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VOORWOORD

Geachte lezer,

Voor het beoordelen van de kwaliteit van een oppervlaktewater, het stellen van een diagnose van de oorzaken van ver-
storingen in een oppervlaktewater en het evalueren van uitgevoerde maatregelen om bijvoorbeeld Kaderrichtlijn Wa-
ter doelen te bereiken wordt steeds vaker gebruik gemaakt van de milieu-eisen die organismen stellen. De milieu-eisen
van aangetroffen soorten informeren over de toestand van het milieu ter plekke. Naast de milieu-eisen zijn er echter
nog andere processen en biotische interacties die een rol spelen bij het aan- en afwezig zijn van soorten. Verschillende
voedsel en niet-voedsel relaties, de verspreidingsmogelijkheden van soorten en de rol van bronpopulaties spelen soms
zelfs een doorslaggevende rol bij het wel of niet voorkomen van een soorten. Daarom is het van groot belang de biolo-
gische interacties te betrekken in het ecologisch waterbeheer.

Het doel van dit rapport was om de nieuwste inzichten over het belang van biologische processen en interacties tussen
soorten, relevant voor het waterbeheer, bij elkaar te brengen. Het rapport beschrijft de achtergrond en ‘state of the
art’ van deze biologische interacties en vormt een basis voor toekomstige instrumenten voor ecologische beoordeling,
diagnose en evaluatie.

Dr. Nikki Dijkstra (Hoogheemraadschap De Stichtse Rijnlanden)
Voorzitter gebruikerscommissie ‘Systeemkennis en Ecologie’ Kennisimpuls Waterkwaliteit
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SAMENVATTING

Het succes van genomen maatregelen om herstel van watersystemen te bevorderen is afhankelijk van veel factoren. Het
type maatregelen en hun ruimtelijke en temporele schaal van toepassing, dispersie en connectiviteit van doelsoorten,
stochastische (willekeurige) of deterministische (voorspelbare) processen en de keuze van herstellocaties spelen hierbij
een rol. Of herstel plaatsvindt, uitgedrukt in de aanwezigheid van doelsoorten, is mede of soms zelfs in belangrijke mate

afhankelijk van de biotische processen en interacties tussen soorten.

Biotische interacties zijn interacties tussen organismen. Ze bestaan uit negatieve en positieve interacties, maar kunnen
ook opgedeeld worden in verplichte en facultatieve interacties. Verplichte interacties zijn interacties die noodzakelijk zijn
in de levenscyclus van een soort. Facultatieve interacties zijn geen essentieel onderdeel van de levenscyclus van een soort.
Negatieve interacties bestaan uit competitie, amensalisme en antagonisme. Deze interacties hebben ofwel een netto ne-
gatief effect op beide partijen (competitie, --) ofwel een netto negatief effect op één van de partijen (amensalisme, 0/-).
Daarnaast heeft antagonisme (+-) een positief effect op één van de partijen en een negatief effect op de andere partij.

Hieronder vallen predatie, herbivorie en parasitisme.

Positieve interacties bestaan uit mutualisme en commensalisme, waarbij mutualisme een voordeel oplevert voor beide
partijen (+/+) en commensalisme een voordeel voor één partij oplevert (0/+). Voorbeelden van deze interacties zijn op-
genomen in figuur 1. Wanneer een gemeenschap gevormd wordt bepalen abiotische factoren gedeeltelijk tot geheel de
aan- en afwezigheid van soorten. Abiotische factoren zijn milieukenmerken van een leefomgeving, waar soorten een
bepaalde voorkeur (preferentie) of tolerantie (fysiologische randvoorwaarden) voor kunnen hebben. Biotische interac-
ties spelen echter ook een grote rol. Door biotische interacties, zoals facilitatie, kunnen soorten ook voorkomen waar
zij op het eerste gezicht, wanneer alleen wordt uitgegaan van de abiotische factoren, afwezig zouden zijn. Ook tijdens
verstoringen en bij omgevingsstress kan een vermindering van de stress optreden door biotische interacties. Tijdens
successie en op ruimtelijke en temporele schaal kunnen de effecten van biotische interacties direct andere soorten en
hun aan- en afwezigheid beinvloeden. De verschillende biotische interacties die aquatische systemen in grote mate
beinvloeden zijn context-afhankelijk. Abiotische en biotische factoren bepalen welk type en met welke intensiteit een
interactie plaatsvindt. Deze interacties vinden binnen en tussen alle trofische niveaus en tussen inheemse en uitheemse

soorten plaats.

Bij het beoordelen en diagnosticeren is kennis van de rol van biotische interacties nodig om de juiste milieu-indica-
tiewaarden toe te kunnen kennen aan soorten. Bij het herstellen van waterlichamen kan resistentie optreden. Daarbij
zorgen de nog aanwezige soorten in het verstoorde waterlichaam ervoor dat gevoelige soorten zich niet kunnen vestigen,
zelfs als onder de gecreéerde abiotische omstandigheden de soorten dit fysiologisch wel zouden kunnen. Daardoor kan
het voorkomen dat kolonisatie van de gewenste soorten erg lang duurt, of zelfs achterwege blijft. Er zijn verschillende
strategieén om dit te voorkomen, bijvoorbeeld door facilitators te faciliteren (bijvoorbeeld ontwikkeling bepaalde plan-
tensoorten) tijdens het herstel, zodat gevoelige soorten bescherming kunnen zoeken tegen predatie, waardoor gewenste
taxa wellicht sneller een waterlichaam koloniseren. Ook de introductie van soorten zou dit proces kunnen doorbreken,

maar dit is nog weinig onderzocht.

Bij beoordeling en diagnose kunnen biotische interacties dienen als bio-indicator, om een indicatie te geven van de eco-
logische toestand. Zo zou een sterk verhoogd aantal positieve biotische interacties onder specifieke omstandigheden
kunnen duiden op verstoring voordat er daadwerkelijk soorten verdwijnen. Daarnaast kunnen parasitaire interacties als

bio-indicator dienen, omdat deze interacties vaak afthankelijk zijn van de gezondheid van de gastheer.

Voor het herstel van waterlichamen zou het herkennen, kwantificeren en meenemen van biotische interacties, bijvoor-
beeld door het gebruik van co-existentiemodellen, kunnen verduidelijken welke soorten (verplichte) interacties aangaan.
Op basis van die kennis kunnen herstelprojecten beter worden toegespitst en kan kolonisatie na herstel worden bevor-



derd. Echter is de huidige kennis op dit vlak nog niet voldoende onderbouwd om deze aanpak ook daadwerkelijk te imple-

menteren bij het herstel van aquatische systemen.

Biotische interacties zijn sterk context-afthankelijk en worden in hoge mate beinvloed door de geografische positie, het
watertype en de mate van stress. Hierdoor is de potentiéle vorming van gemeenschappen complex te duiden. Desalniet-
temin is het nodig om deze processen mee te nemen in de analyse (beoordeling, diagnose) van (verstoorde) ecosystemen
en in het ontwerp van herstelmaatregelen. Echter vragen de huidige kennishiaten om een nadere uitwerking, zodat in de

toekomst de toepasbaarheid in specifieke aquatische systemen vergroot kan worden.

FIGUUR 1
Schematische samenvatting van de rol van biotische interacties tussen soorten in aquatische ecosystemen en de toepassing ervan binnen

het waterbeheer. Een interactie tussen soorten kan voordeel opleveren (+), nadelig zijn (-) of geen effect hebben (o) op één of beide partijen.
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1 INLEIDING

Om de ecologische status van oppervlaktewateren te herstellen worden er vaak verschillende ingrepen gedaan. Voorbeel-
den daarvan zijn herinrichting van beken en rivieren, het verwijderen van de organische laag in vennen en het saneren
van overstorten. Het type maatregelen dat wordt genomen verschilt per waterlichaam. Of maatregelen het gewenste
effect hebben op een ecosysteem is athankelijk van veel factoren, waaronder de schaal waarop de maatregelen worden
genomen, het type maatregel en de aanwezigheid van nog aanwezige niet aangepakte stressoren (Leps et al., 2016; Gon-
zdlez-Ortegon et al., 2015; Verdonschot & Nijboer, 2002).

Maatregelen richten zich op het aanpassen van het milieu, zodat het geschikt wordt voor de terugkeer van soorten. Vaak
worden milieu-eisen van soorten dan ook aangedragen als reden voor de aan- en afwezigheid van soorten. Deze zijn een
belangrijk onderdeel bij de verklaring van voorkomen van soorten (Silveira et al., 2018; Messyasz & Rybak, 2011; Carver et
al., 2009). Met enkel deze abiotische voorwaarden kan de fundamentele niche van een soort worden omschreven (Bruno
et al., 2003; Hutchinson, 1957). Echter, afthankelijk van (zowel negatieve als positieve) biotische interacties kan daaruit
vervolgens gerealiseerde niche worden omschreven, die vaak een kleinere bandbreedte heeft.

Naast de milieu-eisen zijn er nog andere processen en biotische interacties die een rol spelen in de aan- en afwezigheid van
soorten. Zo is de gemeenschapssamenstelling afhankelijk van stochastische (zoals willekeurige mortaliteit) en determinis-
tische processen (zoals abiotische en biotische interacties) die tegelijkertijd een rol kunnen spelen (Chase et al., 2009). Ook
is de samenstelling van de gemeenschap afhankelijk van dispersie vanuit en connectiviteit tussen andere populaties en
de regionale soortenpoule (Sarremejane et al., 2021; D’Amen et al. 2018; Muetter et al., 2007; Cottenie & De Meester, 2004).
Ook in successie spelen biotische interacties een rol en beinvloeden voor een groot deel het voorkomen en de abundantie
van soorten (Wisz et al., 2013; Jones et al., 1994; Connell & Slayter, 1977). Biotische interacties kunnen worden opgedeeld
in negatieve en positieve interacties, waarbij de negatieve interacties bestaan uit parasitisme, amensalisme, competitie,
predatie en herbivorie. De positieve interacties bestaan uit mutualisme, commensalisme en facilitatie (Bruno et al., 2003;

HolomuzKki et al., 2010). Deze interacties hebben verschillende effecten op de betrokkenen (Silknetter et al., 2020; Tabel 1).

TABEL 1

Biotische interacties en definitie van de effecten op de betrokkenen.

Negatieve interacties

Antagonisme (predatie, herbivorie en (+/-) Een positief effect op de consumerende of parasiterende partij en een
parasitisme) negatief effect op de geconsumeerde of geparasiteerde partij.
Amensalisme (0/-) Een netto negatief effect op één van de partijen.

Competitie (/) Een netto negatief effect voor beide partijen.

Positieve interacties

Mutualisme (+/+) Een netto positief effect op beide partijen.

Commensalisme/facilitatie (0/+) Een netto positief effect op één van de partijen.

Sinds de jaren 70 van de vorige eeuw wordt er vaker onderzoek gedaan naar de rol van biotische interacties bij de aan- of
afwezigheid van soorten (HolomuzKki et al., 2010). In de beschikbare (aquatische) literatuur is echter een groot deel van de
biotisch interacties die worden beschreven negatief en voornamelijk gericht op predatie en herbivorie (Silknetter et al.,
2020; Holomuzki et al, 2010). Ook niet-trofische biotische interacties, dus interacties niet direct gerelateerd aan het voed-

selweb, kunnen grote invloed hebben op het de samenstelling van de gemeenschap (Borst et al., 2019).



LEESWIJZER
Dit rapport bevat achtergrondinformatie ten behoeve van het Kennisdocument “Indicatiewaarden van aquatische orga-
nismen” (Verdonschot & Verdonschot, 2021), waarbij voornamelijk wordt ingegaan op de relevantie en complexiteit van

biotische interacties in aquatische systemen.

De indeling van het rapport is als volgt. Eerst worden de vormen van biotische interacties beschreven (Hoofdstuk 2),
waarna de rol van deze biotische interacties in gemeenschapsvorming wordt besproken (Hoofdstuk 3). Daarna worden
voorbeelden van bekende interacties binnen aquatische ecosystemen beschreven (Hoofdstuk 4), die vervolgens worden

gerelateerd aan het herstel van ervan (Hoofdstuk 5).
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2 VORMEN VAN BIOTISCHE INTERACTIES

Hoewel abiotische factoren vaak worden beschreven in de gemeenschapssamenstelling, vormen ook biotische interacties
een belangrijk bepalend onderdeel voor de samenstelling van een gemeenschap (Power et al., 1988). Op alle trofische
niveaus en tussen trofische niveaus vinden biotische interacties plaats. Sommige interacties zijn uitgebreid bestudeerd,
zoals predatie, herbivorie en parasitisme (Holomuzki et al., 2010). Ook kunnen interacties tussen verschillende taxa ver-
anderen over tijd (Wisz et al., 2013). Het is lastig om te bepalen hoe groot de rol van abiotische factoren ten opzichte van
biotische interacties is, maar aan de hand van verschillende studies wordt een overzicht gegeven van hoe groot de rol van

biotische interacties in specifieke situaties kan zijn.

2.1 VERPLICHTE (OBLIGATE) BIOTISCHE INTERACTIES

Ten eerste is een deel van de biotische interacties biologisch verplicht. Dit betekent dat de begunstigde (soort) van de in-
teractie niet kan overleven of reproduceren als de gastheer niet aanwezig is (Wang et al., 2019). Soms zijn deze verplichte
interacties gerelateerd aan een specifieke soort als gastheer. Wallin et al. (1992) beschreven de verplichte mutualistische
interactie tussen de geelvinwinde (Notropis lutipinnis) en de blauwkopvoorn (Nocomis leptocephalus). De individuen van de
geelvinwinde produceerden alleen embryo’s als de blauwkopvoorn aanwezig was én een nest aan het bouwen was. De
embryo’s werden vervolgens in het nest van de blauwkopvoorn geplaatst. De blauwkopvoorn onderhield het nest door
het verwijderen van slib en stenen. Als eieren van de geelvinwinde in nesten van blauwkopvoorns werden gelegd, maar
de blauwkopvoorns uit de kunstbeken werden gehaald, overleefden de eieren ondanks de aanwezigheid van hun ouders
niet. Dit duidt op een verplichte biotische interactie, in dit geval om te kunnen reproduceren. De auteurs speculeerden
dat de interactie mutualistisch is door het gedeelde nest, wat de kans op predatie verkleint omdat er meer individuen

aanwezig zijn.

