa (Carey et al.,

2021; Lucas-Picher et al., 2021; Palmer et al., 2008; Zipper et al., 2021). Az alland6 vizjaras
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id6szakosra torténd modosuldsa jelentds valtozast okoz az ¢€l6lénykozosségek ¢és az
Okoszisztémak dinamikajaban (Aspin et al., 2018a; Carey et al., 2023; Crabot et al., 2021a;
2021b).

A makroszkopikus vizi gerinctelenek az ¢él6lények egy diverz csoportja, melyek az egész
vilagon eléfordulnak mind az allandd, mind az id6szakos vizfolyasokban. Megtalalhatok az
¢l6helyek valamennyi mikrohabitatdban, igy kapcsolatban vannak az aljzattal, a nyilt vizzel és
a felszin alatti vizekkel egyarant (Bruce és Webster, 1996). A makroszkopikus vizi gerinctelen
¢l61énykozdsség esetében is jol ismert, hogy a vizfolyasok iddszakossaga nagyban befolyasolja
megjelenésiiket és kozosségiik dsszetételét (Leigh és Datry, 2016). A makroszkopikus vizi
gerinctelenek alfa-diverzitdsa, ami a kozosségen beliili sokféleséget jellemzi, altalaban
alacsonyabb az iddszakos vizfolydsokban, mint az allanddkban, fiiggetleniil a vizfolyas
vizgylijtén valo elhelyezkedésétdl, a vizfolyas tipusatol, a régiotol és az évszakoktol (Bonada
etal., 2007; Carey et al., 2023; Soria et al., 2017). Ennek oka a folyamatosan valtozo hidrologiai
kornyezet, ami egyes taxonok eltlinéséhez vezet (Datry et al., 2014).

A kiszéradas kiilonbozd fazisaiban a vizfolyasok éldhely-mozaikjai folyamatos valtozason
mennek at, melyekkel a makroszkopikus vizi gerinctelen k6zosség Osszetétele is valtozik
(Boulton, 2003). A kiszaradas folyamatanak kezdeti 1épése, hogy a vizszint csokkenésével a
parti régioval szakad meg a kdzvetlen kapcsolat. Ennek kovetkeztében a partmenti ndvényzet
mar nem lesz elérhetd a makroszkopikus vizi gerinctelenek szamara. Ez korlatozza azoknak a
fajoknak a jelenlétét, melyeknek ezek a novények, mint mikrohabitatok nyujtanak megfeleld
¢16- vagy taplalkozo helyet (Boulton és Lake, 2008). A kiszaradasi folyamaton tovabb haladva
a viz aramlésa lelassul majd teljesen megsziinik. A kis dramlasi sebességli viz rétegei nem
keverednek megfelelden, amely megndveli a koncentralt szennyezd anyagok jelenlétét, illetve
csokkenti a légkori oxigén bevitelét, igy a viz oxigénszintjét is. Ennek hatdsara az aramlést
kedveld, rheofil fajok eltlinnek a k6zosségbdl, mivel magas oxigénigényiiket a megvaltozott
¢léhely nem tudja kielégiteni (Stubbington et al., 2009). Az aramléas teljes megsziinése
leginkabb a kérész, alkérész és tegzes (EPT) fajok szdmanak csokkenését eredményezi, hiszen
ezek vizben oldott oxigént I¢legeznek, €s csak néhany fajuk képes ttlélni alldvizi kdrnyezetben
(Boulton, 2003). A természetes aramlas megsziinése azon vizi ¢€l6lények eltlinésével jar,
amelyeknek hosszabb az egyedfejlodése és/vagy kevésbé ellenalloak a tojasaik (Belmar et al.
2019). Ugyanakkor a sziirdgetdk taplalkozasi tipusba tartozo ¢él6lények szama is lecsokken a
vizéramlds megsziinésével (Belmar ¢és mtsai. 2019), melynek elsédleges oka, hogy a
megvaltozott aramlassal egyiitt megvaltozik a taplalékforras elérhetdsége és utanpotlasanak

mértéke. A tovabbi vizszint csokkenés miatt az 0sszefiiggd vizszal is megszlnik és kiilonallo
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medencék alakulnak ki. A medencék kis méretiikbél adodéan nem a klasszikus allovizi
a hdingasuk is nagy skdlan mozoghat. A tdpanyagkoncentracié megndvekszik és a vizben oldott
oxigén szintje minimalisra csokkenhet (Lake, 2011). A medencék kialakulasat kovetden csak a
széles tolerancia tartomannyal biré fajok maradnak jelen (Drummond et al., 2015), hisz el kell
viselniiik a vizben oldott anyagok betdoményedését és az oxigén hianyat. Jellemzden azok a
taxonok (pl. Coleoptera, Heteroptera) népesitik be az ¢léhelyeket, melyek a 1égkdri oxigént
tudjak hasznalni (Savage, 1989). A medencék kis mérete egy besziikiilt élettér, ami a biotikus
interakciok novekedéséhez vezet. (Boulton és Lake, 1992; Bogan et al., 2017). A medence
fazisban kialakulhat egy egyedi ¢l61énykozosség, amit a szakirodalom “ragadozo leves” néven
tart szamon (Bogan és Lytle 2007; Boulton és Lake 2008). Ebben az esetben egy sziik élettérben
relative magas taxon diverzitas alakulhat ki. Az ott ragadt, elmenekiilni nem tud6 egyedek miatt
a ragadozok szamara bdséges taplalékforras all rendelkezésre, ami miatt megnd a ragadozok
fajszama és egyedszama. Egyes vizsgalatokban a ragadoz6 taplalkozéasu bogar (Coleoptera) és
poloska (Heteroptera) fajok alkottdk a medencék kozdsségeinek tobb mint a 75%-at (Bogan és
Lytle, 2007; Boulton ¢és Lake, 2008), amely csoportok nagyobb toleranciaval rendelkeznek a
rosszabb ¢élohelyi koriilményekre és kifejezetten kedvelik a kisméretii atmelegedo viztereket. A
vizutanpoétlds hidnyaban a medencék is Osszezsugorodnak és teljesen eltlinik a felszini viz.
Ekkor mar csak a hiporheikus zona biztosithat menedéket az él6helyen belill azoknak az
¢lolényeknek, amelyek képesek azt elérni/hasznalni és tulélni a vizmentes idOszakot. Ezek az
¢lolények olyan jellegekkel kell rendelkezzenek, mint példaul a kis testméret vagy az asas
képessége (Stubbington, 2012).

Az fentiekbdl is jol latszik, hogy a kdrnyezeti szlirés nem kozvetleniil a fajokra, hanem
azok jellegeire hat, ezért a kozosségek jelleg-alapu, funkciondlis Osszetételének vizsgalata
egyre nagyobb figyelmet kap a kutatasok soran. A funkciondlis megkdzelités tovabbi elonye,
hogy lehetévé teszi az eltérd fajkészlettel rendelkezd teriiletekrdl szdrmazo eredmények
Osszehasonlitasat is. Minden taxon jellemezhetd a funkcionalis jellegei alapjan, amelyek egyedi
szinten mérhetd, jol meghatarozott tulajdonsagokat takarnak. A funkcionalis jellegek az
¢lélények morfologiai, biokémiai, fizioldgiai, fenologiai és viselkedési tulajdonsagai, melyek
altal jellemezheté a taxon (McGill és mtsai., 2006). A funkcionalis jellegek jellegallapotai
hatdrozzak meg az éldlény/faj/egyed pontos tulajdonsagét. Példaul a diszperzids stratégia
(jelleg) négy jellegéllapotot tartalmaz a vizben aktiv, vizben passziv, levegdben aktiv és

levegdben passziv terjedésre képes jellegallapotokat, és ezek a jellegallapotok mar a taxonok
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altal birtokolt konkrét tulajdonsagok. Az egyedek ilyen és ehhez hasonld jellegallapotaik
Osszessége miatt képesek reagalni a kdrnyezetiikben bekovetkezd valtozasokra.

A funkcionalis diverzitas a kozdsségben 1évo fajok (egyedek altal hordozott) funkcionalis
jellegeinek valtozatossagat jelenti, mely kiilonb6zé mérdszamokkal mérhetd diverzitasi érték
(pl. funkcionalis gazdagsag, funkcionalis egyenletesség, funkcionalis divergencia, funkcionalis
diszperzio). Tovabba a funkcionalis jellegallapotok magukban foglaljak az dkoszisztémaban
betoltott Skologiai szerepeket és mechanizmusokat is. Altalanossdgban elmondhaté, hogy az
1d6szakos vizfolydsok makroszkopikus vizi gerinctelen k6zosségeinek funkcionalis diverzitasa
alacsonyabb, mint az allando6 vizek kozosségeié (Béche et al., 2006; Bogan ¢és Lytle, 2007). A
folyamatosan valtoz6 kornyezet (dramlo viz — all6 viz — medencék — teljes kiszaradds — aramlo
viz) bar nyomon kovethetd akar a fajok eltlinésével vagy az abundanciaviszonyok
atrendezOdésével, azonban a valtozd kornyezet egyes funkcionalis jellegek eltiinését is
eredményezni fogja, akar jelentds 0sszes egyedszamvaltozas nélkiil is. Béche és munkatarsai
(2006) 73 morfologiai, életciklus, szaporodasi, diszperzids és viselkedési jellegallapotot
mutattak ki allando vizfolyas szakaszokrol, ezzel szemben az iddszakos vizfolyas szakaszokon,
melyeken a medencés allapotot is vizsgaltak, csupan 39 funkcionalis jellegallapot el6fordulasat
tudtak igazolni. Az idészakos vizfolyasok makroszkopikus vizi gerinctelen kozdsségeinek
funkcionalis jellegeiben torténd valtozasok elsddleges befolyasold tényezdje a kiszaradas
atvészelésére, tulélésére irdnyuld képesség megléte vagy hianya. Ahhoz, hogy a
makroszkopikus vizi gerinctelenek tuléljenek egy kiszdradasi eseményt, rendelkeznitik kell
olyan képességekkel, amelyek lehetévé teszik szadmukra a talélést. Ahhoz, hogy a
makroszkopikus vizi gerinctelenek tuléljenek egy kiszaradast, olyan képességekkel kell
rendelkeznilik, amelyek lehetdvé teszik szdmukra, hogy sikeresen alkalmazzak a taléléshez
sziikséges stratégiakat.

A rezisztencia €s a reziliencia a legfontosabb stratégiak, amelyek lehetové teszik a vizi
szervezetek szdmara, hogy tuléljék a kiszaradasi eseményeket (Aspin et al., 2018b; Bogan et
al., 2015; Chessman, 2014; Strachan et al., 2015). A rezisztencia azt tiikkrozi, hogy a faj képes-
e az ¢lohelyen maradva talélni a szaraz fazist. Ehhez sziiksége van a fajnak olyan
tulajdonsagokra, jellegallapotokra, amik lehetové teszik szadmara, hogy az ¢l6hely megvaltozott
adottsagaihoz alkalmazkodva helyben ¢élje til a szaraz peridodusokat. Ezek koz¢ a
jellegéllapotok kozé tartozik példaul a lasst 4ramléast kedveld/tiird tulajdonsdg, mely a
vizéramlas csokkenésekor eldnyt jelent az él6lény szamara €s hosszabb ideig az él6helyen tud
maradni. Emellett a 1égkori oxigén hasznalatanak a képessége is hozzdjarul a kiszaradas

tuléléséhez. A kiszaradds folyamatanak medencés fazisdban, mikor a viz oxigéntartalma
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minimalisra csokken, a légkori oxigént hasznalé makroszkopikus vizi gerinctelenek
fennmaradhatnak, és a medencéket, mint menedéket tudjak haszndlni a viz visszatéréséig. A
rezisztencia talélési stratégidhoz hozzéjarul a kis testméret, mely lehetdséget ad az éldlény
szamara, hogy a szaraz fazisban a mederben levd kisebb-nagyobb repedésekben elérje a
hiporheikus zdonat.

A reziliencia a viz visszatérését kovetd rekolonizacid képességét jelenti, mely elsdsorban
a jo diszperzios képességben nyilvanul meg. A vizszint csokkenése és a vizfolyas sebességének
valtozasa, arra sarkalhatja az ¢l6lényeket, hogy elhagyjak az ¢lohelyet, igy diszperzios
folyamatok indulnak el, amelynek kézege lehet a viz vagy a levegd is (Velasco és Millan, 1998).
A vizfolyason beliill a jo Gszoképességgel rendelkezd fajok egyedei indulnak el megfeleld
¢lohelyet keresve. Ebbe a csoportba nagyobb testii gerinctelenek tartoznak, melyek uszolabaik
segitségével €s aktiv mozgasra képesek (Boersma és Lytle, 2014). Az aktiv mozgasra nem
képes fajok egyedei a viz sodrasat kihasznélva, passziv helyvaltoztatassal, vagyis sodrédassal
uj élohelyekre juthatnak el. A levegdben zajlo diszperzid abban az esetben lehetséges, ha az
¢lolény képes a légkori oxigént hasznositani. Vizibogarak (Coleoptera) és vizipoloska
(Heteroptera) fajok adult egyedei nagy tavolsagokat tudnak megtenni aktivan repiilve (Boda et
al., 2014; Bogan et al., 2015; Lake, 2011), de a sz¢l altali passziv diszperzi6 is megfigyelhetd
egyes makroszkopikus vizi gerinctelenek esetében. A diszperzios képesség mellett az é161ények
masik reziliens tulajdonsaga, hogy az életciklus-stratégidk atlitemezésével a szdrazsagot
leginkabb tiird allapotban vészelik at a kedvezdtlen iddszakot €s a viz visszatérését kovetden
kolonizaljak az él6helyeket. Eletciklusuk atiitemezésével azok a fajok alkalmazkodnak az
idészakos vizfolydsokhoz, melyeknek gyenge a diszperzids képességiik, sziik tlrésiiek a
kiszaradési folyamat sordn valtozo kornyezeti tényezdkre, ugyanakkor rovid a fejlédési idejiik.
Ezeknek az ¢l6lényeknek a fenologidja szoros kapcsolatban van a kiszaradas szezonalitasaval
(Cover et al., 2015). Tobbnyire azok a makroszkopikus vizi gerinctelenek tartoznak ide, melyek
kifejlett allapotban szarazfoldi életet folytatnak (Ephemeroptera, Plecoptera, Trichoptera,
Odonata, Diptera, Megaloptera taxonok), a szaraz id0szakokat tojas alakban vészelik at (Ruiz-
Garcia és Ferreras-Romero, 2007). A larva, nimfa és baballapotban (taxononként valtozik a
stadiumoknak a megléte) a vizfolyds aramld fazisaban vannak jelen, majd a kiszaradas
folyamatdnak eldrehaladtaval, miel6tt a felszini viz mar teljesen eltlinik, kibtjnak és a
szarazfoldi életformaként folytatjak életiiket (Crichton, 1971). Tovabba olyan tulajdonsadgok
sorolhatok még reziliens stratégiahoz, mint a repiilni képes kifejlett egyedek, a tojasaikat nem
csak a vizbe képesek lerakni, hanem a kiszaradt meder aljzatara is. A tojasok a viz

megérkezéséig nyugalmi allapotban lesznek, de amint &ramld fazisba keriil a vizfolyas,
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kibujnak a larvak igy benépesitve az ismét viz ala keriilt él6helyet (Williams és Hynes, 1976).
Azzal, hogy a nyugalmi allapotot kdvetden a viz visszatérésekor a larvak kibajnak ismét stabil
vizes fazis all rendelkezésiikre a tovabbi fejlodésiikhoz (Sandberg és Stewart, 2004). A
reziliencia tulélési stratégidhoz tartoznak a szaporodasi formak egyes tipusai is. A szaporodasi
formak koziil az ovovivipar szaporodds, a szarazfoldre rakott tojasok és az aszexualis
szaporodas eldsegiti a viz visszatérését kovetd rekolonizaciot (Carey et al., 2021; Bogan et al.,
2017). Emellett egyes fajok filogenetikus fejlodésiik soran alkalmazkodtak a kedvezdtlen
feltételekhez. A rendszeres ¢és szezonalis kiszaraddsi események eldidézhetnek olyan
folyamatokat, mely soran az ¢l6lények fenotipusos plaszticitasuknal fogva alkalmazkodnak a
megvaltozott kornyezethez. A bioldgiai jellegek kialakuldsa gyors lesz, ha a diszturbancia
gyakori és/vagy rendszeres (Lytle et al., 2008; Lytle és Poff, 2004).

Az eddigi ismereteink arrdl, hogy a makroszkopikus vizi gerinctelenek hogyan reagéalnak
a kiszaradasra, elsdsorban mediterran, trépusi és sivatagi régiokbol szarmaznak. Ezeken a
teriileteken a vizfolyasok kiszaradasa tajképi elem, hiszen a teriilet klimaja miatt mar korai
idékben megjelent a kiszaradas (Acufa et al., 2017; Bonada et al., 2007; Hill et al., 2019; Rolls
et al., 2016; Sarremejane, Truchy et al., 2020). Ezzel szemben Eurdpa kontinentalis és pannon
biogeografiai régidiban, az elmult évtizedekben kezdtek az alland6 vizfolyasok id6szakossa
valni (Vanneuville et al., 2012; Arnell és Gosling, 2013; Bartholy et al., 2014; Rubel és Kottek,
2010). Az élland6 ¢és iddszakos vizfolyas tipus kozotti atmenetek és a kiszaradas elso
megjelenésének hatdsat a makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek szerkezeti és
funkciondlis Gsszetételére viszonylag kevés tanulmanyban vizsgaltdk (Crabot et al., 2021a;
2021b; Pafil et al., 2019; Rezni¢kova et al., 2007). A kiszaradas elsé megjelenésének vizsgalata
a makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek szervezddésére tobb eddig feltaratlan 6kologiai
kérdésre is valaszt adhat. Az ilyen vizsgalatok segithetnek azonositani azokat a kulcsfontossagu
fajokat ¢és funkcionalis csoportokat, amelyek a legnagyobb veszélyben vannak a kiszaradas
miatt. Ugyanakkor segithet vizgazdalkodasi stratégiak kidolgozasaban, példaul a
vizszintszabalyozasban, a vizvisszatartasban ¢és a vizkivétel korlatozasaban, hogy
minimalizaljak a negativ hatasokat. Igy célzottabb megdrzési eréfeszitések iranyulhatnak
ezekre a fajokra és €l0helyekre, Osszességében eldsegitve a hatékonyabb természetvédelmi és

vizgazdalkodasi stratégiak kidolgozasat.
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2.1.2. Célkitiizés

Célunk volt 6sszehasonlitani az allando és iddszakos vizfolyas szakaszok makroszkopikus
vizi gerinctelen kozosségeinek szerkezeti és funkcionalis Osszetételét, kiemelten az
idészakossag megjelenésére adott eld reakcidkat, melyeket a reziliencia és rezisztencia talélési
stratégidk mentén vizsgaltuk. Feltételezziik, hogy az iddszakos vizfolyas szakaszokon a
makroszkopikus vizi gerinctelen kézosségek szervezddésében kiemelt fontossagiak azok a

jellegek, melyek a rezilencia €s rezisztencia tulélési stratégiak részét képezik.
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2.1.3. Anyag és modszer

2.1.3.1. A mintavételi teriilet

A terepi mintavételeket a Mecsek déli oldalan elhelyezkedd Fekete-viz vizgytijtdjéhez
tartozd Biikkosdi-viz vizrendszerén végeztiik (1. dbra). A teriilet éghajlata foként mérsékelt
¢govi, enyhe szubmediterran hatassal, ami mérsékelten hiivos és szaraz éghajlatot eredményez.
Az éves kozéphomérséeklet 10,0-10,2 °C, az éves teljes napsiitéses id6 tobb mint 2000 6ra, az
atlagos éves csapadékmennyiség pedig 760 mm, az évszakok kozott enyhe eltérésekkel (Acs et
al., 2015; Mezo6si, 2017). A mintavételi teriileten — az 1991 és 2020 kozotti évekre vonatkozo
meteoroldgiai adatok szerint — a meleg nyarak jellemzdéek (atlag: +21,4 °C), amelyet nagyobb
csapadékmennyiség (atlag: 72,3 mm) kisér, mig a telet alacsony homérséklet (atlag: +1,2 °C)
¢s alacsony csapadékmennyiség (atlag: 38,7 mm) jellemzi. Tavasszal és Osszel mérsékelt
homérséklet (mindkét évszakban atlag: +11,6 °C) és csapadék (atlag: tavasz — 53 mm, 6sz —
60,3 mm) jellemzé (OMSZ 2024). 1981 ¢és 2020 kozott Magyarorszagon az éves
kozéphémérséklet 1,7 °C-kal emelkedett, a déInyugati régidoban — beleértve a vizsgalt teriiletet
is — 1,5 °C-kal emelkedett. 1901 és 2020 kozott a vizsgalt teriileten 10%-kal csokkent az éves
csapadékmennyiség. Ezenfeliil ebben az idészakban a csapadékos napok szama 17 nappal
csOkkent, mig a leghosszabb szaraz idészak 4 nappal nétt (IEA 2021). A globalis
felmelegedéssel 6sszhangban a regiondlis hdmérséklet emelkedik, és a vizsgalt teriilet is egyre
szarazabba valik, igy Baranya megye az aszallyal szemben az egyik legérzékenyebb megye

(Buzasi et al., 2021).

2.1.3.2. A mintavételi elrendezés

Makroszkopikus vizi gerinctelen mennyiségi mintavételeket végeztiink a Biikkosdi-viz
vizgylijté 20 vizfolyasdnak Osszesen 40 mintavételi szakaszan, 18 allando és 22 idészakos
vizfolyas szakaszon (1. abra). A vizfolydsok mederanyaga agyag, koves soderes foltokkal. A
vizfolyasokban, karakteriiknek megfeleléen elhanyagolhaté mennyiségli makrovegetacid
talalhat6, mely a legtobb esetben nem haladja meg a teljes boritds 5 %-at. A vizgyiijto felsd
részén a vizfolydsok természetkozeli allapotban vannak. A vizgy(jtd teljes teriiletén az
antropogén hatas elenyészd, minddssze néhany Kkisteleptilés helyezkedik el, elsdsorban a
vizgylijto féaga mentén. A vizsgalt vizfolydsok az Eurdpai Unid Viz Keretiranyelv tipologiaja
szerint a hegy- és dombvidéki, kis és kozepes vizfolyas kategoridba tartoznak, valamint a

vizgylijté kis teriileténél és elhelyezkedésénél fogva minden vizfolyés tekintetében azonos a
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regionalis fajkészlet (Boda et al., 2023). 2012 nyaran a vizgyiijté egyes szakaszai kiszaradtak,
mely jelenség egybeesett a régid rekordhdmérsékletli hohulldmanak iddtartamaval, Europa
délkeleti, Magyarorszagot is magaba foglaloé részén (lonita et al., 2021). Ettél az egyszeri,
minddssze Ot hétig tartd kiszaradasi eseménytdl eltekintve a Biikkdsdi-viz vizrendszere stabil,
allandé vizrendszer volt 2018-ig, amikor szeptemberben tobb vizfolyas szakaszon ujra
kiszaradas volt megfigyelhetd. A makroszkopikus vizi gerinctelen mintavételeket kozvetleniil

az elsd kiszaradasi esemény bekovetkezése utan kezdtiik el.
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1. abra: A Biikkosdi-viz vizrendszere és a mintavételi szakaszok helyei. A lila pontok az alland6 vizfolyas
szakaszokat, mig a zold pontok az iddszakos vizfolyas szakaszokat jelolik.
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2.1.3.3. A makroszkopikus vizi gerinctelen mintavétel

Két évben torténtek mintavételek, mely sordn mind a négy évszakban gytjtottiik be a
mennyiségi biologiai mintakat. Az elsé évben 2018 szeptemberben, 2019 februarban, aprilisban
¢s juliusban keriilt sor a mintavételekre. Ezt kovetden egy éven keresztiil nem tortént
mintavétel, majd 2020 jaliusban és oktdberben, illetve 2021 februarban és majusban gytjtottiik
a masodik év mintait. Igy 6sszesen 8 mintavételi alkalommal gyiijtéttiink a teljes mintavételi
terileten. Mintakat csak azokban az idopontokban vettlink, amikor az adott szakaszon aramlo
viz volt jelen. A szaraz patakmedret nem mintaztuk. A mintavétel kick-and-sweep technikaval
tortént, 1 mm-es lyukbdségli, 25 x 25 cm-es kerettel ellatott standard kézihaloval. A mintavétel
soran a multi-habitat mintavételi modszert alkalmaztuk, amely sordn egy 100 méteres
mintavételi szakaszon felmértiik a mintavételi szakaszon talalhaté mikrohabitatok eloszlasanak
aranyat. Azokbdl a mikrohabitatokbdl vettiink mintat, melyek ardnya meghaladta a 10%-ot a
100 méteres vizfolyas szakaszra nézve. A mikrohabitatok aranyban osztottuk el az elsé évben
12, a mésodik évben 10 mintavételi egységet (Boda et al., 2023). Minden mintavételi egység
0,25 x 0,25 m-es teriiletet fedett le, igy a teljes mintavételi teriilet 10 mintavételi egység
esetében 0,625 m?, illetve 12 mintavételi egység esetében 0,75 m? volt. A mintakat a
mintavételek sordn eldvalogattuk, a védett fajokat feljegyeztiik és szabadon engedtiik. A tobbi
mintat 70%-os etanolban tartositottuk. A laboratéoriumban minden mintat kivalogattunk, €s
minden egyedet fajszinten azonositottunk, kivéve a Diptera és a Turbellaria egyedeket,
amelyeket csaladszinten azonositottunk. Az identifikacibhoz Ambrus, €s munkatarsai, (2018)
Andrikovics és Muranyi (2002), Bauernfeind és Humpesch (2001), Bauernfeind és Soldan
(2012), Csabai (2000), Csabai ¢s munkatarsai (2002), Eggers (2001), Eiseler (2005), Dobson
(2012), Haybach (1999), Klonowska-Olejnik (2004), Kontschan ¢s munkatarsai (2002), Krno
(2004), Lillehammer (1988), Nesemann (1997), Savage (1989), Waringer ¢és Graf (2011) ¢és
Zwick (2004) hatarozokonyveit és leirasait hasznaltuk.

