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Összefoglaló

A jelenlegi globális biodiverzitás válság egyik fő oka az élőhelyek elvesztése. Ez azonban

nemcsak az elérhető élőhelyek számát csökkenti, hanem a megmaradó élőhely-hálózatokat is érinti.

Ennek az élőhely-fragmentációnak a biodiverzitásra gyakorolt közvetlen hatása ugyanakkor kevéssé

ismert, mivel a legtöbb esetben nem lehetséges az élőhelyek csökkenésétől függetlenül vizsgálni.

Kutatócsoportunk egy mezokozmosz kísérletben vizsgálta a fragmentáció hatását az élőhelyek

számának változatlansága mellett. Hat élőhely-hálózatot állítottunk össze 5-5 mezokozmoszból,

amelyek közt vízcserével szimuláltuk a diszperziót, majd a hálózatok felében ezt megszüntettük

(fragmentáció). Dolgozatom célja a fragmentáció hatásának vizsgálata volt egysejtű pro- és eukarióta

közösségek biodiverzitás-mintázataira (alfa, béta, gamma) és összetételére. A kísérlet végén az

eukarióták esetében a fragmentált metaközösségekben mind a lokális (alfa), mind a regionális

(gamma) diverzitás alacsonyabb volt. Baktériumoknál ez nem volt kimutatható, ugyanakkor esetükben

is szignifikáns eltéréseket találtunk a közösségek összetételében. Eredményeim megmutatták, hogy az

összeköttetések sérülése egy élőhely-hálózatban akár rövid időn belül is jelentős változásokhoz

vezethet, és egysejtű eukarióták esetén mind az egyes élőhelyek, mind a hálózatok biodiverzitását

negatívan befolyásolja.
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Bevezetés

A globális biológiai sokféleség krízise

Napjainkban bolygónk biodiverzitás krízisben szenved. Ez a fajok jelentős mértékű

kihalásában is megmutatkozik (Barnosky et al., 2011). A biológiai sokféleségről szóló egyezmény

döntéshozó szerve, a Részes Felek Konferenciája 2002-ben elfogadta az úgynevezett 2010-es

biodiverzitási célt, amelynek értelmében az egyezményt aláíró országoknak a biológiai sokféleség

elvesztésének mértékét jelentősen csökkenteniük kellett volna. Azonban 2010-ben a cél elérését

vizsgáló kutatások kimutatták, hogy a biodiverzitás állapotát indikáló mutatók nemhogy javultak ezen

időszakban, hanem tovább romlottak, a biodiverzitásra gyakorolt nyomást jelző mutatók pedig

növekedtek (Butchart et al., 2010).

Az élőhelyek méretcsökkenése

A biodiverzitás csökkenés egyik fő oka az élőhelyek elvesztése (Pimm, 2008; Hanski 2011),

amelynek során az egyes élőhelyek mérete (pl. szárazföldi nagy kiterjedésű élőhelyek esetében),

száma (teljes élőhelyek eltűnése), valamint ezek összes, a tájban elérhető mennyisége („habitat

amount”) is csökkenhet. Napjainkra a föld lakható részének már több, mint a felét átalakítottuk, mely

nagy mennyiségű élőhely elvesztéséhez vezetett (Millennium Ecosystem Assessment, 2005). A

szövetes növények és gerinces állatok jelentős része bennszülött, csak a világ 25 ökológiai

forrópontjának valamelyikében fordul elő. Kutatások kimutatták, hogy manapság ezen forrópontok

aránya, mely egykor a Föld felszínének 12%-a volt, csupán 1,4%-ra zsugorodott. Az is elmondható,

hogy az élőhely csökkenés hatására jelentős mennyiségű faj került a veszélyeztetett IUCN

(„International Union for Conservation of Nature and Natural Resources”, Természetvédelmi

Világszövetség) kategóriába, és így nagy eséllyel kihalással veszélyeztetetté vált (Brooks et al., 2002).

