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Referaat

Biologische gegevens geven inzicht in de oorzaak van effecten van verstoringen op een bepaalde locatie.
Hiermee kan een diagnose gesteld worden en biedt ook mogelijkheden om te kunnen voorspellen wat
de effecten van herstelmaatregelen zijn die een bepaalde stressor wegnemen of verminderen. Soorten
en/of gemeenschappen die onderscheidend en consistent reageren op (groepen van) stressoren worden
indicatoren genoemd. Organismegroepen, zoals algen, waterplanten, macrofauna en vis, hebben ieder
hun eigen indicatieve waarde, die verschilt op zowel ruimtelijke als temporele schaal. Informatie over
hun ecologische en biologische kenmerken met de eigenschappen die daarbij horen, zoals beschikbaar
is in databanken, kan nuttig zijn om soort-stressor relaties te duiden. Wanneer van de
soortensamenstelling op een locatie een diagnose afgeleid wordt, moet rekening gehouden worden met
een groot aantal aspecten die de samenstelling op een locatie bepalen, variérend van het effect van de
historie op de samenstelling van de regionale soortenpoule, de biotische en abiotische omstandigheden
die werken als *filters’ op de samenstelling van de levensgemeenschap en intrinsieke factoren zoals
soorteigenschappen (vooral dispersiecapaciteit), stochasticiteit en dominantie. Dit rapport laat zien dat
de aanwezigheid van soorten op een bepaalde locatie niet een één-op-één gevolg is van het abiotische
milieu maar dat er veel meer factoren bepalen waarom soorten aan- of afwezig zijn.
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1 Inleiding

Het gebruik van aquatische organismen als indicator van effecten van menselijke activiteiten op
oppervlaktewateren dateert van halverwege de 199 eeuw (Davies 1995). Tegenwoordig zijn er wereldwijd
talloze biologische beoordelingsprogramma’s in gebruik. De resultaten van deze programma’s worden
bijvoorbeeld gebruikt voor het beoordelen van de ecologische kwaliteit van een locatie, de mate van
menselijke beinvioeding, de mate van doelbereik of een gezond waterleven. Dit is bijvoorbeeld beschreven
in de Europese Kaderrichtlijn Water (KRW). Het gebruik van biologische beoordelingsmethoden is inmiddels
breed geaccepteerd en het overkoepelend waterkwaliteitsoordeel speelt een belangrijke rol in het beleid.

Daarbij groeit de vraag naar de mogelijkheden om met de biologische gegevens ook inzicht te krijgen in
de oorzaak van effecten van verstoringen op een bepaalde locatie. Het gaat hierbij om het stellen van een
diagnose (Science Advisory Board 1993, Yoder & Rankin 1993) en naar de mogelijkheden om te kunnen
voorspellen, bijvoorbeeld bij het verminderen van de stress door (herstel)maatregelen. Als soorten en/of
gemeenschappen onderscheidend en consistent reageren op individuele (groepen van) stressoren kunnen
de oorzaken van een lagere beoordeling locatie-specifiek worden geduid en kunnen relaties tussen
stressor(en) en respons(en) voor organismen worden opgesteld. Dergelijke relaties vormen de basis voor
diagnoses en voorspellingen.

Lange tijd bestond de opvatting dat voor succesvol herstel van oppervlaktewateren gekwantificeerde
kennis van het abiotische milieu van soorten noodzakelijk is. Wanneer de grenswaarden van relevante
parameters waarbinnen soorten succesvol overleven bekend zouden zijn, dan zou een
waterkwaliteitsprobleem veel beter gediagnosticeerd kunnen worden en zou het effect van maatregelen
(het herstel) voorspeld kunnen worden (Figuur 1). Grenswaarden in het milieu zouden de bandbreedte van
soorten afbakenen en daarmee al dan niet het voorkomen bepalen. Op het niveau van het ecosysteem
wordt een grenswaarde gezien als het punt waarop regulerende terugkoppelingsmechanismen in het
ecosysteem overgenomen worden door deregulerende terugkoppelingen (Briske et al. 2006). Op dit punt
wordt de maximale veerkracht overschreden en treedt degradatie op, waaronder verlies van soorten.
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Figuur 1: Voorbeelden van thermische vereisten van een individu en een populatie van een vissoort. De
curven in de onderste grafiek vertegenwoordigen de frequentieverdeling van de responsen (Elliott, 1981,
Gaudard et al. 2018).

Echter, meer en meer komen we erachter dat niet alle factoren voor alle soorten van belang zijn en dat de
factoren onderling verschillen in de mate waarin ze van belang zijn. Daarnaast kan met de huidige kennis
van grenswaarden van individuele parameters vaak geen betrouwbare voorspelling worden gedaan.
Grenswaarden van relevante factoren kunnen tussen soorten sterk verschillen en soorten reageren niet
altijd en overal gelijk op deze factoren. Daarbij geven grenswaarden wel informatie over de kwetsbaarheid
van de soort voor betreffende factor, maar deze respons is sterk contextafhankelijk. Bovendien zijn
responsies van dezelfde soort verschillend onder verschillende omstandigheden, omdat een milieufactor
nooit alleen invloed uitoefent maar altijd deel uitmaakt van een complex van factoren. Individuele factoren
beschrijven feitelijk een monofactorieel onderdeel van de potenti€le niche van een soort, wat weinig zegt



over de volledige gerealiseerde of realiseerbare niche van een soort in een specifiek water. Norton et al.
(2000) en Poff et al. (2010) lieten zien dat dergelijke relaties beter voor geaggregeerde factoren kunnen
worden opgesteld (dan voor individuele factoren. Deze geaggregeerde stressorgroepen zijn bijvoorbeeld
de mate van degradatie van de beekdalbegroeiing of de combinatie van verslibbing en voedselverrijking.

Daarnaast speelt tijd een belangrijke rol, vooral wanneer bepaalde milieuomstandigheden een tijdelijk
karakter hebben, zoals pieken in de afvoer, dalen in het zuurstofgehalte, droogval of tijdelijke verzilting.
Extremen in omstandigheden van dergelijke factoren zijn, wanneer ze tijdens een bepaalde kwetsbare fase
van een levenscyclus optreden, meestal de oorzaak van het verdwijnen van soorten. Daarbij reageren niet
alleen soorten maar ook organismegroepen sterk verschillend, vaak weer met een bepaalde
schaalafhankelijkheid.

Met het abiotische milieu over tijd in beeld zijn we er nog niet. Onderzoek laat steeds duidelijker zien dat
ook allerlei biologische werkingsmechanismen van invloed zijn op het voorkomen van soorten. Het gaat
hierbij zowel om de intrinsieke aanpassingen van een soort of zelfs een populatie of individu, als om de
interacties tussen soorten, zoals parasitisme, predatie en competitie.

Zowel op abiotisch als op biotisch vlak speelt schaal een belangrijke rol. Het bestaan van regionale
soortenpoules, de filterwerking van milieu-omstandigheden over verschillende spatio-temporele schalen
en de verschillende niveaus waarop biologische interacties plaatsvinden maken dat de
soortensamenstelling die op een locatie wordt aangetroffen veel meer is dan eenvoudig een soort-
(sleutel)factorrelatie.

De samenstelling van een lokale gemeenschap in een oppervlaktewater wordt bepaald door de:

Abiotiek (het milieu): de lokale (hoofdstuk 2) en regionale milieu-omstandigheden (hoofdstuk 3)
over korte en lange tijd, waaronder bijvoorbeeld het optreden van verstoringen en
extremen (afhankelijk van de ecologische preferentie van een soort uitgedrukt over de
tijdsperiode om de levenscyclus te voltooien) en de aan verspreiding gerelateerde, vaak
regionale, ruimtelijke factoren (connectiviteit).

Biotiek (soortkenmerken): de biologische interacties in het verleden en heden, zoals predatie,
competitie, concurrentie en mutualisme, de verspreidings- en vestigingscapaciteit van een
soort (bepalend voor de flux van individuen) en de aanwezigheid in de regionale
soortenpool (hoofdstuk 4 en 5).

In de volgende paragrafen gaan we dieper in op de vraag: 1.) welke factoren en processen een rol spelen
bij het interpreteren van de indicatiewaarde van soorten, 2.) op wat hun zeggingskracht kan zijn (hoofdstuk
6) en 3.) hoe (in de toekomst) naar indicatoren kan worden gekeken (hoofdstuk 7). Daarmee geven we
een beeld van de huidige kennis van de indicatiewaarde van organismen en de wijze waarop we kunnen
diagnosticeren en voorspellen met de informatie afgeleid uit het voorkomen van soorten.



2 Het nichebegrip; rol van lokale milieu-omstandigheden

2.1 Soort-factor relatie en ecologische preferentie

Om de niche van een soort te karakteriseren en de range van voorkomen te duiden zijn voor planten en
dieren verschillende methoden ontwikkeld. De klassieke benadering was het per milieufactor en soort
(monofactoriéle soort-factor relatie) berekenen van een optimum en vaak ook tolerantie- of
preferentierange. Dit werd gedaan op basis van een (grote) reeks van waarnemingen, waarbij gebruik
gemaakt werd van onder andere de volgende parameters:
- gemiddelde (in de Aquatische Macrofyten Diagnose (AQMAD) (van Oorschot et al. 2012);
- de mediaan;
- het gewogen gemiddelde naar abundantie en met een spreiding (tolerantierange, figuur 2)
(Verdonschot & Higler 1992, van Dam 2013, Jaarsma 2016);
- kalibratie van de maximale waarschijnlijkheid op basis van Gauss-logit respons curves (ter Braak &
van Dam 1989);
- schatting gewogen gemiddelde (Bloemendaal & Roelofs 1988);
- logistische regressie (RISTORI) (ter Braak & Looman 1986, Durand et al. 1998, Ertsen et al. 2007).
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Figuur 2: Gaussische responscurve van de abundantie van een soort en een milieuvariabele (u=optimum,
t=tolerantie, c=maximum) (Verdonschot & Higler 1992).

Technieken die momenteel veel toegepast worden zijn bijvoorbeeld op regressie gebaseerde univariate
Habitat Suitability Curves (HSC), Boosted Regression Trees (BRT), Random Forests (RF) technieken, fuzzy-
logic-based modellen met behulp van het gewogen gemiddelde (FLWA), maximum membership (FLMM),
mean maximum (FLM) en centroid (FLC) defuzzificatie-algoritmen en fuzzy rule-based Bayesian inference
(FRB).

Een andere benaderingswijze, die ook bruikbaar is voor biologische kenmerken, is het gebruik van ‘fuzzy
coding’. Met ‘fuzzy coding’ wordt milieu- of biologische informatie gestructureerd waarbij positieve scores
de affiniteit van een soort beschrijven voor verschillende categorieén (zgn. modaliteiten) van een
betreffend kenmerk. In feite wordt de Gaussische responscurve in gewogen klassen verdeeld. In de WEW
autecologielijst macrofauna wordt van fuzzy coding gebruik gemaakt (Verberk et al. 2012).

Tenslotte maken de Ecologische BEOordelingssystemen (EBEO) gebruik van de waarde van
milieuparameters en indicatiewaarden (0/1-klassen) op grond van aanwezige soorten, de zogenaamde
karakteristieken (Franken et al. 2006).

Hoewel enkelvoudige soort-responsrelaties veelvoudig gebruikt worden zijn er kanttekeningen te plaatsen
bij de aannames waarop deze relaties zijn gebaseerd. Het gebruik van monofactoriéle soort-factor relaties
veronderstelt een onafhankelijkheid tussen factoren en een één-op- één respons van een soort op de
betreffende factor. Beide aannames zijn vaak onjuist en leiden tot onzekerheid van de resultaten. Een
soort is niet afhankelijk van één milieufactor, maar gelijktijdig van verschillende milieufactoren (Figuur 3).
Daarom kan een soort niet enkel bij de combinatie van de optimumwaarden van iedere afzonderlijke factor
voorkomen, maar is er spreiding en beinvloeden factoren onderling de aantallen. Zo ontstaan meertoppige
verspreidingspatronen van soorten.



Figuur 3: Multifactoriéle (meerdimensionale) ruimte waarbij iedere pijl een milieufactor weergeeft, de
Gaussische curve de tolerantie range met optimum en waarbij een soort onder deze combinaties van
factoren in delen van de tolerantieruimte zou kunnen voorkomen.

Daarnaast ontstaat bij enkelvoudige soort-factorrelaties in veel gevallen ruis in de berekende uitkomsten
doordat:
e De verdeling van monsters over het bereik/het voorkomen van de betreffende soort ongelijk is;
e Een milieufactor kan het negatieve effect van een andere milieufactor opheffen, waardoor de
soort juist in hogere aantallen voorkomt dan verwacht. Dit leidt er ook toe dat in verschillende
watertypen een soort verschillende optima kan hebben;
e De bemonsterde aantallen van een soort niet alleen afhangt van de waarde van de
milieuvariabele, maar ook van de fase in de levenscyclus op het monstermoment;
e Het voorkomen en de aantallen van een soort ook afhankelijk is van biotische interacties
(bijvoorbeeld predatie, parasitisme, concurrentie), metapopulatie en dispersiekenmerken.