Minden bioldgiai mintavétel soran rogzitettiik a vizfolyds szakaszok aktudlis hidrologiai
paramétereit. A bioldgiai mintavételek idopontjai mellett, tovabbi két alkalommal (2020
szeptemberében €s decemberében) felmértiik a vizjardsi viszonyokat minden mintavételi
szakaszon, igy Osszesen 10 alkalommal gyUjtottiink vizjarads adatokat a teljes teriiletrdl
(fuiggelékek 1. tablazat), mely adatok alapjan allandé és iddszakos kategoridkba soroltuk a
mintavételi szakaszokat. Az allandé kategoéridba soroltuk azokat a vizfolyds szakaszokat,
melyek mind a tiz alkalommal draml6 fazisban voltak, amennyiben a tizbdl méar egy alkalommal

széaraz tazisban volt a vizfolyas szakasz, abban az esetben mar az id6szakos csoportba soroltuk.
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2.1.3.4. Az adatok elemzése

Az els6 és masodik év adatainak egyiittes elemzés€hez, az eltérd mintavételi egységek
szama miatt, négyzetméterre standardizaltuk az abundancia adatokat (egyedszdm/m?). A
mintavételi szakaszokon eléforduld makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek térbeli
autokorrelacios vizsgalatdhoz Mantel-tesztet végeztiink, Pearson-féle Product-Moment
korrelacios vizsgalattal, 999 permutacié szammal. A makroszkopikus vizi gerinctelen
kozosségek Osszetételében rejlo kiilonbségek tavolsagként definialt értékeit hasonlitottuk dssze
a mintavételi szakaszok kozotti kozvetlen foldrajzi tavolsagokkal, valamint a vizfolyasok
mentén mért hidrologiai tdvolsdgokkal (vizszal tavolsag). Elsé 1épésként a taxon adatokhoz
disszimilaritdsi matrixot készitettink a makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek
helypéaronkénti disszimilaritasdnak kiszdmitdsaval, melyhez Bray-Curtis tavolsagértékeket
hasznaltunk. Ezt kovetden a térbeli tavolsdgokhoz készitettiink disszimilaritdsi matrixot,
melyben a helyek paronkénti foldrajzi és a paronkénti vizszal tdvolsdgok kiszdmitasahoz
Euklideszi tavolsagértékeket hasznaltunk. Emellett, a foldrajzi és a vizszal tavolsagok kozotti
korrelaciot is vizsgaltuk.

Az allando és idészakos vizfolyas szakaszokon el6forduld makroszkopikus vizi gerinctelen
kozosségek szerkezeti Osszetételének Osszehasonlitasahoz négy szerkezeti metrikat
vizsgaltunk: taxonszdm, egyedszam, Shannon-diverzitas és egyenletesség. Linearis kevert
modellt (LMM) korlatozott maximalis valoszintiség (REML) becslési modszerrel alkalmaztuk
az Ime4 R csomag ,,lmer” fliggvényével (Bates et al., 2014), ahol vizfolyas szakasz tipusat
(iddszakos, allandd) hasznaltuk, mint fix valtozd, valamint a szakaszok helyét és a mintavétel
iddpontjat hasznaltuk random véaltozoként. Emellett a két szakasztipusban eléforduld
makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek szerkezeti Osszetételében levd kiilonbségek
feltarasdhoz nem-metrikus tobbdimenzids skalazast (NMDS) és permutacios tobbvaltozos
varianciaanalizist (PERMANOVA) haszndltunk. Az 0Osszehasonlitdst az abundancia
viszonyokat is figyelembe vevd Bray-Curtis tavolsagértékek mellett végeztiik el. Az NMDS ¢és
a PERMANOVA elemzést PAST programcsomag 4.16b verzidjanak hasznalatdval végeztiik
el.

A vizsgalatunkban szerepld fajok funkcionalis jelleg-adatait a freshwaterecology.info
weboldalrdl (Schmidt-Kloiber és Hering, 2015), valamint a DISPERSE adatbazisbol

(Sarremejane et al., 2020a) gytijtottiik 0ssze. A jellegadatbazis messze nem teljes, sajnos nem
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all rendelkezésre minden fajrol minden jellegre informacio, a lefedettség éldlénycsoportonként
is jelentdsen eltér. A kozosségek funkcionalis dsszetételének vizsgalatahoz a jelleg adatokat
génusz €s csalad szinten gytijtottiik dssze, igy nagyobb lefedettséget tudtunk biztositani, mint
ha fajszinten dolgoztunk volna. Tovabba, a DISPERSE adatbézis adatai eleve génusz szinten
érhetdk el, igy egységesen tudtuk vizsgalni a két adatbazis adatait. Ha egy jelleg mindkét
adatbazisban szerepelt, akkor azt az adatbazist hasznaltuk, melyben nagyobb adatlefedettséget
talaltunk a taxonlistankhoz. Osszesen 12 a kiszaradashoz kapcsolodo jelleg 62 jellegallapotat
vizsgéltuk, melyek tartalmaztak biologiai jellegeket, valamint Okologiai preferencidkat
(fiiggelék 2. tablazat).

A kiszaradéashoz kapcsolodo jellegek két csoportra oszthatok az alapjan, hogy melyik
tulélési stratégidhoz tartoznak, igy elkiilonitettiink reziliens és rezisztens jelleg-csoportokat
(Stubbington et al., 2017). Egy taxon tobb kiilonbozd jelleget birtokolhat, ez alapjan tobb
tulélési stratégia alkalmazasara is adaptalddhatott, igy eléfordulhat, hogy egy jelleg alapjan
reziliens jellegallapottal bir, addig egy masik jelleg esetében rezisztens jellegallapotaval is
rendelkezhet, illetve olyan jellegallapottal is, amely egyik talélési stratégiahoz sem sorolhato,
igy nem jarul hozzd a kiszaradas tal¢léséhez. Stubbington €s munkatarsai (2017) munkaja
alapjan kategorizaltuk ¢€s csoportositottuk rezisztens (RT) és reziliens (RL) csoportokba a
jellegéllapotokat, melyek birtoklasa hozzédjarulnak a kiszéradas tuléléséhez. A jellegek azon
jellegéllapotait is bevontuk az elemzésbe melyek nem csoportosithatok az RT vagy RL
jellegéllapot-csoportokba, ezeket nem rezisztens (non-RT) és nem reziliens (non-RL)
jellegallapot-csoportokként szerepeltettiik (fliggelék 2. tdblazat).

A csoportositasra példaként megemlithetd a maximalis testméret mint jelleg. Stubbington
¢s munkatarsai (2017) munkdja alapjan a kis testméret rezisztencia jellegallapotként hozzéjéarul
a kiszaradas taléléséhez, mivel a kis testmérettel rendelkez6 makroszkopikus vizi gerinctelenek
a viz eltiinését kovetéen a meder aprd repedéseiben konnyebben elérik a még atitatott
hyporheikus zonat (RT), ezzel szemben a nagy testmérettel rendelkez6 egyedek erre képtelenek
(non-RT). Ugyan ez az elv érvényes a reziliencia esetében is. Bizonyos szaporodasi tipusok
(ovovivipar szaporodas, szarazfoldre rakott tojasok, aszexudlis szaporodas) hozzéjarulnak a
kiszaradas taléléséhez (RL), mig mas szaporodasi tipusok (rogzitett tojasok, novényzetre rakott
tojasok) nem jarulnak hozza a kiszaradas taléléséhez (non-RL) (2. abra). Ezt a moddszert
alkalmazva az Osszes tulélési stratégidkhoz kothetd jellegallapotot csoportositottuk a négy

jellegéllapot-csoportba.
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2. abra: Fogalmi magyarazat a jelleg és a jellegallapot értelmezéséhez, valamint a vizsgalt jellegallapotok
rezisztencia ¢s reziliencia jellegallapot-csoportokba torténd besorolasanak magyarazata két példa mentén.

A makroszkopikus vizi gerinctelen kdzosségek funkcionalis dsszetételének vizsgalatadhoz
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a jellegek sulyozott atlag (Community Weighted Mean — CWM) értékeit hasznaltunk. A CWM
értékeket két matrix felhasznaldsaval szamoltuk ki. Az egyik a biotikus adatokat (I m?-re
standardizalt relativ abundancia) tartalmazé matrix (mintavételi alkalom % génusz), a mésik a
funkcionalis jellegek értékeit tartalmazo matrix (génusz x jellegallapot). Mindezekbdl egy
CWM matrixot készitettiink a Canoco 5 programcsomag segitségével (ter Braak és Smilauer,
1998), ami minden mintavételi szakasz minden id6épontjdhoz tartalmazza a CWM értékeket. Az
allando és az idészakos vizfolyas szakaszok CWM értékei kozotti kiilonbségek feltarasdhoz t-
tesztet végeztiink. Ezt kdvetden vizsgaltuk az egyes id0szakok szakaszok CWM értékei €s az

allando szakaszokra vonatkozd atlag CWM érték kiilonbségeit. Ehhez kiszdmoltuk minden



jellegéllapot esetében az alland6 szakaszok CWM értékeinek az atlagat, majd az idészakos
szakaszok CWM értékeinek és az allando szakaszok atlag CWM értékeinek kiilonbségeit
szamoltuk ki. A kiilonbségek szemléltetésére oszlopdiagramon abrazoltuk a kiilonbségek
atlagértékeit, valamint az egyes iddszakos szakaszok kozosségeinek jellegallapotaihoz tartozo
kiilonbségek bemutatasdhoz hotérkép jellegli abrat készitettlink R kornyezetben, a ggplot2
csomagot hasznalva (Garrett et al., 2018).

Indikator taxon elemzést (IndVal; Dufréne és Legendre, 1997) végeztiink a jellegallapotok
allando és idészakos szakaszok kapcsolatanak vizsgalatdhoz (Laini et al., 2022). Az IndVal
elemzést jelenlét-hiany és abundancia adatok hasznalatdval végeztiik el (De Caceres ¢és
Legendre, 2009). A szignifikdns kapcsolatokat és a 60-ndl nagyobb indikatorértékkel
rendelkezd indikator jellegallapotokat Sankey-diagramon jelenitettiik meg.

Kvantitativ modon meghataroztuk a makroszkopikus vizi gerinctelenek altal elfoglalt
funkciondlis jellegteret mind az iddszakos, mind az allandé szakaszokon. A funkcionalis
jellegtér értékelése segit megérteni a csoportok kozotti funkciondlis kiillonbségeket, ami noveli
az Okologiai kozosségek miikodésének a megértését a kiszdradd kornyezetben. Két olyan
jellegéllapotot (1€gzés — 1égesd (1égkdri); szaporodas — aszexualis), amelyek nulla varianciat
mutattak, kihagytuk az elemzésekbdl. Schmera és munkatarsai (2022) nyoméan az azonos
jellegekhez tartozo jellegallapotok értékeit [0,1] intervallumra standardizaltuk, majd elvégeztiik
a ,hidnyos adatok fékomponens-elemzését” (InDaPCA, Podani et al., 2021) a funkcionalis
jellegtér eldallitasahoz. Az elsé 6t tengelyre vonatkozo tobbdimenzios tér térfogatat a Cornwell

¢s munkatarsai (2006) altal kidolgozott modszer szerint szamitottuk ki.
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2.1.4. Eredmények

A mintavételek soran 280 taxon 598 572 egyedét gyljtottik, ebbdl 120 taxont
(kétszarnytiak (Diptera), valamint sériilt vagy nehezen azonosithato6 kis méretii egyedek) génusz
illetve csalad szinten azonositottunk. Osszesen 160 taxont azonositottunk faj szinten, melyek
13 magasabb makroszkopikus vizi gerinctelen csoportba sorolhaté (10 Gastropoda, 1 Bivalvia,
7 Hirudinea, 6 Crustacea, 19 Ephemeroptera, 14 Odonata, 3 Plecoptera, 23 Heteroptera, 35
Coleoptera, 4 Megaloptera, 30 Trichoptera, 7 Diptera és 1 Turbellaria).

Az é4llando vizfolyas szakaszokon az 0sszesitett taxonszam nagyobb volt (N = 238), mint
az iddszakos szakaszokon (N=211). Hatvankilenc taxon kizarolag az alland6 szakaszokon, mig
42 taxon kizardlag az 1doszakos szakaszokon fordult eld, 169 taxon pedig mindkét

szakasztipusban megtalalhat6 volt (3. dbra).
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3. dbra: A mintavételek soran gy(ijtott makroszkopikus vizi gerinctelen taxonok eloszlasa a két szakasztipus
kozott.

A linearis kevert modell (LMM) alapjan a taxonszam nagyobb volt az 4llando6 vizfolyasok
kozosségeiben, mint az iddszakos szakaszok kozdsségeiben (p = 0,041). Hasonléan, az
egyedszam is nagyobb volt az allando6 vizfolyasok kézdsségeiben, mint az idészakos szakaszok
kozosségeiben (p = 0,005). Ezzel szemben a Shannon-diverzitas és az egyenletesség hasonlo

volt a két szakasztipusban (p = 0,550, p = 0,278; 4. abra, 1. tablazat).
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4. abra: A makroszkopikus vizi gerinctelen kdzosségek szerkezeti metrikai az allando és iddszakos vizfolyas
szakaszokban: (a) taxonszam, (b) abundancia, (c) Shannon-diverzitas, (d) egyenletesség (linearis kevert
modell -LMM).
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1. tablazat: A linearis kevert modell (LMM) eredményei. A modell segitségével dsszehasonlitottuk a
makrogerinctelen kdzosségek szerkezeti mutatdit (taxonszam, egyedszam, Shannon-diverzitas és
egyenletesség) az idoszakos és alland6 vizfolyas szakaszokban. Az elemzés soran a szakasz tipusa fix
valtozoként a mintavételi szakaszok helyét és a mintavételi idot random valtozdként kezeltiik.

taxonszam egyedszam Shannon diverzitas egyenletesség
Estimates » Estimates » Estimates Estimates »
(@) (@) (€D p (Ch
23.78
<0.00 3.2 <0.00 1.54 <0.00 0.23 <0.00
Intercept (21.9%)— 253 1 (305-335 1 (134-173) 1  (020-027) 1
0.05 -0.02
2.52 0.22
Tipus (allando) "~ 0.041 - 0.005 - 0.55 (-0.05 — 0.278
(0.10 - 4.93) (0.07 - 0.38) 0.11 - 0.20) 0.01)
o’ 33.31 0.14 0.16 0.01
g T szakaszo 9.72 0.04 0.03 0
s k
T 1001d8 0.82 0.02 0.06 0
£
< ICC 0.24 0.31 0.36 0.19
=
£ Nids 8 8 8 8
N szakaszo 40 40 40 40
k
Observations 273 273 273 273
: 2
Marginal R/ 0.035/0.267 0.058 / 0.347 0.002 / 0.357 0.006 /0.190

Conditional R?

A makroszkopikus vizi gerinctelenek térbeli autokorreldcidos vizsgalata sordan sem a

kozosségosszetétel és foldrajzi tavolsagok kozott (r = 0,139, p = 0,095), sem a kozdsségek és a

vizszal tavolsagok kozott (r = 0,0748, p = 0,229) nem taldltunk szignifikans korrelaciot, a

mintavételi szakaszok kozosségeinek Osszetétele a szakaszok kozotti tavolsagtol fiiggetleniil

hasonl6 volt. A f6ldrajzi és a vizszal tavolsag kozott szignifikans korrelaciot mutattunk ki (r =

0,694, p=0,001).

A két szakasztipus makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségei kozott jelentds atfedést

figyeltink meg az NMDS elemzés soran (5. abra). A PERMANOVA elemzés soran

szignifikans kiilonbséget (p = 0,0001) mutattunk ki a két szakasztipus kézosségei kozott.
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5. abra: A makroszkopikus vizi gerinctelen kdzdsségek dsszehasonlitasa az allando és az id6szakos vizfolyas
szakaszok kozott nem-metrikus tobbdimenzids skalazassal (NMDS).

A két szakasztipus kozotti kiilonbségek vizsgalata soran az RT jellegéllapotok CWM
értékei 7 esetben magasabbak voltak, a kiszarado6 vizfolyas szakaszokban az allando6 vizfolyas
szakaszokhoz képest, ezzel szemben csak egy jellegallapot esetében mutattunk ki
szignifikansan alacsonyabb CWM értéket az iddszakos vizfolyas szakaszokban. Az RL
jellegallapotok koziil 6 esetben mutattunk ki magasabb, mig 7 esetben mutattunk ki
alacsonyabb CWM ¢értéket az idészakos szakaszokban az allandokhoz képest. Azokban a
jellegéllapot-csoportokban, melyek nem jarulnak hozzd a kiszaradas tuléléséhez, ellentétes
képet figyelhetiink meg. A non-RT jellegéllapotok tobbségében, dsszesen 8 jellegallapot
esetében alacsonyabb CWM értéket mutattunk ki és csupan 3 jellegéllapot esetében
tapasztaltunk magasabb CWM értéket az idészakos vizfolyas szakaszokban az allandokhoz
képest. Ezzel szemben a non-RL jellegallapot-csoportban 6 esetben magasabb, mig 2
jellegéllapot esetében alacsonyabb CWM értéket talaltunk az idészakos vizfolyas szakaszokban
(6. abra a).

Az id6szakos vizfolyds szakaszok makroszkopikus vizi gerinctelen kozdsségeinek
funkciondlis 0Osszetételében torténd valtozasok mértéke az allandd vizfolyds szakaszok
kozosségeihez képest jellegallapotonként eltérd volt. A legnagyobb mértékii valtozast a

kovetkezd jellegallapotokndl mutattuk ki: az RL jellegallapot-csoport esetében a > 1 éves
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kifejlett €letciklus (als4), 2 hasonldo méretli szarny par (wpt5), levegdben aktiv diszperzios
stratégia (dis4), ovovivipar szaporodas (repl); A non-RT jellegallapot-csoport esetében a
kopoltyt- és borlégzés (res2 és resl); a non-RL jellegallapot-csoport esetében szarnytalan
(wptl) és aso (Isr5). Az RT jellegéallapotokban kisebb volt a valtozas mértéke (6. abra b). A
legkisebb mértékii valtozast a szaporodas — tojasok, szabadon allo (rep5, non-RL), rezisztencia
— kiszéradas elleni védelem (haz) (ref3, RT), aramlasi tipus preferencia — rheobiont (cup6, non-
RT) jellegallapotok mutattak. A 62 jellegallapot koziil minddssze harom esetében taldltunk
egységes mintazatot: a kiszaradas elleni védelem (hdz) (ref3-RT), aramlasi tipus preferencia —
rheobiont (cup6-non-RT) és a gyors aramlasi sebességet kedveld fajok (cuv4-non-RT), amelyek
az Osszes id6szakos vizfolyds szakaszon negativ irdnyba (piros szin) valtoztak az allando
szakaszok atlag CWM értékeihez képest (fliggelék 1. dbra). Az id6szakos szakaszok CWM
értékei és az allandd szakaszok atlag CWM értéke kozotti kiilonbségek szakaszonként

nagymértékben eltérdek voltak. (fiiggelék 1. abra).
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a b

Szignifikans kilonbségek az idGszakos szakaszok A CWM értékek valtozasanak a mértéke és atlaga az

CWM értékei és az dllandd szakaszok idGszakos szakaszok és az allandok atlaga kozétt
CWM értékei kdzott
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6. ébra: A makroszkopikus vizi gerinctelen kdzosségek jellegallapotainak kiilonbsége az allando és
iddszakos szakaszokon. a: Szignifikans (t-teszt, p < 0.05) negativ (piros) és pozitiv (z61d) kiilonbségek az
allando és idGszakos szakaszok jellegallapotainak atlag CWM értékei kozott. b: A valtozas mértéke
(oszlopok) az iddszakos vizfolyas szakaszok kozosségeinek CWM értékei és az allandd szakaszok
kozosségeinek atlag CWM értéke kozott. Az idészakos szakaszok CWM értékeinek atlagos valtozasa (¢) és a
teljes valtozas mértéke (oszlopok). A szin gradiens az idGszakos szakaszok CWM értékeinek az allando
szakaszok atlagos CWM értékétdl valo eltérés mértékét jeloli.
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A IndVal elemzés soran 15 jellegallapot esetében mutattunk ki szignifikans kapcsolatot az
allando szakaszok kozosségeivel, ezzel szemben az iddszakos szakaszokhoz mindossze 7
jellegéllapot kapcsolddott (7. abra). Harminckét jellegallapot esetében mutattunk ki erds,
szignifikans kapcsolatot valamelyik szakasztipussal (fliggelék 3. tablazat, 7. abra). Minden

jellegallapot-csoport mindkét szakasztipushoz kapcsolddott.

kifejlett életciklus hossza - =1 év

diszperzids stratégia - vizhen aktiv

helyvaltoztatas és aljzat kapcsolata - Uszo
helyvaltoztatés és aljzat kapcsolata - 4s6 (endobentikus)
lesodrodasra vald hajlam - gyakori

Reziliens allando

szaporodas - ovovivipar

diszperzids stratégia - vizben passziv

szarnypar tipus - nincs szarny

non-Rreziliens . aramlasi sebesség preferencia - lassu aramlas
aramldsi tipus preferencia - rheofil

aramlasi sebesség preferencia - gyors aramlas
aramlasi sebesség preferencia - kozepes aramlas
maximalis testméret - 2-4 cm

ellenalld képesség - nincs

Rezisztens légzés - kopoltyd

kifejlett életciklus hossza - 1 honap -1 év
diszperzios stratégia - levegében aktiv
teljes életciklus idétartama - <1 év

helyvéltoztatas és aljzat kapcsolata - 356 (epibentikus)

non-Rezisztens idészakos dramlasi sebesség preferencia - all6 viz

maximalis testméret -0.5-1 cm

légzés - borlégzés

7. abra: Sankey-diagram, ami az allando és az id6szakos szakaszok €s a jellegallapotok kozotti
szignifikans kapcsolatokat mutatja be. Csak a 60-nal nagyobb indikatorértékkel rendelkezd jellegallapotokat
mutatjuk be az dbran. Minden, az dbran megjelenitett kapcsolat szignifikans (p < 0,05).

Figyelembe véve a magyarazott variancia aranyat és a fokomponensek tengelyei kozotti
kapcsolatot, az elsé 5 tengelyt hasznaltuk a funkcionalis jellegtér vizsgalatahoz (Fliggelék 2.
abra). Ha a teljes makroszkopikus vizi gerinctelen kozosség altal elfoglalt funkcionalis
jellegteret tekintjilk 100%-nak, akkor az alland6o szakaszokon €16 taxonok a funkciondlis
jellegtér 98%-at, mig az iddszakos szakaszokon €16 taxonok a funkciondlis jellegtér 87%-at

foglaljak el.
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2.1.5. Eredmények megvitatasa

crer

rendelkezésre all6 informéciok tobbnyire olyan régiokbdl szarmaznak, ahol a vizfolyasok
id6szakossaga természetes, régota fennalld jelenség. Ezzel szemben azokban az allando
meglehetdsen korlatozottak az ismereteink. Kutatasunkban a makroszkopikus vizi gerinctelen
kozosségek elsd reakciojat vizsgaltuk a kiszaradds megjelenésére egy tijonnan kiszaraddva valo
vizrendszerben.

Kimutattuk, hogy a makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek taxonszama ¢és
egyedszama kisebb az iddszakos szakaszokon, de ez nem tikrozddik a diverzitas
mérdszamaiban. Az ujonnan kiszdradé vizfolydsok makroszkopikus vizi gerinctelen
kozosségeinek szervezddésében a rezisztens jellegek fontosabbak, mint a reziliens jellegek,
azonban a jellegallapotok szakaszonként eltérd valaszt mutattak a kiszaradasra. Az id6szakos
szakaszokon el6forduld taxonok kisebb dimenzidju funkcionalis jellegteret foglaltak el, mint
az alland6 szakaszokon el6forduld taxonok, ami azt jelenti, hogy az wjonnan kiszarado
vizfolyasokra alacsonyabb funkcionalis redundancia jellemzo.

A kiszaradas okozta diszturbancia altalaban csokkenti a kzosségek szerkezeti metrikainak
értékét, példaul a taxonszamot vagy egyedszamot (Arscott et al., 2010; Bogan et al., 2013;
Sarremejane et al., 2020b; Stubbington et al., 2017; White et al., 2017), ami azt jelenti, hogy a
kevésbé rezisztens vagy a kevésbé reziliens taxonok eltiinnek a kdzosségekbdl (Chase, 2007),
amikor a kiszaradas intenzitasa nd. Korabbi eredményekkel Gsszhangban, szignifikdnsan
alacsonyabb taxonszamot ¢s egyedszamot talaltunk az idészakos szakaszokon, mint az allando
vizfolyas szakaszokon (Boulton, 2003; Datry et al., 2014; Leigh és Datry, 2016). A taxonok
tobbsége (66%, N = 121) azonban mind az alland6, mind az id6északos vizfolyas szakaszokon
megtalalhato. A rezisztencia tulélési stratégiaval rendelkez6 taxonok az él6helyen atvészelhetik
a rovid szaraz idészakokat. Ezek az id6szakok néhany naptdl akér hetekig is tarthatnak, de
sosem haladjdk meg az egy honapot. A reziliens stratégidkkal rendelkezd taxonok gyorsan
visszatérnek a vizdramlas ujraindulasakor, hiszen erds diszperzios hajlamuknak kdszonhetden
hamar megtaldljak az ujra vizes fazisban 1évé mederszakaszokat, igy lehetové téve a
kozosségek gyors helyreallasat (Paril et al., 2019). A kiszaradasra érzékeny taxonok szdmanak
csOkkenése azonnal csokkenti a kozdsség diverzitasat (Arscott et al., 2010; Soria et al., 2017).
Altaldban a taxonszam jelentésen alacsonyabb az id3szakos vizfolydsokban, mint az alland6

vizfolyasokban (Soria et al., 2017), a diverzitas valtozasat azonban befolyasolhatja a kiszaradas
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id6pontja, gyakorisaga ¢és ciklikussaga (Crabot et al., 2020, 2021a). A ritkan kiszarado6 helyeken
az alfa-diverzitas jelentdsebb csokkenése gyakrabban fordul eld, mint a szezonalisan és
rendszeresen kiszarad6 helyeken (Sarremejane et al., 2020b), és a kozelmultban bekovetkezd
kiszaradas nagy hatassal van a kiszaradas altal érintett vizfolyasok fajosszetételére (Carey et
al., 2023). Ezzel szemben a mi vizsgalatunkban a taxonszam cs6kkenése nem eredményezte a
szerkezeti diverzitas csokkenését, ahogy azt Reznitkova és munkatarsai (2007) is
megallapitottak kozép-eurdpai vizfolydsokban. Az egyik magyarazat a diszperzi6 Gtjan torténd
gyors visszatérés lehet, hiszen a mintavételi teriiletiinkon a vizsgalt ¢l6helyek kozott magas a
konnektivitas, ami jelentdsen megndveli a rekolonizacio sikerességét (Sarremejane et al.,
2020b). Masik magyarazat, hogy a taxonszamban ¢és egyedszdmban bekovetkezd csokkenés
egy kompromisszumot eredményez, amely magéaban foglalja a ritka taxonok eltiinését (Pimm
et al., 1988; Sarremejane et al., 2020b), valamint a kiszaradas soran eltiint taxonokat ¢s a
kizarélag idészakos szakaszokon eléforduld taxonok altal okozott abundancia eltolédast. Ezt
tdmasztja ala az, hogy az idGszakossag megjelenésének hatasara az abundancia viszonyok
atrendezddnek (Hille et al., 2014; Sarremejane et al., 2018, 2020b), az egyenletességben
mégsem mutattunk ki szignifikans kiilonbséget (4. 4abra). Mindezek egylittesen
eredményezhetik azt, hogy annak ellenére, hogy az iddszakos szakaszokon a
kozosségszerkezeti metrikdk értékei, mint a taxonszdm ¢és az egyedszdm csokkentek, a
diverzitasi metrikdkban, mint a Shannon-diverzitds ¢és az egyenletesség, nem mutattunk ki
kiilonbséget az iddszakos és az allando szakaszok kozott. Azaz az idészakos szakaszok
szerkezeti atrendezOdése nem tiikr6zddik a diverzitasi metrikdkban. A taxonszdm kismértékii
csokkenése iddszakos vizfolyasokban a kiszaradasra adott kezdeti vélaszt jelezheti, amely a
tartos kiszaradas soran potencidlisan nagyobb és tartdsabb csokkenést eredményezhet (Hill et
al., 2019), igy az késoébb jelentkezhet a szerkezeti diverzitas csokkenésében is.