Een voorbeeld van een (meer) generalistische verplichte biotische interactie is te vinden bij de bittervoorn (Rhodeus amarus)
(Smith et al., 2004). De larven van de bittervoorn bevinden zich in een mossel, vaak wordt als voorbeeld de zwanenmossel
(Anodonta cygnea) aangehaald, maar ook andere taxa kunnen worden gebruikt (vooral van de familie Unionidae, maar
ook Margaritiferidae). De vrouwelijke bittervoorn ontwikkelt een lange legbuis (ovipositor), waarmee de eieren door de
uitademende sifon in de kieuwen van de mossel worden gelegd. De mannelijke bittervoorn bevrucht de eieren door sper-
macellen uit te scheiden bij de mossel, die via de inademende sifon van de mossel in de kieuwen de eieren bevruchten.
Waarschijnlijk is de interactie tussen de bittervoorn en de mossels parasitair, omdat de mossels door de aanwezigheid
van de larven in de kieuwen minder goed zuurstof op kunnen nemen (Reichard et al., 2006). Er zijn in de literatuur meer

voorbeelden van vissen die mosselen als verplichte ei-afzetplaats gebruiken (Kitamura et al., 2009; Kitamura, 2006).

Ook de soorten binnen de Trichomycetes (polyfyletische groep, vaak schimmels) gaan verplichte interacties aan met ver-
schillende aquatische insecten (Grossart et al, 2019). Vooral binnen de orde Diptera worden veel interacties gevonden. De
larven nemen de sporen op en in het maag-darm kanaal van aquatische insecten vindt reproductie van de Trichomycetes
plaats, waar de sporen of trichosporen (Harpellales) vervolgens worden uitgescheiden. Vaak is deze verplichte interactie
commensalistisch (Tabel 1), echter in vrouwelijke volwassenen van Simuliidae worden de eieren soms vervangen door
cystes van de schimmel, die daardoor extra sporen kan vormen. Waarom deze interactie omslaat naar een parasitaire

interactie, is niet bekend (McCreadie et al., 2011).

Verplichte biotische interacties kunnen dus positieve, neutrale of negatieve effecten hebben op de gastheer. In deze situ-
aties is de relatieve rol van biotische interacties zeer groot omdat via de interactie de aanwezigheid van een soort direct

verbonden is met de overleving of reproductie van een andere soort.
Positieve verplichte interacties komen echter niet veel voor. In een meta-analyse van 340 studies werd in 1% van de studies

een verplichte positieve interactie gevonden (Albertson et al., 2020). Bij parasitisme zijn verplichte interacties waarschijn-
lijk een groter onderdeel van de totale interacties die worden aangegaan (Sures et al., 2017; Yarwood, 1956). Ook het gebied

11



waarin een soort zich kan verspreiden is gebonden aan de aard van de interactie; verplicht of facultatief. Door de sterke
afhankelijkheid bij verplichte interacties zijn milieu-eisen van één van de soorten vaak bepalend voor het verspreidingsge-
bied van de andere partij in de interactie. Facultatieve interacties kunnen dit verspreidingsgebied juist vergroten (Stephan
et al., 2021).

2.2 MOGELIJK FACULTATIEVE BIOTISCHE INTERACTIES

Facultatieve interacties zijn geen essentieel onderdeel van een levenscyclus en verzorgen dus ook geen essentiéle dien-
sten (Miller et al., 2007). Uit de meta-analyse van Albertson et al. (2020) bleek 99% van de positieve biotische interacties
facultatief te zijn. Negatieve interacties blijken minder vaak facultatief, omdat bijvoorbeeld predatie gelinkt is aan het
voedselweb en daarmee vaak essentieel is voor het voortbestaan van het individu. Wel kunnen soorten switchen tussen
verschillende negatieve facultatieve interacties, bijvoorbeeld als een soort die meestal via predatie voedingsstoffen bin-
nenkrijgt een optie heeft tot facultatief parasitisme (Luong & Mathot, 2019). In facultatieve interacties kunnen meerdere
taxa onderdeel zijn van de interactie, waarvan de deelnemers variéren over tijd (Miller, 2007). Bijvoorbeeld binnen de
terrestrische ecologie zijn deze interacties met meerdere partners bestudeerd bij bomen en de mierensoorten die daarop
voorkomen, waarbij de boom als gastheer diende en de mierensoort die werd gefaciliteerd verschilde naarmate de boom

hoger werd (Palmer et al., 2010).
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3 DE ROL VAN BIOTISCHE INTERACTIE IN GEMEENSCHAPSVORMING

In de volgende paragrafen wordt de rol van biotische interacties in gemeenschapsvorming besproken en wordt de relatie
met andere processen die hierop invloed uitoefenen beschreven, aan de hand van de relevante gemeenschapsfilters (dis-
persie-, omgevings- en biotische filters; Figuur 2).

FIGUUR 2
Gemeenschapsvorming als functie van dispersie-, omgevings- en biotische filters (gemeenschapsfilters) en de relatie met verschillende pro-

cessen die deze gemeenschapsvorming beinvloeden. Aangepast naar De Vries (2021).
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3.1 STOCHASTISCHE EN DETERMINISTISCHE SAMENSTELLING VAN DE GEMEENSCHAP

Processen die vormend zijn voor een gemeenschap worden ingedeeld in stochastische of deterministische processen. Cha-
se et al. (2007) omschreef stochastische processen als willekeurige geboortes, sterfgevallen, kolonisatie en uitsterven. Ook
onvoorspelbare verstoringen horen bij stochastische gebeurtenissen (Engen et al., 2011). Deterministische factoren zijn het
samenspel van milieufactoren en biotische interacties, zoals competitie, predatie en mutualisme, die een populatie of
gemeenschap beinvloeden (Stegen et al., 2012).

Aan de hand van de B-diversiteit van gemeenschappen (de plek-tot-plek variatie van gemeenschappen in soortensamen-
stelling) kan worden bepaald welke processen leidend zijn (geweest) bij het tot stand komen van de soortensamenstelling
(Chase et al., 2009). Bij een hoge B-diversiteit hebben vooral stochastische processen de soortensamenstelling bepaald. Dit
wordt dan gekenmerkt door een hoge variatie tussen gemeenschappen onder dezelfde (abiotische) omstandigheden. Als
deterministische processen de soortensamenstelling van gemeenschappen bepalen bij gelijke omgevingsomstandighe-
den, dan treedt er dan een lage B-diversiteit op; een lage variatie van soortensamenstelling tussen gemeenschappen. Of
de samenstelling van een gemeenschap voornamelijk stochastisch of deterministisch wordt gedreven, is afhankelijk van

verschillende factoren.
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Eén van de stochastische processen die leiden tot een andere samenstelling van de gemeenschap is ecologische drift. Dit is
het proces waarbij willekeurige fluctuaties in aantallen binnen populaties leiden tot het verdwijnen van soorten waardoor
de diversiteit in een gemeenschap afneemt en wanneer gemeenschappen met elkaar worden vergeleken de verschillen
tussen gemeenschappen toenemen, zeker in soortenarme gemeenschappen waarin de kans op het toevallig verdwijnen
van soorten groter is. In een experiment met verschillende soorten planten, die waren verdeeld over verschillende “popu-
laties/patches” van verschillende groottes, werden de soortensamenstelling en abundantie gedurende 3 generaties met
elkaar vergeleken (Gilbert & Levine, 2017). Zoals verwacht bij ecologische drift, veranderden kleine gemeenschappen meer
over tijd vergeleken met de grotere gemeenschappen. In de kleinste gemeenschappen daalde het aantal taxa het meest.
Door de verschillen die optraden tussen kleine gemeenschappen werd de diversiteit tussen gemeenschappen hoger. Deze
resultaten duiden erop dat in kleine gemeenschappen stochastische processen, zoals drift, een grotere rol spelen en een
lokale extinctie van soorten kunnen veroorzaken. Mogelijk spelen in grotere gemeenschappen deterministische proces-

sen zoals biotische interacties een grotere rol.

Een samenspel van deterministische en stochastische processen bepaalde ook in moerassen (wetlands) de samenstelling
van de gemeenschappen van vogels, macroinvertebraten en macrofyten, afhankelijk van de kenmerken van de aanwezige
waterlichamen (Daniel et al., 2019). De tijdelijke moerassen hadden een lagere alfa- (soortensamenstelling levensgemeen-
schap op één plek) en gamma-diversiteit (de totale soortenpoule van alle plekken samen), vergeleken met permanente
moerassen, waarschijnlijk door de belemmerende milieukenmerken van een tijdelijk moeras die de draagkracht voor het
aantal soorten verkleinen. Dit verschil in diversiteit is dus deterministisch, door de kenmerken van de poelen. Opvallend
was dat de B-diversiteit (de plek-tot-plek variatie van gemeenschappen in soortensamenstelling) van macroinvertebra-
ten hoger was in de tijdelijke moerassen, omdat meer unieke combinaties in de samenstelling van de gemeenschappen
aanwezig waren. Dit werd mogelijk veroorzaakt door stochastische processen zoals drift. Echter, omdat de B-diversiteit
hoger was dan wat verwacht zou worden bij alleen stochastische processen, concludeerden de auteurs dat ook hier de-
terministische processen een rol spelen in de samenstelling van de gemeenschappen. De auteurs beargumenteren dat in
permanente moerassen met name deterministische processen een rol spelen en dat in tijdelijke moerassen stochastische
processen een grotere rol spelen, omdat die moerassen ieder jaar opnieuw worden gekoloniseerd en de gemeenschappen
opnieuw moeten worden opgebouwd. Vaak spelen echter beide processen een rol en bepalen specifieke kenmerken van

de waterlichamen hoe groot die rol is.

Ook bij de kolonisatie van beken kunnen beide processen een rol spelen. Brown & Milner (2012) bestudeerden bijvoor-
beeld de kolonisatie van beken in Alaska door macroinvertebraten na het wegsmelten van een gletsjer. De functionele
diversiteit van de aanwezige soorten (traits of eigenschappen) in de net gekoloniseerde beken was laag vergeleken met de
voorspelde functionele diversiteit gezien de aanwezige regionale soortenpoule. Na successie leek de soortensamenstelling
op de voorspelde stochastische samenstelling van de gemeenschap. De functionele diversiteit was echter nog steeds lager
dan de voorspelde functionele diversiteit. Dit werd waarschijnlijk veroorzaakt door de omgevingsfilters, die soorten se-
lecteren op kenmerken als effectieve kolonisatie, reproductie en overleving (deterministisch proces). Volgens de auteurs
impliceren de resultaten dat stochastische en deterministische processen tegelijkertijd een rol speelden in het ontstaan
van de soortensamenstelling van de gemeenschap.

Lepori & Malmgqvist (2009) vonden op basis van een kleinschalig experiment dat een veldsituatie nabootste (microcosm)
dat deterministische processen vooral bij matige stress de grootste invloed hebben op de samenstelling van de gemeen-

schap (lage B-diversiteit). Bij lage of hoge stress waren stochastische processen van grotere invloed.

De relatieve verdeling tussen de invloed van stochastische en deterministische processen op de soortensamenstelling van
een gemeenschap kan ook worden beinvloed door menselijk handelen. Zo concludeerden Larsen & Ormerod (2014) dat
menselijke verstoringen in beken het relatieve aandeel van stochastische en deterministische processen kunnen bein-
vloeden. In beken met menselijke verstoringen werd de ruimtelijke verdeling van macroinvertebraten-taxa meer bepaald
door stochastische processen. Ter vergelijking, in beken met weinig menselijke verstoringen leek de ruimtelijke verdeling
meer deterministisch bepaald. Soorten die onder deterministische omstandigheden samen voorkwamen waren in de
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meer stochastische omstandigheden ruimtelijk meer verdeeld. Mogelijk leiden menselijke verstoringen dus tot minder of
andere biotische interacties.

Samenvattend bepalen stochastische en deterministische processen in veel gevallen de gemeenschapssamenstelling. Het
type waterlichaam, de mate van stress en de mate van menselijke verstoringen kunnen een meer stochastisch of meer
deterministisch gedreven soortensamenstelling tot gevolg hebben. Kennis van de invloed van stochastische en determi-

nistische processen helpen bij het interpreteren van de waargenomen soortensamenstelling.

3.2 OMGEVINGSFILTERS EN BIOTISCHE INTERACTIES

In het proces van het vormen van een gemeenschap, de zogenoemde “community assembly”, wordt naast stochastische en
deterministische processen vaak het samenspel tussen de niche en de omgevingsfilters als bepalende factor beschouwd
(Bruno et al., 2003; Pulliam, 2000; Hutchinson, 1957). De fundamentele niche beschrijft waar een soort zich kan vestigen
op basis van abiotische randvoorwaarden (Bruno et al., 2003; Hutchinson, 1957). De fundamentele niche aangevuld met de
begrenzing van biotische interacties vormt de gerealiseerde niche. In dit samenspel worden abiotische omstandigheden

vaak als leidraad genomen voor waar een soort zich vestigt en waar niet.

Bulleri et al. (2016) stelde echter dat de niche van soorten door positieve biotische interacties (met de nadruk op facilitatie)
wordt verbreed en dat daardoor het originele beeld van een niche, met abiotische factoren als leidraad, moet worden
losgelaten. Bovenal kan facilitatie de stress van allerlei abiotische stressoren mitigeren, bijvoorbeeld door facilitatie van
habitatheterogeniteit door ecosysteembouwers. Hierdoor wordt de aanwezigheid van deze biotische interactie bepalend
voor de aan- en afwezigheid van soorten op een specifieke plek. Anderzijds kunnen soorten die aangepast zijn aan hoge
stress door facilitatie van andere soorten juist meer te maken krijgen met competitie en daardoor in aantal afnemen. In
beide situaties is de abiotische niche niet bepalend voor de aan- en afwezigheid van soorten. Dit is een complicerende
factor bij het vaststellen van milieuomstandigheden-soort-relaties aan de hand van de op een plek aanwezige soorten,
zoals milieu- en habitatpreferenties. Voor een goede weerspiegeling van de realiteit moeten daarom positieve biotische

interacties worden meegenomen.

