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Streszczenie: Przedstawiona praca podaje, po raz pierwszy dla Polski, szczegotowe
dane ilosciowe dotyczace dekompozycji gruboziarnistej materii organicznej (CPOM),
mierzonej metoda ekspozycji lisci olszy i dgbu w workach, w dwudziestu gorskich rze-
kach o niskiej rzgdowosci. Celem niniejszej pracy bylto zbadanie potencjalnego wptywu
dwoéch czynnikéw antropopresji: 1) podwyzszonego stgzenia biogenéw i 2) modyfikacji
strefy brzegowej poprzez uprawy swierka na dekompozycje CPOM i zwiazanych z nia
destruentow. Destruentow opisano za pomoca parametrow strukturalnych (bogactwo
i roznorodnos¢ gatunkowa grzybow wodnych oraz rozdrabniaczy bezkregowych) i pa-
rametréow funkcjonalnych (tempo dekompozycji, sporulacja grzybow wodnych, meta-
bolizm materii organicznej) w ekosystemach rzek.

Tempo dekompozycji lisci olszy bylo 3—4 razy wyzsze niz lisci dgbu, na skutek
roznic w ich skladzie chemicznym. W badanych rzekach rozdrabniacze bezkrego-
we miaty wigkszy wptyw na dekompozycjg, niz podwyzszone st¢zenia biogenow.
Uprawy $wierka nie wywieraty jednoznacznych efektow na tempo dekompozycji. Za-
obserwowano wyraznie negatywny wptyw upraw $wierka na zespoty rozdrabniaczy
bezkrggowych. Ani udziat §wierka, ani udziat wszystkich drzew iglastych strefy brze-
gowej nie wptywaty na tempo dekompozycji i liczebno$¢ rozdrabniaczy. Stwierdzono
dysfunkcje¢ zdrowotnosci ekosystemow rzek o zyznej wodzie (od stopnia umiarkowa-
nego do silnego). Uprawy §wierka powodowaty umiarkowane zaklocenia w dekom-
pozycji olszy. Negatywny wplyw $wierka okazat si¢ silniejszy na rozktad lisci dgbu,
niz olszy. Na proces rozktadu wiele czynnikow wptywa antagonistycznie (najwaz-
niejsza jest temperatura wody). Podczas dekompozycji w obu typach li§ci nastgpowat
wzrost stezenia biogenow. Podwyzszona zyznos$¢ wody i obecnos¢ swierka nie wpty-
waly istotnie na produkcje konidiéw i réznorodnos¢ zespotow grzyboéw wodnych na
lisciach olszy, stwierdzono natomiast wplyw upraw $wierka na produkcj¢ konidiow
na liSciach dgbu. Na réznorodnos$¢ grzybdw na lisciach dgbu negatywnie wplywa-
ly biogeny w wodzie, a pozytywnie uprawy $wierka. W rzekach zanieczyszczonych
widelnice byly zastgpowane przez kietze lub przez muchoéwki. Muchowki liczniej
zasiedlaly liScie olszy, niz dgbu. Wigksza atrakcyjnos¢ (jakos¢ pokarmowa) olszy, niz
debu dla rozdrabniaczy (7ipula sp.) zwiazana byla z wyzsza zawartoscia N i P oraz
wigksza ilo$cia grzybow wodnych na lisciach olszy, co warunkuje lepszy wzrost tych
zwierzat. Taksonomiczna r6znorodnos¢ rozdrabniaczy byta wyzsza na lisciach debu
niz olszy, a wzrost zyznosci wody w rzekach zdegradowanych powodowal wyrazne
zmniejszenie roznorodnosci rozdrabniaczy. Monokultury $Swierka nie wptywaly na
obnizenie ich ré6znorodnosci. Podwyzszona zyzno$¢ wody wplywata pozytywnie na
respiracje mikrobiologiczng obu gatunkéw lisci. Respiracja lisci olszy zalezata istot-
nie od tempa dekompozycji, sktadu chemicznego lisci oraz chemizmu wody. Przepro-
wadzone badania potwierdzity opinig, ze metabolizm moze by¢ czutym wskaznikiem
detekcji zmian towarzyszacych dekompozycji CPOM , zwiazanych z czynnikami ze-
wnetrznymi (chemizm wody) 1 z wewngetrznymi (sktad lisci i procesy biochemiczne).
Tempo dekompozycji lisci olszy byto pozytywnie skorelowane z kilkoma czynnikami
dotyczacymi zlewni. Liczebnos$¢ rozdrabniaczy byla pozytywnie zwiazana z glebo-
koscia rzeki i pH wody.



Studia Naturae 57,2010

Opierajac si¢ na zebranych wynikach oraz ostatnich postgpach analizy tancuchow
pokarmowych i retencji biogenow, stechiometrii ekologicznej, teoriach metabolicznych,
pojmowaniu proceséw dekompozycji przedstawiono syntetyczny przeglad aktualnego
stanu wiedzy uwzgledniajacy nowe miary strukturalne i funkcjonalne, ktére sa zalecane
do teoretycznej i praktycznej oceny rzek oraz moga by¢ pomocne w rutynowym moni-
toringu naturalnych i antropogenicznie zmienionych ekosystemow rzek.

Stowa kluczowe: struktura i funkcjonowanie ekosystemow rzek, dekompozycja li-
$ci, chemizm wod, stechiometria ekologiczna, metabolizm detrytusu, grzyby Hyphomy-
cetes, rozdrabniacze bezkrggowe, roslinnos¢ brzegowa, Swierk pospolity, Beskidy.
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Abstract: The present paper is the first one to report for Poland detailed quantitative
data related to the coarse particulate organic matter (CPOM) breakdown, tested by the
method of leaf litter (alder and oak) exposition in twenty mountain small/medium sized
streams. The goal of this study was to examine potential effects of two anthropogenous
stressors: 1) the elevated nutrient concentration and 2) the modification in riparian
vegetation by the Norway spruce plantations on the CPOM breakdown. Furthermore,
effects of these stressors were studied in decomposers associated with leaf litter
processing in stream ecosystems. Structural composition (taxon richness and diversity
of two groups: aquatic fungi and invertebrate shredders) and functional variables (leaf
litter breakdown rate, fungal conidia production, and metabolic rates) in the stream
ecosystems were studied.

The breakdown rate in the alder leaves was 3—4 fold faster than in oak litter and
this was related to the differences in chemical composition in leaf species. The study
results show that shredders have a stronger effect on the litter breakdown than elevated
concentration of nutrients. The lack of consistently negative effects of spruce plantations
on leaf decomposition was found. A distinct negative effect of the conifer land use was
observed in the invertebrate shredder communities. Neither spruce contribution in the
riparian zones of the streams nor impact of all conifer trees from the whole catchment
area affected the litter breakdown rate and the shredder’s density. Ecosystem health
impairment was detected in some nutrient degraded streams (i.e. intermediate/strong
impact). The Norway spruce had only mild effect on alder leaf breakdown. The negative
effect of spruce for ecosystem health assessment was more apparent in the case of oak
than in alder leaf breakdown. Many factors control the leaf litter breakdown (the water
temperature play pivotal role), causing antagonistic effects. During the entire breakdown
process it was observed a continual increase in nutrient concentration in alder and oak
leaf litter. The elevated trophic level did not significantly stimulate fungi biomass for
growth on leaf litter, but the Norway spruce significantly affected conidia production on
the oak leaves. The diversity of fungi on oak leaf litter depended negatively on stream
nutrients and positively on the presence of Norway spruce monocultures. In the polluted
streams stoneflies were replaced by gammarids or by dipterans which in turn colonized
more frequently the alder leaves than the oak ones. The high nutritional quality of alder
leaves for shredders (e.g. crane fly) was related to elevated N and P contents and to
increased level of aquatic fungi observed in the alder leaf litter, what imply a more
efficient growth of the shredders. The taxonomic diversity of shredders was higher on
the oak leaves than on the alder ones and an increase in nutrients concentration in the
stream water caused a distinct lowering of shredders diversity. The Norway spruce
plantations did not decrease shredder’s diversity. The elevated nutrients concentration
led to a significant increase of microbial respiration (CO, evolution rate) in both leaf
species. The alder litter respiration was significantly depended on the breakdown
rate, chemical leaf composition and water chemistry. The present study confirmed the
opinions that metabolic parameters can be adapted to sensitive metrics, in detection of
changes resulting from to the CPOM breakdown, both related to the water chemistry
(extrinsic factors) and to the biochemical processes running in the leaf litter (intrinsic
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factors). The alder breakdown rate was positively correlated with several factors related
to catchment characteristics. The density of shredders was positively related to stream
depth and to water pH.

Based on my observations and on recent advancements in analysis of food web and
nutrient retention, ecological stoichiometry, metabolic theories, and understanding of
leaf litter breakdown processes, a comprehensive review of knowledge was provided
with the main focus on the new structural and functional metrics which are recently
recommended for theoretical and practical stream assessment. These metrics can be
helpful in the routine monitoring of natural and anthropogenically disturbed stream
ecosystems.

Key words: structure and functioning of stream ecosystems, leaf litter breakdown,

CPOM, ecological stoichiometry, water chemistry, detritus metabolic rates, fungi
Hyphomycetes, shredders, riparian vegetation, Norway spruce, Beskid Mts.

10



Tadeusz Fleituch Dekompozycja materii a funkcjonowanie rzek

Lista skré6téw uzywanych w pracy (alfabetycznie)
List of abbreviations used in the paper (alphabetical order)

AFDM - sucha masa bezpopielna materii organicznej (ang. Ash Free Dry Matter)
CPOM - gruboziarnista materia organiczna (Coarse Particulate Organic Matter)

DOC  —wegiel organiczny rozpuszczalny (Dissolved Organic Carbon)

DOM  —materia organiczna rozpuszczona (Dissolved Organic Matter)

DS — worki z siatka o drobnym oku (fine mesh bags)

EE — eksperyment dotyczacy wpltywu podwyzszonej zyznosci wody na dekompo-

zycje lisci (experiment on elevated nutrient concentrations)
EMR  —eksperyment dotyczacy wpltywu modyfikacji strefy brzegowej na dekompo-
zycje lisci (experiment on modification in riparian zone)

FFG — funkcjonalne grupy pokarmowe (Functional Feeding Groups)

FPOM - drobnoziarnista materia organiczna (Fine Particulate Organic Matter)

GS — worki z siatka o grubym oku (coarse mesh bags)

REF — stanowiska/rzeki referencyjne, brak wptywu antropopresji (reference sites/
streams, no anthropogenic pressure)

SC — seria czasowa — pig¢¢ termindw poboru materiatu (time series, 5 sampling
occasions)

SJ — seria jednokrotnego poboru materialu z rzek (one sampling series, single
sampling)

ZDG - stanowiska/rzeki zdegradowane, bedace pod wptywem antropopresji

(degraded sites/streams, on anthropogenic pressure)
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Lista skr6téw nazw zmiennych i ich jednostki (alfabetycznie)
List of acronyms of variables with their units (alphabetical order)

%N  — udzial N w lisciach (N concentration in leaf litter) [%]

%P  —udzial P w lisciach (P concentration in leaf litter) [%]

ALT  — wysoko$¢ stanowiska n.p.m. (altitude) [m]

AR — powierzchnia zlewni (catchment area) [km?]

CHW — szeroko$¢ koryta rzeki (channel width) [m]

CIF  — procentowy udzial drzew iglastych (conifers tree contribution) [%]
CON — przewodnictwo elektrolityczne wody (specific conductivity) [uS/cm?]
DIN  — azot nieorganiczny rozpuszczalny (Dissolved Inorganic Nitrogen)
DIP  — fosfor nieorganiczny rozpuszczalny (Dissolver Inorganic Phosphorus)
DPT  — glebokos¢ wody (stream depth) [m]

FB — biomasa grzybow (fungi biomass) [mg/g AFDM]

H’ — wspotczynnik roznorodnosci (coefficient of diversity)

k — wspotczynnik dekompozycjilisci [stopnio—dni] (k rate, breakdown coefficient)

[degree—days]

K (0,) — konsumpcja tlenu (oxygen consumption) [O, ng/mg AFDM/h]

LWD — liczba grubego rumoszu drzew, ktody drzew $rednica przekroju > 10 cm
zalegajaca w korycie na odcinku 100 m (Large Woody Debris) [number per
100 m stream length]

P(CO,) — produkcja dwutlenku wegla (carbon dioxide production) [CO, ug/mg AFDM/h]

pH — pH wody (water pH)

PK  — produkcja konidiéw grzybow (conidia production) [n/mg AFDM/24 h]

RZW  — szeroko$¢ pasa roslinnosci brzegowej (riparian zone width) [m]

SHD  — liczebnos¢ rozdrabniaczy (number of shredders) [n/per bag sample]

SHE  — zacienienie koryta przez ro$linno$¢ (canopy cover) [%]

SLP  — spadek jednostkowy (slope) [% m/m]

SO — rzedowos¢ (stream order)

SPC  — procentowy udzial $wierka pospolitego (Norway spruce contribution) [%]

VSH  — ksztalt doliny (valley shape) [punkty wg AQEM — scores based on AQEM
project]

VW  — szeroko$¢ doliny (valley width) [punkty wg AQEM — scores based on AQEM
project]
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1. WPROWADZENIE

Lasy sa najpowszechniej wystepujacym biomem na Ziemi i pokrywaja okoto 30%
powierzchni ladowe;j. Jak si¢ szacuje, zaledwie 10% produkcji pierwotnej lasow jest
wykorzystywane przez roslinozercow, a pozostate 90% zasila obieg krazenia materii
w procesie rozktadu (dekompozycji) obumartej materii. W sktad tej olbrzymiej masy
wchodza gtownie takie czgsci roslin, jak liscie, fodygi, pnie drzew, galgzie, nasiona oraz
owoce. Produkcja roczna samych tylko liSci w lasach waha si¢ od 100 do 1400 g su-
chej masy na 1m?. Wielkos$¢ tadunku tego rodzaju materii wskazuje, ze dekompozycja
odgrywa istotna rol¢ w funkcjonowaniu lasow i zwiazanych z nimi ekosystemoéw wod-
nych w skali calej zlewni (Graga i in. 2005). Istnienie Scistej zaleznosci funkcjonowania
rzek od doplywu energii z ladu sugerowat juz we wczesnych latach 60. XX w. Hynes
(1963, 1970). W nastepnych latach zaleznosci te znalazty potwierdzenie w badaniach
hydrobiologicznych prowadzonych poczatkowo w jeziorach, a p6zniej takze w rzekach
(przeglad literatury Allan 1995, Wetzel 2001). O skali zjawiska i roli dekompozycji
w zlewniach silnie zalesionych moze $wiadczy¢ fakt, ze w skrajnych przypadkach
(np. potok w New Hampshire, USA) az 99 % rocznego doptywu energii do wodnych
konsumentoéw stanowita materia organiczna pochodzenia ladowego, w tym 46% ob-
umarte liscie drzew (Fisher i Likens 1973).

1.1. Dekompozycja w wodach srédladowych

Dekompozycja materii organicznej jest bardzo skomplikowanym procesem fizycz-
no—chemiczno—biologicznym, o stabym dotychczas stopniu poznania. Zachodzi ona
zarowno w lito— jak 1 w hydrosferze (Weiner 2005). Proces dekompozycji przebiega
réwnoczesnie na wielu poziomach o réznej skali przestrzennej — poczawszy od dekom-
pozycji matych czasteczek organicznych, a skoniczywszy na poziomie przemian w skali
catej biosfery Ziemi i w jej podjednostkach (Wetzel 2001).

W uproszczeniu, dekompozycja polega na rozktadzie wielkoczasteczkowych zwiaz-
kow organicznych do prostych zwiazkéw nieorganicznych (m.in. do dwutlenku wegla
i wody). Proces ten ma kluczowe znaczenie w cyklach biogeochemicznych na Ziemi
(Odum 1971). Pionierami w badaniu dekompozycji byli badacze systemow lesnych (m.in.
Jenny i in. 1949, Olson 1963). Natomiast w rzekach zjawisko to ignorowano przez okres
wielu lat. Ciekawy i wart podkreslenia jest fakt, ze juz w latach 60. 1 70. XX w. intensywnie
badano proces produkcji pierwotnej w wodach $rodladowych, a znacznie mniej zaintereso-
wania poswigcano procesowi przeciwstawnemu, jakim jest dekompozycja (Odum 1971).
Powstajaca w wyniku produkcji masa roslin 1 zwierzat, po $§mierci organizmow trafia po-
wtornie do obiegu materii organicznej w formie obumartego detrytusu. Pojecie ,,detrytus”
pochodzi od tacinskiego stowa detritus (imiestdéw czasu przesztego czasownika deterere)
i oznacza ,,rozpadly”, ,rozdarty” lub ,,rozdrobniony”. W biologii i w naukach o $rodowi-
sku pojecie to oznacza martwy produkt produkcji (odnosi si¢ do tkanek roslin i zwierzat),
ktory podlega w réznym stopniu dezintegracji dzigki aktywnosci rozmaitych organizméw
heterotroficznych, tzw. destruentow (przeglad definicji: Weiner 2005, Galas 2007).
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Sledzenie przebiegu przemian detrytusu we wezesnych pracach hydroekologicznych
XX w. ograniczato si¢ do badania przeplywu materii organicznej przez poszczegol-
ne poziomy tancucha troficznego makrokonsumentoéw (Lindeman 1942, Balogh 1958,
Odum 1962). Jak zauwaza Wetzel (2001), przemiany detrytusu w srodowiskach wod-
nych, w ktérych braty udzial mikroorganizmy byty czg¢sto niezauwazane przez badaczy.
Aby podkresli¢ sugerowane znaczenie mikroorganizméw w dekompozycji detrytusu,
Odum i de la Cruz (1963) wprowadzili w hydrobiologii pojgcie ,,biodetrytus”. Pojgcie
to uwzglednia zardwno rol¢ martwej materii organicznej, jak i zwiazanych z nig nieod-
tacznie mikrobiologicznych reducentow.

1.2 Zrédta energii i znaczenie dekompozycji w przemianach materii or-
ganicznej

Materia przetwarzana jest w rzekach przez wielu producentow i konsumentow (Fi-
sher i Likens 1973). Do tego procesu niezbedna jest energia, a jej zrodta moga by¢ bar-
dzo zréznicowane. Zwykle wyrdznia si¢ dwa gtowne zrodta energii zasilajacej rzeki:

1. promieniowanie stoneczne, ktore wykorzystuje grupa pierwotnych producentow
(produkcja autochtoniczna, np. glony i makrofity naczyniowe) wewnatrz rzeki, oraz

2. materi¢ organiczna produkowana na ladzie poza rzeka (materia allochtoniczna),
nastgpnie transponowang do rzek i podlegajaca roznorodnym transformacjom przez or-
ganizmy heterotroficzne.

Potaczone w ten sposoéb organizmy wodne i1 materia organiczna tworza ze soba
w ekosystemie rzeki skomplikowany system powiazan tancuchow troficznych (Allan
1995). Z tego tez wzgledu, materia organiczna podlegajaca dekompozycji jest istotnym
zrodlem energii dla poszczego6lnych organizmow sieci troficznych wod srodladowych.
Nalezy podkresli¢, ze allochtoniczne zrédto energii jest szczegolnie istotne dla ekosyste-
mow rzek, poniewaz rzeki stanowia dynamiczne systemy otwarte o jednokierunkowym
przeptywie hydrologicznym, a w zalezno$ci od pory roku — badz gromadza, badz traca
materi¢ organiczna. Kierunkowos¢ procesu (tzn. eksport w dot rzeki) i intensywnos¢
przeptywu w rzekach odroznia je zasadniczo od bardziej ustabilizowanych jezior, gdzie
nastgpuje stosunkowo wyréwnana kumulacja materii organicznej w czasie. Obecnie
uwaza sig, ze rzeki w przewazajacej czgsci biegu stanowia ekosystemy heterotroficzne
(przewaza respiracja w bilansie dobowym lub rocznym w strefie klimatu umiarkowane-
£0), a ich funkcjonowanie (tj. ogdlnie procesy zyciowe) jest uwarunkowane doptywem
energii z ladu (Vannote i in. 1980, Allan 1995).

1.3 Kategorie wielkosci czastek materii organicznej w rzekach

W badaniach rzek, w celu tatwiejszej identyfikacji, dzieli si¢ materig allochtoniczna
na kategorie wielkos$ci czastek (Petersen i Cummins 1974). W brzegowej strefie ladu,
w bezposrednim sasiedztwie rzeki, powstaje gruboziarnista materia organiczna (ang.
Coarse Particulate Organic Matter — CPOM, wielkos$¢ czastek >1 mm). Do kategorii
CPOM naleza: liscie, galezie, ktody drzew, kwiaty oraz materiat pochodzenia zwierzg-
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cego, jak np. fekalia i padlina. Materia tej kategorii doptywa z deszczem do rzeki bezpo-
$rednio z ladu lub jest nawiewana z brzegoéw przez wiatr. CPOM jest tez wyplukiwana
z brzegdw podczas wezbran rzek i dotyczy najwigkszej kategorii — ktod drzew i rumo-
szu drzewnego (rozmiar >10 cm grubosci i >1 m dlugosci), okreslanych jako odrgb-
na gruboziarnista kategoria (ang. Large Wood Debris — LWD , Naiman i Bilby 1998).
Z kolei, drobnoziarnista kategoria materii organicznej (ang. Fine Particulate Orga-
nic Matter — FPOM, wielkosci czastek od 1 mm do 0,45 pm) moze dociera¢ do rzeki
z podmuchami wiatru, ze sptywem powierzchniowym (erozja brzegéw i koryta rzecz-
nego), a takze wraz z rozpuszczona materig organiczna (ang. Dissolved Organic Matter
—DOM, <0,45 um, Gérniak i Misztal 1991). DOM doptywa do rzek z wod gruntowych,
ze splywem podpowierzchniowym oraz z opadem atmosferycznym poprzez warstwe
ro$linnos$ci otaczajaca rzeke.

Rozmiary oraz zakresy wielkosci poszczegolnych kategorii materii organicznej nie
sa w badaniach rzek ujednolicone, sg okreslane zwykle arbitralne i zaleza od celu badan
(Cummins 1974). Przemiany materii organicznej powodujace powstawanie jej form
o zroznicowanych rozmiarach czastek w rzekach sa skomplikowane i zaleza w znacz-
nym stopniu od rodzaju organizmdw bioracych udzial w dekompozycji (Hynes 1975).

1.4. Stechiometria biogenéw w tancuchu detrytusu

Stechiometria ekologiczna zajmuje si¢ Sledzeniem obiegu masy kluczowych pier-
wiastkow (gtownie C, N i P) w réznych ekosystemach (Frost i in. 2005). Badania tego
rodzaju, w wigkszo$ci przypadkow stosowane w strefie pelagicznej jezior, sa rowniez
z powodzeniem prowadzone w innych dziedzinach nauki — poczawszy od dynamiki
populacji organizméw do obiegu biogeochemicznego pierwiastkow. Ostatnio zastoso-
wano takze specyficzne stechiometryczne podejscie w §rodowiskach stodkowodnych,
w strefie dna ekosystemow lotycznych. Opis obiegu pierwiastkow pomigdzy zasobami
na dnie rzek stanowi wazny punkt wyjscia do zrozumienia duzej zmienno$ci i braku
rownowagi stechiometrycznej w sieciach troficznych. Pomimo znacznego pokrywania
si¢ roznych kategorii pokarmowych w rzekach, mozna ogolnie stwierdzi¢, ze zasoby al-
lochtomiczne (np. drewno, martwe liScie i zielone liScie) maja istotnie wyzszy stosunek
masy wegla do biogendw, niz inne zasoby pochodzenia ladowo—wodnego (np. peryfiton
i FPOM, Cross i in. 2005). Sktad pierwiastkowy zasobdéw pokarmowych dostepnych
dla konsumentéw dennych podlega ciaglym wahaniom, powodowanym gtéwnie przez
zmienna dostgpnos¢ biogenow w wodzie, wielkos$¢ czastek POM i zjawisko koloniza-
cji mikrobiologicznej. Wsrod konsumentéw dennych, najbardziej bogate w biogeny sa
bakterie, a po nich w kolejnosci: ryby, drapiezniki bezkrggowe, konsumenci bezkrggo-
wi pierwszego rzedu i grzyby (Cross i in. 2005). Konsumenci w rzekach moga wplywac
w zrdéznicowany sposob na stechiometrig¢ biogenéw rozpuszczonych w wodzie oraz na
podstawowe zasoby pokarmowe.

Bezposrednia konsumpcja przez organizmy wodne zmienia sktad pierwiastkowy
zasobow pokarmowych poprzez zwigkszanie dostgpnosci biogenéw (np. zmniejszona
grubo$¢ warstwy granicznej substratu) lub poprzez eliminacj¢ bogatych w biogeny ze-
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spotow organizmoéw (np. selektywne odzywianie si¢ warstwa grzybow pokrywajaca
obumarte liscie). Poza tym konsumenci wplywaja na rownowage stechiometryczna puli
rozpuszczalnych biogenow (DOM) dzigki odzyskiwaniu przyswojonych lub wydzie-
lonych do $rodowiska biogendéw. W niektorych przypadkach, samo wydzielanie sub-
stancji przez konsumentdéw zasila czg¢$¢ biogendéw koniecznych dla rozwoju glonow
i mikroorganizmow heterotroficznych i zmienia stosunki pierwiastkow w catej puli bio-
gendw rozpuszczalnych.