In plaats van het karakteriseren in termen van individuele milieufactoren van de niche van een enkele
soort kan de indicatie ook op basis van een groep van soorten worden bepaald. Het gebruik van groepen
van soorten leidt tot een verfijnder beeld van de respons op veranderingen in afzonderlijke milieufactoren
of combinaties van milieufactoren, omdat de gevoeligheid tussen soorten voor verandering per factor
verschilt (Verdonschot et al. 2003b). Voor het gebruik van groepen van soorten worden soorten die vaak
samen voorkomen gegroepeerd in klassen of typen. De classificatie kan op basis van abiotische en biotische
kenmerken of een combinatie hiervan worden uitgevoerd. Voorbeelden zijn plantengemeenschappen
(Schaminée et al. 1995) en regionale cenotypologieén (Keizer-Vlek & Verdonschot 2007). Aan groepen
van soorten zijn ranges van milieu-omstandigheden gekoppeld, die vervolgens gebruikt kunnen worden
om een diagnose te stellen.

Ook groepen van milieufactoren kunnen worden gecombineerd. Een dergelijke opgeschaalde benadering
werd gevolgd door Verdonschot et al. (2003a) die aan individuele soorten geclassificeerde indicatiewaarden
voor groepen van stressoren (een overall respons) toekenden (soort-multifactor relatie).

Samenvattend blijkt dat een multifactoriéle of opgeschaalde benadering kansrijker is om met een
combinatie van soorten een uitspraak over de milieu-omstandigheden te doen, omdat zowel abiotische en
biotische responses en de interacties ertussen gecombineerd worden meegenomen.

2.2 De ecologische niche

In de klassieke ecologische theorieén wordt iedere soort gedefinieerd door een fundamentele en een
gerealiseerde niche. Deze twee concepten zijn in de literatuur vaak besproken en zijn onderhevig aan veel
definities. Hier gebruiken we de definities die zijn voorgesteld door McGill et al. (2006) en Pearman et al.
(2008). De fundamentele niche vertegenwoordigt de subset van de n-dimensionale omgevingsruimte van
alle mogelijke omstandigheden waarin een soort zichzelf kan handhaven in afwezigheid van concurrentie.
Dit kunnen we de ‘theoretische niche’ noemen. Op een bepaalde locatie vindt er echter interactie tussen
soorten en de abiotische en biotische omgeving plaats, waardoor het maximale gebruik van hulpbronnen




afneemt. Deze waargenomen of gerealiseerde niche van een soort op een bepaalde locatie betreft het deel
van de fundamentele niche van betreffende soort, gegeven de biotische en abiotische beperkingen of de
context van de locatie en het moment in de tijd (van der Lee 2020a, Figuur 4). Elke verandering in biotische
interactie (bijvoorbeeld door competitie) en abiotische omgeving (bijvoorbeeld door stressoren) kan de
gerealiseerde niche veranderen. De vergelijking van gerealiseerde en fundamentele niche is dus een
veelbelovende benadering om een diagnose op basis van soorten binnen een bepaalde context te stellen.

Functionele rol

Fundamentele
niche

Context

Habitat

Context
<@ .
Figuur 4: De ecologische niche van een organisme in termen van waar het leeft (habitat) en wat het doet
(functionele rol) in de tijd. De context, dat wil zeggen de omgeving en interacties met andere organismen
over meerdere schalen, bepaalt welk deel van de fundamentele niche op een bepaalde tijd en locatie
daadwerkelijk gerealiseerd wordt (van der Lee 2020a).

Samenvattend kan worden geconcludeerd dat het onwaarschijnlijk is dat we de multidimensionale niche
van alle aquatische soorten in ruimte en tijd over meerdere schalen nauwkeurig zouden kunnen afleiden
uit bestaande data of metingen. Toch kan informatie over de ecologische en biologische kenmerken van
soorten met hun eigenschappen, zoals beschikbaar is in databanken, nuttig zijn om een (fundamentele)
niche te schetsen.

2.3 Nicheconstantie en nicheplasticiteit

Een belangrijk aspect bij het voorkomen van soorten is de mate van constantie van de niche in ruimte en
tijd. De plasticiteit van de niche van een soort heeft een vergaande ecologische betekenis (Wiens & Graham
2005, Pearman et al. 2008, Warren et al. 2008). Nicheconstantie betekent dat de soort in het volledige
verspreidingsgebied altijd dezelfde niche bewoont en dat ongeschikte omstandigheden het voorkomen
beperken (Wiens et al. 2010). Diatomeeén kenmerkend voor zure wateren hebben vaak een sterk
nicheconstantie; ze komen op verschillende continenten in dezelfde niche voor. Daartegenover staat
nicheplasticiteit, wat betekent dat de niche in ruimte en tijd en dus de indicatorwaarde van dezelfde soort
in relatie tot het milieu verschilt tussen gebieden. Zo bewonen sommige macrofyten regiospecifieke niches
(Alahuta et al. 2017) en is hun indicatiewaarde ruimtelijk beperkt toepasbaar. Deze regiospecificiteit geldt
overigens meer voor drijvende en ondergedoken macrofyten dan voor helofyten. Ook bij sommige
macroinvertebraten treedt nicheplasticiteit op, bijvoorbeeld langs een temperatuurgradiént (Angeles-
Gonzalez et al. 2020).

Het bestaan van nicheconstantie en -plasticiteit betekent dat databases met soortkenmerken
opgebouwd uit gegevens afkomstig van grote biogeografische en klimatologische gebieden, zoals de
freshwaterecology.info-database (http://www.freshwaterecology.info; Schmidt-Kloiber & Hering 2015)
met voorzichtigheid moeten worden geinterpreteerd (Mbaka et al. 2015, Hamilton et al. 2020). Dergelijke
databases houden namelijk geen rekening met de grote plasticiteit in aanpassingen die sommige soorten
kennen (Ortega-Mayagoitia et al. 2018).

Mogelijk verklaren grootschalige abiotische factoren de geografische verspreiding van een soort en bepalen
de fijnschalige ecologische interacties en het gebruik van hulpbronnen de habitatverdeling van betreffende
soort (Soberdon & Nakamura 2009). Echter, dit kan per organismegroep sterk verschillen en hierbij speelt
de dispersiecapaciteit van de soort een grote rol. De wereldwijde dispersiecapaciteit van veel diatomeeén
maakt dat ze een sterk nicheconstantie bezitten.
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Veel vissoorten zijn door hun relatief grote zwemvermogen in staat om, wanneer daar aanleiding voor is,
naar gebieden en het habitat te bewegen waar ze optimaal kunnen overleven (Pértner & Farrell 2008).
Zolang een verstoring niet desastreus is, kan door het zwemgedrag de mate van blootstelling aan stress
worden verminderd door te ontsnappen aan de lokale ongunstige omstandigheden (Magnuson et al. 1979).
Hierdoor neemt ook de kans af dat de soort lokale aanpassingen ontwikkelt (Buckley et al. 2015, Huey et
al. 2003). Met andere woorden, een sterke niche en dispersieplasticiteit (Holt & Barfield 2004 ) leidt tot een
afname van de mate van specialisatie (Wiens et al. 2010). De mate van nicheplasticiteit wordt nog sterker
bij trekkende en predatore vissoorten en gaat vaak gepaard met een grotere lichaamsgrootte, een grotere
‘home range’ en het gebruik van ruimtelijk meer verspreide hulpbronnen (Holt 1996, Noyola et al. 2013).
Dit betekent ook dat volwassen vissen minder indicatief zijn voor lokale habitatomstandigheden, terwijl
hun eieren of larven dat wel kunnen zijn.

Kenmerken van nicheconstantie en -plasticiteit en daarmee de invloed van de milieu- en
habitatomstandigheden op het voorkomen van een soort hangen dus ook af van het
verspreidingsvermogen van de respectievelijke soort (Astorga et al. 2012). Het relatieve belang is daarbij
een functie van de grootte van het organisme, levenscycluskenmerken en verspreidingsvermogen.

Samenvattend betekent dat de indicatieve of diagnostische waarde van soorten met een groot
nicheconstantie breed toepasbaar is terwijl soorten met nicheplasticiteit veel meer regiospecifiek moeten
worden gebruikt.

2.4 Milieufilters

Poff et al. (1997) ontwikkelden een raamwerk om de verspreiding en aantallen van soorten binnen
gemeenschappen beter te kunnen begrijpen en voorspellen. De kern is dat soorten worden beschreven in
termen van hun functionele relaties met hun omgeving (abiotisch en biotisch milieu). Het milieu werkt op
verschillende ‘landschaps’-schalen (van microhabitats tot stroomgebieden) hierbij als het ware als "filters"
die het uiteindelijke voorkomen van een soort bepalen. Grootschalige filters (bijvoorbeeld het klimaat in
een regio) zijn randvoorwaarden-scheppend en beperken het soortenpotentieel op lagere schalen. Om als
soort op een locatie te kunnen voorkomen, moet deze soort over de juiste functionele kenmerken
(soortkenmerken) beschikken om de geschaalde of geneste filters te ‘passeren’. Biotische interacties zijn
hierbij vooral een belangrijk filter op de lagere schaalniveaus. Het raamwerk legt de nadruk op een biologie-
gebaseerde benadering voor het begrijpen en voorspellen van de verspreiding en abundantie van soorten
en de samenstelling van een lokale gemeenschap, juist doordat expliciet rekening wordt gehouden met
beperkingen die het abiotische en biotische milieu op verschillende schalen oplegt.

2.5 Extremen in milieu-omstandigheden

Eén van de grote problemen bij de analyse van milieufactoren is het ontbreken van een continu beeld van
het verloop van betreffende milieufactor. Een organisme reageert niet op de waarde van een milieufactor
op het meetmoment, maar op de waarde daarvan over een kortere of langere tijdsperiode. Een discontinue
meting kan uitersten in de range van waarden missen, terwijl juist die uitersten, zoals zuurstofloosheid,
grote gevolgen kunnen hebben voor een soort en gemeenschap. Het effect van piekbelastingen of
onvoorspelbare, kortstondige verstoringen bepalen vaak het al dan niet voorkomen/verdwijnen van
soorten. Voorbeelden zijn extreem hoge piekafvoeren, incidentele droogval of perioden van
zuurstofloosheid door hoge temperaturen of incidentele organische en pulsgewijze gifstoffenlozingen. De
timing en intensiteit van dergelijke gebeurtenissen zijn bepalend voor het effect op de biologie. Valt een
dergelijk extreem in een kwetsbare levensfase van een soort dan zal het effect voor die soort nog veel
groter zijn.

Samenvattend blijkt dat soort-factor relaties in belangrijke mate afhankelijk zijn van extremen die
optreden in de tijd en de levensfase van het betreffend organisme.




2.6 Piek- en continue verstoring

Verstoringen kunnen worden gekenmerkt door hun intensiteit, frequentie, voorspelbaarheid en duur (Lake
2000, Lévéque 2003). Verstoringen kunnen als puls of piek (snelle en discrete gebeurtenis, zoals een
piekafvoer of korte droogval) of als druk optreden (een continu aanhoudende of cumulerende verstoring,
zoals een koelwaterlozing) (Figuur 5) (Lake 2000, Stanley et al. 2010). De classificatie van verstoringen
in deze categorieén hangt af van de generatietijd van het betreffende organisme. Een verstoring van twee
maanden is een continue of cumulerende druk voor een organisme met een generatietijd van enkele
weken, maar is een piekverstoring voor een organisme met een generatietijd van een jaar (Underwood
1994). Of de populatiedynamiek daadwerkelijk wordt beinvioed door een piekverstoring hangt vooral af
van het moment waarop de piek optreedt t.o.v. een kritieke periode in de levenscyclus van de blootgestelde
soorten (Lancaster & Downes 2010). Verschillende soorten hebben eigenschappen ontwikkeld om
ongunstige omstandigheden te vermijden door bijvoorbeeld tijdens het droge seizoen in rusttoestand te
gaan (Hynes 1970), terwijl andere soorten door aanpassingen in generatietijd, migratievermogen en timing
en duur van levensfasen, snel herstellen of terug keren na een verstoring. Dergelijke evolutionaire
aanpassingen zijn ontwikkeld t.g.v. natuurlijke milieudynamiek en kunnen door betreffende soorten nu
worden ingezet bij het overleven van door de mens veroorzaakte dynamiek.

Samenvattend speelt bij de diagnose de wijze waarop piek- of continue stress invloed uitoefent op
organismengroepen een belangrijke rol en moet er aandacht zijn voor de juiste tijdschalen i.r.t. de
generatietijd van de geselecteerde indicator en de tijdschalen waarop de stressoren werken. Hierbij dient
de intensiteit, frequentie, voorspelbaarheid en duur van de verstoring gekoppeld te worden aan de timing
van kritieke perioden in de levenscyclus van de blootgestelde soort, mogelijk met behulp van
populatiemodellen (van der Lee 2020b).

2.7 Historische gebeurtenissen

Gebeurtenissen in het verleden kunnen een aanzienlijke invioed hebben op de samenstelling van de nu
aanwezige gemeenschap. Hier spelen drie belangrijke mechanismen een rol. Ten eerste beinvioedt de
aanwezige dominante soort (of soorten) de samenstelling van de andere soorten (Ejrnaes et al. 2006;
Hampton et al. 2017). Ten tweede beinvloeden historische omstandigheden de grootte van de regionale
soortenpool, die vervolgens de lokale diversiteit bepaalt (Zobel et al., 2011). Ten derde heeft de respons
van lokale diversiteit op milieuveranderingen vaak tijd nodig, de zogenaamde tijdvertraging, wat resulteert
in ‘legacy’-effecten op de huidige biodiversiteit die de basis vormen van de uitstervingsschuldtheorie
(Tilman et al. 1994). Het hiertegenover staande kolonisatiekrediet bij herstel wordt in het kennisdocument
‘Tijdvertraging’ (Verdonschot & Verdonschot 2021) uitgebreid besproken.