Az eddigi kutatasok azt mutatjak, hogy a rezisztens és reziliens tulélési stratégiat kovetod
fajok aranya egyre novekszik az iddszakossagi gradiens mentén. Ahogy a szaraz periddusok
szama ¢és id6tartama nd, a makroszkopikus vizi gerinctelen kozdsségekben egyre gyakoribba
valnak a rezisztens és reziliens jellegekkel rendelkezd taxonok (Crabot et al., 2020, 2021a).
Eredményeink alapjan a kiszaradas megjelenésével csak a rezisztens jellegekkel biré taxonok
aranya n0. Az id6szakos szakaszokon az alabbi rezisztens jellegek elonydsek: 1) larva és a tojas
allapotok fejlédési iddtartama, amelyeket a viz rendelkezésre alldsdnak rovidebb idOtartama
korlatozhat; i1) a kis testméret, ami megkOnnyiti a talélést a szdraz idészakok sordn az
intersticialis vizben (Stubbington et al., 2019); iii) a diapauza vagy a nyugalmi allapot, és olyan

kitarto képletek, tojasok, amelyek lehetdve teszik az €l6lények szamara, hogy tuléljék a széraz
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id6szakokat (Stubbington és Datry, 2013); iv) a limnofil jelleg, amely képessé teszi az
egyedeket, hogy a lassabb dramlasu él6helyeken is fennmaradjanak (Hill et al., 2019); és v) a
légkori oxigén légzése, ezaltal a melegebb, sekélyebb vizekben kevésbé rendelkezésre allo
oldott oxigéntdl vald fliggetlenedés (Crabot et al., 2021a; Stubbington, 2012). Az
id6szakossaggal Osszefliggd kozosségbeli aranyndvekedés azonban nem figyelheté meg a
reziliens jellegéllapotok esetében, mivel a kiszaradasra adott vélaszok a reziliens jellegek
esetében nagyon valtozatosak. Eredményeink alapjan arra kovetkeztetiink, hogy a rezisztens
jellegéllapotok érzékenyebbek a kezdeti kiszaradasra, mint a reziliens jellegallapotok, mivel a
rezisztens jellegallapotok kozott tobb pozitiv altalanos valtozas kovetkezett be, mint reziliens
jellegallapotokban (6. bra). Altalanos vélekedés, hogy a kiszaradas fokozodasaval a rezisztens
és reziliens jellegéallapotok a nem-rezisztens és nem-reziliens jellegallapotok hattérbe szorulasat
eredményezik (Aspin et al., 2018b; Crabot et al., 2020, 2021a; Townsend ¢és Hildrew, 1994).
Ezzel ellentétben a vizsgalatunkban nem mutattunk ki ezt az egyértelmii és egymast kizaro
jelenséget a kiszaradas tulélését segité ¢és nem segitd jellegallapotok kozott. Az ujonnan
kiszaradd vizrendszerek jellegéllapot alapt reakcidi eltéréek voltak az egyes szakaszokon,
aminek az oka az iddszakos szakaszokon bekovetkezett kiszaradasi periddusok eltéré hossza
lehet, hiszen jelen vizsgalat nem terjedt ki a kiszaradasi események hosszanak kozosségre
gyakorolt hatasanak elemzésére. Ez azt is okozhatja, hogy a taxonok kdzott tovabbra is lesznek
olyanok, amelyek nem-rezisztens ¢és nem-reziliens jellegdllapotokkal rendelkeznek, mivel
barmely taxonnak csak néhany rezisztens vagy reziliens jellegallapotra van sziiksége a
tuléléshez. Ennek bizonyitdsara viszont a jellegallapotok valtozasat egy kiszaradasi gradiens
mentén kell vizsgalni (Southwood, 1977; Townsend és Hildrew, 1994). A kiszaradési gradiens
eléallitdsdhoz minden vizsgalt mederszakaszon napi bontdsban lenne célszerli nyomon kovetni
a vizmélységet, igy meg lehetne allapitani a teljes iddszakra vonatkoz6 finom Iéptéki
kiszaradasi mintazatot.

A kiszéaradas, mint elsddleges hidrologiai tényezd (Leigh és Datry, 2016b) az idészakos
szakaszokon az allandd szakaszoktdl eltérd ¢éldhelyeket hoz 1étre, amelyekben az allandd
szakaszok kozoségeitdl nemcsak szerkezetileg, de funkciondlisan is eltérd Osszetételii
kozosségek alakulnak ki. A kiszdradas mértékének novekedésével az iddszakos vizfolyas
szakaszok kozosségeiben a legtobb (ha nem is az 0sszes) rezisztens €s reziliens jellegallapot
nagyobb mértékben lesz jelen, mint az alland6 szakaszok kdzosségeiben (Aspin et al., 2018b;
Crabot et al., 2021b). Az Gijonnan kiszarado vizfolyasok vizsgalatdban azonban nem mutattunk
ki ilyen egységes tendenciat egy jellegallapot-csoport Osszes jellegallapotara vonatkozoan.

Eppen ellenkezd jelenséget figyeltiink meg, mivel minden jellegallapot-csoportbdl legaldbb egy
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olyan jellegéllapot van, amely nagyobb valoszinliséggel kothetd allando vagy iddszakos
szakaszokhoz (lasd az 7. abra). Az atmeneti idészakokban a kozdsségek nemcsak a
kiszaradassal, hanem a valtozo és kiszamithatatlan kornyezeti tényezdkkel is szembe kell
nézzenek, ami tovabb bonyolitja a jellegallapotok megjelenését, eltiinését esetleg dominanssa
valasat. Az egyes taxonok kozotti interakciok, példaul a versengés €s a predacid, szintén
befolyasolhatjak, hogy mely jellegallapotok és tulélési stratégidk valnak domindnssa. Ezek a
tényezOk mind hozzdjarulnak ahhoz, hogy nehéz megjosolni a végpont elérését (a rendszeresen
visszatérd kiszaradas esetén), az atmeneti folyamat lezarasat, tobbek kozott azért is, mert az
¢letmenetbeli (life-history) jellegek, mint a rugalmas fenologia vagy ndvekedési sebesség, nem
feltétleniil jo indikatorai a kiszaradasnak (Carey et al., 2021). Mig a fenologia jellemzden a
stabil vizrendszerekre reagalva fejlodik, a populaciok fenotipusos plaszticitds révén
alkalmazkodhatnak az 0j koriilményekhez (Robinson és Buser, 2007).

A makroszkopikus vizi gerinctelenek kiilonb6z6 niche-ket képesek betolteni a funkcionalis
jellegtérben az eltéré habitat tipusokban (Schmera et al., 2022). Igy a makroszkopikus vizi
gerinctelenek funkciondlis jellegterének értékelése segit megérteni a csoportok kozotti
funkcionalis kiilonbségeket, ami noveli a kozosségek szervezddésének megértését a kiszarado
kornyezetben. Kimutattuk, hogy az idészakos szakaszokon a funkcionalis jellegtér csokkent az
allando szakaszokhoz képest, ami arra utal, hogy az iddszakos szakaszok funkcionalis
Osszetétele kevésbé komplex, ¢és kovetkezésképpen az wjonnan kiszaradd vizfolydsok
kozosségei kevésbé képesek megbirkozni a kdrnyezeti valtozdsokkal, ami sebezhetévé teszi
Oket a stresszhatdsokkal szemben. A taxonok kicserélddése €s a taxonok szdmanak altalanos
csokkenése a kozosségek funkcionalis Osszetételét is megvaltoztatja, ami arra utal, hogy a
funkcionalis redundancianak kisebb szerepe van az 4llandé vizfolyasok kdzosségeiben. Ezeket
az ujonnan kiszardo vizfolyasokat is alacsonyabb funkcionalis redundancia jellemezheti, mint
a mar régota idészakos vizfolyasokat (Boersma et al., 2014; Crabot et al., 2021a; Sarremejane
et al.,, 2020b). Ez a csdkkend funkcionalis diverzitds nem csak az Okoldgiai rendszerek
stabilitdsat veszélyezteti, hanem azt is jelenti, hogy ezek a kozosségek kevésbé lesznek
ellenalloak a késébbi potencialis kiilsd kornyezeti hatdsokkal szemben, mint példaul egy
esetleges szennyez€s vagy invaziv fajok megjelenése. A kisebb funkcionalis redundancia miatt
minden faj elvesztése komoly kovetkezményekkel jarhat az 6koldgiai egyensulyra nézve. Az
alkalmazkodasi mechanizmusok, példaul a fenotipusos plaszticitas, csak részben képesek
kompenzalni ezeket a veszteségeket.

A szerkezeti és funkcionalis 6sszetétel valtozasait azonban minden esetben a koriilmények

figyelembevételével kell értelmezni, €s erdsen befolyasoljdk dket olyan kornyezeti elemek,
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mint az ¢él6helyek kozotti kapcesolatok (Crabot et al., 2021b; Sarremejane et al., 2020b), a
menedékhelyek (refugiumok) kozelsége (Gill et al., 2022), az éghajlati jellemzdk (Vander
Vorste et al., 2021), valamint a kiszaradas idébeli és térbeli aspektusai (Aspin et al., 2018a;
Chanut et al., 2022; Crabot et al., 2021b; Crabot et al., 2020). A kiszaradd szakaszokon
megtalalhato kozdsségekre a fentebb felsorolt befolyasold tényezdok olyan hosszu tava hatast
gyakorolhatnak, amelyeket jelen vizsgalat keretei kozott nem tudtunk figyelembe venni, mégis
jelentds és visszafordithatatlan valtozasokat idézhetnek el6 (Cassidy et al., 2020).

Az éghajlatvaltozas fokozddasaval parhuzamosan (Engelbrecht €s Monteiro, 2021) egyre
nagyobb érdeklddés ovezi a vizi €l6lények kiszaradashoz valo alkalmazkodasanak idébeli
vonatkozasait (Carey et al., 2023; Crabot et al., 2020). Ebben a fejezetben bemutattuk, hogy az
atmeneti iddszakban, az éppen iddszakossa vald vizfolyasokban a rezisztencia fontosabb
tulélési stratégia, mint a reziliencia, azonban az ijonnan fellépd kiszaradasra a makroszkopikus
vizi gerinctelenek valasza jellegallapot szintjén szakaszspecifikus €s eltéréseket mutat. A
makroszkopikus vizi gerinctelen k6zdsség nem rendelkezik jol meghatarozott véalasszal a soha
nem tapasztalt kornyezeti stresszre. Altaldnosabb értelemben az eredményeink ravilagitanak
arra, hogy figyelembe kell venni az idébeli kontextust (a kiszaradas elsd megjelenése ota eltelt

1d6 tekintetében), kiilondsen a kiszaradasra adott 6koldgiai valaszok értékelésénél.
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2.2. Az emberi beavatkozasra torténo vizjaras-valtozas hatiasa a makroszkopikus vizi
gerinctelen kozosségek szerkezeti és funkcionalis osszetételére

2.2.1. Irodalmi attekintés

A klimavaltozas indukalta vizjaras-valtozas mellett a kozvetlen emberi beavatkozasok is
nagymértékben befolyasolhatjdk a vizi- és vizes élohelyek vizjarasat. A mezdgazdasagi,
energiatermelési €s rekreacios tevékenységek mellett a leggyakoribb, amikor vizgazdalkodasi
célu beavatkozasok altal mddositjak a felszini vizek vizjarasat. A felszini és felszin alatti
vizekbdl torténd vizgazdalkodasi célu vizkivételek, a vizvisszatartds és a mederrendezések
mind nagymértékben befolyasoljak a vizfolyasok természetes vizjarasat (King et al., 2015).

A természetvédelmi beavatkozasok soran elsdsorban olyan teriiletek helyreallitasat végzik
el, melyek unikélisak, nagy természetvédelmi szempontbol rendkiviil értékesek, azonban
allapotuk leromlott és mar eredeti funkcidjukat nem tudjék betdlteni. Ezek a természetvédelmi
beavatkozasok is jelentds mértékii vizjaras valtozassal jarhatnak. Hazankban a legtobb — vizes
¢lohelyet érintd — természetvédelmi célu €léhely-helyreéllitasi beavatkozas a szikes tavakhoz,
elarasztott gyepteriiletekhez és s6s mocsarakhoz kotédik (Boros et al., 2013).

Ezek a s6s mocsarak és szikes tavak kiilonleges és egyedi kornyezeti feltételeket
biztositanak az ott €16 ¢éldlények szdmara. Ezek az él6helyek elsdsorban a vonulé madarak
szamdra biztositanak pihend-, kolt6- és taplalkozohelyeket. A szikes tavakon nagyszami,
sokszor tobbezres vonulé madarcsapat van jelen a tavaszi és nyari honapokban. A madarak
taplalkozasi és pihenési igényeit, akkor tudja kielégiteni az él6hely, ha megfeleld mérett nyilt
vizfeliilet és a viztérben bdséges taplalékforras van jelen. A partimadaraknak a fo
taplalékforrasai a makroszkopikus vizi gerinctelenek, melyeket tomegesen fogyasztanak itt-
tartozkodasuk soran (Horvath et al., 2012). A szikes tavakban a tagtiirésli, ubikvista
makroszkopikus vizi gerinctelen fajok mellett, megtalalhatdak olyan specifikusan ehhez a
jellegzetes ¢él6helyhez kothetd allatfajok, melyek mas kornyezetben nem, vagy csak nagyon
ritkdn fordulnak eld. A specifikus sotartalom és egyedi kornyezeti feltételek miatt kiilonleges
¢lovilag alakult ki, amely jelentdsen hozzdjarul a régié biodiverzitasahoz. Eurdpa szikes
¢léhelyeinek jelentds része a Pannon Okorégioban taldlhatd, a meglévd jo allapotu szikes
¢lohelyek élohelylancolatot alkotnak, melyek elésegitik az ¢éléhelyek megmaradasat. Ezen
¢lohelyek degradacioja vagy elvesztése negativ kovetkezményekkel jarna a Pannon 6korégid
biodiverzitasara nézve (Boros et al., 2014). Osszességében tehat, a Pannon régié s6s mocsarai
¢s szikes tavai egyediilallo okologiai jellegiik, csokkend szamuk, valamint az emberi

tevékenységek ¢és a klimavéltozas negativ hatdsai miatt Eurdpa legsebezhetébb ¢és
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legveszélyeztetettebb vizes ¢lohelyei koz¢é tartoznak (Ecsedi és mtsai., 2020; Boros €s mtsai.,
2014). Ezek az ¢élohelyek nemzetkozi jelentdségli vizes élohelyeknek mindsiilnek, ¢és
szerepelnek a Ramsari Egyezményben, mely egy kornyezetvédelmi megallapodas, amely a
vizes €¢l6helyek pusztulasanak megallitasara ¢és fenntarthato hasznalatuk biztositasara torekszik.
A szikes vizes ¢€l6helyek jelentdségét tovabb noveli, hogy az EU 92/43/EGK ¢éldhelyvédelmi
iranyelvének 1. mellékletében (Eurdpai Bizottsag, 1992), amely a kozdsségi jelentdségii
természetes ¢l0helytipusokat tartalmazza, amelyek védelme kiilonds fontossdgu az Eurdpai
Uniodban (Europai Bizottsag, 1992).

Magyarorszag természetes szikes tavainak tilnyomo tobbsége asztatikus, illetve szemi-
asztatikus vizjarasu. A vizutanpotlasuk a talajvizbdl, valamint a kornyez6 teriiletekre hullott és
Osszegyllt csapadékvizbdl biztositott. A csapadékosabb Oszi-téli idészakban toltddnek fel,
majd a meleg, csapadékszegényebb iddszakban veszitenek vizszintjiikbol, igy nyarra a
sekélyebb teriiletek, vagy akar az egész szikes to kiszaradhat (Boros et al., 2013). A 19-20.
szazadban tobb 1épésben lecsapoltak szikes tavakat és az azokhoz kapcsolddd elédrasztott
gyepteriileteket, annak érdekében, hogy alkalmasak legyenek mezdgazdasagi tevékenységek
végzésére. A legtdbb esetben olyan csatornahaldzatot alakitottak ki, ami egybdl elszallitotta a
tertiletre hullod csapadékot, ennek kovetkeztében sokszor a szikes tavak medrében levo felszini
vizet is egybdl elvezették. Emiatt a szikes tavak allapota is rohamosan romlani kezdett, hiszen
nem alakulhatott ki a szikes teriiletek fennmaradasahoz sziikséges idotartamu elontés, és nem
alakulhatott ki a szikesekre jellemz6 €lovilag. A szikes tertliletek legeltetésének mértéke — mely
a megfeleld idotartamu elontés mellett nagyban hozzajarul a szikes tavak jo allapotban
tartdsdhoz — az utobbi évtizedekben lecsokkent, egyes teriileteken teljesen megsziint (Ecsedi et
al., 2020). E folyamatok révén a kordbban jo allapotu szikes viztereink allapota leromlott, és a
degradalt allapotban 1év0 szikes tavak és sds mocsarak helyreéllitasa fontos természetvédelmi
feladatta valt. A szikes tavak helyreallitdsa mar a Hortobagyi Nemzeti Park alapito okiratdban
¢s a megalakulasarol szo6lé cikkeiben is emlitésre keriilt (Rakonczay, 1983). Az ilyen
természetvédelmi beavatkozasok elsddleges célja, hogy a természetes vizjaras fenntartasaval jo
allapota szikes €l6helyet érjenek el, ami képes a vonuldé madarak szamara megfelelé pihend-,
kolto- vagy akar taplalkozohelyet biztositani (Boros et al., 2013; Lengyel et al., 2016; Stenger-
Kovacs et al., 2014).

A szikes tavak esetében a sikeres helyreallitasi projekt sordn harom f6 beavatkozas egytittes
végrehajtasa sziikséges: 1. A szikes tO vizutanpotlasat altalaban egy a kornyezd teriiletekre
lehulld csapadékot is Osszegylijtd felszini vizfolyas biztositja, amely a szikes t6 medrén

keresztiil vagy annak kozelében folyik. A megfeleld idOtartamu elontéshez sziikséges viz

38



megtartasdhoz ebben a vizfolydsban egy miutargy segitségével meg kell tartani a vizet és
vizmennyiség fliggvényében vizkormanyzassal a megfeleld mennyiségli vizet ki kell juttatni a
szikes teriiletre. 2. A megfeleld vizmennyiség kijuttatdsit meg kell konnyiteni a felszini
vizfolyasban végzett mederatalakitasi munkalatokkal (a mederprofil megvaltoztatasa: a
rézsithajlas csokkentésével lapos volgyelet kialakitasa), hogy a visszatartott viz ki tudjon futni
az elonteni kivant teriiletre. 3. Ezzel parhuzamosan a szikes tavak teriiletét és a hozzajuk
kapcsolodo teriiletet nagymértékii, fenntarthato legeltetd allattartassal kell kezelni. A legeltetés
egyrészt segit helyreéllitani a talaj sotartalmat, ami elonyos a szikes €él6hely fenntartdsahoz,
masrészt olyan mozaikos novényzetmintdzatot hoz Iétre, ami biztositja a sziikséges
rejtekhelyeket és biztonsagos fészkeldhelyeket a partimadarak szadmara. A ndvényzet siirtibb
részei védelmet nytjtanak a ragadozok ellen, mig a nyiltabb teriileteken konnyebben talalnak
taplalékot (Adler et al., 2001; Skovlin, 1985). Mindezek alapjan a szikes tavak vizutanpétlasat
biztositd felszini vizfolyas — habar a kozvetlen felszini hidrologiai kapcsolat idészakos — a
szikes toval egyiitt egy ¢l6helykomplexet alkot. A felszini vizfolyas tobb szerepet is betolt a
szikes to életében. Amellett, hogy biztositja a szikes t6 megfeleld vizjardsdhoz sziikséges
vizutanpotlast, menedékhelyet biztosit a szikes to ¢ldlényei szamaéra a szikes tO szaraz
periddusaiban, valamint vizforrasként szolgal a legeld allatok szamara. A helyreallitasi
beavatkozasok értékelése altaldban a természetvédelmi beavatkozésra tervezett projektben
meghatarozott célcsoportra (leginkabb a madarakra) koncentral, és nem ad pontos informéciot
a beavatkozas kozvetett hatasarol egyéb élolények vonatkozasdban. A vizutanpotlast biztosito
vizfolyasok makroszkopikus vizi gerinctelen kozOsségei sem tartoznak a helyreallitasi
projektek kozvetlen célszervezetei kdz¢, azonban a kezelések befolyasolhatjak a kdzosségeik
szervezddését.

A felszini vizfolydson a vizvisszatartas hatdsa hosszabb szakaszon jelentkezik, mig a
mederrendezés és a legeltetés csak egy rovidebb szakaszt érint. Ebbdl adoddan, a vizfolyasok
makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségeit a helyredllitasi beavatkozdsok soran o6nalld
(vizvisszatartds) vagy komplex (a vizvisszatartas mellett legeltetés és mederrendezés) terhelés
érheti. A makroszkopikus vizi gerinctelenek a lotikus rendszerekben viszonylag gyorsan tudnak
regeneralddni kis és rovidtavu terhelések esetén. A makroszkopikus vizi gerinctelen fauna
heteken, de legfeljebb egy éven beliil a zavaras el6tti allapotba keriil egy rovid, 6nallé terhelést
kovetéen (Mackay, 1992; Whitaker et al., 1979; Yount és Niemi, 1990, 1990; Zawal et al.,
2016). Azonban tobb terhelés a makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségre gyakorolt hosszu
tavll egyiittes hatasait nehéz megjosolni, mivel a terhelések kombinacidja kiillonbozo

kolcsonhatasokat eredményez (Bakkelie et al., 2017; Calapez et al., 2017). Az 6nall6 vagy
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komplex terhelésre adott valaszok fajonként vagy magasabb rendszertani szintenként
eltérhetnek, és szerkezeti vagy funkciondlis valtozasokat idézhetnek eld a kozdsségben.
Lourengo és munkatérsai (2023) egy 6t terhelésbd allo komplex terhelés hatdsdnak vizsgalatat
végezték el a makroszkopikus vizi gerinctelenek szerkezeti és funkcionalis Osszetételére. A
komplex terhelést a tapanyagok felhalmozddasa, a vizsebesség csokkenés, a novényzeti
szerkezetvaltozas, az oldott oxigén csokkenése és a héterhelés egyiittes hatasai képezték. Ennek
a tobb komponensbdl all6 komplex terhelés a makroszkopikus vizi gerinctelenek fajszdmaban
¢s a funkciondlis jellegek szdmaban is csokkenést eredményezett. A vizvisszatartas €s a
mederrendezés szempontjabol relevans vizsgalatok szerint a vizsebesség csokkenése ¢és az
ebbdl adodo iiledékképzddés az egyik legmeghatarozobb tényezd, mely befolydsolja a
makroszkopikus vizi gerinctelenek szerkezeti és funkciondlis 6sszetételét (Brooks et al., 2021;
Juvigny-Khenafou et al., 2021).