W ekosystemach rzecznych procesowi dekompozycji CPOM towarzysza w pew-
nych przypadkach zmiany sktadu pierwiastkowego materii organicznej (Cross 1 in.
2005). Kolonizacja przez drobnoustroje lisci opadtych do wody wptywa na stosunek
wegla do biogendw oraz na przebieg mikrobiologicznej sukcesji organizmoéw (np. po
grzybach nastgpuje kolonizacja przez bakterie). Migdzy CPOM a detrytusozercami ist-
nieje znaczna nierdwnowaga pierwiastkow biogennych, co prawdopodobnie wplywa
hamujaco na wskazniki wzrostu i produkcje¢ wtorna bezkregowcoOw wodnych. Redukcja
duzych czastek POM w wyniku dziatalno$ci rozdrabniaczy bezkrggowych zmienia sto-
sunek wegla do biogenow detrytusu, co z kolei moze zmieniaé¢ stechiometri¢ eksportu
pierwiastkow z calej zlewni rzeki. Zmiany te jednak nie zostaly dotychczas doktadnie
poznane w ekosystemach rzek i wymajaja dalszych badan (Gessner i Chauvet 1994).

1.5. Grupy destruentéw CPOM

Jak juz poprzednio stwierdzono, w trakcie dekompozycji bezustannie zmienia si¢
sktad chemiczny CPOM, a co za tym idzie, rozne grupy organizmow maja do dys-
pozycji zmieniajacy si¢ jakosciowo i ilosciowo substrat. Stad na rozktadajacych si¢
szczatkach detrytusu pojawiaja si¢ sukcesywnie rdzne grupy organizmow, jednak do tej
pory niewiele z nich zostato poznanych. Niektorzy autorzy (np. Wetzel 1995) wysungli
przypuszczenie, ze najwazniejsza rol¢ w metabolizowaniu detrytusu w wodach stoja-
cych (jeziora i stawy) moga petni¢ mikroorganizmy. W przypadku rzek rola mikroorga-
nizméw w tancuchu detrytusu nie znalazta dotychczas jednoznacznego wyjasnienia.

1.5.1. Bakterie

Ekologia bakterii jest dotychczas stabo poznana w rzekach, a najczgstsza przyczyna
braku postgpu w tej dziedzinie sa trudnosci metodyczne przy probach wyizolowania
komorek bakterii z czastek materii organicznej i osadéw (Buesing i Gessner 2002).
Niekiedy, w zaleznosci od stosowanej metody, liczba komorek bakterii z tego samego
substratu moze si¢ roznic¢ o kilka rzedow wielko$ci. Wiadomo powszechnie, ze bak-
terie sa gtownymi konsumentami rozpuszczonej materii organicznej (DOM). Bakte-
rie wolnozyjace w rzekach zwiazane sa z materig organiczna. Czgsto wystepuja one
w $rodowisku wodnym na powierzchni biofilméw (mikrowarstw) tworzac kompleksy
mikroorganizméw na kamieniach, na martwych roslinach wyzszych, w przestrzeniach
interstycjalnych substratu dna oraz moga tez swobodnie unosi¢ si¢ w toni wodnej (Hax
i Golladay 1993). Biomasa wydzielanych przez bakterie polisacharyddw, stanowiacych
w biofilmie rodzaj konstrukcji przestrzennej dla nich samych i dla innych organizmow,
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moze czasami przewyzsza¢ dziesigciokrotnie mas¢ samych bakterii (Couch i Meyer
1992). Poza tym, wystgpowanie bakterii stwierdza si¢ powszechnie w przewodach po-
karmowych wodnych organizméw, w ktorych moga by¢ komensalami lub pasozytami.
Jak si¢ uwaza, bakterie stanowia dla wigkszosci bezkregowcow bogate zrodto energii.
Bakterie pojawiaja si¢ masowo jesienia, co jest zwiazane z okresem najwickszego do-
ptywu lisci do rzek. Przecigtna gesto$¢ komorek bakterii zawieszonych w wodzie waha
sigod 5,2 x 10*do 2,5 x 107 w objgtosci 1 ml (Lamberti i Resh 1987). Roczna produkcja
bakterii w rzekach moze sigga¢ 70 g suchej masy na powierzchnig¢ 1 m? (Sleigh i in.
1992).

1.5.2. Grzyby

Za najwazniejsza grupg bioraca udziat w dekompozycji materii organicznej w rze-
kach uwaza si¢ grzyby wodne Hyphomycetes (Suberkropp i Klug 1980, Gulis i Sub-
erkropp 1996). Wodne Hyphomycetes naleza do krolestwa grzybow i podkrolestwa
Dikarya (Hibbett i in. 2007). Zaliczane sa one do grupy Deuteromycotina, grzybow
niedoskonatych, u ktorych nie znaleziono dotychczas stadium rozmnazania generatyw-
nego (Ingold 1942, 1975). Sa one tez znane jako stodkowodne grzyby, amfibiotyczne
Hyphomycetes lub grzyby Ingolda (Béarlocher 1992).

Wspdlna cecha tych grzybow jest rozmnazanie wegetatywne, podczas ktorego pro-
dukuja konidia (tj. aseksualne zarodniki). Konidia tej grupy sa relatywnie duze (od kilku
do kilkudziesigciu pm) i majq srednio 10—40 razy wigksze wymiary od zarodnikow grzy-
bow ladowych (Giller i Malmqvist 1998). Jedno konidium tworza zwykle tetraradialne
zréznicowane ramiona. Rzadziej przybieraja one forme¢ sigmoidalng. Ksztatt konidiow
pomaga grzybom w utrzymaniu si¢ w siedliskach o rwacym pradzie rzeki, gdzie tez czgsto
mozna je znalez¢ (Webster 1981). Specyficzny ksztatt ramion zapewnia im odpowiednia
dyspersje w wodzie. Dzigki temu mechanizmowi jesienig grzyby te kolonizuja i penetruja
opadte liscie, ktore w ten sposob ulegaja maceracji, przez co ich warto$¢ odzywcza ro$nie
(wzrost N 1 P w stosunku do C). W ten sposob liscie staja si¢ bardziej ,,atrakcyjne” od-
zywczo dla innych konsumentow (Gessner i van Ryckegem 2003). Istotna cecha tej grupy
destruentow jest to, ze ich grzybnia produkuje enzymy hydrolityczne, ktoére rozktadaja
wigzania B—peptydowe w takich polisacharydach jak: celuloza, pektyny, chityna i w wielu
innych (Bérlocher 1992). Hyphomycetes maja szeroki zasigg na kuli ziemskiej, chociaz
ich wystegpowanie i taksonomia w strefie tropikalnej i podbiegunowej sa stabo zbadane
(Marvanova i Muller-Haeckel 1980). Grzyby te moga przeznacza¢ do 80% swojej energii
na produkcje¢ konidiéw (Suberkropp 1991). Jak si¢ uwaza, produkcja konidiow w wodzie
(tzw. sporulacja) moze by¢ $cisle zwiazana z ilo§cig materii organicznej i Zyznoscia wody
w rzekach (Gulis 1 Suberkropp 2006).

1.5.3. Pierwotniaki i meiofauna

Badania zwiazku pierwotniakow z dekompozycja byty bardzo rzadko podejmowa-
ne. Stosunkowo niedawno Ribblett i in. (2005) dowiedli, ze tempo dekompozycji rézni-
fo sig istotnie, gdy zastosowano w eksperymentach osobno bakterie, wiciowce lub obie
grupy tacznie. Okazato si¢, ze w obecno$ci pierwotniakow tempo dekompozycji lisci
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byto 3—4 razy wyzsze, przy czym liczba bakterii malata. Wyniki te dowodza istotnej roli
pierwotniakow w regulacji tempa dekompozycji lisci i konsumpcji bakterii w rzekach.

Kolejna grupa konsumentow, odgrywajaca prawdopodobnie istotna rolg w ekosyste-
mach rzek, jest szeroko pojmowana w hydrobiologii grupa meiofauna, do ktorej zalicza
si¢ organizmy wielokomoérkowe (Metazoa, Perlmutter i Meyer 1991). Jest ona stabo
zbadana i nie wiadomo doktadnie, jaka role peinia poszczegdlne grupy pokarmowe
w lancuchu przemian detrytusu (Beier i Traunspurger 2001). Do tej zréznicowanej fi-
logenetycznie grupy zalicza si¢ m.in. Rotifera, Copepoda, Ostracoda oraz drobne Oli-
gochaeta i Chironomidae. Ostatnio za gtéwne kryterium przynalezno$ci do meiofauny
stosuje si¢ miar¢ wielkos¢ organizméw (zakres: 42—500 um, Schmid-Araya i Schmid
2000). Stosunkowo dobrze poznano taksonomig przedstawicieli rzecznych meiofauny:
matych skorupiakow i wrotkow (Dole-Olivier i in. 2000, Ricci i Balsamo 2000). Nie-
wiele natomiast wiadomo o catych zespotach organizméw, ktdrych osobniki osiagaja
wielko$¢ meiofauny (Schmid-Araya 1997, Jordan i in. 1999, Schmid-Araya i in. 2002).
Stabo poznana jest taksonomia wirkow (Turbellaria), niesporczakow (Tardigrada) i ni-
cieni (Nematoda) stodkich wod ptynacych (Kolasa 2000, Nelson i Marley 2000, Traun-
spurger 2000). Meiofauna wystepuje najczesciej w przestrzeni insterstycjalnej osadow
dna rzeki. Grupa ta, oprocz form pltywajacych, obejmuje takze formy osiadte, wystepu-
jace na powierzchni kamieni. Czas reprodukcji tych organizméw jest relatywnie krotki,
a stosunek tempa produkcji do biomasy (P/B) waha si¢ w szerokim zakresie od 1 (mate
larwy owadow) do 27 (Oligochaeta), a najwyzsze P/B rowne 300 stwierdzono u wrot-
kow, typowych przedstawicieli meiofauny rzecznej (Stead i in. 2005).

1.5.4. Makrobezkregowce — rozdrabniacze

Generalnie, wigkszos$¢ rzecznych bezkregowcow jest wszystkozerna (Giller 1 Mal-
mgqvist 1998). Jednak okreslone grupy zwierzat, ktore korzystaja w rzekach z rdzno-
rodnych zasobow pokarmowych, sa zmuszone odzywiac si¢ na wiele sposobow. Na
tej podstawie Cummins (1973) podzielit te grupy na kilka funkcjonalnych kategorii
pokarmowych (ang. Functional Feeding Groups — FFG). U podstaw tego podziatu stoi
w wigkszym stopniu sposob pobierania pokarmu i zachowanie zwierzat, niz pokrewien-
stwo filogenetyczne, czy taksonomiczne. Pierwotnie podziat ten stworzono dla owadoéw
(Merritt 1 in. 1984), lecz pozniej wlaczono do niego rowniez inne bezkrggowce wod-
ne. Wyr6zniono sze$¢ kategorii pokarmowych: rozdrabniacze, zbieracze, zdrapywacze,
ssacze wodnych roslin naczyniowych (makrofitow), drapiezniki i pasozyty (Merritt
1 Cummins 1996).

Rozdrabniacze CPOM stanowia najwazniejsza grupe pokarmowa FFG, zwiazana
z allochtoniczna materia organiczna dostajaca si¢ do rzek. Zaliczono do niej wielu
przedstawicieli kietzy (Gammaridae), widelnic (Plecoptera) i chruscikow (Trichopte-
ra). Sa one przystosowane do zjadania réznych czgsci roslin jak np. migkkie tkanki
migdzy nerwami lisci. Zeskrobuja ich wierzchnia warstwe lub tez pochtaniaja caty 1is¢
wraz z nerwacja. Aktywnos¢ pokarmowa rozdrabniaczy przyspiesza dekompozycije
materii poprzez redukcje gruboziarnistej materii organicznej (CPOM) do mniejszych
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fragmentéw (FPOM). Produkcja drobnych odchoddéw przez faung rzeczng dodatkowo
przyspiesza rozktad CPOM. Badania eksperymentalne dekompozycji CPOM (Webster
i Benfield 1986), z uzyciem selektywnych workéw (drobne oka siatki — badanie wply-
wu wylacznie mikroorganizmow i grube oka — wptyw duzych bezkrggowcow i mikro-
organizmow tacznie), wykazaly istotne zwigkszenie ubytku suchej masy lisci (24—40%)
w lisciach, na ktorych zerowaty bezkregowce.

1.6. Fazy, chronologia i tempo dekompozycji materii organicznej

Kaushik i Hynes (1971), biorac za punkt wyjscia zjawisko doptywu lisci (CPOM)
z ladu do rzeki, jako pierwsi zaproponowali model przeptywu i przemian materii orga-
nicznej w wodach ptynacych (Ryc. 1). Podzielili oni caty proces dekompozycji CPOM
na trzy fazy. Pierwsza faza jest zwigzana z fizycznym wymywaniem z li§ci rozpuszczal-
nych w wodzie sktadnikéw mineralnych i organicznych (np. weglowodany i polifenole,
Suberkropp i in. 1976). Jest ona stosunkowo krétka — trwa przecigtnie od kilku godzin
do kilku dni. W fazie tej nastepuje ubytek suchej masy lisci o okoto 25% w ciagu doby
(Webster i Benfield 1986).

W drugiej fazie, liscie sa kolonizowane przez mikroorganizmy (m.in. grzyby
i bakterie) i nastgpuje stopniowy rozwoj tych organizméw (Nikolcheva i in. 2005).
W okresie tym ubytek masy detrytusu jest wolniejszy (w przyblizeniu 40% w czasie
100 dni) i zalezy migdzy innymi od gatunku rosliny, sktadu chemicznego i struktury
lisci. Réznice w chemizmie li$ci roznych gatunkoéw roslin powoduja znaczne zrdzni-
cowanie tempa dekompozycji. Zestawienie zakresow tempa dekompozycji dla roslin
zdrewnialych przedstawili Webster i Benfield (1986). Stwierdzono, ze najszybciej
rozktadaja sig liscie z rodziny Tiliaceae, a najwolniej Fagaceae i Pinaceae. Im wigcej
jest azotu w okreslonych liSciach, tym dekompozycja przebiega szybciej. Im wig-
cej natomiast wystepuje w nich ligniny, tym proces ten przebiega wolniej (Gessner
i Chauvet 1994). Problem, ktora grupa mikroorganizméw — grzyby czy bakterie — ma
wigksze znaczenie w drugiej fazie dekompozycji lisci, rozstrzygneli Kaushik i Hynes
(1971). Zastosowali oni antybiotyki przeciwgrzybicze i przeciwbakteryjne. Po zasto-
sowaniu naraz obu antybiotykow, nie zaobserwowali prawie ubytku masy li§ci wiazu.
Natomiast zastosowanie tylko jednego z nich dowiodlo, ze ubytek masy dwukrotnie
silniej hamowaty antybiotyki przeciwgrzybicze, niz przeciwbakteryjne. W drugiej fa-
zie dekompozycji, wraz z intensywnym rozwojem mikroorganizméw wzrasta ilo$¢
azotu w lisciach, co jest spowodowane gtownie przyrostem ilosci biatka pochodzenia
mikrobiologicznego. Kolonizacja lisci przez wodne grzyby wraz z maceracja tkanek
lisci, ktore zachodza podczas tej fazy dekompozycji sa okreslane jako kondycjono-
wanie (Golladay i in. 1983).

W trzeciej fazie dekompozycji, kondycjonowane liscie sa zasiedlane przez detry-
tusozerne bezkregowce, ktore petnia funkcje rozdrabniaczy CPOM (sensu Cummins
1 Klug 1979, Merritt i Cummins 1996). Badania wielu autorow potwierdzily istnienie
istotnego wptywu liczebnosci lub biomasy rozdrabniaczy (gléwnie dla larw owadow)
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Materia allochtoniczna

POM Organiczna Materia
ziarnista/upostaciowiona
Lad rosliny (liscie, gatezie, ktody)
zwierzeta (ciata, odchody)

DOM
Rozpuszczalna
Materia Organiczna
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Rzeka ‘ Zwierzeta (i ich odchody)

Materia autochtoniczna
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Rosliny (glony, makrofity)
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Fazy dekompozycji CPOM (liscie)

1. Abrazja i rozpuszczenie

Model wyktadniczy

2. Aktywnosé mikroorganizméw +biofilmy

Masa CPOM

3

3. Bezkregowce — rozdrabniacze

Czas

Ryc. 1. Uproszczony schemat zrodet materii organicznej, teoretyczna kolejnos¢ faz dekompozycji oraz
ogblny model tempa dekompozycji CPOM w rzekach (na podstawie Kaushik i Hynes 1971, Cummins
i Klug 1979, Lock 1981, Allan 1995, zmodyfikowany). Szczegétowe objasnienia w tekscie
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B Allochthonous matter
POM Particulate Organic Matter DOM
Terrestrial plants (Ieavu_es, branches, Dissolved
iqi woody debris) Organic Matter
Origin animals (bodies, faeces)
CPOM ||[FPOM || DOM

Autochthonous

] Plants and their fragments
Fluvial Animals and their faeces
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Stages of CPOM (leaves) breakdown

1. Abrasion and leaching

Exponential model

2. Microbial activity + biofilms

CPOM mass
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Fig. 1. Simplified flowchart of organic matter sources, theoretical appearance of breakdown stages, and
a general model of CPOM breakdown rate in streams (based on Kaushik & Hynes 1971, Cummins & Klug

1979, Lock 1981, Allan 1995, modified). More details in the text
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na tempo dekompozycji lisci (np. Benfield i Webster 1985, Cuffney i in. 1990, Stewart
1992, Fazi i Rossi 2000).

1.7. Roslinnos¢ strefy brzegowej jako zrédto CPOM

Roslinnos¢ brzegowa rzek stanowi wazny element krajobrazu, poniewaz laczy
$rodowisko ladowe z wodnym, wplywajac istotnie na funkcjonowanie rzek (Naiman
i Décamps 1997, Zalewski i in. 1998). Karczowanie lasow, rozwdj rolnictwa i urbaniza-
cja wielu zlewni prowadzi do okre§lonych zmian struktury roslinnosci strefy brzegowe;j
rzek. Wigkszo$¢ wspomnianych rodzajow dziatalnosci cztowieka powoduje eliminacje
rodzimych gatunkoéw roslin, rozprzestrzenianie si¢ gatunkéw inwazyjnych, przyspie-
szenie erozji brzegéw oraz wplywa na zmiany rodzaju substratu w korycie rzek (Allan
i Flecker 1993, Roth i in. 1996, Boutin i Jobin 1998, Carpenter i in. 1998, Tabacchi i in.
1998, Wissmar i Beschta 1998). Co wigcej, nawet czg$ciowa fragmentacja roslinnosci
stref brzegowych réwniez wptywa na zmiany warunkow abiotycznych i biotycznych
w rzekach. Przerwanie ciaglosci strefy roslinnosci ogranicza wedréwki organizmow
oraz zmienia warunki oswietlenia i temperatury, co w sumie prowadzi do lokalnego
zaniku wielu gatunkow roslin i zwierzat (Forman 1995, Machtans i in. 1996, Poff i in.
1997, Debinski i Holt 2000). Calkowite wykarczowanie roslinnosci prowadzi do zwigk-
szenia splywu biogenow z ladu bezposrednio do rzek (Kindler 1998) oraz powoduje
zmniejszenie doplywu materii organicznej (Hawkins i in. 1993, Tabacchi i in. 1998).

Niektore teoretyczne modele ekosystemow rzek przewiduja, ze zmniejszenie r6z-
norodnosci roslinnosci brzegowej, a tym samym réznorodnosci CPOM, moze zaburzac
funkcjonowanie (model ,,d6t — szczyt”) tancuchow troficznych (Cummins i in.1989).
Nieliczne badania prowadzone na ten temat wykazaty, ze sktad gatunkowy i r6znorod-
no$¢ lasow wptywa na zespoty wodnych grzybow (Laitung i Chauvet 2005, Lecerfi in.
2005), produkcje wtorng rozdrabniaczy bezkrggowych (Stout i in. 1993, Friberg i in.
2002) oraz na tempo dekompozycji lisci w rzece (Swan i Palmer 2004).

Oprocz obserwowanych zmian pod wptywem aktywnos$ci cztowieka w strefach
brzegowych, zachodza réwniez modyfikacje struktury lasoéw na rozleglych obszarach
zlewni rzek, prowadzac niekiedy do drastycznych zaburzen dynamiki CPOM. W Euro-
pie Polocnej (Skandynawia), Centralnej (Karpaty) i Zachodniej (Alpy) wprowadza si¢
czgsto w celach komercyjnych monokultury drzew iglastych, jak np. $wierk lub sosna.
W Szwecji oba te rodzaje wystepujace w monokulturach zajmuja ponad 70% lasow
(Lindén i Vollbrecht 2002). W Polsce 78% laséw stanowia drzewa iglaste (dominacja
sosny — Pinus sylvestris L.). W gérach Polski Potudniowej juz od XIX w. zastgpowano
naturalne buczyny nasadzeniami $wierka pospolitego (Picea abies (L.) H.Karst) w Su-
detach, Beskidach i Tatrach (Boratynski i Bugata 1998).

1.8. Czynniki determinujace dekompozycje CPOM w rzekach

Istnieje szereg czynnikow, ktore wpltywaja na tempo dekompozycji materii orga-
nicznej. Ze wzgledu na ich umiejscowienie, mozna podzieli¢ je na czynniki wewngtrzne
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— w samej tkance ro$linnej oraz zewngtrzne — oddzialujace na rosling ze srodowiska ja
otaczajacego (Melin 1930). Z kolei wsréd wewngtrznych czynnikdw, roznicujacych de-
kompozycje, wyrdznia si¢ trzy kategorie substancji roslinnych: 1. pierwiastki biogenne,
2. celulozg i chemicelulozg oraz 3. inhibitory chemiczne. Wsrod tych ostatnich wyrdz-
ni¢ mozna trzy rodzaje inhibitoréw tempa dekompozycji. Naleza do nich woski produ-
kowane przez kutykule, garbniki (np. tanina w kompleksach z biatkami) oraz substancje
chemiczne majace bezposredni efekt hamujacy na dekompozycje (np. fenole).
Najwazniejszym zewngtrznym czynnikiem $rodowiskowym wplywajacym na tempo
dekompozycji w rzekach jest temperatura. Poza temperatura, do istotnych czynnikow
zaliczono: stezenie biogenow rozpuszczonych w wodzie, pH wody (zakwaszenie wod),
stezenie tlenu, rodzaj siedliska wodnego 1 zwiazana z nim predkos¢ przeptywu (estuaria,
jeziora, mokradta, rzeki i in.), metod¢ ekspozycji materiatu roslinnego w rzece (np. pakie-
ty lisci lub worki z siatki), zaggszczenie i1 sklad gatunkowy bezkregowcow, czy w koncu
grupg stresorow — tzn. zaktocen powstajacych na skutek oddzialywan cztowieka. Do tych
ostatnich naleza migdzy innymi: sztuczna zabudowa ciekow i zbiornikdéw wodnych, za-
nieczyszczenie wod (gldwnie metalami cigzkimi), antropogeniczne modyfikacje w zlew-
niach (urbanizacja, wylesienie) oraz modyfikacja struktury roslinnosci brzegowej. Szcze-
gotowy przeglad piSmiennictwa na ten temat przeprowadzil Webster i Benfield (1986).

1.9. Badania detrytusu w wodach srédladowych Polski

Materia organiczna, jej przemiany i zwigzana z nimi dekompozycja w wodach sto-
jacych byty przedmiotem badan w Polsce péinocno—wschodniej, gtéwnie w jeziorach
Pojezierza Mazurskiego. Szczepanski (1965) jako jeden z pierwszych zwrocit uwage
na istotne znaczenie doptywu lisci z ladu jako zrodta energii dla ekosystemow jezior.
W obrebie jezior $ledzono szczegélowo losy materii organicznej w strefie brzegowe;j
litoralu (Pieczynska 1972, 1993, Pieczynska i in. 1984) oraz gigbiej, w strefie pelagialu
jeziornego (Kajak i in. 1975). W innych badaniach analizowano rolg, jaka petnia rozne
grupy organizmow w obiegu materii organicznej jezior — w tym bakterie (Chrost 1983,
1984, Chrost i in. 1986, Siuda i Chrost 2002), fitoplankton (Chroést i in. 1981), wodne
ro$liny naczyniowe (Kufel i in. 2004), matze (Stanczykowska i in. 1976) oraz inne gru-
py bezkregowcow (Pieczynska i in. 1993, 1998). Do nielicznych naleza badania zalez-
no$ci migdzy zroznicowaniem dekompozycji materii organicznej a statusem troficznym
jezior (Godlewska-Lipowa 1974a, 1974b).

Sporadycznie badano tempo sedymentacji i strukturg¢ granulometryczna transporto-
wanej materii organicznej w strefach ekotonowych (sensu Naiman i Décamps 1997),
w strefie przejsciowej typu rzeka—jezioro (Kufel 1993, Hillbricht-Ilkowska, 1999 ) lub
na styku rzeka—zbiornik zaporowy (Fleituch i in. 2001).

