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Рост численности и потребностей населения 
требует постоянного увеличения количества ис-
пользуемых ресурсов и площади освоенной тер-
ритории (для расширения сельскохозяйственных 
угодий, роста числа и площади городов, сети 
дорог и т. д.). В результате к началу XX в. есте-
ственные ландшафты суши были разрушены 

примерно на 20%, к началу XXI в. – более чем 
на 60%, к настоящему времени – более чем 
на 70% (Лосев, 2006; Сергеев, Кулеш, 2017). Хотя 
некоторые антропогенные нарушения во многом 
имитируют естественные (например, вызванные 
локальными изменениями климата или уровня 
грунтовых вод, заготовкой древесины, выпасом 
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Разрушение природных ландшафтов в сочетании с их дальнейшей урбанизацией рассматри-
ваются в качестве одной из основных причин исчезновения видов. При этом данный процесс 
сопровождается проникновением на нарушенные местообитания чужеродных растений. Если 
на локальном уровне исчезновение аборигенных видов полностью компенсируется появлением 
чужеродных, то синантропные сообщества должны характеризоваться не меньшей полночленно-
стью, чем естественные или полуестественные сообщества того же района. Мы рассмотрели этот 
вопрос на примере растительных сообществ г. Майкопа, его окрестностей и близлежащих тер-
риторий (Западный Кавказ, 180–700 м над ур. м.). С этой целью мы сравнили видовое богатство 
сообществ с разным уровнем синантропизации, но со сходной продукцией. Дополнительно для 
каждого диапазона градиента продукции рассмотрено соотношение между числом чужеродных 
видов, аборигенных видов и общим числом видов в сообществах с высоким уровнем синантро-
пизации. Для анализа было использовано 1256 проб сухой надземной биомассы. Результаты по-
казали, что пробы биомассы, отобранные в синантропных сообществах, по сравнению с проба-
ми, отобранными в естественных и полуестественных сообществах, ожидаемо характеризуются 
существенно более высокой долей чужеродных видов растений, их долей среди синантропных 
видов, частотой их доминирования. При этом уровень их полночленности неодинаков на раз-
ных участках градиента продукции. Наиболее низким уровнем полночленности характеризуются 
сообщества (пробы биомассы) с высоким уровнем синантропизации (81–100%) и средней про-
дукцией (50–150 г на 0.25 м2). Их видовое богатство на 15–25% ниже, чем в естественных (полу-
естественных) сообществах, и на 20–40% ниже, чем в малонарушенных сообществах (с уровнем 
синантропизации от 1 до 20%). Синантропные, естественные (полуестественные) и малонару-
шенные сообщества высокопродуктивных местообитаний (более 200 г на 0.25 м2) несущественно 
отличаются по данному признаку. Наиболее высоким уровнем полночленности характеризуются 
синантропные сообщества малопродуктивных местообитаний (менее 50 г на 0.25 м2). Причем 
можно предположить, что на участках 0.25 м2 их видовое богатство близко к верхнему пределу.
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домашних животных или традиционным земле-
делием), другие отличаются от них по характе-
ру, частоте или масштабу (регулярная вспашка 
бывших лугов или степей, использование био-
цидов, накопление в атмосфере, воде и почвах 
загрязняющих веществ, увеличение площади 
непроницаемых поверхностей и т. д.) (Kowarik, 
1990; Marzluff, Ewing, 2001; McKinney, 2002, 2006; 
Stewart, Oke, 2012; English et al., 2022). При этом 
в наибольшей степени среда, растительный по-
кров и биота в целом изменены в пределах про-
мышленных зон и городов (Kowarik, 1990; Ruas 
et al., 2022), где трансформация среды нередко 
имеет необратимый характер (Marzluff, Ewing, 
2001; McKinney, 2002, 2006) и заканчивается 
формированием местообитаний, которые мож-
но рассматривать уже не столько как нарушен-
ные, а как новые – произведенные человеком 
(McKinney, 2006; Карманова и др., 2021). В на-
стоящее время города занимают относитель-
но небольшой процент площади суши, однако 
он стремительно растет (McKinney, 2002, 2006; 
Antrop, 2004; Wania et al., 2006; Сергеев, Кулеш, 
2017; Карманова и др., 2021). Поэтому разруше-
ние природных ландшафтов в сочетании с их 
дальнейшей урбанизацией рассматривается в ка-
честве одной из основных причин исчезнове-
ния местных видов (Czech et al., 2000; McKinney, 
2002, 2006). Те из них, которые оказались спо-
собными адаптироваться к новым условиям 
и произрастать на антропогенных местообита-
ниях, получили название “апофиты” (Горчаков-
ский, 1984; Kowarik, 1990).

По мнению палеонтологов, состояние при-
родных комплексов во многом определяет ха-
рактер эволюционных процессов (Красилов, 
1969, 1973; Жерихин, 1979). В сбалансированных 
экосистемах с высоким видовым богатством 
и разнообразными механизмами биотической 
регуляции численности популяций происходит 
когерентная эволюция – плавная, относительно 
медленная, осуществляемая путем конкурентно-
го замещения видов в рамках прежней экологи-
ческой структуры и прогрессирующего сужения 
экологических ниш. Она направлена преиму-
щественно в сторону усиления взаимодействия 
между компонентами сообществ и способствует 
росту их устойчивости. Но такое состояние мо-
жет быть нарушено из-за биоценотических кри-
зисов или крупномасштабных изменений среды 
(Красилов, 1973; Жерихин, 1979; Ricklefs, 1987). 
В этом случае в противовес лавинообразно-
му исчезновению ранее существовавших видов 

начинается процесс интенсивного видообра-
зования, приобретающий также взрывной ха-
рактер (некогерентная эволюция). По мнению 
В. В. Жерихина (1979), характерной чертой та-
кой эволюции, направленной на освоение но-
вой адаптивной зоны, является невозможность 
ее прогноза (в том числе из-за высокой вероят-
ности появления видов с существенно новыми 
свойствами) и остановки внешним воздействи-
ем. Он предположил, что масштаб изменений 
среды и вымирания видов, наблюдаемых в по-
следние десятилетия, может вскоре подвести 
биоту к ее началу.