A fragmentáció

A biológiai sokféleség elvesztésének másik fő oka az élőhelyek fragmentációja, amelybe

beleértjük egyrészt a nagy kiterjedésű élőhelyek (pl. esőerdők) feldarabolódását, valamint a

megmaradó élőhelyek közti kapcsolatok elvesztését, és a megnövekvő térbeli izolációt is (Haddad et

al., 2015). Máig vitatott téma, hogy a fragmentáció mennyire és pontosan hogyan hat a biológiai

sokféleségre (Fletcher et al., 2018; Fahrig et al., 2019), részben mivel a fragmentációval számos egyéb

hatás is együtt jár, részben pedig azért, mert nagyon nehéz a direkt hatását elválasztani az élőhelyek

csökkenésétől. Az első szimulációs eredmények szerint a fragmentációnak csak nagyon jelentős

élőhely-vesztés esetén volt hatása a kihalásra (Fahrig, 1997). A későbbi vizsgálatok rámutattak arra,
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hogy fontos az élőhely fragmentáció és az élőhely méretének csökkenése között különbséget tenni,

mivel ha fragmentáció alatt az élőhely másmilyen degradációját, csökkenését is értjük, nem csak a

térbeli feldarabolódást, akkor a hatás független vizsgálata problémássá, lehetetlenné válik (Fahrig,

2003). Fahrig (2013) később felállította az élőhely-mennyiség hipotézist (habitat amount hypothesis),

amellyel máig tartó vitát indított. Elmélete szerint az élőhelyfoltok esetében a méret és izoláció hatásai

egy közös mögöttes folyamat, a mintavételi terület hatásának következményei, így valójában a

fajgazdagság kizárólag az elérhető élőhely-mennyiség függvénye. A későbbi kísérletes kutatások

azonban cáfolták az élőhely mennyiség hipotézist (Haddad et al., 2017; Damschen et al., 2019). Azt

találták, hogy a fajgazdagság-terület kapcsolat („species–area relationship”, SAR) egyenese sokkal

meredekebb a fragmentált élőhelyeken a nem fragmentáltakkal összevetve, és több faj veszett el kis

területeken, ha az élőhelyfoltok izoláltabbak voltak. Egy másik kísérletben hasonló eredményre

jutottak a konnektivitás helyreállítása során, mivel a kolonizáció sokkal gyorsabb volt a folyosókkal

összekötött élőhely-foltok esetében, szintén meredekebb fajgazdagság-terület összefüggést

eredményezve (Damschen et al., 2019). Ugyanakkor számos esetben nem látunk ilyen egyértelmű

összefüggéseket, sőt, Fahrig és munkatársai továbbra is amellett érvelnek, hogy az esetek többségében

vagy egyáltalán nincs (Fahrig, 2017) vagy pozitív az összefüggés (Fahrig et al., 2019). A vita továbbra

is nagyrészt abból származik, hogy nincsenek igazán megbízható, a fragmentáció egyes aspektusait

más hatásoktól függetlenül elválasztó kísérletes és empirikus adatsorok, melyek segítségével ez a hatás

igazán jól megérthető lenne, illetve azok a hatások, amelyek egy nagy kiterjedésű, összefüggő erdő

fragmentációjakor fellépnek (pl. megnövekvő habitatdiverzitás vagy élőhelyfolt-szám; Fahrig, 2019),

nem feltétlenül azonosak a természetes módon szigetszerű élőhelyek (pl. tavak) hálózata esetében. Így

arról, hogy a konnektivitás-vesztés és az ezzel járó izoláció hogyan hat az élőhely-hálózatok

biodiverzitására, még mindig jórészt feltáratlan.

Metaközösségek

A metaközösségek alatt olyan lokális közösségek összességét értjük, melyeket egymással

potenciálisan interakcióban lévő fajok diszperziója kapcsol össze (Wilson, 1992). A metaközösség

elmélet olyan folyamatokat ír le, melyek metaközösségi szinten játszódnak le, az egyes élőhelyek

kapcsolatai révén. A tudományterület kezdetben négy szélsőséges paradigmára koncentrált (Leibold et

al., 2004), amelyeket ma már inkább archetípusokként emlegetnek (Leibold & Chase, 2017). Ezek

közül dolgozatom szempontjából a leginkább releváns a folt dinamika (patch dynamics). Ezen

megközelítés szerint minden élőhely folt azonos, és képes populációk fenntartására, a lokális faji

diverzitás pedig a diszperzió által limitált (Leibold et al., 2004).
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A diszperzió hatásai