Badania dekompozycji materii organicznej w wodach ptynacych (jak rzeki, potoki
lub strumienie) w Polsce byly podejmowane rzadko. Dotyczyly one okreslania tempa
dekompozycji niektorych gatunkéw roslin ladowych w wybranych siedliskach wod-
nych. Nieliczne prace powstaly na temat transportu materii organicznej w sestonie
w relacji do dryfu makrobezkregowcow w rzekach nizinnych i podgoérskich (Grzyb-
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kowska i in. 1991, Fleituch 1994, Grzybkowska i in. 2004) oraz depozycji, transportu
i dekompozycji niektorych gatunkow lisci w rzekach wysokogorskich i alpejskich (Ga-
las 2007). Stosunkowo niedawno zbadano wptyw gradientu wysokosci nad poziom mo-
rza na akumulacj¢ i tempo dekompozycji lisci buka (Fleituch 2001a) oraz analizowano
wplyw grzyboéw i makrobezkrggowcdéw na proces dekompozycji lisci buka i jesionu
w gorskich rzekach Karpat i Alp (Fleituch 2001b, Fleituch i Leichtfried 2004).

1.10. Zwigzek metabolizmu rzeki z dekompozycja materii organicznej

Metabolizm stanowi catoksztalt przemian biochemicznych zachodzacych w komor-
kach zywych organizméw, reakcji stanowiacych podioze wszelkich zjawisk biologicz-
nych. Klasycznie wyrdznia si¢ dwie podstawowe kategorie metabolizmu: 1. katabo-
lizm, podczas ktorego duze czasteczki ulegaja rozktadowi na mniejsze z uwolnieniem/
zmagazynowaniem energii (np. oddychanie komorkowe) oraz 2. anabolizm — podczas
tego procesu energia jest zuzywana do syntezy substancji budulcowych (np. biatek,
weglowodanow, kwaséw nukleinowych i innych). Najbardziej efektywnym energetycz-
nie procesem, spos$rod roznych strategii metabolicznych, jest oddychanie tlenowe (tlen
jako akceptor elektronow), w ktorym dwutlenek wegla jest jednym z ostatecznych pro-
duktow dekompozycji. Przy szacowaniu tempa metabolizmu podczas rozktadu CPOM
mierzy sig najczesciej konsumpcjg O, lub uwalnianie CO, za pomoca respirometru.

Intensywno$¢ metabolizmu, w odniesieniu do skali ekosystemu rzeki, jest pochodna
fizycznych i chemicznych wlasciwo$ci wody oraz typu otaczajacej rzek¢ zlewni (np. za-
lesiona, rolnicza lub zurbanizowana). Catkowity metabolizm rzeki stanowi odzwiercie-
dlenie produktywnosci i oddychania organizmow we wszystkich jej czgéciach, jak ton
wodna, dno i strefa hyporeiczna. Oddychanie ekosystemu rzeki obejmuje konsumpcjg
zasobow wegla organicznego zdeponowanego w postaci materii organicznej przez orga-
nizmy samo— i cudzozywne. Ze wzgledu na specyficzne wymagania procesu respiracji
podczas dekompozycji, intensywnos$¢ respiracji zwykle ograniczana jest przez tempera-
turg¢ oraz dostepno$¢ wegla, pierwiastkoéw biogennych i tlenu. Poza tym, intensywnos¢
respiracji zalezy gtéwnie od rodzaju form wegla organicznego, z jakimi mamy do czynie-
nia w rzekach, jak na przyktad od: DOC — rozpuszczonego wegla organicznego (Young
i Huryn 1999), od form materii: CPOM i FPOM zdeponowanej na dnie w postaci osadow
(Hedin 1990) oraz od obecnosci w rzekach LWD (Houser i in. 2005).

Procesy metaboliczne naleza do najbardziej zlozonych zjawisk zachodzacych
w ekosystemach wodnych. Zaktada si¢, ze metabolizm moze by¢ uniwersalnym wskaz-
nikiem funkcjonowania ekosystemu, poniewaz odnosi si¢ do wszystkich rodzajow wod
$rodladowych (w tym do rzek) niezaleznie od ich wielko$ci i typu. Metabolizm rzek jest
wrazliwy na zaklocenia Srodowiskowe 1 zalezy od stopnia zyznosci wody. Poza tym, na
metabolizm rzek ma wptyw aktywnos¢ cztowieka w bezposredniej strefie brzegowe;j
rzek oraz w catej zlewni (rodzaj uzytkowania gleby).

W ostatnich latach rosnie liczba badan naukowych na temat metabolizmu ptynacych
wod powierzchniowych (m.in. Bottiin. 1985, Young i Huryn 1996, Uehlinger i Naegeli
1998, Fleituch 1998). Jednak wskazniki funkcjonalne zwigzane z procesami przemian
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metabolicznych w wodzie (np. respiracja ekosystemu czy produkcja pierwotna brut-
to) sa rzadko wykorzystywane przy badaniu wptywu zaktocen, generowanych w zlew-
niach, na ekosystemy rzek.

1.11. Kompleksowa ocena ekosystemow rzek

Powstajace koncepcje dotyczace integracji i zdrowotnosci ekosystemow wod po-
wierzchniowych (np. Karr 1991) stanowia teoretyczna podstawe do rozwazan nad
ekosystemami narazonymi na antropopresj¢. Karr i Dudley (1981) zdefiniowali ,,in-
tegralno$¢ biologiczna” (ang. ecological integrity) jako stan, w ktorym utrzymany
jest zréwnowazony, zespolony i odpowiednio przystosowany zespdt organizmoéw
o okreslonym sktadzie gatunkowym, réoznorodnosci i organizacji funkcjonalnej, ktore
to cechy sa poroéwnywalne do cech zespolow wystepujacych w srodowisku natural-
nym. Pozniej Karr i in. (1986) okreslili ,,zdrowotno$¢ ekologiczna” (ang. ecologi-
cal health) jako system ekologiczny, ktory moze by¢ uwazany za ,,zdrowy” (dobrze
funkcjonujacy), jezeli jego caty potencjat dziata sprawnie, warunki tego dziatania sg
stabilne, a w przypadkach zaklécen (dysfunkcji) taki system ekologiczny dochodzi
sam do rownowagi. W tego typu uktadzie konieczna bywa tylko niewielka pomoc
zewngtrzna ze strony cztowieka.

W celu oceny stanu $rodowiska wodnego mozna zastosowaé wiele wskaznikow
ekologicznych. Ocena ta musi uwzglednia¢ caty zakres zmian w Srodowisku wodnym
— od stanu naturalnego (warunki referencyjne) do stanu catkowitej degradacji (np. hi-
pereutrofizacja), dlatego tez wskazniki ekologiczne moga by¢ pomocnym narzedziem
przy wczesnym ostrzeganiu o zmianach $rodowiskowych, a takze shuzy¢ celom dia-
gnostycznym w przypadku zaistniatych juz powaznych probleméw Srodowiskowych
(Dale i Beyeler 2001). Ostatnio szczegotowy przeglad biowskaznikow stosowanych
w rzekach przedstawili (Dolédec i Statzner 2010).

W ekologicznej zdrowotnosci rzek mozna wyrozni¢ dwa jej aspekty: strukturalny
i funkcjonalny (Minshall 1996). Z biologicznego punktu widzenia, aspekt struktural-
ny odnosi si¢ do czasowo—przestrzennego rozmieszczenia organizméw (np. bakterie,
grzyby, glony, bezkrggowce, ryby) oraz zasobow, z ktorych one korzystaja (np. rézne
formy materii organicznej). Funkcjonalny aspekt zdrowotnos$ci rzek dotyczy catosci
zjawisk (proces6w) zachodzacych na poziomie zespotow ekosystemu (np. produk-
tywnos$¢, respiracja, tempo dekompozycji, wzrost). Dotychczas tradycyjne badanie
stanu zdrowotnosci srodowiska rzeki polegato przewaznie na analizie wskaznikow
strukturalnych, jak na przyktad: liczebnos¢, biomasa, réznorodnosé, typ rozmieszcze-
nia organizméw w srodowisku. W tym celu najczgsciej wykorzystywano zespotly ryb
i bezkrggowcoéw wodnych (Metcalfe-Smith 1994, Barbour i in. 1999, Norris i Haw-
kins 2000, Statzner i in. 2001). Rzadziej w tym celu stosowano inne organizmy wod-
ne, jak zespoly glonow dennych, pierwotniaki, czy makrofity (np. Barbour i in. 1999,
Norris i Thoms 1999, Hill i in. 2000).

Wskazniki funkcjonalne, jak na przyktad tempo dekompozycji materii organicz-
nej, czy metabolizm rzeki, sa uznawane za bezposrednie miary funkcjonowania
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ekosystemu (Bunn i in. 1999). Przy czym nalezy zaznaczy¢, ze wskazniki funk-
cjonalne nie stanowia alternatywy dla wskaznikow strukturalnych, lecz sa miarami
komplementarnymi przy kompleksowej ocenie stanu zdrowotno$ci rzek (Gessner
i Chauvet 2002). Z perspektywy catosci ekosystemu, wskazniki funkcjonalne zwia-
zane z procesami przemian w wodzie (np. respiracja ekosystemu, czy produkcja
pierwotna brutto) moga stanowi¢ uniwersalng miar¢ stanu §rodowiska, sa jednak
tylko sporadycznie wykorzystywane przy identyfikowaniu i ocenie rzek zdegrado-
wanych (Bunn i Davies 2000).

1.12. Cel badan

Celem niniejszej pracy bylo zweryfikowanie dwoch hipotez zakladajacych, ze na
strukturg i funkcjonowanie gorskich ekosystemoéw rzek, zasilanych gtownie allochto-
niczng materig organiczna, maja wplyw zmiany antropogeniczne wywotane przez:

e wzrost zyzno$ci wody (1. hipoteza)

e redukcje réznorodnosci zespotu roslin poprzez wprowadzanie monokultury

swierka pospolitego w strefie brzegowej rzek (2. hipoteza).

Zmiany struktury i funkcjonowania ekosystemoéw wodnych $ledzono opierajac sig
na procesie dekompozycji gruboziarnistej materii organicznej (lisci) w rzekach beskidz-
kich w okresie od jesieni 2002 do wiosny 2003. Do zbadania przedstawionych wyzej
hipotez zastosowano parametry strukturalne (S) i funkcjonalne (F) (sensu Sandin i So-
limini 2009) zwiazane z dekompozycja detrytusu. W tym celu:

e porownano tempo dekompozycji lisci olszy i1 debu, rézniacych si¢ intensywno-

$cig rozkladu w naturalnych i zmienionych warunkach srodowiskowych (F);

e dokonano analizy biogenow (N i P) w tkankach li§ci w czasie ekspozycji w natu-
ralnych i antropogenicznie zmienionych rzekach (S);

e przeanalizowano tempo rozktadu lisci i rolg jaka petnia w dekompozycji mikro-
organizmy 1 makrobezkrggowce (metoda selektywnych workow) (F);

e przetestowano przydatnos$¢ roznych wskaznikow tempa dekompozycji do okre-
$lania stanu zdrowotnosci zdegradowanych rzek (F);

e porownano dynamik¢ rozwoju, strukturg, réznorodnosc¢, biomasg i tempo sporu-
lacji grzybow kolonizujacych eksponowany w rzece materiat (S i F);

e przeanalizowano strukturg, zaggszczenie 1 roznorodno$¢ bezkrggowych rozdrab-
niaczy zwiazanych funkcjonalnie z rozkladajacymi si¢ lis¢émi o niskiej (dab)
1 wysokiej (olsza) jakosci odzywczej dla detrytusofagdw (S i F);

e poddano ocenie metabolizm (konsumpcja tlenu oraz uwalnianie dwutlenku we-
gla) lisci eksponowanych w rzekach naturalnych i przeksztalconych w skutek
dziatalnos$ci cztowieka (F).

Tempo dekompozycji porownywano migdzy rzekami dobranymi parami: naturalna

i przeksztatcona, uwzgledniajac przy tym dwa rodzaje antropopresji: 1. zwigkszona zy-
znosci wody w wyniku zanieczyszczen doplywajacych ze zlewni (pi¢¢ par rzek) oraz
2. zmieniong strukturg strefy brzegowej w wyniku zaprowadzenia upraw monokultur
$wierka pospolitego (pig¢ par rzek).
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Na podstawie uzyskanych danych fizyczno—chemicznych wody oraz parametrow
biologicznych zwiazanych z dekompozycja materii organicznej dokonano syntezy wy-
nikow i wyodrebniono najistotniejsze czynniki wplywajace na funkcjonowanie ekosys-
temow malych gorskich rzek w pasmie Beskidow.
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2. METODYKA
2.1. Teren i stanowiska badan w Beskidach

2.1.1. Charakterystyka obszaru badan

Beskidy, w obszarze prezentowanych badan (Ryc. 2), leza w Potudniowej Polsce
migdzy 49°18° 1 49°49° szerokosci geograficznej potnocnej a 19°38” 1 21°02” dtugosci
geograficznej wschodniej.Teren ten nalezy do Zachodnich Karpat Zewngtrznych (eko-
region 10. — Karpaty, wg Ramowej Dyrektywy Wodnej, WFD 2000), w pasie o dtugo-
sci ok. 150 km. Wszystkie wybrane rzeki znajduja si¢ w prawostronnych zlewniach
(Skawinka, Raba, Poprad, Dunajec, Biata Tarnowska) gornej czgsci Wisly. Beskidy
Zachodnie i Srodkowe maja budowe fliszowa i naleza do typu gor fatdowych systemu
alpejskiego (Kondracki 1989). Beskidy powstaty w trzeciorzedzie (migdzy kreda i pa-
leogenem) przez sfatldowanie i pozniejsze wyniesienie skat osadowych (fliszu karpac-
kiego). Skaly te sktadajq si¢ gtownie z piaskowcow, lupkow, itow, mutowcoOw i margli.
W gorach tych dominuja gleby brunatne-kwasne, ptowe i pararedziny. W najwyzszych
partiach gér wystepuja gleby inicjalne i stabo wyksztatcone. W dolinach gtéwnych rzek
zalegaja mady. Obszar Beskidow byt do niedawna intensywnie eksploatowany rolniczo
(wypas zwierzat) z wyjatkiem najwyzszych partii gor. Grunty uzytkowane rolniczo zaj-
muja okoto 58% powierzchni tego terenu (Ochrona Srodowiska GUS 2003).

Beskidy leza w strefie klimatu umiarkowanego o cechach przejsciowych. Dominuja-
cy wplyw wywieraja naptywajace z zachodu cieple i wilgotne masy powietrza polarno-
morskiego (okoto 65% dni w roku). Przestrzenne zréznicowanie temperatury powietrza
w Beskidach zalezy gtownie od wysokosci nad poziom morza, uksztaltowania i eks-
pozycji terenu oraz w mniejszym stopniu od szerokosci 1 dtugosci geograficznej (Hess
1965). Srednia roczna temperatura powietrza w Beskidach wynosi 5-8°C (w obszarach
podgorskich i regla dolnego). Roczne wieloletnie sumy opadéw wahaja si¢ od 550 mm
w dolinach do 1200 mm w gérach. Najwigcej opadow otrzymuja Beskidy Zachodnie,
a ich wielko$¢ zmniejsza si¢ z zachodu na wschod. Czas zalegania pokrywy $nieznej
waha si¢ od 80 do 160 dni.

2.1.2. Hydrologia i stan jakosci rzek

Zachodnie i Srodkowe Beskidy posiadaja duze znaczenie w gospodarowaniu woda-
mi ze wzgledu na: gesta sie¢ rzeczna, ich gorski charakter oraz wielkos$¢ zasobow wod
powierzchniowych. Beskidy sa obszarem o najwigkszej gestosci zrodel i sieci rzecznych
w Polsce. Ze wzgledu na gorski charakter rzeki w tym obszarze cechuje nierownomier-
nos$¢ przeptywu. W Beskidach czgsto wystgpuja niskie stany wod, jak rowniez wezbra-
nia kilka razy do roku, a $rednio co kilka lat — powodzie. Gtoéwne rzeki Beskidow objgte
sa monitoringiem (monitoring wod powierzchniowych) i wykazuja ogo6lnie zta jakos¢
wody. Do dwodch najwazniejszych przyczyn takiej sytuacji naleza: zty stan sanitarny
1 eutrofizacja wod. W efekcie tych niekorzystnych zjawisk brak jest w tym obszarze
rzek w I klasie czystosci, a 55% badanych wod powierzchniowych ma oceng pozakla-
sowa (Raport o stanie srodowiska WIOS w Krakowie, 2003).
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Ryec. 2. Lokalizacja stanowisk badan dekompozycji w dwudziestu rzekach w pasmie Srodkowo—Zachodnich
Beskidow w Potudniowej Polsce. EE — eksperyment badania wptywu zwigkszonej zyznosci wody,
EMR - eksperyment badania wptywu modyfikacji roslinnosci brzegowej. SJ — jednokrotny pobor materiatu,
SC — seria czasowa, REF — stanowiska referencyjne, ZDG — stanowiska zdegradowane

Fig. 2. Location of sites used in breakdown experiments in twenty rivers situated in the Srodkowe
— Zachodnie Beskidy range (central-western part of the Beskid Mts) in southern Poland. EE — effect of
elevated nutrient concentration, EMR — effect of modification of riparian zone. SJ — one sampling date,
SC — time series, REF — reference sites, ZDG — degraded sites

29



Studia Naturae 57,2010

009 0f 0L E”m wmmo ONV ow T N&€T.STobt  HiS0.TE00T Dys[oIs Daz o0c sq4 ol

06t  0€ 06 0L ¥L0 099 $6 € Nubl.8Tobt HiTS.LE0OT BRI BY0IZOY JHY 61

0SL 0T 08 0Tt 0T0 00 LYy T N.SI.Z€06F  H..80 .60 002 emoomy  HAZ 81 P

089 0¢ 08 01°L IS0 0L'S 09 € Nu8T.9€o6F HubT.1000T Amozs[0 d9d9 L1 (s

0.8 0T  0f 06°1 170 069 43 € Null.ZEo6V H.9T.1000T eoialdd]  DAZ 91 g AN
06, 0 O 08T 060 OFIl 9%l € Nub€.£€06F Hub6E.01 00T eorwarwey  J4Y  SI 5

ovL  0¢ 06 o' 8€0  OFY 8°C € Nuf€FE€o6h  Hul0.E100T AMmo2100 Daz vl ,

08L 0¢ 06 0S'€  0S0  08%F 1'C € Nu9E€.€€o6F  H.l0.ZI 0T ouddisn J99 €1

0IL  0¢  0S 09 970  0¥T 4 T NuEPS€o6t  HSEF1o0T  BUOMIZ)  DAZ Tl 0 s

00L 0¢ 06 069 S0 06F L€ € NuFT.9€06F  HubS #0 00T zdeqin], d9d 11

orS 81 09 0s'c €0 0£9 09 € NubS.ITo6F H.T0.650.07  Dismoylopy DAZ 01 c

orS 0  Or  00°L 090 OIS 8¢ T Nu8S.1T06F H.lT.8500T sudmg 94 6 N

00S v 01 09°1 S0 00°11 € v N&0S.TTo6F H.9S 95,07  BYUBZOUATY DAZ 8 b

00S S°LT  0S 09°1 S°0 096 00T € N«STJI€o6V bl .8500T BuURIIEe S Iy L [

08¢ ¢ o 0€tv  €F0  08°S 17T € NuTS.0€06F Huf¥ 9€007  BOWRISAZIY DAZ 9 cd ¢ -
06t  0¢ 06 o't S0 0p9 LTT € NolS.8To6F Hubb LE00T BIAPIAM BYOIZOY JHY 6

09 SS 09 090  0v'0 096 €9 v N«€0LEo6Y H8Y.1000T BMOZS|0 DAZ t oz

ovL  0¢ 08 0T’c  0oF'0  08%F 09 € Nulv 9€06F  Hubb L0 00T BUILOY 94 €

e SL o¢ oou QHo oo"nﬁ @H@ v NelP £S06F  H.TO St o6l uoIpa) Daz ¢ WE 1 o8

0S¢ 0I 09 o't 0€0  OFY 09 € Nu€0.0So6t Hubl .67 61 BIqQIOSOD) d9d 1

IV MZd dHS d1S ILdd MHD ¥V OS V1 ‘ONOT NI Id ¥NY ¥O Nd¥ IS d

soL1es own — DS ‘oyep Surjdwes ojdus —

S :Surduwres Jo poyloN "popeIdap — DZ QU — JHY :9¥S Jo odAT, -ouoz uerredLl JO UOIBOYIPOW JO JOJ — YINH ‘UOHRIIUIIUOD JUILNNU PAJBAI[D JO
109140 - F :spudWLIAdXH "DYSIN PD[SIF AU — N ‘DYO9PES Pysag oY) — S 92100 Y — D) DISMONEN PISAF o) — JN{ :SUOLRIAGIQQE I “[wr] opmin|y —
LTV ‘[w] {(T+) wpiam uonejaSoa uetredry — M7y (%] yruoz ye Adoues ouuey) — gHS ‘[wy/w %] yojens 1At oy jo odojs — d'18 ‘[w] ydop 10Ary — LdA
‘fw] ypim [puuey) — MHD ‘[;uny] BaIR JUSWIYIR) — YV (I9[YNS 0) “0JB) IOPIO WedNS — OS OpmneT — "Ly OpmiSuoT — "DNOT Queu JATY — N
9d£y 10ATY — 1Y “Toquunu JOATY — YN ‘oI [eo1ydeISoan) — Yo ‘mred 1AL Jo 1oquunN — NdY ‘Soues Surjdures — 1§ quowniodxa oyp Jo odAT — 7 :speay
uwnjod oy} JO SUOTRIAIQQY “SIA PISOg Y} UI SAIPNIS UMOPIEAIq JBa[ I0J PAOI[AS SIOALI AJUdM) JO SONSLINOBIRYD pue uonedo[ [eorydeidoan 1 9[qel
qoad 1019z Awjorsjoupal — S ‘qoid eruerorqod emoSeZO BLIOS — DS ‘QUBMOPRISIPZ OysImour)s — D7 ‘Qulkouaisjar oysimoue)s — JoY ‘fomoJoziq
1osouur[sor roeygApowr nmApdm juowArodsyo — YNT ‘Apom 1osouzAz [ouozszAmpod nmApdm eruepeq juowkradsyo — g9 ‘DISIN PRsog — N ‘1Joopes
poseg — Sg 90100 — D) ‘DISMONEIA PIsog — JNF A101S dfeIsozod ‘[w] eziow worzod peu 9soqosAp — 1TV ‘(W] {(T+d) fom089z1q 1950UUI[$0I 9SONOIAZS —
MZY ‘[%] miuez sezopod eikioy drustusroey — gHS ‘[wyu 9] exutopo Amodxpsoupal yopeds — 41§ ‘[w] pozi 95040qdD — LA ‘[w] 1joz1 9soxosezs —
MHD ‘[;un]] umalz eruyozidimod — YV (BIO[yenS "8Mm) 950M0pdZY — OS “BUZIYRIZ03T 9$0N0I0ZS — "1V “BUzOyRIS033 9$03n{(J — "ONQT ‘TIOZI BMZEN —
N ‘eysimmoue)s dAT — 1 ‘Djozi sownN — YN ‘Auzoyei3o03 1ezsqQ — YO Ssimour)s Ared sownN — Ny ‘@zomepeq eLog — 1S ‘muawkiadsyo [ezpoy — g
:uwnjoy moxmopseu A10.0S 1981] 1oAzodwoxop uepeq op yoAuemodAIAm YOz YOIZpsdq msarzpnmp eyA)sAropyereyd 1 euzoyei3093 eloezi[eyo ‘| B[oqeL,

30



Tadeusz Fleituch Dekompozycja materii a funkcjonowanie rzek

2.1.3. Stan laséw w obszarze badan

Beskidy odznaczaja si¢ najwigksza lesistoscia w Matopolsce (33%) (Buda i in.
2005). Lesistos¢ terenu jest zroznicowana, a w obszarach podgorskich dominuja lasy
swierkowe (33,6%), buczyny (27,9%) i lasy jodtowe (27,0%). Wigkszos¢ (81,5%) la-
sow stanowi wilasnos¢ panstwowa. Obecnie w Beskidach najbardziej zdegradowane
przez cztowieka sa lasy iglaste, w gorach dotyczy to gtéwnie §wierka pospolitego (Ko-
zak 1 in. 1999). Dominacja tego gatunku w podgorskich i dolnoreglowych terenach
Beskidow wynika z masowego tworzenia sztucznych monokultur §wierkowych w XIX
i XX w. (Boratynski i Bugata 1998). O stabym stanie zdrowotnosci tych lasow $§wiadczy
relatywnie wysoki udziat (ok. 50% powierzchni lasow) drzewostanéw w niskich kla-
sach wiekowych (do 40 lat), a obszary starodrzewow sa niewielkie. Ogolnie $rednio na
jednego mieszkanca badanego obszaru przypada 0,13 ha powierzchni lesnej, natomiast
wskaznik ten dla catej Polski wynosi 0,23 ha/os. (GUS 2003).