В экологическом масштабе времени видо-
вое богатство сообществ определяется процесса-
ми локального вымирания и колонизации видов 
(MacArthur, Wilson, 1963; Eriksson, 1993; Tilman, 
Pacala, 1993; Olivares et al., 2018, и др.). Скорость 
колонизации пропорциональна числу видов в ре-
гиональном видовом пуле сообществ минус число 
видов, уже присутствующих в них (т. е. числу по-
тенциальных колонизаторов, остающихся в видо-
вом пуле – “темное разнообразие”, по: Pärtel et al., 
2011, 2013). Скорость вымирания зависит от числа 
видов на участках сообществ, площади этих участ-
ков, абиотических и биотических условий среды. 
Чем больше размер регионального видового пула, 
тем большее число видов проникает в сообщества, 
тем в среднем меньшим числом особей они будут 
представлены на их участках, тем выше вероят-
ность локального вымирания видов, тем ближе бу-
дет их видовое богатство к возможному верхнему 
пределу, т. е. к ситуации, когда процессы колони-
зации и исчезновения видов уравновесят друг дру-
га (Terborgh, Faaborg, 1980; Cornell, 1993; Eriksson, 
1993; Tilman, Pacala, 1993; Olivares et al., 2018, и др.). 
Растительные сообщества с видовым богатством 
ниже этого порога рассматриваются как неполноч-
ленные (Ricklefs, 1987; Olivares et al., 2018).

Размер видового пула сообществ определяет-
ся преимущественно региональными и истори-
ческими факторами: их площадью и степенью 
изоляции в настоящем и историческом про-
шлом, эволюционным возрастом, скоростью 
видообразования, крупномасштабными наруше-
ниями, миграциями и т. д. (Ricklefs, 1987; Cornell, 
1993; Pärtel et al., 1996; Cornell, Harrison, 2014; 
Zobel, 2016, и др.). Несмотря на то, что земледе-
лие и строительство городов практикуются в те-
чение тысячелетий, в масштабе эволюционного 
времени этот период можно считать относитель-
но коротким. Поэтому флористические ком-
плексы антропогенных местообитаний (видовые 
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пулы синантропных сообществ) было бы логич-
но рассматривать как эволюционно молодые 
и окончательно не сформированные (Жери-
хин, 2003). Однако, как показала инвентариза-
ция флор ряда городов мира (т. е. наиболее на-
рушенных человеком территорий), проведенная 
в разные годы (McKinney, 2002, 2006, 2008; Kühn 
et al., 2004; Hou et al., 2023), во многих из них 
произрастает даже большее число спонтанных 
(некультивируемых) видов растений, чем в их 
окрестностях, сельских районах или в более или 
менее нетронутых ландшафтах того же разме-
ра. Это может быть связано как с неоднородно-
стью городской среды (Kühn et al., 2004; Wania 
et al., 2006; McKinney, 2008; English et al., 2022) 
и непрерывным появлением неиспользованных 
ресурсов (в  результате частых нарушений рас-
тительного покрова; Davis et al., 2000, 2005), так 
и с активным проникновением в нарушенные 
сообщества чужеродных растений (Falinski, 1971; 
Kowarik, 1990; McKinney, 2002; Hope et al., 2003; 
Kühn et al., 2004; Wania et al., 2006; Qi et al., 2024). 
В частности, в некоторых из обследованных го-
родов скорость исчезновения видов оказалась 
ниже, чем скорость иммиграции, но в других – 
наоборот (McKinney, 2002, 2006, 2008; Kühn et al., 
2004; Hou et al., 2023). Одним из наиболее значи-
мых отрицательных последствий этого процесса 
можно считать гомогенизацию биоты в крупном 
пространственном масштабе (Kowarik, 1990; 
Hope et al., 2003; Kühn et al., 2004; Kühn, Klotz, 
2006; McKinney, 2006; Qian, Ricklefs, 2006; Wania 
et al., 2006; Qi et al., 2024). Но одновременно 
внутри- и межконтинентальные миграции си-
нантропных растений способствуют локальному 
насыщению видами нарушенных и антропоген-
ных местообитаний, а поэтому, возможно, сни-
жают риск возникновения взрывного видообра-
зования (некогерентной эволюции), по крайней 
мере в долгосрочной перспективе. Соответ-
ственно, если распространение чужеродных ви-
дов растений рассматривать в таком аспекте, 
то этот процесс нельзя считать однозначно не-
гативным явлением.

В том случае, если исчезновение местных ви-
дов в результате разрушения природных ланд-
шафтов полностью компенсируется проник-
новением в них чужеродных растений, можно 
ожидать, что растительные сообщества, состо-
ящие преимущественно из таких видов и апо-
фитов (т. е. с высоким уровнем синантропиза-
ции; Горчаковский, 1984), должны характери-
зоваться в локальном масштабе не меньшей 

полночленностью, чем естественные или полу-
естественные сообщества того же района. В на-
стоящей статье мы попытались проверить это 
предположение на примере травяных сообществ 
Западного Кавказа с разным уровнем синантро-
пизации и адвентивизации.

МАТЕРИАЛ И МЕТОДЫ

Оценка уровня полночленности  
растительных сообществ

Существует несколько подходов к оценке дан-
ного феномена. Считается, что наиболее стро-
гими из них являются экспериментальные или 
полевые наблюдения за результатами внедрения 
новых видов в сообщества (Раменский, 1924; 
Работнов, 1983; Olivares et al., 2018). В частно-
сти, с позиции этого подхода тот факт, что боль-
шинство вторжений чужеродных видов растений 
в сообщества регионов-реципиентов не влечет 
за собой исчезновение местных видов (Stohlgren, 
2002; Sax, Gaines, 2003; Sax et al., 2005; Thomas, 
Palmer, 2015), может свидетельствовать о непол-
ночленности многих растительных сообществ, 
и в первую очередь синантропных. Однако вы-
сказывается мнение, что такие выводы нельзя 
считать окончательными, поскольку часто необ-
ходимы годы и даже столетия после вторжения 
новых видов, прежде чем сообщества достиг-
нут нового равновесия (Работнов, 1983; Gilbert, 
Levine, 2013; Olivares et al., 2018). При этом кос-
венным свидетельством видовой неполночлен-
ности может служить положительная корреля-
ция между разнообразием чужеродных и абори-
генных видов, разово оцененным в однотипных 
сообществах (Moore et al., 2001; Shea, Chesson, 
2002). В свою очередь, отрицательная связь меж-
ду этими характеристиками может указывать 
на наличие прямой конкуренции между видами 
этих групп (Shea, Chesson, 2002; Celesti-Grapow 
et al., 2006; Popp, Kalwij, 2021).