Szamos kozosségszerkezeti metrika 1étezik a makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek
szervezddésének tér- ¢és idObeli vizsgalatara, melyek segitségével szamszerisitheté a
terhelésekre adott reakcioik (Bunn és Arthington, 2002; Carlisle et al., 2011; Poff és
Zimmerman, 2010). Ezek mellett a funkcionalis jelleg alapt megkdzelitések egyre nagyobb
teret nyernek a kozosségokologiaban, lehetdséget nyljtva a terhelésre adott kozosségszintii
valaszok és az 6koszisztéma miikodés mélyebb megértésére (McGill et al., 2006; Schmera et
al., 2017) a faji 6sszetétel helyett a funkcionalis diverzitasra koncentralva. A kozosségszerkezet
megvaltozasa vagy a taxon diverzitds megvaltozasa a funkcionalis redundancia miatt nem
biztos, hogy kifejezddik funkcionalis szinten. Ezért a szerkezetin feliil a funkcionalis metrikak
alkalmazasa kulcsfontossdgin a kozosségek kornyezeti hatdsokra adott valaszainak

megértéséhez 6nallo vagy komplex terhelés sordn is.
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2.2.2. Célkitiizés

Vizsgalatuk célja volt feltarni egy szikes tavon végzett természetvédelmi beavatkozas
hatasaként a to vizellatasat biztositd vizfolyason jelentkezd vizjaras-valtozas hatasat a
makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek szerkezeti, filogenetikai ¢és funkciondlis
Osszetételére. A vizjaras megvaltozasa, mint 6nallo terhelés, mellett a beavatkozas soran és utan
a vizfolyas egy szakaszan tovabbi terhelések is megjelentek (mederrendezés és a legeltetés),
igy vizsgalatunk egy komplex terhelés vizsgalatara is kiterjed. Feltételezziik, hogy a vizjaras
megvaltozasa onmagaban csak kismértékii valtozast okoz a makroszkopikus vizi gerinctelen
kozosség Osszetételében, ami még nem figyelhetd meg a filogenetikai és funkcionalis
Osszetételben, mig a komplex terhelés hatdsara a kozosség szerkezeti valtozasai a filogenetikai

¢s funkcionalis Osszetételben is kifejezodnek.
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2.2.3. Anyag és modszer

2.2.3.1. A mintavételi teriilet

A vizsgalt szikes t6 Hajdi-Bihar megye kozepén, Balmazijvaros kozvetlen kozelében
talalhat6. Az 1910-es évek elott természetes allapotaban egy lefolyastalan szikes gyepteriilet
volt, amit iddszakosan csapadékviz boritott. A lefolyastalan teriiletnek kdszonhetden a szikes
to sajatos hidrologiai korforgasat a csapadék, a talajviz €s a parolgéds tartotta fenn. A
vilaghaboruk utan a szikes t6 legmélyebben fekvo részén egy lecsapold csatornat épitettek ki a
csapadékviz elvezetésének céljabol, melyen a vizvisszatartdshoz sziikséges miitdrgyat nem
épitettek ki, igy a szikes to elveszitette vizes €él0hely jellegét, az idészakos vizboritas megsziint
¢s leromlott a gyepteriilet allapota. A Magdolna-ér csak a csapadékbol taplalkozott,
Osszegylijtotte a csapadékot és elvezette a belvizet a teriiletrél. Ezzel egyidejlileg a tertilet
hasznositasa is megvaltozott, az allattartas ¢s a legeltetés megsziint. A teriiletet csak az 1990-
es évek elején nyilvanitottdk védetté, majd az egész teriiletet bevontdk a NATURA 2000
héalézatba. Egy 2012-ben indulé LIFE projekt keretein belill kéthektarnyi szikes tomeder
helyreéllitasara keriilt sor (Boros et al., 2013). A megfeleld vizutanpotlas és az Okologiai
szempontokbol is megfeleld vizjaras biztositasanak érdekében a Magdolna-érnek a szikes tavon
atfolyd szakaszdn végeztek helyredllitdsi kezelést, beleértve a meder atalakitasat ¢és
vizvisszatartast segité mutargyak megépitését.

A beavatkozas soran a Magdolna-érbdl kotréassal eltavolitottak az Gsszes vizi makrofita
allomanyt €és a 10 cm mélységben felhalmozodott tiledéket. Ezutan 5-10 m széles ellaposodo
medret alakitottak ki 1:5 aranyt lejtéssel. A meder atalakitasa utan a Magdolna-ér maximalis
mélysége 60-80 cm, vizfeliilete pedig 15-20 m széles lett. Végiil egy zsilipet telepitettek a to
also szegélyével egyvonalban (also zsilip), és egy masikat joval a to felso szegélye felett (felsé
zsilip). Ennek az lett a kovetkezménye, hogy a zsilipekkel visszatartott viz ki tudott futni a
csatorna melletti szikes teriiletre egész évben biztositva ezzel a szikes t6 természeteshez kozel
allo hidrologiai allapotait. A szikes t6 felsd szegélye és a felsé zsilip kozott nem tortént
medermodositas, igy ott valtozatlan maradt a mederalakulat.

Jelenleg a szikes t6 vizpdtlasa kétféleképpen biztositott: természetes modon a csapadékbol,
valamint mesterséges modon a Magdolna-érbdl, ellenérzott elarasztassal. A felsd zsilip
oktobertdl marciusig van nyitva, mig az als6 zsilip egész évben zarva van. A visszatartott
vizmennyiség 256.800 m*/év. A meder helyreallitisa utan a teriilet 5kologiailag fenntarthatd,

magas szinti legeltetéssel torténd kezelése is elkezdddott. Hektaronként 1,5 labasallat
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allomannyal kezdték legeltetni a szikes t6 teriiletét, beleértve a Magdolna-eret is. A beavatkozas
hatdsdra a szikes t6 természetes vizjardsa helyreallt, a legeltetés hatdsdra a ndvényzet
mozaikossa valt, a vonulo és parti madarak szama rohamosan ndvekedni kezdett, azaz a kezelés
elérte a céljat. A kezelés hatasara a Magdolna-éren két tipusu terhelés jott 1étre, egy 6nallo
terhelés, a vizvisszatartas a szikes t6 folotti vizfolyas szakaszon, valamint egy komplex terhelés

a Magdolna-ér szikes toban lev szakaszan: vizvisszatartas, legeltetés és medermodositas.

2.2.3.2. A mintavételi elrendezés

Az ujonnan helyreéllitott szikes t6 feletti szakaszon (ahol a vizvisszatartds, mint 6nallo
terhelés éri a vizfolyast) 1évé mintavételi szakaszt tovabbiakban V szakaszként emlitjiik. A
szikes toban levd szakaszon egyidejiileg tobb zavaras hat, amelyek komplex hatéast gyakorolnak
a vizfolyasra a tovabbiakban K szakaszként emlitjiik. A makroszkopikus vizi gerinctelenek
kozosségszerkezetének feltardsara és mennyiségének becslésére 2011-ben, 2013-ban és 2014-
ben végeztiink mintavételeket. Mindharom évben 3-3 alkalommal gy(ijtottiink mintdkat, mig
2012-ben, amikor rekonstrukciés munkalatok zajlottak, nem végeztiink mintavételt. Igy a
vizfolyas 2011. évi, kezelés elotti allapotat tekintettiik alapallapotnak, és KO ¢és VO néven
hivatkozunk ra. A beavatkozas befejeztével a két egymast kdvetd évben rogzitett allapotot K1,
K2, illetve V1, V2 kéddal jeldltiik. Az eredmények értelmezésének megkonnyitése érdekében
a tovabbiakban a kezelés és az évek kombinacidjara a 8. abran lathaté moédon hivatkozunk. A
mintavételi helyek és a térbeli ismétlések szama az egyes mintavételi helyeken viszonylag
alacsony volt (3-3 a V ¢és a K mintavételi szakaszokon); ezt a helyredllitdsi munkak
meglehetdsen kis teriileti kiterjedése miatt elegenddnek itéltiik, mert tobb helyszin bevonasa
novelhette volna a redundanciat. A természetvédelmi beavatkozas el6tt csak egy év allt
rendelkezésiinkre, hogy feltarjuk az élohelyek makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségeit,
azonban az egy ¢€v alatt gylijtott harom évszakos mintavétel elegendd informacidként szolgal,

hogy meghatarozzuk a kiindulasi alapallapotot.
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8. abra: A Nagy-szik szikes to térképe a helyreallitasi kezelés soran végrehajtott beavatkozasok bemutatasaval.
A komplex terhelést narancssargaval mig a vizvisszatartast zolddel jeloltiik.
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2.2.3.3. A makroszkopikus vizi gerinctelen mintavétel

A Magdolna-ér K és V mintavételi szakaszan egyarant harom mintavételi pontot jeldltiink
ki (8. abra) a térbeli ismétlések biztositasa érdekében. Az idobeli ismétlések ¢és a
makroszkopikus vizi gerinctelen k6zosség szezonalis valtozdsanak reprezentalasa érdekében a
vizfolyas mindkét szakaszan, minden évben haromszor (tavasszal, nydron és 0sszel) végeztiink
mintavételt. Osszesen 54 kvantitativ mintavételre keriilt sor. A habitatarAnyos mennyiségi
mintavételekhez az AQEM multihabitat mintavételi modszert €s "kick and sweep" technikat
alkalmaztuk, 25%x25 cm kerettel rendelkezd, 500 pm szembdségii kézi haloval (Hering et al.,
2003). A mintavételt a mintavételi évek soran végig azonos személy végezte. A 70%-o0s
etanollal tartésitott mintdkat laboratoriumba széllitottuk, ahol késébb minden egyedet
kivalogattunk a mintdbol. A valogatds soran 12 makroszkopikus vizi gerinctelen csoport
egyedeinek azonositasat végeztiik el (Gastropoda, Bivalvia, Oligochaeta, Hirudinea, Crustacea,
Ephemeroptera, Odonata, Heteroptera, Coleoptera, Megaloptera, Trichoptera és Diptera). A
makroszkopikus vizi gerinctelenek hatdrozasa szteredmikroszkop segitségével tortént, mely
soran torekedtiink a fajszintli azonositasra, kivéve a Diptera csoportot, amely esetében
csaladszintii azonositas tortént. A makroszkopikus vizi gerinctelen egyedek azonositasa Askew
(2004), Andrikovics és Muranyi (2002), Bauernfeind és Humpesch (2001), Csabai (2000),
Csabai és munkatarsai (2002), Eggers (2001), Eiseler (2005), Haybach (1999), Klonowska-
Olejnik (2004), Kontschan ¢és munkatarsai (2002), Krno (2004), Lillehammer (1988),
Nesemann (1997), Savage (1989), Waringer ¢s Graf (2011), valamint Zwick (2004)

hatarozokonyvei €s leirasai alapjan tortént.

2.2.3.4. Az adatok elemzése

A makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek szerkezeti Osszetételében bekovetkezo
idébeli valtozasok vizsgalatdhoz nem-metrikus tobbdimenzios skaldzast (NMDS, Bray-Curtis
tavolsadgérték, abundancia adatok) ¢és permutaciés tobbvaltozos varianciaanalizist
(PERMANOVA Anderson, 2001) hasznaltunk. Az elemzés elétt az adatokat évenként
Osszevontuk, igy egy év adatsorat mintavételi helyenként harom mintavételi pont harom idébeli
ismétlése alkotta. Az egyedszam adatokat relativ abundancia adatokkd alakitottuk. A
makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek diverzitas értékeinek — a mintavételi helyek és

évek kozott — 6sszehasonlitasdhoz Rényi-féle entropidt hasznaltunk (Borics et al., 2021; Kindt
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et al.,, 2006). A Rényi-féle entropia (Rényi, 1961) a Shannon-diverzitast altalanosito
skalaparamétert (o) hasznal. A Rényi-féle diverzitasi profil skélaparaméterei kiilonbozo
sulyokat adnak a fajok gyakorisagdnak, igy lehetdvé teszik a kozdsség diverzitasanak tobbféle
megkozelitésben torténd vizsgalatat. A kiilonb6zo skalaparaméter értékek kiillonb6z6 6kologiai
informaciokat tarnak fel: 1) ha a skalaparaméter értéke 0, akkor a Rényi-diverzitas értéke a fajok
szamanak logaritmusa; ii) ha a skalaparaméter értéke 1, akkor a Rényi-diverzitds megegyezik
a Shannon-féle diverzitas indexszel; iii) ha a skalaparaméter értéke 2, akkor a Rényi-diverzitas
a Simpson-féle diverzitashoz kapcsolddik; iv) és ha a skalaparaméter értéke nagy (megkdzeliti
a pozitiv végtelent), a Rényi-diverzitas a Berger-Parker dominanciaindexnek felel meg
(Tothmérész, 1995). Ha egy kozosség diverzitasprofilja a skalaparaméter teljes tartomanyéaban
egy masik kozosség diverzitasprofilja felett helyezkedik el vagy azzal egyenld, akkor az els6
kozosség diverzitasa nagyobb, mint a masodik kdzosségé. A két diverzitasprofil gorbéi azonban
metszhetik egymast, ebben az esetben a gorbék metszéspontja azt jelzi, hogy a kozdsségek
diverzitasa eltérd sulyozassal bir a ritka és gyakori fajok tekintetében, és az 6koldgiai jelentése
attol fiigg, hogy a metszéspont hol helyezkedik el a diverzitdsi profilok mentén. A
makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek Osszetételét (NMDS, PERMANOVA) ¢és
diverzitasat (Rényi-profilok) R kdrnyezetben a vegan (ver 2.5) csomag segitségével elemeztiik
¢s szamoltuk ki (Oksanen et al., 2015).

A makroszkopikus vizi gerinctelen kozdsségek szerkezeti és funkcionalis Osszetételének
Osszehasonlitasahoz a helyek és évek kozott, két-utas varianciaanalizist (ANOVA) végeztiink
post-hoc Tukey-teszttel kiegészitve. A kozosség szerkezeti Osszetételének vizsgalatahoz 4
metrikat vizsgéltunk (taxonszam, egyedszam, Shannon-diverzitds és egyenletesség), emellett
kiilon vizsgaltuk minden makroszkopikus vizi gerinctelen csoporton belill a taxonszdm és
egyedszam valtozasat. A makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek funkcionalis
Osszetételének vizsgalatdhoz Osszesen 65 funkcionalis jelleg adatait gyljtottiik Ossze a
freshwaterecology.info weboldalrdl (Schmidt-Kloiber és Hering, 2015). A funkcionalis
jellegek adatait fajokra és génuszokra vonatkozodan is letoltottiik. Csak olyan funkciondlis
jellegeket valasztottunk ki, amelyek az adatsorunkban szerepld taxonok 10%-nal tobb taxonhoz
elérheté volt. Igy 30 fajszintii és 24 génusz-szintii funkcionalis jelleget hasznaltunk az
elemzésekhez (Fliggelék 4. tdblazat). A funkcionalis jellegadatokbdl és a makroszkopikus vizi
gerinctelenek relativ abundancia adataibdl kiszamoltuk a jellegek sulyozott atlagat (Community
Weighted Mean — CWM) minden jelleg, minden jellegallapotara. A CWM értékek

felhasznalasaval funkcionalis diverzitast szamoltunk Shannon-diverzitast hasznalva, valamint
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a kozosségek funkcionalis egyenletességét is kiszamoltuk PAST (ver 3, Hammer et al., 2001)
program segitségével.

A filogenetikai tavolsdg a makroszkopikus gerinctelenek vonatkozdsdban még nincs
meghatarozva, ezért annak egy proxijaval a taxonomiai tavolsdgokkal jellemeztiik a
makroszkopikus vizi gerinctelen kozosség filogenetikai  Gsszetételében bekovetkezo
valtozasokat. A taxonomiai tdvolsagokat PRIMER v6 (Clarke és Gorley, 2006) szoftverrel
szamoltuk ki. A taxondmiai tivolsag valtozasat (AvTD, A") vizsgaltuk a helyek és az évek
kozott. A vizsgalathoz a makroszkopikus vizi gerinctelen adatokat évenként Gsszevontuk.
Tolcsérdiagramon abrazoltuk az atlagos A" értéket és a 95%-os konfidencia intervallumot, amit
a teljes fajlistabol torténd 999 random kivalasztas alapjan szdmoltunk ki.

A helyreallitasi munkak hatasat a vizfolyas 6kologiai mindségre, a Magyar Multimetrikus
Makrozoobenton Index (Hungarian Multimetric Makrozoobenton Index, HMMI; Boda et al.,
2023) segitségével vizsgaltuk. Az elemzéshez az indexcsalad sikvidéki kis és kozepes
vizfolyasaira specializalt (HMMI sl) metrikajat alkalmaztuk. A HMMI sl négy mérdszamot
tartalmaz: EPTCOB (Ephemeroptera, Plecoptera, Trichoptera, Coleoptera, Odonata, Bivalvia
Osszes taxonszam), SH (Shannon-diverzitas), ASPT (atlagos taxononkénti pontszam) és LR%
(limnofil-té1 a rheofil-ig a zonacids preferencia szazalékos értéke). Igy egy sikvidéki vizfolyas

okologiai allapotat leird index értékét a kovetkezOképpen szamitottuk ki:

HMMI sl =
_S )
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2.2.4. Eredmények

A mintavételek soran 11 584 makroszkopikus vizi gerinctelen egyedet gylijtottiink, mely
egyedeket 228 taxonba soroltunk, amibdl 176 esetben fajszintli azonositas tortént. A taxonok
eloszlasa a 12 makroszkopikus vizi gerinctelen csoportban a kovetkezOképp alakult: Bivalvia
— 4; Gastropoda — 29; Oligochaeta — 1; Hirudinea — 10; Crustacea — 5; Ephemeroptera — 4;
Odonata — 21; Heteroptera — 25; Coleoptera — 97; Megaloptera — 1; Trichoptera — 7; Diptera —
24,

Az Osszesitett taxonszam (mintavételi helyen beliil az 6sszes mintavételi pont €és idopont
adata) a V szakaszon nagyobb volt (192), mint a K szakaszon (160). A V szakasz esetében tobb
taxon egyedei kertiiltek el6 a V1 és V2 mintavételi idépontban, mint a VO esetében (129 és 128,
szemben a 112-vel), mig a K szakaszon a K1 ¢s K2 mintavételi idopontban kevesebb taxont
mutattunk ki, mint a KO iddpontban (89, 81, illetve 112). A V szakaszon, a mintavételi
szakaszok tekintetében tobb unikalis, 6sszesen 68 taxont mutattunk ki, mig 36 taxon kizarolag
a K szakaszon fordult eld (9. abra). Az egyedszam ¢€s a taxonszam alapjan végzett ANOVA
elemzés nem mutatott kiilonbséget az egyes szakaszokon beliil az évek kozott (2. és 3. tablazat).
A makroszkopikus vizi gerinctelen kdzosségek taxonszamaban a kezelést kdvetd évben, 2013-
ban szignifikans kiilonbséget mutattunk ki (2. tablazat). A kozdsségek egyedszdma minden

vizsgalt idopontban hasonld volt a két szakasztipus kozott (3. tablazat).

vizvisszatartas, n=192 | komplex terhelés, n=160
VO, n=112 | KO,n =112
45
10 11
46
24 g 15
V1,n=129 V2,n=128 ‘ KI,n=89 K2, n =81

9. abra: A mintavételi szakaszokra vonatkozo és a teljes taxonszam évek kozotti eloszlasat Venn-
diagramon abrazoltuk kiilon a V és K helyeken.
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2. tablazat: A taxonszamban megfigyelhetd szignifikans kiilonbségek a két szakasztipus és az évek kozott
(ANOVA elemzés és post-hoc Tukey teszt; *- az adott csoportba tartozé érték).

taxonszam, p = 0,07164

év terhelés atlag taxonszam 1 2
2011 | vizvisszatartas 28.111 * *
2011 komplex 27.222 * *
2013 | vizvisszatartas 31.778 *

2013 komplex 16.222 *
2014 | vizvisszatartas 32.889 *
2014 komplex 20.111 * *

3. tablazat: Az egyedszamban megfigyelhetd szignifikans kiilonbségek a két szakasztipus és az évek kozott
(ANOVA elemzés és post-hoc Tukey teszt; *- az adott csoportba tartozo érték).

egyedszam, p = 0,60410

év terhelés atlag egyedszam 1
2011 vizvisszatartas 184.333 *
2011 komplex 263.778 *
2013 vizvisszatartas 263.667 *
2013 komplex 217.778 *
2014 vizvisszatartas 177.000 *
2014 komplex 174.889 *

Az NMDS elemzés alapjan a V és K szakaszok nagyon hasonloak voltak a kezelés elotti
évben (KO, V0, 2011). Egy évvel a rekonstrukcios munkalatok utan (K1, V1,2013) a V szakasz
kozosségének Osszetétele csak kismértékben valtozott, mig a K szakasz kozosségének
Osszetétele nagyon eltérd volt a kiindulési allapothoz (KO0) képest és a mintavételi helyeken
gyljtott makroszkopikus gerinctelen kozosségek szorasa is nagyobb volt a kiindulési allapothoz
képest a K1 szakaszon beliil. Két évvel a kezelés utan (K2, V2,2014) a K szakaszok mintavételi
helyein eléfordulod kozosségek kozotti kiilonbség csokkent, de a kozosség Osszetétele jobban
eltért a kiindulasi allapottol és a K1-tdl is kiilonbozott (10. abra). A kozosségek kozotti
kiilonbség (helyek x évek) a PERMANOVA teszt alapjan szignifikans volt (p = 0,0008), de a
paros Osszehasonlitdsok nem mutattak egyértelmii elkiiloniilést a mintdk kis ismétlésszama

miatt.
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10. abra: A nem-metrikus tobbdimenzios skalazas (NMDS) szorasdiagramja a helyekre és az évekre
vonatkoz6 abundancia adatok alapjan. K = komplex terhelés, V = vizvisszatartas; a szamok a
kovetkezokre utalnak: 0 = 2012 (a kezelés eldtt), 1 = 2013 (egy évvel a kezelés utan) és 2 = 2014 (két
évvel a kezelés utan). Stressz =0,1137

A Rényi-féle diverzitasprofilok alapjdn a makroszkopikus vizi gerinctelen kozosség
diverzitasa kisebb mértékben valtozott a kezelés utan a V szakaszon, mint a K szakaszon. A V
szakaszon a valtozasok nem tekinthetok jelentdsnek ¢és egyértelmiinek, mivel a
diverzitasprofilok keresztezik egymadst, ami azt jelenti, hogy a dominans és ritka fajok
gyakorisaga kiilonb6zd iranyban valtozott. Ezzel szemben a K szakaszon a kdzosség diverzitasa
egyértelmiien és szignifikansan csokkent a kiindulasi allapothoz képest (11. abra). A diverzités
két attribituma, mint a fajszam és a fajok egyenletessége, a harom év sordn azonos tendencidkat
mutat, amit a Rényi-féle entropia specialis eseteit alkotd egyes metrikdk (fajgazdagsag,

Shannon, Simpson, Berger-Parker) kozel azonos értékei eredményeznek.
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11. abra: A kdzdsségek Rényi-féle diverzitasi profiljai a V és K szakaszokon. Az y-tengelyen az alfa
értékek a kovetkezokre vonatkoznak: 0 = a fajgazdagsagnak felel meg, 1 = a Shannon-diverzitas, 2, 3 és

4 = a nagyobb egyenletességnek megfeleld magasabb értékek.

A makroszkopikus vizi gerinctelen csoportok egyedszamait vizsgalva két esetben talaltunk
szignifikans idébeli kiilonbséget: A V szakaszon a Hirudinea egyedszam (p = 0,031), valamint
a K szakaszon a Coleoptera egyedszam (p = 0,002) évek alatt alacsonyabb volt (ANOVA, 12.
A, B abra). A 12 makroszkopikus vizi gerinctelen csoportbol 5 esetben mutattunk ki
szignifikans kiilonbséget a taxonszamban. Az évek alatt a Crustacea (p = 0,002), a Diptera (p =
0,002) és az Odonata (p = 0,003) taxonszam szignifikansan nétt, a Hirudinea taxonszam (p =
0,007) pedig szignifikdnsan csokkent a V szakaszon, mig a Crustacea (p = 0,003) és a Diptera
(p = 0,012) taxonszam szignifikdnsan nétt, a Hirudinea (p = 0,008) és a Coleoptera (p < 0,001)
taxonszam pedig szignifikdnsan csdkkent a K szakaszon (ANOVA, 12. C, D abra).
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12. abra: Az évenkénti relativ valtozasok grafikus 6sszefoglalasa az ANOVA-elemzések eredményei
alapjan. Az egyedszam (A, B) és a taxonszam (C, D) relativ valtozasai a makroszkopikus vizi
gerinctelen csoportokban. A zold nyilak a V szakaszra, mig a narancssarga nyilak a K szakaszra
vonatkoznak.

A makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek funkcionalis diverzitasanak valtozasat faj
¢€s génusz szinten 0sszegylijtott funkcionalis jellegadatok alapjan végeztiik el. A funkcionalis
diverzitas valtozasanak vizsgalata soran a két szakasz eltéré képet mutatott. A V szakaszon a
fajszinten vizsgalt 30 jelleg 90,0%-a és a génusz-szinten vizsgalt 24 jelleg 76,9%-a nem
mutatott szignifikans valtozast, mig ezek az ardnyok a K szakaszon joval alacsonyabbak voltak,
50,0% faj-szinten és 42,3% génusz-szinten.

Ideiglenes valtozas csak néhany esetben (fajszinten 3,3%, génusz-szinten 3,8%) volt
megfigyelhetd a V szakaszon, azonban a K szakaszon az ideiglenes véltozas ardnya lényegesen
magasabb volt (36,7% fajszinten és 42,3% génusz-szinten). A szignifikdns és tartds valtozasok
aranya fajszinten magasabb volt a K szakaszon (13,3%), mint a V szakaszon (6,7%), mig

génusz-szinten a kiilonbség nem volt meghatdrozo a szakaszok kozott (19,2% a V szakaszon €s

15,4% a K szakaszon) (ANOVA, 13. abra).
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13. abra: Az évenkénti relativ valtozasok grafikus dsszefoglalasa az ANOVA-elemzések eredményei
alapjan. A funkcionalis jelegek diverzitasanak relativ valtozasai a fajok (A, B) és a génuszok (C, D)
szintjén. A z06ld savok a V szakaszra, mig a narancssarga savok a K szakaszra vonatkoznak.

A kozosségek filogenetikai 6sszetételében bekovetkezd valtozasok vizsgalata soran kimutattuk,
hogy a KO A" értéke magasabb az 4tlagnal, ami a nagyobb taxonszamra utal, azonban a A" értéke
nem kiilonbozott szignifikansan a helyek kozott. A A* és a taxonszam is jelentdsen csokkent a
K1-ben, és a A" értéke az atlag alatt volt. A K2-ben a taxonszam tovabb csokkent, de a A™ értéke
magasabb lett, mint a KO-ban, és majdnem szignifikdnsan (p = 0,076) magasabb az atlagnal. A
VO0-ban a A" értéke majdnem megegyezik az atlagértékkel, viszonylag magas taxonszam
mellett. Bar a V1-ben nétt a taxonok szdma, a A" értéke nagymértékben csokkent, és értéke az
atlag alatt maradt. A V2-ben a taxonok szdma nem valtozott, mig a A" értéke kissé nétt, de az

atlag alatt maradt (14. abra).
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14. abra: A két vizsgalt szakaszon jelenlevé makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek taxondmiai
tavolsaganak valtozasa a helyreallitasi kezelés eldtti évben és az utana levo két évben. A pontok a
helyekre és az évekre utalnak (z6ld V: a vizvisszatartas altal érintett szakasz, narancssarga K: a
komplex terhelés altal érintett szakasz, a szamok az évekre utalnak, mint az 9. abran). A vizszintes
vonal a gy(ijtott fajok dsszességére vonatkozd atlagos taxonomiai tavolsag értéket, a tdlcsér pedig a
95%-os konfidencia intervallumot jelzi.