2.1.4. Badania wstepne rzek

Na trzy miesiace przed przystapieniem do zasadniczych badan (poczatek jesie-
ni 2002 r.) przeprowadzono badania pilotazowe pigcdziesigciu matych gorskich rzek
w dorzeczach Skawinki, Raby, Dunajca, Popradu i Biatej Tarnowskiej, lezacych w pasmie
Zachodnich i Srodkowych Beskidow w Polsce. Przy wyborze stanowisk badawczych
oceniano wielkos¢ cieku, morfologi¢ koryta, dynamike hydrologiczna, stan zyznosci
wody, sposéb uzytkowania i zagospodarowania zlewni, rodzaj oraz stopien zalesienia
strefy brzegowej. W celu oceny jakosci wody wykonywano analizy fizyczno—chemiczne
wody (stezenia rozpuszczalnych form azotu i1 fosforu) oraz korzystano z danych moni-
toringu wod powierzchniowych, udostgpnionych przez Wojewodzki Inspektorat Ochro-
ny Srodowiska w Krakowie. Ostatecznie do badan dekompozycji materii organicznej
zaklasyfikowano dwadziescia rzek w pasmie Beskidow — od Beskidu Makowskiego,
poprzez Gorcee, Beskid Sadecki, po Beskid Niski (Ryc. 2).

2.1.5. Stanowiska badan

Stanowiska do badan dekompozycji w rzekach dobierano w pary wedtug zasady, by
byty one jak najbardziej podobne do siebie pod wzgledem morfologii koryta, geologii,
budowy dna i warunkow hydrologicznych. W zaleznosci od celu badan (hipotezy), parg
tworzyly:

1. Eksperyment EE — naturalne stanowisko o niezanieczyszczonej wodzie (REF)
laczone ze stanowiskiem o podwyzszonej zyznosci wody (ZDG) lub

2. Eksperyment EMR — stanowisko o naturalnej roslinnosci brzegowej (REF, naj-
czesciej las mieszany) ze stanowiskiem przeksztalconym, ktorego brzegi porastaty
drzewa zdominowane przez monokultury $wierka (ZDG).

Do analizy wptywu podwyzszonej zyznosci wody (EE) na dekompozycje wytypo-
wano 10 matych rzek (pigc¢ par) o powierzchni zlewni od 3,8 do 79,9 km?, rzedowosci
od 2 do 4 (metoda Strahlera) i stanowiskach potozonych na wysokosci od 350 do 740 m
n.p.m. (Tab. 1, Ryc. 3). Do serii SC i SJ wybrano rzeke Goscibia (REF) i Cedron (ZDG)
w Beskidzie Makowskim. Pozostate cztery pary serii SJ (REF-ZDG) wytypowano
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1 REF Goscibia EE SC 2 ZDG Cedron EE SC

5 REF Roztoka Wielka EE SJ 6 ZDG Przysietnica EE SJ

D e B

8 ZDG Kryniczanka EE SJ

T YR

9 REF Stupne EE SJ 7 10 ZDG Wojkski EES)
Ryc. 3. Fotografie stanowisk badan dwudziestu rzek beskidzkich (jesien 2002 — wiosna 2003). Oznaczenia pod fotografiami
w kolejnosci: numer stanowiska, rodzaj stanowiska: REF — referencyjne, ZDG — zdegradowane, nazwa rzeki, rodzaj
eksperymentu: EE — wplyw podwyzszonej zyznosci wody, EMR — wpltyw modyfikacji roslinnosci brzegowej, metoda
zbierania prob: SC — seria czasowa i SJ — seria jednokrotnego poboru. Stanowiska ustawiono parami: REF versus ZDG
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11 REF Turbacz EMR SC

o

15 REF Kamienica EMR SJ ' 16 ZDG Lepie

C=

18 ZDG Furcéwka EMR SJ

19 REF Roztoka Mata EMR SJ 20 ZDG Sielski EMR SJ

Fig. 3. Photographs of study sites of the twenty rivers in the Beskid Mts. (autumn 2002 — spring 2003). Descriptions
of the photographs: number and type of the site: REF — reference, ZDG — degraded ones, river name, type of
experiment: EE — effect of elevated nutrient concentration, EMR — effect of modification of riparian zone, method

of sampling: SJ — one sampling date, SC — time series. Sites are paired: REF site vs. ZDG one
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w Gorcach (rzeki Konina — Olszoéwka), Beskidzie Sadeckim (Roztoka Wielka — Przy-
sietnica) i dwie pary w Beskidzie Niskim (Kamianna — Kryniczanka oraz Stupne — Woj-
kowski).

Wplyw modyfikacji roslinno$ci (monokultury $wierka) w bezposredniej strefie
brzegowej (EMR) na dekompozycje badano w 10 rzekach (pig¢ par), zlokalizowanych
w Gorcach i Beskidzie Sadeckim. Para rzek Turbacz (REF) i Czerwonka (ZDG) repre-
zentowaly seri¢ czasowa (SC) 1 jednokrotna (SJ), a pozostale cztery pary byty wykorzy-
stywane do jednokrotnego zbierania materiatu (seria SJ) (Tab. 1, Ryc. 3). Stanowiska do
badan zlokalizowano na rzekach matych i $rednich o rzgdowosci od 2 do 3, powierzchni
zlewni w zakresie 1,20—14,6 km?, zacienieniu koryta rzeki 30-90% i wysokoSci bez-
wzglednej stanowisk od 490 do 870 m n.p.m.

Stanowiska referencyjne zlokalizowano w Gorczanskim Parku Narodowym — rze-
ki Konina, Turbacz, Ustepne, Kamienica t.acka, Olszowy oraz w Popradzkim Par-
ku Krajobrazowym — rzeki: Roztoka Wielka, Roztoka Mata, Kamianna i Sielski. Na
stanowiskach referencyjnych wystepowal las mieszany z dominacja buka (50—80%)
i domieszka jodty. Stanowiska zdegradowane o podniesionej zyznos$ci polozone byty
w obszarach zurbanizowanych, ponizej wsi (rzeki Olszéwka, Przysietnica, Wojkowski)
lub ponizej wigkszych miejscowosci: Cedron — ponizej Kalwarii Zebrzydowskiej oraz
Kryniczanka — ponizej oczyszczalni $ciekow z Krynicy. Na podstawie danych struktury
gatunkowej drzew zawartych na zdigitalizowanych mapach (1:5000) obliczono w stre-
fach brzegowych wszystkich rzek (eksperyment EMR): udziat drzew iglastych — wia-
czajac w to swierk, jodle i modrzew (CIF) oraz udziat wytacznie $wierka (SPC). Dane
te udostepnity Dyrekcja Gorczanskiego Parku Narodowego i Regionalna Dyrekcja La-
sow Panstwowych w Krakowie. Za stanowiska zdegradowane przez przewage mono-
kultur $wierka pospolitego uznano rzeki: Czerwonka (75% udziatu §wierka), Gorcowy
(30%), Lepietnica (80%), Furcowka (30%) i Sielski (60%). Stanowiska ZDG (EMR)
potozone sa w wigkszo$ci na terenach administrowanych przez Regionalna Dyrekcje
Lasow Panstwowych w Krakowie. Na rycinie 3 przedstawiono fotografie wszystkich
wybranych stanowisk.

2.2. Analiza wody

W czasie badan dekompozycji (od 4 listopada 2002 do 24 kwietnia 2003) monitoro-
wano temperaturg wody we wszystkich rzekach w sposob ciagly (odczyt co 2 godziny)
przy pomocy czujnikow ACR Smart—Button (ACR System Inc., Surrey, BC, Kanada).
Przewodnictwo elektrolityczne (konduktometr Elmetron CX742, Zabrze, Polska) i od-
czyn wody (pH—metr WTW, Wissenschaftlich—Technische Werkstatten, GmbH, Weil-
heim, Niemcy) mierzono bezposrednio w rzekach. Probki wody pobierano kazdorazowo
na 20 stanowiskach (4-8 terminéw) i przewozono w schtodzonym termoizolacyjnym
pojemniku do laboratorium. Po przesaczeniu prob wody przez filtry szklane (Whatman
GFF 0,45 um), oznaczano w nich stezenia rozpuszczonego fosforu—ortofosforanowego
(P-PO, lub DIP — ang. Dissolved Inorganic Phosphorous) oraz trzech form azotu: amo-
nowego (N-NH,), azotanowego (N-NO,) i azotynowego (N-NO,) za pomoca chroma-
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tografii jonowej (Dionex, Camberley, Wielka Brytania); wszystkie analizy wykonano
zgodnie ze standardowymi procedurami APHA i in. (1995). Na podstawie uzyskanych
danych obliczano DIN (ang. Dissolved Inorganic Nitrogen) dla kazdej proby jako sume
azotu oznaczonego z trzech form jondéw wymienionych powyzej. Obliczone warto$ci
srednie temperatury, pH, przewodnictwa elektrolitycznego, DIP i DIN postuzyty do
okreslenia klasy jakosci wody badanych rzek. Klasg jakosci wod okre§lano na pod-
stawie wartosci granicznych analizowanych wskaznikéw dla wod powierzchniowych
(Rozporzadzenie Ministra Srodowiska 2004) oraz na podstawie kryteriow dla wskazni-
kow stosowanych przy ocenie eutrofizacji powierzchniowych wod ptynacych (Twardy
iin. 2003).

2.3. Przygotowanie i zbieranie eksponowanych lisci

Do pomiaru tempa dekompozycji lisci w rzece zastosowano metodg ekspozycji lisci
w workach (Boulton i Boon 1991, Benfield 1996). Jako material wykorzystano liscie
dwoch gatunkow drzew: olszy czarnej (Alnus glutinosa (L.) Gaertn.) i dgbu szypul-
kowego (Quercus robur L.). Gatunki te maja szeroki zasieg wystgpowania w Europie
i wykazuja odmienne tempo dekompozycji lisci. Liscie debu cechujq si¢ wzglednie
wolnym tempem dekompozycji, natomiast liscie olszy — szybkim (Cummins i Klug
1979). Swiezo opadte liscie obu rodzajow lisci zebrano pod koniec pazdziernika 2002
1. Pozostawiono je nast¢pnie do wyschnigecia w temperaturze pokojowej przez okres
jednego tygodnia. Po tym, wysuszony material wazono w porcjach po okoto 5 g z do-
ktadnoscia do 0,01g. Po zwazeniu liscie zwilzano woda, by zmniejszy¢ ich tamliwos¢
i straty masy podczas transportu. Po zwilzeniu umieszczano je w plastikowych workach
dwoch rodzajow: o drobnych (DS, $rednica oka 0,5 mm) i grubych (GS, $rednica oka
10 mm) okach siatki. Stosowane worki miaty wymiary 10 x 20 cm. W celu p6zniejszej
identyfikacji wszystkie worki opisywano kodem (uwzgledniajac typ lisci, rodzaj siatki,
numer rzeki, liczbg powtdrzen). Oba rodzaje workow zamykano tak, by przyjely ksztatt
czworoboku (Jonsson i in. 2001). Ten ksztalt workéw zapewniat wigksza objetos¢ dla
przygotowanych nawazek lisci oraz zapobiegal ich agregacji, co ograniczalo wystepo-
wanie ewentualnych deficytow tlenu w workach podczas ekspozycji w wodzie. Wor-
ki GS umozliwialy kolonizacjg lisci przez wigksze bezkrggowce (makrobezkrggowce,
szeroko$¢ ciata do 10 mm), natomiast worki DS eliminowaly wptyw oddziatywania
zwierzat >0,5 mm, umozliwiajac jednak kolonizacj¢ przez mikroorganizmy (Boulton
i Boon 1991).

Aby oszacowa¢ ewentualne straty masy lici wynikte podczas transportu (na stano-
wiska i z powrotem po ekspozycji), dodatkowo dla kazdego gatunku li§ci przygotowano
kontrolne cztery worki GS. Przygotowano ponadto po szes¢ workow DS dla kazdego
gatunku, aby moc obliczy¢ poprawke na strate masy liSci w wyniku ubytku sktadni-
kow rozpuszczalnych w wodzie w poczatkowej fazie dekompozycji. W tym celu worki
z 1i$¢mi zanurzono w biezacej wodzie (temp. 10°C) w laboratorium na 24 h, co pozwoli-
o wyznaczy¢ poprawke na ubytek masy spowodowanej rozpuszczaniem substancji hy-
drofilnych. Poza tym, w celu wyznaczenia poczatkowej masy bezpopielnej lisci, pozo-
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stawiono dodatkowo liscie w workach DS (po 4 worki dla kazdego gatunku). Pozostala
czes¢ lisci olszy 1 dgbu zamrazano (—30°C), by oznaczy¢ p6zniej poczatkowe wartosci
parametréw chemiczno—biologicznych (zawarto$¢ N i P, ergosterol; opis postgpowania
ponizej).

Podstawowa jednostke eksponowanego materiatu w rzekach stanowit pakiet czte-
rech workéw, skladajacy sie z kombinacji dwoch gatunkow lisci umieszczonych
w dwoch typach workéw (Ryc. 4).

Pakiety workdéw rozmieszczono w rzekach wedtug dwoch schematéw doswiadczal-
nych, rozniacych si¢ sposobem dystrybucji przestrzennej i liczba workéw na stanowi-
skach (Ryc. 4) oraz czgstotliwoscia zbierania materiatu (seria czasowa i seria jednokrot-
nego poboru materiahu).

Seria czasowa (SC) — obejmowata w sumie cztery rzeki, porownywane w parach.
Pierwsza para rzek (REF — Goscibia versus ZDG — Cedron) postuzyta do badania wpty-
wu podwyzszonej zyznosci wody na dekompozycje (eksperyment EE), a druga para
(REF —Turbacz versus ZDG — Czerwonka) stuzyta do analizy wptywu modyfikacji ro-
slinno$ci brzegowej na ten proces (eksperyment EMR).

Na kazdym z czterech stanowisk serii SC umieszczono po 22 pakiety workow, co
w sumie dato liczbe 352 workow. Materiat w serii SC zbierano w pigciu terminach. Ter-
miny zbierania workow wyznaczano osobno dla dgbu i olszy tak, by w czwartym terminie
ubytek masy stanowil okoto potowg poczatkowej suchej masy lisci (T, ). Terminy serii
SC wyznaczano i korygowano kazdorazowo dla obu gatunkow oddzielnie na podstawie
przyjetego a priori wyktadniczego modelu rozktadu lisci (model opisano w rozdziale 1.6,
na Ryc. 1 1w rozdziale 2.5. dotyczacym analizy danych). W kazdym terminie zbierano po
cztery worki z danej kategorii siatek i danego gatunku liSci — tj. w czterech powtorzeniach
na termin. Dodatkowo w czwartym terminie (dla kazdego gatunku lisci) zbierano po dwa
worki, by mie¢ identyczna liczbg szesciu powtorzen, tzn. taka sama, jak w rownocze$nie
eksponowanej serii SJ (opis ponizej). Poczynajac od 4 listopada 2002 r. zebrano worki
obu gatunkoéw w pigciu terminach: z lis¢mi olszy: po 7, 14, 35, 78 i 127 dniach, a worki
z 1is¢mi degbu po 14, 42, 93, 127 i po 171 dniach ekspozycji.

Seria jednokrotna (SJ) — eksponowano po sze$¢ pakietow (n=6 dla kazdego rodza-
ju worka 1 gatunku) w kazdej z 20 wybranych rzek (w sumie po 24 worki na stanowi-
sko). Jednorazowy termin zbierania materiatu serii SJ (dla kazdego gatunku odrgbny)
wyznaczano z modelowej serii SC, a odpowiadat on w przyblizeniu (jak w serii SC)
czasowi, po ktorym dochodzito do straty potowy suchej masy lisci w workach (T, ).
Przyjmujac powyzsze zalozenia, worki serii SJ z li§¢mi olszy zebrano w 78 dniu ekspo-
zycji (styczen 2003 r.), a worki debu w 127 dniu (marzec 2003 r.). W sumie w serii SJ
umieszczono w rzekach 480 workow (6 pakietow x 4 worki x 20 stanowisk).

Na stanowiskach wbijano w dno metalowe prety dtugosci 80 cm i $rednicy 1 cm,
do ktorych za pomoca linek nylonowych mocowano pakiety workow (kazdy pakiet na
osobnej lince). Prety z pakietami workow rozmieszczano na odcinku o dlugosci okoto
100 m, w siedliskach pradowych (glebokos¢ okoto 30 cm), w zré6znicowanych miej-
scach odcinka, by warunki ekspozycji uwzgledniaty cata zmienno$¢ srodowiskowa. Ze
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PAKIET 4 WORKOW
DS Olsza (Alder) (SET of 4 BAGS)
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Ryec. 4. Standardowy schemat przestrzennego rozmieszczenia (rzut z gory) pretow 1 workow (GS — grube
oka siatki, DS — drobne oka siatki) oraz sktad pakietow wykorzystanych do badan dekompozycji lisci
w serii czasowej (SC — 4 rzeki) 1 w serii jednokrotnego poboru prob (SJ — 16 rzek) w beskidzkich rzekach.
Metody eksponowania i zbierania workow oraz opracowanie materialu opisano szczegétowo w tekscie

Fig. 4. Standard plot of iron bars setup (areal view) and bags distribution (GS — coarse and DS — fine mesh
sizes) and design of the bags’ package used in the leaf breakdown studies for SC series (time series at
4 study sites with 5 sampling dates) and for SJ series (at 16 stations, sampled on one sampling occasion)
in streams located in the Beskid Mts. Methods of bag exposition, sampling, and material processing are

explained in the text

wzgledu na mozliwe wahania poziomu wody w gorskich rzekach, worki umieszczano
blisko dna tak, by byly caly czas zanurzone.

Eksperymenty obu serii (SC i SJ) rozpoczgto w terenie 4 listopada 2002 r.

Po ekspozycji worki serii SC zbierano z roznych pretow w kazdym terminie (po
4 powtorzenia), by uwzgledni¢ zmienno$¢ warunkdéw wystepujaca na przestrzeni cate-
go odcinka. Ze wzgledu ma podniesiony stan wody 1 sptywajaca kr¢ w marcu 2003 r.
wigkszo$¢ workow z lisémi olszy w piatym terminie w Cedronie przepadta.

W czasie wyciagania z wody kazdego worka typu GS umieszczano przeciwpradowo
podbierak z siatka 0,5 mm, aby zapobiec stracie ewentualnie wyptukiwanych bezkre-
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gowcow. Po zebraniu kazdy worek pakowano do oddzielnych plastikowych workéw
strunowych. Calo$¢ materiatu przewozono w pojemnikach termoizolacyjnych i opraco-
wywano niezwlocznie po przywiezieniu do laboratorium.

2.4. Analiza lisci w laboratorium

2.4.1. Wstepna analiza

Zebrane proby lisci plukano w wodzie, by usuna¢ z eksponowanego materiatu za-
nieczyszczenia (osad, piasek i inne— poza analizowanymi — gatunki liSci). Z workow
GS wybierano bezkrggowce, ktore nastgpnie konserwowano w 70% alkoholu etylo-
wym z przeznaczeniem do pdzniejszej identyfikacji. Po wyplukaniu pobierano z kaz-
dej proby (worka) po 5 lisci. Nastgpnie wycinano w nich krazki o $rednicy 12 mm
(3 podproby—pakiety po 5 krazkow kazda) za pomoca korkoboru. Przy wycinaniu kraz-
kow z lisci unikano miejsc z nerwacja.

Pakiety krazkow postuzyty do:

1. zbadania tempa produkcji zarodnikow grzybow (tylko z serii SC z workow GS),

2. badan aktywnosci metabolicznej lisci (tylko z serii SC z workow DS),

3. pdzniejszych oznaczen zawarto$ci ergosterolu w lisciach, w tym celu pakiety za-
mrozono (—30°C) na okres kilku tygodni.

Pozostale liscie w workach postuzyty do wyznaczenia ubytku masy lisci. W tym celu
suszono je w suszarce (Premed KBC G—65/250, Polska) w 105°C przez 48 godz. i wa-
zono z doktadnos$cia do 0,01 g (waga Axis A 500, Gdansk, Polska). Po wysuszeniu lisci
rozdrabniano je w homogenizatorze laboratoryjnym do wielkosci materiatu ok. 0,5 mm.
Nastepnie kazda probe dzielono na dwie czgsci. Z pierwszej wyznaczano sucha mase
bezpopielng (AFDM), biorac po ok. 400 mg i spalajac w piecu muflowym (Linn High
Therm LM 312.11, Niemcy) w temperaturze 550°C przez 4 h. Po zwazeniu masy popiel-
nej probek (0,1 mg) wyznaczano bezpopielng masg materii organicznej w suchej masie
lisci dla kazdej proby. Druga czg$¢ proby lisci postuzyta do analizy zawarto$ci wegla,
azotu i fosforu (opis ponizej).

2.4.2. Analiza biogenéw

Zawarto$¢ fosforu (%6P) w probkach (nawazka 200 mg) oznaczano spektrofotome-
trycznie przy dtugosci fali 700 nm (metoda molibdenianowa, Allen i in. 1974 ) po uprzed-
niej mineralizacji lisci w mieszaninie kwaséw (5 ml 60% kwas azotowy + 1 ml 30%
kwas nadchlorowy + 0,5 ml 98% kwas siarkowy, Molinero i Pozo 2004) w temperaturze
325°C przez 15 minut (Allen 1989). Zawarto$¢ wegla i azotu (%6/V) oznaczano w probach
(nawazka 2—3 mg) za pomoca analizatora Perkin—Elmer II series 2400 CHNS/O (Boston,
MA). Udziat pierwiastkow przeliczano na masg¢ bezpopielna lisci (AFDM). Stosunki pier-
wiastkow C:N i C:P podano w wynikach wagowo, a w dyskusji przeliczono na mole.

2.4.3. Biomasa grzyboéw
Biomasg grzybow w rozktadajacych sig lisciach w probach z workéw GS wyzna-
czano mierzac stgzenie ergosterolu. Ergosterol jest zwiazkiem z grupy steroli charak-
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terystycznym dla grzybow, wystepuje w ich $cianie komorkowej. Analizg ergosterolu
przeprowadzano w liSciach olszy i dgbu zebranych w serii SC w latach 2002—2003.
Zebrane krazki lisci przechowywano w stanie zamrozonym (—30°C) przez kilka tygo-
dni. Bezposrednio przed analiza proby liofilizowano i wazono (+ 0,1 mg). Zaraz po
liofilizacji przystgpowano do ekstrakcji ergosterolu z lisci. Thuszcze ekstrahowano
i zmydlano alkalicznym metanolem (8 g KOH w litrze) w 80°C przez 30 min. z miesza-
niem. Nastgpnie ekstrakt oczyszczano metoda ekstrakcji fazy statej (ang. Solid Phase
Extraction — SPE) z uzyciem wkladow Waters Sep—Pak Vac RC tC , Milford, MA,
(Gessner 2005). Ergosterol zawarty w ekstraktach izopropanolu oznaczano metoda wy-
sokowydajnej chromatografii cieczowej (ang. High Performance Liquid Chromatogra-
phy — HPLC) przy uzyciu chromatografu wyposazonego w detektor UV. Absorbancje
mierzono przy dhugosci fali 282 nm (Gessner 2005). Do kalibracji urzadzenia uzyto
standardow Fluka (czystos¢ >98%). Chromatograf HPLC (Dionex, Sunnyvale, CA)
wyposazony byt w kolumng C ; stuzaca do rozdziatu metoda fazy odwréconej (Brown-
lee Spheri—5 RP—18, Applied Biosystems, Foster City, CA) w temperaturze 33°C. Faze
ruchoma stanowit 100% metanol z przeptywem 1,5 ml/minutg. Ergosterol przeliczano
na biomase¢ grzybow (FB ) stosujac przelicznik 5,5 mg ergosterolu/1 g suchej masy
grzybow, a nastepnie na 1 g AFDM — masy bezpopielnej lisci (Gessner i Chauvet 1993,
Gessner i in. 2003).

2.4.4. Produkcja konidiow

Tempo sporulacji badano wykorzystujac $wieze krazki liSci olszy i dgbu. Aby zaini-
cjowa¢ w laboratorium sporulacje grzybow, umieszczano wycigte krazki lisci (po pigé
na probe) w stozkowych kolbach Erlenmeyera (objetos¢ 100 ml) i inkubowano w 25 ml
wody przefiltrowanej przez saczki szklane (Millipore, APFF) (Bérlocher 2005). Woda
do inkubacji pochodzita z tej samej rzeki co krazki. Inkubacj¢ prowadzono w ciemno-
$ci z mieszaniem wody (100 rpm), w statej temperaturze 10°C (+0,2) w inkubatorze
(Pol-Eko—Aparatura typ ST3/3) przez 48 h (Chauvet i Suberkropp 1998). Zawiesi-
n¢ konidiow po inkubacji zlewano do miarowych probéwek (50 ml) i konserwowano
dwoma ml 37% roztworu formaliny, dopetniajac probg do 35 ml woda destylowana.
Przed przygotowaniem preparatow do identyfikacji dodawano 100 pl 0,5% roztworu
Triton—X, by zapewni¢ rbwnomierne rozmieszczenie konidiow, a nastgpnie, po zamie-
szaniu proby, zawiesing filtrowano (saczki Millipor SMWP o porach 5 um). Osadzone
na saczkach konidia wybarwiano roztworem 0,05% blgkitu bawelnianego w kwasie
mlekowym, a nastgpnie liczono i oznaczano z uzyciem mikroskopu przy powigkszeniu
200x% (Robinson i Gessner 2000, Bérlocher 2005).