Согласно гипотезе видового пула, о непол-
ночленности сообществ свидетельствует пря-
мо пропорциональная связь между локальным 
видовым богатством сообществ и размером их 
видового пула (региональным богатством). От-
клонения от нее (полиномиальная регрессия) 
могут быть индикатором их видовой полноч-
ленности (Ricklefs, 1987; Cornell, Lawton, 1992; 
Cornell, 1993; Pärtel, Zobel, 1999). Большинство 
исследований с использованием данного подхо-
да показало, что неполночленные биологические 
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сообщества встречаются гораздо чаще, чем 
полночленные (Pärtel et al., 1996; Lawton, 1999; 
Cornell, Harrison, 2014). Однако этот способ 
оценки рассматриваемого феномена критикует-
ся по нескольким причинам, включая эффекты 
автокорреляции, проблемы с определением ре-
гионального видового пула и размера проб для 
оценки локального видового богатства, а также 
с интерпретацией линейной зависимости меж-
ду значениями этих параметров (Keddy, Fraser, 
1999; Srivastava, 1999; Herben, 2000; Loreau, 2000; 
Shurin et al., 2000; Hillebrand, Blenckner, 2002; 
Cornwell, Grubb, 2003; Akatov et al., 2005; Fox, 
Srivastava, 2006; Szava-Kovats et al., 2012; Cornell, 
Harrison, 2014; Michalet et al., 2015; Zobel, 2016; 
Olivares et al., 2018).

В соответствии с энергетической (species-
energy) гипотезой (Wright, 1983) и объясняющей 
ее гипотезой “большего числа индивидуумов” 
(larger number of individuals; Srivastava, Lawton, 
1998), количество доступной энергии (продук-
тивность среды обитания) может ограничивать 
число сосуществующих видов за счет ограниче-
ния плотности их особей (Wright, 1983; Currie, 
Paquin, 1987; Currie, 1991; Latham, Ricklefs, 1993; 
Hurlbert, Stegen, 2014). Это означает, что в пол-
ночленных сообществах с одинаковой продук-
цией (плотностью особей) видовое богатство 
должно быть сходным (Currie, Paquin, 1987; 
Francis, Currie, 1998; Cornell, Harrison, 2012; 
Ricklefs, He, 2016). Напротив, если сообщества 
со сходной продукцией или плотностью особей, 
но расположенные в разных местообитаниях, 
регионах или континентах, характеризуются раз-
ным видовым богатством, это может быть обу-
словлено в том числе разным уровнем их непол-
ночленности (Garsia et al., 1993; Latham, Ricklefs, 
1993; Kaspari et al., 2004; Longino, Colwell, 2011; 
Ricklefs, He, 2016; Akatov et al., 2022). В связи 
с этим обратим внимание, что, по данным Гар-
сии и его коллег (Garsia et al., 1993), солончако-
вые луга дельты Гвадалквивира (юго-запад Ис-
пании) имеют меньшее видовое богатство, чем 
сходные по биомассе рудеральные сообщества 
этого региона.

Разный уровень полночленности (неполноч-
ленности) однотипных сообществ предполага-
ет разную среднюю плотность, а соответствен-
но, и встречаемость особей формирующих их 
видов – чем ниже полночленность, тем выше 
их средняя встречаемость (т. е. соотношение 
между средним и общим числом видов на пло-
щадках, заложенных в пределах однородного 

участка сообщества). Этот тест был опробован 
на примере растительных сообществ подвижных 
и неподвижных осыпей, лесных полян и изоли-
рованных высокогорных массивов Западного 
Кавказа (Акатов, Акатова, 1999; Ескина, 2002; 
Akatov et al., 2005). Результаты показали хорошее 
соответствие предсказаниям теории динамиче-
ского равновесия островной экологии Макарту-
ра и Уилсона (MacArthur, Wilson, 1963). Резуль-
таты аналогичных исследований показали, что 
встречаемость видов в трансформированных 
человеком растительных сообществах низко-
горной и высокогорной зон Западного Кавказа 
в среднем не выше, чем в расположенных рядом 
малонарушенных сообществах, а поэтому можно 
предположить, что уровень их полночленности 
в среднем не ниже (Акатов и др., 2013). Одна-
ко опыт использования данного теста остается 
очень ограниченным, а возможности, соответ-
ственно, неопределенными.

Наконец, следует обратить внимание, что 
в начале прошлого века Л. Г. Раменским (1924) 
было предложено принципиально иное пред-
ставление о видовой полночленности (непол-
ночленности) растительных сообществ. Под 
полночленными он понимал те из них, в состав 
которых входят все виды растений, способ-
ные в них произрастать (т. е. все виды их видо-
вых пулов) (Раменский, 1924). В соответствии 
с этим пониманием, абсолютно полночленные 
сообщества, скорее всего, в природе не встре-
чаются (Работнов, 1983). Относительно недавно 
на основе этого подхода был разработан индекс 
полночленности сообщества, равный логариф-
му соотношения между наблюдаемым и “тем-
ным” разнообразием. Под последним понима-
ется число локально отсутствующих (не  выяв-
ленных в этом сообществе) видов его видового 
пула (Pärtel et al., 2011, 2013). По мнению Па-
тела и соавт. (Pärtel et al., 2011), использование 
этой характеристики позволяет рассмотреть но-
вые аспекты сходства (отличия) между видовым 
разнообразием сообществ разных географиче-
ских регионов, местообитаний и трофических 
уровней. В последние годы наблюдается замет-
ный рост интереса к этому подходу (Bello et al., 
2016; Ronk et al., 2017; Tang et al., 2019; Fernandes 
et al., 2019; Carmona, Pärtel, 2020; Noreika et al., 
2020; Trindade et al., 2020; Fanfarillo et al., 2024, 
и др.). При этом подчеркивается, что способы 
оценки уровня полночленности сообществ, раз-
работанные на основе разных представлений 
об этом феномене, хотя и связаны между собой, 



	 О ЛОКАЛЬНОЙ ВИДОВОЙ ПОЛНОЧЛЕННОСТИ... � 21

ЖУРНАЛ ОБЩЕЙ БИОЛОГИИ  	 том 86	 № 1	 2025

но предназначены для решения разных задач 
(Pärtel et al., 2013).

В нашей работе мы придерживались пред-
ставления о видовой полночленности сооб-
ществ как о верхнем пределе видового богатства 
на их участках, обусловленном равновесием 
между процессами вымирания и колонизации 
видов. Для достижения поставленной цели мы 
оценивали относительный уровень полночлен-
ности разных сообществ по соотношению их 
продукции и видового богатства. Выбор данно-
го метода был обусловлен несколькими причи-
нами: (1) из- за высокого разнообразия местоо-
битаний на нарушенных ландшафтах (особенно 
в городах) точное определение размера видо-
вого пула для каждого сообщества представля-
ет собой очень сложную задачу; (2) результаты 
анализа связи между продукцией и видовым бо-
гатством сообществ трактуются менее противо-
речиво, чем между локальным видовым богат-
ством и размером регионального видового пула; 
(3) этот тест позволяет оценить уровень полноч-
ленности одних сообществ по отношению к дру-
гим; (4) в период с 2014 по 2021 г. авторами был 
собран значительный объем данных по биомас-
се, составу и видовому богатству растительных 
сообществ района исследования. Дополнитель-
но мы сопоставили разнообразие чужеродных 
видов с разнообразием аборигенных и общим 
видовым богатством в сообществах с высоким 
уровнем синантропизации.