Het is zeer waarschijnlijk dat de Nederlandse gemeenschappen van macroinvertebraten al eeuwen
door menselijke activiteit (zoals grootschalige ontwatering van moerassen, ontbossing, regulering van
rivieren, intensivering van de landbouw) zijn beinvioed en gewijzigd, met een versnelling sinds de tweede
helft van de 20s® eeuw waardoor de oorspronkelijk soortenpoule werd teruggebracht tot een poule met
veel relatief tolerante taxa. De resterende soortenpoule bestaat daardoor uit een verscheidenheid aan
functioneel vergelijkbare taxa die tamelijk willekeurig zijn verdeeld over de wateren in een beperkt gebied
als gevolg van stochastische gebeurtenissen (bijvoorbeeld verstoringen). Hierdoor zijn de
habitatverschillen op lokale schaal in de huidige situatie de belangrijkste sturende factor (Southwood 1977,
Poff & Ward 1990, Krynak & Yates 2018). Dit in tegenstelling tot de onder natuurlijke omstandigheden
veel grotere soortenrijkdom met functioneel een veel gevarieerdere samentelling die veel explicieter
regionale patronen reflecteerden (Béche & Statzner 2009, Larsen & Ormerod 2014, Loreau et al. 2001).

Samenvattend zijn monofactoriéle soort-factor relaties ten aanzien van de (lokale) milieufactoren
afhankelijk van beschikbare metingen die ook de extremen bevatten die periodiek optreden (m.a.w.
behoeven continue meetreeksen), van kennis van de multiple interactie-effecten van combinaties van
factoren, van kennis van de effecten van piek- en drukverstoringen op iedere individuele soort en van de
historische gebeurtenissen op iedere betrokken locatie.




3 Rol van regionale milieu-omstandigheden

3.1 Omgevingsfilters

Een regionale soortenpoule bestaat uit een aantal ruimtelijk gescheiden of lokale populaties van soorten
waartussen uitwisseling van individuen kan plaats vinden. De lokale populatieomvang van iedere soort uit
de poule wordt bepaald door de lokale milieu-omstandigheden, de biotische interacties en de verspreiding
tussen locaties (Leibold & Miller 2004). De mate van uitwisseling van soorten hangt onder andere af van
de regionale milieu-omstandigheden die soorten als het ware 'uitfilteren’. Op de plaatsen met de geschikte
habitat- en milieu-omstandigheden komt de soort voor, terwijl in het tussenliggende gebied de
omstandigheden niet geschikt zijn voor vestiging. Deze ongeschikte milieu-omstandigheden op regionale
schaal zijn voor waterorganismen bijvoorbeeld land, fysische barriéres (0.a. stuwen) en fysische weerstand
0.a. wind, stroming). Om deze ruimtelijke belemmeringen te overbruggen (o.a. bij het tegen de stroom in
zwemmen) moet een organisme energie gebruiken, wat ten koste gaat van andere levensbehoeften.

Wanneer uitwisseling tussen populaties van de soorten die samen een gemeenschap vormen vrijwel
afwezig is, dan is de dynamiek in de samenstelling van de lokale gemeenschappen zeer beperkt: m.a.w.
er is een grote invloed van ongunstige milieu-omstandigheden (belemmeringen) op een hoog ruimtelijk
schaalniveau. Bij een toenemende mate van uitwisseling wordt de rol van de filterwerking door de lokale
habitat- en milieu-omstandigheden belangrijker. Bij nog frequentere uitwisseling zullen soorten die talrijk
zijn op de bronlocatie en goed dispergeren, ook voor gaan komen op voor betreffende soorten minder
geschikte/inferieure habitats (massa-effect). Deze soorten gaan dan deel worden gemeenschappen die
minder passend zijn (Mouquet & Loreau 2003). Wanneer dergelijke massa-effecten regionaal overheersen
ontstaat een sterke ruimtelijke metagemeenschapsstructuur (zie ook §4.2) die bij nog verdere uitbreiding
tenslotte in feite één gemeenschap vormt.

Samenvattend kan geconcludeerd worden dat omgevingsfilters in belangrijke mate bijdragen aan het wel
of niet voorkomen van soorten op een locatie, ongeacht de op die locatie heersende milieu-
omstandigheden.

3.2 Connectiviteit en verspreidingscapaciteit

Uit een studie naar het relatieve belang van aan verspreiding gerelateerde factoren versus lokale
milieufactoren voor de lokale gemeenschapssamenstelling van verschillende organismegroepen in meren
bleek dat het voorkomen van zich minder gemakkelijk verspreidende grote organismen beter kon worden
voorspeld aan de hand van ruimtelijke factoren dan via lokale milieu-omstandigheden, terwijl voor kleine
(in de orde van micrometers tot centimeters) organismen, zoals bacterién en fytoplankton, juist de
ruimtelijke component geen rol speelde (Finlay 2002, Beisner et al. 2006, Shurin et al. 2009). Voor vissen
was al eerder aangetoond dat lokale milieu-omstandigheden minder van belang zijn (Angermeier &
Schlosser 1989, Olden et al. 2001). Ook zodplankton bleek niet ruimtelijk te worden beperkt en, afhankelijk
van de lokale milieu-omstandigheden, waren bepaalde soorten talrijk.

Daarbij waren verspreiders over land (bijvoorbeeld passieve verspreiding door de wind) meer afhankelijk
van de lokale milieu-omstandigheden dan de soorten met een verspreiding via het water. De verspreiders
via water waren toleranter voor verschillende milieu-omstandigheden en vestigden zich gemakkelijker
(Pace et al. 1992, Walks & Cyr 2004). Echter, ongeacht de verspreidingsstrategie bleek de productiviteit
van meren (totaal fosfor) de belangrijkste voorspeller van de samenstelling van de zo6- en
fytoplanktongemeenschap (Dodson et al. 2000, Jeppesen et al. 2000) en bleek koolstof dat voor bacterién
(Eiler et al. 2003). Bij korte verblijftijlden wordt de verspreidingsstrategie van kleine organismen wel
belangrijker (Lindstrom et al. 2006). Voor macroinvertebraten bleek dat het vermogen om te vliegen
(d.w.z. insecten met een actieve verspreidingsstrategie) tot meer verspreiding leidde t.o.v. passieve
verspreiders met vergelijkbare lichaamsgrootte. Macroinvertebraten worden echter in het algemeen sterk
in hun verspreiding beperkt als de te overbruggen omgeving ongeschikt is (Astorga et al. 2012).




Samenvattend kan geconcludeerd worden dat verspreidingscapaciteit van een soort en connectiviteit van
het landschap medebepalend zijn voor het wel of niet voorkomen van soorten op een locatie (ongeacht de
op die locatie heersende milieu-omstandigheden).
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4 Aanpassingen van en interacties tussen soorten

4.1 Biologische aanpassingen

De identiteit van een soort of taxon kan gebruikt worden als een surrogaat voor de reeks aanpassingen
die ze bezit. De soort heeft tijdens de evolutie aanpassingen ontwikkeld onder invioed de combinatie van
omgevingsfactoren. De aanwezigheid van de soort (of meer specifiek een populatie) betekent dat deze
soort aanpassingen, kenmerken of "eigenschappen" bezit die nodig zijn om de condities op een locatie het
hoofd te bieden (Southwood 1977).

Dergelijke biologische aanpassingen van soorten worden vaak voorgesteld als alternatieve, potentieel
gevoeligere indicatoren van stress in vergelijking met de taxonomische duiding (Bonada et al. 2006, Culp
et al. 2011, Mouillot et al. 2013, Poff et al. 2006, Verberk et al. 2013). In sommige onderzoeken is zelfs
aangetoond dat dergelijke biologische aanpassingen stabieler zijn over grote geografische gebieden en
gevoeliger zijn voor veranderingen in het milieu dan de taxonomische (Charvet et al. 2000, Dolédec et al.
1999, Gayraud et al. 2003, Townsend et al. 2008). Andere studies lieten echter nauwelijks verschil zien
(Krynak & Yates 2018) of pleiten voor het gebruik van de taxonomische duiding (Verdonschot & van der
Lee 2020), omdat de soort de drager is van de combinatie van aanpassingen nodig om op die plek te
bestaan.

Tegelijk kunnen biologische aanpassingen inzicht bieden in de toestand en het functioneren van systemen
die niet noodzakelijkerwijs door taxonomische analyse kunnen worden geduid (Culp et al. 2011, Dolédec
et al. 2006, Van den Brink et al. 2011). Enkele voorbeelden zijn de toename van macroinvertebraten met
luchtademhaling bij toenemende druk vanuit de landbouw, terwijl de koudwatersoorten afnemen door het
wegvallen van grondwaterinvioed en het verwijderen van de beekbegeleidende vegetatie. Dit kan
gerelateerd worden aan een verlaging van de zuurstofbeschikbaarheid en verhoging van de
watertemperatuur (Allan 2004, Gregory et al. 1991, Poole & Berman 2001). Verschillende studies lieten
ook een verband zien tussen een afname van uni- en semivoltinisme (één generatie of minder per jaar)
en reproductiesnelheden bij een dalende stabiliteit (lees toenemende stress) van een systeem (Diaz et al.
2008, Townsend & Hildrew 1994, Vandewalle et al. 2010). Typisch voor blootstelling aan pesticiden zijn
aanpassingen zoals generatietijd, migratievermogen en timing en duur van de verschillende stadia (Liess
& Von der Ohe 2005, Knillmann et al. 2018).

Er is ook een direct verband tussen biologische aanpassingen en ecologische preferenties (Figuur 5). Een
soort heeft verschillende aanpassingen die het mogelijk maken om onder bepaalde combinaties van milieu-
omstandigheden voor te komen.
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Figuur 5: Voorbeeld van functionele eigenschappen van een soort met biologische eigenschappen en
ecologische preferenties (Verdonschot 2014).

Het is van groot belang om de biologische aanpassingen te gebruiken die direct te relateren zijn aan
combinaties van milieu-omstandigheden. Poff et al. (2010) gaven een goed voorbeeld van de potentie van

11



deze koppeling. Ze onderzochten de verbanden tussen soortspecifieke biologische aanpassingen (hier de
kwetsbaarheid van benthische stromend-water-gemeenschappen) en combinaties van milieu-
omstandigheden over meerdere schalen (hier klimaatverandering). Ze aggregeerden parameters die op
beektrajectschaal de chemie, geomorfologie, beekbegeleidende zone en het substraat/habitat beschreven.
Op stroomgebiedsschaal onderscheiden ze aggregaties voor geologie, geomorfologie, hydrologie,
landgebruik, neerslag en temperatuur. Voor de soortaanpassingen gebruikten ze zeven biologische
aanpassingen (Poff et al. 2006): voltinisme, temperatuurtolerantie, voorkomen in drift, gedrag, rheofilie
(alle vijf fylogenetisch onafhankelijk) en dispersie (van de vrouwtjes) en droogteresistentie (beide
fylogenetisch afhankelijk). De biologische aanpassingen zijn gekozen op hun vermeende relatie met de
thermische en hydrologische effecten van klimaatverandering. De analyse toonde aan dat aanpassingen,
wanneer geselecteerd op basis van een hypothetische relatie met complexen van milieufactoren over
meerdere schalen, significante verbanden oplevert. Dit geeft een aanzet voor diagnostische indicatoren
van de toekomst.

Samenvattend wordt duidelijk dat de biologische aanpassingen de basis zijn voor ecologische preferenties
voor combinaties van milieu-omstandigheden die tijdens de evolutie zijn voorgekomen en mogelijk nog
aanwezig zijn.

4.2 Metapopulatie en dispersie

Het vermogen van een organisme om zich te verspreiden is medebepalend voor de lokale samenstelling
van de gemeenschap. Wanneer lokale populaties onderling door (beperkte) verspreiding met elkaar zijn
verbonden is sprake van een metapopulatie (Leibold et al. 2004). De relatieve rol van de effecten van
verspreiding vanuit andere plekken t.o.v. lokale milieu-omstandigheden en hoe deze verhoudingen liggen
voor verschillende organismengroepen is belangrijk bij het interpreteren (Cottenie 2005) en het
voorspellen van de gemeenschap van een locatie. De verspreiding van een soort hangt af van de
lichaamsgrootte (Finlay 2002, De Bie et al. 2012), de levensstrategie (Brown et al. 1996), het type
propagules (Peters & Wassenberg 1983) en het actief of passief kunnen verspreiden. Een propagule is elk
materiaal dat functioneert bij het voortplanten van een organisme naar de volgende fase in zijn
levenscyclus.