Krazki lisci po sporulacji suszono i wazono, by wyznaczy¢ ich bezpopielna masg
w taki sam sposob, jak dla pozostalej masy lisci po ekspozycji workow. Tempo produk-
cji konidiow (PK) wyrazano jako liczbg konididw na jednostke masy liSci w okresie
doby [n/mg AFDM/24 h]. Do oznaczen gatunkow grzybow korzystano z kluczy Ingolda
(1975) oraz Gulisa i in. (2005). Dla kazdej préby obliczano zaggszczenie konidiow, bo-
gactwo gatunkowe grzybow (liczba gatunkoéw) i réznorodnos¢ gatunkowa (H ) stosujac
wskaznik Shanona—Wievera (Krebs 1997).
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2.4.5. Liczebnos$¢ rozdrabniaczy

Bezkregowcee, po wyjgciu z alkoholu liczono i oznaczano przy uzyciu lupy binoku-
larnej (Nikon SMZ 1500, zakres powigkszenia 10—100%) z doktadnoscig taksonomicz-
ng na réznym poziomie (do rodzaju lub rodziny, w zaleznos$ci od stadium rozwoju dane-
go osobnika), wykorzystujac klucze dla okreslonych grup zwierzat (Jazdzewski 1975,
Hynes 1977, Rozkosny 1980, Wallace i in. 1990, Edington i Hildrew 1995, Nilsson
1996, Rybak 1997, 1999, Tachet i in. 2000, Kotodziejczyk i Koperski 2000). Ozna-
czone taksony klasyfikowano nastgpnie do funkcjonalnych grup pokarmowych (Merritt
i Cummins 1996, Moog 1995, Tachet i in. 2000), a w dalszych analizach bezkrggowcow
brano pod uwage tylko grupe funkcjonalng rozdrabniaczy (Graga 2001). Liczebnos¢
bezkregowych rozdrabniaczy (SHR) podawano jako ilo§¢ osobnikdéw na probeg (tj. wo-
rek GS). Réznorodnos¢ taksonomiczng (H’) rozdrabniaczy (tj. grupy zwierzat na roz-
nych poziomach taksonomicznych) obliczano i poréwnywano migdzy stanowiskami za
pomoca wskaznika Shanona—Wievera.

2.4.6. Pomiar metabolizmu

Aktywno$¢ metaboliczna analizowanych lisci (olszy i debu) mierzono w ukta-
dzie zamknigtym za pomoca respirometru Micro—Oxymax w laboratorium (V6.03
Columbus Instruments Corporation, Columbus, OH) zgodnie z instrukcja urzadze-
nia (V6.03 Software Manual. Columbus, 1996). Do analizy przeznaczono $wiezo
wycigte krazki lisci (po pig¢ krazkow na probe) zebrane z workdéw DS serii SC
z czterech rzek (eksperyment EE i EMR) w pigciu odrgbnych terminach, osob-
no dla kazdego gatunku lisci. Swieze krazki przenoszono do sterylnych butelek
(50 ml) i zalewano 20 ml wody pochodzacej z tej samej rzeki co eksponowa-
ny material. Pomiarow dokonywano wzglgdem proby ,,$lepej” (respiracja wody
rzecznej bez lisci). W respirometrze mierzono rownoczesnie konsumpcje tlenu
(K(O,) — doktadno$¢ + 1 pug O,) oraz produkcje dwutlenku wegla (P(CO,) —+1 pg
CO,) analizowanych lisci dla kazdej proby, w przeciagu czterech godzin, z odczy-
tami co 40 minut. Eksperyment prowadzono w ciemnosci i przy stalej tempera-
turze 10°C £ 0,5°C. Po odczytach respiracji wyznaczano sucha mase bezpopielna
krazkoéw (+ 0,1 mg) tak, jak przy wyznaczaniu ubytku masy lisci z eksponowa-
nych workéw (rozdziat 2.3.1). Po uwzglednieniu masy krazkéw wyliczano tempo
konsumpcji tlenu (O, pg/mg AFDM/h) oraz tempo produkcji dwutlenku wegla
(CO, ug/mg AFDM/h).

2.5. Analiza danych

Po wprowadzeniu korekty strat masy poczatkowej lisci (M,), powstatej w wyniku
(1) rozpuszczania substancji hydrofilnych oraz (2) strat masy powstatych przy pako-
waniu 1 transporcie na stanowiska badan, okreslano tempo dekompozycji za pomoca
wspoétczynnika dekompozycji ,,k”, korzystajac z modelu krzywej wyktadniczej (Peter-
sen i Cummins 1974) z modyfikacja uwzgledniajaca réznice temperatury wody migdzy
badanymi rzekami (Ferreira i in. 2006a):
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M=M, e™
po zlogarytmowaniu:
’k=—-In (M/M))/t

gdzie M, — sucha masa bezpopielna [g] pozostata po ekspozycji lisci, M,, — poczatkowa sucha masa bezpopielna
[g], t — czas ekspozycji — zastgpiono stopnio—dniami [°C d] liczonymi jako suma $rednich dobowych temperatur
(n=12) w czasie kolejnych dni ekspozycji lisci. *Znak minus ,,—,, przy wartosci ,,k”” pomijano w niniejszej pracy

(podobnie jak w inni autorzy), dla wigkszej czytelnosci tekstu i wykresow.

Tempo dekompozycji k (seria SC) porownywano pomig¢dzy dwoma typami sta-
nowisk, rodzajami workéw oraz dwoma gatunkami lisci metoda analizy kowariancji
(ANCOVA) ze stopnio—dniami jako kowariata. Dane wspotczynnikow dekompozycji
k, zageszczenia rozdrabniaczy bezkregowych, pochodzace z jednokrotnego poboru ma-
teriatu (seria SJ, n=6, dla kazdego gatunku i rodzaju worka na stanowisko) porownywa-
no metoda analizy wariancji (ANOVA). Badano istotno$¢ r6znic $rednich parametrow
zwiazanych z li§¢émi podczas dekompozycji migdzy dwoma typami rzek (REF vs. ZDG)
testem t dla prob niezaleznych. Przed powyzszymi analizami sprawdzano jednorodnos¢
wariancji danych migdzy grupami (test Levene’a) oraz badano normalno$¢ rozktadu
danych (test Shapiro—Wilka). W przypadkach koniecznych, tj. w celu uzyskania roz-
ktadu naturalnego, dane poddawano transformacji (log,, (x+1)). Dane na wykresach
przedstawiono w postaci nieprzeksztatconej (Srednie arytmetyczne z zakresem btedu:
SEM — btad standardowy $redniej).

Wspoétczynniki dekompozycji k& bez korekty temperatury (tj. czas ekspozycji
w dniach) postuzyty do obliczen wskaznikoéw zdrowotno$ci rzek (Tab. 2). Na podstawie

Tabela 2. Wskazniki dekompozycji i kryteria oceny shuzace do okreslania funkcjonalnej zdrowotnosci rzek
(Gessner i Chauvet 2002). Stopnie oddziatywania srodowiska (warto$¢ oceny): 2 —brak wptywu, 1 — umiarkowany
wplyw, 0 — silny wptyw

Table 2. Breakdown indicators, criteria of evaluation for assessing the functional stream integrity. Scores indicate
power of the anthropogenic stress on stream functioning: 2 — no impact — “reference” condition, 1 — moderate

impact, 0 — strong impact (from Gessner & Chauvet 2002)

Kryteria oceny Warto$¢

Metoda Parametr oceny (wskaznik i jego zakres) oceny
Porownanie Iloraz tempa rozktadu na kz:kr=0,75-1,33 2
z warto$cig stanowiska stanowisku zdegradowanym (kz)  kz:kr,= 0,5-0,75 lub 1,33-2,0 1
referencyjnego i referencyjnym (kr) kZ:kR<0,5 lub >2,0 0
Wartos¢ absolutna k& Wspotezynnik dekompozycji kz=0,01-0,03/ 2

[doba™'] na stanowisku kz=0,005-0,01 lub 0,03-0,05 1

zdegradowanym (kz) kz<0,005 lub>0,05 0
Wartos$¢ absolutna Iloraz wskaznikow dekompozycji  kGS:kDS,=1,2-1,5 2
wskaznika w workach o grubych (kGS) kGS:kDS=1,5-2,0 lub <1,2 1

i drobnych (kDS) okach siatki kGS:kDS>2,0 0
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tych wskaznikow dokonano oceny jakosci funkcjonowania (stanu zdrowotnosci) rzek
zdegradowanych. W ocenie tej przyjeto kryteria i zakresy wartosci progowych wskaz-
nikow zaproponowane przez Gessnera i Chauvet (2002).

Na podstawie liczby taksonow i ich liczebnosci obliczano wspotczynnik roznorod-
nosci (H’) Shanona—Wievera (Shannon 1948) dla zespotéw grzyboéw i rozdrabniaczy
bezkrggowych za pomoca programu MVSP 3.11¢ (Kovach 1999).

Do analizy powiazan migdzy zespotami taksonow grzybow Hyphomycetes oraz
migdzy grupami rozdrabniaczy bezkrggowych (na réznych gatunkach lisci, stano-
wiskach i przy réznym typie antropopresji na rzeki) zastosowano wielowymiarowa
technike¢ eksploracji z zastosowaniem analizy skupien metoda aglomeracji z danych
niestandaryzowanych ($rednie procenty liczebnosci taksonéw) metoda srednich po-
taczen wazonych (WPGMA) z euklidesowa miara odleglosci wigzan (Statistica 8.0,
StatSoft 2007).

Dla serii jednokrotnej (SJ), w celu zbadania relacji migdzy parametrami dekom-
pozycji (tempo dekompozycji k i liczebno$¢ rozdrabniaczy bezkregowych — SHD)
a parametrami wody (zmienne aktywne) i parametrami charakteryzujacymi zlewnig
i rzeke (zmienne dodatkowe) zastosowano analiz¢ czynnikow gtownych — Principal
Factor Analysis — PFA (pakiet Statistica 8.0, StatSoft 2007). Ze wzgledu na roézne jed-
nostki zmiennych, analiz¢ PFA wykonano na podstawie korelacji. Liczbg czynnikow
ograniczono do dwoch, biorac za podstawe wartos$ci wlasne czynnikow >1 (kryterium
Kaisera) i uwzgledniajac metodg osypiska (metoda Cattera). Ograniczenie liczby czyn-
nikow pozwolito na uproszczenie analizy struktury zmiennych i interpretacji zaleznosci
migdzy zmiennymi, tak by wyjasni¢ najwigksza czes¢ wspolnej wariancji dla dwdch
pierwszych czynnikéw o najwyzszej wartosci wtasnej. Analiz¢ PFA wykonywano od-
dzielnie dla kazdego eksperymentu/rodzaju worka i gatunku lisci. Analizy PFA przed-
stawiono w postaci rzutu zmiennych na plaszczyzng dwoch czynnikow (F1 vs. F2),
z wielko$ciami tadunkow czynnikowych dla zmiennych (wektory) (Jolliffe 2002).

W celu wyznaczenia zbioru czynnikow (zmienne fizyczno—chemiczne wody, zawar-
tos¢ biogendw w lisciach i inne ich wlasnosci) majacych wplyw na ksztattowanie si¢
parametrow funkcjonalnych eksponowanych lisci (np. tempo dekompozycji, tempo re-
spiracji) z serii SC (osobno dla kazdego eksperymentu, typu workdw i gatunku lisci) po-
stuzono si¢ analiza regresji wielokrotnej (ARW) z wykorzystaniem metody wstecznej
eliminacji zmiennych. By unikna¢ losowej selekcji zmiennych, przed analiza ARW wy-
konano wstgpna analiz¢ macierzy korelacji zmiennych (metoda Pearsona). Dla kazdego
modelu w ARW obliczano analiz¢ wariancji dla caltej regresji z poziomem istotnosci
(P<0,05) i skorygowanym wspodtczynnikiem pokrycia (R*, ). Obliczenia prowadzono
przy uzyciu programu Statistica wersja 8.0. (StatSoft, Inc. 2007).
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3. WYNIKI
3.1. Parametry fizyczno-chemiczne wody

Rzeki wybrane do badania wplywu zyznosci wody na dekompozycje lisci (ekspery-
ment EE) wykazywaty znaczne zr6znicowanie parametréw fizyczno—chemicznych wody.
Zmienno$¢ t¢ mozna zaobserwowac: 1. w obrgbie tego samego stanowiska (wartosci SEM
danego parametru) oraz 2. w parach migdzy potaczonymi typami stanowisk referencyjnych
i zdegradowanych (Srednie sezonowe z okresu badan, Ryc. 5). Srednie wartoéci pH wody
na stanowiskach zdegradowanych znacznie przekraczaty wartos$¢ 8 (oprocz pary Goscibia
— Cedron). Srednie warto$ci przewodnictwa elektrolitycznego wody na tych stanowiskach
przekraczaty zwykle wartosci 300 uS/cm?. Przewodnictwo natomiast byto nizsze na sta-
nowiskach referencyjnych niz na zdegradowanych i wahato si¢ od 154 do 370 uS/cm?.
W trzech pierwszych parach stanowisk (1, 2 1 3) znaleziono statystycznie istotne roznice
w przewodnictwie wody. Byto ono wyzsze na stanowiskach zdegradowanych. Podobnie,
srednie stezenia ortofosforanow (DIP) byly wyzsze na stanowiskach zdegradowanych,
a najwigksza roznice stezen znaleziono migdzy rzeka Kamianna i Kryniczanka (odpo-
wiednio: 14612354 ug P-PO /1, test t, P<0,001). Srednie stezenia azotu nieorganicznego
na stanowiskach zdegradowanych przekraczaty z reguty warto$¢ 1 mg DIN/], a najwyzsze
jego stgzenie znaleziono w Kryniczance (>11,1 mg DIN/I). We wszystkich parach rzek,
z wyjatkiem pary piatej (Stupne — Wojkowski), réznice w stezeniach DIN migdzy dwoma
typami stanowisk byty istotne statystycznie.

Najwigksza liczbe statystycznie istotnych réznic we wilasciwosciach wody (test
t, Ryc. 5) stwierdzono migdzy nastgpujacymi parami rzek: Kamianna — Kryniczanka
(DIP, DIN), Roztoka Wielka — Przysietnica (przewodnictwo, DIN), Konina — Olszéwka
(pH, przewodnictwo, DIN) oraz Goscibia — Cedron (przewodnictwo, DIN). Jedynie
piata para stanowisk (Stupne — Wojkowski), mimo podniesionej zyzno$ci wody w po-
toku Wojkowskim ($rednie DIP i DIN, Ryc. 5), nie wykazywata istotnych roznic dla
analizowanych parametrow wody.

Wody rzek wybranych do badania wptywu modyfikacji ro§linnosci brzegowej (eks-
peryment EMR, dla obu typow stanowisk) cechowaty ogolnie nizsze warto$ci przewod-
nictwa oraz nizsze st¢zenia zwiazkow biogennych (N, P) w poréwnaniu do dziesigciu
rzek omowionych powyzej (eksperyment EE, Ryc. 5). Wody rzek wykazywaty zmien-
no$¢ odczynu w szerokim zakresie (zakres srednich pH 7,8—8,3), a istotne r6znice pH
znaleziono tylko dla dwoch par: Roztoka Mata — Sielski oraz Kamienica — Lepietni-
ca (P<0,05). Srednie przewodnictwo wody na dziesieciu stanowiskach wahato si¢ od
160 do 200 puS/cm?, a istotnie roznice dla tego parametru wystapity migdzy Kamienica
i Lepietnica. Wszystkie pary rzek eksperymentu EMR nie r6znity sig istotnie stezeniami
DIP w wodzie, a najwigksze wahania DIP wystgpowaty w Lepietnicy (22 — 142 ug/l,
Ryc. 5). Srednie stezenia nieorganicznego azotu (oprocz pary dziesiatej Roztoka Mata
— Sielski) nie przekraczaty wartosci 1 mg DIN/1 . Z wyjatkiem dziewiatej pary rzek (Ol-
szowy—Furcéwka), nie znaleziono istotnych réznic w stezeniach nieorganicznego azotu
migdzy stanowiskami referencyjnymi a zdegradowanymi.
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Ryc. 5. Srednie wartosci parametrow fizyczno—chemicznych wody A — odezyn, B — przewodnictwo, C — fosfor
ortofosforanowy (DIP) i D — azot nieorganiczny (DIN) migdzy sparowanymi stanowiskami (ciemny stupek
— stanowisko zdegradowane, biaty stupek stanowisko referencyjne, blad — odchylenie standardowe) w dwudziestu
beskidzkich rzekach. EE — wptyw podwyzszonej zyznosci wody, EMR — modyfikacja roslinnosci brzegowej. Dla
parametrow B i C przyjeto rozne skale jednostek. Roznice parametrow migdzy dwoma typami rzek porownywano
testem t dla prob niezaleznych. Poziomy istotnosci: * P< 0,05, ** P< 0,01, *** P<(0,001. Liczba analiz wody dla
rzek serii SCn=15, dla serii SJn=4

Fig. 5. Chemistry (mean values) of the stream water: A — pH, B — specific conductivity, C — dissolved inorganic
phosphorus (DIP), D — dissolved inorganic nitrogen compared in site pairs (dark bar — degraded site, white bar
— reference site, error — standard deviation) in twenty rivers in the Beskid Mts. EE — effect of elevated nutrient
concentration, EMR — effect of modification of riparian zone. For units in parameters “B” and “C” different scales
were used. Differences between paired sites were tested with t—test for independent samples. Significance levels:

*P<0,05, ** P< 0,01, *** P<0,001. Number of water samples in series SC n=5 and in SJ one n=4

Wyniki chemizmu dla poszczegdlnych typow rzek w eksperymencie EMR sa niejedno-
znaczne. Poréwnujac parametry fizyczno—chemiczne dla dwoch typow stanowisk (REF vs.
ZDG) nie znaleziono w tym eksperymencie jednoznacznych trendow— ani dla stanowisk refe-
rencyjnych, ani dla zdegradowanych, w ktorych zaprowadzone byty monokultury $wierka.
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3.2. Ocena jakosci wody w rzekach

Jako$¢ wody oceniono na podstawie $rednich warto$ci pH, przewodnictwa DIP
i DIN. Wyniki klasyfikacji czystosci wod badanych dwudziestu rzek podano w tabeli 3.
Wszystkie stanowiska referencyjne z obu eksperymentow (EE i EMR) w czasie trwa-
nia badan dekompozycji (2002—2003 r.) zaklasyfikowano do wod o I klasie czystosci.
Wigkszos$¢ zdegradowanych stanowisk (oprocz rzeki Przysietnicy), wybranych do eks-
perymentu EE, nie speniata (zgodnie z zatozeniami eksperymentu) wymagan dla wod
o I klasie czystosci. Dlatego tez ze wzgledu na stezenia ortofosforanow nastepujace trzy
rzeki: Cedron, Olszowke 1 Wojkowski zaklasyfikowano do wod o 11 klasie czystosSci.
Natomiast zdegradowany odcinek rzeki Kryniczanki (stezenie DIN) zaliczono do IV
klasy, a biorac za podstawe parametr DIP — ostatecznie do V klasy czystosci wod.

Prawie wszystkie stanowiska zdegradowane w eksperymencie EMR, opierajac si¢
na bazie danych fizyczno—chemicznych, zaliczono do wod o I klasie czystosci. W gru-
pie stanowisk zdegradowanych (EMR), jedynie potok Gorcowy stanowit wyjatek (Sred-
nie stezenie DIP =202 pg/l) i zaliczony zostat do II klasy czystosci.

Tabela 3. Klasyfikacja jakosci wod na podstawie pigciu parametrow fizyczno-chemicznych dwudziestu
rzek beskidzkich w Polsce. Warto$ci okres$laja klas¢ wod na podstawie pojedynczego parametru. Wartosci
wythuszczone przedstawiaja ogdlna oceng. RT — typ stanowiska, RNR — numer rzeki

Table 3. Water quality assessment based on five chemical indicators for twenty rivers in the Beskid Mts.
Values denote water quality class for a given parameter. Final water quality class for a given river are
bolded. RT — type of site, RNR — river number

EE
RT REF 7ZDG REF ZDG REF ZDG REF ZDG REF ZDG
RNR 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10
Temp. I I I I I I I I I I
pH I I I I I I I I I I
CON I I I I I I I I I I
DIP I il I 1 I I I \% I 11
DIN I I I I I I I v I I
(F)iffl‘;“;;scse“a I Il I I I I I % I |
EMR
RNR 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20
Temp. I I I I I I I I I I
pH I I I I I I I I I I
CON I I I I I I I I I I
DIP I I I I I I I I I I
DIN I I I I I I I I I I
Ogdlna ocena I I I Il I I I I I I

Final class
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Ryc. 6. Wspotezynnik tempa dekompozycji k [stopnio—dni] dla dwdch gatunkow lisci, w dwoch rodzajach
workow (GS — grube oka statki, DS — drobne oka siatki) migdzy dwoma typami rzek: referencyjna (jasne
punkty) i zdegradowana (ciemne punkty) w eksperymentach: EE — wpltyw podwyzszonej zyznosci wody
oraz EMR — wptyw modyfikacji roslinnosci brzegowej na dekompozycjg dla serii prob SC. Punkty stano-
wig warto$¢ $rednia (n =4 i blad SEM)

Fig. 6. Breakdown rate & [in degree—days] for two leaf species, in two bag types (GS — coarse and DS fine
net sizes) in two types of sites: reference one (white points) and degraded one (dark points) in experiments:
EE — effect of elevated nutrient concentration, EMR — effect of modification of riparian zone for SC sam-
pling series. Each point represents an average value (n = 4 with SEM)
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3.3. Tempo dekompozycji — seria czasowa (SC)

W eksperymencie EE (wptyw podwyzszonej zyzno$ci wody na dekompozycj¢) naj-
wyzsze tempo rozktadu obserwowano w przypadku lisci olszy w obu rodzajach workow
W ciagu pierwszego miesiaca ekspozycji (Ryc. 6). Na stanowisku referencyjnym (rze-
ka Goscibia), liscie olszy rozktadaty si¢ szybciej w workach GS w pierwszych dniach
eksperymentu (dzien 7., k=0,006), niz na stanowisku zdegradowanym (Cedron, dzien
7., k=0,003). W okresie tym prawie identyczna, spadkowa tendencja tempa dekompo-
zycji lisci olszy wystapita w workach DS. Wspotezynnik dekompozycji £ lisci dgbu byt
ok. 3—4 razy nizszy (k< 0,002) od tempa rozktadu lisci olszy przez pierwsze trzy mie-
sigce eksperymentu (worki GS). W okresie tym jedynie na stanowisku referencyjnym
(Goscibia) zaobserwowano staby trend wzrostowy tempa dekompozycji lisci dgbu. Na
stanowisku zdegradowanym (Cedron) tempo dekompozycji k byto niskie i nie wyka-
zywato wigkszych wahan (Ryc. 6). Tempo dekompozycji roznito si¢ istotnie migdzy
stanowiskiem referencyjnym i stanowiskiem o podwyzszonej zyznosci w przypadku
obu gatunkow lisci i w obu rodzajach workow (Tab. 4).

W eksperymencie EMR tempo dekompozycji lisci olszy bylo podobne na obu sta-
nowiskach (referencyjne — Turbacz, zdegradowane — Czerwonka) i dynamicznie spa-
dato w pierwszych dwoch tygodniach ekspozycji lisci (Ryc. 6). Spadek ten dotyczyt
dekompozycji lisci olszy zar6wno w workach GS, jak 1 DS. Ogdlnie mozna stwierdzi¢,
ze przebieg dekompozycji lisci olszy na dwoch rodzajach stanowisk i w dwoch typach
workoéw wykazywal podobny przebieg — poczatkowo przewazat spadek tempa do dnia

Tabela 4. Analiza ANOVA jednoczynnikowa (czynnik: rodzaj stanowiska) wspotczynnika dekompozycji
k [stopnio-dni] dla dwoch typow eksperymentow (EE i EMR serii SC), dla dwoch gatunkow lisci (O — olsza,
D — dab), w dwoch rodzajach workow (GS — grube oka i DS — drobne oka siatki). Poziom istotnosci: *p<0,05,
**p<0,01, ***p<0,001, NS p>0,05 — roznice statystyczne nieistotne

Table 4. One—way ANOVA (factor — type of site) of breakdown rate k [degree-days] for two experiments (EE
and EMR, series SC), for two leaf species in two types of bags (GS — coarse and DS — fine net size). Level of
significance: *p<0,05, **p<0,01, ***p<0,001, NS p>0,05 — statistical differences non significant

Eksperyment Gatunek Typ worka F Poziom p
Experiment Species Bags type p level
0 GS F ., =522 *
EE DS F, .,=551 *
D GS F, . =1136 **
DS F ., =15,67 A
0 GS F ..=016 NS
DS F, .,=044 NS
EMR
GS F, .,=037 NS
D
DS F .. =095 NS

37
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EE EMR
Olsza (Alder) K Olsza (Alder)
*%k%
0,02
1 REF
m ZDG
0,015 0,015 - *
*%k%
0,014 * 0,01 *kk
GS
*%*
0,005 | 0,005 -
0 T 0 A
1 2 3 4 5 6 7 8 9 10
0,011 0,011
DS 00051 * f 0,005 | i
0+ 0
1 2 3 4 5 6 7 8 9 10
Dab (Oak) Dab (Oak)
*
0,011 0,01
*%*
*%*
GS 0,005 | 0,005
0 + 0
1 2 3 4 5 6 7 8 9 10
0,011 0,01
DS 00051 sx% kk 0,005 *hk
Nl s =" B Ns W=

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10
Pary rzek (River pairs) Pary rzek (River pairs)

Ryc. 7. Wspolezynnik tempa dekompozycji k [stopnio—dni] dla lisci olszy i dgbu, w dwoch rodzajach
workoéw (GS — grube oka statki, DS — drobne oka siatki) migdzy dwoma typami stanowisk: referencyjnym
(REF, jasny stupek) i zdegradowanym (ZDG, ciemny stupek) w eksperymencie wptywu podwyzszone;j
zyzno$ci wody (pary rzek 1-5, EE) i modyfikacji strefy brzegowej (pary rzek 6—10, EMR) w serii SJ. Stupki
przedstawiaja wartos¢ $rednia wspotczynnika & (n = 6 z blgdem SEM). Réznice migdzy typami stanowisk
badano testem t dla prob niezaleznych. Poziomy istotnosci :* P < 0,05, ** P < 0,01, *** P < 0,001

Fig. 7. Breakdown rate k& [in degree—days] for two leaf species (alder and oak), in two bag types (GS
— coarse and DS fine net sizes) between two types of sites: reference one (light bar) and degraded one
(dark bar) in experiments: EE — effect of elevated nutrient concentration (stream pairs 1-5), EMR — effect
of modification of riparian zone (stream pairs 6—10) for series SJ. Bars represent an average value (n = 6
with SEM). Differences between paired sites were tested with t—test for independent samples. Levels of
significance: * P< 0,05, ** P< 0,01, *** P< 0,001
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35., po czym nastgpowat powolny wzrost do 127. dnia ekspozycji. Z kolei, rozktad lisci
debu na tych samych stanowiskach przebiegat w odmienny sposob. Na przyktad w wor-
kach GS po dwodch tygodniach ekspozycji wspotczynnik rozktadu lisci dgbu byt w ok.
czterokrotnie nizszy (k=0,0008), niz w tym samym czasie w lisciach olszy (k=0,0034).
W okresie trzech miesiecy liscie debu tracily na masie bardzo wolno, a tempo rozkladu
bylo bardzo podobne w obu rodzajach siatek i w obu typach rzek (Turbacz i Czerwon-
ka). Po czterech miesiacach (marzec 2003 r.) nastapit gwaltowny wzrost (okoto trzy-
krotny) tempa dekompozycji dgbu, ale dotyczyto to tylko workéw GS. W workach DS
tempo dekompozycji dla tego gatunku bylo bardzo niskie i stabilne w czasie, zarowno
na stanowisku referencyjnym (Turbacz zakres £=0,0007—0,001), jak i zdegradowanym
(Czerwonka £=0,0008-0,001). Uwzgledniajac dwa rodzaje zastosowanych workow
i dwa gatunki lisci, nie znaleziono istotnych réznic w tempie dekompozycji & lisci mig-
dzy rzekami Turbacz i Czerwonka (Tab. 4).