Modellezés segítségével már kimutatták, hogy a diszperzión keresztül a közösségek

összeköttetése nagyban befolyásolja az ökoszisztéma fajszámát és produktivitásását. Bizonyítható volt

az is, hogy az összeköttetés megszakítása után a lokális és regionális biodiverzitás, valamint az

ökoszisztéma folyamatok is megváltoztak (Loreau et al., 2003). Kísérletesen igazolták, hogy

diszperzió segítheti a fajok alkalmazkodását a megváltozott környezeti tényezőkhöz is (Thompson &

Shurin, 2012). Ez azt jelenti, hogy a regionális biodiverzitás csökkentheti a lokális diverzitásra

gyakorolt negatív hatásokat, az idézett kísérlet esetében például zooplankton közösségek esetében. Ezt

a hatást „mentőhatásnak” (rescue effect) nevezik, amelynek révén a nagy regionális diverzitás kellően

összekötött élőhely-hálózatok esetében térbeli biztosításként funkcionál (spatial insurance). A

legerősebb hatása a modellek alapján közepes erősségű diszperzió esetében várható (Loreau et al.,

2003). Ha a diszperzió túl gyenge (pl. az élőhelyek túlságosan izoláltak), akkor az összeköttetések nem

tudják kompenzálni a véletlenszerű kihalások sebességét, és alacsonyabb fajszám várható az egyes

élőhelyeken. Túlságosan erős diszperzió szintén alacsony helyi fajszámot eredményez, mivel egy idő

után homogenizálódnak az élőhelyek (Mouquet & Loreau, 2003; Thompson et al., 2020).

Élőhely hálózatokban a kapcsolatok megszakadása tulajdonképpen a diszperzió elvesztését

jelenti egyes élőhelyek között. Az, hogy mely összeköttetések szakadnak meg, befolyásolja a

biodiverzitásra gyakorolt hatást. Szimulációkkal kimutatták, hogy a sok kapcsolattal rendelkező

élőhelyek eltávolítására érzékenyebbek voltak a hálózatok, és így a központi kapcsolatok elvesztése

jelentősen csökkenti a térbeli biztosítást. A vizsgálatok megmutatták azt is, hogy a random kiindulási

kapcsolatokkal rendelkező hálózatok kevésbé érzékenyek a kapcsolatok elvesztésére (Thompson et al.,

2015). Ugyanerre jutottak egy hosszú távú adatsor elemzésénél is, amely az első empirikus

bizonyítékokat szolgáltatta arról, hogy egy hálózaton belül a több szomszéd elvesztése nagyobb

biodiverzitás-csökkenéssel jár (Horváth et al., 2019). A diszperzió a fajok kapcsolati hálózatának

stabilitásában is jelentős szerepet játszik, fenntartja azok viszonylagos állandóságát (Thompson és

Gonzalez, 2017). Összességében megállapíthatjuk, hogy a konnektivitás fenntartásának

konzervációbiológiai szempontból sokrétű és jelentős szerepe van.

Kistavak

A kis víztestek, 5 hektár alatti kistavak globálisan nemcsak számszerűen gyakoriak, hanem

regionális (táji) léptékben több édesvízi fajnak is adnak otthon, mint a folyók, patakok vagy tavak

(Williams et al., 2004), sőt akár az azonos vízfelületű nagyobb tavak. A nagyobb összfajszám mellett

veszélyeztetett fajokból is többet találunk kistavakban, tehát különösen fontos szerepet játszanak ezek

védelmében (Biggs et al., 2005).