Район и  объекты исследования

Сбор фактического материала проводи-
ли на Западном Кавказе в долинах рек Белая 
и Курджипс в пределах г. Майкопа и его окрест-
ностей, а также в Майкопском районе в окрест-
ностях поселков Краснооктябрьский, Гавердов-
ский (180–310 м над ур. м.) и Каменномостский 
(370–700 м). Ровные и пологие участки этого 
района давно лишены лесной растительности 
и заняты в основном населенными пунктами, 
пустырями в их окрестностях, сельскохозяй-
ственными угодьями и дорогами. Однако многие 
речные террасы, а также большая часть склонов 
невысоких горных хребтов покрыты широколи-
ственными лесами с доминированием и содоми-
нированием Quercus robur L., Q. petraea L., Fagus 
orientalis Lipsky, Carpinus betulus L., Alnus incana 
(L.) Moench, A. glutinosa (L.) Gaertn. и других ви-
дов, включающими многочисленные поляны ан-
тропогенного происхождения. В качестве объ-
ектов исследования использовали естественную 

(полуестественную) и синантропную травяную 
растительность, в том числе сообщества лесных 
полян, опушек, старых и молодых залежей, пу-
стырей разного происхождения, мест рекреации, 
старых газонов, скоплений строительного мусора, 
обочин и межколейного пространства грунтовых 
дорог и т. д.

Метод сбора фактического материала

Использовали сухую надземную биомассу в ка-
честве суррогатного показателя продукции рас-
тительных сообществ (Garsia et al., 1993; Bhattarai 
et al., 2004; Ma et al., 2010; Ricklefs, He, 2016). 
Пробы биомассы были отобраны с 2014 по 2021 г. 
на относительно однородных участках травяно-
го покрова в период его наибольшего развития. 
Основная часть проб была отобрана регулярным 
способом на линейных трансектах, включающих 
10 площадок площадью 0.25 м2 каждая. Остальные 
отбирали сериями по 3–10 проб на участок. Все-
го было отобрано и обработано 1256 проб надзем-
ной биомассы. Для каждой пробы были опреде-
лены: сухая биомасса в граммах (W), общее число 
видов (S), число природных (не синантропных) 
и синантропных видов (Sn и Ss соответственно), 
аборигенных (Sа) и чужеродных (адвентивных) 
видов (Se); EL – доля чужеродных видов от обще-
го числа видов в пробе (уровень адвентивизации 
сообществ); SL – доля синантропных видов от их 
общего числа (уровень синантропизации сооб-
ществ). Предполагалось, что SL отражает сте-
пень антропогенной трансформации сообществ 
(Горчаковский, 1984). Для групп проб со сходным 
уровнем синантропизации были определены: d – 
разнообразие доминантов (S/logN, где Sd – число 
доминирующих видов в группах проб, N – число 
проб в группе); Р и Pe – общее число и число чу-
жеродных видов.

Разделение видов на аборигенные и чу-
жеродные было выполнено согласно “Флоре 
Северо-Западного Кавказа” (Зернов, 2006). Вклю-
чение видов в категорию синантропных основа-
но на работе А. Л. Иванова (2019). В качестве си-
нантропных были признаны как чужеродные, так 
и местные виды, отнесенные в этой работе к об-
лигатным и факультативным рудеральным и се-
гетальным флороценоэлементам (Иванов, 2019). 
Номенклатура сосудистых растений дана в соот-
ветствии с базой данных POWO (Plants of the World 
Online; http://www.plantsoftheworldonline.org).
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Методы анализа данных

Если уровень синантропизации (SL) не ока-
зывает систематического влияния на видовое 
богатство (S) сообществ со сходной продукцией 
(W), то это может свидетельствовать о примерно 
равном уровне их полночленности. Для провер-
ки этого предположения мы разделили гради-
ент биомассы сообществ (градиент W) на шесть 
участков (классов) разного размера (менее 50 г, 
51–100, 101–150, 151–200, 201–300, более 300 г). 
Затем мы сравнили видовое богатство сообществ 
(проб биомассы) с разным уровнем синантропи-
зации (0, 1–20, 21–40, 41–60, 61–80, 80–100%) 
для каждого участка градиента W. Мы исполь-
зовали дисперсионный анализ (ANOVA) для 
проверки значимости влияния SL на значения S 
и апостериорный тест Тьюки, чтобы определить, 
какие сообщества существенно отличаются друг 
от друга в этом отношении.

Дополнительно сопоставили средние значе-
ния Se, Sа и S в группах сообществ с высоким 
уровнем синантропизации (SL > 0.6) и сходной 
продукцией. Мы предположили, что монотонно 
убывающая связь между Se и Sа в сочетании с от-
сутствием связи между Se и S может свидетель-
ствовать о конкуренции между чужеродными 
и аборигенными видами растений и о близости 
видового богатства синантропных сообществ (S) 
к верхнему пределу. В противном случае следует 

ожидать монотонно возрастающую связь между 
Se и S и отсутствие монотонно убывающей свя-
зи между Se и Sа. Статистическую значимость 
разницы между средними значениями S и Sа 
на разных участках градиента Se также оцени-
вали путем однофакторного дисперсионного 
анализа (ANOVA). Визуализацию полученных 
результатов осуществляли путем построения ди-
аграмм. Расчеты проводили с использованием 
программы Microsoft Excel 2013 с надстройкой 
Real Statistic Data Analysis Tools.