Anderson et al. (2017) rapporteerden dat in niche-modellen vooral facilitatie en amensalisme (0/-) meegenomen moeten
worden, omdat deze een effect hebben op de populatie op een grotere schaal. Voor andere interacties zoals mutualisme,
competitie, parasitisme en predatie is in veel gevallen de complexiteit van de interacties nog niet onderzocht, waardoor

het in deze studie niet kon worden bepaald welke interacties bepalend waren en welke niet.

Abiotische factoren worden daarnaast vaak gebruikt om soortenverspreidingsmodellen te maken. Boulangeat et al. (2012)
bespreken aan de hand van een experiment dat ook dispersie en biotische interacties een grote rol kunnen spelen. Net
zoals in bovenstaande studies werd bij het meenemen van biotische interacties en dispersie in het model de abundantie
en de aan- en afwezigheid beter voorspeld op een grotere ruimtelijke schaal.

3.3 OMGEVINGSSTRESS EN VERSTORINGEN

Milieuomstandigheden en de verstoringen daarin die organismen ondervinden kunnen de intensiteit en het type bioti-
sche interacties veranderen. Er zijn verschillende theorieén over de combinatie van een omgeving met hoge stressniveaus
en biotische interacties. In de studie van Michalet et al. (2015) werd beschreven dat biotische interacties, zoals facilitatie
en competitie, de grootste impact hebben bij middelmatige stress op een gradiént van omgevingsstress en dat de kleinste
impact optrad bij de afwezigheid van stress. Bij erg hoge stress was het impactniveau intermediair. In dit model werd de
mate van stress was gebaseerd op de maximale groeisnelheid van een vegetatie (Grime, 1973). Binnen de aquatische ecolo-

gie zijn de omgevingsstress en verstoringen nog niet gemodelleerd aan de hand van positieve interacties.
Echter werden deze observaties werden eerder ook onderschreven in een modelstudie (Bruno et al., 2003), waarin vooral

bij middelmatige en hoge omgevingsstress facilitatie in de vorm van verdediging door associatie en stress vermindering

een relatief groot aandeel bleken te hebben. Verdediging door associatie betreft interacties met soorten die niet worden
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gepredeerd of predatoren afweren, waardoor een prooisoort minder predatie ondervindt. Stress vermindering betreft
interacties waarbij bijvoorbeeld habitat wordt gefaciliteerd. Bij zeer hoge stress heeft facilitatie en habitatverandering
door organismen geen effect meer (Figuur 3). Dit resulteert meestal in een afname van de abundantie, maar treedt bij veel
hogere stressniveaus op dan wanneer facilitatie of habitatverbetering niet aanwezig is.

FIGUUR 3
Het Menge-Sutherland model zonder facilitatie (A) en met interspecifieke facilitatie (B). Facilitatie is in twee vormen toegevoegd, door

middel van stressvermindering of via verdediging door associatie. Aangepast naar Bruno et al. (2003).
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Deze hypothese wordt ook wel de stress-gradiénthypothese genoemd. Daarin zou een gradiént van toenemende omge-
vingsstress zorgen voor een shift van negatieve naar positieve interacties (Callaway et al., 2002; Bertness & Callaway, 1994).
Fugere et al. (2012) onderzochten deze hypothese bij aquatische invertebraten, waarbij detrivoren in de beek verschil-
lende soorten bladeren aangeboden kregen, van aflopende kwaliteit. Daarbij bestudeerden ze de biotische interacties
van detrivoren. Naarmate de kwaliteit van de bladeren slechter werd, gingen de interacties over van negatief naar netto
neutraal. Bij een hoge kwaliteit bladeren werd significant minder geconsumeerd door de detritivoren als ze samen in het
experiment voorkwamen ten opzichte van een monocultuur. Welke negatieve interactie dit effect veroorzaakte, is niet
onderzocht. Als de bladeren van mindere kwaliteit waren, was het geconsumeerde gewicht vergelijkbaar met dat in de

monocultuur.

McKie et al. (2008) vonden juist een shift naar negatieve interacties in microcosms waar de omgevingsstress toenam. Bei-
de studies vonden een verandering in interacties bij een gradiént van omgevingsstress, maar de verschillen in richting
van veranderingen geven aan dat het proces wellicht ook afhankelijk is van andere variabelen. In tegenstelling tot de
stress-gradiént-hypothese bespraken Matthaei et al. (2004) dat bijna alle beschreven biotische interacties plaatsvonden in
stromende, laag dynamische wateren. Ze formuleerden de hypothese dat het mogelijk is dat bij veel verstoringen of in
hoog-dynamische wateren de impact van biotische interacties relatief klein is. Echter worden alleen verstoringen en niet
de eventuele omgevingsstress of een mogelijke stress-gradiént besproken in deze studie, waardoor het onduidelijk blijft

wanneer biotische interacties nu het vaakst voorkomen.

Samenvattend spelen waarschijnlijk in situaties met weinig tot middelmatige stress biotische interacties een grote rol,

terwijl bij veel verstoringen en een hoge omgevingsstress biotische interacties een lagere impact hebben.
3.4 RUIMTELIJKE EFFECTEN VAN BIOTISCHE INTERACTIES

Rond de vraag over het aan- en afwezig zijn van een soort vindt steeds meer onderzoek plaats over de rol van dispersie,

biotische factoren en connectiviteit (D’Amen et al., 2018).
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In waterlichamen met een hoge connectiviteit, zoals natuurlijke beken en rivieren en mariene systemen, bepalen abi-
otische en biotische interacties voor een groot deel de soortensamenstelling. In meer geisoleerde wateren, zoals meren
en plassen, bepalen de dispersiemogelijkheden per soort een groot deel van de soortensamenstelling (Heino et al., 2015).

Cottenie & De Meester (2004) deden een experiment waaruit bleek dat dispersie een grote rol speelde in de structuur
van een aquatische gemeenschap. Als dispersie niet limiterend was, bepaalden biotische interacties voor een groot deel
de structuur van de zodplanktongemeenschap, door predatie en facilitatie. Ook in het onderzoek van Holt et al. (2004)
bepaalden voornamelijk biotische interacties de aan- en afwezigheid van soorten, ook in een heterogeen habitat. Hierbij
speelde dispersie ook een rol: wanneer er geen dispersie mogelijk was vond meer lokale uitsterving (extinctie) plaats als

gevolg van interacties tussen soorten.

De effecten van biotische interacties kunnen zich over een grote ruimtelijke schaal uitstrekken wanneer het migrerende
soorten betreft. Vooral bij sterk migrerende soorten, zoals vogels, hebben biotische interacties over grotere afstanden
(honderden kilometers) een direct effect op de lokale soortensamenstelling (Gotelli et al., 2010). In de aquatische literatuur
worden grotere biotische effecten van migrerende vissen, zoals zalm, wel geduid maar niet gekwantificeerd (Hay et al.,
2004; Helfield & Naiman, 2001).

Een voorbeeld van migrerende soortinteractie is de verplichte parasitaire biotische interactie die de larven van de beek-
parelmossel (Margaritifera margaritifera) aangaan met de forel (Salmo trutta). De interactie bestaat uit larven die in de vis
leven en daardoor over grotere afstanden kunnen migreren (Osterling & Larsen, 2013). In een studie naar de verspreiding
en dispersie van Margaritifera margaritifera in een rivier in Spanje, werd duidelijk dat de biomassa en de abundantie van
forel significant waren gerelateerd aan de verspreiding van de mosselen (Lois et al., 2015). Uit de studie bleek dat deze bi-
otische interactie over minimaal 15 km invloed heeft op de verspreiding van de mossel. De grootste invloed van biotische

interacties werd gevonden waar gastheer en parasiet samen voorkomen (in hoge abundantie).

Biotische interacties (concurrentie en predatie) zijn vooral op een lokale schaal van grote invloed op de samenstelling van
de vissengemeenschap in beken en meren (Jackson et al., 2001; Hinch et al., 1991). Op grotere geografische schaal hebben
abiotische factoren vaak een grotere invloed op de samenstelling van de vissengemeenschap (Jackson et al., 2001). Het
gebruik van af- en aanwezigheidsdata op grotere schaal zou deze bevindingen beinvloed kunnen hebben waardoor de bi-
otische interacties op regionale schaal verkeerd zijn weergegeven (Hinch et al., 1991). Garcia-Girén et al. (2020) vonden ook
dat de samenstelling en organisatie van metapopulaties in oppervlaktewateren op regionale schaal vooral door biotische

en in veel mindere mate door abiotische interacties werd bepaald.

Tenslotte kunnen er op verschillende ruimtelijke schaalniveaus andere interacties optreden tussen dezelfde taxa. Dit effect
wordt waarschijnlijk veroorzaakt door de invloed van habitatheterogeniteit (Aradjo & Rozenfeld, 2014; Malmqvist, 2002).

3.5 SUCCESSIE EN TEMPORELE EFFECTEN

Bij de vorming van gemeenschappen speelt ook successie een rol. Connell & Slayter (1977) deelden successie op in faci-
litatie, tolerantie en resistentie. Bij facilitatie wordt door eerdere kolonisten het habitat geschikt gemaakt voor nieuwe
kolonisten. Bij tolerantie bepaalt tolerantie van nieuwe of invasieve soorten of een nieuwe omgeving kan worden gekolo-
niseerd. Bij resistentie zorgen de aanwezige soorten ervoor dat nieuwe soorten niet kunnen koloniseren (prioriteitseffect).
Facilitatie en resistentie kunnen worden gezien als biotische interacties, die successie kunnen bevorderen of tegenhou-
den. Milner & Robertson (2010) onderzochten in Alaska een recent door het smelten van gletsjers ontstane beek. Eerdere
studies namen het effect van abiotische factoren als leidend aan, maar deze studie kon juist aan de hand van successie
en biotische interacties de aanwezigheid van verschillende gemeenschappen verklaren. De zeer dynamische omstandig-
heden, doordat steeds beken werden afgesneden en nieuwe beken ontstonden, kan in dit geval een belangrijke invloed

hebben gehad op de intensiteit van de waargenomen biotische interacties.
Liirig et al. (2021) bestudeerden hoe lang facilitatie kan doorwerken op de rest van het ecosysteem. De duur varieerde per

effect: op de korte termijn beinvloedden macrofyten de algenbiomassa, maar er werden ook seizoensgebonden verande-
ringen in de hoeveelheid opgelost organisch materiaal (DOM) waargenomen als gevolg van beinvloeding door macrofyten.
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4 BIOTISCHE INTERACTIES IN AQUATISCHE HABITATS

Biotische interacties zijn dynamisch en kunnen door bepaalde factoren omslaan van de ene interactie naar een andere
interactie. Ook hebben biotische interacties in sommige gevallen meer of minder effect, afhankelijk van de context waar-
in de interactie plaatsvindt.

4.1 CONTEXT-AFHANKELIJKE INTERACTIES

Of en welk type interactie plaatsvindt, is sterk afhankelijk van de abiotische en biotische context waarin de interacties
zich afspelen (Silknetter et al., 2019; Bronstein et al., 1994). De kans dat verplichte biotische interacties voorkomen is groter
dan facultatieve interacties. Hier draagt het mogelijke voordeel dat een organisme uit een interactie haalt ook aan bij.
Het type interactie is context-afthankelijk, waarbij vooral mutualisme in een andere interactie kan veranderen. Ook compe-
titie slaat vaak om naar andere interacties als de context verandert (Figuur 4; Chamberlain et al., 2014). Predatie verander-
de in deze studie het minst. Het type en de sterkte van de biotische interactie veranderde het meest wanneer verschillende
ruimtelijke schalen werden bekeken en langs abiotische gradiénten en veranderde het minst bij de aan- of afwezigheid
van een derde soort. Natuurlijk traden ook hier uitzonderingen op en zijn er altijd soortspecifieke verschillen.

FIGUUR 4:
Wiel van biotische interacties met context als driver voor veranderingen in de uitkomsten van interacties. Aangepast naar Silknetter et
al. (2019).
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Een voorbeeld van de context-athankelijkheid van biotische interacties is bijvoorbeeld aangetoond bij rivierkreeften (o.a.
Orconectes cristavarius) en de wormen van familie van Branchiobdellidae (Farrell et al., 2014). Deze wormen zijn verplichte
ectoparasieten (leven uitwendig op het lichaam van de gastheer), maar in een mutualisme met een rivierkreeft zorgen

de wormen voor het schoonmaken van de kieuwen door het verwijderen van bacterién. Dit verhoogt de overlevingskans
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en de groeisnelheid van de kreeften. Als de parasieten in hoge dichtheden voorkomen, kunnen zij ook de kieuwen van
de kreeft gaan consumeren. Een groot aantal wormen kan daardoor leiden tot achteruitgang van de gezondheid van de
rivierkreeft (Creed & Brown, 2018). Er zijn verschillende studies gedaan naar deze interactie en hoe stabiel de interactie
is. Ten eerste lijkt de gastheer een rol te kunnen spelen in de hoeveelheid wormen die hij bij zich draagt. Dit wordt ook
wel “partner-regulatie” genoemd, waarbij het aantal wormen door de gastheer kan worden verlaagd, bijvoorbeeld door
verzorging en tijdens vervellingen. Mogelijk kan de kreeft ook de reproductie van de wormen beinvloeden door de timing
van het verwijderen van wormen. Ook de wormen ondervinden een voordeel van het op peil houden van het aantal ecto-
parasieten; zij geven de voorkeur aan een gezonde gastheer. De verschillende mechanismes voorkomen echter niet dat de

interactie als het aantal wormen te hoog is kan omslaan naar parasitisme.