A kistavak száma jelentősen csökkent az elmúlt évszázadokban. Egy vizsgált területen a

kistavak több, mint fele elveszett a vizsgálatot megelőző ~100 évben (Heath & Whitehead, 1992). A
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kistavak eltűnésére különösen fontos figyelmet fordítanunk, fent részletezett, biodiverzitáshoz

kapcsolódó szerepük miatt. Egy vizsgálat eredménye szerint az egyes kistavak eltűnése a megmaradó

tavak közötti biológiai kapcsolatok elvesztéséhez vezet és gyengíti a fennmaradó kistavak

közösségeinek változatosságát. A vizsgált területen az elmúlt ötven évben a kistavak 23%-a és ezáltal

a vízfelület 61%-a elveszett, valószínűleg a helyi ember populáció és mezőgazdasági kitermelés

növekedésének hatására. A fennmaradó kistavak diverzitását lokális (vízmélység) és regionális

(földhasználat, tavak gyakorisága, teljes vízzel fedett terület a tájban) faktorok befolyásolták (Rhazi et

al., 2011). Egy másik vizsgálatban az élőhelyek 70%-ának eltűnésével feldarabolódó

élőhely-hálózatnak közvetlen hatása is volt a lokális és regionális fajszámra (Horváth et al., 2019).

Általánosságban elmondható, hogy az emberi tevékenység, azon belül is a mezőgazdaság, a

kistavak elvesztéséhez, a megmaradó élőhely hálózatok fragmentációjához vezet (Heath és Whitehead,

1992; Rhazi et al., 2011; Bouahim et al., 2015; Horváth et al., 2019). A tudomány szempontjából a

biodiverzitás megőrzésének fontosságán kívül is előnyös lehet a kistavak megőrzése, mivel azok

kiváló modellek lehetnek vizsgálatokhoz és kísérleti manipulációval járó hipotézis vizsgálatokhoz.

Ezek a vizsgálatok és kísérletek nemcsak a kis víztestekről tudnak információt szolgáltatni, hanem

általános elméletek teszteléséhez is hozzájárulhatnak (De Meester et al., 2005). Ezen élőhelyek még

könnyebben manipulálható, szimulálható modelljei lehetnek a mezokozmoszok, amelyeket ma már

széles körben használnak nemcsak általános ökológiai elméletek tesztelésére, de metaközösség

vizsgálatokra is (Howeth & Leibold, 2013; Thompson et al., 2015; Mausbach & Dzialowski, 2019).
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Célkitűzések

A kísérletünk célja az volt, hogy megvizsgáljuk, milyen hatást gyakorol az

élőhely-hálózatok fragmentációja a biodiverzitásra önmagában, élőhelyméret-csökkenés nélkül.

Vizsgálatunk tárgyául időszakos kis tavak eukarióta és prokarióta planktonközösségeit választottuk.

Célunk volt annak felderítése, hogy viszonylag rövid idő (3 hónap) alatt látunk-e változást a

közösségek helyi és regionális diverzitás mintázataiban a hálózatban bekövetkező

konnektivitás-vesztés hatására.
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Anyagok és módszerek

Kísérleti elrendezés és a kiindulási közösségek

A kísérlet során 6 metaközösséget szimuláltunk, egyenként 5-5 élőhellyel, tehát összesen 30

élőhelyünk volt. Az élőhelyek 200 l-ig feltöltött 220 l-es mezokozmoszok voltak (1. ábra). Ezek

kialakításához UV-álló műanyag szüretelőkádakat használtunk, amelyeket kívülről lefedtünk

szúnyoghálóval, így kiküszöbölve a nagyobb élőlények, falevelek és egyéb más hasonló zavaró

szennyezés bekerülését a közösségekbe. A mezokozmoszokat kültéren, az Ökológiai Kutatóközpont

Balaton Limnológiai Intézetének udvarán állítottuk fel, térben véletlenszerűen elrendezve (a térbeli

kapcsolatot mesterséges diszperzióval szimuláltuk a metaközösségeken belül). A felállítás során

odafigyeltünk arra, hogy a mezokozmoszok a lehetőségek szerint leginkább azonos fényviszonyoknak

legyenek kitéve.

1. ábra: Mezokozmoszok a kísérlet folyamán
Fotó: Horváth Zsófia

A kiindulási közösségek mind a 30 mezokozmoszban azonosak voltak, amelyhez egyenlő

mértékben kevertük össze 10 időszakos, eutróf jellegű vizes élőhely (hét fertőzugi szikes tó és három

kiskunsági bombatölcsér) plankton közösségeit. Először a mezokozmoszokat feltöltöttük csapvízzel és

állni hagytunk, hogy a klór elpárologjon belőle. A tápanyag-koncentrációt úgy állítottuk be, hogy

megfeleljen a természetes körülmények között, az inokulumként használt élőhelyeken mérhetőnek (0,7
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mg/l összes foszfor, 2,1 mg/l összes nitrogén-koncentrációkkal; Vad et al., 2017; Boros et al., 2017;

Póda, 2018).