РЕЗУЛЬТАТЫ

Общая характеристика сообществ с разным 
уровнем синантропизации представлена в табл. 1 
и 2 и на рис. 1. Из таблиц следует, что группы 
проб биомассы с наиболее высоким уровнем 
синантропизации по сравнению с пробами, ото-
бранными в естественных и полуестественных 
сообществах, характеризуются существенно бо-
лее высокими значениями разнообразия доми-
нирующих видов (1), доли среди них чужерод-
ных доминантов (2), частоты доминирования 
этих видов (3), продукции (сухой биомассой) (4), 
доли в пробах и их группах чужеродных видов 
растений (степенью адвентивизации сообществ) 
(5) и доли последних среди синантропных ви-
дов (6). При этом видовое богатство сообществ 
с высоким уровнем синантропизации (81–100%) 

Таблица 1. Виды, наиболее часто доминирующие в растительных сообществах с разным уровнем 
синантропизации

SL, % Sd Доминирующие виды

0 7 Bothriochloa ischaemum, Brachypodium sylvaticum, Calamagrostis epigejos, Chrysopogon gryllus, 
Cephalaria gigantea, Medicago falcata

0.1–20 14
Bothriochloa ischaemum, Calamagrostis epigejos, Medicago falcata, Brachypodium sylvaticum, Eq-
uisetum telmateia, Filipendula ulmaria, Galega officinalis, Geranium sanguineum, Pentanema ger-
manicum, Solidago canadensis

21–40 11
Medicago falcata, Solidago canadensis, Calamagrostis epigejos, Bothriochloa ischaemum, Elymus 
repens, Ambrosia artemisiifolia, Equisetum telmateia, Trifolium pratense, Lolium perenne, Crepis 
setosa

41–60 22
Solidago canadensis, Ambrosia artemisiifolia, Trifolium pratense, Medicago falcata, Crepis se-
tosa, Equisetum telmateia, Erigeron annuus, Achillea millefolium, Chenopodium album, Melilotus 
officinalis

61–80 33 Ambrosia artemisiifolia, Melilotus officinalis, Solidago сanadensis, Convolvulus arvensis, Erigeron 
annuus, Calamagrostis epigejos, Crepis setosa, Elymus repens, Lolium perenne, Trifolium repens

81–100 35
Erigeron annuus, Ambrosia artemisiifolia, Acalypha australis, Parthenocissus quinquefolia, Polygo-
num aviculare, Bromus sterilis, Chenopodium album, Amaranthus albus, Convolvulus arvensis, Erig-
eron canadensis

Примечание. SL – уровень синантропизации сообществ, Sd – число доминантов в пробах биомассы с разным уровнем 
синантропизации. В ячейках виды расположены в порядке снижения частоты их доминирования в группах проб. Синан-
тропные виды выделены полужирным, чужеродные – подчеркнуты.
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в среднем несколько ниже, чем естественных 
или полуестественных сообществ, а наиболее 
высокими значениями S характеризуются сооб-
щества (группы проб) с уровнем синантропиза-
ции 1–20%.

На рис. 1 показано соотношение между про-
дукцией (биомассой) и видовым богатством изу-
ченных сообществ (проб биомассы). Из рисунка 
видно, что связь между значениями этих харак-
теристик имеет “заполненную” горбообразную 
форму, а соответственно, пробы как с разной, так 
и со сходной биомассой характеризуются суще-
ственно разным числом видов. Причем наиболее 
высокие значения S (21–23) были выявлены в про-
бах с промежуточными значениями W (60–140 г). 

23% таких проб имеют уровень синантропизации 
от 40 до 60%. Классы SL от 1 до 20, 21–40, 61–80 
и 81–100% включают по 16–18% таких проб, с от-
сутствием синантропных видов – 9.4%.

В табл.  3 показан вклад чужеродных видов 
растений в формирование растительных со-
обществ с разным уровнем синантропизации 
на разных участках градиента продукции (сухой 
биомассы). Из таблицы видно, что он ожидаемо 
растет при увеличении уровня синантропизации 
сообществ на каждом из участков этого гради-
ента. При этом также видно, что в сообществах 
с уровнем синантропизации 41–80% более вы-
сокая степень адвентивизации видового состава 
наблюдается в более продуктивных сообществах. 

Таблица 2. Характеристика сообществ (проб биомассы) с разным уровнем синантропизации

SL, % N d W S P Pe Pe/P, % Se/S, % Se/Ss, %
0 94 3.5 92 ± 5.5 8.8 ± 0.4 90 0 0 0 0

0.1–20 147 6.5 114.8 ± 5 11.7 ± 0.4 148 4 2.7 2.1 ± 0.3 16.3 ± 2.7
21–40 257 4.6 153.4 ± 4.3 8.8 ± 0.2 172 8 4.7 6.3 ± 0.5 19.4 ± 1.6
41–60 262 9.1 150 ± 4.7 8.5 ± 0.2 208 16 7.7 11.6 ± 0.6 19.6 ± 1.6
61–80 243 13.8 169.3 ± 7.5 7.8 ± 0.2 173 24 13.9 16.2 ± 0.9 22.5 ± 1.2
81–100 263 14.5 190.5 ± 8.6 7.7 ± 0.2 187 28 15.0 29.1 ± 1.1 31.2 ± 1.2

F 21.2* 31.5* – – – 165.6* 29.9*

Примечание. d – разнообразие доминантов в группах проб со сходным уровнем синантропизации (S/logN, где Sd – чис-
ло доминирующих видов в группах проб, N – число проб в группе); W – средняя продукция (сухая биомасса) на 0.25 м2;  
Р и Pe – общее число и число чужеродных видов в группах проб со сходным уровнем синантропизации; S, Ss и Se – среднее 
число видов, число синантропных и чужеродных видов на 0.25 м2 (средние значения характеристик даны с их стандартны-
ми ошибками). F – фактические значения критерия Фишера (* – они превышают критические при p < 0.05).
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Рис. 1. Соотношение между продукцией (сухой надземной биомассой – W) и видовым богатством (S) изученных 
растительных сообществ.
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В сообществах с более высоким и более низким 
уровнем синантропизации эта закономерность 
выражена в меньшей степени или отсутствует.

В табл. 3 представлено также видовое богат-
ство растительных сообществ (S) с разным уров-
нем синантропизации и с разной продукцией. 
Однофакторный дисперсионный анализ выявил 
существенную (статистически значимую) раз-
ницу значений этой характеристики среди сооб-
ществ с разной долей синантропных видов в че-
тырех из шести диапазонов градиента W. В част-
ности, среди низкопродуктивных сообществ 
(менее 50 г на 0.25 м2) высокими значениями S 
характеризуются сообщества как с относительно 
низким (1–20%), так и с относительно высоким 
(61–80%) уровнем синантропизации. Среди проб 
со средней продуктивностью (вес сухой биомас-
сы составляет от 50 до 200 г) наибольшее число 
видов было выявлено в тех из них, которые ха-
рактеризуются низкими значениями SL (1–20% 
либо 21–40%). При этом в данном диапазоне 
градиента W число видов в пробах с наиболее 
высоким уровнем синантропизации (81– 100%) 
на 15–25% ниже, чем в пробах с отсутствием 
синантропных видов, и на 20–40% ниже, чем 
в пробах с относительно низкой долей таких 

видов (от 1 до 40%). В наибольшей степени эта 
разница выражена среди сообществ, имеющих 
биомассу от 50 до 100 г на 0.25 м2. На участках 
градиента сухой биомассы от 200 до 300 г и более 
300 г различие значений S в группах проб с раз-
ным уровнем синантропизации статистически 
не значимо.