De omslag tussen facilitatie en competitie werd meerdere keren gevonden bij verschillende taxa. Soluk & Collins (1988)
bestudeerden de biotische interactie tussen de vis Cottus bairdii en de steenvlieg Agnetina capitata. Door de aanwezigheid
van de steenvlieg was de vis in staat meer prooien te vangen, wat leidde tot significant meer predatie van de eendagsvlieg
Ephemerella subvaria vergeleken met de verwachte predatie op basis van een model. Waarschijnlijk wordt de vis gefacili-
teerd door de antipredatorrespons van de eendagsvlieg op de aanwezigheid van de steenvlieg. Opvallend was dat wanneer
een andere eendagsvlieg (Baetis tricaudatus) als prooi werd gebruikt, de twee predatoren juist negatief effect in de vorm
van competitie op elkaar hadden. Hierbij leek de antipredatorrespons van de steenvlieg door de aanwezigheid van de vis
de predatie van de eendagsvlieg B. tricaudatus door de steenvlieg te verlagen.

Hertonsson et al. (2008) vonden een patroon van indirecte facilitatie tussen twee grazers, een zoetwaterslak (Radix peregra)
en de larve van een eendagsvlieg (Cloeon dipterum). Als de dichtheid van slakken constant werd gehouden, resulteerde de
aanwezigheid van haftenlarven in een positief effect op de groei van de slakken. Volgens de auteurs is het mogelijk dat door
begrazing van dominante algen door de haftenlarven juist algensoorten worden gestimuleerd die door de slakken als voed-
sel worden geprefereerd. Echter, als de dichtheid niet constant wordt gehouden, treedt ook tussen deze taxa competitie op.

De studies van Magoulick (2000) en Ludlam & Magoulick (2010) geven concrete voorbeelden van de effecten van abiotische
factoren op het optreden van biotische interacties. Beide studies bestudeerden de effecten van droogte op de hoeveelheid
predatie en competitie in beken. De eerste studie vond dat predatie en competitie toenamen in het door droogte geredu-
ceerde habitat, de tweede studie vond dit effect in veel mindere mate. Ten eerste kunnen abiotische factoren dus biotische
interacties beinvloeden en ten tweede kunnen de effecten van droogte op biotische interacties op verschillende manieren

veranderen.

Ook veranderingen binnen de biotische context kunnen biotische interacties veranderen. Peoples & Frimpong (2016a) en
Peoples & Frimpong (2016b) bestudeerden de mutualistische interactie tussen twee vissoorten (Chrosomus oreas en Nocomis
leptocephalus) in beken. Bij veranderingen van de ei-predatie door het wegnemen van eieren (biotische context) en in subop-
timaal (verzilt) substraat (abiotische context) veranderde een mutualistische interactie in een commensalistische interac-
tie. De vissen hebben namelijk een verplichte interactie, zonder de aanwezigheid van N. leptocephalus kan C. oreas zich niet
voortplanten. In nesten van N. leptocephalus waar C. oreas ook eieren had gelegd (verdunning voor ei-predatie) en deelnam
aan de bescherming van de eieren, ondervond ook N. leptocephalus een reproductief voordeel van de aanwezigheid van C.
oreas (mutualisme). Echter, dat voordeel werd teniet gedaan in het geval van hoge ei-predatie en verzilt suboptimaal sub-

straat voor N. leptocephalus, waardoor de interactie veranderde naar commensalisme.

Verder kunnen door het toevoegen van biotische stress biotische interacties veranderen. Zo kan de grootste concurrent in
een gemeenschap veranderen als de context van de interactie verandert (Kempel et al., 2020). Als er bijvoorbeeld herbivorie
aan een competitie-interactie tussen planten werd toegevoegd, deden juist de weinig voorkomende planten het beter dan

de eerder sterk competitieve talrijk voorkomende planten.

In de volgende paragrafen wordt bij de verschillende soorten interacties en voorbeelden daarvan ook benoemd wanneer
er context-afthankelijkheid is aangetoond.
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4.2 NEGATIEVE INTERACTIES

De negatieve interacties predatie, herbivorie en competitie zijn relatief veel onderzocht in aquatische systemen. Aan para-
sitisme zijn ook studies gewijd, maar vaak omvatten deze dezelfde soorten. Amensalisme is beduidend minder besproken
in de literatuur.

4.2.1 Competitie

Er zijn veel voorbeelden van competitie in de aquatische omgeving. Deze kan optreden tussen individuen van één soort
(intraspecifiek) of verschillende soorten (interspecifiek). De mate van competitie is vaak athankelijk van de context, zoals
de abundantie van soorten, de beschikbaarheid van voedsel- en andere hulpbronnen (Holomuzki et al., 2010). Competitie
kan leiden tot een vermindering van de abundantie van de competitief zwakkere soort door sterfte (mortaliteit) of door
emigratie van individuen of soorten (Wiley & Warren, 1992; Morin et al., 1988). De aanwezigheid van refugia kan het pre-
datierisico verkleinen, maar in de beperkte ruimtes vindt vervolgens juist competitie om voedsel- en andere hulpbronnen
plaats (Orrock et al., 2013).

4.2.2 Predatie en herbivorie

Hoge predatiedruk kan leiden tot minder variatie in grootte van individuen van prooidieren binnen verschillende aquati-
sche trofische niveaus (Quintana et al. 2015). Ook tussen terrestrische en aquatische niveaus vindt predatie plaats, met de
aquatische of terrestrische soorten als predator (Nyffeler & Pusey, 2014; Paetzold & Tockner, 2005). Predatie van juvenie-
len van een aquatisch taxon met een terrestrisch levensstadium (bijvoorbeeld het geval bij veel aquatische insecten) kan
leiden tot lagere abundantie in het terrestrisch stadium (Wesner, 2010). Consumptie en mortaliteit tussen concurrenten
wordt ‘intraguild’ predatie genoemd (predatie binnen de groep), waar door consumptie van een concurrent de competitie
om een voedselbron wordt verminderd (Mendes et al., 2019). Deze vorm van predatie kan leiden tot minder consumptie

van andere trofische niveaus (He et al., 2021).

Verder is de mate van predatie ook contextathankelijk, bijvoorbeeld door abiotische factoren zoals zuurstofconcentra-
tie en temperatuur (Pink & Abrahams, 2016; Moore et al., 1998). Ook biotische factoren, zoals (veranderingen in) gedrag
of de aanwezigheid van taxa die bescherming bieden kunnen de mate van predatie beinvloeden (Knorp & Dorn, 2016;
Yee, 2010). Predatie wordt vaak bepaald door chemische processen. Predatoren gebruiken vaak chemische receptoren om
prooien te detecteren, waarbij achtergelaten stoffen van prooien door de predator worden gesignaleerd en gelokaliseerd
(Ferrari et al., 2010). Ook vermijden prooien op basis van de in het water aanwezige stoffen tijdelijk plekken waar predatie
heeft plaatsgevonden (Wisenden, 2015). Daarnaast kunnen ook visuele kenmerken bepalend zijn voor de mate van preda-
tie. Prooien die in helder water predatoren op zicht herkennen zijn daar bijvoorbeeld niet meer toe in staat wanneer het
water troebel wordt (Chivers et al., 2013).

Bij kolonisatie speelt predatie ook een belangrijke rol. Resetarits & Binckley (2010) lieten zien dat de abundantie van een
aquatische prooi afhankelijk was van de habitatheterogeniteit van en de afstand tussen plekken die wel of geen preda-
toren bevatten. Niet alleen de afstand speelde daarbij een rol, maar ook het risico dat er predatoren aanwezig waren.
De aanwezigheid van predatoren leidt bij de waterkever Tropisternus lateralis tot het vermijden van mogelijk geschikte

plekken om eieren te leggen en te koloniseren (Resetarits, 2001).

Herbivorie is de consumptie van (een deel van) primaire producenten (planten) door herbivoren (planteneters) (Burkepi-
le, 2013). Vergeleken met terrestrische herbivorie wordt aquatische herbivorie over het algemeen gekenmerkt door een
relatief hoge consumptie van de macrofytenbiomassa en tegelijkertijd een relatief hogere productie van aquatische ma-
crofyten (Cyr & Face, 1993). De mate van consumptie is afhankelijk van het type aquatisch systeem, meer productieve
systemen hebben de capaciteit om een hoge mate van herbivorie te ondersteunen (Cebrian & Lartigue, 2004). Herbivoren
consumeren levende en afgestorven delen van planten, maar door hun eetgedrag worden soms grotere delen van de plant
beschadigd dan het deel dat daadwerkelijk wordt geconsumeerd (Lodge, 1991). In het geval van algen worden vaak hele

individuen geconsumeerd (Cubit, 1984).
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Herbivoren kunnen een groot deel van de aanwezige biomassa van macrofyten bepalen in meren (Van Onsem & Triest,
2018). Ook in andere typen systemen controleren herbivoren de primaire productie en producenten, maar spelen ook een
belangrijke rol in de beschikbaarheid van nutriénten en energie op hogere trofische niveaus. Een hoge mate van herbivo-
rie kan leiden tot een afname van macrofytenbiomassa, en soms tot de lokale afwezigheid van macrofyten. Bij een lage
soortenrijkdom aan herbivoren komt dit fenomeen het vaakst voor, bij een hoge soortenrijkdom aan herbivoren neem de
macrofytenbiomassa vaak veel minder af (Wood et al., 2017).

4.2.3 Parasitisme

Parasitisme is de interactie tussen twee soorten, waarbij de parasiet gebruikt maakt van de fysieke lichaamsstructuur van de
gastheer. De parasiet heeft door consumptie of door het ontnemen van zuurstof en nutriénten e.d. een negatief effect op de
gastheer. De interactie is zeer specifiek tussen twee soorten of soortgroepen, want de parasiet bevindt zich (soms tijdelijk) in
of aan één gastheer (Lafferty et al., 2008). Ook kan er onderscheid worden gemaakt tussen pathogene microparasieten en typi-
sche macroparasieten. Pathogene microparasieten zijn bijvoorbeeld virussen, bacterién, schimmels en protozoa en worden
gedefinieerd als kleine organismen met een korte generatietijd en een zeer hoge reproductie binnen de gastheer (Anderson
& May, 1981). Macroparasieten zijn groter en worden gekenmerkt door het uitscheiden van eieren of larven buiten de gast-
heer en planten zich over het algemeen niet voort binnen de uiteindelijke gastheer (Criscione & Blouin, 2005).

Parasitisme is wellicht een van de meest voorkomende biotische interacties in de gehele biologie (Poulin, 2014; Nichols
& Goémez, 2011). Parasitisme is echter vooral onderzocht in het kader van de medische wetenschap. Recent is meer aan-
dacht voor parasitisme als stuurfactor voor biodiversiteit en als bio-indicator in de aquatische ecologie (Morales-Serna et
al., 2019; Sures et al., 2017). In een studie in beken werden in en aan 20-100% van de geleedpotigen parasieten gevonden
(Grabner, 2017). De parasieten die vooral vaak werden gevonden waren Microsporidia (Protozoa) en parasitaire wormen
(Helminthes; een combinatie van vertegenwoordigers van de Annelida, Platyhelminthes, Nematoda en Acanthocephala).
Omdat parasieten athankelijk zijn van hun gastheer, verdwijnen bij het lokaal uitsterven van de gastheren meer soorten
dan alleen de gastheer. Voor dit proces wordt de term co-extinctie gebruikt. Mede door parasieten daalt daarom de soor-

tenrijkdom hard als er enkele soorten uitsterven (Strona, 2015).

In het voedselweb spelen parasieten ook een belangrijke rol. Parasieten kunnen in het voedselweb de “stroming” van ener-
gie bepalen, de sterkte van interacties veranderen (bijvoorbeeld door gedragsmanipulatie; Moore, 2002), veranderingen
in productiviteit veroorzaken en het ontstaan van een trofische cascade initiéren (Lafferty et al., 2008). Trofische cascades
treden op wanneer een bepaald trofisch niveau in het voedselweb sterk wordt beinvloed, waarvan het effect doorwerkt op
het volgende niveau, bijvoorbeeld wanneer een parasiet het aantal predatoren sterk reduceert.

De invloed van parasieten kan nog verder reiken, behalve effecten op het voedselweb kunnen parasieten ook de structuur
of het functioneren van gastheren veranderen en daarmee van de gastheer een ecosysteembouwer maken (Lefevre et al,
2009). In de marine omgeving is dit fenomeen bekend voor de interactie tussen de kokkel Austrovenus stutchburyi en de
parasieten Curtuteria australis en Acanthoparyphium. Door infectie van de parasiet mist de kokkel het vermogen om zich
in zand te graven, waardoor de schelpen boven het zand blijven uitsteken. Dit faciliteert vervolgens de groei van Patello-
gastropoda (napjesslakken of schaalhoorns) (Sures et al., 2017; Lefevre et al, 2009).

4.2.4 Amensalisme

Amensalisme is weinig besproken in de beschikbare (aquatische) literatuur. Amensalisme wordt gedefinieerd als één van
de interacterende partijen een negatief effect van de andere partij ondervindt, maar de andere partij geen negatieve ge-
volgen van de interactie ondervindt (Lawton & Hassell, 1981). Een voorbeeld van intraspecifiek (indirect) amensalisme is
onderzocht door Aspbury & Juliano (1998). In deze studie vertoonden verschillende in de tijd opeenvolgende (maar niet
overlappende) cohorten van de larven van de steekmug Aedes triseriatus een negatieve respons (verminderde biomassa) op
de aanwezigheid van de cohorten die ze voorgingen, mogelijk als gevolg van een verminderde voedselbeschikbaarheid.
Lawton & Hassell (1981) beargumenteren dat amensalisme en facultatief-amensalisme een veelvoorkomende interactie is,
maar zelden zo wordt benoemd of beschreven. Zij beschouwen asymmetrische competitie ook als amensalisme. Dit treedt
op wanneer één van de partijen netto minder negatief wordt beinvloed door de interactie dan de andere partij.
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4.2.5 Negatieve interacties en invasieve soorten

Een invasieve soort is een soort waarvan de introductie ecologische (en/of economische) schade toebrengt aan inheemse
soorten of de mens (Weis, 2011), meestal door talrijkheid/massaliteit. Het aantal invasieve soorten is maar een klein deel
van het totale aantal uitheemse soorten dat op plekken is vastgesteld waar ze van oorsprong niet voorkwamen maar door
toedoen van de mens terecht zijn gekomen. Het succes van invasieve soorten in waterlichamen is voor een deel afthan-
kelijk van de mate waarin de soort zich kan aanpassen en volgt meestal in wateren die onder druk staan van menselijke
verstoringen. In systemen met veel antropogene verstoringen zijn invasieve soorten succesvoller (Moyle & Light, 1996). Er

kunnen ook negatieve interacties tussen soorten meespelen die invasies bevorderen of tegenhouden.