A vizsgalt szakaszok Okoldgiai mindsitése soran kimutattuk, hogy a V szakaszon
eléforduld makroszkopikus vizi gerinctelen kdzosség alapjan a vizfolyas szakasz jo dkologiai
allapotban volt és a beavatkozast kovetéen nem valtozott az évek soran. A K szakaszon a
helyreéllitdsi munkakat megeldzden, a vizfolyas szakasz jo Okologiai mindségi kategoriaba
esik, azonban a beavatkozést kdvetden a szakasz 0koldgiai mindsége leromlott, a mérsékelt

kategoria als6 felébe kertilt és ott is maradt a beavatkozast kovetd mésodik évben is (15. abra).
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15. abra: Az dkologiai mindségi arany (EQR) pontszamok abrazolasa a szakaszok és az évek

fiiggvényében. Okologiai minéségi osztalyok (EQC): kivalé (kék hattér), jo (zold hattér), mérsékelt
(sarga hattér), gyenge (narancssarga hattér) €s rossz (piros hattér). A narancssarga abrak a komplex
terhelést kapott szakaszt abrazoljak a kiilonbozo években (K), a zold abrak pedig a vizvisszatartassal
terhelt szakaszt a kiilonb6z6 években (V).
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2.2.5. Eredmények megvitatasa

A doktori munkam masodik fejezetében egy természetvédelmi célu él6hely-helyreallitas
hatasait vizsgaltuk a makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek szerkezeti, filogenetikai
(taxondémiai tavolsag) ¢€s funkcionalis Osszetételére, valamint az Okoldgiai allapotra. A
helyreallitdsi munkak soran a vizes él6hely vizellatasat biztositod vizfolyas is atalakitasra kertilt.
A beavatkozas soran két tipusu terhelés alakult ki, mely befolyésolta a makroszkopikus vizi
gerinctelen kozosség szervezddését. Vizvisszatartas, valamint egy komplex terhelés, ami a
vizjards megvaltozasa mellett mederprofil atalakitassal és 6koldgiailag fenntarthatd, magas
szintli legeltetéssel egészilt ki. Az 06ndllo és komplex terheléseknek a hatdsarél van
informacionk makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségekre (de Vries et al., 2019; Graeber et
al., 2017; Schmidt-Kloiber ¢s Hering, 2015), azonban kisléptékii helyreallitasi munkékon eddig
még nem vizsgaltak. Vizsgalatunkkal ravilagitottunk, hogy a beavatkozas kiilénb6z6 mddon
okozhat valtozasokat a makroszkopikus vizi gerinctelen kdzosségek szerkezeti 0sszetételében
¢s funkcionalis diverzitasaban.

Eredményeink Osszhangban vannak korabbi vizsgalatok eredményeivel, miszerint a
terhelés (akar komplex, akar 6nalld) valtozasokat idéz elé a makroszkopikus vizi gerinctelen
kozosségek Osszetételében, fiiggetleniil attél, hogy a terhelés mértéke nagy (Horsak et al., 2009)
vagy mérsékelt (Turunen et al., 2016). A meder atalakitasa és kotrdsa, a vizvisszatartds, az
allattartas ¢és legeltetés, valamint az ezek kozotti kolcsonhatasok befolyéasoljak a vizfolyas
hidrologiai és hidromorfologiai allapotat, ami ezaltal mar nem nyujt megfeleld élohelyet a
beavatkozas el6tt itt eléforduld makroszkopikus vizi gerinctelen kozdsség szamara. Ennek
megfeleléen a kozosség szerkezeti Osszetétele megvaltozik, fajok tlnnek el és yj
kozosségosszetétel alakul ki, ahogy azt mar korabbi vizsgaltokban is kimutattak (Bozoki et al.,
2018; Perring et al., 2013).

A vizvisszatartds nincs hatdssal a kozosség Shannon-diverzitdsara, azonban a komplex
terhelés hatasara megvaltozott a fajosszetétel és a kozosség diverzitasa csokkent. Ez a diverzités
csokkenés 6sszhangban van a komplex terhelés hatasait vizsgal6 tanulményok eredményeivel
(Beermann et al., 2018; Graeber et al., 2017; Rasmussen et al., 2012; Turunen et al., 2016).

A kozosségek fajosszetételében és a diverzitasban bekdvetkezd valtozasok jelentdsek,
azonban magasabb rendszertani szinteken vizsgalva a kozdsséget (makroszkopikus vizi
gerinctelen csoportok, pl. csalad, rend) a terhelések hatésai jobban kimutathatok (Mueller et al.,
2011). A taxonomiai rendek szintjén az egyedszdm mindossze egy magasabb szintli taxon

esetében valtozik a vizvisszatartds hatdsara, azonban a taxonszam lényegesen tobb magasabb
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szintli taxon esetében (5) mutat valtozast, mely valtozasok a kezelést kdvetd masodik évben
nem allnak helyre, igy tartos valtozasnak bizonyulnak. Annak ellenére, hogy a fajosszetételben
véltozasok zajlanak le (legyen az kisebb vagy nagyobb mértékil) mindkét szakaszon, a
taxonomiai tavolsdgokban nem okoznak jelentds valtozast. Ez azt jelenti, hogy a fajok kozotti
— a taxondmiai tavolsag alapjan feltételezhetd — evolucids kapcsolatok mind a kiindulasi, mind
az ) kozosségekben szinte azonosak, fiiggetleniil az ¢éldhelyek allapotatdl. A taxondmiai
tavolsagot proxiként alkalmazzak a filogenetikai diverzitas becslésére, a taxondmiai ranglétran
alapul¢ tavolsagokat hasznalva az evolucios kapcsolatok megkozelitésére, emiatt csak bizonyos
mértékig tiikkrozi az evolicids kapcsolatokat, és nem olyan részletességgel, mint a filogenetikai
fa. Ezért taxondmiai tavolsdg alkalmazdsa Onmagaban nem hatdrozza meg pontosan az
evolucios kiilonbségek mértékét, ez magyardzhatja, hogy miért ellentmondésos a taxonomiai
tavolsag szerepe a természetvédelmi tervezésben (Winter et al., 2013).

A makroszkopikus vizi gerinctelen csoportok tilnyomé tobbségére (Gastropoda, Bivalvia,
Oligochaeta, Ephemeroptera, Heteroptera, Megaloptera és Trichoptera) nem volt hatassal sem
a vizvisszatartds, sem a komplex terhelés. Azok a csoportok (Crustacea, Hirudinea, Diptera,
Coleoptera és Odonata) melyeken valtozast mutattunk ki, eltéré médon reagaltak a terhelésekre.
Bar a taxon-specifikus valaszok mogott huzodd folyamatok megértése fontos lehet a
helyreallitasi kezelések hatdsainak értékelésében, a részletes magyardzat messze meghaladja e
tanulmany céljait, ezért a valtozasok altalanos mintdzataira koncentraltunk.

A funkcionalis diverzitas mindkét szakaszon valtozott az évek alatt, azonban a funkcionalis
jellegeknek minddssze a 20%-a mutatott tartds valtozast. A megvaltozott vizjaras hatdsa a viz
aramlasaval kapcsolatos jellegekre mar ismert (Allan et al., 2021; Statzner et al., 1988), azonban
a vizaramlés hatassal van az iiledékképzddésre, a taplalék elérhetdségére, a hdmérséklet €s a
sotartalom valtozasara, valamint a viz kémiai jellemzobire is, ami magyarazatot adhat szamos
jelleg valtozasara (taplalkozasi tipus, aramlési sebesség preferencia, larvak fejlodése, hosszanti
eloszlés, sotartalom, hémérsékleti tartomany; lasd a Fiiggelék 5. tadblazatat). Emellett, mar
korabbi tanulmanyokban bizonyitottdk a medermddositas negativ hatasait a makroszkopikus
vizi gerinctelen kozdsségekre (Horsdk et al., 2009; Turunen et al., 2016; Wyzga et al., 2012),
valamint a legeltetés hatdsat a kozosségekre (Silver és Vamosi, 2012). Ezek a terhelések
befolyésoljak a makroszkopikus vizi gerinctelen kdzosségek szervezddését és egyiittes hatasuk
a funkciondlis diverzitasban is kiilonbségeket okozhat (Linares et al., 2019; Martinez et al.,
2013). A funkcionalis diverzitas valtozasa a génusz-szintli vizsgalat soran jobban kimutathato,

mint a faj-szintli elemzések esetében. Azonban az eltéré mértéki adatokkal valo feltoltottsége
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a két funkcionalis jelleg adatbazisnak nagymértékben befolyasolhatja a funkciondlis diverzités
vizsgalata soran tapasztalt kiilonbségeket.

A makroszkopikus vizi gerinctelen kozdsségek szerkezeti, funkcionadlis és filogenetikai
Osszetételében bekovetkezd valtozasok befolyasoljak a vizfolyas 6koldgiai allapotértékelését.
A funkciondlis diverzitds a diverzitas azon elsddleges aspektusa, aminek valtozasa kdzvetlen
hatassal van az Okoszisztéma miikodésére (Petchey és Gaston, 2006; Schmera et al., 2017;
Tilman et al., 1997) azonban szerkezeti valtozdsok kozvetve hatnak az Okoszisztéma
mukodésére a funkcionalis redundancia miatt, miszerint ugyanazt a funkciot tobb faj is
betoltheti a kozosségben. gy, ha olyan faj tiinik el a kozosségbdl, melynek funkciodit a
kozosségbe marado fajok betoltik, akkor a faj eltinése nincs kozvetlen hatassal az 6koszisztéma
mitkddésére. Ez az elméleti kovetkeztetés érvényes lehet a V szakaszra, mivel a szerkezeti és
funkciondlis valtozasok az 6kologiai mindségi mutatd (EQR) értékeinek valtozasat idézték eld,
de az 6koldgiai mindségi osztaly (EQC, amelyet az EQR értéke hatdroz meg) nem valtozott. Ez
azt jelenti, hogy a funkcionalis sokféleségben a fajosszetétel valtozasai altal okozott kozel 20%-
os visszafordithatatlan valtozas nem érte el a kiiszobértéket a mindségi osztalyok kozott. Ezzel
szemben a funkciondlis diverzitds kisebb mértékii valtozasa (15,4%) azt eredményezte, hogy
az EQC jorol mérsékeltre csokkent a K szakaszon. Az egyetlen magyarazat erre a latszolagos
ellentmondasra az lehet, hogy a tulajdonsagok redundanciaja eltérd az 6nalld vagy a komplex
terhelés altal érintett szakaszok kozott. Més széval, a vizvisszatartas esetében a fajok elvesztését
mas, hasonld jellegekkel rendelkezd és a kozdsség funkciondlis diverzitdsahoz hasonlo
mértékben hozzajaruld fajok ellensulyozhatjak, mig a komplex terhelés esetében 1;j jellegekkel

Eredményeink nem teljesen egyeznek a korabbi feltételezéseinkkel, miszerint a terhelések
kisebb mértékben hatnak a funkciondlis és filogenetikai diverzitdsra, mint a taxondmiai
diverzitasra (Feld et al., 2014; Podani et al., 2018; Vaughn, 2010). A makroszkopikus vizi
gerinctelenek inkabb a funkcionalis jellemz6ik, mint a taxondmiai jellemzdik révén jarulnak
hozza az Okoszisztéma miikddéséhez (Lavorel et al., 1997; Schmera et al., 2017). A
funkciondlis és filogenetikai szinten eltérd valaszok oka lehet, hogy a kornyezeti tényezdok
hatassal vannak a funkcionalis és filogenetikai diverzitasra. Ez arra utal, hogy az alfa-diverzitas
kiilonbozo aspektusai kiegészitik egymast (Moreno et al., 2009), ¢és kiilonboz6 informacidkat
szolgéltatnak a kozosségek szervezddésérdl az egyes terhelések vagy terhelés csoportok hatasa
alatt (Miinkemiiller et al., 2012). Eredményeink aladtdmasztjdk azt a véleményt, hogy a
szerkezeti diverzitas, a funkcionalis diverzitas és a filogenetikai diverzitds a maguk moddjan

megfeleld mérészamok a terhelések makroszkopikus vizi gerinctelenekre gyakorolt hatasanak
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értékelésére (England és Wilkes, 2018; Saito et al., 2015), de a teljes, gyakran kifejezetten
Osszetett kép megismeréséhez, minden részlet feltdrasdhoz és megértéséhez sziikséges ezek
egylittes alkalmazasa.

A leromlott allapotban levd ¢élohelyek természetvédelmi célu helyreallitasa
nélkiilozhetetlen az unikalis ¢16helyek €s a biodiverzitas fenntartasa érdekében. A dolgozat ezen
fejezetében ravilagitottunk arra, hogy a természetvédelmi célu beavatkozasok hatdssal vannak
a makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek szerkezeti és funkcionalis Osszetételére. A
természetvédelmi kezelések értékelése soran, azonban csak a helyreallitasi projektbe foglalt
célteriilet Okoldgiai allapotara és a cél ¢€lolénycsoportra gyakorolt hatasat értékelik a
beavatkozasnak. Azokra a teriiletekre (vizsgalatunk esetében a vizutanpotlast biztositd
vizfolyas), melyek kapcsolatban vannak a célteriilettel, és a cél ¢él6lénycsoport mellett a
tertileten el6forduld mas ¢élélénycsoportokra gyakorolt hatasat a beavatkozasnak, mar kevésbé
veszik figyelembe a projektek értékelése soran. Azonban ezeknek a hatdsoknak az értékelése
nélkiilozhetetlen, hiszen mar egy 6nallo terhelés is hatassal van az éldvilagra, valamint, ha egy
komplex terhelés éri az él6helyet, akkor visszafordithatatlan, tartds valtozdsok mutathatok ki
az ott jelenlevd ¢€l6lénykozosségeken. Ezért javasoljuk a természetvédelmi beavatkozasok
hatasainak értékelésébe bevonni azokat az ¢éldhelyeket és ¢€lolénycsoportokat, melyekre

kiterjedhet a beavatkozés hatasa az él6hely-helyreéllitas soran.
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3.  Osszefoglalas

A vizi- és vizes ¢él6helyek vizjaras-valtozasa nagymértékben meghatdrozza az él6helyen

eléforduld ¢él61énykozosségek szerkezeti és funkcionalis Gsszetételét. A vizjards megvaltozhat

egy természetes folyamat eredményeként, melynek f6 mozgatdereje a globalis klimavaltozas.

Emellett emberi beavatkozés hatdsara is torténhet valtozads, mely beavatkozads célja lehet

vizgazdalkodési, mezdgazdasagi, arvizvédelmi és természetvédelmi. Doktori munkam soran a

vizjaras valtozasanak hatasat vizsgaltuk a makroszkopikus vizi gerinctelen kozosségek

szerkezeti és funkcionalis 0sszetételére.

A klimavaltozas indukalta vizjaras-valtozas hatiasa a makroszkopikus vizi

gerinctelen kozosségek szerkezeti és funkcionalis dsszetételére

A klimavaltozas hatasara olyan vizfolyasok, illetve vizfolyas szakaszok
valhatnak id6szakossa, melyek hossza idén at allando, draml6 vizfolyasok
voltak. A megvaltozott hidrolégiai viszonyokra a kozdsségek reagalnak. A
makroszkopikus vizi gerinctelenek két tulélési stratégia koziil valaszthatnak
a kedvezobtlen idOszakok tulélésére. A rezisztens stratégia, mely soran az
¢lohelyen maradva igyekeznek tilélni a szaraz idészakot, valamint a reziliens
stratégia, mely soran elmenekiilnek a szaraz idészakban, és a viz visszatérését

kovetd diszperzid segitségével rekolonizaljak a vizteret.

Kimutattuk, hogy a fajszam és az egyedszam kisebb az Gjonnan kiszarado
vizfolyas szakaszok esetében az allandd vizfolyas szakaszok kozdsségeihez

viszonyitva, de a szerkezeti diverzitasban nincs kiilonbség.

Megallapitottuk, hogy az Ujonnan kiszarad6d szakaszokban a kozosségek
szervezddésében a rezisztens jellegek fontosabbak, mint a reziliensek. A
tulélési stratégiak koziil a rezisztens stratégiat kovetd fajok nagyobb aranyban

jelennek meg a k6zosségben, mint a reziliens stratégiat folytatd fajok.

Bebizonyitottuk, hogy az iddszakos szakaszokon a funkcionalis jellegtér
csokkent az alland6 szakaszokhoz képest, valamint az idészakos szakaszok
funkcionalis Osszetétele kevésbé komplex. Az Gjonnan kiszarado szakaszokat

alacsonyabb funkciondlis redundancia jellemezi. Kovetkezésképpen az
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ujonnan kiszaradé vizfolyasok kozosségei kevésbé képesek megbirkdzni a
kornyezeti valtozasokkal, ami sebezhetové teszi Oket a stresszhatdsokkal

szemben.

Alatamasztottuk, hogy a makroszkopikus vizi gerinctelen kdzosség nem egy
jol meghatarozhat6 valasszal reagél az 11j, eddig nem tapasztalt kornyezeti
stresszre. Eredményeink alapjan arra kovetkeztetlink, hogy a kiszaradas els6
megjelenése oOta eltelt id6 nagymértékben befolyasolhatja a kiszaradasra adott

valaszokat, amit figyelembe kell venni az dkologiai értékelés soran.

Az emberi beavatkozasra torténé vizjaras-valtozas hatasa a makroszkopikus

vizi gerinctelen kozosségek szerkezeti és funkcionalis 6sszetételére

Az emberi beavatkozds hatdsara torténd vizjards-valtozast egy
természetvédelmi, él6hely helyreallitasi beavatkozas soran vizsgéltuk. Egy
szikes to természetes vizjarasat allitottak vissza, mely soran a vizutanpotlast
biztositd vizfolyas vizjarasa is modosult. A beavatkozas hatasara a vizfolyas
két kiilonb6zd szakaszan két eltérd terhelés alakult ki. Egy 6nallo terhelés,
mely a vizvisszatartds, valamint egy komplex terhelés, ami a vizvisszatartas

mellett mederrendezéssel €s allattartassal, legeltetéssel is kiegésziilt.

Megallapitottuk, hogy a makroszkopikus vizi gerinctelen kozosség szerkezeti
Osszetétele mindkét tipusu terhelés hatasara megvaltozott. Azonban a Rényi-
féle entropia, a kozosségek funkciondlis diverzitdsa ¢és a Magyar
Multimetrikus Makrozoobenton Index alapjan torténd okologiai vizmindsités
vizsgélata soran a vizvisszatartas hatasara a makroszkopikus vizi gerinctelen
kozosség kisebb mértékii valtozast mutat, mint a komplex terhelés hatasara.
A kozosségek taxondmiai tavolsdganak vizsgélata soran nem mutattunk ki

szignifikans kiilonbséget egyik terheléstipus hatasara sem.

A természetvédelmi beavatkozas soran megvaltozott vizjaras, mint terhelés
csak kismértékii valtozast idéz eld a makroszkopikus vizi gerinctelen

kozosségben. Ezzel szemben a mederrendezés, a legeltetés és a
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vizvisszatartds egylittes hatasa mar a makroszkopikus vizi gerinctelen
kozosség jelentds valtozasat okozza, mely valtozasok hosszatdvon is

kimutathatok.

e Javaslatot tettlink arra, hogy a természetvédelmi célu beavatkozasok
értékelése sordn be kell vonni a céltertilettdl eltérd, de azzal kapcsolatban levd

¢lohelyeket és azok kozdsségeit is.

A vizfolyasok fontos részét képzik az 6koszisztémanak, nagymértékben hozzdjarulnak a
globalis biodiverzitashoz. A vizfolyasok vizjardsanak megvaltozasa az é16vilaguk atalakuldsat
eredményezi, ezért fontos olyan vizgazdalkodasi tervek, vizvédelmi intézkedések ¢&s
természetvédelmi stratégidk kidolgozasa, mely jo Okoldgiai allapotukat fenntartja, a mar
leromlott teriiletek 0koldgiai allapotat javitja. A kezelési tervek kidolgozasa soran kiemelt
figyelmet kell forditani a vizes ¢él6helyek jo vizgazdalkodasara, ahol a megfeleld vizkezelés

biztositja az ¢16helyek fennmaradasédhoz sziikséges vizjarast.
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4. Summary

Changes in the hydrology of flowing waters significantly determine the composition of

the communities. Hydrology can change due to natural processes driven primarily by global

change, as well as human interventions aimed at economic, agricultural, flood control, and

conservation purposes. In my doctoral thesis, we investigated the impact of hydrological

changes on the structural and functional composition of macroinvertebrate communities.

The impact of climate change-induced hydrological changes on the structural

and functional composition of macroinvertebrate communities

Historically permanent flowing waters can change to intermittent by the
climate change. The biota in these ecosystems must adapt to this change.
Aquatic macroinvertebrates can survive unfavourable periods through two
main survival strategies, resistance and resilience. Resistance reflects the
ability of the species — and cumulatively the community — to survive the dry
phase locally, while resilience describes the capacity to recolonize after water

returns.

We found that both species richness and abundance are lower in newly
intermittent sections compared to the permanent sections, but there is no

difference in diversity.

We found that in the newly intermittent sections, resistant traits are more
important than resilient traits in structuring community composition. Among
the survival strategies, resistance is a more important strategy than resilience

1n intermittent streams.

The functional trait space in intermittent sections is decreased compared to
permanent sections, and the functional composition of intermittent sections
is less functionally complex. Newly intermittent sections are characterized by
lower functional redundancy. Consequently, communities in newly
intermittent streams are less able to cope with environmental changes,

making them more vulnerable to stressors.
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e We supported the finding that macroinvertebrate communities do not exhibit
a well-defined response to new, unprecedented environmental stress. Based
on our results, we conclude that the time since the first occurrence of drying
significantly influences the responses to drought, which should be considered

in their ecological assessment.

The impact of human-induced hydrological changes on the structural and

functional composition of macroinvertebrate communities

e We investigated the impact of human-induced hydrological changes through
a habitat restoration intervention. The natural hydrology of a soda pan was
restored, which involved altering the hydrology of the supply stream. This
intervention created a single stressor through water retention and a complex
stressor combining water retention, streambed modification, and livestock

grazing.

e We found that the structural composition of macroinvertebrate communities
changed under both types (single and complex) of stressors. However, based
on the Rényi entropy, the functional diversity of the communities, and the
ecological water quality assessment using the Hungarian Multimetric
Macroinvertebrate Index, the communities showed less change under a single
stressor (water retention) alone compared to the complex stressor. Examining
the taxonomic distinctness of the communities, we did not find significant

differences for either type of stressor.

e The altered hydrology resulting from habitat restoration causes only minor
changes in macroinvertebrate communities. In contrast, the complex effects
of channel modification, grazing, and water retention lead to significant

changes in communities, which are detectable in the long term.

e We suggested that the evaluation of the success of conservation interventions
should include habitats and their communities that are different from but

connected to the target area.
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Flowing waters are essential components of ecosystems, widely contributing to global
biodiversity. Changes in the hydrology of streams result in alteration of their biota, making it
important to develop water management plans and conservation strategies that maintain good
ecological status and improve of degraded areas. Special attention should be given to good

water management in flowing waters to ensure the hydrology for habitat preservation.
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Ko6szondm a Hortobagy Természetvédelmi Egyesiilet vezetd tagjainak, hogy segitettek a
terepi munkak soran ¢€s részletes betekintést engedtek a természetvédelmi helyreallitasi munkak

minden fazisaba.

Kiilon koszonet illeti Ficsor Markot, a Borsod-Abatj-Zemplén Varmegyei Kormanyhivatal
Népegészségiigyi Foosztalya Kornyezetvédelmi Mérokozpontjanak biologusat és a PTE TTK
Biolodgiai és Sportbiologiai Doktori Iskola volt PhD hallgatojat, hogy végig segitett és

tamogatott a kozdsen elvégzett doktori képzés soran.

Végiil koszondm az egész csalddom minden tagjanak, feleségemnek, sziileimnek és
testvéremnek, hogy tdmogattak, biztattak és olyan hatteret biztositottak, mely lehetdvé tette,

hogy elvégezzem a doktori képzést.