На рис. 2 показаны средние значения Sа и S 
в группах проб биомассы с высоким уровнем 
синантропизации (более 60%) на разных участ-
ках градиента Se. Из него следует, что на наиме-
нее продуктивных местообитаниях (менее 50 г 
на 0.25 м2) сообщества с наиболее высоким чис-
лом чужеродных видов характеризуются наибо-
лее низким числом аборигенных видов, и эта 
связь (монотонно убывающая) является стати-
стически значимой (ANOVA, F = 7.28, p < 0.05). 
При этом разница между средними значени-
ями S в пробах с разным числом чужеродных 
видов (Se) статистически не значима (ANOVA, 
F = 1.87). В диапазоне градиента биомассы от 50 
до 100 г пробы с наиболее высоким числом чу-
жеродных видов характеризуются относитель-
но низким числом аборигенных видов (ANOVA, 
F = 4.27, p < 0.05), но относительно высоким 
общим видовым богатством (S) (монотонно 

Таблица 3. Среднее видовое богатство на 0.25 м2 (S) и доля чужеродных видов в сообществах (EL) c разным 
уровнем синантропизации (SL) в разных диапазонах градиента сухой надземной биомассы (W)

SL, %
Классы сухой надземной биомассы (W)

F
< 50 г 50–100 г 100–150 г 150–200 г 200–300 г > 300 г

0 (a) 5.6 ± 0.6 9.8 ± 0.6 10.0 ± 0.8 8.7 ± 2.2 ̶ ̶ ̶

1–20 (b) 7 ± 0.7
(4.0 ± 1.9)

13.0 ± 0.6
(1.8 ± 0.5)

12.5 ± 0.6
(2.1 ± 0.6)

9.5 ± 1.0
(1.8 ± 1.0)

8.6 ± 0.9
(2.9 ± 2.2) ̶ (0.6)

21–40 (c) 4.4 ± 0.6
(0)

7.8 ± 0.4
(4.5 ± 1.1)

9.1 ± 0.4
(5.4 ± 1.0)

9.8 ± 0.4
(8.6 ± 1.3)

9.3 ± 0.5
(8.4 ± 1.2)

7.3 ± 0.8
(2.9 ± 2.9)

(3.9*)

41–60 (d) 6 ± 1.1
(0)

8.9 ± 0.4
(7.8 ± 1.1)

9.0 ± 0.3
(12.4 ± 1.0)

8.0 ± 0.4
(13.0 ± 1.3)

8.0 ± 0.5
(13.8 ± 1.8)

7.8 ± 0.8
(16.2 ± 2.9) (4.7*)

61–80 (e) 7.1 ± 0.5
(3.5 ± 1.9)

7.7 ± 0.3
(10.1 ± 1.8)

8.3 ± 0.3
(16.7 ± 1.6)

7.3 ± 0.5
(15.3 ± 1.8)

8.1 ± 0.6
(19.7 ± 2.1)

7.4 ± 0.7
(28.8 ± 2.9) (10.3*)

81–100 (f ) 6.5 ± 0.6
(30.7 ± 6.8)

7.4 ± 0.3
(23.1 ± 2.3)

8.5 ± 0.5
(29.3 ± 2.4)

7.9 ± 0.5
(26.2 ± 2.5)

7.8 ± 0.4
(35.1 ± 2.5)

7.2 ± 0.4
(34.4 ± 2.1) (3.7*)

F 2.6* 24.8* 10.5* 3.9* 1.4 0.1
Q c/e a/e, f;

b/a, c, d, e, f b/a, c, d, e, f c/d, e
Примечание. В поле таблицы вне скобок представлено среднее видовое богатство (± стандартная ошибка) групп проб 
с разным уровнем синантропизации в разных диапазонах градиента сухой надземной биомассы (W); в скобках – сте-
пень их адвентивизации (EL). Наиболее высокие средние значения видового богатства выделены полужирным шрифтом 
и подчеркнуты. Для проверки статистической значимости влияния SL на значения S в целом, а также влияния W на EL 
использовался дисперсионный анализ (ANOVA). F – фактические значения критерия Фишера (* – они превышают кри-
тические при p < 0.05); Q – результаты анализа видового богатства проб с использованием апостериорного теста Тьюки 
(a, b, c, d, e и f – группы проб биомассы со сходным уровнем синантропизации; косой чертой отделены те из них, которые 
на уровнях значимости менее 0.05 отличаются друг от друга по данному признаку).
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возрастающая связь, F = 4.91, p < 0.05). На че-
тырех других участках градиента W (т. е. с сухой 
биомассой 101–150, 151–200, 201–300 и более 
300 г)  рост числа чужеродных видов сопрово-
ждается существенным ростом общего видово-
го богатства сообществ (ANOVA, F = 7.79, 8.58, 
8.04 и 15.63 соответственно, p < 0.05) и при 
этом относительной стабильностью в них числа 

аборигенных видов (ANOVA, F = 0.51, 2.32, 0.30 
и 2.60 соответственно).

ОБСУЖДЕНИЕ

Полученные нами и представленные выше 
результаты можно объединить в две группы. 
Первые характеризуют общие закономерности 
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Рис. 2. Соотношение между числом чужеродных (Se) и аборигенных (Sа) видов, а также общим числом видов (S), 
в группах проб биомассы с высоким уровнем синантропизации (SL > 0.6) и сходной продукцией. S – темные столб-
цы, Sа – светлые.
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изменения растительного покрова района ис-
следования на градиенте уровня его синантро-
пизации. Вторые – относительную видовую 
полночленность сообществ с разным уровнем 
синантропизации на разных участках градиента 
продукции. Результаты первой группы в значи-
тельной мере оказались ожидаемыми, поскольку 
выявленные нами закономерности ранее были 
неоднократно описаны на примере растительно-
го покрова других регионов. В целом они могут 
быть сведены к следующему:

(1) Растительные сообщества с высоким уров-
нем синантропизации характеризуются суще-
ственно большим разнообразием доминирую-
щих видов, чем естественные или слабонарушен-
ные сообщества (с отсутствием или небольшой 
долей в их составе синантропных видов), что 
косвенно может свидетельствовать в пользу ра-
нее сделанных наблюдений о высокой простран-
ственной неоднородности трансформирован-
ных человеком участков растительного покро-
ва, в первую очередь городов и их окрестностей 
(Kühn et al., 2004; Wania et al., 2006; McKinney, 
2008; English et al., 2022; Акатов и др., 2024).