Bij de invasieve waterplant smalle waterpest (Elodea nuttallii) werd de verspreiding bijvoorbeeld bepaald via competitie
om nutriénten (in dit geval fosfaat; Thiébaut, 2005). Eutrofiéring zorgde voor een competitief voordeel ten opzichte van
inheemse macrofyten en vergrootte het invasiesucces van E. nuttallii. Het succes van invasieve soorten is net zoals alle

andere interacties context-athankelijjk.

Soms wordt het (lokaal) verdwijnen van soorten alleen gelinkt aan de introductie en competitie van een invasieve soort en
vaak alleen in zeer geisoleerde systemen, zoals eilanden of niet verbonden meren (Fritts & Rodda, 1998; Elton, 1958). Het
invasief worden is het gevolg van kolonisatie en vestiging van een soort. Meestal wordt de kolonisatie en de massaliteit
van invasieve soorten aan antropogene habitatdegradatie en homogenisatie toegeschreven (MacDougall & Turkington,
2005; Davis, 2003).

Gurevitch & Padilla (2004) bespraken de afname van de abundantie van inheemse mosselen in Noord-Amerika was al
begonnen voor de introductie van uitheemse zebramosselen (Dreissena), onder andere als gevolg van habitatverlies en
eutrofiéring. Deze afname werd door de aanwezigheid van de invasieve soort wel versterkt (Ricciardi, 2004). De homogeni-
satie van habitat door menselijk handelen kan dus mogelijk juist competitief en invasief succes van invasieve generalisten
faciliteren (Billman et al., 2013; Grarock al., 2014). Door het herstel van habitatheterogeniteit kan de competitie tussen
invasieve en inheemse soorten afnemen en komt een uitheemse soort niet tot invasiviteit (Belk et al., 2016). De inheemse
soorten kunnen de exoot zelfs gaan verdringen na herstel van habitatheterogeniteit (omgekeerd competitief voordeel; Yu
et al., 2020).

Als succesvolle invasies en de afname van soortenrijkdom direct en alleen worden veroorzaakt door competitie van de
invasieve soort met inheemse soorten (dus niet door habitat homogenisatie), dan herstelt de soortenrijkdom zich na het
al dan niet actief verwijderen van de invasieve soort (Didham & Raphael, 2005; MacDougall & Turkington, 2005).

Invasieve soorten kunnen de abundantie van inheemse soorten verminderen, onder andere door consumptie van inheem-
se taxa (Haddaway et al., 2014). Vaak is het effect van invasieve predatoren op prooigemeenschappen groter dan dat van de
inheemse predatoren. Binnen predatie kan ook competitie een rol spelen. Inheemse predatoren kunnen dezelfde prooi-
voorkeur als de invasieve predatoren hebben, waarbij de invasieve soort mogelijk beter prooien vangt dan de inheemse
soorten, wat bijdraagt aan hun succesvolle opmars (Weis, 2011).

Een andere verklaring voor het succes van invasieve predatoren na een recente introductie in aquatische systemen zou
naiviteit van de aanwezige prooien kunnen zijn (Cox et al., 2006). In deze context wordt naiviteit gedefinieerd als gedrag
of morfologische incompetentie om predatoren te vermijden of aan predatoren te ontkomen. Een voorbeeld van prooinai-
viteit is de afwezigheid van de anti-predator respons van juveniele inheemse vissen bij een ontmoeting met een invasieve
vissoort (Kuehne & Olden, 2012). Dit gedrag kan leiden tot hogere mortaliteit als de invasieve vissoort recent is geintrodu-
ceerd in het systeem. Waarschijnlijk speelt verhoogde omgevingsstress door menselijk handelen ook een rol bij predatie

door invasieve soorten (Moyle & Light, 1996).
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4.3 POSITIEVE INTERACTIES
|Positieve biotische interacties zijn interacties tussen individuen van verschillende soorten waar één of meerdere soorten

een voordeel hebben van de interactie en geen van de soorten een nadeel van de interactie ondervindt.

HolomuzKki et al. (2010) en Silknetter et al. (2020) deelden positieve interacties op in 3 definities: mutualisme, commensa-
lisme en facilitatie. Een symbiose wordt niet besproken als positieve interactie omdat deze interactie wordt gedefinieerd
als intensief fysiek contact tussen individuen, maar niet per se met positieve effecten voor één of beide soorten. Verder
wordt het individu of de soort die een voordeel ondervindt uit de interactie de begunstigde (beneficiary) genoemd. Als een
soort of individuen van een soort een fysieke structuur of een hulpbron (resource) beschikbaar maakt, wordt die rol in de

interactie een gastheer (host) genoemd.

Mutualisme is een positieve interactie, gedefinieerd als “interactie waarbij beide soorten een meetbaar netto voordeel
behalen” (Silknetter et al., 2020).

De term facilitatie wordt veel gebruikt voor het aanduiden van de interacties tussen ecosysteembouwers en begunstigden.
Silknetter et al. (2020) definiéren facilitatie als: “een interactie waarin een soort door zijn aanwezigheid de omgeving ver-
andert of interacties met vijanden vermindert om de conditie van een buursoort te verhogen”. Omdat facilitatie onder
mutualisme of commensalisme kan vallen, wordt deze interactie apart besproken (Callaway, 2007). Commensalisme
wordt gedefinieerd als: “een interactie waarin een soort een voordeel behaalt terwijl de andere soort geen netto kosten of
voordeel uit de interactie haalt” (Silknetter et al., 2020). In de besproken literatuur is facilitatie meestal een commensalis-
tische interactie.

Positieve biotische interacties in het zoete water werden aan de hand van een meta-analyse samengevat door Albertson
et al. (2020). Uit hun onderzoek bleek dat mosselen de meest voorkomende facilitators zijn, maar dat deze dieren ook het
meest frequent worden onderzocht. Ook macrofyten en aquatische insecten waren vaak facilitators. Aquatische insecten
waren het vaakst de begunstigde partij. Verder werden de meeste positieve biotische interacties beschreven in rivieren en
meren. Wel werd daar ook het meeste onderzoek uitgevoerd. Interessant was dat er geen verschil kon worden gevonden
in de sterkte van positieve biotische interacties tussen waterlichamen en dat de sterkte van biotische interacties niet
afhankelijk bleek te zijn van het stressniveau. Daarnaast bleken positieve interacties vooral biomassa en dichtheid te be-

invloeden en in weinig gevallen de aan- of afwezigheid van soorten (diversiteit).

4.3.1 Mutualisme

Een veel voorkomende mutualistische interactie is die tussen waterplanten en slakken. Underwood et al. (1992) vond een
mutualistische interactie tussen de waterplant grof hoornblad (Ceratophyllum demersum) en meerdere longslakken. De
waterplant vormde door de aanwezige structuur en de benthische algen die op de waterplant vast zaten een bron van
voedsel voor de slakken. Door het eten van algen en bacterién die zich op het plantoppervlak hadden gevestigd (epifyton)
door de slakken konden planten waarop slakken aanwezig waren meer fotosynthetiseren en groeiden deze harder. Deze
interactie is mutualistisch, omdat de zoetwaterslakken geen gezonde C. demersum opeten en beide participanten netto

een voordeel uit de interactie halen.

Bij mutualisme is het niet altijd duidelijk wanneer er netto een voordeel is voor beide participanten. Een voorbeeld
daarvan is de interactie tussen de cyanobacterie Nostoc parmelioides en de dansmug Cricotopus (Dodds & Marra, 1989). De
eieren van de dansmug worden in een Nostoc-kolonie vastgemaakt en als de muggenlarven uitkomen, wordt de kolonie
van binnenuit opgegeten. De dansmug heeft twee voordelen door deze interactie, namelijk voedsel en bescherming tegen
predatie en stroming. Voor de Nostoc individuen die worden opgegeten, is deze interactie negatief. Echter, omdat de mug-
genlarven zorgen voor betere hechting van de kolonie aan stenen en omdat door het verwijderen van individuele cyano-
bacterién uit de kolonie deze groter wordt en een andere vorm krijgt, zorgt dit ervoor dat individuele Nostoc cyanobacte-
rién beter nutriénten kunnen opnemen, wat mogelijk weer resulteert in een hogere fotosynthese-activiteit in kolonies

waar Cricotopus aanwezig is (Ward et al., 1985; Brock, 1960). Als de dansmugpoppen de kolonie verlaten, wordt de harde
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buitenkant van de kolonie doorbroken en worden de zogenoemde hormogonia aangemaakt (Dodds & Marra, 1989). Dit is

het dispersiestadium van de Nostoc cyanobacterién, waardoor zich nieuwe kolonies kunnen vormen.

Dat mutualisme niet altijd een directe interactie is en door tijd kan worden gescheiden, wordt geillustreerd aan de hand
van mutualisme tussen bomen langs nutriéntenarme beken en kleine rivieren en het voorkomen van zalmen (Hay et
al., 2004; Helfield & Naiman, 2001). In stromende wateren in beboste gebieden worden vaker zalmen aangetroffen dan
in stromende wateren met weinig bomen. De bomen zorgen voor de toevoer van hout en van detritus door bladval. De
macroinvertebraten die dit materiaal consumeren, kunnen vervolgens worden geconsumeerd door juveniele zalmen. Als
ze volwassen zijn trekken de zalmen naar zee, om vervolgens weer terug te keren voor de reproductie. Na de reproductie
sterven ze. De bomen op de oevers halen ongeveer 26% van hun stikstof direct uit de decompositie van deze dode zalmen.
Dit stikstof is afkomstig uit de mariene omgeving. Naast het positieve effect op de bomen hebben de zalmen ook nog een
negatief effect op de abundantie van macroinvertebraten (Minakawa & Gara, 2003). Door het graven van holtes en kuilen
in de beekbodem zorgden de zalmen voor een gemiddelde afhame in abundantie van 17%. Van meer gevoelige taxa zoals
Baetis, Paraperla, Orthocladiinae en Simuliidae was nog maar 0.4-55% van de originele abundantie over direct na de graafwerk-
zaamheden van de zalmen. Mogelijk vond dit negatieve effect plaats als gevolg van een afname van het zuurstofgehalte.
Mutualistische interacties kunnen dus een groot positief effect hebben op participanten, maar dezelfde acties kunnen
andere taxa negatief beinvloeden.

Dat mutualisme ook de rest van de gemeenschap kan beinvloeden is ook bekend van rivierkreeften. De aanwezigheid van
de wormen Cambarincola ingens en Xironodrilus appalachius op rivierkreeften Cambarus chasmodactylus en C. chaugaensis re-
sulteerde in een verandering in de abundantie van andere macroinvertebraten (Creed et al., 2021). De wormen zorgen voor
verhoogde activiteit en groei van de rivierkreeften. In een experiment met een hoog aantal wormen (12 per rivierkreeft)
daalde de abundantie van macroinvertebraten met 60% vergeleken met de controle zonder wormen en rivierkreeften.
Ook zorgde de toevoeging van 12 wormen voor een significantie vermindering van macroinvertebraten-abundantie verge-

leken met de behandeling met elk 3 wormen. Op soortenrijkdom had het toevoegen van wormen geen effect.

Ook in andere studies worden sterke gemeenschapseffecten gevonden door mutualistische interacties. In het M vatn meer
in IJsland nemen vedermuggen (Diptera: Chironomidae) bij pieken in abundantie tot 90% van de secondaire productie
in wat betreft biomassa. Onder die omstandigheden werd tegelijkertijd een groot positief effect gevonden op primaire
productie, ook al consumeren de vedermuglarven benthische algen (Herren et al., 2017). De larven maken kokers en gaten
in het sediment, waarvan de randen een veel hogere concentratie benthische algen bevatten vergeleken met het sediment
waar ze afwezig zijn. In de delen waar chironomiden aanwezig waren was de bruto primaire productie van benthische al-
gen tot 71% hoger dan in delen zonder larven. De vedermuggen lijken dus benthische algengroei te faciliteren en hebben
daardoor zelf meer toegang tot voedsel.

Mutualisme hoeft niet alleen tussen verschillende soorten plaats te vinden. In de marine omgeving zijn er veel voorbeel-
den van soorten waarvan de individuen zich in grote groepen verzamelen, omdat dit leidt tot bescherming tegen preda-
tie. Tegelijkertijd leidt dit echter wel tot competitie of fysieke stress (Stachowicz, 2001).

4.3.2 Facilitatie

Facilitatie valt eigenlijk onder dezelfde definitie als commensalisme, alleen wordt deze term door Silknetter et al. (2020)
nader gespecificeerd. Andere studies houden aan dat commensalisme en facilitatie hetzelfde is, maar dat facilitatie wordt
uitgevoerd door de ene partij, en de commensaal daarvan profiteert (Anderson et al., 2017). In de volgende paragrafen hou-

den we de definitie aan die in de betreffende artikelen wordt gebruikt en dat is in de meeste gevallen facilitatie.