Er bestaat een universeel verband tussen de lichaamsgrootte en een reeks andere biologische
aanpassingen van organismen. Zo neemt bij toenemende lichaamsgrootte de grootte, ontwikkelingstijd en
groeisnelheid van een populatie af (Brown et al. 2004, Jonsson et al. 2005). Ook speelt lichaamsgrootte
een rol in het voedselweb, de diversiteit aan soorten en het ecosysteem functioneren (Brown et al. 200,
Woodward et al. 2005). Kleinere organismen vormen grotere populaties (met een kleinere
uitstervingskans: Blackburn & Gaston 1999), vormen meer propagules (Fenchel & Finlay 2004, Martiny et
al. 2006) en door de korte generatietijden en snelle populatiegroei kan de samenstelling snel veranderingen
in de lokale milieu-omstandigheden volgen (Korhonen et al. 2010). Na initiéle kolonisatie van lege maar
geschikte plekken ontwikkelen kleine organismen zich snel. Zo wissen ze ook snel de sporen van
uitstervingen in het verleden uit. In vergelijking met grotere organismen zijn kleine organismen dus minder
beperkt door aan verspreiding gerelateerde factoren en wordt hun aanwezigheid vooral bepaald door de
lokale milieu-omstandigheden die op een bepaald moment aanwezig zijn (Beisner et al. 2006, van der
Gucht et al. 2007, Astorga et al. 2012).

Naast de lichaamsgrootte is de dispersie- of verspreidingsstrategie van een soort van belang (Damschen
et al. 2008). Verspreidingsstrategieén zijn complex en afhankelijk van soortspecifieke morfologische,
fysiologische en gedragsaanpassingen (Bowler & Benton 2005). Het belangrijkste onderscheid kan worden
gemaakt tussen passieve en actieve verspreiding. Bij passieve verspreiding worden propagules verspreid
door vectoren, zoals wind, water of dieren (Vanschoenwinkel et al. 2008), en de efficiéntie van passieve
verspreiding neemt af met toenemende propagulegrootte (Vagvolgyi 1975, Bruun & Poschold 2006, Soons
et al. 2008). Bij actieve verspreiding is de lichaamsgrootte (Jenkins et al. 2007, Shurin et al. 2009), de
verspreidingsstrategie (vliegen, zwemmen) en de kwaliteit en configuratie van verbindingen of
connectiviteit (Fahrig & Merriam 1994) van belang.

Er bestaat dus een sterke relatie tussen lichaamsgrootte (grote organismen zijn veel beperkter in hun
verspreiding dan kleine) en de sterkte en omvang van ruimtelijke patronen in metapopulaties. De
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verspreidingsstrategie van een soort verandert dit beeld echter, zo zijn vliegende insecten minder beperkt
in hun verspreiding dan passieve verspreiders met dezelfde lichaamsgrootte. Omgekeerd ondervinden
actieve verspreiders, die worden beperkt door hydrologische barrieres (vissen) of die slechts korte
afstanden over land kunnen afleggen (amfibieén), een relatief sterke beperking in de verspreiding op kleine
ruimtelijke schaal.

Kolonisatie treedt alleen op als er ook habitat beschikbaar is door veranderingen in het milieu of een
aanwezige populatie. Eén van de belangrijkste factoren die bepalen of kolonisatie succesvol zal zijn, is het
aantal koloniserende individuen (Griffith et al. 1989, Schoener & Spiller 1995, Veltman et al. 1996,
Berggren 2001). Een groter aantal kolonisten vermindert demografische en stochastische effecten,
waardoor de kans op succesvolle vestiging en de ontwikkeling van een levensvatbare populatie sterk
vergroot wordt. Andere factoren die het succes van vestiging na kolonisatie beinvioeden zijn de grootte en
kwaliteit van de habitat (Schoener & Schoener 1983), beschikbaarheid van voedsel en de afwezigheid van
predatie (Schoener & Spiller 1995).

Samenvattend blijkt uit onderzoek naar factoren die de samenstelling van de levensgemeenschap op een
locatie bepalen steeds meer dat de verspreidingsstrategie en -route een belangrijke rol spelen. Mogelijk
zijn goede verspreiders ook toleranter voor variérende lokale omgevingsomstandigheden, zoals
bijvoorbeeld exoten laten zien. De toestand van een aquatisch ecosysteem of soortensamenstelling op
locatie reflecteert dus veel meer dan alleen de op dat moment heersende milieu-omstandigheden. Het
afleiden van stress uit soortresponsies op milieufactoren kan daarom misleidende informatie geven.
Daarom moet de (grote) invloed van verspreidingsmechanismen van soorten en connectiviteit van habitats
meegenomen worden in de biologische diagnose.

4.3 Regionale soortenpoule en kolonisatie

Elke gemeenschap wordt gevormd uit een subset van de regionale soortenpoule, dat wil zeggen dat de
gemeenschap een deel is van alle soorten die regionaal beschikbaar zijn om een bepaalde locatie te
koloniseren (Cornell & Harrison 2014). De fundamentele vraag is dan welke mechanismen bepalend zijn
voor de uiteindelijke gemeenschap. De soorten uit de regionale soortenpoule doorlopen verschillende
‘filters’ (zie ook §2.4), die zowel aspecten van dispersie, milieu-omstandigheden (habitatgeschiktheid) en
biotische interacties (zoals competitie) bevatten (Figuur 6) (de Vries 2021). Deze drie onderdelen bepalen
tezamen of een soort zich uiteindelijk op de betreffende locatie succesvol vestigt. Dat een habitat geschikt
is voor een soort betekent dus nog niet dat de soort de betreffende habitat kan bereiken en er succesvol
kan overleven. Er moet ook biologische ‘ruimte’ zijn om te kunnen vestigen en overleven. Dergelijke
‘ruimte’ ontstaat vaak pas als er veranderingen in het abiotische milieu (zoals droogte of hoge temperatuur)
of in de biotische omstandigheden (zoals de opkomt van een parasiet) optreden, waardoor een aanwezige
soort verzwakt, de populatie gereduceerd wordt of geheel verdwijnt. Deze ‘ruimte’ moet dan ook op het
juiste moment ontstaan, precies wanneer de nieuwe soort probeert te koloniseren, zoals het moment van
ei-afzetten of zaadontkieming (Svamberkové & Lep$ 2020).
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Figuur 4: De soorten uit de regionale soortenpoule doorlopen verschillende ‘filters’, die bestaan uit zowel
aspecten van dispersie, milieu-omstandigheden (habitatgeschiktheid) en biotische interacties (zoals
competitie) (de Vries 2021).

4.4 Stochasticiteit of ecologische variabiliteit

Interacties tussen soorten (zoals onderlinge concurrentie, predatie, competitie), variabiliteit in populatie-
opbouw en -samenstelling, levenscycluskenmerken, temporele milieudynamiek en connectiviteit bevatten
stochastische (toevals-)processen die bijdragen aan ecologische variatie e dat betekent dat toeval een
belangrijke invioed heeft op de lokale soortensamenstelling. Omdat bijvoorbeeld levenskenmerken van
individuen in een populatie verschillen ontstaat zogenaamde ‘stochastische ecologische variatie’ (op toeval
gebaseerde verschillen in de soortensamensteling), zoals als gevolg van variatie in individuele
vruchtbaarheid, verschillen in individuele groeisnelheid of individueel ervaren (on)gunstigere
microhabitatomstandigheden die leiden tot op toeval gebaseerde samenstellingen van gemeenschappen.
Hierbij leidt een grotere variatie tussen individuen tot grotere directe en indirecte ecologische
veranderingen. Wanneer bijvoorbeeld een populatie op een bepaald trofisch niveau verandert, kan dit
gevolgen hebben voor het gehele voedselweb, dus ook de soorten op andere trofische niveaus.

Het belang van ecologische variabiliteit wordt groter naarmate bijvoorbeeld de verschillen in
concurrentiekracht tussen soorten toeneemt. Concurrentieverschillen bevoordelen competitief sterke
soorten ten koste van een groot aantal zwakkere soorten. Een dergelijke dominantiestructuur wordt vaak
veroorzaakt door een hoge reproductie in combinatie met en een lage gevoeligheid voor concurrenten.
Voor kleine populaties betekent dit bijvoorbeeld dat concurrentie een grotere invioed heeft op de
populatiedynamiek. Omgekeerd vertonen laagabundante soorten vaak een hogere groeisnelheid wat het
uitstervingsrisico vermindert, terwijl bij hoog-abundante soorten de groeisnelheid afneemt, wat de kans
verkleint dat deze soort een andere soort doet uitsterven (zogenaamde stabiliserende nicheverschillen).

Naarmate gemeenschappen soortenarmer en kleiner worden gaan de relatieve abundanties van de soorten
sterker schommelen, waardoor de lokale uitstervingskans groter wordt (lage lokale a-diversiteit [a-
diversiteit is de diversiteit van een gemeenschap op een bepaalde locatie]) en de ecologische variabiliteit
toeneemt. Tegelijk gaan, door de ecologische variabiliteit, meer geisoleerde, kleinere gemeenschappen
een grotere ruimtelijke variatie vertonen (hogere B-diversiteit [B-diversiteit is de mate van verandering in
soortensamenstelling van de gemeenschap van verschillende locaties langs een gradiént of in een gebied
of regio]). Naarmate gemeenschappen rijker aan soorten worden, des te meer convergeert de
samenstelling (hogere lokale a-diversiteit, lagere B-diversiteit) en neemt de ecologische variabiliteit af.

Temporele dynamiek in milieu-omstandigheden voegt hier nog extra veranderingen aan toe, bijvoorbeeld
wanneer verschillen in groeisnelheden weer leiden tot andere dominantieverhoudingen of tot het naast
elkaar blijven bestaan van soorten. Processen op grotere ruimtelijke schalen, zoals metapopulatie-
processen, randeffecten en isolatie, compliceren de ecologische variabiliteit nog verder. Zo leidt
fragmentatie tot verlies aan lokale diversiteit en het ontstaan van de zogenoemde uitsterfschuld. Deze
term geeft een situatie aan waarin populaties van een soort nog wel aanwezig zijn, maar door hun geringe
omvang en gebrek aan uitwisseling met andere populaties niet meer in staat zijn om op de langere termijn
duurzaam te blijven voortbestaan.

Samenvattend leidt ecologische variabiliteit (stochasticiteit/toeval) tot een minder voorspelbare
soortensamenstelling op een locatie. M.a.w. bij het stellen van een diagnose moet rekening worden
gehouden met deze willekeurige variatie, die als onzekerheid moet worden meegenomen.

4.5 Ecologische complexiteit (ecologische netwerken)

De soorten die op een locatie aanwezig zijn hebben vaak relaties met (een deel van) de andere aanwezige
soorten. De interspecifieke verbindingen, zoals competitie, predatie, mutualisme, parasitisme en
concurrentie, worden als een ecologisch netwerk beschouwd. Het type en aantal naast elkaar aanwezige
soorten (de soortensamenstelling) op een locatie bepaalt de structuur van dit ecologisch netwerk. Omdat
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een soort steeds direct of indirect met (bijna) alle andere soorten op de locatie verbonden is, zijn
ecologische netwerken zeer complex. Montoya et al. (2006) lieten zien dat 80-97% van de soorten in een
voedselweb zich binnen twee of drie schakels van elkaar bevinden. Hoewel de sterkte van de interacties
meestal onbekend zijn, blijkt de architectuur van een ecologisch netwerk een belangrijke rol te spelen bij
de dynamiek van de gemeenschap, de diversiteit, de veerkracht (tijd om terug te keren naar de ‘stabiele’
toestand na een verstoring) en de persistentie (het aantal naast elkaar bestaande soorten in de
evenwichtstoestand).

De verbindingen in een ecologisch netwerk zijn vaak in elkaar passend; dit wordt 'genest' genoemd. Zo is
bijvoorbeeld het dieet van de meest gespecialiseerde soort ook een onderdeel van het dieet van de
volgende meer algemene soort en zo is weer zijn dieet een subset van de volgende meer algemene soort.
De meest algemene soort kan op die manier de meeste prooisoorten omvatten die in zijn dieet aanwezig
zijn. Binnen dit patroon van verbindingen gebaseerd op voedselrelaties bestaan nog andere vormen van
genest zijn, met daarbij meer of minder dichte clusters van interacties. Zo heeft in veel gevallen ieder
levensstadium van een soort een andere positie in het voedselweb. Er zijn bijvoorbeeld vissen die als larve
algen eten, terwijl ze als adult predator zijn en daarmee tijdens hun levenscyclus onderdeel zijn van
verschillende voedselwebben (Pimm & Rice 1987).

De geneste structuur van een ecologisch netwerk, het cascademodel, kan verschillen van enerzijds een
volledige directe of indirecte verbondenheid tussen alle soorten (geclusterd verbonden) tot, anderzijds,
een duidelijke compartimentering. Waarschijnlijk zijn sterk geclusterde netwerken meer de norm dan ijle
netwerken (Woodward & Hildrew 2002) terwijl gecompartimenteerde netwerken waarschijnlijk meer
overeenkomen met habitatgrenzen tussen soortgroepen. Dergelijke grenzen worden overigens mede
bepaald door de schaal waarop de levenscyclus van een organisme zich afspeelt. Abundante soorten
hebben veel verbindingen met andere soorten omdat ze talrijk zijn, een breder voedselspectrum benutten
en meer door predatoren gegeten worden. Grote soorten kunnen zich met meer prooisoorten voeden,
hebben meer verbindingen, mede door een groter ruimtelijk areaal, maar zijn vaak ook minder talrijk.

Naast voedselwebben worden ook andere netwerken onderscheiden, zoals mutualistische,
commensalistische (i.h.b. ecosysteembouwers) en gastheer-parasiet netwerken. Veel ander type
netwerken hebben vaak een kern met een aantal nauw verbonden soorten en een rand waarin de
verbindingen ijl zijn. Deze structuur leidt tot minder competitie en een hogere biodiversiteit.
Ecosysteembouwers zijn organismen die, direct of indirect, de beschikbaarheid van hulpbronnen of de
kwaliteit (fysische en chemische toestand) van het leefgebied voor andere soorten aanpassen (Jones et al.
1994) terwijl ‘foundation species’, soms in het Nederlands vertaald basissoorten genoemd, juist de
habitatstructuur bepalen.