3.4. Tempo dekompozyciji — seria jednokrotna (SJ)

W serii SJ badano roznice tempa dekompozycji w obrebie dziesigciu par stanowisk
(test t REF vs. ZDG, Ryc. 7). Najwigcej istotnych ro6znic tempa dekompozycji znale-
ziono w li$ciach olszy w workach GS w parach stanowisk 1, 2, 3 ,4 (Ryc. 7). W parach
tych tempo dekompozycji bylo szybsze na stanowiskach referencyjnych, niz zdegrado-
wanych (eksperyment EE). Podobne tendencje zaobserwowano dla lisci olszy w siat-
kach o drobnych okach, jednak istotna réznicg dla wspoétczynnika & znaleziono tylko
w pierwszej parze rzek: Goscibia — Cedron. Dekompozycja debu byta kilkakrotnie wyz-
sza na stanowiskach referencyjnych, co bylo wyraznie wida¢ w workach o drobnych
okach siatki (zakresy dla par 114: k& (REF) — 0,0013 —0,0015, k£ 206) = 0,0001 —0,0004).
Jednak tendencje migdzy dwoma typami stanowisk dla lisci dgbu w workach GS nie
mialy jednoznacznego trendu. Dla przyktadu, w parze drugiej (rzeki Konina — Olszow-
ka) dekompozycja byla wyzsza na stanowisku zdegradowanym, a w parze czwartej
(Kamianna — Kryniczanka) przeciwnie (Ryc. 7).

W nastgpnym eksperymencie EMR (wplyw monokultur §wierka, Ryc. 7), stwier-
dzono, ze réznice tempa dekompozycji migdzy dwoma typami stanowisk byly
w wigkszo$ci przypadkow nieistotne (z wyjatkiem olszy eksponowanej w workach GS).
W eksperymencie tym nie znaleziono jednoznacznych tendencji migdzy sparowanymi
typami rzek. Istotne roznice wspolczynnika dekompozycji k (z wyzsza dekompozycja
na stanowisku zdegradowanym) znaleziono jedynie w parze siédmej (Ustgpne — Gorco-
wy) dla lisci olszy (tylko worki GS) oraz dla lisci dgbu (worki GS i DS, Ryc. 7).

W kazdym rodzaju eksperymentu (EE oraz EMR) analizowano wptyw trzech nieza-
leznych czynnikow (efektow) na tempo dekompozycji lisci — a nalezaty do nich: rodzaj
stanowiska, rodzaj siatki i gatunek lisci oraz interakcje migdzy nimi (3—czynnikowa
analiza wariancji). W eksperymencie EE efekt gtdéwny kazdego z czynnikow byt istotny
(Tab. 5). Poza tym, znaleziono istotng réznice réwniez dla interakcji miedzy rodzajem
stanowiska i gatunkiem liSci. Natomiast interakcje miedzy wszystkimi trzema czynni-
kami w eksperymencie EE byty nieistotne. W drugim eksperymencie (EMR), podobnie
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Tabela 5. Wyniki analizy ANOVA dla wspotczynnika tempa dekompozycji lisci & [stopnio-dni] w eksperymentach
EE oraz EMR w serii badawczej SJ. Zestawienie pojedynczych efektow (SS typu III) i ich interakcji; uktad
czynnikow: 1 — rodzaj stanowiska, 2 — rodzaj siatki, 3 — gatunek lisci. Poziom istotnosci: *p<0,05, **p<0,01,
**%p<0,001, NS p>0,05 — réznice statystyczne nieistotne

Table 5. Results of ANOVA for breakdown rate k [degree-days] calculated for two experiments: EE — effect
of elevated nutrient concentration, EMR — effect of modification of riparian zone in series SJ. Presentation
of simple effects (SS type IlI) and their interactions; factors: 1 — type of site, 2 — type of bag net size,
3 - leaf species. Level of significance:¥p<0,05, **p<0,01, ***p<0,001, NS p>0,05 — statistical differences non

significant
EE EMR
Czynnik Poziom Poziom
Fasor  Ofw df.  F 000 Podt, an, PN . P
1 1 203 10,5 ** 1 221 32 NS
2 1 203 43,1 Rk 1 221 57,3 ok
3 1 203 28,8 ok 1 221 47,1 ok
1*2 1 203 0,4 NS 1 221 0,9 NS
1*3 1 203 9,9 wx 1 221 4,3 *
2*3 1 203 1,8 NS 1 221 7,3 o
1%2%*3 1 203 2,9 NS 1 221 3,2 NS

jak w pierwszym, kazdy z glownych czynnikow z osobna wptywat istotnie na wspot-
czynnik dekompozycji k. W przypadku interakcji tych czynnikdw, istotne rdznice znale-
ziono dla rodzaju stanowiska i typu siatki oraz dla interakcji typu siatki i typu lisci. Przy
uwzglednieniu interakcji wszystkich trzech czynnikow w eksperymencie EMR, réznice
okazaty si¢ nieistotne (Tab. 5).

3.5. Ocena stanu zdrowotnosci funkcjonalnej rzek

W eksperymencie EE wskazniki oparte na dekompozycji lisci olszy wykaza-
ty zaklocenia funkcjonowania ekosystemow rzecznych od stopnia umiarkowanego
do stopnia silnego we wszystkich rzekach zdegradowanych (z wyjatkiem Cedronu)
w siatkach o grubych okach (GS, wskaznik kz/kr) oraz w takim samym zakresie we
wszystkich zdegradowanych rzekach w siatkach o drobnych okach (DS wskaznik kz)
(Tab. 6). Z kolei dla lisci debu wskazniki te w tym eksperymencie wskazywaty na
silne zakltocenie funkcjonowania we wszystkich zdegradowanych rzekach. Najle-
piej uwidocznilo si¢ to w workach o drobnych okach siatki (DS, wspotczynnik £z).
W przypadku zdegradowanej Kryniczanki, wszystkie zastosowane wskazniki (w obu
rodzajach workow), wykazywaly dysfunkcje ekosystemu w umiarkowanym stopniu
(biorac za podstawe dekompozycje lisci olszy) i w silnym stopniu (dekompozycja
lisci dgbu).

W eksperymencie EMR, wskazniki dekompozycji (w workach DS z li§¢mi olszy)
pozwolity jednoznacznie oceni¢, ze ekosystemy pigciu rzek (Czerwonka, Gorcowy,
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Lepietnica, Furcowka i Sielski) sa zaklocone w stopniu umiarkowanym. Natomiast
te same wskazniki (worki DS), ale dla lisci dgbu, pozwolity stwierdzi¢ silne zakto-
cenia w tych rzekach. Wskazniki dekompozycji oparte na zastosowanych lisciach
olszy (worki GS) wykazaly w niejednoznaczny sposob stopien zaklocen rzek przez
zmodyfikowana strefe brzegowa. Wskaznik iz (dekompozycja lisci debu, worki DS)
pozwolit zaliczy¢ Czerwonke, Gorcowy i Lepietnicg do rzek wykazujacych silne za-
kt6cenia funkcjonalne, natomiast Furcowka i Sielski, na tej samej podstawie, znalazty

Tabela 6. Ocena stanu zdrowotnosci zdegradowanych rzek na podstawie wskaznikow tempa dekompozycji
k [doba'] dwodch gatunkow lisci w eksperymentach: EE — wplyw podwyzszonej zyznosci oraz
EMR — modyfikacja roslinnosci brzegowej, z uzyciem workow réoznych typow workow (GS i DS) na podstawie
kryteriow i wskaznikéw Gessnera i Chauveta (2002). Definicje wskaznikow dekompozycji podano w Tab. 2

Table 6. Evaluation of the status of functional integrity of degraded rivers based on the breakdown rate k [per
day] of two leaf species in two experiments: EE — effect of elevated nutrient concentration, EMR — effect of
modification of riparian zone in series SJ, with the use of two bag types (GS and DS) based on criteria and

indicators given by Gessner & Chauvet (2002). Definitions of the indicators are given in Table 2

EE
Gatunek Species Olsza (Alder) Dab (Oak)
Worek Bag GS DS GS DS

Wskaznik Coefficient | kz:kr  kz  kz:kr  kz kz:kr  kz  kzkr kz
Rzeka Stream
Cedron 0,96 0,008 0,99
Olszoéwka 0,7 0,013 0,52
Przysietnica 0,72 0,012 1,24

0,67
0,88
1,34

Kryniczanka 0,007 0,56 0,006| 0,54
Wojkowski 1,46 0,011 1,20 0,005 1,58
EMR

Czerwonka | 1,21 0,013 1,01 0,006
Gorcowy | 1,34 0,014 1,39 0,010
Lepietnica 0,91 0,009 0,96 0,005
Furcowka 0,032 0,70 0,006
Sielski 0,63 0,020 0,82 0,007
Stopnie stresu antropogenicznego:
Level of the anthropogenic stress

Brak wptywu No impact

Umiarkowany wptyw Moderate impact
- Silny wpltyw Strong impact

51



Studia Naturae 57,2010

si¢ w grupie rzek o umiarkowanym stopniu zaktdcenia ekosystemu. Na podstawie
wszystkich wskaznikoéw dekompozycji, rodzajow siatek i gatunkow eksponowanych
liSci, najsilniej zaktoconym ekosystemem, na skutek oddziatywania $wierka, okazata
si¢ Furcowka (Tab. 6).

3.6. Sklad chemiczny lisci

Ogolnie stwierdzono, ze zawarto$¢ pierwiastkow biogennych (N i P) podczas de-
kompozycji byta zawsze wyzsza w liciach olszy, niz w lisciach dgbu (Tab. 7). Stwier-
dzenie to dotyczy obu rodzajow eksperymentéw (EE i EMR), typow rzek (REF i1 ZDG)
oraz rodzajow workow (DS i GS). Liscie olszy zawieraly zwykle okoto dwa razy wig-
cej azotu w suchej masie, niz liscie dgbu (zakresy $rednich: olsza 3,39-3,75 % i dab
1,82-2,14 % N). Zblizone roéznice zawartosci azotu migdzy olsza i dgbem stwierdzono
w obu eksperymentach (EE i EMR) (Tab. 7).

Analizujac natomiast zawarto$ci P w suchej masie liSci stwierdzono, ze rdéznice mig-
dzygatunkowe dla tego pierwiastka byly mniejsze, niz w odniesieniu do N (Tab. 7).
Udzial fosforu w lisciach debu (z wyjatkiem lisci eksponowanych w zdegradowanym
Cedronie) nie przekraczat wartosci 0,08%. W przypadku eksperymentu EMR (rzeka
Czerwonka), udziat P w obu gatunkach lisci ulegt zmniejszeniu (ponizej 0,08% suchej
masy). Najwyzsze wartosci P dla obu gatunkéw znaleziono w zdegradowanej rzece
Cedron ($redni zakres: 0,09—0,12%).

Tabela 7. Sredni procentowy udziat azotu i fosforu w lisciach eksponowanych na stanowiskach referencyjnych
(REF) i zdegradowanych (ZDG), w dwoch rodzajach workow (GS oraz DS) w dwoch gatunkach: olsza (O) i dab
(D) (osiem kombinacji trzech czynnikow) w dwoch eksperymentach EE i EMR w serii SC (n — liczba prob)

Table 7. Average concentration of nitrogen and of phosphorus in the leaves exposed in reference (REF) and
degraded (ZDG) streams, in two bag types (GS and DS), in two leaf species: alder (O) and oak (D) (eight
combinations of three factors) in two experiments: EE — effect of elevated nutrient concentration, EMR — effect

of modification of riparian zone in series SC (n — number of samples)

EE EMR
%N %P n %N %P n

Gg O 374 00819 17 367 00866 19
REE D 1,91 00744 20 1,83 00745 17
g O 368 00838 20 394 00831 19
D 1,9 00771 18 1,83 00793 20
og O 339 01215 16 351 00708 19
D 206 01099 16 1,82 0,0705 19
ZDG
g O 375 01112 17 355 00776 18
D 2,14 00913 16 1,82 0072 20
Srednia 2,84 00928 140 2,73 00768 151
Mean
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Analiza chemiczna suchej masy lisci przed ekspozycja w rzekach wykazala $red-
nig zawarto$¢ 3,01% N w lisciach olszy i prawie o polowg nizsza ilos¢ N w lisciach
debu (1,64%). Prawie we wszystkich probach w czasie dekompozycji (Ryc. 8) nastapit
wzrost zawartosci azotu w stosunku do jego poczatkowej zawartosci. Wyjatek od tego
trendu stanowit dab, u ktérego zaobserwowano spadek ilosci azotu w czasie szesciu
pierwszych tygodni ekspozycji w eksperymencie EMR. Maksima azotu w dwdch ty-
pach lisci 1 w r6znych workach wystapily w podobnym okresie: po 35 dniach (olsza)
i po 42 dniach (dab) trwania eksperymentu EE. Ilo$¢ azotu w lisciach olszy z Goscibi
byta wyzsza, niz z Cedronu, a istotne statystycznie réznice stwierdzono migdzy tymi
rzekami w 7. 1 35. dniu w workach GS. Z kolei, w workach DS w obu gatunkach li-
$ci, oznaczono przewaznie wigksze ilosci N w prébach ze stanowiska zdegradowanego
(eksperyment EE).

Ilosci azotu w lisciach z Turbacza i Czerwonki (eksperyment EMR) byty ogdl-
nie nizsze, niz stwierdzone w materiale z eksperymentu EE (Ryc. 8). Ilo$¢ azotu
w probach rzek z eksperymentu EMR rosta stopniowo, osiagajac maksima w konco-
wej fazie ekspozycji, tj. miedzy 78. a 127. dniem w lisciach olszy i nieco wczesniej
— w dniu 93. — w lisciach debu. Réznice zawartosci azotu migdzy parami stanowisk
dla wigkszosci termindw zbierania prob byly statystycznie nieistotne (eksperyment
EE i EMR, Ryc. 8).

Analiza chemiczna lici, poprzedzajaca ekspozycje prob w rzekach wykazala, ze
w suchej masie olszy znajdowato si¢ 0,09% fosforu i o 25% wigcej tego pierwiastka
(0,12%) w lisciach dgbu. Po zanurzeniu w wodzie, udziat fosforu generalnie spadat
w wigkszosci przypadkoéw w lisciach olszy i debu w obu typach eksperymentow i obu
rodzajach workow (Ryc. 9). Wyjatek jednak stanowity liscie olszy eksponowane w zde-
gradowanej rzece Cedron. W poczatkowym okresie udzial fosforu w tych lisciach po-
woli wzrastat, by pozniej w dniu 35. i 78. osiagna¢ maksymalng ilos¢ w workach GS
i DS. W tej fazie dekompozycji zawarto§¢ fosforu réznita si¢ istotnie w liSciach olszy
migdzy rzekami Goscibia i Cedron. Z kolei, w liSciach debu (eksperyment EE) nastapit
niewielki wzrost tego pierwiastka w Cedronie, natomiast w Goscibi odnotowano spa-
dek. W trzech terminach, po 42, 93 i 127 dniach ekspozycji roznice w zawartosci fosfo-
ru w liSciach dgbu byty istotne migdzy Goscibig a Cedronem w workach GS (Ryc. 9).
W Turbaczu i Czerwonce (eksperyment EMR) u obu gatunkéw nastapit szybki spadek
fosforu juz w drugim tygodniu dekompozycji. W lisciach dgbowych, od drugiego tygo-
dnia udziat fosforu byt bardzo wyrownany, a jego ilosci nie roznily si¢ istotnie migdzy
rzeka referencyjnag a zdegradowana (EMR).

Wskazniki stechiometryczne C:N i C:P

Sredni stosunek masy pierwiastkéw C:N w lisciach olszy byt bardzo podobny i wa-
hat si¢ nieznacznie w réznych okreséw ekspozycji w zakresie od 13 dol4 (Tab. 8).
Natomiast w li§ciach degbu stosunek C:N byl wyzszy z szerszymi wahaniami (od 22
do 27), niz w lisciach olszy. Sredni stosunek masy C:P w lisciach olszy wahat si¢
w zakresie 379-760, a w lisciach debu zawierat si¢ miedzy 416 a 679. Biorac pod
uwage zmiany wzglednego udziatu biogenow w czasie dekompozycji, we wszystkich
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Azot (Nitrogen)
EE EMR
Olsza (Alder) Olsza (Alder)
N(t) : N(O) [] REF - Goscibia N(t) : N(O) [] REF — Turbacz
2 !ZDG — Cedron 2 B zDG - Czerwonka

0 14 42 93 127 171 0 14 42 93 127 171

0 14 42 93 127 17
Czas (dni) [Time (days)] Czas (dni) [Time (days)]

Ryc. 8. Srednie wartoéci (n = 4 i SEM) wzglednego udziatu azotu N(t):N(0) — iloraz koncowej i poczatko-
wej ilosci azotu w liSciach olszy i dgbu podczas dekompozycji migdzy rzeka referencyjna (REF, jasne stup-
ki) i zdegradowana (ZDG, ciemne stupki) w dwoch rodzajach workéw (GS — grube oka statki, DS — drobne
oka siatki) w eksperymentach rzeki z wptywem podwyzszonej zyznosci (EE) i z modyfikacja roslinnosci
w strefie brzegowej (EMR) z serii SC. Iloraz N(t):N(0) = 1 w dniu 0. R6znice migdzy stanowiskami (REF
vs. ZDG) badano testem t dla prob niezaleznych. Poziomy istotnosci : * P<0,05, ** P< 0,01

Fig. 8. Mean (n = 4 with SEM) nitrogen ratio N(t):N(0) — final/initial nitrogen concentrations (as a % of
dry mass) in two leaf species during the breakdown process between reference site (REF, light bars) and
degraded one (dark bars), in two bag types (GS — coarse and DS fine net sizes) in experiments: EE — effect
of elevated nutrient concentration, EMR — effect of modification of riparian zone for series SC. N(t):N(0)
ratio = 1 for day 0. Differences between paired sites were tested with t—test for independent samples. Levels
of significance: * P< 0,05, ** P< 0,01
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Fosfor (Phosphorus)

EE EMR
Olsza (Alder) Olsza (Alder)
[] REF — Goscibia [] REF — Turbacz
P(t) : P(O) W zDG - Cedron  pt) : P(O) Bl 2DG - Czerwonka

0 7 14 35 78 127 0 7 14 35 78 127
Olsza (Alder) Olsza (Alder)
24 21
*kk **k*

**

0 7 14 35 78 127 0 7 14 35 78 127
). Dab (Oak) ) Dab (Oak)

0 14 42 93 127 171 0 14 42 93 127 171
Dab (Oak) Dab (Oak)

0 14 42 93 127 171 0 14 42 93 127 171
Czas (dni) [Time (days)] Czas (dni) [Time (days)]

Ryc. 9. Srednie wartosci (n = 4 i SEM) wzglednego udziatu fosforu P(t):P(0) — iloraz koncowej i po-
czatkowej ilosci fosforu w lisciach olszy i dgbu podczas dekompozycji migdzy rzeka referencyjna (REF,
jasne stupki) i zdegradowana (ZDG, ciemne stupki) w dwoch rodzajach workow (GS — grube oka statki,
DS — drobne oka siatki) w eksperymentach rzeki z wptywem podwyzszonej zyznosci (EE) i z modyfikacja
ro$linnosci w strefie brzegowej (EMR) z serii SC. Iloraz P(t):P(0) = 1 w dniu 0. Réznice migdzy stanowi-
skami (REF vs. ZDG) badano testem t dla prob niezaleznych. Poziomy istotnosci: * P<0,05, ** P< 0,01
Fig. 9. Mean (n = 4 with SEM) phosphorus ratio P(t):P(0) — final/initial phosphorus concentrations (as a %
of dry mass) in two leaf species during the breakdown process between reference site (REF, light bars) and
degraded one (dark bars), in two bag types (GS — coarse and DS fine net sizes) in experiments: EE — ef-
fect of elevated nutrient concentration, EMR — effect of modification of riparian zone for series SC. P(t):
P(0) —ratio =1 for day 0. Differences between paired sites were tested with t—test for independent samples.
Levels of significance: * P< 0,05, ** P< 0,01
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badanych rzekach (Goscibia, Cedron, Turbacz i Czerwonka) odnotowano stopniowy
spadek wartosci stosunku masy C:N oraz C:P w ciagu 127 dni w lisciach olszy i w ciagu
171 dni w lisciach debu (Tab. 8).

3.7. Grzyby wodne Hyphomycetes w lisciach

3.7.1. Struktura taksonomiczna

Na podstawie analizy mikroskopowej konidiow grzybow, zidentyfikowano tacz-
nie 27 taksonow (Tab. 9). W catym okresie badan, najwyzsze bogactwo gatunkowe
znaleziono w lisciach olszy w rzece Goscibia (eksperyment EE) oraz w liSciach debu
w Turbaczu i Czerwonce (po 22 gatunki w kazdej z wymienionych rzek). Najnizsza
liczba gatunkéw (14) wystepowata w Cedronie na lisciach olszy, natomiast w po-
zostatych rzekach i na obu typach lisci liczba ta wahata si¢ od 18 do 22 gatunkow.
Gatunkiem dominujacym byta Flagellospora curvula Ingold na obu typach lisci we
wszystkich badanych rzekach (16,5-57,6%). Na lisciach debu rozwijaty si¢ licznie
Clavariopsis aquaticus Ingold i Anguillospora medioceris Gonczol & Marvanova.
Natomiast, na lisciach olszy gatunki wymienione wyzej wystepowaly mniej licznie.
Innym czgsto wystgpujacym gatunkiem na obu typach lisci byt Alatospora acuminuta
Ingold, z wyjatkiem zdegradowanej rzeki Cedron (0,8%). Z kolei gatunkiem, ktory
glownie preferowal zanieczyszczona rzeke Cedron byt Tetrachaetum elegans Ingold
na li§ciach olszy (6,9%). Najwyzsza roéznorodnos¢ (Srednia ze wszystkich terminow,
Tab. 9) dla olszy znaleziono w rzece Goscibia (H'=2,63), a dla dgbu w rzece Czer-
wonka (H'=3,05).

3.7.2. Réznorodnos¢ grzybow

Wskaznik réznorodnosci gatunkowej grzyboéw wodnych (H’), rozwijajacych sig
na lisciach zanurzonych w wodzie byt zroznicowany podczas badania dekompozycji,
a przebieg jego zmiennosci byt odmienny dla analizowanych gatunkéw lisci (Ryc.
10). Zespot grzybow Hyphomycetes osiagnal stosunkowo wcze$nie maksimum roz-
norodnosci na lisciach olszy (po 78 dniach), z wyjatkiem rzeki Czerwonki. W Turba-
czu i Czerwonce (eksperyment EMR) réznorodnos$¢ grzybow na liSciach olszy byta
bardzo niska w czasie dwoch pierwszych tygodni (H’ zakres 0,02—0,07), po czym
zaczeta dynamicznie rosnac, by pod koniec eksperymentu osiagna¢ podobne wartosci
H’, jak w rzekach Goscibia i Cedron (H’ 2,36—2,81, eksperyment EE). W Turbaczu
na lisciach debu grzyby rozwijaty si¢ wolniej, a wskaznik ich réznorodnosci byt po
trzynastu tygodniach nizszy (H’=2,07), niz H’ w tym samym czasie w Czerwonce
(H’=2,76) (Ryc. 10).