Facilitatie kan worden ingedeeld in autogene facilitatie en allogene facilitatie (Moore, 2006; Borst et al., 2019). Autogene faci-
litatie is facilitatie door de structuur die de gastheer door zijn lichaamsstructuur voortbrengt. Bij allogene facilitatie creéert
de gastheer een externe structuur die andere organismen faciliteert (Moore, 2006). Onder allogene facilitatie valt ook faci-
litatie door ecosysteembouwers, maar ecosysteembouwers kunnen ook mutualistische relaties aangaan (Jones et al., 1994).
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Autogene facilitatie

Deze categorie gastheren faciliteren soorten door de aanwezigheid van de fysieke structuur van het organisme zelf
(Moore, 2006). Ook facilitatie door sessiele (vastzittende) facilitators (de zogenoemde ‘foundation species’) valt onder deze
definitie, alleen worden foundation species vaak gespecificeerd als primaire producenten (Borst et al. 2019; Angelini et al.
2011; Dayton, 1975). Dit is echter niet altijd het geval, omdat in het water ook sessiele dieren foundation species kunnen
zijn, zoals sponzen, koralen en mosselen. Meestal zorgt de structuur van een organisme voor bescherming tegen predatie
of stress van een milieufactor, maar ook de beschikbaarheid van voedsel kan worden verhoogd door een faciliterende
gastheer (Stachowicz, 2001). Binnen de foundation species kunnen faciliterende soorten ook andere soorten faciliteren
die zelf weer faciliterend zijn. De gefaciliteerde soort wordt dan de secundaire foundation species genoemd. Facilitatie in

deze vorm kan leiden tot een cascade van facilitatie binnen een ecosysteem (Thomsen et al., 2018).

Autogene facilitatie komt onder andere voor bij macrofyten en zoetwaterslakken, tussen het veenmos Sphagnum en de
larven van de venwitsnuitlibel (Leucorrhinia dubia) en ook mosselen vormen door hun structuur habitat dat andere soorten
faciliteert (Gutiérrez et al., 2003; Karatayev et al., 2002; Bially & Macisaac, 2000; Appelberg et al., 1993; Bronmark, 1989).

Een ander voorbeeld is facilitatie door lichaamsstructuur van kokerjuffers. Cardinale et al. (2002) liet zien dat een toe-
name in diversiteit in de (kokers) van een populatie kokerjuffers de stroming over de rivierbedding lokaal dusdanig
veranderde dat er minder overlap van hulpbronnen (shading of resources) optrad. De kokerjuffertaxa in kwestie waren de
netspinnende kokerjuffers Hydropsyche depravata, Ceratopsyche bronta en Cheumatopsyche sp., die via het verschil in grootte
van hun netten meer opgeloste voedingstoffen konden opvangen dan wanneer er alleen individuen van hetzelfde soort
bovenstrooms op de bedding aanwezig waren. Hierdoor had de diverse kokerjuffergemeenschap meer toegang tot opge-
loste voedingsstoffen.

Een vergelijkbaar fenomeen komt ook voor bij aquatische macrofyten (Cornacchia et al., 2018; Cornacchia et al., 2019).
Twee waterplantentaxa, het sterrenkroos Callitriche met een dichte groeivorm en het fonteinkruid Groenlandia met een
open groeivorm, werden in wisselende volgorde bovenstrooms van elkaar gezet. Als Callitriche bovenstrooms van Groenlan-
dia groeit, kan Callitriche beter nutriénten opnemen omdat de ongeremde stroming ook door de dichte vegetatie nutrién-
ten kan transporteren. Door de turbulentie van het water na passage van de Callitriche vegetatie kwamen er meer nutrién-

ten vrij (ook uit het sediment), die vervolgens konden worden opgenomen door Groenlandia.

Er zijn indicaties dat niet alleen de structuur van het organisme (autogene facilitatie), maar ook de aanwezigheid van
het organisme zelf bijdragen aan de mate van effect op andere soorten. Borst et al. (2019) bestudeerden in de terrestrische
omgeving de af- en aanwezigheid van het mos Tillandsia usneoides en een kunstmatig mos dat qua habitatstructuur verge-
lijkbaar was met T. usneoides. Uit de studie bleek dat het kunstmatige T. usneoides, dat alleen de habitatstructuur nabootste,
40% van de totale soortenrijkdom verhoogde, onafhankelijk van de grootte van de toegevoegde habitatstructuur. Bij de
aanwezigheid van het echte T. usneoides, die zowel de habitatstructuur heeft als biotische interacties kan faciliteren, nam
de soortenrijkdom toe met 60%. Mogelijk hebben sommige foundation species een extra effect als ze levend aanwezig zijn.
Ook geeft deze studie een goed voorbeeld van de mate van het effect dat facilitatie kan hebben op een levensgemeenschap.

Daarnaast lieten Borst et al. (2018) zien dat in 7 zeer verschillende ecosystemen, waarvan 2 in het zoete water, niet-trofische
facilitatie (interacties niet direct gerelateerd aan het voedselweb) bijdroeg aan de complexiteit van het voedselweb. In 13 van
de 19 voedselwebben maakte de aanwezigheid van een sessiele faciliterende primaire producent (een foundation species)
een significant verschil ten opzichte van systemen waar geen foundation species aanwezig waren. Eén van de effecten die
werden waargenomen was een verlaging van de fractie soorten aan de basis van het voedselweb, die met 30% daalde. In het
middelste trofische niveau nam de fractie aanwezige soorten juist met 40% toe. De soorten bovenin het voedselweb lieten
geen verandering zien. Opvallend was ook dat het aantal trofische connecties met foundation species ongeveer de helft van
het gemiddelde aantal trofische verbindingen in het voedselweb bedroeg die niet-foundation species aangingen. Ook binnen
de soorten aan de basis van het voedselweb was dit het geval. Deze resultaten suggereren dat een groot deel van de verande-
ringen in het voedselweb worden veroorzaakt door verschuivingen in niet-trofische biotische interacties.
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Ook na beekherstel kan de aanwezigheid van een facilitator de kolonisatie bespoedigen. Korsu (2004) toonden aan dat
de abundantie van bladmossen op stenen in pas herstelde beken een grote invloed had op de mate van herkolonisatie,
omdat de mossen de kolonisten faciliteerden via het bieden van schuilplaatsen. Hoe meer mossen er aanwezig waren, des
te meer kolonisten werden er gevonden. In het artikel wordt beargumenteerd om tijdens herstel delen van beken met veel
bladmossen te behouden om refugia voor koloniserende soorten te faciliteren. Het herstel in deze studie betrof onder an-
dere het herintroduceren van grote stenen, die voorheen uit de beek waren gehaald om het transport van boomstammen

mogelijk te maken.

Autogene facilitatie door transport

Transport kan ook worden gezien als een vorm van autogene facilitatie. Binnen de vedermuggen (Diptera: Chironomidae)
zijn er voorbeelden waarbij verschillende soorten insecten het transport van larven van vedermuggen faciliteren (Tokeshi,
1993), door deze auteur aangeduid als commensalisme. Transport vindt plaats doordat vedermuglarven zich aan gasthe-
ren vastmaken, om zich zo sneller te kunnen verplaatsen of als bescherming tegen predatie (Tokeshi, 1993; Boonsoong,
2016). Vooral soorten uit de subfamilie Orthocladiinae (bijvoorbeeld Epoicocladius ephemera op de larven van de haft Epheme-
ra) laten deze interactie zien. De gastheer van deze interactie zijn vaak insecten, zoals Ephemeroptera, Diptera, Hemiptera, Me-
galoptera, Odonata, Trichoptera en Plecoptera. Sommige soorten vedermuggen zijn verplichte commensalen, andere hebben
een interactie met een specifiek genus (zie voorbeeld Epoicocladius ephemera), maar ook niet specifieke commensalistische
interacties komen voor (Grzybkowska et al., 2016).

Allogene facilitatie

Allogene ecosysteembouwers en soorten die aan habitatverandering doen buiten hun eigen lichaamsstructuur hebben
een effect op andere soorten. Habitatveranderingen of -verbeteringen door organismen kunnen indirecte biotische in-
teracties veroorzaken. Voorbeelden van faciliterende geomorfologische veranderingen in beken zijn het construeren van
dammen, inbrengen van hout, bioturbatie, bioconsolidatie, bio-irrigatie en biodepositie (Bylak & Kukula, 2020). Er zijn
ook andere vormen van facilitatie waarmee de leefomgeving wordt aangepast. Danger et al. (2013) beschreven dat het
uitscheiden van instabiele koolstofverbindingen door benthische diatomeeén minder dominante schimmelsoorten fa-
ciliteerde, wat leidde tot een meer diverse schimmelgemeenschap. Deze gemeenschap was vervolgens beter in staat om
ingevallen bladeren (grove detritus) af te breken. Deze vorm van facilitatie, waarbij voedsel beter verteerbaar wordt door

de aanwezigheid van een soort, wordt ook wel “priming” genoemd.

Een ander voorbeeld is het stabiliseren van grindbedden door kokerjuffers van het genus Hydropsyche. De spinselnetten die
de kokerjuffers produceren hechten aan de grindbedden en stabiliseren deze. Volgens Johnson et al. (2009a) kon een grind-
bed dat wordt bewoond door de kokerjuffers een significant hogere stroomsnelheid aan zonder dat het grind verschoof
dan onbewoonde grindbedden. Albertsen et al. (2019) beschreven dat het grindbed door de versteviging met zijdedraden
een 20% hogere stroomsnelheid aankon. Maguire et al. (2020) maten de stroomsnelheid rond grindbedden met en zonder
zijdedraden en vonden dat bij grindbedden met zijdedraden van kokerjuffers er direct bovenstrooms van het grindbed
een reductie van de stroomsnelheid van 15% en benedenstrooms tot 85% optrad. Zelfs na 60 dagen zonder de aanwezig-
heid van Hydropsyche kokerjuffers bleef de structuur behouden.

Tumolo et al. (2019) bestudeerden het faciliterende effect dat de spinseldraden (en de kokerjuffers) hadden. Op grind-
bedden zonder kokerjuffers maar met de spinseldraden werden Chironomidae zeer abundant. Grindbedden waarop de
kokerjuffers aanwezig zijn leken het grootste positieve effect te hebben op de kolonisatiesnelheid en de diversiteit van de
aanwezige taxa, dat zich onder andere uitte in een hogere kolonisatiesnelheid en een grotere biomassa aan organismen.
Ook Nakano et al. (2005) bevestigden het optreden van facilitatie door Hydropsyche kokerjuffers en zagen vooral een toe-

name van de eendagsvlieg Ephemerella in het gefaciliteerde habitat bij een toename van de abundantie van kokerjuffers.
Er zijn meer voorbeelden van organismen die de structuur van de rivierbedding veranderen, maar deze studies hebben zich

alleen gericht op de ecosysteembouwer en niet op de effecten daarvan op de andere biota (Zanetell & Peckarsky, 1996; Statz-
ner et al., 2000; Statzner et al., 2003). Daarom zijn ecosysteembouwers niet per se een onderdeel van de facilitatie-interactie.
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Het graafgedrag van prikken (Lampetra) in rivieren en beken kan een effect hebben op de microbiéle gemeenschap (Boeker
& Geist, 2016). Door het maken van gaten in het sediment verandert de stroming direct boven de bedding, wat kan leiden
tot een milieu met hogere zuurstofverzadiging dan in een situatie zonder de gaten (Shirakawa et al., 2013). In een experi-
ment bleek dat naast de waargenomen verschillen in de zuurstofconcentratie ook de sulfaatconcentratie in de bedding
met gaten 10% lager te liggen aan het einde van het onderzoek, terwijl de nitraatconcentratie 40% hoger lag. Door de
verhoogde zuurstofconcentratie werden aerobe bacterién gefaciliteerd waardoor stikstofverbindingen werden omgezet

naar nitraat.

Ook in meer zuurstofarme omgevingen, zoals moerassen, kan facilitatie in de vorm van het stimuleren van hogere
zuurstofconcentraties plaatsvinden. Een voorbeeld daarvan zijn zoetwaterborstelwormen (Tubificidae) in zuurstofarme
moerassen. De wormen faciliteren door hun graafgedrag de groei van macrofyten in moerassen (Mermillod-Blondin et
al, 2010). Door de verhoogde zuurstofconcentratie in de bodem als gevolg van bioturbatie door de worm Tubifex tubifex
produceerden de twee geteste macrofyten (Elodea canadensis en Myriophyllum spicatum) significant meer biomassa, zowel

ondergronds als bovengronds.

Allogene facilitatie kan ook optreden tussen aquatische en terrestrische taxa. Steinmetz et al. (2008) bestudeerden bij-
voorbeeld de interacties tussen de reigersoorten grote zilverreiger (Ardea alba) en Amerikaanse blauwe reiger (A. herodias)
en een vis, de kleinbekbaars (Micropterus dolomieu). Opvallend was dat de vissen van de grootte die de kleinbekbaarzen
consumeren, relatief vaker werden geconsumeerd in de aanwezigheid van reigers dan wanneer de reigers afwezig waren.
De resultaten impliceerden dat de reigers de kleinbekbaars faciliteerden, waardoor deze vissen meer prooien kon vangen.
Volgens de auteurs is het aannemelijk dat door de (tijdelijke) aanwezigheid van reigers in de ondiepe delen van het water-
lichaam de vissen naar de diepere delen verplaatsten, waar ze vervolgens door de kleinbekbaars werden geconsumeerd.

Tijdens kolonisatie kan ook allogene facilitatie optreden. Ledger et al. (2006) bestudeerden 20 dagen lang de aantals-
verschuivingen bij macroinvertebraten van een beekbedding. Individuen van de poelslak Radix peregra bleken de aan-
wezigheid van kriebelmuggen (Simuliidae) en predatoren van de genera Pentaneura (vedermug) en Aphelocheirus (kiezel-
zwemwants) te stimuleren. De facilitatie kwam volgens de auteurs door het weg grazen van (delen van) epilithische
algenmatten door R. peregra. Door het verminderen van de oppervlakte die de epilithische matten innamen spoelde het
grootste deel van het daar aanwezige fijne organisch materiaal weg en kwam grind aan de oppervlakte waarvan de bo-
vengenoemde taxa profiteerden. Andere taxa, zoals de vedermuggen Heterotrissocladius en Microtendipes kwamen juist niet

voor op plekken waar Radix individuen aanwezig waren door deze veranderde milieuomstandigheden.