A kísérlet menete

A kísérlet 2020 nyarán-őszén zajlott. A metaközösségeken belül az összekötött élőhelyek

között az egyes élőhely-hálózatokban 1% diszperziót (vízcserét) végeztünk 4 héten keresztül (júl. 7 -

aug. 4.). Ez egy áttetsző plexiüvegből készült oszlopos plankton mintavevővel történt, amellyel a

mezokozmoszok átkeverése után mindegyikből kivettünk 2,5 l vizet, majd a hálózat 5 tagjából

származó mintákat összekeverve újra szétosztottuk a megfelelő mezokozmoszokba (ezzel biztosítva,

hogy minden mezokozmosz térfogatának 1%-át, azaz 2 l-t kicseréljük a másik négy mezokozmosszal).

A fragmentációs kezelés kezdetétől 3 közösségnél ezt a diszperziót megszakítottuk, így szimulálva a

fragmentációt, 3-nál pedig változatlanul tovább folytattuk kontrollként további 12 hétig (okt. 27.).

Ugyanakkor amiatt, hogy a diszperzióval járó zavarás ne okozzon a kezelések között mesterséges

hatást, a fragmentációs mezokozmoszokat is ugyanúgy felkevertük minden héten. Az egyes

diszperziós alkalmak, mintavételek és mezokozmoszok között mindig minden eszközt elmostunk, így

elkerülve a keresztszennyezést.

Mintavétel

A mintevételkor a mezokozmoszok vizét összekevertük, majd 1 l vizet vettünk ki a

diszperzióhoz is használt plexi mintavevő segítségével. Ezt a vizet egy 100 μm-es plankton hálón

átszűrtük, hogy a többsejtű élőlényeket kiszűrjük a vízből. A vízmintákból ezután 10 ml-t leszűrtünk

környezeti DNS kivonása céljából 25 mm átmérőjű, 0,1 μm pórusméretű MF-Millipore

membránfilteren (Merck). A szűrőkorongokat ezután mintafeldolgozásig -20 ˚C-on tároltuk.

DNS izolálás és szekvenálás

A környezeti DNS kivonásra szánt mintákat szigorúan steril körülmények között dolgoztam

fel. A szűrőkorongokból a DNeasy PowerSoil Kit segítségével végeztem a DNS kivonást, a gyártó

útmutatása alapján, az alábbi eltérésekkel: a sejtfeltárást MM301 sejtmalom segítségével végeztem, 2

percen át történő rázatással 30 Hz-en, illetve a C6 oldatból előírt 100 μl helyett 50 μl-t használtam. A

kivont DNS-t -20 °C-on tároltam.

Az izolált DNS-ekből ezután a 18S riboszomális RNS-t és 16S riboszomális RNS-t kódoló

taxonómiai markergének egyes régióit polimeráz láncreakció segítségével felszaporítottam. A

reakcióhoz használt primerek a következők voltak: mikroeukarióták azonosítására az 574*F

(CGGTAAYTCCAGCTCYAV) és 1132R (CCGTCAATTHCTTYAART) (Hugerth et al., 2014),
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baktériumok azonosítására a 341F (CCTACGGGNGGCWGCAG) (Herlemann et al., 2011), és

805NR (GACTACHVGGGTATCTAATCC) (Apprill et al., 2015) primereket alkalmaztuk.