(2) Они характеризуются в среднем и более 
высокой продукцией. Это может быть связано, 
например, с более высокой исходной продук-
тивностью нарушенных местообитаний, а также 
с более теплым климатом городов, чем сопре-
дельных территорий (городские острова тепла), 
повышенной влажностью, сглаженностью се-
зонной амплитуды климатических изменений, 
искусственно обогащенными почвами и т. д. 
(Mittelbach et al., 2001; Kühn et al., 2004; Wania 
et al., 2006; McKinney, 2008; Taha, 2017; Карма-
нова и др., 2021; English et al., 2022; Ruas et al., 
2022). Кроме того, было сделано предположение 
о нередко более эффективном использовании 
ресурсов чужеродными растениями, чем мест-
ными (the biomass ratio hypothesis; Grime, 1998; 
Vilá, Weiner, 2004).

(3) Между продуктивностью сообществ и их 
видовым богатством наблюдается криволинейная 
(одновершинная) зависимость – максимальное 
видовое разнообразие наблюдается в сообществах 
со средней продуктивностью (60–140 г). Аналогич-
ный результат был получен нами ранее для есте-
ственных (полуестественных) сообществ Западного 
Кавказа и Предкавказья (Akatov et al., 2022), а так-
же многими другими авторами для травяных сооб-
ществ разных регионов мира с умеренным клима-
том (Moore, Keddy, 1989; Garsia et al., 1993; Waide 
et al., 1999; Mittelbach et al., 2001; Cornwell, Grubb, 

2003; Bhattarai et al., 2004; Pӓrtel et al., 2007; Zobel, 
Pӓrtel, 2008; Ma et al., 2010; Adler et al., 2011; Fraser 
et al., 2015; Bhattarai, 2017). Высказывается мнение, 
что монотонное увеличение видового богатства 
от низкого до среднего уровня продуктивности 
отражает снижение степени суровости окружаю-
щей среды и рост количества доступных ресурсов 
(Latham, Ricklefs, 1993; Bhattarai et al., 2004; Šímová 
et al., 2013). Снижение видового богатства при бо-
лее высоких уровнях продуктивности может быть 
связано с вытеснением некоторых видов в результа-
те конкуренции за свет, эффектом выборки или не-
большим размером пула видов, способных произ-
растать в высоких травостоях (Grime, 1973; Oksanen, 
1996; Bhattarai et al., 2004; Zobel et al., 2011; Šímová 
et al., 2013).

(4) Слабо или умеренно нарушенные расти-
тельные сообщества (уровень синантропизации 
1–20 или 21–40%) в среднем характеризуются бо-
лее высоким видовым богатством по сравнению 
с естественными (полуестественными) и силь-
но нарушенными. Эта закономерность извест-
на как гипотеза “промежуточного нарушения” 
(Grime, 1973; Kowarik, 1990, 2008; Wilkinson, 1999; 
McKinney, 2008; Fakhry et al., 2020; Hou et al., 2023, 
и др.). В соответствии с ней, слабое или умерен-
ное антропогенное воздействие на растительные 
сообщества способствует снижению интенсив-
ности межвидовой конкуренции, высвобожде-
нию пространства и ресурсов и, как следствие, 
проникновению в них новых видов, в том числе 
чужеродных. Однако его усиление ведет к сниже-
нию видового богатства из-за относительно не-
большого пула видов, адаптированных к высокой 
частоте нарушений (Kowarik, 1990).

(5) Доля чужеродных видов от общего чис-
ла видов в пробах (группах проб), так же как 
и от числа синантропных видов, растет на гра-
диенте уровня синантропизации (степени нару-
шенности) растительного покрова. В отдельных 
пробах биомассы, отобранных в сообществах, 
предположительно, наиболее нарушенных ме-
стообитаний, она превышает 30%, в группе этих 
проб – 15%. Данная закономерность являет-
ся широко распространенной (Kowarik, 1990, 
1995, 2008; McKinney, 2002, 2008; Kühn et al., 
2004; Wania et al., 2006; English et al., 2022; Hou 
et al., 2023), но, по-видимому, не универсальной 
(Qi et al., 2024). По данным Коварика (Kowarik, 
1990, 1995), в Европе наиболее высокая доля 
чужеродных видов выявляется в центральных 
районах крупных городов – 50–70%, в средних 
городах – 40–50%, в пригородах и населенных 
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пунктах меньшего размера – до 25–30%. Так 
как г.  Майкоп является относительно неболь-
шим по размеру населенным пунктом (числен-
ность его жителей составляет около 140 тыс. че-
ловек), можно сделать вывод, что наши результа-
ты вполне соответствуют представленным выше 
данным. При этом отметим, что, по мнению не-
которых других авторов, негативное воздействие 
на растительные сообщества небольших городов 
и мегаполисов имеет сходный характер (Ruas 
et al., 2022; Hou et al., 2023). Тот факт, что доля 
чужеродных видов в отдельных пробах преиму-
щественно выше, чем в их группах (региональ-
ном богатстве), может свидетельствовать об их 
в среднем более высокой конкурентной способ-
ности в синантропных сообществах по сравне-
нию с местными видами (Акатов и др., 2012).

Поскольку степень трансформации расти-
тельных сообществ, их продукция и видовое бо-
гатство разным способом связаны между собой, 
мы разделили градиент биомассы на несколько 
участков, а затем сравнили видовое богатство 
сообществ (проб) с разным уровнем синантро-
пизации отдельно для каждого из них. В соот-
ветствии с энергетической гипотезой (Wright, 
1983), в полночленных сообществах с пример-
но одинаковой продукцией видовое богатство 
должно быть сходным. Соответственно, если 
сообщества со сходной продукцией, но с раз-
ным уровнем синантропизации, характеризу-
ются существенно разным видовым богатством, 
это может быть обусловлено разным уровнем их 
неполночленности. Если данное представление 
является правомерным, то полученные нами ре-
зультаты могут свидетельствовать о более высо-
кой степени неполночленности синантропных 
сообществ с продукцией от 50 до 200 г на 0.25 м2 
по сравнению с естественными (полуестествен-
ными) и малонарушенными сообществами, 
в отличие от сходных по уровню синантропиза-
ции сообществ с более низкой и более высокой 
продукцией. Этот вывод согласуется с гипотезой 
Грайма и Хьюстона (Grime, 1973; Huston, 1999), 
в соответствии с которой неполночленные сооб-
щества с большей вероятностью должны наблю-
даться на средних участках градиента суровости 
окружающей среды. Действительно, как было 
показано выше, низко- и высокопродуктивные 
местообитания характеризуются, как правило, 
более низким разнообразием видов (видовой 
емкостью) по сравнению с умеренно продук-
тивными местообитаниями, а соответственно, 
при прочих равных условиях для их насыщения 

требуется меньший по размеру пул видов (регио- 
нальное богатство).