4.3.3 Invasieve soorten en facilitatie

Facilitatie is ook onderzocht in zoetwaterecosystemen met invasieve soorten, waaronder facilitatie tussen verschillen-
de invasieve soorten. Zo onderzochten Crane et al. (2020) een biotische interactie tussen de invasieve driehoeksmossel
Dreissena polymorpha en invasieve waterpestsoorten Elodea nuttallii en Elodea canadensis. In de experimenten met een hoge
biomassa van D. polymorpha waren de competitieve interacties tussen de macrofyten significant minder dan bij een lage en
middelmatige biomassa van de mossel. In experimenten met een van de twee macrofyten en D. polymorpha nam de groei-
snelheid van E. nuttallii toe, terwijl er bij E. canadensis geen verschil werd gevonden. De facilitatie van D. polymorpha zou
de verspreiding van invasieve macrofyten kunnen beinvloeden. Ook Johnson et al. (2009b) namen waar dat verschillende
invasieve zoetwaterslakkentaxa elkaar faciliteerden, waardoor de abundantie van de inheemse slakkensoort significant

lager werd.

Er zijn echter ook voorbeelden waar een invasieve soort inheemse taxa faciliteert. Zo nam bij een hoge dichtheid van het
Jenkins’ waterhoorntje (Potamopyrgus antipodarum) een deel van de inheemse taxa toe (Schreiber et al., 2002). De toegeno-
men taxa bestonden onder andere uit de larven van de vedermug Polypedilum en van de haften Leptophlebiidae en Caenidae.
De facilitatie werd door de auteurs toegeschreven aan de mogelijkheid dat de slak een hogere kwaliteit en een beter ver-

teerbare vorm van detritus produceert in de vorm van uitwerpselen.
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Ook de invasieve driehoeksmossel Dreissena polymorpha kan groei faciliteren van de inheemse groenalg Cladophora (Higgins
et al., 2008). Door het filteren van het water en de substraat stabiliserende eigenschappen van de mosselen wordt het wa-
ter minder troebel en is er meer licht beschikbaar voor Cladophora, die in hoge biomassa in de Noord-Amerikaanse Great
Lakes optrad sinds het verschijnen van de mosselen. Ricciardi (2001) toonde aan dat invasieve soorten in de Great Lakes
elkaar faciliteren en daardoor de introductie van andere soorten vergemakkelijkten.

Verder zijn er voorbeelden van bijvoorbeeld de invasieve bever (Castor canadensis) in Chili, die door het aanpassen
van het habitat een hogere macroinvertebratenbiomassa maar een lagere soortenrijkdom faciliteerde (Anderson &
Rosemond, 2007).

Bij biotische interacties met invasieve soorten is de context zeer bepalend. Riley et al. (2008) deed bijvoorbeeld onderzoek
naar de interacties tussen twee soorten zoetwaterslakken, waarvan één inheems (Pyrgulopsis robusta) en de ander inva-
sief (Potamopyrgus antipodarum). Beide slakken zijn consumenten van voornamelijk algen. In twee beken in de Verenigde
Staten werd de groei van deze slakken in verschillende proefopstellingen gemeten. Als P. robusta aanwezig was, groeide
P. antipodarum meer dan in opstellingen waar P. robusta niet aanwezig was, ongeacht de beek. Dit impliceert volgens de
auteurs dat P. robusta P. antipodarum faciliteert. Dit is dus alleen het geval in de situaties waar geen competitie optreedt.
Wat de facilitatie precies inhoudyt, is niet onderzocht.

Er zijn meer voorbeelden waar inheemse soorten invasieve soorten hebben gefaciliteerd. Petruzzella et al. (2020) gebruik-
ten drie inheemse plantensoorten (grof hoornblad Ceratophyllum demersum, aarvederkruid Myriophyllum spicatum en door-
groeid fonteinkruid Potamogeton perfoliatus) en een inheemse zoetwaterslak (gewone poelslak Lymnaea stagnalis) voor een
experiment gericht op competitie en herbivorie in meso- tot eutrofe systemen. Echter bleek bij de introductie van een
uitheemse plantensoort Braziliaanse waterpest (Egeria densa) herbivorie van de inheemse en uitheemse planten geen rol
te spelen. Door consumptie van algen door de slak kon de uitheemse soort snel groeien en hoge biomassa opbouwen. De
auteurs concludeerden dat de zoetwaterslak de uitheemse soort indirect faciliteerde. De facilitatie was mogelijk afthan-
kelijk van de trofische status van het systeem (de hoeveelheid aanwezige algen) en de aanwezige inheemse en uitheemse

planten (mogelijk heeft de slak preferentie voor een bepaalde soort).

Albertson et al. (2020) analyseerden in een meta-analyse de effecten van positieve biotische interacties van invasieve gast-
heren op hun begunstigden. Zij vonden een significant sterker effect van positieve interacties van invasieve soorten als

facilitator in vergelijking met inheemse soorten als facilitator.

Per invasieve soort zijn er verschillende negatieve en positieve effecten die de soort kan hebben op een ecosysteem. Bioti-
sche interacties spelen een belangrijke rol bij het ontwikkelen van hoge biomassa of de abundantie van de invasieve soort,
of het effect op inheemse soorten. Verder zijn de interacties vooral context-afhankelijk en kunnen de interacties positief
of negatief uitvallen voor beide partijen.
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5 BIOTISCHE INTERACTIES EN HERSTEL
VAN AQUATISCHE ECOSYSTEMEN

Voor beoordeling, diagnose en effectief herstel van aquatische ecosystemen is het nodig om rekening te houden met het
optreden van biotische interacties (Lake et al., 2007). Eén van de belangrijkste biotische processen voor het herstel van be-
ken is dispersie (en daarmee connectiviteit) (Li et al., 2016; Parkyn & Smith, 2011). Connectiviteit en de aanwezigheid van
een regionale soortenpoule worden gezien als van groot belang om soorten de mogelijkheid te bieden terug te keren naar
herstelde beken. Daarnaast is het herstel van refugia belangrijk, om zo mogelijke toekomstige verstoringen op te vangen

(verhogen van de weerstand van het systeem).

Kennis over voedselnetwerken, interacties (zoals facilitatie tijdens successie) en ecosysteemprocessen worden nog te wei-
nig toegepast bij herstel (Halpern et al., 2007). Deze auteurs beschrijven op basis van bevindingen in de terrestrische eco-
logie hoe bij herstel van aquatische systemen rekening kan worden gehouden met biotische interacties en hoe daarvan
gebruik kan worden gemaakt. Positieve interacties kunnen namelijk de schaal van herstel vergroten, omdat ze effect
kunnen hebben op een schaal uiteenlopend van centimeters tot honderden kilometers. Verder kunnen positieve inter-
acties een cascade van het faciliteren en rekruteren van andere soorten bevorderen, een proces dat even belangrijk kan
zijn als een trofische cascade. Er zijn voldoende studies gedaan naar kolonisatie na herstel, maar biotische interacties in
het bijzonder en interacties die kunnen worden gebruikt in het herstelproces worden slechts in enkele studies besproken
(Barrett et al., 2021; Renzi et al., 2019; Jellinek et al., 2016; Halpern et al., 2007)

5.1 BIOTISCHE WEERSTAND

Tijdens en na herstel zijn er specifieke biotische interacties die het ontstaan van een nieuwe gemeenschap kunnen bevor-
deren of tegenhouden. Zo kunnen de oude verstoorde gemeenschappen het koloniseren van nieuwe gemeenschappen te-
gen houden. Deze interactie zou kunnen worden gedefinieerd als amensalisme, maar vaak wordt ook (negatieve) biotische

weerstand gebruikt om de interactie te definiéren (Barrett et al., 2021; Aspbury & Juliano, 1998).

Barrett et al. (2021) beschreven deze interactie op basis van onderzoek na herstelwerkzaamheden in stromende meso-
cosms. In de mesocosms bootsten de auteurs het milieu van een natuurlijke beek na. In één van de mesocosms werden
eerst een gemeenschap van verstoorde beken geintroduceerd en daarna een gemeenschap van een natuurlijke beek. Daar-
uit bleek dat de gemeenschap uit de natuurlijke beek een groot deel van de abundantie van de gevoelige soorten verloor
bij aanwezigheid van de verstoorde gemeenschap. Was de verstoorde gemeenschap niet aanwezig dan trad dit niet op.
Individuen van de geintroduceerde natuurlijke gemeenschap vertoonden bij de verstoorde gemeenschap ook andere ken-
merken, die mogelijk impliceren dat de organismen stress ondervonden. Er werd drift (een manier van dispersie door zich
mee te laten drijven met de stroming) en het vervroegd uitvliegen van taxa waargenomen. Opvallend was dat P. antipodar-
um, die werd gedefinieerd als een soort indicatief voor verstoring, de dominante soort bleef in de mesocosms, terwijl
gevoelige soorten van de niet-verstoorde gemeenschap mogelijk effectievere grazers waren voor de aanwezige algen. Dit
schreven de auteurs toe aan een voordeel door biotische weerstand (prioriteitseffecten).

White et al. (2021) definieerden ‘prioriteitseffecten’ als: “elk effect dat een eerder aanwezige soort heeft op een later aan-
wezige soort”. Deze auteurs beschreven de uitkomsten van een kolonisatie-experiment na herstel. Zij vonden dat vissen
meer gevoelige taxa consumeerden die net arriveerden in het systeem ten opzichte van de taxa die zich al langer in het
systeem bevonden en daar een beschermde omgeving hadden gevonden. Dit benadeelde de abundantie van de meer ge-
voelige soorten en speelde volgens de auteurs mogelijk een rol in vertraagde kolonisatie door de meer gevoelige soorten.

Verder bleek dat dit effect sterker was als de abundantie van de gevoelige soorten nog laag was.
In White et al. (2021) worden meerdere manieren beschreven om biotische weerstand te voorkomen of te verminderen en

de gevoelige soorten een kans te geven. Ten eerste is het een mogelijkheid om de competitie voor de dominante soorten

van het verstoorde systeem te verhogen door een andere competitieve soort actief te introduceren waarvan verwacht
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wordt dat die sowieso het systeem zou koloniseren. Daarmee zou de abundantie van de dominante soort kunnen worden
verlaagd en krijgen meer gevoelige soorten ook een kans, mits de geintroduceerde soort natuurlijk niet hetzelfde effect
heeft op de gevoelige soorten. Echter is er nog weinig over bekend welke soorten daarbij zouden kunnen helpen.

Een andere optie is het stimuleren van massale kolonisatie door gevoelige soorten, die vervolgens door deze hoge abun-
dantie minder interactie hebben met soorten die al aanwezig waren en daardoor een hogere kans hebben op permanente

vestiging. Een mogelijke manier is het introduceren van gevoelige soorten in herstelde systemen.

Tenslotte zouden predatoren pas in de laatste fase moeten worden geintroduceerd om gevoelige soorten een kans te geven
hogere abundantie te ontwikkelen. Echter beargumenteerden Gerla et al. (2009) dat predatoren juist biotische resistentie

tegen kunnen gaan, omdat in aanwezigheid van een predator het effect van competitie minder kan zijn.

5.2 POSITIEVE BIOTISCHE INTERACTIES

Om de macrofaunagemeenschap na herstel te faciliteren en daarbij gebruik te maken van positieve biotische interacties
bekeek Renzi et al. (2019) bestaande literatuur over zoute kustmoerassen. De auteurs zetten enkele maatregelen uiteen die
positieve interacties stimuleren om na herstel de gewenste gemeenschap te krijgen in aquatische systemen in het alge-
meen. Als eerste bleek de ruimtelijke schaal waarop herstel plaatsvindt belangrijk, niet alleen voor dispersie maar ook om
lange-afstands-facilitatie te stimuleren. Tenslotte bleek het belangrijk te overwegen om na (abiotisch) herstel predatoren
passend bij een diverse gemeenschap te introduceren, om zo de weerstand van de nieuwe gemeenschap te verhogen.

Ook in rivierbegeleidende moerassen werd beschreven dat na het aanplanten van ruwe bies (Schoenoplectus tabernaemon-
tani) in Australié het aantal waterplanten taxa significant verhoogd werd (Jellinek et al., 2016). Met name de oudere en
grotere planten beperkten de erosie en daarbij was het facilitatie-effect het grootst. Ook andere facilitators, zoals de bever,
worden ingezet voor het herstel van aquatische ecosystemen, vernatting van gebieden en ten behoeve van de facilitatie

van watervogels (Nummi & Holopainen, 2019).

Tijdens herstel dient het habitat van facilitators te worden beschermd of juist gecreéerd, wat leidt tot meer en sterkere po-
sitieve interacties en daarmee grotere kansen voor gevoelige soorten (Harpern et al., 2007). Daarnaast zou een cascade van
facilitators het versneld koloniseren van gewenste soorten kunnen bevorderen. Belangrijke kanttekening bij deze aanpak
is dat tijdens herstel ongewenste organismen ook kunnen worden gefaciliteerd, bijvoorbeeld door de herstelingreep zelf

die een verstoring kan vormen.

5.3 INTRODUCTIE VAN SOORTEN

Zoals hierboven ook benoemd is kan de introductie van kolonisten door een transplantatie van een gemeenschap uit een
minder verstoord milieu als een mogelijkheid worden gezien om biotische resistentie (prioriteitseffecten) te voorkomen
en kolonisatie te versnellen. Ook wordt in de literatuur voorgesteld om ecosysteembouwers te gebruiken bij het herstel
van waterlichamen, omdat zij mogelijk een bijdrage kunnen leveren aan het veranderen van de habitat (Byers et al. 2006).