Ecologische netwerken geven de waarschijnlijkheid aan dat verschillende groepen soorten
(vertegenwoordigd door knooppunten) samen voorkomen in een landschap, gedefinieerd door de
ruimtelijke omvang van de bemonsterde locaties en organismegroep(en) (Arita 2016, Gotelli 2000,
Morueta-Holme et al. 2016). Inzicht in het ecologisch netwerk in een oppervlaktewater geeft ook inzicht in
de waarde van een diagnose. Er zijn verschillende analysetechnieken beschikbaar. Zo duidt het aantal
gerealiseerde verbindingen versus het aantal potentiéle de mate van verbondenheid aan en daarmee de
veerkracht van het systeem na verstoring (EImqvist et al. 2003, Tylianakis et al. 2010). De kans dat twee
knopen (soorten) zowel direct en indirect verbonden zijn (Girvan en Newman 2002) duidt op de
aanwezigheid van redundante paden tussen knooppunten en dus de mate van robuustheid. Naarmate de
structuur meer genest is neemt de biodiversiteit toe. In een ‘co-occurrence’ analyse kan inzicht in een
ecologisch netwerk worden verkregen. Wanneer dergelijk netwerken van de streefbeeld- of referentie
situatie bekend zijn kunnen de ontbrekende verbanden en soorten inzicht geven in de oorzaken van de
verstoring.

Samenvattend biedt inzicht in het ecologisch netwerk de robuustheid en veerkracht van een aquatisch
systeem aan en ondersteunt het de ecologische diagnose.

4.5.1 Netwerkanalyse

De invloed van soortinteracties en milieu-omstandigheden op een locatie is nog steeds moeilijk te
voorspellen (Kissling et al. 2012, Pottier et al. 2013, Thuiller et al. 2013, Wisz et al. 2013, Araujo &
Rozenfeld 2014). Een beter begrip van soortassociaties op verschillende schalen kan leiden tot betere
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voorspellingen van veranderingen in samenstelling die optreden in lokale gemeenschappen wanneer de
omgeving verandert (netwerktheorie; Newman 2010). Er is behoefte aan methoden die geschikt zijn om
interspecifieke associaties te detecteren op basis van het samen voorkomen van soorten (‘co-occurrence’).
Soorten zijn geassocieerd of gedissocieerd in groepen door toeval, soortinteracties en hun preferentie of
aversie t.o.v. lokale milieu-omstandigheden. Het effect van ‘milieufilters’ en mogelijkheden en de
beperkingen in de verspreiding over meerdere schalen kan worden beoordeeld met behulp van
nichemodellen (De Marco et al. 2008, Guisan & Rahbek 2011, Normand et al. 2011).

Het stapelen van onafhankelijke soort-distributiemodellen (monofactoriéle benaderingen), gebaseerd op
grootschalig verzamelde ruimtelijke data om gemeenschappen te voorspellen (Guisan & Rahbek 2011,
Calabrese et al. 2014) geeft misleidende voorspellingen op kleine schaal. Een alternatieve benadering is
het direct berekenen van soortassociaties en de mechanismen daaruit af te leiden (Bruelheide 2000, Blick
& Burns 2009, Blois et al. 2014). Sinds de jaren zeventig zijn de statistische benaderingen verfijnd om
patronen van gelijktijdig voorkomen van meerdere soorten te analyseren (Gotelli & Ulrich 2010, Morueta-
Holme et al. 2016). Hierbij wordt een associatiematrix gevormd waarin de rijen soorten bevatten, de
kolommen de locaties en de elementen de waargenomen aanwezigheid/afwezigheid of abundantie van elke
soort op elke locatie. De matrix wordt vervolgens vergeleken met een reeks gerandomiseerde matrices om
niet-willekeurige patronen van gelijktijdig voorkomen te detecteren (Connor & Simberloff 1979, Gotelli &
Ulrich 2010). Daarna kunnen in dergelijke modellen de effecten van omgevingsfactoren, interacties tussen
soorten of beide worden getest (Gotelli et al. 2010, Ulrich et al. 2012, Araujo et al. 2011, Veech 2013).
Belangrijk hierbij is dat indirecte effecten van andere soorten op soortinteracties worden meegenomen,
dat ‘valse’ associaties veroorzaakt door regionale verspreiding worden vermeden, en associaties in een
multiple soort-context worden beschreven.

Morueta-Holme et al. (2016) lieten zien dat niet-willekeurige groepen van positief of negatief geassocieerde
soorten kunnen worden geidentificeerd en dat het belang van bepaalde soorten kan worden beoordeeld.
Afkhami et al. (2014) toonden voor planten aan dat positieve associaties van soorten veroorzaakt werden
door biotische interacties, zoals facilitering tussen zusterbomen en zaailingen, dat stikstoffixatie door
bepaalde soorten de bodemvruchtbaarheid voor andere soorten verbeterde, facilitatie door gedeelde
bestuivers en zaadverspreiders optrad en relaties van bepaalde soorten met endofytische schimmels
aanwezig waren. Positieve associaties kunnen ook een indicatie zijn van gedeelde lokale milieuvereisten,
effecten van stabiliserende niche-verschillen (Chesson 2000a,b, Lasky et al. 2014), of een weerspiegeling
van historische verspreidingsdynamiek, zoals de uitbreiding vanuit glaciale refugia (Svenning & Skov
2007). Negatieve associaties van soorten kunnen worden veroorzaakt door biotische interacties zoals
competitie of een weerspiegeling zijn van verschillende lokale milieuvereisten. In feite worden
fylogenetische (Webb et al. 2002) of functionele (Weiher et al. 2011) eigenschappen gebruikt voor het
identificeren van deze mechanismen. Het gebruik van verschillende hulpbronnen kan leiden tot een beeld
van positieve associaties van soorten die ieder een complementaire niche innemen (Bolnick et al. 2011,
Violle et al. 2011). Door ruimtelijke patronen van associaties te bestuderen zijn bijvoorbeeld ook
grootschalige klimaatgradiénten (Brown et al. 1996, Schleuning et al. 2012) of de effecten van
hoogteverschillen in berggebieden (Callaway et al. 2002) beschreven.
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5 Schaal en watertype

5.1 Ruimtelijke en temporele schaal

5.1.1 Verspreiding en vestiging van soorten

Organismen functioneren binnen de voor hun levensfasen geschikte abiotische en biotische
omstandigheden. Zo zijn algen kleine organismen met een korte levenscyclus en een snelle reproductie,
waarmee ze binnen een kort tijdsbestek reageren op veranderingen in zowel natuurlijke en antropogene
lokale chemische factoren, vooral pH, geleidendheid en nutriénten (Biggs 1995, Kristiansen 1996, Soininen
et al. 2004, Telford et al. 2006, Fierer & Jackson 2006, Fierer et al. 2007). Algen functioneren daarom
binnen een kleine ruimtelijke en temporele schaal.

Waterplanten functioneren daarentegen juist op een grote ruimtelijke en temporele schaal. De grote
ruimtelijke schaal is een gevolg van een grote verspreidingscapaciteit en een groot adaptief vermogen.
Ruim 60% van de macrofyten komen op meer dan 1 continent voor (Sculthorpe 1967). Riet (Phragmites
australis) is de meest wijdverspreide soort, terwijl ook kroos (Lemna spp.), grof hoornblad (Ceratophyllum
demersum), gekroesd fonteinkruid (Potamogeton crispus) en schedefonteinkruid (P. pectinatus)
wereldwijd voorkomen. Daarnaast zijn macrofyten erg flexibel en passen ze hun groeivorm, groeisnelheid
en timing van bloei en zaadzetting gemakkelijk aan wijzigende milieu-omstandigheden aan (Barrett et al.
1993). Eenmaal gevestigd handhaven sommige soorten macrofyten zich jarenlang, ook al zijn de lokale
milieu-omstandigheden negatief veranderd. De wortelstokken van riet kunnen meer dan 6 jaar oud worden
(Asaeda et al. 2006) en de klonen kunnen honderden jaren oud worden. Macrofyten hebben sowieso vaak
levenscycli met een lengte van één groeiseizoen tot meerdere jaren (Schaumburg et al. 2004).

Macroinvertebraten bestaan uit een grote groep organismen van uiteenlopende ordes, die sterk verschillen
in habitateisen en verspreidingscapaciteit. Ze zijn als groep wijd verspreid en komen in bijna alle aquatische
systemen voor en bezetten daarbinnen een breed scala aan micro- en mesohabitats, ecotonen en
biocoenotische regio's. Ook worden habitats bezet waar andere groepen, zoals macrofyten en vissen, niet
voorkomen. Door deze breedte is hun respons op ruimtelijke en temporele schalen zeer variabel. Als gevolg
van hun mobiliteit kan een deel van de soorten actief habitats selecteren die voldoen aan hun
eisen/voorkeuren, maar tegelijkertijd zijn er ook veel soorten die weinig mobiel zijn waardoor ze indicatief
zijn voor lokale milieu-omstandigheden.

Hoe beter de verspreidingscapaciteit (bijvoorbeeld een goed vliegvermogen) van een soort, des kleiner
bleek de invioed van de ruimtelijke factoren (Thompson & Townsend 2006, Astorga et al. 2011, Gothe et
al. 2017). Omgekeerd kunnen zwakke verspreiders moeilijk geisoleerde habitats bereiken. Sterke
verspreiders zijn vaak ook geassocieerd met massa-effecten (er treedt dan een hoge mobiliteit op lokale
schaal op; De Bie et al. 2012) waarbij de lokale milieu-omstandigheden er minder toe doen (Tonkin et al.
2016). Voor macroinvertebraten met gevleugelde adulten is vooral de oeverzone van groot belang en
vormt dit de belangrijkste verspreidingsroute (Petersen et al. 2004; Petersen et al. 2006). Van sommige
soorten, bijvoorbeeld sommige libellen en kokerjuffers, is bekend dat de adulten zeer sterke vliegers zijn,
die zich over land kunnen verspreiden over verschillende stroomgebieden (Geismar et al. 2015). Passieve
verspreiders, zoals weekdieren, volgen de ruimtelijke patronen in watersystemen over afstanden van 1-
30 km (De Bie et al. 2012). In het algemeen is voor passieve verspreiders de relatie tussen lichaamsgrootte
en ruimtelijke verspreiding sterk, voor actieve verspreiders is deze relatie veel minder aanwezig (De Bie
et al. 2012). Actieve verspreiding kan variabel, context afhankelijk en moeilijk voorspelbaar zijn. Naast de
ruimtelijke variatie varieert ook de lengte van de levenscyclus van macroinvertebraten sterk, van dagen
tot jaren, waardoor ook langs de tijd-as een grote variatie aan potentiéle indicatoren beschikbaar is.

Door deze combinatie en variatie van eigenschappen en het hoge aantal taxa waarvan de ecologische
vereisten en functioneel belangrijke eigenschappen bekend zijn is macrofauna bij uitstek geschikt voor
diagnose op een regionale schaal (Astorga et al. 2011).

Door hun grote mobiliteit integreren vissen grote ruimtelijke schalen. Door hun vaak relatief grote
zwemvermogen zijn veel vissoorten in staat om naar habitats te bewegen waar ze optimaal kunnen
overleven, voedsel of schuilplaatsen kunnen vinden, kunnen paaien en kunnen opgroeien. Hierbij kunnen
afstanden worden afgelegd variérend van enkele tot honderden of zelfs duizenden kilometers. Daarnaast
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leven vissen relatief lang, ze kunnen verdeeld worden naar leeftijd in drie ongeveer in aantal soorten gelijke
groepen van kortlevende (< 5jr), intermediaire (5-15jr) en langlevende soorten (>15jr) (Noble et al.
2007).

Samenvattend is het voor de diagnose van belang te weten naar welke stressoren wordt gekeken en op
welke schaal in ruimte en tijd deze stressoren een rol spelen om de juiste indicatorgroep te kunnen
selecteren. Hierbij dient ook rekening te worden gehouden met de fase/stadium binnen de levenscyclus
van de soort, omdat er vaak weinig verband is tussen de eigenschappen van zaden en zaailingen t.o.v.
volwassen emergente waterplanten, noch tussen de eisen van eitjes van vissen en de volwassen dieren of
tussen eerste levensstadia van invertebraten en de adulten. M.a.w. het levensstadium heeft steeds eigen
niche-eisen, hetgeen de generieke toepassing van kenmerkenlijsten onzuiver maakt wanneer het stadium
of de levensfase niet wordt vermeld. Omgekeerd leidt deze variatie tussen groepen juist tot een hogere
kans op meer gedetailleerde diagnosticiteit.

5.1.2 Schalen en herkenbaarheid van stressoren

Stressoren spelen op verschillende ruimtelijke en temporele schalen en beinvioeden daarmee ook de
soorten over verschillende schalen. Dit maakt het herleiden van de bron van stress voor diagnose
gecompliceerd. Menselijke activiteiten en de daaruit voortkomende stress voor ecosystemen vinden op
verschillende schalen plaats en kunnen resulteren in enkelvoudige en multiple stressfactoren. Als gevolg
van agrarisch landgebruik kunnen bijvoorbeeld meerdere stressfactoren tegelijkertijd tot uiting komen,
zoals een combinatie van eutrofiéring, kanalisatie, waterkwantiteitsbeheer en toxische belasting.