Na lisciach olszy nie znaleziono wyraznego wplywu: 1. podwyzszonej zyznosci
wody (rzeka Cedron) i 2. wptywu monokultury §wierka pospolitego (Czerwonka) na
réznorodnos¢ grzybow. Natomiast, na lisciach debu po 6 tygodniach zauwazono spa-
dek r6znorodnosci H’ na stanowisku zdegradowanym (Cedron) i spadek wartosci tego
parametru na stanowisku referencyjnym (Turbacz) wzgledem rzeki zdegradowanej
w wyniku upraw §wierka (Ryc. 10).
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EE EMR

Olsza (Alder) Olsza (Alder)

31 —m—Cedron
—{--Goscibia

-—-1x 31 —o- Turbacz
—e— Czerwonka

0 +—F 0
0 7 14 35 78 127 0 7 14 35 78 127
Dab (Oak)
34 34
/’ﬂ\\
2 e o 2
//
14 o 1
0 0
0 14 42 93 127 171 0 14 42 93 127 171
Czas (dni) [ Time (days)] Czas (dni) [ Time (days)]

Ryc. 10. Sredni wspotezynnik roznorodnosci gatunkowej (H’, n=4) grzybow Hyphomycetes na dwoch
gatunkach lisci miedzy dwoma typami stanowisk — naturalnym (REF) i zdegradowanym (ZDG)
w eksperymencie: EE — wptyw podwyzszonej zyzno$ci wody (rzeki Go$cibia i Cedron) oraz EMR — wptyw
modyfikacji roslinnosci brzegowej (Turbacz i Czerwonka)

Fig. 10. Mean species diversity (H’, n = 4) of Hyphomycetes fungi during the breakdown process of two leaf
species, in two bag types (GS — coarse and DS fine net sizes) between two types of sites: REF —reference and
degraded sites (ZDG) in two experiments: EE — effect of elevated nutrient concentration (rivers Goscibia
and Cedron , EMR — effect of modification of riparian zone for series SC (Turbacz and Czerwonka)

3.7.3. Hierarchiczna analiza skupien

Biorac pod uwagg dane ilosciowe konidiow grzybow Hyphomycetes, dokonano ana-
lizy powigzan gatunkow migdzy typami badanych stanowisk (REF i ZDG) i gatunkami
analizowanych lisci (olsza i dab, Ryc. 11). Analiza skupien najwyrazniej wyodrgbnita
grupe wystepujaca na lisciach degbu w dwoch rzekach: Goscibi i Cedronie (eksperyment
EE). O grupie tej zadecydowata obecnos¢ kilku gatunkéw (np. Anguillospora longis-
sima (Sacc. & P. Syd.) Ingold, A. mediocris J. Génczdl & Marvanova, Tetracladium
marchalianum De Wild.) oraz brak lub niewielka liczba niektorych innych gatunkow
(Alatospora flagellata (J. Gonczol) Marvanova, A. pulchella Marvanova, Articulospora
tetracladia Ingold), ktore ilosciowo preferowaly w tym czasie liscie olszy (Tab. 9).

O wyodrebnieniu waskiej grupy charakterystycznej dla olszy w eksperymencie EE
zadecydowata dominacja gatunkow Flagellospora curvula Ingold i Tetracladium mar-
chalianum De Wild. w rzekach Goscibi i Cedronie. Gatunki wystgpujace na liSciach
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Hyphomycetes
grupy (groups)

O-R-EE

O-Z-EE

O-Z-EMR

O-R-EMR

D-Z-EMR

D-R-EMR

D-R-EE

D-Z-EE

10 15 20 25 30 35 40 45
Odlegtos¢ wigzan (Linkage distance)

Ryc. 11. Dendrogram powiazan grup grzybow Hyphomycetes (liczba prob n=20; 17 gatunkow)
wystepujacych na liciach olszy i dgbu w czterech rzekach serii SC. Na osi Y podano kody stanowisk:
gatunek: O — olsza, D — dab, typ rzeki: R — referencyjna i Z — zdegradowana, rodzaj eksperymentu:
EE — wplyw podwyzszonej zyznosci wody i EMR — wptyw modyfikacji roslinno$ci brzegowej

Fig. 11. Hierarchical cluster analysis for Hyphomycetes fungi taxa (samples n = 20, 17 taxa) identified in the
alder and oak leaves from 4 rivers used in series SC. On the Y axis site codes are given; species O (Alder),
D (oak), type of site: R — reference Z — degraded. EE — effect of elevated nutrient concentration,
EMR - effect of modification of riparian zone

w eksperymencie EMR tworzyly mniej wyrazne i stabiej powiazane grupy z udziatem
rzadkich taksonow wystepujacych wytacznie na lisciach debu, jak Tricladium cf. gra-
cile Ingold, Trinacrium sp. lub gatunku zwiazanego wytacznie z lis¢mi olszy — Alato-
spora pulchella Marvanova. Mozna ogdlnie stwierdzi¢, ze wzajemne polozenie grup
i ich powiazania wskazuja, ze bardziej podobne zespoty grzybow wystepowaty na tym
samym typie (gatunku) rosliny. Natomiast roznice migdzy ré6znymi typami stanowisk
(REF lub ZDG) mialy mniejszy wpltyw na zréznicowanie sktadu gatunkowego zespo-
tow Hyphomycetes.

3.7.4. Biomasa grzybow

Poczatkowa biomasa grzybow, w materiale zebranym na ladzie, wynosita w liSciach
olszy 19,5 mg/g AFDM i 29,6 mg/g AFDM w lisciach dgbu. W okresie 35 dni ekspo-
zycji w rzekach biomasa grzybow gwattownie wzrosta ponad trzykrotnie — do warto$ci
maksymalnej 73 mg/g AFDM w lisciach olszy (rzeka Cedron) i w podobnym stopniu
w lisciach debu do 84 mg/g AFDM (rzeka Goscibia, Ryc. 12). Zmiany biomasy grzy-
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EE EMR
FB Olsza (Alder) FB Olsza (Alder)
90- 904
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Ryc. 12. Srednia biomasa grzybow FB [mg/g AFDM] (n = 4, btad SEM) na stanowisku referencyjnym
(REF) i zdegradowanym (ZDG) na dwoch gatunkach lisci w eksperymencie: EE — wplywem podwyzszonej
zyznosci wody oraz EMR — modyfikacja roslinno$ci brzegowe;j

Fig. 12. Mean fungi biomass FB [mg/g AFDM] (n =4 with SEM) at two sites: reference (REF) and degraded
one (ZDG) for two leaf species (alder and oak) in two experiments: effect of elevated nutrient concentration
(EE), and effect of modification of riparian zone (EMR)

bow w lisciach obu gatunkow migdzy parami rzek Goscibia i Cedron (eksperyment EE)
przebiegaly prawie roéwnolegle (biomasa wyzsza w Cedronie), a réznice biomasy grzy-
bow migdzy stanowiskami byly nieistotne (ANOVA, interakcja czynnikow: stanowisko
x czas, P<0,05).

Nieco inaczej ksztattowaty si¢ zmiany biomasy grzyboéw w eksperymencie EMR (Ryc.
12). W lisciach olszy w Turbaczu biomasa grzybow utrzymywala sig¢ przez pierwsze tygo-
dnie ponizej 50 mg/g AFDM i dopiero po 78 dniach osiagngta maksymalng wartos¢ — 66
mg/g AFDM. Z kolei w lisciach debu w Turbaczu maksimum to wystapito wezesniej (juz
po szesciu tygodniach) i osiagneto wartos¢ powyzej 70 mg/g AFDM. O ile dla lisci olszy
nie znaleziono istotnych réznic w biomasie grzybow migdzy Turbaczem i Czerwonka, to
w przypadku li$ci dgbowych roznica ta byta istotna (ANOVA, F , .. =4,2, P<0,05).

(1,35)
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Ryc. 13. Srednia dobowa produkcja konidiow grzybow Hyphomycetes (PK) [n/mg AFDM/24h] (n=4
i SEM) na dwodch gatunkach lisci, na dwoch typach stanowisk (REF — referencyjne, jasne punkty
1 ZDG — zdegradowane, ciemne punkty) w eksperymencie nad wptywem zyznosci wody (EE) 1 modyfikacji
roslinnosci strefy brzegowej (EMR) z serii SC. Dla kazdego gatunku przyjeto inng skalg PK na osi Y

Fig. 13. Mean diel conidia production by Hyphomycetes fungi PK [ n/mg AFDM/24h] (n=4 with SEM)
induced on two leaf species (alder and oak) between two site types REF — reference (white points) and
ZDG degraded sites (dark points) in two experiments: EE — effect of elevated nutrient concentration,
EMR - effect of modification of riparian zone for series SC. Note — for each species a different PK scale
was used on the Y axis

3.7.5. Tempo produkcji konidiow

Tempo produkcji konidiow (PK) w pierwszym tygodniu eksperymentu (EE) na lisciach
olszy przebiegato bardzo wolno (PK<55 konidiow/mg AFDM/dobg), a nastgpnie w dru-
gim tygodniu osiagne¢to warto$ci maksymalne na obu stanowiskach: Go$cibia — 1044 oraz
Cedron 936 konidiow/mg AFDM/dobg, Ryc. 13). W przypadku pary stanowisk z ekspery-
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mentu EMR, maksima produkcji konididéw w liSciach olszy osiagnglty podobne wartosci
(Turbacz PK=1184 i Czerwonka PK=860 konidiow/mg AFDM/dobg). Jednak maksima
PK byly przesunigte w czasie: w Turbaczu wystapily po dwoch tygodniach, a w Czerwon-
ce znacznie pozniej, az po jedenastu tygodniach trwania eksperymentu (Ryc. 13).

Liscie dgbu wykazywaty ogdlnie ok. dwa razy wolniejsze tempo produkeji konidiow,
niz PK zaobserwowane w li§ciach olszy. Oprocz tego, pierwsze maksima produkcji ko-
nidiow na lisciach dgbu wystapity dopiero po 6 tygodniach (PK=565 w Cedronie i 237
w Goscibi). Charakterystyczne dla eksperymentu EMR byto to, ze $rednia wartos¢ PK
nigdy nie przekraczata poziomu 200 konidiow/mg AFDM/dobg, zaréwno w Turbaczu,
jak i w Czerwonce (Ryc. 13). Migdzy rzekami Turbacz i Czerwonka znaleziono istotne
roznice w tempie produkcji konidiow, ale tylko w liSciach debu (ANOVA, F  _ =15,
P<0,001).

(1,71

3.8. Struktura rozdrabniaczy bezkregowych

3.8.1. Badania — metoda serii czasowej (SC)

Sredni poziom zageszczenia rozdrabniaczy bezkregowych (SHD) zmienial sig
w czasie kilku miesigcy badan, ale na og6t w eksperymencie EE (rzeki Goscibia i Ce-
dron), podczas dekompozycji obu gatunkow lisci, nie przekraczat 15 osobnikow na pro-
be (Ryc. 14). Natomiast wartosci zaggszczenia w eksperymencie EMR (rzeki Turbacz
i Czerwonka) byly w przyblizeniu dwa razy wyzsze i najczgsciej wahaty si¢ pomig-
dzy 20—40 osobnikow na probe lisci. Zaggszczenia tych zwierzat byly na ogdt wyzsze
(tylko eksperyment EE) w probach umieszczonych na stanowisku referencyjnym (Go-
$cibia), niz na stanowisku zdegradowanym w Cedronie. W ciagu pierwszych dwoch
tygodni eksperymentéw obserwowano wzrost zageszczenia rozdrabniaczy na lisciach
olszy. W analizowanych pigciu terminach (rzeki REF vs. ZDG) zaggszczenia roznity
si¢ istotnie (test t, Ryc. 14) miedzy dwoma typami stanowisk, zwlaszcza w przypad-
ku lisci debu (eksperyment EE). Biorac pod uwage caty okres badan (pig¢ termindéw)
w danych eksperymentach (EE lub EMR) i dwa gatunki lisci (olsza lub dab) okazato sig,
ze zageszczenie rozdrabniaczy roznito sig istotnie migdzy stanowiskami (jednoczynni-
kowa ANOVA — efekt glowny — typ stanowiska: F |, = 4,91, P<0,04 dla olszy, oraz
F,,=19,4, P<0,000 dla dgbu) w eksperymencie EE. Uwzgledniajac interakcje migdzy
czynnikami (stanowisko x czas) w zageszczeniu bezkrggowcow w probach (zmienna
zalezna) okazato sig, ze roznice w zageszczeniu byly nieistotne dla obu eksperymentow
(EE 1 EMR).

3.8.2. Badania — metoda serii jednokrotnej (SJ)

Do identyfikacji bezkrggowcow zasiedlajacych worki GS przebrano, policzono
i oznaczono material pochodzacy w sumie z 240 prob (6 powtorzen x 20 rzek x 2
gatunki eksponowanych lisci). Wszystkie oznaczone bezkrggowce pehniace role roz-
drabniaczy (w przypadku owadow stadia larwalne) nalezaty do czterech grup takso-
nomicznych: widelnice (Plecoptera), chrusciki (Trichoptera), obunogi (Amphipoda)
i muchowki (Diptera). Rozdrabniacze CPOM z rzgdu Plecoptera reprezentowane byty
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Ryc. 14. Srednia liczebno$é rozdrabniaczy SHD [n/worek] (n=4 i SEM) na stanowiskach: referencyjnym
(REF) i zdegradowanym (ZDG) dla dwoch gatunkow lisci, w rzekach z podwyzszona zyznoscia wody
(EE) i w rzekach ze zmodyfikowana roslinnoscia brzegowa (EMR) dla serii prob SC. Roznice SHD migdzy
typami stanowisk porownywano testem t dla prob niezaleznych. Poziomy istotnosci: * P< 0,05, ** P< 0,01,
**% P< 0,001

Fig. 14. Mean shredders abundance SHD [n/bag] (n=4 with SEM) in two site types: reference (REF) and
degraded one (ZDG) for two leaf species, in two experiments: EE — effect of elevated nutrient concentration,
EMR - effect of modification of riparian zone for series SC. Differences between sites were tested by t—test
for independent samples. Levels of significance: * P< 0,05, ** P< 0,01, *** P< 0,001

przez pi¢é¢ najczesciej spotykanych rodzajow: Capnia, Leuctra, Nemoura, Amphinemu-
ra i Protonemura. Wsrdd przedstawicieli chruscikow—rozdrabniaczy zidentyfikowano
pie¢ rodzajow: Atripsodes, Chaetopteryx, Potamophylax, Micrasema, Halesus i rodzing
Limnephilidae. Do pozostatych dwoch grup rozdrabniaczy nalezaty gatunki z rodzaju
Gammarus (kietze) i muchowka Tipula sp. (koziutka, Tipulidae, Diptera).

Eksperyment EE

Poréwnanie udziatu poszczegolnych grup rozdrabniaczy bezkregowych w ekspery-
mencie EE wykazato, Ze przedstawiciele rzedu Plecoptera dominowali na wszystkich
stanowiskach referencyjnych (Ryc. 15). Udziat tej grupy byt wysoki na tego typu stano-
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Ryc. 15. Struktura rozdrabniaczy bezkr¢gowych (wartosci $rednie SHD, n = 6 dla kazdego stanowiska)
dla gtownych grup taksonomicznych: P — Plecoptera, T — Trichoptera, A — Amphipoda, D — Diptera, na
stanowiskach: referencyjnym (REF) i zdegradowanym (ZDG), dla dwdch gatunkow lisci (seria SJ: olsza 78.
dzien, dab 127. dzien ekspozycji), w rzekach o podwyzszonej zyznosci (EE) i1 rzekach ze zmodyfikowana
ro$linnoscia brzegowa (EMR)

Fig. 15. Structure of invertebrate shredders (mean values of SHD contribution, n = 6 for each site) for the
main taxa of invertebrates: P — Plecoptera, T — Trichoptera, A — Amphipoda, D — Diptera, between two site
types: REF — reference and ZDG — degraded sites during breakdown of two leaf species (samples from SJ
series: alder day 78", oak day 127" ) in two experiments: EE — effect of elevated nutrient concentration,
EMR - effect of modification of riparian zone

wiskach (REF i ZDG) oraz w obu gatunkach lisci, osiagajac wartosci od 86% w rzece
Roztoka Wielka (w trzeciej parze rzek) do 100% w Goscibi (w pierwszej parze rzek).
Warto natomiast zauwazyc, ze na stanowiskach zdegradowanych (z wyjatkiem Cedro-
nu) przewazaly ilosciowo kietze (>80%). Stanowity one od 84% calosci grupy rozdrab-
niaczy w Przysietnicy do 99% w Kryniczance. Zjawisko to dotyczylo zarowno lisci
olszy, jak i lisci dgbu. Jeden wyjatek pod tym wzgledem znaleziono w zdegradowanym
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Cedronie (pierwsza para rzek), w ktorym muchowki (7Tipula sp.) zastapity liczebnie
pozostale bezkrggowce z omawianej grupy rozdrabniaczy. Zdegradowana rzeka Cedron
wyrozniala si¢ sposrod innych rzek wysokim udziatem larw Diptera na liSciach olszy
(do 90% rozdrabniaczy) i nieco mniejszym na lisciach debu (80%, Ryc. 15).

Eksperyment EMR

Ogolnie mozna stwierdzi¢, ze $redni udziat widelnic (Plecoptera) byt znacznie wyz-
szy w rzekach eksperymentu EMR (81% — olsza, 87% — dab), niz w eksperymencie
EE (Ryc. 15). Poréwnanie dwoch rodzajow stanowisk (REF 1 ZDG) pozwala zauwazy¢
w eksperymencie EMR (podobnie jak w eksperymencie EE), wyzszy udziat widelnic
— rozdrabniaczy na stanowiskach referencyjnych (z wyjatkiem siodmej pary, rzeki
Ustepne i Gorcowy). Najwigksze roznice migdzy parami rzek, pod wzgledem udzialu
widelnic, znaleziono w dziesiatej parze migdzy Roztoka Mala i Sielskim na lisciach
olszy (odpowiednio 91% i 42%) oraz w tej samej parze rzek na liSciach debu (odpo-
wiednio 98% 147%). Rozpatrujac pozostate grupy rozdrabniaczy stwierdzono, ze larwy
z rzedu Trichoptera liczniej wystgpowaty na liSciach olszy (np. Czerwonka 26%, Fur-
cowka i Sielski po 32%), niz na lisciach debu. Z kolei liscie dgbu liczniej byly zasiedla-
ne przez Gammaridae (np. Gorcowy 13%, Sielski 50%). Przedstawiciele rozdrabniaczy
z rzgdu Diptera byli zwykle nieobecni na rozktadajacych sig lisciach w eksperymencie
EMR (z wyjatkiem lisci olszy z Czerwonki).

3.8.3. Analiza miedzygrupowych powiazan rozdrabniaczy

W oparciu o uzyskane dane $redniego zageszczenia bezkrggowcoéw w workach GS,
podczas dekompozycji lisci (Seria SJ), przeanalizowano sktad taksonomiczny i powia-
zania zespotow bezkrggowcoOw w obrebie kazdego eksperymentu (po 10 rzek dla EE
i EMR) i odrebnie dla kazdego gatunku lisci.

W eksperymencie EE, za pomoca analizy wiazan (WPGMA) wyodrgbniono dla lisci
olszy wyrazne zespoty zwierzat w trzech silnie zdegradowanych rzekach, jak: Cedron,
Przysietnica i Kryniczanka (Ryc. 16). W zespotach tych do czgstych taksondéw bezkre-
gowych rozdrabniaczy nalezaty Tipulidae lub Potamanthidae i Gammaridae. Na prze-
ciwlegltym miejscu analiza wydzielita mniej jednorodna grupg stanowisk sktadajaca si¢
z rzek referencyjnych, jak: Goscibia, Roztoka Wielka, Kamianna, Stupne, Konina wraz
z dwiema rzekami bardziej zdegradowanymi — Olszowka i Wojkowski. W przypadku
lisci debu analiza ta podobnie powiazala ze soba te same rzeki (Cedron, Przysietnica
1 Kryniczanka). Stanowiska referencyjne utworzyly jednak mniejsza i bardziej zwarta
grupe trzech rzek: Roztoka Wielka, Kamianna i Stupne. Na tym wykresie pomigdzy sta-
nowiskami referencyjnymi i zdegradowanymi rzeki Konina (REF) i Olszowka (ZDG),
potozone blisko siebie w Gorcach, utworzyty mata posrednia grupe. Na stanowiskach
referencyjnych czesciej wystgpowaty widelnice z rodzaju Protonemura i Nemoura.

Badajac sktad taksonomiczny bezkrggowcow w eksperymencie EMR, otrzymano bar-
dzo wyrazna, Scisla grupe czterech rzek referencyjnych (Turbacz, Roztoka Mata, Kamianna
i Olszowy). Grupy 4 stanowisk byly identyczne dla obu typdéw lisci. Dwie zdegradowane
rzeki (Czerwonka i Sielski) utworzyty bardzo wyrazna grupe, taka sama dla obu gatunkow

67



Studia Naturae 57,2010

EE EMR
Olsza (Alder) Olsza (Alder)

i A —

47 19-R

o 0! E—

10-Z 17-R
@ 5R 14-Z
3 7R 16-Z
5 3R 18-Z
0 6Zf—— 13-R
o 8z — 20-Z
B 2-7 12-2
< T T T T 1 T T T T T 1
[ 20 40 60 80 100 120 0 10 20 30 40 50 60
>
N
3
= Dab (Oak) Dab (Oak)
[
S 1R 11-R
e
g 5R 19-R
Yo lmn ol ——
S 9R 15-R
O 10-z 14-Z

3R [ 16-Z

22 17-R

6-Z 12-Z

[ ]
8-Z | 20-Z —
T T T T T 1 T T T T T T 1
0 20 40 60 80 100 120 0O 10 20 30 40 50 60 70

Odlegtos¢ wigzan (Linkage distance)

Ryc. 16. Dendrogramy powiazan rozdrabniaczy bezkrggowych (na podstawie udzialu liczebnosci
taksonow, n=20) dla dwoch gatunkow lisci i w dwoch rodzajach eksperymentow: wptyw podwyzszonej
zyzno$ci wody (EE) i wplyw modyfikacji roslinnosci brzegowej (EMR) z serii SJ. Na osi pionowej
umieszczono kody stanowisk: numer stanowiska (numery jak w Tab. 1) i typ stanowiska: R — referencyjne
i Z — zdegradowane

Fig. 16. Hierarchical cluster analysis for the invertebrate shredders (average % of the taxon numbers,
n = 20) identified in two leaf species in two experiments: EE — effect of elevated nutrient concentration,
EMR - effect of modification of riparian zone (series SJ). On the vertical axis river codes are presented; site
number (numbers as in Tab. 1) and type of the site: R — reference Z — degraded

lisci. Pozostate stanowiska (z przewaga zdegradowanych) utworzyty grupg rzek posred-
nich (Gorcowy, Lepietnica, Furcowka, Ustepne). Na stanowiskach referencyjnych czesciej
wystepowaly w tych rzekach widelnice z rodzaju Capnia, Leuctra i Protonemura.

3.8.4. Roznorodnos¢ taksonomiczna rozdrabniaczy - seria jednokrotna (SJ)
Sredni wspétezynnik réznorodnosci rozdrabniaczy bezkregowych (eksperyment EE,
Ryc. 17) byt wyzszy na lisciach debu (H'=1,15), niz na li$ciach olszy (0,87) oraz byt on
nizszy na stanowiskach zdegradowanych (H'=0,71), niz na referencyjnych (1,31). Ana-
liza wariancji (ANOVA — efekt glowny: typ stanowiska lub typ lisci) wykazata istotne
roznice roznorodnosci bezkrggowych rozdrabniaczy migdzy stanowiskami REF 1 ZDG
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Ryc. 17. Srednie wspotczynniki réznorodnosci H’ (n = 6 i SEM) rozdrabniaczy bezkregowych (w parach
stanowisk REF — referencyjne i ZDG — zdegradowane) w czasie dekompozycji dwoch gatunkow lisci
w rzekach z podwyzszona zyznoscia wody (EE, pary 1-5) i w rzekach ze zmodyfikowana roslinno$cia
brzegowa (EMR, pary 6-10) dla serii prob SJ. Roznice H’ migdzy typami stanowisk badano testem t dla
prob niezaleznych. Poziomy istotnosci * P < 0,05, ** P <0,01*** P < 0,001

Fig. 17. Mean diversity H'(n = 6 with SEM) of invertebrate shredders in site pairs: REF — reference
—ZDG degraded, during the breakdown process of two leaf species, in experiments: EE — effect of elevated
nutrient concentration (pairs 1-5), EMR — effect of modification of riparian zone (pairs 6—10) for series SJ.
Differences between paired sites were tested with t—test for independent samples. Levels of significance:
* P< 0,05, ** P< 0,01, *** P< 0,001

(F(1’90)=18,8, P<0,000) oraz migdzy typami eksponowanych lisci (F (1,90)=4,29, P<0,05).
Najwyzsze istotne rdznice w réznorodnosci taksonomicznej (test t) znaleziono w obu ty-
pach li$ci w obrgbie trzech par stanowisk: w drugiej parze (Konina — Olszowka), trzeciej
(Roztoka Wielka — Przysietnica) i parze czwartej (Kamianna — Kryniczanka, Ryc. 17).
W parze pierwszej oraz w piatej roznice i tendencje H’ miedzy typami stanowisk nie byty
tak jednoznaczne, jak w powyzej opisanych.