A PCR reakció az alábbi protokoll szerint történt: a teljes reakcióelegy végtérfogata 20 μl

volt, amely tartalmazott 4 μl 5×HF puffert (Thermo Fischer Scientific), 4 μl dinukleotid-trifoszfát

(dNTP) keveréket (10 μM), 10 μl RNáz és DNáz mentes DEPC kezelt steril vizet, 0,2 μl-t az egyes

primerekből (0,66 μM), 0,2 μl Phusion magas másolási hűségű DNS polimerázt (0,5 U, Thermo

Fischer Scientific), 0,4 μl szarvasmarha szérumalbumint (Fermentas) és 1 μl DNS mintát. Eukarióták

esetében ettől a fent leírt elegytől annyiban eltértem, hogy 2 illetve 3 μl minta DNS-t adtam a

reakcióelegyhez. A reakció hőprofilját a következők szerint állítottam be 18S rRNS génre

specifikusan: kezdeti denaturáció 5 perc 98 °C, ezután 25 ciklus 95 °C 30 s, 51 °C 30 s 72 °C 1 perc,

és végső extenzió 72 °C 10 perc. A 16 S rRNS génre specifikus amplifikáció esetében az anneláció 55

°C-on zajlott 30 s-ig.

A reakciók sikerességét agaróz gélelektroforézissel ellenőriztem. Itt az alábbi protokollt

követtem: 5 μl PCR terméket futtattam 1%-os agaróz gélben, melyhez 100 V-ot és 500 mA

áramerősséget alkalmaztam 20 percig.

A PCR termékeket a Genomics Core, Research Technology Support Facility, Michigan State

University (USA) intézménybe küldtük szekvenálásra, ahol 2×250 bp formátumban MiSeq v2 reagens

kit  alkalmazásával történt a DNS láncok szekvenciájának meghatározása, Illumina Miseq platformon.

Bioinformatikai adatfeldolgozás

Az amerikai intézményből a DNS szekvenciákat fastq file formájában kaptuk meg. A

szekvenciákat ezután a mothur v1.44 (Schloss et al., 2009) programmal dolgoztam fel a MiSeq SOP

(Kozich et al., 2013, letöltés ideje 2021.05.15.) protokollt követve, annak néhány módosításával. A

„make.contigs” parancsban a deltaq értéket 10-re állítottam. A „pre.cluster” parancsnál 4 különbséget

engedtem meg a szekvenciák között, a „split.abund” paranccsal eltávolítottam a singleton

szekvenciákat a kiméra szűrés után. A „dist.seqs” parancsnál csak 0,1-nél nagyobb távolságokat

távolítottam el. A folyamat végeztével újramintavételezést végeztem a legalacsonyabb

szekvenciaszámú minta alapján. Az elemzéseket eukariótákra és baktériumokra külön végeztem el.

Statisztikai elemzések

A statisztikai elemzéseket az R programnyelv (R Core Team, 2021) használatával és egyéb

kiegészítő csomagok segítségével végeztem. Az adatok kezelésére, tisztítására és az ábrák készítésére

a  tidyverse csomagot használtam (Wickham et al., 2019).

Az alfa, Whittaker-féle béta és gamma diverzitás értékeket a mobr (McGlinn et al., 2021)

csomaggal számoltam. A diverzitás értékeket az egyes metaközösségek között hasonlítottam össze. Az
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értékekhez p értékek is társulnak, mivel a csomag permutációs ANOVA teszteket is végez az

eredményeken.

Második lépésként a szignifikáns eredmények esetében (eukarióta alfa és gamma

diverzitások) megvizsgáltam, mi okozza a szignifikáns eltéréseket. Ehhez az alfa-diverzitás esetében

kevert hatásokat vizsgáló modellt használtam (nlme csomag; Pinheiro et al., 2021). A modellben a

diverzitás logaritmusa függött a kezeléstől, mint állandó, és a metaközösségtől, mint véletlen hatástól.

A gamma-diverzitást pedig fajtelítődési görbék (iNEXT csomag; Hsieh et al., 2020)

konfidencia-intervallumai segítségével hasonlítottam össze.

Végül a vegan csomag segítségével (Oksanen et al., 2020) többváltozós elemzéssel

vizsgáltam az egyes közösségek eltéréseit és ennek kapcsolatát a kezeléssel. Ehhez először

nem-metrikus többdimenziós skálázás (NMDS) ordinációval kétdimenziós távolságmátrixot

készítettem, majd a közösség távolság-alapú közösségmátrixait két módon is teszteltem: egyrészt

permutációs elemzéssel (PERMANOVA), másrészt hasonlósági százalékon alapuló teszttel (SIMPER).