Jelen doktori munka a Pécsi Tudomanyegyetem Bioldgiai €s Sport biologiai Doktori Iskola
anyagi tdmogatdsdnak koszonhetden valdsult meg. A dolgozatban bemutatott eredmények
elérésében jelentds segitséget nyljtottak a kovetkezd palydzatok: NKFIH OTKA FK-135136;
2022/2023 Uj Nemzeti Kivalosag Program - Kulturalis és Innovaciés Minisztérium UNKP-22-
3-11.
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FUGGELEK

1. tablazat: A mintavételi szakazok hidrologiai allapotai a mintavételek €s a tovabbi két

hidrologiai felmérés soran. F: draml6 viz; D: szaraz meder

szakasz | szakasz t;iﬁg:‘;:i‘ 2018 | 2009 | 2019 | 2019 | 2020 2020 2020 2020 2021 | 2021
kéd tipus szAma Oktober | Februar | Aprilis | Julius | Julius | Szeptember | Oktober | December | Februar | Majus
P-1 allando 0 F F F F F F F F F F
P-2 allando 0 F F F F F F F F F F
P-3 allando 0 F F F F F F F F F F
P-4 allando 0 F F F F F F F F F F
P-5 allando 1] F F F F F F F F F F
P-8 allando 0 F F F F F F F F F F
P-10 allando 0 F F F F F F F F F F
P-11 allando 1] F F F F F F F F F F
P-12 allando 0 F F F F F F F F F F
P-15 allando 1] F F F F F F F F F F
P-19 allando 0 F F F F F F F F F F
P-22 allando 0 F F F F F F F F F F
P-30 allando 1] F F F F F F F F F F
P-32 allando 0 F F F F F F F F F F
P-37 allando 0 F F F F F F F F F F
P-42 allando 0 F F F F F F F F F F
P-44 allando 0 F F F F F F F F F F
P-45 allando 1] F F F F F F F F F F

I-6 id6szakos 1 F F F F F D F F F F
1-18 id6szakos 1 F F F F F D F F F F
1-20 id6szakos 1 F F F F F D F F F F
1-24 id6szakos 1 F F F F F D F F F F
131 id6szakos 1 F F D F F F F F F F
1-47 id6szakos 1 F F F D F F F F F F

1-9 id6szakos 2 F F F F D D F F F F
I-14 id6szakos 2 F F F F D D F F F F
1-23 id6szakos 2 F F F F D D F F F F
1-35 id6szakos 2 F F F F D F F D F F
I-13 id6szakos 3 F F F D D D F F F F
1-16 id6szakos 3 F F F F D D D F F F
1-25 id6szakos 3 F F F F D D D F F F
1-36 id6szakos 3 F F F F D D D F F F
1-38 id6szakos 3 F F F F D D D F F F
1-39 id6szakos 3 F F F F D D D F F F
1-21 id6szakos 5 D F F F D D D D F F
1-27 id6szakos 5 F D F F F D D D F D
1-40 id8szakos 6 D F F D D D D D F F
1-49 id6szakos 8 D D D D D D D D F F
1-28 id8szakos 9 F D D D D D D D D D
1-48 id8szakos 9 D F D D D D D D D D
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2. tablazat: A kivalasztott 12 jelleg 62 jellegallapota és besorolasuk jellegallapot-csoportokba:

rezisztens — RT; reziliens — RL; nem rezisztens — non RT; nem reziliens — non RL.
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a jelleg neve a jellegallapot neve kéd csoport
maximalis testméret (cm) <0.25 mbsl
0.25-0.5 mbs2
0.5-1 mbs3 non RT
1-2 mbs4 non RT
2-4 mbs5 non RT
4-8 mbs6 non RT
>8 mbs7 non RT
1égzés borlégzés resl non RT
kopoltyu res2 non RT
plasztron res3 non RT
1égcso (1égkori) res4
fé’o hidrosztatikus vezikulum (1égkdri) resS
2 | ellenallé képesség (Tachet) tojas refl
= kitartd képletek ref2
§ kiszaradas elleni védelem (haz) ref3
3 diapauza vagy nyugalmi allapot ref4
§ nincs ref5 non RT
aramlési sebesség preferencia (Tachet) allo viz cuvl
lassu aramlas cuv2
kozepes aramlés cuv3 non RT
gyors aramls cuv4 non RT
aramlasi tipus preferencia limnobiont cupl
monofil cup?2
limno- to rheofil cup3
rheo- to limnofil cup4
rheofil cup5 non RT
rheobiont cup6b non RT
indiferens cup’ non RT
szarnypar tipus nincs szarny wptl non RL
1 par + halters wpt2 non RL
1 par + 1 par kicsi hatso szarny wpt3 non RL
1 par + feddszarny vagy félfedd wptd
2 egyforma méretli szarny wptS
kifejlett életciklus hossza <1 hét alsl non RL
1 hét — 1 honap als2 non RL
1 honap — 1 év als3
>1év als4
teljes életciklus idGtartama <1év led1
> 1 év lcd2 non RL
lesodrodésra valo hajlam ritka ptdl non RL
alkalmanként ptd2
gyakori ptd3
= | szaporodés (Tachet) ovovivipar repl
éﬁ izolalt tojas, lebegd rep2 non RL
3, izolalt tojas, rogzitett rep3 non RL
é tojasok, rogzitett rep4 non RL
= tojasok, szabadonalld reps non RL
8 tojasok, novényzetre rakott rep6b non RL
tojasok, szarazfoldre rakott rep7
aszexualis szaporodas rep8
helyvaltoztatas és aljzat kapcsolata (Tachet) repiilé Isrl
felszinen Uszo Isr2
Uszo Isr3
kapaszkodd Isr4 non RL
4s0 (epibentikus) Isr5 non RL
4s0 (endobentikus) 1sr6
id0szakosan rogziilt Isr7 non RL
allanddan rogziilt 1sr8 non RL
diszperzios stratégia vizben passziv disl non RL
vizben aktiv dis2
levegOben passziv dis3 non RL
levegdben aktiv dis4




3. tablazat: A szakaszok (id0szakos €s dlando) és a jellegallapotok kozotti kapesolatok. A jellegallapotok és a szakaszok (az allando és az
1ddszakos) kozotti kapcsolatokat vizsgalatahoz a BiomonitorR R csomagot hasznéltuk az Indicator Taxa Analysis funkcioval. A

plot_indicator taxa fliggvény Az IndVal elemzés soran egyarant figyelembe veszi a jelenlét-hidny és abundancia adatokat.

2 = s & N TE = E gy s
1 [ =] = = E =
%« 23 2 2 22 | 2.2 =5 | £¥% <S8 3]
g$ g2 g S 2 | 28| g9 73 £ | £33 =2
= = =~ & = = 8 SR e 8= =23 e €S = 2
= o = = ] = w N W RS = S 2 8= = S ==
g = e 3 g = RS =83 =28 2= g ? 253 S
=32 =2 ) Y 52 |22 §8| 38 =33 & | £% « =
RS T g 2 2 TE | TEE o2 S8 e =3 g
= = 38 = s =SS | = E3 = &2 <
- - = - L 2 8§
Reziliens RL teljes életciklus id6tartama — < 1 év ledl 0,686 0,728 1 id6szakos 0.017 * Igen
Reziliens RL diszperzios stratégia — vizben aktiv dis2 0,722 0,692 1 allando 0.011 * Igen
nem-Reziliens non RL | diszperzios stratégia — vizben passziv disl 0,733 0,680 1 allando 0.001 ok Igen
Rezisztens RT aramlasi sebesség preferencia — lasst aramlas cuv2 0,714 0,695 0,996 allando 0.036 * Igen
nem-Rezisztens | non RT | 4ramlasi sebesség preferencia — kdzepes dramlas cuv3 0,742 0,665 0,996 allando 0.001 ok Igen
nem-Rezisztens | non RT | 1égzés — kopoltyu res2 0,728 0,675 0,993 allando 0.001 ok Igen
Reziliens RL kifejlett életciklus hossza—> 1 hénap — 1 év als3 0,655 0,741 0,989 id6szakos 0.001 HxE Igen
Rezisztens RT aramlasi sebesség preferencia — alloviz cuvl 0,676 0,721 0,989 id6szakos 0.001 Hkx Igen
nem-Rezisztens | non RT | ellenalld képesség — nincs ref5 0,742 0,655 0,989 allando 0.001 ok Igen
Reziliens RL szaporodas — ovovivipar repl 0,719 0,676 0,987 allando 0.047 * Igen
nem-Reziliens non RL | szarnypar tipus — nincs szarny wptl 0,729 0,655 0,980 allando 0.005 *x Igen
Reziliens RL kifejlett életciklus hossza —> 1 év als4 0,737 0,644 0,978 allando 0.002 ** Igen
Reziliens RL helyvaltoztatés és aljzat kapesolata — dso 1st6 0,705 | 0625 | 0942 allands | 0.010 |  ** Igen
(endobentikus)
Reziliens RL helyvaltoztatas és aljzat kapcsolata — sz Isr3 0,733 0,567 0,922 allando 0.001 ok Igen
Reziliens RL lesodrodasra valo hajlam — gyakori ptd3 0,698 0,589 0,912 allando 0.003 wox Igen
nem-Rezisztens | non RT | aramlasi sebesség preferencia — gyors aramlas cuv4 0,700 0,581 0,908 allando 0.003 *x Igen
nem-Rezisztens | non RT | maximalis testméret — > 2-4 mbs5 0,705 0,567 0,902 allando 0.005 Hk Igen
nem-Rezisztens | non RT | é4ramlasi tipus preferencia — rheofil cup5 0,649 0,408 0,751 allando 0.001 ok Igen
nem-Rezisztens | non RT | maximalis testméret —> 0.5-1 mbs3 0,400 0,556 0,674 id6szakos 0.011 * Igen
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Reziliens RL diszperzios stratégia — leveg6ben aktiv dis4 0,381 0,554 0,660 id6szakos 0.004 wox Igen

nem-Reziliens | non RL | Nelyvéltoztatds és aljzat kapesolata — ds6 IstS 0328 | 0606 | 0657 | idészakos | 0.001 | #*x Igen
(epibentikus)

nem-Rezisztens | non RT | 1égzés — tegument resl 0,353 0,571 0,652 id6szakos 0.002 ** Igen

nem-Rezisztens non RT | maximalis testméret —> 1-2 mbs4 0,678 0,705 0,978

nem-Reziliens non RL | lesodrodasra vald hajlam — ritka ptdl 0,687 0,726 1

nem-Reziliens non RL | helyvaltoztatas ¢s aljzat kapcsolata — kapaszkodo Isr4 0,717 0,697 1

nem-Reziliens non RL | teljes életciklus id6tartama — > 1 year cd2 0,719 0,679 0,989

Reziliens RL lesodrodasra val6 hajlam - alkalmankénti ptd2 0,700 0,664 0,965

Rezisztens RT maximalis testméret — > .25-.5 mbs2 0,425 0,427 0,602

Rezisztens RT cllendlld képesseg — diapauza vagy nyugalmi ref4 0253 | 0561 | 0571 iddszakos | 0.001 ook Nem, az alacsony IndVal ért¢k
allapot miatt.

Rezisztens RT ellendll6 képesség - tojés refl 0286 | 0512 | 0561 | idészakos | 0.003 |  ** Nem, az alacrfl‘i’:z IndVal érték

nem-Reziliens non RL | diszperzios stratégia — levegében passziv dis3 0,321 0,371 0,488

nem-Reziliens non RL | szaporodas — izolalt tojas, rogzitett rep3 0,160 0,531 0,484 iddszakos 0.001 ok Nem, az alac;l?:t}t, IndVal érték

nem-Rezisztens | non RT | é4ramlasi tipus preferencia - indiferens cup7 0,239 0,434 0,473 id6szakos 0.015 * Nem, az alacrfl(i);}; IndVal érték

nem-Reziliens non RL | szaporodas — tojasok, rogzitett rep4 0,379 0,287 0,473

Reziliens RL szarnypr tipus — 2 egyforma méretii szarny wpt5 0,185 0,482 0,469 id6szakos 0.001 ok Nem, az alac;l?:t}t, IndVal érték

nem-Reziliens non RL h"ely\faltoztatas és aljzat kapcsolata — iddszakosan lst7 0226 0.441 0.469 id6szakos 0.004 - Nem, az alacsqny IndVal érték
rogziilt miatt.

nem-Reziliens non RL | szarnypar tipus — 1 par + 1 par kicsi hats6 szarny wpt3 0,277 0,383 0,465

nem-Reziliens non RL | kifejlett életciklus hossza — < 1 hét alsl 0,282 0,378 0,465

nem-Reziliens non RL | kifejlett életciklus hossza —> 1 hét — 1 honap als2 0,101 0,233 0,234

nem-Reziliens non RL | szaporodas — izolalt tojasok, lebegd rep2 0,025 0,251 0,191 id6szakos 0.004 wox Nem, az ala(ilslci’:t}t, IndVal ért¢k

Reziliens RL szarnypar tipus — 1 par + fedészary vagy félfedd wpt4 0,198 0,055 0,182

Rezisztens RT 1égzés — 1égesb (légkori) resd | 0,027 | 0204 | 0,160 | idészakos | 0.044 * Nem, az alacrfl‘i’:z IndVal érték

nem-Rezisztens | non RT | 1égzés — plasztron res3 0,221 0,000 0,160 allando 0.014 * Nem, az ala(ils'loi:t}t, IndVal érték

nem-Reziliens non RL | szaporodas — tojasok, ndvényzetre rakott rep6 0,066 0,145 0,148

Rezisztens RT aramlasi tipus preferencia — rheo- limnofil k6zott cup4 0,000 0,175 0,121 iddszakos 0.043 * Nem, az alacsony IndVal érték

miatt.
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Reziliens RL szaporodas — tojasok, szarazfoldre rakott rep7 0,000 0,152 0,105

Reziliens RL g:;)(;valtoztatas és aljzat kapcsolata — felszinen lsr2 0.058 0.063 0.086

Rezisztens RT ar"aIl:lla51 tipus preferencia - limno- és rheofil cup3 0,000 0.088 0.061
kozott

Reziliens RL helyvaltoztatas és aljzat kapcsolata — repiild Isrl 0,000 0,088 0,061

Rezisztens RT ellenallo képesség — kitartd képletek ref2 0,000 0,088 0,061

nem-Rezisztens | non RT | maximalis testméret —> 4-8 mbs6 0,084 0,000 0,061

A kis szazalékos arany miatt kimaradt az elemzésbol

Rezisztens RT maximalis testméret — < 0.25

nem-Rezisztens | non RT | maximalis testméret —> 8

Rezisztens RT 1égzés — hidrosztatikus vezikulum (1égkori)
Rezisztens RT alll;:zn)éllé képesség — kiszaradas elleni védelem
Rezisztens RT aramlasi tipus preferencia — limnobiont
Rezisztens RT aramlasi tipus preferencia — limnofil
nem-Rezisztens | non RT | é4ramlasi tipus preferencia — rheobiont
nem-Reziliens non RL | szarnypar tipus — 1 par + billér

nem-Reziliens non RL | szaporodas — tojasok, szabadon allo

Reziliens RL szaporodas — aszexualis szaporodas
nem-Reziliens non RL helyvaltoztatas és aljzat kapcsolata — allanddan

rogziilt
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4. tablazat: Az elemz¢s soran hasznalt funkcionalis jellegek listaja

Fajszintii jellegek

vizfolyas zonacio preferencia

taplalkozasi tipus

aramlasi tipus preferencia

helyvaltoztatas tipusa

hidrologiai preferencia

homérséklet tartomany preferencia

hosszmenti elterjedés

taplalkozas (Tachet)

potamal preferencia

aramlasi sebesség preferencia (Tachet)

ZiZ|ele|xa|u|s vt~

rhithral preferencia

—
[\

rheo index

—_
w

pH preferencia

—_
~

pH preferencia (Tachet)

—_
W

keresztiranyu eloszlas

—_
[o)}

tengerszintfeletti magassag preferencia (Tachet)

—_
|

aljzat preferencia (Tachet)

—_
o]

sotartalom preferencia (Tachet)

—_
]

taplalkozasi forma (Tachet)

[\
(=]

1égzés (Tachet)

[\
—_

maximalis testméret (Tachet)

N
[\S]

diszperzi6 (Tachet)

N
W

vizi életforma tipusok (Tachet)

[\}
~

szaporodas (Tachet)

N
(o)}

sotartalom preferencia

[\
(o)

trofikus szint preferencia (Tachet)

\S]
-

¢ves szaporodasi ciklusok szama (Tachet)

[\
[ee}

larav fejlodési ciklusa

N
Ne)

indikator fajok

(O8]
(=]

teljes életciklus id6tartama (Tachet)

Génusz-szintii jellegek

taplalkozasi tipus

helyvaltoztatas és aljzat kapcsolata (Tachet

sotartalom preferencia (Tachet)

tengerszintfeletti magassag preferencia (Tachet)

vizi ¢letszakaszok (Tachet)

aramlasi sebesség preferencia (Tachet)

diszperzi6 (Tachet)

taplalkozasi forma (Tachet)

taplalék (Tachet)

teljes életciklus id6tartama (Tachet)

ZiSlo|ox|a|un|sjw o~

hosszmenti elterjedés

—_
[\

maximalis testméret (Tachet)

—_
W

pH preferencia (Tachet)

—_
~

éves szaporodasi ciklusok szama (Tachet)

—_
(O}

szaporodas (Tachet)

—_
(o)

aljzat preferencia (Tachet)

—_
|

transversal distribution according to Tachet

—_
[ee}

trofikus szint preferencia (Tachet)

—
O

rezisztencia (Tachet)

[\
S

hémérséklet preferencia (Tachet)

[\
—_

helyvaltoztatas tipusa

N
[\

aramlasi tipus preferencia

N
w

rhithral preferencia

[\
~

potamal preferencia
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5. tablazat: Az ANOVA elemzés szignifikancia értékei, ns: nem szignifikans értékek, a
vastag betlis szamok p < 0,05; NA: az adott szinten nem talalhat6 megfeleld
mennyiségl jellegadat az elemzéshez. ** a Tukey-tesztek alapjan tartos valtozasokat
mutatnak, * a Tukey-tesztek alapjan valtozast mutatnak.

Faj szint Nemzetség szint
Jellegek Shannon Shannon
\ K \4 K
tengerszintfeletti magassag preferencia (Tachet) ns ns ns ns
vizi életforma tipusok (Tachet) ns ns ns ns
aramlasi tipus preferencia ns ns ns ns
aramlasi sebesség preferencia (Tachet) ns 0,046* ns 0,002*
diszperzi6 (Tachet) ns ns ns <0,000*
taplalkozasi forma (Tachet) ns 0,003%* ns ns
taplalkozasi tipus ns 0,001* 0,002** ns
taplalék (Tachet) ns ns 0,008** <0,000*
hidrologiai preferencia ns ns NA NA
indikator fajok ns ns NA NA
larav fejlodési ciklusa 0,007%* 0,034** NA NA
teljes életciklus idtartama (Tachet) NA INA <0,000%* <0,000*
helyvaltoztatas és aljzat kapcsolata (Tachet NA NA ns <0,000*
helyvaltoztatas tipusa ns 0,014* ns ns
hosszmenti elterjedés ns 0,003* ns <0,000%*
maximalis testméret (Tachet) ns ns ns 0,002*
pH preferencia (Tachet) ns ns ns <0,000*
pH preferencia ns 0,012* NA NA
¢éves szaporodasi ciklusok szama (Tachet) ns ns ns 0,001**
szaporodas (Tachet) ns ns ns ns
rezisztencia (Tachet) NA NA 0,004* <0,000*
1égzés (Tachet) ns ns ns 0,002*
sotartalom preferencia (Tachet) ns ns <0,000%* <0,000%*
vizfolyas zonaci6 preferencia ns <0,000* NA NA
aljzat preferencia (Tachet) ns 0,009* ns ns
homérséklet preferencia (Tachet) NA NA ns <0,000*
homérséklet tartomany preferencia <0,000%* 0,013%* NA NA
keresztirany eloszlas ns 0,015* ns 0,001*
trofikus szint preferencia (Tachet) ns ns ns ns
szignifikans jellegek / 0ssz jelleg szama (%) 7.69 42.31 20.83 58.33
Jellegek Faj szint Nemzetség szint
\ K \4 K
potamal preferencia ns 0,002* <0,000%* <0,000%*
rheo index ns 0,003* NA NA
rhithral preferencia ns 0,007* ns ns
sotartalom preferencia 0,023* <0,000%* NA NA
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jellegallapotok
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id6szakos mintavételi szakaszok

. abra: Az id6szakos szakaszok CWM értékeinek eltérése az allando szakaszok atlagos

CWM értékeitdl. A piros és a zold szin az allando szakaszoktol vald negativ és pozitiv
eltérést jeloli. A szinek arnyalatai az allando6 szakaszoktol valo eltérés mértékét jeloli.
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a magyarazott variancia aranya

20

15

10

fékomponens analizis (PCA) tengelyek (1 -54)

2. 4dbra: A fékomponensek altal magyarazott variancia ardnya
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A doktori értékezés alapjaul szolgal6 tudomanyos kozlemények
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Abstract Transitioning from perennial to non-
perennial flow regimes causes ecological shifts in
aquatic communities. Aquatic macroinvertebrates
deploy resistance and resilience strategies to cope
with flow intermittency, crucial in rivers with long-
term seasonal dry episodes. Less is known, about
how these strategies support community persistence
in streams that only recently have experienced drying,
and where local assemblages lack such adaptations.
Our study conducted two four-season campaigns,
separated by a one-year break, to assess macroinver-
tebrate responses in newly drying intermittent streams
by comparing intermittent and perennial stream sec-
tions. We characterize communities from structural
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and functional perspectives, and then evaluate the
response at the trait state level. We observed a decline
in taxa richness and abundance, but not structural
diversity, in response to flow intermittency. Resist-
ance traits are more important than resilient traits
in structuring macroinvertebrate communities in
newly intermittent stream sections. Taxa in intermit-
tent sections exhibit a smaller trait space, indicating
lower functional redundancy. The macroinvertebrate
response to intermittency lacks a predictable pattern,
suggesting time-dependent and trait-state-specific
colonization by adapted taxa and community assem-
bly with resistance and resilience strategies. As river
drought increases due to climate change, recognizing
the temporal dimension becomes crucial for under-
standing ecological responses to intermittency.

Keywords Community assembly - Drought -
Functional trait - Hydrological regime - Trait space

Introduction

Global change affects stream communities directly
and indirectly through changes in flow regimes
(Arnell & Gosling, 2013; Schneider et al., 2013). A
global increase in the spatial and temporal extent of
river drying, representing a fundamental shift in the
hydrological regime of newly intermittent streams
(Carey et al., 2021; Zipper et al., 2021; Lucas-Picher
et al., 2022) is predicted to continue (Palmer et al.,
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2008). The interactive effects of global change and
anthropogenic pressures, such as water abstraction
and impoundment, lead to more frequent dry phases
by influencing stream flow dynamics (Messager et al.,
2021; Cunillera-Montcusi et al., 2023). Intermittent
rivers constitute more than 50% of the total length of
the current global river network (Datry et al., 2014;
Messager et al., 2021). Low-order streams are more
at risk of drying due to their small size and low dis-
charge because they can form more than 70% of river
networks, the global river network is also strongly
affected by drying (Lowe & Likens, 2005; Doll &
Schmied, 2012; Datry et al., 2014, 2018). The shift
from perennial to non-perennial flow regimes causes
substantial changes in community and ecosystem
dynamics (Aspin et al., 2018; Crabot et al., 2021a,
2021b; Carey et al., 2023).

The taxonomic alpha diversity of macroinverte-
brates is generally lower in intermittent compared to
perennial streams across regions, seasons, network
positions and stream types (Bonada et al., 2007; Soria
et al., 2017; Carey et al., 2023). Environmental filter-
ing acts on traits rather than species, and therefore,
the functional aspects of communities are receiving
increasing attention. Resistance and resilience are the
most important strategies that enable aquatic organ-
isms to survive drying events (Bogan et al., 2015,
2017; Chessman, 2015; Strachan et al., 2015; Aspin
et al., 2019). Resistance reflects the ability of the spe-
cies—and cumulatively the community—to survive
the dry phase locally, while resilience describes the
capacity to recolonize after water returns (Bogan
etal., 2017; Carey et al., 2021).

Our knowledge of how macroinvertebrate assem-
blages respond to drought originates from the regions
where seasonal drought is a natural phenomenon
and has occurred historically or has been observed
in the past decade (e.g. Australia: Rolls et al., 2016,
Mediterranean: Bonada et al. 2007, United King-
dom: Hill et al.,, 2019; Sarremejane et al., 2020b;
and several regions reviewed in Acuiia et al., 2017).
In contrast, shifts from perennial to intermittent flow
are a relatively new phenomenon in the Continen-
tal biogeographical region (including the Pannonian
ecoregion, Vanneuville et al. 2012) of Europe (Rubel
& Kottek, 2010; Arnell & Gosling, 2013; Bartholy
et al., 2014). Despite predicted increases in climatic
extremity and associated river drying (IPCC, 2021),
few studies have characterized ecological responses

@ Springer

to the transition from perennial to intermittent flow,
including the mechanisms and processes that drive
macroinvertebrate community responses to unprec-
edented river drying (Rezni¢kové et al. 2007; Pafil
et al., 2019; Crabot et al., 2021a, 2021b). Character-
izing how macroinvertebrate communities respond
to the first dry phase in newly intermittent rivers can
help to develop strategies that support the resilience
of ecosystems adapting to climate change.

This study aimed to report the response of mac-
roinvertebrate assemblages in previously perennial
streams to the first appearance of drying. We char-
acterize communities from a functional perspective
and evaluate the response at the trait state level. To
achieve this, we surveyed macroinvertebrate assem-
blages during and after the first drying event at mul-
tiple sites in a river network, and compared the per-
ennial and intermittent sections, to characterize how
assemblages adapted to perennial flow response to
the first drying event in newly intermittent streams.
We hypothesized that traits promoting resistance and
resilience strategies are more important in structuring
macroinvertebrate communities in newly drying inter-
mittent stream sections compared to perennial ones.

Material and methods
Study area

Field sampling was performed across a dendritic
river network, the Biikkosdi-viz catchment, located
in the Mecsek mountains in south-west Hungary
(Fig. 1) within the Pannonian ecoregion (Vanneu-
ville et al.2012). The recent climate is mainly tem-
perate with a slight sub-Mediterranean influence,
resulting in a moderately cool and dry climate.
The annual temperature is 10.0-10.2 °C, the total
annual sunshine duration is more than 2,000 h, and
the average annual precipitation is approximately is
around 760 mm, with slight differences among sea-
sons (Acs et al., 2015; Mez8si, 2017). In the vicinity
of the sampling site, as evidenced by data spanning
the years 1991 to 2020, summer exhibits warm tem-
peratures (mean:+21.4 °C) accompanied by notable
precipitation (mean: 72.3 mm), while winter is char-
acterized by cold temperatures (mean:+ 1.2 °C) and
low precipitation levels (mean: 38.7 mm). Spring is
marked by moderate temperatures (mean:+11.6 °C)
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Fig. 1 The study area is
within the Biikkosdi-viz
catchment, located in the
Mecsek mountains in south-
west Hungary
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and precipitation (mean: 53 mm), whereas autumn
experiences a gradual decline in temperatures
(mean:+11.6 °C) coupled with an increase in pre-
cipitation (mean: 60.3 mm) (OMSZ, 2024). Between
1981 and 2020, Hungary experienced a 1.7 °C
increase in annual mean temperature, with the south-
western region, including the study site, showing
a 1.5 °C rise. From 1901 to 2020, there was a 10%
decrease in annual precipitation within the study area.
Additionally, during this timeframe, the number of
days with precipitation decreased by 17 days, while
the longest dry period increased by 4 days (IEA,
2021). In line with global warming, regional tempera-
tures are rising, and the study area is also becoming
increasingly dry, rendering it one of the most vulner-
able counties to drought and susceptible to the antici-
pated effects of drying (Buzasi et al., 2021).