Pollock et al. (2014) deed modelmatig onderzoek naar dit principe bij beverdammen in combinatie met vegetatieontwik-
keling en hoe dit bijdraagt aan het herstel van een ingesneden beek. Door de aanwezigheid van bomen en beverdammen
ging de stroomsnelheid naar beneden en werd de beek breder, wat na verloop van tijd de mate van insnijding verminder-
de.

Brady et al. (2002) voerden een tien maanden durend kolonisatie-mesocosm-experiment uit in het veld, op 100 m afstand
van een natuurlijk moeras. Er werd zowel transplantatie van sediment en macrofyten toegepast, als ook de transplantatie
van slakken (Gastropoda). De auteurs vonden dat de macroinvertebratengemeenschap in de mesocosms sneller op de na-
tuurlijke moerasgemeenschap ging lijken als transplantatie van sediment en macrofyten en/of transplantatie van Gastro-
poda werd toegepast. Bij de mesocosms zonder transplantatie (controle) domineerden taxa van de vedermuggen uit het
tribus Tanytarsini, terwijl bij de mesocosms met transplantatie de abundantie meer verdeeld was over de verschillende
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taxonomische groepen. Daarnaast bestond de controle na tien maanden nog steeds vooral uit macroinvertebraten met
een vliegend levensstadium, terwijl in de mesocosms waar transplantatie was toegepast vooral soorten voorkwamen die

niet tot vliegen in staat waren (vooral omdat ze er ook niet konden komen).

Mogelijk helpt de introductie van bepaalde soorten dus om de kolonisatie van andere soorten te bespoedigen, waardoor
wellicht meer mogelijkheden worden gecreéerd voor gevoelige doelsoorten. Naar dit principe is nog erg weinig onderzoek
gedaan, maar lijkt perspectief te bieden.

5.4 HET HERKENNEN, KWANTIFICEREN EN TOEPASSEN VAN BIOTISCHE INTERACTIES
Binnen de aquatische ecologie zijn al veel biotische interacties bekend. Om rekening te houden met biotische interacties
en interacties te kunnen gebruiken in bijvoorbeeld herstelprojecten is het belangrijk om ze te kunnen herkennen en

kwantificeren aan de hand van beschikbare data.

Om het samenleven of vermijden van bepaalde soorten aan te tonen wordt soms gekeken naar de co-existentie van soor-
ten. Het samen voorkomen of juist niet samen voorkomen van soorten is indicatief voor de interacties die de soort aangaat
met andere soorten. Interspecifieke competitie zorgt voor een lage abundantie of extinctie als soorten samen voorkomen
(Aratjo & Rozenfeld, 2014). Bij alle andere interacties komt ten minste één van de soorten juist meer of in relatief gelijke
abundanties voor als ze in hetzelfde habitat voorkomen. Dit kan een indicatie zijn dat er eenzijdige of tweezijdige inter-
acties plaatsvinden, die positief of negatief kunnen zijn (Morales-Castilla et al., 2015; Peoples & Frimpong, 2016a). Het be-
palen van biotische interacties aan de hand van co-existentie wordt gewoonlijk uitgevoerd in de vorm van een experiment
(op lokale schaal) of met modellen (op grote ruimtelijke schaal) en analyse van grote datasets.

5.4.1Experimentele co-existentie

Chamber & Prepas (1990) probeerden in een experimentele opstelling competitie uit te lokken tussen macrofyten, maar
tijdens het weghalen en toevoegen van verschillende soorten waterplanten werd er geen afname in abundantie waarge-
nomen. Op basis hiervan schreven de auteurs de co-existentie vooral toe aan habitatheterogeniteit en abiotische factoren.
Ook MacNeil et al. (2001) verklaarden de co-existentie van vier Amphipoda (waarvan drie uitheems) door habitatheteroge-

niteit en verklaarden alleen het optreden van lokale absentie door biotische interacties.

Als er geen duidelijk bewijs is voor negatieve interacties wordt co-existentie vaak aan habitatheterogeniteit gerelateerd.
Zarnetske et al. (2017) stelden dat door de aanwezigheid van ecosysteembouwers en foundation species de habitathetero-
geniteit vaak zelf ook wordt bepaald en gedefinieerd door biotische interacties. Verschut et al. (2015) poneerden de stelling
dat biotische interacties in een heterogene omgeving het kolonisatiegedrag bepalen. Door verschillende soorten weg te
halen en toe te voegen, konden verschillende omgevingsfactoren en biotische interacties aan elkaar worden gekoppeld.
De afstand tussen de habitatpatches was zeer bepalend voor succesvolle kolonisatie, maar door het toevoegen van taxa
werd de voorkeursafstand van bepaalde andere taxa verlaagd. Ook de keuze van soorten voor meer voedselrijke plekken
werd door het toevoegen van andere taxa verhoogd. Uit deze studie bleek verder dat het effect van biotische interacties
het sterkst is bij soorten die gedeeltelijk dezelfde kenmerken hebben en daardoor een vergelijkbare niche bezetten. Op
deze manier bepaalde co-existentie (gecombineerd met biotische interacties) dus in belangrijke mate de kolonisatie van

een heterogeen habitat.

Om een compleet beeld te krijgen van biotische interacties op basis van co-existentie is het dus cruciaal om de actoren en
de biotische interacties die optreden te identificeren. Doordat de effecten van positieve interacties lang aan kunnen hou-
den, zelfs als de soorten zelf al zijn verdwenen (Maguire et al., 2020), moet bij de verklaring van co-existentie ook rekening
gehouden worden met de temporele variatie binnen een systeem. De experimentele studies van biotische interacties en
co-existentie zijn zeer sterk gelimiteerd door het aantal soorten dat bestudeerd kan worden. Daarom worden vaak model-
len gebruikt om het aantal en het type biotische interacties op regionale schaal te kunnen ontrafelen (Morueta-Holme et
al., 2016).
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5.4.2 Co-existentie modellen

Co-existentie modellen (Co-occurrence models) proberen op basis van soortendata biotische interacties tussen soorten aan te
wijzen, zoals het null-model, het species distribution model (SDM) en “co- occurrence” netwerken (Thurman et al., 2019;
Blanchet, 2020 Morueta-Holme et al., 2016). Aratjo & Rozenfeld, (2014) ontwikkelden een model dat op basis van co-exis-
tentie verschillende typen biotische interacties tussen soorten kan bepalen. D’Amen et al. (2018) gebruikte de null-mo-
del analyse, een soortverspreidingsmodel (SDM, species distribution model) en gecombineerd soortverspreidingsmodel
(JSDM, joint species distribution model) om mogelijke biotische interacties die plaatsvinden te definiéren. Bij het gebruik
van de modellen konden ook soorten die een dispersielimitatie hadden of waarbij hun aanwezigheid vooral wordt be-

paald door omgevingsfilters worden gescheiden van soorten die een biotische interacties aangingen.

Er is echter nog discussie over de toepasbaarheid van zulke modellen voor het afleiden van biotische interacties (Blanchet
et al., 2020; Peterson et al., 2020; Dormann et al. 2018). Eén van de genoemde valkuilen is het optreden van temporele vari-
atie binnen het voorkomen van soorten, maar ook dat het samen voorkomen van soorten of de afwezigheid van soorten

kan worden geclassificeerd als een biotische interactie, terwijl dat niet het geval hoeft te zijn (Peterson et al., 2020).

Ook variatie in het verzamelen van data kan oorzaak van verschillen zijn. Door de sterke context-afhankelijkheid van
de interacties, kunnen soorten die onder bepaalde omstandigheden competitie met elkaar aangaan in andere situaties
samen voorkomen, of zelfs voordeel hebben van de aanwezigheid van de andere partij (Hertonsson et al., 2008). Dergelijke
modellen kunnen dus wel worden gebruikt voor identificatie van soorten die samen voorkomen, maar een inschatting
maken welke soorten biotische interacties aangaan wordt niet aangeraden.

Blanchet et al. (2020) benoemden twee punten: (1) modellen meestal worden gekalibreerd met de data van een bepaald
systeem, maar de conclusies die vervolgens aan het model verbonden worden zijn wellicht vooral afthankelijk van de
eigenschappen van het systeem in plaats van biotische interacties, en (2) het is mogelijk dat de resultaten alleen de tekort-

komingen van het model laten zien en niet de biotische interacties.

Een deel van die valkuilen kunnen worden omzeild (Dormann et al., 2018; Blanchet et al., 2020), onder andere door gebruik
van abundantiedata in plaats van aan- en afwezigheidsdata voor het bepalen van biotische interacties. Abundantiedata
bevat meer informatie over de ruimtelijke en temporele schaal van waarnemingen, wat een deel van de bezwaren kan
verminderen (Blanchet et al. 2020). Daarnaast zou bijvoorbeeld een a priori onderbouwde redenatie wat betreft welke
biotische interacties in het systeem vé6r kunnen komen ertoe kunnen leiden dat voorkomen wordt dat er biotische

interacties worden geidentificeerd die milieutechnisch mogelijk maar ecologisch onmogelijk zijn (Dormann et al. 2018).

Verbeterde co-existentiemodellen zouden, als het mogelijk blijkt bovenstaande valkuilen te vermijden, wel een mogelijke
manier zijn om de biotische interacties met (organisme)data van watersystemen in kaart te brengen. Op basis daarvan
zou kunnen worden bepaald hoe het herstel van waterlichamen het beste kan worden aangepakt, bijvoorbeeld via het in-
troduceren van een facilitator of het vermijden van verstoring van faciliterende soorten, wat vervolgens de herkolonisatie

van het systeem dient.

5.5 BIOTISCHE INTERACTIES ALS INDICATOREN
Het is ook duidelijk geworden dat biotische interacties zeer contextafthankelijk zijn, waardoor ze als indicatie zouden
kunnen worden gebruikt van de ecologische toestand en mogelijk ook de omgevingsstress op ecosysteemniveau in beeld

kunnen brengen (Friberg, 2014).

Callaway et al. (2007) beschreven aan de hand van de stress-gradiénthypothese dat in omgevingen met natuurlijke, voor-
spelbare stress meer positieve biotische interacties plaatsvinden. Aan de hand van geschikte co-existentiemodellen en
geschikte data van taxa in verschillende waterlichamen zou het aantal positieve interacties kunnen worden bepaald, en
daarmee een indicatie kunnen worden gegeven van de stress in een waterlichaam. Mogelijk zouden op basis daarvan de

prioriteiten voor herstel kunnen worden ingeschat. Echter, onder zeer stressvolle omstandigheden neemt het aandeel
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(positieve) interacties weer af (Bruno et al., 2003). Ook Fraaije et al. (2019) beschreven een afname in interacties in door

menselijke invloeden verstoorde waterlichamen.

De aanwezigheid van parasieten zou ook als indicatie kunnen dienen voor de omgevingsstress waaronder een gastheer
(en de parasiet) leeft (Vidal-Martinez et al., 2010). Parasitaire taxa zijn meestal afhankelijk van één of meerdere soorten
gastheren. Zo geven parasitaire wormen voorkeur aan een gezonde gastheer/rivierkreeft (Creed & Brown, 2018). Bij veel
stress kan ook het omgekeerde gebeuren en kunnen parasieten massaal voorkomen op verzwakte dieren, wat weer kan
leiden tot mortaliteit. Ook zullen interacties met sommige parasieten alleen voorkomen in een bepaalde omgeving, bij-

voorbeeld bij hoge omgevingsstress (Palm et al., 2009).
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6 CONCLUSIES EN VERVOLG

Er zijn zeer veel verschillende soorten biotische interacties die in zoetwatersystemen kunnen worden waargenomen.
De rol van deze interacties en hun intensiteit over tijd en in de ruimte is context-afhankelijk. In ieder geval is duidelijk
dat biotische interacties een grote rol spelen binnen de aanwezige structuur en complexiteit van het voedselweb en de
samenstelling van gemeenschappen binnen aquatische ecosystemen. Het is dus nodig om biotische interacties mee te
nemen in de beoordeling van ecosystemen, de diagnose van stressoren en bij het doen van voorspellingen over verstoorde

en herstelde ecosystemen.

Biotische interacties zouden kunnen dienen als bio-indicator voor de omgevingsstress en verstoringen binnen een waterli-
chaam. Echter, biotische interacties zijn sterk context-afhankelijk en de invloed op specifieke ecosystemen en de vorming
van gemeenschappen is daarmee complex te duiden. Desalniettemin is het nodig om deze processen te overwegen in de
analyse (beoordeling en diagnose) van verstoorde ecosystemen en in het ontwerp van herstelmaatregelen, juist omdat ze
een grote invloed kunnen hebben op de beoordelingsresultaten en effectiviteit van maatregelen.

Waarschijnlijk levert biotische resistentie bij herstel van verstoorde gemeenschappen een bijdrage aan onsuccesvolle ko-
lonisatie door gevoelige (doel)soorten. Mogelijk zou de introductie van soorten die normaliter in een later stadium het
herstelde systeem zouden koloniseren de effecten van biotische resistentie kunnen verminderen. Hiermee zou het kolo-
nisatiesucces van gevoelige soorten kunnen worden gestimuleerd. Ook zou het faciliteren of zelfs de introductie van fa-
cilitators van gevoelige soorten het herstel van aquatische systemen kunnen bevorderen. Tenslotte zou naar co-existentie
kunnen worden gekeken om de biotische interacties tussen soorten te bepalen. Op basis hiervan kunnen keuzes gemaakt

worden die het herstel van waterlichamen kunnen ondersteunen.

In deze rapportage zijn verschillende suggesties voor methodes om biotische interacties te overwegen gegeven, maar
daarnaast is het duidelijk geworden dat de kennis over biotische interacties nog veel verder moet worden ontwikkeld om
direct toe te kunnen passen in het waterbeheer en het herstel van waterlichamen. Door de relevante gemeenschapsfilters
- de dispersie- , omgevings- en biotische filters - waar biotische interacties deel van uitmaken mee te nemen, wordt het

mogelijk gemaakt om de beoordeling, diagnose en herstelmaatregelen in de toekomst effectiever vorm te geven.
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