A közösségek összetételének eltéréseit adatvizualizációs eszközökkel is vizsgáltam. Itt a

relatív abundancia értékek alapján törzs szinten összesítettem a közösségeket a phyloseq csomag

felhasználásával (McMurdie & Holmes, 2013)
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Eredmények

A biodiverzitás indexeket vizsgálva a baktériumok esetében nem volt kimutatható eltérés a

fragmentált és összekötött közösségek között (2. ábra), azonban eukariótáknál szignifikáns eltérést

találtam az alfa (p = 0.005) és gamma (p = 0.04) diverzitások esetében is (2. ábra). A béta-diverzitás

esetében nem találtam szignifikáns eltéréseket.

Az eukarióták esetében az alfa diverzitás értékekre illesztett kevert hatások modell csak

marginálisan szignifikáns eredményt adott a kezelés hatására (p = 0.057)

2. ábra: Diverzitás indexek (alfa, béta, gamma diverzitás OTU-számban kifejezve) az egyes
metaközösségekben (A: baktériumok, B: eukarióták; zöld:összekötött, piros: fragmentált

metaközösségek).
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A fajtelítődési görbéken (3. ábra) azt látjuk, hogy a baktériumok esetében itt sem mutatkozik

jelentős eltérés, viszont az eukariótáknál az összekötött és a fragmentált metaközösségek konfidencia

intervallumai elválnak, és így a két kezelésben kapott gamma-diverzitás értékek különbözőnek

tekinthetőek.

3. ábra: Fajtelítődési görbék. A folytonos vonalak az interpolált értékeket (metaközösségenként 5
mezokozmosz), a szaggatott vonalak az extrapolált értékeket, a pontok pedig a mért értékeket

jelölik. A szimbólumok a metaközösségeket, a színek pedig a kezelést jelölik (piros: fragmentált,
zöld: összekötött). A görbék alatt és fölött a hozzájuk tartozó 95%-os konfidencia-intervallumokat a

görbékkel azonos (átlátszó) szín jelöli.

A nem-metrikus többdimenziós skálázás (NMDS) ordinációval (4. ábra) az eukariótáknál jól

láthatóan elválnak az összekötött metaközösségek a fragmentáltaktól, míg a baktériumoknál csupán

egy összekötött metaközösség válik el egyértelműen a többi közösségtől, ugyanakkor látható itt is egy

trend az első NMDS tengely mentén (a fragmentált mezokozmoszok inkább a pozitív régióban

találhatóak, míg összekötöttből hozzájuk képest több van a negatív régióban).
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4. ábra: Nem-metrikus többdimenziós skálázás (NMDS) eredményei. A szimbólumok a
mezokozmoszokat jelölik (zöld kör: összekötött, piros háromszög: fragmentált). Az ellipszisek az

egyes metaközösségekhez tartozó értékek 50%-át fedik le.

A távolságmátrixok permutációs elemzése alapján (PERMANOVA) a baktériumok esetében

szignifikáns hatást gyakorolt a kezelés (p = 0.006) és a kezelésen belül a metaközösségek is (p =

0.001). Az eukariótáknál hasonló eredményeket kaptunk (kezelés: p = 0.004, metaközösség: p =

0.002)

A 5. ábrán azt láthatjuk, hogy hogyan tért el az egyes metaközösségek összetétele törzsi

(phylum) taxonómiai szinten. Az ábra bemutatja a SIMPER elemzések eredményeit is (a kezelések
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közti eltérésekhez szignifikánsak hozzájáruló törzsek csillaggal (p<0.05), illetve marginálisan

szignifikáns eredmény esetében (0.05<p<0.1) ponttal jelölve).

5. ábra: Baktérium és eukarióta törzsek átlagos abundanciája az egyes metaközösségekben
(M1-M3: összekötött, M4-M6: fragmentált). A SIMPER elemzés alapján a kezelések közti

eltérésekhez hozzájáruló törzsek jelölése: ** 0.001<p<0.01; * 0.01<p<0.05; . 0.05<p<0.1
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Diszkusszió

A kísérletünk során arra kerestük a választ, hogy időszakos kis tavak eukarióta és prokarióta

planktonközösségei hogyan reagálnak az élőhely-hálózatok fragmentációjára. Vizsgálatunk kiemelt

célja az volt, hogy a fragmentáció hatását önállóan, az élőhelyméret csökkenése nélkül vizsgáljuk.