Sampling design
We studied 40 stream sections on first- to third-order

streams including 18 perennial and 22 newly inter-
mittent sections (Fig. 1). Sections alternating among
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flowing, non-flowing and dry phases were collectively
called intermittent sections. Streams are character-
ized by a negligible amount of aquatic macrovegeta-
tion (less than 5% coverage), and rocky streambeds.
In the upper part of the catchment, streams are in
near-natural reference conditions; modest settlements
are situated along the primary stream branch (along
the third-order main stem), with minimal anthro-
pogenic impact. All study stream sections belong to
the same type in the European Union Water Frame-
work Directive typology, i.e. high-altitude, calcare-
ous streams with small or medium catchment areas,
and they share the same regional species pool (Boda
et al., 2023). During the Summer of 2012, a notable
occurrence of drying phases was observed in certain
sections, coinciding with the region’s record-breaking
heatwave duration, particularly in the southeastern
part of Europe, encompassing Hungary (Ionita et al.
2021). However, apart from a single short-term (five
weeks) drying event in 2012, the studied streams
were characterized by stable, perennial flow until
2018, when drying was observed in September in sev-
eral sections of streams. Macroinvertebrate sampling
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was initiated immediately after the onset of the first
drying event.

Macroinvertebrate sampling

Macroinvertebrates were sampled seasonally in
two four-season campaigns separated by a one-year
break: in September 2018, February, April and July
2019; then in July and October 2020, and February
and May 2021. Samples were collected if flowing
water was present. Macroinvertebrate samplings were
performed seasonally in eight sampling campaigns.
Samples were collected using a standardized kick-
and-sweep method with a 1-mm-mesh kick net with a
25 %25 cm frame ensuring that all major habitat types
were sampled in proportion to their occurrence (Boda
et al., 2023). Each sample comprised 12 and 10 sam-
ple units in the first and second years, respectively.
Each sample unit covers a 0.25x0.25 m area, thus
the total sampling area was 0.625 m? for 10 sampling
units, and 0.75 m? for 12 sample units, respectively.
To account for the different numbers of sampling
units in years 1 and 2, abundance data were converted
to individuals m~2. Samples were pre-sorted in the
field to identify protected species, which were regis-
tered and released. The rest of the sample was pre-
served in 70% ethanol. In the laboratory, all samples
were sorted and all individuals were identified to spe-
cies level, except for Diptera and Turbellaria, which
were identified to family level.

In addition to the dates of the biological sam-
plings, the entire sampling area, including all sam-
pling sections, was checked on two additional occa-
sions (in September and December 2020), resulting
in a total of 10 instances when the wet or dry phases
in the streambed were registered during the sampling
campaigns (Online Resource Table S1).

Data analysis

To investigate the spatial autocorrelation, a Mantel
test was conducted using Pearson’s product-moment
for correlation with 999 permutations comparing
compositional distance with both direct geographi-
cal and (along-stream) hydrological distances.
We first created dissimilarity matrices for the taxa
data by calculating the pairwise community dis-
similarities using the Bray—Curtis distance, then for
the spatial distance, we calculated the dissimilarity
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matrices on pairwise Euclidean geographic and
pairwise hydrological distances. The correlation
between the geographical and hydrological distance
was also tested. We calculated four structural met-
rics to compare macroinvertebrate assemblages in
perennial and intermittent sections: mean taxa rich-
ness, abundance, Shannon diversity and evenness.
The model matrix contains the calculated structural
metrics, type (intermittent and perennial), sections
and time. A linear mixed model was performed
using the restricted maximum likelihood (REML)
estimation method via the ‘Imer’ function in the
Ime4 R package (Bates et al., 2014), with section
type (intermittent, perennial) as a fixed effect and
sections and time (sampling date) as random effects.

A taxon can be referred to as a trait complex.
As each taxon can possess several ’trait states’ (i.e.
trait categories or trait modalities), taxa can have a
resistance-related trait state for one trait and a resil-
ience-related trait state for another, while also pos-
sessing a non-related trait state. The functional trait
data were gathered from the website freshwaterecol-
ogy.info (Schmidt-Kloiber & Hering, 2015) and the
DISPERSE database (Sarremejane et al., 2020a).
To ensure the highest coverage, we used genus- and
family-level data. If a trait was included in both data-
bases, we used the database that had a higher data
coverage for our dataset. We selected 62 trait states
across 12 trait categories, including biological traits
and ecological preferences associated with drying
(Online Resource, Table S2).

Drought-relevant traits can be linked to either
resilience or resistance, as they are the two main
mechanisms for survival that act in different ways
(Stubbington et al., 2017). Based on (Stubbing-
ton et al., 2017), See Table 4.3.1), for each trait, we
identified the trait states that do/do not promote sur-
vival in case of flow intermittency (Online Resource,
Table S2). For instance, a small body size trait state
enhances resistance by promoting movement into
the hyporheic zone during drying episodes, whereas
large body sizes do not (Fig. 2). The same principle
applies to resilience, where certain types of repro-
duction (such as ovoviviparity, terrestrial clutches, or
asexual reproduction) increase resilience by promot-
ing survival during dry episodes, but other states (e.g.
isolated eggs and free clutches) do not (Fig. 2). Con-
sidering these distributions, all 62 trait states were
assigned to one of four trait groups: Resilience (RL),
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Fig. 2 Conceptual explana-
tion for the interpretation
of traits, trait states and
establishment of state
groups. The flow chart
shows the division of body
size and reproduction traits,
as examples of how traits
were categorized into trait
states and state groups

trait
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trait states

rep1

ovoviviparity
rep7 clutches, terrestrial

rep8 asexual reproduction

non-Resilience (non-RL), Resistance (RT), and non-
Resistance (non-RT) (Online Resource, Table S2).
We then compiled a biotic matrix (sampling occa-
sion X genus) of relative abundance data (percentage
of individuals / m?) and a trait matrix (genus X trait
state) filled with the values of fuzzy codes from the
trait databases. We calculated community-weighted
means (CWM) to estimate community trait values

weighted by the abundance of taxa in that commu-
nity. Thus, combining these two matrices, a CWM
matrix (sampleXtrait state) was calculated using
Canoco (ter Braak & Smilauer, 1998). As a result, we
got the CWM values for all sampling sections (both
for intermittent and perennial sections) and the date
for each state, respectively. The mean CWM values
for each perennial and intermittent section, pertaining

@ Springer



Hydrobiologia

to each trait state, were calculated, respectively. T-test
was used to calculate the difference between CMW
values of intermittent and perennial sections. For
each intermittent section, we subsequently computed
the difference between the CWM values of trait states
and the mean CWM values derived from all peren-
nial sections. Utilizing a bar chart, we graphically
illustrated the range of these differences, spanning
from the highest to the lowest, with the median value
prominently displayed within each bar. To visualize
the differences for each trait state in each intermittent
section, respectively, we created heatmaps in the R
package ggplot2 (Garrett et al., 2018).

We plotted the trait states in each trait group asso-
ciated with intermittent and perennial sections using
the Indicator Taxa Analysis function in the biomoni-
toR package (Laini et al., 2022) with the Indicator
Taxa Analysis function (IndVal; Dufréne & Legendre,
1997). The function plot_indicator_taxa implements
the group-equalised IndVal for both presence-absence
and abundance data (De Caceres & Legendre, 2009).
We visualized significant relationships and trait states
with indicator values higher than 60 with a Sankey
diagram that links indicator trait states (De Céceres
& Legendre, 2009) to perennial and intermittent
sections.

We quantified the amount of functional trait space
occupied by the macroinvertebrate assemblages in
intermittent and perennial sections. Two trait states
(respiration: hydrostatic vesicle [aerial]; reproduc-
tion: asexual) that showed zero variance were omitted
from the analyses. Following Schmera et al. (2022),
the values of trait states belonging to the same trait
were standardised to an interval [0,1], then a cen-
tred principal component analysis of incomplete data
(Podani et al., 2021) was used to produce functional
trait space. The multidimensional convex hull volume
for the first five axes was calculated following the
methodology outlined by Cornwell et al. (2006).

Results

We collected 598,573 individuals belonging to 280
taxa, from which 160 were identified species level
and at 13 higher taxa (10 Gastropoda, 1 Bivalvia, 7
Hirudinea, 6 Crustacea, 19 Ephemeroptera, 14 Odo-
nata, 3 Plecoptera, 23 Heteroptera, 35 Coleoptera,
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4 Megaloptera, 30 Trichoptera, 7 Diptera and 1
Turbellaria).

The total number of taxa in perennial sections
was higher (N=161) than in intermittent sections
(N=142). Forty taxa were found exclusively in per-
ennial sections, 21 taxa in intermittent sections and
121 taxa were observed in both sections. Linear
mixed effect models showed that taxa richness was
higher in perennials compared to intermittent sections
(P=0.041). Similarly, abundance was higher in per-
ennial compared to intermittent sections (P =0.005).
In contrast, Shannon diversity and evenness were
comparable in both section types (P=0.550,
P=0.278 respectively; Fig. 3, Online Resource,
Table S3).

There was no significant correlation between
the taxonomic composition matrix and either the
geographical (r=0.139, P=0.095) or hydrologi-
cal (r=0.695, P=0.001) distance matrices, com-
positional similarity among sites was comparable
regardless of distances between sections. There was
a significant correlation between the geographical and
hydrological distance (r=0.694, P=0.001).

The range of changes in the intermittent sections
varied highly among intermittent sampling sections
(Fig. 4b). The largest range of changes was observed
at the following trait states the>l-year adult life
span (als4), 2 similar-sized pairs of wings (wpt5),
aerial active dispersal strategy (dis4), ovoviviparity
reproduction (repl) (RL); gill and tegument respira-
tion (res2 and res1) [non-RT]; and No wings (Wptl),
burrower (Isr5) [non-RL]. RT states have generally a
smaller range of changes (Fig. 4b). Individually, the
smallest range of changes showed by clutches, free
reproduction (Rep 5, non-RL), the housings against
desiccation (ref3, RT), rheobiont in current prefer-
ence (cup6, non-RT). Out of the 62 trait states, only
three—the housings against desiccation (ref3-RT),
rheobiont in current preference (cup6-non-RT) and
preference for fast current velocity (cuv4-non-RT)—
showed uniform pattern as they had negative devia-
tions (red colour) in all intermittent sections com-
pared to the mean of CWM of all perennial sections
(Online Resource, Fig. S1). The section-specific
changes varied highly among intermittent sampling
sections (Online Resource, Fig. S1).

In case of all-section changes in RT states, CWM
values for 7 out of 8 states were higher in intermit-
tent compared to perennial sections (Fig. 4a). For RL
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states, CWM values were higher in intermittent and
perennial sections for six and nine states, respectively
(Fig. 4a).

Most of the trait states were related to the peren-
nial sections, and seven trait states were associated
with intermittent sections (Fig. 5). Strong, significant
relationships with section type were identified for 32
trait states: 16 with intermittent sections and 16 with
perennial sections, whereas other states were not
linked to either section (Online Resource, Table S3).
No state group was detected where all the states are
related only to perennial or intermittent sections.
(Fig. 5). Macroinvertebrate assemblages from peren-
nial and intermittent sections occupied 98% and 87%
of the total functional space, respectively (Online
Resource, Fig. S2).

Discussion

The information we have on how macroinvertebrate
assemblages respond to a drought mostly originates
from regions where seasonal drought is a natural
phenomenon, while our knowledge of how communi-
ties in perennial streams respond to drying is rather
limited. We carried out two, four-season campaigns
separated by a one-year break to examine the initial

responses of macroinvertebrate assemblages to the
drying of historically perennial streams by compar-
ing macroinvertebrate assemblages from actual per-
ennial and intermittent sections. We found that the
richness and abundance of macroinvertebrate assem-
blages were lower in intermittent sections, but this
is not reflected in diversity metrics. Resistance traits
are more important than resilient traits in structuring
macroinvertebrate communities in newly intermittent
streams; however, trait states showed a section-spe-
cific and uneven response to drying. Our results also
showed that taxa in intermittent sections occupied a
lower amount of trait space than those of perennial
ones, meaning that newly intermittent streams may be
characterized by lower functional redundancy.
Drought-related disturbances generally reduce
structural biological attributes such as taxa richness
or abundance (Arscott et al., 2010; Bogan et al.,
2013; Stubbington et al., 2017; White et al., 2018;
Sarremejane et al., 2020b), which means that the
less-resistant or less-resilient taxa vanish from the
macroinvertebrate assemblages (Chase, 2007) when
the drought intensity or severity increases. In line
with previous findings, we found significantly lower
taxa numbers and abundances in intermittent than
in perennial stream sections (Boulton, 2003; Datry
et al., 2014; Leigh & Datry, 2017). However, most
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Fig. 4 Functional trait state responses of macroinverte-
brate communities to stream intermittency. a Significant
(T-test, P<0.05) negative (red) and positive (green) differ-
ences between the mean CWM values of trait states in inter-
mittent compared to the mean CWM values in perennial
streams for all sections, b The total range of the differences

of the taxa (66%, N=121) can be found in both
perennial and intermittent stream sections. Taxa
that lack drying-resistance traits are able to tolerate
short periods (from days to weeks, but not longer
than a month) of drying, while taxa with resilient
strategies can swiftly recover upon flow resumption,
enabling rapid assemblage recovery (Pafil et al.,
2019). A reduced number of drought-sensitive taxa
consequently immediately decrease the diversity
of a community (Arscott et al., 2010; Soria et al.,
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(bars) between the CWM values of trait states of intermittent
sections and the mean CWM values derived from all perennial
sections. The mean (@) and the total range (bars) of the inter-
mittent sections are given. The gradient of colour represents
the extent of differences from mean CWM values calculated
from all perennial sections

2017). Generally, taxa richness is significantly lower
in intermittent than in perennial rivers (Soria et al.,
2017). However, diversity changes can be affected
by the timing, frequency and periodicity of drying
(Crabot et al., 2020, 2021b). Greater decreases in
alpha diversity occur more frequently at sites that
are rarely dry compared to those that dry seasonally
(Sarremejane et al., 2020b), and recent intermit-
tency had a profound effect on species composition
in streams affected by drying (Carey et al., 2023). In
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Resilience perennial

non-Resistance

Resistance

non-Resilience intermittent

Fig.S Sankey diagram illustrating significant linkages
between intermittent and perennial sections and trait states.
Only states with indicator values higher than 60 are shown;
others are listed in Online Resource, Table S3. All relation-

contrast, in our study, the decrease in taxa richness
did not result in reduced diversity, as also found
by Rezni¢kova et al. in Central European streams
(2007). The modest reduction in taxa richness in our
intermittent streams may indicate an initial response
to the drying phenomenon, potentially escalating
to a more pronounced and enduring decline during
persistent drought (Hill et al., 2019). Alternatively,
it could result from a rapid recovery process from
nearby aquatic habitats, as connectivity consider-
ably influences recolonization (Sarremejane et al.,
2020b). Such decreases in taxa richness and abun-
dance may represent a trade-off involving the non-
selective elimination of the least abundant taxa
(Pimm et al., 1988; Sarremejane et al., 2020b),
the taxa eliminated by the drought and the abun-
dance shift caused by taxa that exclusively occurs
in intermittent sections. Even though the realign-
ment of abundance features is a typical pattern in
response to flow intermittency (Hille et al., 2014;
Sarremejane et al., 2018, 2020b), no significant dif-
ference in evenness was observed (Fig. 4). Despite
the reduced structural metrics, like richness and
abundance in intermittent sections, diversity met-
rics such as Shannon diversity and Evenness did not
differ between intermittent and perennial sections.

adult life span - >1 year

dispersal strategy - aquatic active

locomotion and substrate - full water swimmer
locomotion and substrate - interstitial
propensity to drift - frequent

reproduction - ovoviviparity
dispersal strategy - aquatic passive
wing pair type - no wings

current velocity - slow
current preference - rheophile
current velocity - fast

current velocity - medium
maxiumum body size - 2-4 cm
resilience forms - none
respiration - gill

adult life span - 1 month-1 year
dispersal strategy - aerial active
life cycle duration - <1 year

locomotion and substrate - burrower

current velocity - null
maximum body size - 0.5-1 cm
respiration - tegument

ships are significant (P<0.05); dark purple: Resistance trait
states, light purple: non-Resistance trait states, dark green:
Resilience trait states, light green: non-Resilience trait states

This implies that the structural realignment in the
intermittent sections was not reflected in the diver-
sity metrics.

Generally, resistance and resilience strategies
strongly respond to the flowing intermittency gradi-
ent. As flow intermittency increases, taxa with trait
states that confer resistance and resilience to drying
become more common in macroinvertebrate com-
munities (Crabot et al., 2020, 2021a). Our findings
reveal a prevalence of traits promoting resistance
strategies in intermittent sections, driven by the fol-
lowing ecological factors: (i) shortened durations
of water availability, which can limit larval and egg
development of aquatic organisms; (ii) small size
facilitating survival in interstitial water during dry
episodes (Stubbington et al., 2019); (iii) the presence
of resistance forms such as diapause or dormancy,
eggs, or cocoons enabling organisms to withstand
severe drying (Stubbington & Datry, 2013); (iv) lim-
nophilic taxa showing a preference for slower cur-
rents (Hill et al., 2019); and (v) aerial respiration
unaffected by drying due to independence from dis-
solved oxygen, which is less available in warmer shal-
low water (Stubbington, 2012; Crabot et al., 2021b).
However, this intermittency-related increase cannot
be observed for resilience trait states, as responses
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in these states are highly varied. The resistance trait
states seem to be more sensitive to initial drying than
the resilience ones, as more positive general changes
occurred among resistance trait states than among
resilience trait states (Fig. 4). Furthermore, with the
increasing severity of drying, trait states that infer
flow intermittency resistance or resilience may be
selected at the expense of non-resistance and non-
resilience states (Townsend & Hildrew, 1994; Aspin
et al., 2018; Crabot et al., 2020, 2021b). Contrary to
this, an unambiguous and mutually exclusive phe-
nomenon in the relationship of intermittency-related
and non-related states was not observed in our study.
The section-specific and uneven response to the ini-
tial drought may be due to the transitional nature of
hydrological regimes from perennial to intermittent
across the whole catchment and the difference in their
duration of flow cessation among the intermittent
sections. Alternatively, it may indicate that taxa will
inevitably continue to include some non-resistance
and non-resilience trait states because any taxon only
needs a few resistance or resilience traits to survive.
Traits should be sorted along predictable lines for dis-
turbance gradients (Southwood, 1977; Townsend &
Hildrew, 1994). Drying as the primary hydrological
determinant (Leigh & Datry, 2017) creates different
habitats in perennial and intermittent sections that can
accommodate taxa with different traits. This means
that when the severity of drying increases, most (if
not all) of the resistance- and resilience-related states
are higher in the intermittent stream sections (Aspin
et al., 2018; Crabot et al., 2021a). However, in our
study of newly intermittent streams, we detected no
such single trend for all states in a state group. The
opposite phenomenon was observed since there is
at least one state from each state group that can be
linked more likely to perennial or intermittent sec-
tions (see Fig. 5). The potential endpoint of states or
state groups at the conclusion of the transition pro-
cess cannot be easily predicted, as flexible phenology
or growth rates are not necessarily indicated by life-
history traits (Carey et al., 2021). While phenology
typically evolves in response to stable water regimes,
populations can adapt to new conditions through phe-
nological plasticity (Robinson & Buser, 2007).
Assemblages can fill different niches in the func-
tional trait space between different types of habitats
(Schmera et al., 2022). Thus, evaluating the func-
tional traits space of macroinvertebrates helps identify
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functional differences among groups, enhancing our
understanding of ecological communities in dry-
ing environments. We found that the functional trait
space in intermittent sections is reduced compared
to perennial sections, which suggests that intermit-
tent sections have less complexity in their functional
structure and that, consequently, communities in
newly intermittent streams may have reduced capacity
to cope with environmental change. Taxa replacement
and an overall decrease in taxa numbers may reduce
functioning, suggesting that functional redundancy
should have a minor role in the assemblages in peren-
nial streams. These streams may be characterized by
lower functional redundancy than historically inter-
mittent drying networks (Boersma et al., 2013; Sar-
remejane et al., 2020b; Crabot et al., 2021b). Changes
in structural and functional aspects, however, are con-
text-dependent, and they are strongly influenced by
environmental elements such as connectivity (Sarre-
mejane et al., 2020b; Crabot et al. 2021a), proximity
of refuges (Gill et al., 2022), climatic characteristics
(Vander Vorste et al., 2021), and temporal and spa-
tial aspects of the drought (Aspin et al., 2019; Crabot
et al., 2020, 2021a; Chanut et al., 2023). Therefore,
these influencing factors of drought can have long-
lasting effects on stream communities, potentially
triggering substantial and irreversible changes (Cas-
sidy et al. 2020).

Along with the intensification of climate change,
the temporal aspects of the adaptation of aquatic
organisms to drying are gaining more interest (Crabot
et al.,, 2020; Carey et al., 2023). In this study, we
showed that resistance is a more important strategy
than resilience in intermittent streams; however, the
response at the trait state level is section-specific
and uneven to initial drying. The macroinvertebrate
community does not have a well-defined response
to a never-experienced environmental stress. More
broadly, our results illustrate the need to consider the
temporal context (in terms of time elapsed since the
first appearance of drying), especially when evaluat-
ing ecological responses to drying.
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Abstract Stream macroinvertebrates, as non-target
organisms, may face with either a single or a complex
stressor during a restoration treatment. We quantified
the structural, phylogenetic, and functional responses
to both single (water retention) and complex (water
retention and grazing) stressors and analysed how the
ecological quality changes, in order to reveal the
potential unwanted consequences in a soda pan
restoration. Species composition has been restructured
and taxonomic diversity decreased significantly as a
response to the complex stressor, while they did not
change under the single stress. Neither the single nor
the complex stressor influenced the phylogenetic
diversity. Functional diversity showed mainly no or
reversible changes. Changes in diversity metrics
induced changes in Ecological Quality Ratios, but
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the ecological state decreased only under the complex
stressor. Our results suggest that different facets of
alpha diversity (taxonomic, functional and phyloge-
netic) are complementary and provide different infor-
mation about community assembly against different
stresses. We can support the opinion that taxon,
phylogenetic and functional diversity are proper
metrics in their own way to assess the impact of
stress, but it is necessary to apply them together.
Ecological knowledge of this paper could be consid-
ered throughout future conservation planning and
enhance restoration success in aquatic environments.
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Introduction

Due to their unique nature and their drastically
decreased number, Pannonian salt marshes and soda
pans are among the most vulnerable and threatened
aquatic habitats in Europe (Boros et al., 2014). These
ecosystems are considered as wetlands with interna-
tional importance under the Ramsar Convention and
they are listed in Annex I of the EU Habitats Directive
92/43/EEC (European Commission, 1992). The loss
and ecological degradation of such habitats make their
restoration inevitable in many cases; yet the manage-
ment of soda pans and adjacent wetlands needs
specialized approaches and criteria. Therefore, the
number of implemented restoration projects for these
habitats is limited compared to the comprehensive
biological knowledge about them (Boros et al., 2014).

In general, soda-pans-related conservation prac-
tices primarily target to provide stopover sites for
cross-continental migratory birds or breeding or even
wintering sites for the local species and to achieve
good ecological status by sustaining their natural
hydrological cycles (Boros et al., 2013; Stenger-
Kovics et al., 2014; Lengyel et al., 2016). Sufficient
water supply and suitable water level that maintains
the hydrological regime of a pan are generally
provided from a surface freshwater stream, which
runs along or near the pan. Simultaneously, the area of
the soda pans and their adjacent region must be
maintained by extensive livestock grazing, which
helps to restore the salinity of the soil and generates a
mosaic-like vegetation pattern proved to be crucial for
waterfowl, shorebirds and waders (Adler et al., 2001;
Reeves & Champion, 2004). Besides the primary aim
of the restoration, namely, ensuring the appropriate
water level or even seasonal dry periods to fulfil the
basic requirements of the target group (mostly birds)
of the restoration, other points of view and approaches
should be taken into consideration to achieve struc-
turally and functionally complex aquatic ecosystems.

Whether a restoration treatment is worth the effort
depends greatly on the overall (expected, long term)
success of the restoration, including the unwanted
symptoms that non-target biota and adjacent habitats
have undergone (hereafter ‘side effects’). Side effects
do not occur exclusively and strictly within the
restored area and habitat, but they may also severely
affect the functionally related adjacent habitats not
included in the restoration area, but subjected to direct

@ Springer

interventions altering some of their characteristics. In
the cases of freshwater marsh or pond restoration
projects, a good example could be the modification of
natural streams in order to provide water supply. The
supply streams, regardless of their natural or artificial
origin, represent a high ecological value as they
contribute to the regional species pool and maintain
local biodiversity in an area strongly affected by
climate change and the increasing water shortage
(Boros et al., 2013). Macroinvertebrates inhabiting
these supply streams can be non-target organisms that
might be affected by the side effects. Numerous
assessment-based studies have reported on the fulfil-
ment of the main aim and reactions of the target group,
but side effects of a soda pan-related restoration have
barely been noticed and evaluated. This is a serious
shortcoming since the realization value of a restoration
cannot be assessed without considering the side
effects. Soda pan is like a seasonally inundated
wetland that is flooded by a supply stream. Water of
the soda pan and supply stream is directly, but
seasonally related; therefore, supply stream becomes
the organic part of the soda pan. During the dry period
of the soda pan, the supply stream can provide a shelter
for the macroinvertebrates inhabiting the soda pan in
the wet period; therefore, it acts as a refugium for
them. Aquatic macroinvertebrates are vitally impor-
tant food for waterfowl that are the target group of
restoration treatment (Horvath et al., 2012). The small
spatial distance between the soda pan and the supply
stream is easily bridgeable by dispersal flight (Boda &
Csabai, 2013; Csabai et al., 2012). Tracking supply
streams during water retention projects would benefit
future efforts to protect and manage stream ecosys-
tems affected by restoration.

Macroinvertebrates in surface freshwater streams
(as non-target organisms) may face with either single
or combined stressors as a result of the restoration
treatment, and the effects of these stressors can be
stronger and more manifold for them than what the
target group faces. In our case study, treatments
caused single stress on one section (water retention
along unchanged stream section) and complex stress
(water retention and grazing along modified stream
section) at another section of a stream (see details in
Material and method). Macroinvertebrates in lotic
systems can regenerate relatively fast, and the fauna is
resettling to its pre-management state within weeks or
at most a year after a short-term single disturbances
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(Whitaker et al., 1979, Yount & Niemi, 1990, Mackay,
1992, Zawal et al., 2016). Long-term effects of two or
more stressors on the macroinvertebrate community
are difficult to predict because the combination of
stressors result in various interactions (Bakkelie et al.,
2017; Calapez et al., 2017). Responses to a single or a
complex stress can differ in species or higher
taxonomic levels and can drive structural or functional
changes in the community.