Обратим внимание, что сравнение видового 
богатства синантропных сообществ с примерно 
равными по продукции естественными (полу- 
естественными) лугами позволяет оценить толь-
ко относительный уровень их полночленности. 
Причина – вероятная неполночленность самих 
эталонных сообществ. Как показали результа-
ты наших исследований, опубликованные ранее 
(Akatov et al., 2022), луговые сообщества полян 
района исследования (эталонные сообщества) 
с сухой биомассой менее 50 г на 0.25 м2 уступают 
по видовому богатству сообществам альпийских 
лугов (около 12 видов на 0.25  м2), с биомассой 
50–150 г – сообществам степей и субальпийских 
лугов (12–18 и 16–22 вида соответственно), более 
150 г – субальпийских лугов (15.4 вида). Ранее мы 
обосновали предположение, что значительную 
разницу в локальном видовом богатстве этих со-
обществ (степей и лугов разных горных поясов) 
можно объяснить особенностями их формирова-
ния в историческом прошлом (Akatov et al., 2022).

Чтобы уточнить вывод о степени полночлен-
ности сообществ с наиболее высоким уровнем 
синантропизации, мы оценили характер соот-
ношения чужеродного и аборигенного ком-
понентов видового разнообразия (Se, Sа и S)   
в разных диапазонах градиента продукции. Для 
его интерпретации мы использовали представле-
ние, что монотонно убывающая связь между Se 
и Sа в сочетании с отсутствием связи между Se и S 
может косвенно свидетельствовать о прямой кон-
куренции между чужеродными и аборигенными 
видами растений и близости видового богатства 
сообществ (S) к верхнему пределу (Shea, Chesson, 
2002; Celesti-Grapow et al., 2006; Popp, Kalwij, 2021). 
Результаты анализа показали, что такое соотноше-
ние между компонентами видового разнообразия 
наблюдается только в синантропных сообществах, 
сформированных на наименее продуктивных ме-
стообитаниях. Как следует из обзора Вании с со-
авторами (Wania et al., 2006), в публикациях приво-
дятся разные варианты соотношения чужеродных 
и аборигенных видов растений. Некоторые из них 
свидетельствуют в пользу предположения о том, 
что в нарушенных сообществах чужеродные виды 
вытесняют местные. В других, напротив, показа-
но, что связь между числом видов этих групп име-
ет положительный характер. Как следует из наших 
данных, одной из причин такой неопределенно-
сти может быть разная продуктивность изученных 
сообществ.



28	 АКАТОВ и др.

	 ЖУРНАЛ ОБЩЕЙ БИОЛОГИИ	 том 86	 № 1	 2025

ЗАКЛЮЧЕНИЕ

Итак, если проникновение на нарушенные 
местообитания чужеродных растений полностью 
компенсирует исчезновение местных, то на ло-
кальном уровне синантропные сообщества 
должны характеризоваться не меньшим уров-
нем полночленности, чем естественные или по-
луестественные сообщества того же района. Мы 
рассмотрели этот вопрос на примере раститель-
ных сообществ относительно небольшого горо-
да, его окрестностей и близлежащих территорий. 
Результаты показали, что сообщества с более 
высоким уровнем синантропизации характери-
зуются, как правило, более высокой долей чу-
жеродных видов в их составе. Можно предпо-
ложить, что благодаря участию таких видов 
в формировании низко- и высокопродуктивных 
синантропных сообществ, их видовое богатство 
(а соответственно, уровень полночленности) не-
существенно отличается от сходных по продук-
ции естественных (полуестественных) и мало-
нарушенных сообществ. Причем можно также 
предположить, что на участках 0.25 м2 видовое 
богатство низкопродуктивных синантропных 
сообществ близко к верхнему пределу. Напро-
тив, сообщества с высоким уровнем синантро-
пизации и средней продукцией характеризуются 
относительно низким уровнем видовой полноч-
ленности. Такой результат хорошо согласуется 
с гипотезой Грайма и Хьюстона (Grime, 1973; 
Huston, 1999), в соответствии с которой непол-
ночленные сообщества с большей вероятностью 
должны наблюдаться на средних участках гради-
ента суровости окружающей среды.

В заключение отметим, что наши результаты 
получены на основе проб биомассы, отобранных 
на небольших пробных площадках (0.25 м2). Од-
нако известно, что видовое богатство таких участ-
ков сообществ в меньшей степени зависит от раз-
мера видового пула и, соответственно, от истори-
ческих или региональных эффектов, чем крупных 
участков (Shurin et al., 2000; Akatov et al., 2005; He 
et al., 2005; Olivares et al., 2018; Onipchenko et al., 
2020). Поэтому можно ожидать, что сообщества 
с разным уровнем синантропизации будут ха-
рактеризоваться существенно более разным ви-
довым богатством (а соответственно, и уровнем 
неполночленности), если оно будет оцениваться 
на участках площадью более 0.25 м2.
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Destruction of natural landscapes in combination with their subsequent urbanization is considered as one of 
the main reasons for the extinction of species. This process is accompanied by the penetration of alien plants 
into disturbed habitats. If at the local level the disappearance of native species is fully compensated by the 
appearance of alien ones, then synanthropic communities should be characterized by no less saturation than 
natural or semi-natural communities of the same area. We considered this issue using the example of plant 
communities of the city of Maykop, its environs and adjacent territories (Western Caucasus, 180– 700 m 
above sea level). For this purpose, we compared the species richness of communities with different levels 
of synanthropization, but similar production. Additionally, for each range of the production gradient, we 
considered the ratio between the number of alien species, native species and the total number of species 
in communities with a high level of synanthropization. For the analysis, we used 1256 samples of dry 
aboveground biomass. The results showed that biomass samples collected in synanthropic communities, 
as expected, are characterized by a significantly higher proportion of alien plant species, their proportion 
among synanthropic species, and the frequency of their dominance compared to samples collected in 
natural and semi-natural communities. At the same time, the level of their saturation is not the same in 
different parts of the production gradient. The lowest saturation level is found in communities (biomass 
samples) with a high level of synanthropization (81–100%) and average production (50–150 g per 0.25 m2). 
Their species richness is 15–25% lower than in natural (semi-natural) communities and 20–40% lower than 
in slightly disturbed communities (with a synanthropization level from 1 to 20%). Synanthropic, natural 
(semi-natural) and slightly disturbed communities of highly productive habitats (more than 200 g per 
0.25 m2) differ insignificantly in this regard. The highest level of saturation is characteristic of synanthropic 
communities of low-productivity habitats (less than 50 g per 0.25 m2). Moreover, it can be assumed that in 
areas of 0.25 m2 their species richness is close to the upper limit.