Elk van deze stressoren bestaat zelf ook weer uit individuele stressfactoren, zoals in het geval van
eutrofiéring een bepaald fosfaat-, stikstof- en kaliumgehalte. Deze factoren kunnen zowel stuur- en of
sleutelfactor zijn. Soorten reageren op deze tweede groep van factoren, waarbij de afzonderlijke factoren
een ongelijk belang hebben. Zo is zuurstof een sleutelfactor voor de fauna, terwijl kalium van veel minder
belang is. Diagnosticeren met soorten zegt dus veel over de directe sleutelfactor, maar gaande in de
hiérarchie naar grotere schaalniveaus neemt de directe zeggingskracht af en moet ook inzicht beschikbaar
zijn in de driver-pressure-stressor-impact-response-recovery ketens. Dit zijn de oorzaak-gevolg ketens
over verschillende schalen in een stroomgebied.

5.2 Watertypen

Omdat veel grootschalige of regionale milieu-omstandigheden een grote invioed kunnen hebben op de
verspreiding en vestiging van soorten uit een regionale soortenpoule is het belangrijk deze
milieurandvoorwaarden vooraf te kennen. Juist binnen een kader van grootschalige milieu-omstandigheden
kan met meer zekerheid een diagnose op basis van de actueel aanwezige soorten worden gesteld, omdat
dan tevens rekening wordt gehouden met de actuele soortenpoule. Soorten die ontbreken in de regionale
soortenpoule zullen ook niet voor kunnen komen op een locatie binnen die regio. Een dergelijke
grootschaligere indeling van milieu-omstandigheden wordt geven in een watertypologie die gebaseerd is
op de voor soorten cruciale sleutelfactoren, zoals stromende, droogvallende, diepe, zure of kalkrijke
wateren. Onder andere de EBEO-systematiek kende al een indeling in hoofd- en subwatertypen (Franken
et al. 2006). Ook Jaarsma (2016) deelde de berekende optima voor macrofyten in naar landschappelijke
regio of naar hoofdwatertypen (sloten, kanalen, ondiepe en diepe plassen). Binnen een watertype is voor
de diagnose daarnaast de benodigde ruimte met geschikte habitats voor het voltooien van de levenscyclus
van een soort van belang (kleinschaligere milieu-omstandigheden).

Samenvattend zijn voor een diagnose gebaseerd op de aanwezige soorten de regionale milieu-
omstandigheden met de regionale soortenpoule en de lokale milieu-omstandigheden van belang. Het
afleiden van diagnostische kenmerken over stressoren binnen een set van regionale sleutelfactoren,
samengevat onder de noemer watertype, maakt voor betreffende soort de indicatie- of diagnostische
waarde veel nauwkeuriger.
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6 Diagnosticeren

6.1 Stressor specifieke indicatoren

Verschillende onderzoeken hebben aangetoond dat biologische indices de algemene of totale menselijke
verstoring beter aangeven dan het specifieke effect van één of meerdere specifieke stressoren (Hering et
al. 2006, Marzin et al. 2012). Echter, een algemene indicatie van de kwaliteit duidt nog geen oorzaken
aan. Daarom is meer aandacht nodig voor de beschikbare stressor-specifieke indicatiewaarden van
organismen: de ecologische diagnose.

De ecologische diagnose gebruikt organismen om oorzaken van de aangetroffen ecologische toestand van
het milieu te duiden en maakt van oudsher gebruik van de taxonomische samenstelling van soort(groep)en
als indicatoren van de stressoren of groepen daarvan. Bij de diagnose kan, in navolging van de ecologische
beoordeling, de gevonden taxonomische samenstelling van de gemeenschap op locatie vergeleken worden
met de regionale watertype-specifiek gedefinieerde referentie- of streefgemeenschap. Verschillen in
taxonomische samenstelling geven soorten aan die verdwenen zijn of juist in aantallen zijn toegenomen.
De soorten kunnen vervolgens met verschillende stressor-specifieke indices geanalyseerd worden.

De diagnose is bij voorkeur gebaseerd op de indicatie van meerdere soorten, waarbij het verschil tussen
de gemeten samenstelling en die van de regionale referentie belangrijk is. Feitelijk wordt gebruik gemaakt
van de aard van de biologische verschillen tussen de waargenomen toestand en een referentiebeeld, wat
niet een natuurlijk of oorspronkelijk beeld omschrijft, maar een stip (in de toekomst) aan de horizon. Door
de diagnose te baseren op monsters genomen op verschillende momenten in de tijd kan een beter beeld
van de stressoren en hun werking worden gemaakt, zoals bijvoorbeeld het optreden van stressorpieken.
Het verschil tussen huidige en referentietoestand zegt veel over de stress in het water maar nog niets over
de oorzaak van de afwijking. Daarvoor is een ecologische systeemanalyse noodzakelijk. Een ecologische
systeemanalyse analyseert alle factoren die in samenhang het functioneren van een ecosysteem bepalen,
bijvoorbeeld de Stroomgebiedsbrede Ecologische SysteemAnalyse (SESA; Verdonschot & Verdonschot
2021). Wel wordt met de diagnose duidelijk in welke richting de probleem veroorzakende stressor gezocht
moet worden.

Het stellen van een diagnose van de toestand van een aquatisch ecosysteem kan overigens ook worden
uitgevoerd door direct gebruik te maken van stressor-specifieke indicatiewaarden van individuele soorten,
soortgroepen of ecologische processen zonder gebruik te maken van een regionale en watertype-specifieke
referentie. Echter, dit kan leiden tot een grotere ruis in de resultaten.

6.2 Beschikbare lijsten met indicatiewaarden

Tot op heden zijn er twee stromingen te onderscheiden in de beschikbare lijsten met indicatiewaarden:
ecologische preferentie- of tolerantielijsten en lijsten met biologische soortkenmerken (zgn. traits,
adaptaties). Aan beide lijsten kleven nog veel problemen, zoals eerder al herhaaldelijk is benoemd, maar
deze lijsten zijn op dit moment de beste beschikbare optie en ze zijn, al dan niet in combinatie, in de basis
bruikbaar.

Om een diagnose te kunnen stellen is de beschikbaarheid en vindbaarheid van de in de praktijk bruikbare
indicatiewaarden van soorten en groepen van primair belang. Voor de verschillende organismegroepen
worden hierna een aantal relevante referenties gegeven. Deze lijst dient als basis en is niet uitputtend.
Voor het gebruik dient zorgvuldig gewogen te worden welke lijsten en welke indicatiewaarden
daadwerkelijk voor de te analyseren regionale situatie en watertype geschikt en bruikbaar zijn.

Macrofauna

Europese website: https://www.freshwaterecology.info/

Verdonschot (1990): boek

Verdonschot et al. (1992): https://link.springer.com/content/pdf/10.1007/BF02270810.pdf
van der Hoek & Verdonschot (1994):
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https://www.freshwaterecology.info/
https://link.springer.com/content/pdf/10.1007/BF02270810.pdf

Moog (1995): https://diwgtxtsixzle7.cloudfront.net/50672568/Fauna Aquatica Austriaca -
Catalogue for20161202-26137-1uwem?2e-with-cover-page-

v2.pdf?Expires=1626691084&Signature=gob3P-ivO6TR1zEE-
ydsvcA67nW5ZszzDuNNU~81si748SDGbdBYenVRZ4sn31L0OLMgl8D-
ISMp7tSonLRcO5TQNVUt79xL5748ahcSUR2mMc6N2vEOAWYS4-
a7~RRNFbLZ5jIn58gxTfNGRelLWe1hlyGeS7VUX5LjLzZVG6RBRBePp3-114WpbFf538XF3pb8db2y-
WEtTNOp~XV10TmckmdO4eWSmZHTcwfATyy84dPtFRhUIz-
zG6~0KmgPuaQMnUrSgBZ1pBzRwIcgT4k2FPHDVfMBZfZDRE9vOYCcpABOQCOFFYRuxitv3HWQZ9kK]
Iguf90OKhxagJXbFIFgqyGWYQ &Key-Pair-Id=APKAJLOHF5GGSLRBV4ZA

Colling (1996)

Statzner et al. (1997)

Heneghanet al. (1999)

Tachet et al. (2000, 2010 nieuwe versie): boek

Verdonschot et al. 2003a: https://library.wur.nl/WebQuery/wurpubs/fulltext/37735 (groepen stressoren)

Liess & Ohe (2005): SPEAR index / rekentool http://www.systemecology.eu/SPEAR/Start.html

Vieira et al. (2006) (Noord-Amerika)

Carlisle et al. (2007)

Tomanova & Usseglio-Polatera (2007)

Merritt et al. (2008)

Verberk et al. (2012): https://repository.ubn.ru.nl/bitstream/handle/2066/103531/103531.pdf

Sarremejane et al. (2020): DISPERSE http://irbas.inrae.fr/latest-news/disperse-database-sarremejane-
et-al-2020

Macrofyten

Europese website: https://www.freshwaterecology.info/

Website: www.try-db.org

Website: www.leda-traitbase.org

Website: www.icestes.github.io

De Lyon & Roelofs (1986): https://edepot.wur.nl/386719

Centraal Bureau voor de Statistiek (1991): Botanisch basisregister 1991. Boek
Ellenberg & Leuschner (2010)

Van Oorschot et al. (2012): AQMAD rekentool https://deltares.shinyapps.io/rAgmad/
Dalla Vecchia et al. (2020)

Barendregt, et. al. (1990)

Vissen

Website Europees: https://www.freshwaterecology.info/, https://fame.boku.ac.at/downloads.htm
Website N. Amerika: http://water.usgs.gov/nawga/ecology/

Quak J. (1994): https://edepot.wur.nl/355187

Diatomeeén

Van Dam et al. (1994)

Van Dam (2013): https://library.wur.nl/WebQuery/edepot/278931
Website Europees: https://www.freshwaterecology.info/
Oberdorff et al. (2002)

Algen overig

Coesel (1998)

Woelkerling & Gough (1976)
Willen (2000)

Reynolds et al. (2002)
Porter (2008)

Padisak et al. (2009)

Zooéplankton

Website: https://www.biodiversity.no/Pages/231126/Small crustaceans in_fresh waters
Mufioz-Colmenares et al. (2021)

Lougheed &Chow-Fraser (2002)

Sladecek (1983)
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Kuczynska-Kippen et al. (2020)

6.3 Gebruikswaarde van indicatoren

6.3.1 Algen

De belangrijkste groepen die in de praktijk onder de noemer algen geschaard worden zijn de blauwalgen
of cyanobacterién (dit zijn echter bacterién en geen algen), groenalgen, kiezelwieren of diatomeeén en
desmidiaceeén (sieralgen) . Daarbij wordt vaak onderscheid gemaakt tussen het vrij-zwevend plankton of
fytoplankton en de benthische algen, de op de bodem levende algen. Het indelen van hoofdgroepen algen
naar hun positionering in een waterlichaam, zoals de veronderstelling dat desmidiaceeén (sieralgen) en
diatomeeén vooral benthisch zijn, is onjuist.

Algen hebben een zeer grote ruimtelijke verspreiding; veel soorten komen wereldwijd voor (Bennett et al.
2010, Astorga et al. 2012, de Bie et al. 2012). M.a.w. deze kleine organismen ondervinden niet vaak
ruimtelijke beperkingen, waardoor hun aan- of afwezigheid sterk door het lokale milieu bepaald wordt.
Tegelijkertijd benutten deze kleine organismen tijdens hun levenscyclus slechts een klein ruimtelijk areaal
of habitat. De habitat van fytoplankton is relatief eenvoudig te duiden volgens een hiérarchie van factoren:
permanent of tijdelijk water, chloridegehalte en andere ionen, diepte, afstand tot de oever, menging,
instraling, zuurstofgehalte, zuurgraad en nutriénten (Reynolds 2012). Het fytoplankton is weinig indicatief
voor andere dan directe chemische factoren in de waterkolom. Daarnaast bepalen een aantal factoren de
gemeenschapssamenstelling, zoals intrinsieke kenmerken (‘drijf'vermogen om in suspensie te blijven of te
‘zinken’, omgang met lichtcondities, opname-efficiéntie), biologische interacties (begrazing, parasieten,
populatiedichtheidsstratificatie) en abiotische interacties (extreme milieu-omstandigheden, zoals ultra-
oligotrofe condities). Juist de intrinsieke kenmerken en de biologische interacties maken dat de
samenstelling van de algengemeenschap moeilijk voorspelbaar is, noch dat deze altijd direct gerelateerd
is aan specifieke milieu-omstandigheden. Toch hebben Reynolds et al. (2002) en Padisak et al. (2009)een
functionele typologie opgesteld om patronen in algensamenstellingen in diverse aquatische ecosystemen
te beschrijven.

Door de korte levenscyclus en snelle reproductie van algen worden ze vaak gebruikt als snel- en vroeg-
signaleringssysteem (‘quick and early warning’). Door de snelle respons op veranderingen in
omstandigheden zijn hoogfrequente bemonsteringen (momentopnames) nodig om een betrouwbare
diagnose van de toestand te krijgen (Beisner et al. 2006). Waarnemingen zijn sterk afhankelijk van de
juiste timing en frequentie van bemonstering, die bijvoorbeeld ook afhangt van de locatie van het water,
de weersomstandigheden, de morfologie van het systeem en de diepte van monstername. Maar ook
biologische processen, zoals het effect van zoéplankton-begrazing, zijn van grote invioed op de
samenstelling (Lepisté 1999, Willén 2000). Daarnaast kunnen massa-effecten (de verspreiding van soorten
talrijk op een locatie naar minder geschikte naburige locaties), juist bij kleine organismen, de rol van de
werkelijke milieu-omstandigheden in het bepalen van de soortensamenstelling vertroebelen.