Szerettük volna megtudni, hogy kimutatható-e változás már viszonylag rövid idő (három hónap) alatt.

Kérdéseink megválaszolásához mezokozmosz kísérletet végeztünk, ahol metaközösségeket állítottunk

fel és így vizsgáltuk az eukarióta és prokarióta planktonközösségeket. Eredményeim megmutatják,

hogy mind az eukarióta, mind a baktérium közösségeket befolyásolja az élőhely fragmentáció, mivel

az élőhelyek számának változatlansága mellett, a konnektivitás megszüntetésével szignifikáns

eltéréseket találtam a közösségek között.

A diverzitás értékekben csak eukariótáknál találtam szignifikáns eltéréseket. Itt az alfa- és

gamma-diverzitás jelentősen kisebb volt a fragmentációnak kitett közösségekben. Ugyanakkor például

mind az eukarióták, mind a baktériumok esetében volt szignifikáns hatása a kezelésnek. A közösségek

összetételén és a hasonlósági százalékon alapuló elemzés is mindkét csoport esetében talált olyan

törzseket, melyek szignifikánsan hozzájárulnak a közösségek különbözőségéhez.

Korábban azt tartották, hogy sem a baktériumok, sem az egysejtű eukarióták közösségére

nem gyakorol a diszperzió hatást (Baas-Becking & Nicolai, 1934; Finlay, 2002). Ugyanakkor ez

nagyrészt annak volt köszönhető, hogy az első ezzel kapcsolatos kutatásokat erősen szélsőséges

környezetben végezték (pl. sós tavakban), és azóta már számos vizsgálat kimutatta, hogy akár a

legkisebb egysejtűek és baktériumok is mutathatják a diszperzió-limitáció jeleit (Telford et al., 2006;

Peay et al., 2010; Adams et al., 2013). Sőt, egysejtű eukarióták és prokarióták esetében is

megfigyelhetőek biogeográfiai mintázatok (Ramette et al., 2005; Martiny et al., 2006). Az

eredményeim is azt mutatják, hogy mind a baktériumok, mind az eukarióták közösségeire hatást

gyakorol a diszperzió megszakítása.

A baktérium közösségekben ugyanakkor sokkal kevesebb, kisebb mértékű változást találtam,

mint az eukariótákban. Ennek magyarázata lehet az, hogy a baktériumok, egysejtű eukariótáknál

kisebb méretük okán, kevésbé diszperzió limitáltak (De Bie et al., 2012), és hatalmas lokális

populációméreteiknek köszönhetően kisebb a kihalás esélye is a helyi élőhelyekről (esetünkben a

mezokozmoszokból).

A kistavak számos szempontból jelentős szerepet töltenek be a biodiverzitás megőrzésében

és a tudomány számára is kiemelten fontosak (Collinson et al., 1995; Biggs et al., 2005; De Meester et

al., 2005). Ezért vizsgálatunk az általános ökológiai eredmények mellett fontos relevanciákkal jár ezen

élőhelyek számára is. Mivel fennmaradásuk számos tájban komoly veszélynek van kitéve (Heath &

Whitehead, 1992; Horváth et al., 2019), így annak hangsúlyozása, hogy az egyes élőhelyek nem csak

önmagukban értékesek, hanem hálózataikon belül a konnektivitás védelmére kiemelten figyelni

kellene, fontos célt szolgálhat a védelmük során.
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Az, hogy a fragmentáció biodiverzitásra gyakorolt hatása még mindig jelentősen vitatott

téma (Fletcher et al., 2018; Fahrig et al., 2019), nem segíti a biodiverzitás hatékony globális védelmét.

Kísérletünk azáltal, hogy a fragmentációt az élőhelyméret csökkenésétől elkülönítve vizsgálja, fontos

része a vita feloldásának, és a fragmentáció pontos hatásmechanizmusának megismerésének, mivel

egyértelmű választ szolgáltat arra, hogy a fragmentációval járó konnektivitás-vesztés negatív direkt

hatással van a biodiverzitásra, amely független az élőhelyek számától és minőségétől.
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