Besides the well-known structural metrics widely
used in characterization of aquatic macroinvertebrate
communities and in description of their spatiotempo-
ral dynamics including how they respond to distur-
bances (Bunn & Arthington, 2002; Poff &
Zimmerman, 2010; Carlisle et al., 2011), the func-
tional (trait-based) approaches are steadily gaining
ground in community ecology providing opportunities
for deeper understanding of species responses and
ecosystem functioning (McGill et al., 2006; Schmera
et al., 2017). In all probability, major changes in
functional composition affect ecosystem processes,
whereas a change in species diversity may not elicit
ecosystem response at all because of the functional
redundancy among species. Hence, it is crucial to
measure functional diversity to understand the
responses of the communities to environmental influ-
ences, since functional redundancy can modulate the
extent to which any change in the species composition
will affect the ecosystem functioning. Diversity of
various traits of aquatic macroinvertebrates in a
community determines how it can respond to distur-
bances and how fast it can adapt to the changes in the
environment due to a constant single or a complex
stressor.

In the present study, we quantified the structural
and functional changes in the macroinvertebrate
communities of a water supply stream and simultane-
ously tested how the taxonomic, phylogenetic and
functional diversity metrics respond to the presence of
a single and a complex stressor, as side effects in a
soda pan habitat restoration. We hypothesized that
both single (water retention along unchanged stream
section) and complex (water retention and grazing
along modified stream section) stressors affect taxo-
nomic diversity stronger than functional diversity and
the magnitude of this effect is correlated with the
complexity of the stressors.

Materials and methods
Study area

The investigated soda pan (salt marsh) is located near
Balmazijvaros, in the Hungarian Great Plain, in the
middle of Hajdd-Bihar county, (47° 39’ 08" N,
21° 12’ 56” E) (Fig. 1). Before the 1910s, in its
natural state the soda pan was a soda grassland with
periodic inundation from rainwater but without runoff
possibilities. Thanks to the lack of runoff, the specific
hydrological cycle of the soda pan was maintained by
the precipitation, groundwater and evaporation hand
in hand. After the World Wars, the deepest part of the
soda pan was intersected by a drainage channel, called
Magdolna-ér, for the purpose to drain the rainwater
from the area, which ultimately doomed the pan to
destruction. The Magdolna-ér was only fed by
precipitation, collecting the rainfall and draining the
inland water from the surrounding area. Since water
retention opportunity was not installed, the hydrolog-
ical cycle changed significantly, and the soda pan
became degraded. At the same time, livestock farming
and grazing were eliminated from the area. The soda
pan was designated as protected only in the early
1990s, and then the entire area was integrated into the
NATURA 2000 network. In 2012, two hectares of
soda pan bed was restored with the help and financial
funding of a LIFE + project (Sodic lake restoration in
the Hortobagy). To provide sufficient water supply
and maintain the ecologically suitable hydrological
regime of the pan, a restoration treatment (including
streambed modification and installation of sluices for
water retention purposes) was performed only along
the section of Magdolna-ér (hereafter supply stream)
that runs across the soda pan.

Within the framework of the treatment, the mod-
ified section of the Magdolna-ér entirely lost its
channel nature. At first, all the aquatic macrophyte
stands and the accumulated sediment in 10 cm depth
were removed using an excavator. Then a 5-10 m
wide and flat streambed were created with a bank slope
of 1:5. After the streambed modification, Magdolna-ér
has a maximum depth of 60-80 cm and a 15-20 m
wide water surface. Finally, a sluice was installed to
the lower edge of the pan (eastern sluice), and another
one was installed far before the upper edge of the pan
(upper sluice). Weed cutting, dredging, streambed
modification and sluices installation were performed
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Fig. 1 Schematic map of
the Nagy-szik soda pan and
surrounding area indicating
the treatment at both sites in
different years. Complex
stressor labelled with red
and Single stressor labelled
with blue
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to facilitate water retention. Streambed modification
was not performed on the stream section between the
eastern edge of soda pan and the eastern sluice (i.e.
unchanged stream section). At present, there are two
ways to provide water supply in the soda pan: the
natural way is from precipitation and the artificial way
is flooding from Magdolna-ér controlled by conser-
vationists. The upper sluice was open from October to
March, while the lower sluice was locked all year
round. Retained amount of water is 256.800 m*/year.
After the streambed restoration, 1.5 Livestock unit/ha
have started to graze continuously on the soda pan
(including Magdolna-ér). The area was utilized by
ecologically sustainable high-level grazing and the
main goal of the soda-pan restoration was achieved.
However, due to treatments a single stress appeared on
the site S (water retention along unchanged stream
section), and a complex stress (water retention and
grazing along modified stream section) appeared on
the site C of the supply stream.

Study design

Restoration work has created two types of impact on
the Magdolna-ér. In the section located outside (i.e.
upstream) of the newly restored soda pan, the
streambed is subjected to a single stressor (water
retention) without streambed modification and grazing
(sampling site at this section mentioned hereafter as
site S). The section located in the pan is simultane-
ously subjected to multiple stressors (water retention,
grazing, and streambed modification) having a com-
plex impact on stream (hereafter site C). Three
samplings were carried out in the years of 2011,
2013 and 2014, while samples were not taken in the
year of 2012 when reconstruction works were per-
formed. Thus, the pre-treatment status of the stream in
2011 was considered as a baseline and named as CO
and SO. The status recorded in the two consecutive
years after the treatment were coded as C1, C2 and S1,
S2, respectively. To help the interpretation of the
results, hereinafter, we are referring to the combina-
tion of treatment and years in the way as shown in
Fig. 1. The number of sites and numbers of spatial
replicates in each site were relatively low (3-3 in sites
S and C, respectively); however, it is justified by the
quite small area of the restoration: involving more
sites could have increased redundancy. Although only
one year was available for baseline sampling, it is

counterbalanced by the three-seasonal sampling
design for both the baseline and ‘after treatment’
years.

Macroinvertebrate sampling

Three sampling points in both of site C and S of the
Magdolna-ér were assigned to ensure spatial replica-
tions. In order to have temporal replications and to
represent the seasonal variation in the macroinverte-
brate community the stream was sampled three times
(spring, summer and autumn) in each year at both
sites. Altogether, 54 semi-quantitative samples were
conducted during the sampling campaign (2011, 2013,
2014). AQEM multi-habitat sampling method was
applied with “kick and sweep” technique using a hand
net with 500 pm mesh size (AQEM Consortium,
2002; Hering et al., 2003). The samples were
performed by one person throughout the sampling
years. The samples preserved with 70% ethanol were
stored in plastic containers and transferred to the
laboratory, where the sorting process was performed
later picking all individuals from the samples. Indi-
viduals of macroinvertebrates from 12 taxonomic
groups (Gastropoda, Bivalvia, Oligochaeta, Hirudi-
nea, Crustacea, Ephemeroptera, Odonata, Hetero-
ptera, Coleoptera, Megaloptera, Trichoptera, and
Diptera) were identified under stereomicroscope to
the lowest possible taxonomic level, mostly to species-
level. The sorted and identified individuals were
preserved in 70% ethanol.

Data analysis

Scatterplot derived from Non-metric Multidimen-
sional Scaling (NMDS, Bray—Curtis dissimilarity,
abundance data) and Permutational multivariate anal-
ysis of variance (PERMANOVA, Anderson et al.,
2001) were used to analyse the macroinvertebrate
community composition through time. Before analy-
ses, raw data were pooled yearly and transformed into
relative abundances; thus, one year was represented by
data triplets (3 sampling points as spatial replication,
each sampled by 3 times per year). Diversity in both
sites and years was compared by Rényi’s diversity
profiles (Kindt et al., 2006; Borics et al., 2021). Rényi
diversity ordering (1961) is using a scale parameter (o)
generalizing the Shannon’s entropy. When the diver-
sity profile of an assemblage is above or equal to the
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diversity profile of another assemblage over the entire
range of the scale parameter then the first assemblage
is more diverse than the second one. However, the
curves of two diversity profiles may intersect, but the
ecological meaning which refers to the correlated
assemblages depends on the position of the intersec-
tion. When the value of the scale parameter is 0, then
the value of Rényi diversity is the logarithm of the
number of species. If the value of the scale parameter
is 1, then the Rényi diversity is identical with the
Shannon index of diversity. When the value of the
scale parameter is 2, the Rényi diversity is related to
the quadratic (Simpson) diversity. Finally, when the
value of the scale parameter is large (approaches
positive infinity) the Rényi diversity is equivalent to
Berger-Parker dominance index (Tothmérész, 1995).
Macroinvertebrate community composition (NMDS,
PERMANOVA) and diversity (Rényi profiles) were
analysed and calculated by using the package vegan
(ver 2.5) in R environment (Oksanen et al., 2013).

Two-way ANOVA analyses with Tukey post hoc
tests conducted in STATISTICA (version 10) software
(StatSoft Inc.,Tulsa, OK, USA) were used to compare
values of structural and functional metrics between
sites and years. Four structural metrics were calculated
for community level (Number of individuals and
species, Shannon diversity, Evenness) and two struc-
tural metrics were calculated for higher taxa level
(Number of individuals and species). Altogether, 65
functional traits of macroinvertebrate taxa were
acquired from www.freshwaterecology.info (Sch-
midt-Kloiber & Hering, 2015). Functional trait data
were downloaded for species and also for genera. We
only selected functional traits if their coverage in the
database was higher than 10%, thus 30 species-level,
and 24 genus-level functional traits remained for
analyses (ESM Table 1). Community-weighted mean
traits (CWM) were calculated from the relative
abundance and the selected trait data by CANOCO 5
(Smilauer & Leps, 2014) to generate raw trait matrix.
Functional Shannon diversity and functional Evenness
values were calculated by PAST (ver 3, Hammer et al.,
2001) based on raw trait matrix.

To describe the phylogenetic diversity related to
site and years, we calculated average taxonomic
distinctness (AVTD, A™) based on yearly pooled data
with the help of PRIMER v6 software (Clarke &
Gorley, 2006). The results were displayed in funnel
plots, where the mean A" and 95% probability limits
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were calculated based on 999 random selections for
each number of species from the total species list.

The Hungarian multimetric index (HMMI) value,
expressed as Ecological Quality Ratio (EQR) was used
to assess whether the potential changes in species
composition, structural and functional features can
cause ecological quality changes. The HMMI sl
metric was used for analysis, which is a specific
multimetric index that fulfils the intercalibration
procedure for assessing ecological quality of small
lowland streams. The HMMI_sl contains four metrics:
EPTCOB (Ephemeroptera + Plecoptera + Tri-
choptera + Coleoptera 4+ Odonata + Bivalvia total
taxon number), SH (Shannon diversity metric), ASPT
(average score per taxon) and LR % (limno- to rheophil
zonation preference percentage). Thus, the index/
ecological state of a lowland stream was calculated as
follows.

HMMI sl = (EPTCOB_EQR + SH_EQR
+ ASPT_EQR + LR%_EQR) /4

Results

During the sampling campaign, 54 samples yielded
11,548 aquatic macroinvertebrate specimens belong-
ing to 245 taxa, from which 176 were identified to
species-level. The number of taxa within the 12 higher
level group of organisms were as follows: Bivalvia—
4; Gastropoda—29; Oligochaeta—1; Hirudinea—10;
Crustacea—5; Ephemeroptera—4; Odonata—21;
Heteroptera—25; Coleoptera—114; Megaloptera—
1; Trichoptera—7; Diptera—24.

The cumulative number of taxa (three years and all
spatial and seasonal replicates were pooled) in site S
was higher (192) than that in site C (160). More taxa
were found in S1 and S2 than SO (129 and 128 versus
112), while C1 and C2 had a lower number of taxa than
CO (89, 81, 112, respectively). 68 taxa were found
exclusively in site S, while 36 in site C (Fig. 2). No
differences were revealed between years by Two-way
ANOVA based on number of individuals and number
of species (number of species: P = 0.0664, number of
individuals: P = 0.071, ESM Table 2) in each site.

NMDS ordination revealed that the sites S and C
were very similar in the year before the treatment (CO,
S0, 2011). One year after the reconstruction works
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(C1, S1, 2013), composition of S changed only slightly
,while C shifted to a highly different status with a very
high variance. Two years after the treatment (C2, S2,
2014) the variance detected in C samples decreased
but its composition became more different from its
zero status and highly different from S2 too (Fig. 3).
The effect of grouping (sites x years) was significant
based on PERMANOVA (SSyithin = 2.831, SSiotal-
=4.877, F =1.734, P =0.0008), but the pairwise
comparisons did not show clear separation due to the
small number of cases.

Rényi’s diversity profiles show that the diversity of
the macroinvertebrate community changed much less
after the treatment in site S than in site C. Regarding
site S, the changes cannot be interpreted as significant
and clear because the diversity profiles are crossing
each other meaning that the abundances of dominant
and rare species changed in different directions. In
contrast, the diversity of the community in site C
decreased clearly and significantly compared to the
zero status (Fig. 4). The two attributes of diversity,
such as species number and species inequalities, show
the same trends in three years resulting in almost
identical values of each index constituting the special
cases of Rényi’s entropy (species richness, Shannon,
Simpson, Berger-Parker).

Based on the number of individuals, all but one
higher taxa had no significant temporal differences at
both sites: in site S the number of Hirudinea
specimens, while in site C the number of Coleoptera
specimens was lower year by year (Two-way
ANOVA, Fig. 5A, B). More changes were detected
in the numbers of species: 4 out of 12 higher taxa had
significant temporal differences at both sites. Year by

Single stressor sites, N=192
SO,N=112

33 |5/ 25

S1,N=129 S2,N=128

0.5

0.0

NMDS 2

-0.5

Soe: eCO
S1e: eCl
S2 2

-0.5 0.0 0.5
NMDS 1

Fig. 3 Scatterplot of the Non-metric multidimensional scaling
(NMDS) based on the abundance data related to sites and years
revealed smaller changes in site S trough years than in site C.
Convex hulls indicated the three spatial replicates from a given
year at each site. C = complex stressor site, S = single stressor
site, numbers refer to as follows: 0 = 2012 (before the
treatment), 1 = 2013 (one year after treatment) and 2 = 2014
(two years after treatment). Stress = 0.1137

year, the species number of Crustacea, Diptera and
Odonata significantly increased, and that of Hirudinea
significantly decreased in site S, while the species
number of Crustacea and Diptera significantly
increased and that of Hirudinea and Coleoptera
significantly decreased in site C (Two-way ANOVA,
Fig. 5C, D, see ESM Table 3).

The year-to-year changes of the functional diversity
were different between the sites C and S based on
Two-way ANOVA analyses. In site S, 90.0% (at
species-level) and 76.9% (at genus-level) of the cases

Complex stressor sites, N=160
CO,N=112

24 9 15

C1,N=89 C2,N=81

Fig. 2 Venn diagram showing the numbers of unique, common, and total number of species among years for sites S and C. The

common subset refers to the common species among years
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(i.e. the diversity of the given trait) showed no
significant changes, while these ratios were much
lower in site C (50.0% at species-level and 42.3% at
genus-level). Alternately, reversible changes were
only observed in few cases (3.3% at species-level
and 3.8% at genus-level) in site S, while the ratio of
non-lasting changes was remarkably higher in site C
(36.7% at species-level, and 42.3% at genus-level).
The ratio of significant and irreversible changes was
much higher in site C (13.3%) than in site S (6.7%) at
species-level, while at genus-level the difference was
not remarkable between the sites (19.2% in site S and
15.4% in site C) (Two-way ANOVA, Fig. 5SE-H, see
ESM Table 4).

Although the CO A + was higher than the mean
with a relatively high number of species, the A + val-
ues among sites and years did not differ significantly.
Both A + and species number remarkably decreased
in C1, the A + value was below the mean. In C2 the
number of species decreased further, but the A + be-
came higher than in CO and almost significantly
(P = 0.076) higher than the mean. In SO the A + is
almost equivalent with the mean value with a
relatively high number of species. Although the
number of species increased in S1, A + strikingly
decreased and its value was marginally significantly
under the mean. In S3 the number of species did not

Fig. 5 Graphical summary of year-to-year relative changesp
based on the results of Two-way ANOVA analyses. Small-scale
irreversible changes can be seen both in the case of higher taxa
and in the diversity of functional traits. A-D Relative changes in
number of individuals (A, B) and number of species (C,
D) based on higher taxa; E-H relative changes of diversity of
functional traits at Species-level (E, F) and Genus-level (G, H).
Blue arrows and bars refer to the site S, while red arrows and
bars represent the site C. Relative changes can be defined as the
difference between CO and C2 (Two-way ANOVA with post
hoc Tukey pairwise tests, statistical significance at the P < 0.05
level). Reversible changes mean significant differences could be
detected only between CO and C1, but not between CO and C2.
Irreversible changes mean that significant differences could be
detected between years 0 and 2 too. Higher taxa (orders) are
indicated with pictograms. Width of the bars in panels E—
H represents the extent of the changes

change, while the A + slightly increased but remained
below the mean (Fig. 6).

Ecological quality ratios indicated good ecological
status in site S continuously throughout the entire
period (2011-2014). The ecological status also was
good in site C before the reconstruction work, but after
the treatment the quality status has fallen to the
moderate category, even to the lower quarter of this
and remained there for the next year too (Fig. 7).

Single stressor Complex stressor
90
2
5 601
2
=)
304 SO e \ Coe
S1 e Cle
S2 2
01— . . T . :
0 1 2 0o 0 1 2 oo
alpha

Fig. 4 Rényi’s diversity profiles of communities at sites S and
C. Values at alpha on the y-axis refer to as follows:
0 = corresponds to species richness, 1 = represents the Shannon
diversity and 2,3 and 4 = higher values corresponding to
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greater evenness. CO represents an unambiguously more diverse
community than C1 and C2 because the profiles do not cross
each other. In S site, the changes are not significant because the
diversity profiles are crossing each other
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Fig. 6 Taxonomic distinctness analyses of species composition
of sites and years. Either the single or the complex stress does
not cause changes in phylogenetic diversity. Dots refer to sites
and years (blue S: site affected by the single stressor, red C: site

Discussion

Through a case study, we reveal here how a restoration
treatment can affect non-target biota and a non-target
habitat spot beside its positive effect on the targeted
ones. Generally, the restoration treatment carried out
on the supply stream generated single and complex
stress on macroinvertebrates in given sections of the
supply stream. The effects of a single and a complex
stressor on macroinvertebrates is well studied gener-
ally (e.g. Hering et al., 2015; Graeber et al., 2017, de
Vries et al., 2019), but as far as we know, it has not
been studied in small-scale restoration projects so far.
Here we reveal for the first time that they can cause
changes in macroinvertebrate community composition
and trait diversity in different ways.

Our results are in line with previous ones, as stress
(either complex or single) induces profound (e.g.
Horsak et al., 2009; Wyzga et al., 2012) or moderate
(e.g. Turunen et al., 2016) structural changes in the
composition of the macroinvertebrate communities.
Modification of the streambed by dredging, water
retention, livestock grazing and the interactions
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affected by the complex stressor, numbers refer to the years as in
Fig. 1). The horizontal line represents the mean TD value for the
total set of collected species and the funnel indicates the
confidence interval at 95%

between them completely changed the stream habitat,
which is no longer coherent with the ecological
demand of the members of the original community.
Accordingly, the structural changes in the macroin-
vertebrate assemblages was manifested through the
disappearance of several species and the formation of
anew taxonomic structure, as it was found in previous
studies as well (e.g. Perring et al., 2013; Bozdki et al.,
2018).

Single stress has no effect on structural Shannon
diversity, but the changed species composition in
complex sites implies a decrease in taxonomic diver-
sity. This decline is in accord with recent studies
indicating the negative effect of the complex stress on
macroinvertebrate diversity (Rasmussen et al., 2013;
Turunen et al., 2016; Graeber et al., 2017; Beermann
et al., 2018).

Although structural changes in species composition
and taxonomic diversity are substantial, the present
results have demonstrated that community effects are
generally more detectable on higher levels of taxo-
nomic resolution such as family or order level
(Mueller et al., 2011). Actually, in the level of
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Fig. 7 Plots of ecological quality ratio (EQR) scores related to
sites and years. Ecological quality class (EQC) has fallen from
good to moderate in the site C, but does not change in site S.
EQR defines ecological quality classes (EQCs) of surface
waters. The EQR is expressed as a numerical value between zero
(worse class) and one (best class). Then five quality classes can

taxonomic orders, the number of individuals show low
(8%) responsiveness to water retention in site S, but
the number of species gives higher irreversible
response (25%). However, stress-induced changes in
species composition (even smaller or higher) in both
sites do not cause changes in phylogenetic diversity. It
means that the evolutionary relationships among
species both in initial and new communities are
almost the same regardless of the condition of the
habitats. Phylogenetic diversity of the community ‘per
se’ does not give insight to the changes of evolutionary
information, that may explain why the role of phylo-
genetic diversity in conservation planning is contra-
dictory (Winter et al., 2013).

We could not detect any influences of neither the
single nor the complex stressor on most of the major
taxonomic groups (Gastropoda, Bivalvia, Oligo-
chaeta, Ephemeroptera, Heteroptera, Megaloptera,
Trichoptera). However, the affected Crustacea, Hir-
udinea, Diptera, Coleoptera and Odonata assemblages
reflected the stressors differently. Although under-
standing the underlying processes behind the taxon-

be created: high (blue background), good (green background),
moderate (yellow background), poor (orange background) and
bad (red background). Red plots represent the Complex site in
different years (C), and blue plots represent the Single site in
different years (S). EQC terminology and colour-coding are
according to EC (2000)

specific responses could be important in assessment of
the effects of restoration treatments, the detailed
explanation is far beyond the goals of this study, and
we focus on the general patterns of changes.
Functional diversity (characterized by the Shannon
diversity of a given trait) has changed year by year at
both sites, but only less than 20% of functional traits
indicated irreversible changes. The effect of the
altered flow regime on flow-related traits is well
documented (Statzner et al., 1988; Allan & Castillo,
2007); however, water current also affects the sedi-
mentation, food availability, temperature and salinity
characteristics, and chemical features of water which
may explain changes in several traits (feeding type,
current velocity preference, larval development, lon-
gitudinal distribution, salinity, temperature range; see
ESM Table 3). In addition, negative effects of
streambed modification (Horsék et al., 2009; Wyzga
et al., 2012; Turunen et al., 2016) and order-specific
effects of grazing (Silver & Vamosi, 2012) on
macroinvertebrates have been proven previously.
These  stressors have strong effects on
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macroinvertebrates, and synergistic effects of them
also can cause differences in functional diversity
(Martinez et al., 2013; Linares et al., 2019). Functional
diversity changes are also more detectable in genus-
level than species-level, but it may also be influenced
by the different coverage of genus-level and species-
level traits in databases (see Material and method and
ESM Table 1).

Changes in the structural, functional and phyloge-
netic diversity as a response to stressors can induce
changes in the ecological state of the stream. Although
structural changes can influence ecosystem function-
ing through functional redundancy indirectly, after all,
functional diversity is what primary facet of diversity
that provides the link between ecosystem functioning
(Tilman et al., 1997; Petchey & Gaston, 2006;
Schmera et al., 2017). A variety of linkages between
functional diversity and ecosystem functioning is
possible (Cao et al., 2018), but if the habitat is in
good status—that means it is just slightly worse than
the reference status—based on an ecological quality
element, then the other (biological, hydromorpholog-
ical, physico-chemical, and chemical) quality ele-
ments should ensure ecosystem functioning (European
Commission, 2003; Van de Bund & Solimini, 2007).
This theoretical deduction might be valid for site S, as
the structural and functional changes induce changes
in the values of Ecological Quality Ratios (EQRs), but
the Ecological Quality Class (EQC, determined by
EQRs) has not changed. This means that the ~ 20%
irreversible changes in functional diversity caused by
species composition changes have not reached the
threshold among the classes, and it cannot be
interpreted as decreases in ecosystem functioning. In
contrast, a smaller change in functional diversity
(~ 15.4%) resulted in that EQC has fallen from good
to moderate in the site C. The only explanation for this
apparent contradiction can be that the trait redundancy
is different between sites affected by the single or the
complex stressor. In other words, loss of species in
case of the single stressor may be balanced by other
species exhibiting similar traits and contributing
similarly to the functional diversity of the community,
while in case of the complex stressor, new species with
new traits inhabit the habitat offering new
circumstances.

Our results are not completely in line with previous
suggestions that stressors have less impact on func-
tional and phylogenetic diversity than on taxonomic
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diversity (Vaughn, 2010; Feld et al., 2014; Podani
et al. 2018). However, our findings suggest that
aquatic macroinvertebrates contribute to ecosystem
functioning via their functional features rather than
taxonomic characteristics (Lavorel et al., 1997; Sch-
mera et al., 2017). The different response in functional
and phylogenetic level may be due to that the
functional and phylogenetic diversity are related to
different environmental drivers. It suggesting that
different facets of alpha diversity are complementary
(e.g. Moreno et al., 2009) and provide different
information about community assembly against dif-
ferent stresses or sets of stressors (e.g. Miinkemiiller
et al., 2012). Based on our results, we can support the
opinion that taxon diversity, functional diversity and
phylogenetic diversity are proper metrics in their own
way to assess the impact of stress on macroinverte-
brates (Saito et al., 2015; England & Wilkes, 2017),
but to see the whole, often explicitly complex picture,
to explore and understand every detail, it is necessary
to apply them together.

Conclusion

In our case study, the macroinvertebrates inhabiting
the supply stream were not the target group, but they
suffered from the side effects of the human-induced
restoration treatment. This study attracts further
attention to the importance of the side effects and
unwanted consequences of conservational treatments
in aquatic ecosystems. Interaction of the complex
stressor jeopardizes biodiversity, function, and pro-
cesses, thus ecological knowledge of this paper could
be considered throughout conservation planning and
enhance restoration success in the future (C6té et al.,
2016). Since supply streams of a restoration may
represent high ecological value contributing to the
regional species pool and maintaining local biodiver-
sity in several ways, by providing a more diverse
habitat structure and shelter in water shortage periods,
we recommend paying attention to the side effects and
essentially incorporate tracking ecological changes of
supply streams to the biological monitoring during
restoration projects to achieve a better understanding
of the overall functioning of the system as a whole.
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