Samenvattend is bij het gebruik van algen altijd een hoogfrequente bemonstering in ruimte en tijd
noodzakelijk. Andere problemen met het gebruik van algen komen voort uit de taxonomische kwaliteit, die
sterk afhankelijk is van de ervaring en vaardigheid van de onderzoeker, de determinatiewerken en de
apparatuur en de intercalibratie die hierbij noodzakelijk is (Niemi et al. 1985).

6.3.2 Macrofyten

Macrofyten worden meestal onderverdeeld naar de belangrijkste groeivorm van de soort: emergent,
drijvend-bebladerd, volledig drijvend en ondergedoken (Cronk & Fennessey 2016). Emergente planten
hebben een sterke binding met het terrestrische milieu; ze wisselen zuurstof en koolzuur uit met de lucht,
assimileren boven het waterniveau en nemen voedingsstoffen op uit de bodem. Ondergedoken planten
nemen daarentegen zuurstof, koolzuur en bicarbonaat op uit de waterkolom. Ook wortelen ze vaak in de
bodem, waar ze ook de benodigde voedingsstoffen uit kunnen halen, terwijl micronutriénten uit de
waterkolom kunnen worden opgenomen (Barko & Smart 1980). Sommige soorten zijn volledig zwevend
en nemen alleen stoffen op uit de waterkolom. Drijvend-bebladerde soorten hebben drijvende bladeren en
wortelen in de bodem, waaruit ze voedingsstoffen opnemen, terwijl ze met huidmondjes aan het oppervlak
zuurstof en koolzuur met de lucht uitwisselen. Drijvende macrofyten nemen stoffen op uit de waterkolom
en uit de lucht. De groeivorm is dus belangrijk bij de interpretatie voor een diagnose.
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Ondergedoken of submerse macrofyten reageren duidelijk maar zeer variabel op eutrofiéring (Sgndergaard
et al. 2010). Op basis van een analyse van de indicatorwaarde voor eutrofiéring van submerse macrofyten
op basis van gegevens uit 300 Deense meren bleek dat de meeste soorten voorkwamen binnen een grote
range van fosfor- en chlorofyl-a concentraties.Uitzonderingen waren enkele soorten isoétiden (Lobelia,
Isoétes) en Potamogeton-soorten (P. gramineus, P. alpinus en P. filiformis), allen indicatief voor lage
nutriéntenconcentraties. Zelfs de vaak als eutrofie-indicator beschouwde soorten Elodea canadensis en
Potamogeton pectinatus kwamen ook voor bij lage P-concentraties (TP <0,02 mg P/L, Chla <5 ug/L) en
bleken niet echt indicatief. Wel waren bedekking en plantvolume negatief gecorreleerd met
nutriéntenconcentraties. Sgndergaard et al. (2010) concludeerden dat alleen grote veranderingen in de
soortensamenstelling van submerse macrofyten op basis van soortenrijkdom, aanwezigheid van
indicatorsoorten, bedekking en maximale diepte van voorkomen een indicatie van eutrofiéring geven. Dit
bevestigt het beeld wat ook al was gegeven door Sand-Jensen et al. (2008), Kosten et al. (2009), Lauridsen
et al. (2003), Jeppesen et al., (2005), Lacoul & Freedman (2006) en Hilt et al. (2006) en is strijdig met
0.a. Coops et al. (2007) en Penning et al. (2008). Al met al zijn er maar weinig ondergedoken macrofyten
indicatief voor trofiegraad, maar wel voor bijvoorbeeld grootte van het water (Duarte & Kalff 1986a).
Drijvende macrofyten geven een vrij generieke indicatie van eutrofiéring en domineren alleen bij hoge
nutriéntenconcentraties (Poikane et al. 2018).

Demars & Edwards (2009) kwamen voor stromende wateren tot vergelijkbare conclusies. Op basis van de
respons van 110 macrofytensoorten verspreid over 161 locaties in circumneutrale en alkalische stromende
wateren bleken lokale milieu-omstandigheden en ruimtelijke beperkingen niet te onderscheiden. Demars
& Edwards (2009) concludeerden dat de macrofytensamenstelling geen betrouwbare bio-indicatie geeft
van de trofiestatus.

Macrofyten reageren echter wel op een aantal andere stressoren. Emergente macrofyten reageren
bijvoorbeeld op peilfluctuatie (Toivonen & Nybom 1989, Rgrslett 1991, Partanen & Hellsten 2005),
landgebruik (Kurimo 1970, Uotila 1971, Churski 1983, Pieczyriska et al. 1988, Naumenko et al. 2000,
Egertson et al. 2004), fysieke stress van golven en wind (Segal 1971, Keddy 1983, Weisner 1991, Riis &
Hawes 2003), oeverhelling (Duarte & Kalff 1986b), bodemsamenstelling (Barko & Smart 1983),
maaibeheer (Mdemets & Freiberg 2004) en begrazing (Uotila 1971, Merildinen & Toivonen 1979, Weisner
1987, Maemets & Freiberg 2004). Alahuhta et al. (2011) concludeerden op basis van onderzoek in 848
stroomgebieden dat landgebruik, klimaat en geomorfologie bepalend waren voor het voorkomen van
emergente macrofyten. Juist de combinatie van deze factoren maakt emergente soorten minder geschikt
voor chemische stressindicatie en meer voor grootschalige, lange termijn processen.

Samenvattend blijkt dat slechts de afwezigheid van enkele soorten macrofyten stress door eutrofiéring
indiceert (isoétiden en bepaalde fonteinkruiden; Carbiener et al. 1990, Muller 1990) of bij een toename
van de nutriénten het verschijnen en of sterk uitbreiden. Andere soorten zijn indicatief voor andere
omgevingsfactoren, zoals Nuphar lutea indicatief voor de typologische factoren diepte en langzame
stroming (Haslam 1978). Het is van groot belang bij het gebruik van macrofyten voor diagnose dat
onderscheid wordt gemaakt tussen de typologische en stress indicerende factoren (Grasmick et al. 1995).
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Figuur 5: Aantal soorten per hoofdgroep van aquatische organismen.

6.3.3 Macroinvertebraten

Macroinvertebraten zijn de meest gebruikte indicatorgroep in het waterbeheer. De belangrijkste redenen
hiervoor zijn 1.) het grote aantal soorten dat op een locatie kan worden aangetroffen (Figuur 5), 2.) de
grote variatie aan habitats die ze bezetten en 3.) het grote aantal rollen dat ze in het ecosysteem
functioneren vervullen. Zo spelen macroinvertebraten een essentiéle rol in voedselwebben, ze nemen
verschillende trofische posities in, zorgen voor trofische interacties en verwerken een breed scala aan
voedseltypen (dood en levend organisch materiaal, micro- en mesofauna, algen en soms waterplanten).
Daarnaast zijn macroinvertebraten het sterkst gerelateerd aan milieuomstandigheden op de schaal van
een traject of compartiment en, afhankelijk van de groep, de habitat daarbinnen en het landschap daar
omheen (Dovciak & Perry 2002, Feld & Hering 2007, Lammert & Allan 1999, Richards et al. 1993, 1997,
Waite 2014). Ook vormen macroinvertebraten een belangrijke voedselbron voor o.a. vissen en vogels.
Door het hoge aantal (duizenden) soorten met een grote taxonomische en fylogenetische diversiteit
omvatten ze een breed palet aan indicatieve waarden. De verschillende systematische groepen indiceren
ieder verschillende milieu-omstandigheden met verschillende toleranties voor stressoren.
Macroinvertebraten accumuleren giftige stoffen, die in het dier detecteerbaar zijn, terwijl ze dat niet zijn
in het water. Tenslotte zijn ze zijn relatief snel te bemonsteren en zijn veel groepen relatief eenvoudig te
identificeren.

De lengte van de levenscyclus van macroinvertebraten varieert van dagen tot jaren en neemt daarmee
een intermediaire positie in t.0.v. andere organismegroepen. Daarmee omvatten het een grote variatie
aan tijdsperioden en dus een grote variatie in snelle tot langzame respons op veranderingen in milieu-
omstandigheden.De mate van generieke verstoring is met macroinvertebraten gemakkelijk te bepalen
(Danecker 1986, Hellawell 1986, Moog 1988, Metcalfe 1989, Rosenberg & Resh 1992, Metcalfe-Smith
1994, Ollis et al. 2006, Moog et al. 2018). De verschillen in indicatieve waarde van macroinvertebraten
zijn groot. Zo worden bijvoorbeeld aquatische Hemiptera nauwelijks als indicator gebruikt omdat ze breed
verspreid voorkomen, een grote verspreidingscapaciteit bezitten en per soort een breed scala aan habitats
bewonen (ubiquisten; Taybi et al. 2021), de nimfen echter zijn meer indicatief. Tegelijk zijn er ook binnen
deze groep enkele soorten die wel een indicatieve waarde hebben, zoals Cymatia bonsdorffi, Glaenocorisa
propinqua, Notonecta obliqua en N. reuteri (zuur, voedselarm water; Higler 1979). Coleoptera (kevers)
zijn bijvoorbeeld meer geschikt omdat er meer specialisten in deze groep te vinden zijn (Eyre & Foster
1989), terwijl Ephemeroptera, Plecoptera en Trichoptera, zogenaamde EPT-taxa, zeer veel als indicator
worden gebruikt. Binnen de EPT is voor Nederland de Trichoptera de belangrijkste groep voor diagnose en
voorspelling door het grote aantal soorten dat in de Nederlandse wateren te vinden is.

Samenvattend maakt de intermediaire lengte van de levenscyclus en de beperktere ruimtelijke
verspreiding en de grote variatie aan soorten met verschillende habitateisen macroinvertebraten tot een
bij uitstek geschikte groep voor stressindicatie, m.a.w. diagnose en voorspelling.

6.3.4 Vissen

Vissen in stromende wateren reageren sterk op hydrologische omstandigheden, zoals afvoerdynamiek en
overstromingsregime (Welcomme & Halls 2001, 2004, Bunn & Arthington 2002) en morfologische
veranderingen, zoals de beschikbaarheid van habitats, oeverdegradatie en verlies van connectiviteit
(Belpaire et al. 2000, Degerman et al. 2001). Visindices kunnen ook de mate van eutrofiéring (Mehner et
al. 2007, Argillier et al. 2013), verzuring (Henriksen et al. 1989) en multiple stress in stromende wateren
aangeven (Whittier 1999). Indien meren vooraf worden ingedeeld naar diepte en morfologie, dan kan ook
de mate van eutrofiéring aan de hand van de vissamenstelling worden beoordeeld (Garcia et al. 2006).
Echter heeft deze benadering geen algemene geldigheid (Bachmann et al. 1996).

Het gebruik van vissamenstelling als indicator ondervindt een aantal problemen: de aanpassing aan een
natuurlijke variatie in grootte, diepte, habitats (Grandmottet 1983) en waterchemie en de capaciteit om
stress te vermijden (grootschalige mobiliteit) van de vissen zelf, het uitzetten van vis en het introduceren
van exotische soorten door de mens, en methodisch een grote verscheidenheid aan
bemonsteringsmethoden. Wel kan het ontbreken van lengte- of leeftijdsklassen in de populatieopbouw of
juist oververtegenwoordiging van bepaalde klassen, gewicht (Nash et al. 2006), conditie (Bolger & Connolly
1989) of energiegehalte, vaak vetten, (Cargnelli et al. 1997) informatie geven over voedselbeschikbaarheid
en predatiedruk. Daarnaast integreren vissen, als organismen hoog in de voedselpiramide, vaak de directe
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en indirecte effecten van multiple stress (habitatverlies, oeveraantasting, peilregulatie, eutrofiéring) op
lagere trofische niveaus. Daardoor zijn er ook maar een beperkt aantal significante relaties tussen
vissamenstelling en specifieke stressoren aangetoond (Welcomme 1979, Hugueny 1989, Oberdorff et al.
1995, Olin et al. 2013). Als generieke stressindicator is vis wel geschikt gebleken (Aubry & Elliott 2006)
en vaak wordt het alternatief gezocht in het gebruik van gildes (Welcomme et al. 2006).

Samenvattend bepaalt hun grootschalige mobiliteit dat vissen als actieve verspreiders beter grootschalige
ruimtelijke patronen in omgevingsvariabelen weergeven, die op hun beurt vooral bepaald worden door
aquatische verbindingen, m.a.w. de landschapscontext (Beisner et al. 2006, Shurin et al. 2009).

6.3.5 Zooplankton

Zooplankton is geen KRW-organismegroep maar is een belangrijk onderdeel van het pelagisch voedselweb
in meren (Jeppesen et al. 2011). Volgens deze auteurs bevat het zodplankton sterkere indicatorwaarden
t.o.v. vissen en algen, behoeft minder inspanning en kan uitgevoerd worden tegen lagere kosten.
Daarnaast is zodplankton beter geschikt om de effecten van herstelmaatregelen in meren te evalueren. De
meerwaarde van zodlplankton als indicator is een gevolg van hun positie in het voedselweb, ingeklemd
tussen de top-down regulatoren (vissen) en bottom-up factoren (fytoplankton). Hiermee geeft zo6plankton
informatie over het relatieve belang van top-down en bottom-up processen en hebben ze grote effecten
op de helderheid van het water. Jeppesen et al. (2011) stellen wel dat algen- en vismonitoring niet kan
worden vervangen door zodplankton. Er is echter een kostbaar vismonitoringprogramma nodig om
hetzelfde inzicht te krijgen in de trofische dynamiek die zo6plankton op een meer kosteneffectieve manier
kan bieden.

Bodembewonende zodplanktontaxa zijn talrijk en geven nog meer informatie (Jeppesen et al. 2001a,b;
Davidson et al. 2007). Ze kunnen dienen als indicator van zowel pelagisch en benthische processen.
Zoobplankton is, ondanks een brede verspreiding langs de eutrofiéringsgradiént geschikt gebleken om
eutrofiéring (Haberman 1998, Jeppesen et al. 2000), te indiceren en vooral de oligotrofe versus sterk
eutrofe omstandigheden. M.a.w. niet de soorten zelf maar afgeleide parameters zijn bruikbaar als indicator,
bijvoorbeeld afmeting, aandeel grote soorten, en de zodplankton:fytoplankton ratio (Garcia-Chicote et al.
2018) voor top-down processen en biomassa, aandeel rotiferen en aandeel calanoide copepoden, en aantal
eieren (Caroni & Irvine 2010) voor bottom-up processen (Jeppesen et al. 2011).

Tenslotte ontwikkelden Kuczynska-Kippen et al. (2020) een trait-gebaseerde beoordeling voor
zodplankton.

6.4 Keuze van een aquatische indicatorgroep

6.4.1 Complementariteit

Uit een aantal studies is in het afgelopen decennium gebleken dat de soortenrijkdom en de variatie in
taxonsamenstelling tussen verschillende taxonomische groepen (diatomeeén/algen, zodplankton,
macrofyten, macroinvertebraten, vissen) doorgaans onderling relatief zwak, voor minder dan de helft,
onderling gecorreleerd zijn, wat geldt voor zowel stromende als stilstaande wateren (Heino 2010). M.a.w.
de relaties tussen de soortensamenstelling en het milieu blijken verschillend voor de verschillende
bestudeerde organismegroepen (Paavola et al. 2003, Mykra et al. 2012, Heino et al. 2005, Grenouillet et
al. 2008). Dit verschil is hiervoor in paragraaf 6.3 ook al geduid.

Ook wordt aangenomen dat grote organismen sterker reageren op grootschalige omgevingsvariatie
(bijvoorbeeld landgebruik, klimaat) dan kleine organismen, die sterk reageren op lokale (kleine schaal)
omstandigheden (bijvoorbeeld waterchemie, habitatheterogeniteit). Zo zijn bijvoorbeeld vissen nauwer
geassocieerd met de morfometrie van meren en ongewervelden met habitatheterogeniteit en waterchemie
(Jackson & Harvey 1993). Aangezien verschillende taxonomische groepen verschillend reageren op
ecologische stressoren op verschillende schalen in ruimte en tijd is het van belang om meerdere
taxonomische groepen te betrekken in een diagnose. Hierbij is de complementaire informatie die de
verschillende organismegroepen geven van belang. Wanneer echter het effect van een bepaalde stressor
gediagnosticeerd moet worden, dan kan op basis van de te verwachten respons de meest indicatieve
organismegroep zorgvuldig worden gekozen (Allen et al. 1999a,b, Baldi 2003, Johnson & Hering 2009).
Dergelijke keuzes zijn nodig om doelgericht en kosteneffectief te opereren.
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Het blijkt dat bacterién nog niet veel worden gebruikt. Bacterién zijn vooral gerelateerd aan de chemische
waterkwaliteit. Met de toenemende kennis van DNA-sequencing komt het identificeren van bacterién tot
op soortniveau steeds sneller dichterbij. Bacterién vertonen ook een sterke congruentie, m.a.w. er kan
vaak volstaan worden met een hoog taxonomisch niveau. Algen zijn geschikte indicatoren om de lokale,
korte-termijn effecten van nutriénten en eutrofiéring te diagnosticeren. Voor diatomeeén, eveneens vaak
gerelateerd aan chemische waterkwaliteit, is genusniveau vaak voldoende. Het voordeel van de bio-
indicatie van macrofyten is de lange-termijn indicatie van de effecten van nutriéntenbelasting en van
stressoren die op oevervorm en peil inwerken. Macroinvertebraten zijn geschikte indicatoren van
(organische) vervuiling en hydrologische en morfologische verstoringen op habitatschaal. Vissen zijn
geschikte indicatoren om de effecten van hydromorfologische tekorten op de biotoopschaal en vooral de
verstoringen van de laterale en longitudinale connectiviteit tot op de schaal van het stroomgebied te
bepalen.

6.4.2 Taxonomisch niveau

Soorten worden beschouwd als de belangrijkste eenheden van biodiversiteit (Gaston, 2000). Biologische
beoordeling is vaak gebaseerd op informatie op soortniveau (Birk et al. 2012) maar kan ook hogere
taxonomische niveaus worden gebruikt (Jones 2008). In het algemeen is de respons van soorten op
veranderingen in de omgeving het meest indicatief op soortniveau (Warwick 1993, Bevilacqua et al. 2012).
Afhankelijk van de biologische groep kost het gebruik van informatie op soortniveau echter meestal meer
tijd, geld en expertise dan dat van hogere taxonomische niveaus (Warwick 1993, Bertrand et al. 2006).
Het te kiezen taxonomische niveau hangt af de vereisten van het onderzoek (Ellis 1985). Hierbij speelt wel
de vraag welke informatie al op een hoger taxonomisch niveau beschikbaar is. Als het hogere taxonomische
niveau (geslacht of familie) daadwerkelijk patronen op soortniveau vertegenwoordigd (d.w.z. congruentie
binnen het taxon; Bertrand et al. 2006) dan kan daarmee worden volstaan (Heino & Soininen 2007, Terlizzi
et al. 2009, Mueller et al. 2013). Indien volstaan kan worden met een hoger taxonomisch niveau kan meer
tijd besteed worden aan het vaker bemonsteren van meer locaties (grotere temporele en ruimtelijke
resolutie; Mueller et al. 2013). Vooralsnog is het gebruik van soortniveau voor de diagnose het meest
geschikt.

25



7 Hoe verder?

7.1 Benodigde informatie

De soortensamenstelling op een locatie is steeds mede afhankelijk van bijvoorbeeld de ruimtelijke en
temporele heterogeniteit van de aanwezige habitat, de ouderdom van het water, historische
gebeurtenissen, prioriteitseffecten (soorte die eerder zijn gearriveerd voorkomen dat andere soorten
kunnen koloniseren), de regionale soortenpoule, de ‘milieufilters en intrinsieke factoren zoals
stochasticiteit en dominantie (Weiher et al. 2011, Hille Ris Lambers et al. 2012). Om van de
soortensamenstelling op een locatie een diagnose af te leiden is daarom inzicht nodig in een groot aantal
aspecten (Lake et al. 2007, HilleRislambers et al. 2012):

e De actueel aanwezige soorten en hun indicatie (preferentie en aversie) van de milieu-
omstandigheden op de locatie over verschillende schalen in ruimte en tijd (landschapstype,
watertype, habitat) m.a.w. de ecologische preferenties van de aanwezige soorten, bij voorkeur
per levensstadium.

e De regionale, lokale en habitat ‘milieufilters’.

e De samenstelling van de regionale soortenpoule, m.a.w. de lijst met potentiéle soorten die voor
zouden kunnen komen.

e De biologische aanpassingen van de aanwezige en potentiéle soorten, bijvoorbeeld
voedselvoorkeur, gedrag, levenscycluskenmerken en mobiliteit.

e De biologische interacties tussen de aanwezige soorten, bijvoorbeeld de intra- en interspecifieke
interacties zoals competitie, predatie, mutualisme en commensalisme.

e De dispersiecapaciteit van soorten in de regionale soortenpoule en de eisen die gesteld worden
aan het te overbruggen gebied.

e De soortensamenstelling van het streefbeeld of de referentiesituatie.

e De historische nalatenschap.

e De mate van connectiviteit en milieukwaliteit in het landschap (de biogeografische regio van de
soortenpoule).

Bovenstaande maakt duidelijk dat het lokaal samen voorkomen van soorten van belang is, maar roept
tegelijk de vraag op hoe deze informatie te verzamelen en wat met de kennis van nu al mogelijk is.

Hoe kan, in het licht van het bovenstaande, een diagnose en omgekeerd het vinden van geschikte
indicatoren het beste wordt aangepakt? In ieder geval dienen alle eerdergenoemde aspecten voor het
identificeren van indicatoren meegenomen te worden. Dit kan worden samengevat als het verzamelen van
kennis over de functionele relaties van soorten(-groepen) met abiotische en biotische omgeving, kennis
van die omgeving (en de historie daarvan) en kennis over de natuurlijke situatie.

Het opbouwen van kennis over de functionele relaties van soorten met de abiotische en biotische omgeving
staat centraal. Er is al decennia veel gepubliceerd over de levenskenmerken van soorten (zie ook §4.1).
Hieruit is wel duidelijk geworden dat niet alle biologische kenmerken bekend hoeven te zijn om te komen
tot een set functionele kenmerken. Ecologisch preferenties zijn een stap in de goede richting maar
behoeven: 1.) een verbetering van de indicatiewaarden, en 2.) een aanvulling op de aspecten biologische
aanpassingen, interacties met andere soorten, en dispersie-/connectiviteitskenmerken. Deze functionele
relaties kunnen in het regionale, lokale en habitat ‘milieufilters’ raamwerk worden geplaatst en per regio
(regionale milieukenmerken, watertype en regionale soortenpoules) in relatie tot de referentiesituatie en
de historie van een watersysteem worden uitgewerkt.

7.2 Informatiebronnen

Indicatie (preferentie en aversie) van milieu-omstandigheden
Zie paragraaf 6.2.
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Biologische aanpassingen van de aanwezige en potentiéle soorten.
Zie paragraaf 6.2.

De samenstelling van de regionale soortenpoule.

De regionale soortenpoule is de cumulatieve lijst van soorten aanwezig in het te bestuderen
stroomgebied/hydrologische eenheid en de zone daarom heen die in afstand afhangt van de gebruikte
organismegroep. In de SESA benadering hanteren we een gebied van 5-15 km vanaf een beeksysteem
voor macroinvertebraten (zie ook Sundermann et al. (2011)). Stoll et al. (2013) komen bij terugkeer van
vissoorten na herstel eveneens tot circa 5 km binnen een laaglandbeekstroomgebied. Echter, het
watertype, de mate van isolatie en de dispersiecapaciteit kunnen tot grote verschillen in overbrugbare
afstanden leiden. Voor helofyten en hydrofyten komen Vermonden et al. (2010) bijvoorbeeld tot
respectievelijk 30 en 20 km. In alle gevallen moet dus rekening worden gehouden met de soorten in
kwestie, de afstand tot bronpopulaties, de mate van connectiviteit en de tijdspanne waarbinnen soorten
terug zouden moeten kunnen keren. Op dit vlak zijn nog veel kennishiaten. De genoemde afstanden
moeten dus als indicatief worden beschouwd.

De biologische interacties tussen de aanwezige soorten.

Naast het gebruik van de informatie benoemd in paragraaf 6.2 kan hier een ecologische netwerkanalyse
voor de regio waarbinnen het stroomgebied valt worden uitgevoerd. Hiervoor zijn rekenpakketten
beschikbaar zoals het package ‘netassoc’ binnen het programmapakket R (R is een softwarepakket en
programmeertaal ontwikkeld voor statistiek en data-analysedoeleinden).

De dispersiecapaciteit van soorten in de regionale soortenpoule.
Over de dispersiecapaciteit van veel soorten is nog weinig informatie beschikbaar. Soms worden
indicaties gegeven in de bronnen genoemd in paragraaf 6.2. Nader onderzoek is hier nodig.

De soortensamenstelling van het streefbeeld of de referentiesituatie.

Hiervoor zijn verschillende mogelijkheden, variérend van het gebruik van de aquatische natuurdoeltypen,
(regionale) referentiebeschrijvingen tot het vaststellen van de regionale potentiéle soortenpoule op basis
van monitoringsdata (zie ook hieronder).

De historische nalatenschap.

Om een beeld te krijgen van de ontwikkelingen over de laatste decennia (20-40 jaar) zijn vaak
monitoringsgegevens en andere onderzoeken van het stroomgebied beschikbaar. Dit gaat meestal terug
tot eind jaren ‘70 begin jaren ‘80 van de vorige eeuw. Om nog verder terug te kunnen gaan kan
historisch onderzoek in archieven of musea behulpzaam zijn.

De regionale, lokale en habitat 'milieufilters’.
Kennis van de milieu-omstandigheden, de ecologische sleutelfactoren en DPSIR-ketens, in het te
bestuderen stroomgebied/hydrologische eenheid is noodzakelijk.

De mate van connectiviteit en milieukwaliteit in het landschap.

Afhankelijk van organismegroep kunnen kaarten met (potentiéle) dispersiebarrieres of juist
dispersiecorridors worden gebruikt, afgeleid van bijvoorbeeld kaarten van het watersysteem (legger) of
landgebruikskaarten.
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