W eksperymencie EMR (Ryc. 17), r6znice H’ migdzy typami stanowisk (/.. =1,61
i1 H’,  =1,57) oraz migdzy typami eksponowanych liSci (olsza H'=1,59; dab H'=1,60)
byty niewielkie i nieistotne statystycznie (ANOVA: efekt gtéwny — gatunek lisci lub typ
stanowiska). Wyjatek w eksperymencie EMR stanowita para siodma, w ktorej stwier-
dzono wyzsza réznorodnos¢ na stanowisku referencyjnym (Ustepne: olsza H'=2,12; dab
H=1,9), niz na zdegradowanym (Gorcowy: olsza H'=1,19; dab H =0,67) oraz statystycz-
nie istotne rdznice H’ (test t) migdzy typami stanowisk dla kazdego typu lisci (Ryc. 17).
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Ryc. 18. Srednie (n=8—10 i SEM) tempo konsumpcji tlenu K(O,)[ug O,/mg AFDM/h] i $rednie tempo
produkcji dwutlenku wegla P(CO,) [ug CO,/mg AFDM/h] dla dwoch gatunkow lisci na stanowiskach
referencyjnych (REF) i zdegradowanych (ZDG) w rzekach z podwyzszona zyznoscia wody (EE)
i w rzekach ze zmodyfikowana roslinnoscia brzegowa (EMR) dla serii prob SC

Fig. 18. Mean rates (n=8-10 and SEM) of oxygen consumption K(O,) [ug O,/mg AFDM/h] and of carbon
dioxide production P(CO,) [ug CO,/mg AFDM/h] for two leaf species at reference site (REF) and at
degraded site (ZDG) in two experiments: EE — effect of elevated nutrient concentration, EMR — effect of
modification of riparian zone for series SC
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3.9. Metabolizm lisci

3.9.1. Tempo konsumpcji tlenu

Srednie tempo konsumpcji tlenu (pigé termindw, n=40—50) w lisciach olszy na stanowi-
sku referencyjnym (K(O,) Goscibia: 0,41 ug O,/mg AFDM/h) w niewielkim stopniu odbie-
gato od wartosci na stanowisku zdegradowanym (Cedron: K(O,)=0,46) w eksperymencie EE
(Ryc. 18). W lisciach dgbu natomiast, srednie tempo konsumpcji O, na stanowisku referen-
cyjnym byto wyzsze (Go$cibia: 0,54 g O,/mg AFDM/h), niz na zdegradowanym (Cedron:
0,33). W obu gatunkach lisci, tempo konsumpcji osiagato maksymalne wartosci w ciagu
pierwszych dwoch tygodni eksperymentu (olsza K(0,)=0,58, dab K(0,)=0,55, w Cedronie)
(Ryc. 18). Jedynie w rzece Goscibia wystapily jeszcze kolejne podwyzszone wartosci dla
olszy po 78 dniach (0,69 ug O,/mg AFDM/h) oraz dla debu po 93 dniach (0,66).

W eksperymencie EMR (Ryc. 18), srednie wartosci K(O,) nie roznity si¢ znacznie
migdzy rzekami Turbacz i Czerwonka w lisciach olszy (odpowiednio 0,331 0,41ug O,/
mg AFDM/h) i podobnie w li§ciach dgbu (odpowiednio 0,36 1 0,37). Jednak konsumpcja
tlenu byta zroznicowana w czasie w przypadku olszy i stopniowo rosta podczas ekspe-
rymentu EMR, osiagajac maksymalne wartosci pod koniec tego okresu: w Turbaczu po
78 dniach (0,55 ug O,/mg AFDM/h), a w Czerwonce dopiero po 127 dniach dekompo-
zycji (0,47). W lisciach dgbu maksima tempa konsumpcji tlenu nie wystgpowaly w tym
samym czasie. Maksymalna wartos¢ 0,52 pug O,/mg AFDM/h wystapita w Czerwonce
po 2 tygodniach, a w Turbaczu zanotowano nieco wyzsze maksimum (0,59), znacznie
p6zniej, po 13 tygodniach ekspozycji.

3.9.2. Tempo produkcji dwutlenku wegla

W eksperymencie EE (Ryc. 18) $rednie tempo produkcji dwutlenku wegla byto znacz-
nie wyzsze na stanowisku w zdegradowanym Cedronie. W eksponowanych li§ciach olszy
i dgbu w Cedronie $rednie wartosci byly okoto dwukrotnie wyzsze (olsza — 0,81 pug CO,/
mg AFDM/h, dab — 0,66), niz w Goscibi (P(CO,): dla olszy — 0,38, dla dgbu — 0,34).

Maksymalne wartosci P(CO,) w obu gatunkach liSci stwierdzono w Cedronie juz po
dwoch tygodniach eksperymentu: olsza 1,09 ug CO,/mg AFDM/h idab 1,17 (Ryc. 18).

W lisciach olszy i1 dgbu znaleziono istotne réznice w produkcji dwutlenku wegla
migdzy stanowiskiem referencyjnym (Goscibia) i zdegradowanym (Cedron) (ANOVA,
efekt glowny stanowisko i interakcja stanowisko x czas, Tab. 10). W przypadku tempa
konsumpcji tlenu istotne réznice znaleziono dla lisci olszy.

W rzekach wybranych do eksperymentu EMR (Ryc. 18), $rednie wartosci P(CO,)
byly nieznacznie wyzsze na stanowisku zdegradowanym (Czerwonka) dla obu gatun-
kow lisci (olsza — 0,32 pg CO,/mg AFDM/h i dab — 0,33), niz na stanowisku referen-
cyjnym (Turbacz, odpowiednio: olsza 0,25 i dab 0,29). Maksymalne wartosci produk-
cji CO, odnotowano w zdegradowanej Czerwonce: poczatkowo w lisciach dgbu po 14
dniach (P(CO,)=0,49) i nieco pdzniej w lisciach olszy — po 34 dniach (0,57) (Ryc.
18). Istotne réznice w konsumpcji tlenu migedzy dwoma typami stanowisk wykryto
w lisciach debu (ANOVA efekt gtéwny stanowisko oraz interakcja stanowisko X czas,
P<0,05, Tab. 10).
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Tabela 10. Wyniki analizy wariancji (ANOVA dwuczynnikowa: czynniki typ stanowiska i czas ekspozycji) dla
metabolizmu lisci: zmienne niezalezne K(O,) — konsumpcja tlenu i P(CO,) — produkcja dwutlenku wegla dla
dwoch gatunkow lisci (O — olsza i D — dab) w dwoch rodzajach eksperymentow: EE — podwyzszona zyzno$é
wody i EMR — modyfikacja roslinnosci strefy brzegowej z serii SC. Poziom istotnosci: *p<0,05, **p<0,01,
**%p<0,001, NS p>0,05 — rdznice statystyczne nieistotne

Table 10. Results of ANOVA (factors: type of site and time of bags’ exposition) for leaf litter metabolism:
independent variables K(O,) — oxygen consumption and P(CO,) — carbon dioxide production for two leaf
species (O — alder and D — oak) in experiments: EE — effect of elevated nutrient concentration, EMR — effect of
modification of riparian zone, in series SC. Level of significance: *p<0,05, **p<0,01, ***p<0,001, NS p>0,05

— statistical differences non significant

Zmienna Efekt glowny Efekt glowny Interakcja czynnikoéw
ANOVA zalezna Main effect Main effect Factors .mteractlon
Dependent Stanowisko Czas Stanowisko x czas
variable Site Time Site X time
K (Oz) NS F(] 76) =6,9 * 11 76) =9,3 *
EE P (COZ) (I 6) 8 2 o F(] 76\730 9 ek (1 716) 6 5 *

K (0,) NS F =37 * NS
P(COZ) (Iﬁ \734 ek F(l 65) 97 ek F{l (\5\:16 ek
K (0, NS F .,=3.9 * NS
P(CO,) NS NS NS

EMR — " — "

D K0, F, =42 NS F =43

P(CO,) NS F =72 *x NS

3.10. Czynniki wplywajace na tempo dekompozyciji i na liczebnos¢ roz-
drabniaczy (seria SJ)

Wyniki analizy PFA (analiza czynnikdéw gtéwnych) w eksperymencie nad wptywem
zyznosci wody (EE) na dekompozycje wskazuja, ze wspotczynnik dekompozycji k& li-
$ci olszy w obu rodzajach workow (GS 1 DS) byt pozytywnie zwiazany (wysoki udziat
fadunkoéw czynnikowych) ze stopniem zacienienia rzeki, szerokos$cia pasa roslinnosci

——
Ryc. 19. Wyniki analizy PFA (analiza czynnikoéw gloéwnych) dla lisci olszy w eksperymencie EE. Rzuty tadunkow
czynnikowych zmiennych aktywnych (funkcjonalnych - dekompozycji: k£ wspotczynnika tempa dekompozycji
i SHD — liczebno$ci rozdrabniaczy oraz paramentéow wody) i zmiennych dodatkowych (charakterystyka rzeki
ijej zlewni) na ptaszczyzng czynnika 1 (F1) i czynnika 2 (F2). A —siatki o grubym oku (GS), B — siatki o drobnym
oku (DS). Skroty zmiennych aktywnych wytluszczono. Na osiach F1 i F2 podano procent wariancji wspélnej dla
zmiennych. Dane na kazdej z rycin pochodza z 10 rzek z serii SJ. Objasnienia skrotow zmiennych na stronie 12
Fig. 19. Results of the PFA (Principal Factor Analysis) for alder leaves in the EE experiment. Plotted loading
factors of active variables (functional variables: leaf breakdown rate — coefficient k and SHD — shredders density
and stream water variables) and co-variables (river and catchment characteristics) on factor 1 (F1) vs. factor
2 (F2) plane. A — coarse (GS) and B — fine mesh bags (DS). Active variables are bolded. On each factor axis (F1
and F2) % of common variance for variables is given. In each plot the data are used from ten rivers from SJ series.

Explanations of variable abbreviations are given on page 12
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brzegowej 1 wzgledna wysokoscia stanowiska nad poziomem morza (Ryc. 19A, 19B).
Negatywny wplyw na tempo dekompozycji £ lisci olszy (przeciwne polozenie wzgle-
dem osi czynnika 1) miaty natomiast biogeny rozpuszczone w wodzie (DIP i DIN),

ol A Olsza (Alder)

o
=]

F 2: 24,65%

pH
1,01
10 ‘ 0,0 ‘ 10
F 1:41,48%
Olsza (Alder)
101 B pH

Pl CON
]

]

1

1

]
[

F 2: 24,74%
o
o

-1,0 0,0 1,0
F 1: 47,54%
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Ryc. 20. Wyniki analizy PFA dla lisci dgbu w eksperymencie EE. A — siatki o grubym oku (GS), B — siatki
o drobnym oku (DS). Dodatkowy opis ryciny jak w podpisie Ryc. 19

Fig. 20. Results of the PFA for oak leaves in the EE experiment. A — coarse (GS) and B — fine mesh bags (DS).
Additional explanation as in Fig. 19
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Ryc. 21. Wyniki analizy PFA dla liSci olszy w eksperymencie EMR. A — siatki o grubym oku (GS), B — siatki
o drobnym oku (DS). Dodatkowy opis ryciny jak w podpisie Ryc. 19
Fig. 21. Results of the PFA for alder leaves in the EMR experiment. A — coarse (GS) and B —fine mesh bags (DS).
Additional explanation as in Fig. 19

75



Studia Naturae 57,2010

Dab (Oak)
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Ryc. 22. Wyniki analizy PFA dla lisci dgbu w eksperymencie EMR. A — siatki o grubym oku (GS), B — siatki
o drobnym oku (DS). Dodatkowy opis ryciny jak w podpisie Ryc. 19
Fig. 22. Results of the PFA for oak leaves in the EMR experiment. A — coarse (GS) and B — fine mesh bags (DS).
Additional explanation as in Fig. 19
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przewodnictwo wody oraz szerokos¢ rzeki. Z kolei liczebno$¢ rozdrabniaczy (SHD)
byta w liSciach olszy zwiazana pozytywnie z glgbokoscia rzeki i pH wody, a negatyw-
nie zwiazana z rzegdowoscia rzeki i powierzchnia zlewni (Ryc. 19A).

Tempo dekompozycji lisci dgbu w workach GS wykazywato mata zmienno$¢ (potozenie
wektora k blisko przeciecia osi F 1 1 2; Ryc. 20A), dlatego trudno jest mowi¢ w tym przy-
padku o zwiazkach tego parametru ze zmiennymi wody rzek lub ze zmiennymi srodowisko-
wymi. Rozdrabniacze (SHD) na lisciach dgbu (worki GS) wykazywaly natomiast wyraznie
silny pozytywny zwiazek z niektorymi parametrami $rodowiskowymi (wysoko$¢ stano-
wiska nad poziomem morza i liczba ktod zalegajacych w rzece) oraz negatywny zwigzek
z powierzchnia zlewni i1 rzgdowoscia rzeki oraz czgsciowo ze stezeniami biogenow (DIP
i DIN, Ryc. 20A). W workach DS tempo dekompozycji & lisci dgbu (Ryc. 20B), podobnie
jak u olszy (Ryc. 19B), byto pozytywnie zwigzane z parametrami rzeki i sSrodowiska (spa-
dek, wysoko$¢ nad poziomem morza, szerokos¢ pasa roslinno$ci) oraz negatywniez zyzno-
scig wody (DIP i DIN), szerokoscia rzeki, rzgdowoscia i powierzchnia zlewni.

Pierwszy z czynnikow z czterech analiz PFA (eksperyment EE; Ryc. 19A, B, Ryc.
20A, B) mial najwyzsze tadunki dla olszy i dgbu w przypadku workow DS i odpowiadat
za 47% (olsza) i 52% (dab) wariancji zalezno$ci miedzy tempem dekompozycji, zmien-
nymi fizyczno—chemicznymi wody i parametrami ekosystemow rzek. Najwigksza wa-
riancjg dla sumy dwoch pierwszych czynnikow wyodrgbnionych przez PFA (77%) zna-
leziono dla lisci dgbu w workach DS (Ryc. 20B).

Badajac zaleznosci migdzy zmiennymi z uzyciem techniki PFA w eksperymencie do-
tyczacym wplywu monokultur §wierka na proces dekompozycji (Ryc. 21 1 22) stwierdzo-
no, ze tempo dekompozycji (wspdlczynnik k) byto pozytywnie zwiazane z pH wody, ale
tylko w przypadku lisci olszy w workach GS (Ryc. 21A). W tych samych workach tempo
dekompozycji olszy nie bylo zwiazane z zyznoscia wody (DIP i DIN), ani z jej prze-
wodnictwem (CON), na co wskazuje prostopadte utozenie wektoréw parametrow wody
w stosunku do wspotczynnika k& (Ryc. 21A). Z kolei liczebnosc¢ rozdrabniaczy (SHD) na
lisciach olszy byta silnie pozytywnie zwiazana z glebokoscia rzeki, spadkiem i jej rzg-
dowoscia oraz z szeroko$cia pasa roslinnosci brzegowej. Wspotczynnik dekompozycji
k olszy w workach DS (Ryc. 21 B) oraz w obu rodzajach workow z lis¢mi debu (Ryec.
22A, B) byt zwiazany negatywnie z gigbokoscia rzeki, spadkiem terenu i szerokoscia
pasa roslinnosci brzegowej. Tempo dekompozycji liSci pozytywnie zalezato od st¢zenia
fosforanow w wodzie (DIP), oprocz lisci olszy w workach GS. Tempo dekompozycji we
wszystkich czterech przypadkach analizy PFA (dwa typy workow i1 dwa gatunki lisci) nie
bylo zwiazane ani z udziatem $wierka w strefie brzegowej (SPC), ani suma wszystkich
drzew iglastych (CIF) (Ryc. 21A, B, Ryc. 22A, B). Liczebno$¢ rozdrabniaczy bezkre-
gowych zasiedlajacych liscie dgbu byla silnie pozytywnie zwiazana z pH wody i jej
przewodnictwem (Ryc. 22A). Najwyzsza sumg wariancji (79%) dla dwoch pierwszych
czynnikdw, podobnie jak w eksperymencie EE, znaleziono dla parametrow opisujacych
dekompozycje dgbu w workach o drobnym oku (Ryc. 22B).

Szczegdtowe wartosci czynnikowe analizy PFA dla dwoéch prezentowanych czyn-
nikow 1 wszystkich analizowanych zmiennych z eksperymentow EE i EMR podano
w aneksie 1 na koncu pracy.
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3.11. Wptyw czynnikéw zewnetrznych i wewnetrznych na wskazniki
funkcjonalne zwigzane z dekompozycja lisci (seria SC)

Wyniki regresji wielorakiej (Tab. 11) wskazuja, ze w zaleznosci od typu stosowa-
nych workéw, tempo dekompozycji lisci olszy (eksperyment EE) zalezato istotnie od:
1. przewodnictwa wody, stezenia ortofosforanow w rzece i tempa sporulacji (worki
GS, skorygowany wspotczynnik pokrycia R* =0,64) oraz 2. w mniejszym stopniu
(R?,=0,39) od czterech zmiennych fizyczno—chemicznych wody (pH, przewodnictwo,
DIP i DIN) (worki DS). Zmiennos¢ biomasy grzybow (FB) w lisciach olszy (worki
GS) zalezata istotnie od stosunku masy pierwiastkow C:N (R? =0,42), a tempo spo-
rulacji (PK) mozna wytlumaczy¢ zmiennoscia dekompozycji lisci (wspotczynnik k)
w okoto 1/3 przypadkéw (R*, =0,31). Z dwoch badanych parametrow funkcjonalnych
metabolizmu — zmienno$¢ uwalniania dwutlenku wegla zalezata silnie (R =0,81) od
parametréw wody (CON, DIP, DIN), ilosci azotu w lisciach (%) 1 tempa dekompozy-
cji, oraz tempo konsumpcji tlenu (K(O,)) w okoto 2/3 przypadkoéw zalezato od zawar-
tosci azotu w lisciach (%oN) i pH wody (R, =0,65) w lisciach olszy w workach DS.
Z kolei tempo dekompozycji lisci dgbu (wspotczynnik k) w workach GS zalezalo istot-
nie od pH wody i jej przewodnictwa (R* =0,52), a w workach DS wspoétczynnik ten
istotnie zalezat od parametréw zwiazanych z biogenami w wodzie (CON, DIP i DIN,
R? =0,56). Zmienno$¢ uwalniania dwutlenku wegla w lisciach dgbu istotnie zalezata
od parametrow fizycznych wody (pH, przewodnictwo) i od stgzenia w niej fosforanow
(DIP) (R* =0,82).

W eksperymencie dotyczacym wptywu monokultur §wierka (Tab. 11) na dekompo-
zycje lisci olszy okazato sig, ze parametry metabolizmu li$ci zalezaly istotnie od zmien-
nosci parametrow wody, w tym: produkcja dwutlenku wegla od pH wody (R*, =0,62)
i konsumpcja tlenu od st¢zenia w niej biogenow (DIP, DIN, R*  =0,71). Z kolei tem-
po dekompozycji liSci debu istotnie zalezato od pH wody i rozpuszczonych biogendow
w wodzie (R? =0,71), a konsumpcja tlenu w tych lisciach wysoce istotnie zalezata od
nastepujacych czynnikow: zawarto$ci biogendéw w lisciach (%P 1 %N) oraz od stezenia
azotu w wodzie (DIN), jej przewodnictwa i pH (R* =0,93).
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4. DYSKUSJA
4.1. Metody pomiaru tempa dekompozycji

Najprostsza metoda pomiaru tempa dekompozycji jest pomiar ubytku masy lisci
w jednostce czasu. Mas¢ wyraza si¢ jako AFDM, by unikna¢ btedu ze wzgledu na ku-
mulacj¢ osadow nieorganicznych w pakietach. W prezentowanych badaniach w pasmie
Beskidow w Polsce oraz w wigkszosci wspotczesnych badan dekompozycji CPOM
w Europie (Hieber i Gessner 2002, Fleituch i Leichtfried 2007), Stanach Zjednoczonych
(Swan i Palmer 2004), Kanadzie (Sakamaki i Richardson 2008), Ameryce Potudniowe;j
(Mathuriau 1 Chauvet 2002, Moulton i Magalhaes 2003), Afryce (Dobson i in. 2003),
Australii (Ribas i in. 2006) i Nowej Zelandii (Young i in. 2008) tempo dekompozycji
mierzono metoda ekspozycji uprzednio zwazonych lisci. Metoda pomiaru polega na
tym, ze liScie mocuje si¢ do dna rzeki w postaci luzno utozonego pakietu, lub bardziej
powszechnie, w formie zamknigtych workéw plastikowych. Po okreslonym czasie zo-
staja one zebrane 1 poddane dalszej analizie. Umieszczanie lisci w siatkowych workach
o Scisle okreslonej wielkosci oka jest powszechnie stosowang standaryzacja metody.
Dzigki odpowiednio dobranym workom minimalizuje si¢ straty masy podczas dekom-
pozycji (Meyer 1980, Boulton i Boon 1991). W pewnych sytuacjach rozktad lisci moze
by¢ jednak niedoszacowany (wolniejszy) w wyniku:

e climinacji niektorych bezkrggowcoOw poprzez stosowanie selektywnych siatek
(zbyt mate oka);

e powstawania warunkow beztlenowych we wnetrzu siatek z powodu zbyt duzej
masy lisci (Boulton i Boon 1991) lub zaniku tlenu w srodowisku zanieczyszczo-
nym, np. $ciekami organicznymi;

e osadzania si¢ FPOM na lisciach we wngtrzu siatek (np. na skutek zwigkszonej eroz;ji
zlewni 1 koryta wywotanych dziatalnoscia cztowieka w rzekach zdegradowanych),
co w efekcie prowadzi do zmniejszenia tempa dekompozycji (Dangles i in. 2001).

Wymienione wyzej czynniki zaktocajace naturalny przebieg procesu dekompozycji

mozna czg$ciowo wyeliminowac stosujac odpowiednie rozmiary ok siatek, mate na-
wazki liSci oraz stosunkowo krotkie okresy ekspozycji (Boulton i Boon 1991). Siatki
o grubych okach ($rednica 0,5—1 cm) umozliwiaja kolonizacje materiatu przez wigk-
szo$¢ detrytusozernych bezkrggowcow, przez co warunki panujace w siatkach o gru-
bych okach sa bardziej poréwnywalne z warunkami naturalnymi w rzece, niz warunki
w siatkach o drobnych okach o $rednicy <1 mm (Chergui i Pattee 1988a, 1988b, Stewart
i Davies 1989, Gonzalez i in. 1998, Gessner i Chauvet 2002, Menendez i in. 2003).
Powszechnie uwaza sig, ze do badan tempa dekompozycji lisci powinny by¢ uzywane
oba rodzaje siatek (np. Gonzalez i in. 1998, Menendez i in. 2003, Pascoal i in. 2003).
Dzigki takiej metodzie mozliwe jest oszacowanie wzglednego udziatu zaréwno bez-
krggowcow, jak i mikroorganizmow (np. bakterii i grzybow) w procesie dekompozycji
(Gessner 1 Chauvet 2002). Istnieje bogate piSmiennictwo na temat wartosci wskazni-
kéw tempa dekompozycji dla réoznych gatunkdéw roslin i z réznych rejondw $wiata (np.
Bérlocher i in. 1995, Quinn i in. 2000, Haapala i in. 2001, Sampaio i in. 2001, Hieber
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i Gessner 2002, Pascoal 1 in. 2003). Wigkszo$¢ cytowanych autoréw uznaje racjonal-
no$¢ metody zbierania lisci ze strefy brzegowej do badania dekompozycji w wodzie.
Jak si¢ przypuszcza, dla oceny zdrowotnosci rzek w aspekcie funkcjonalnym, wzgledne
pomiary dekompozycji (tj. porownanie stanowisk referencyjnych i zdegradowanych) sa
czesto wazniejsze, niz bezwzgledne wartosci tempa dekompozycji (np. poréwnywanie
wspotczynnika k). Stosujac liscie gatunku o szybkim tempie rozkladu (np. olsza czarna
w niniejszych badaniach) mozna skroci¢ czas ekspozycji i dzigki temu wczesniej oceni¢
status rzeki. Z drugiej jednak strony, gdy planowane jest zbieranie materiatu w pozniej-
szym terminie, to lepiej jest wykorzysta¢ gatunek o wolniejszym tempie rozktadu. Sto-
sowanie $wiezo opadtych liSci umozliwia pomiar naturalnego procesu dekompozycji
(Boulton i Boon 1991), jednak czasem trudnosci logistyczne utrudniaja zastosowanie
$wiezego materiatu, gdy badania prowadzone sa na duzym terenie lub w wielu rzekach
jednoczesnie. By zmniejszy¢ zmienno$¢ materiatu, liscie powinny by¢ zbierane w jed-
nym miejscu (najlepiej z jednego drzewa) i wstepnie wysuszone przed ekspozycja.

Alternatywa dla metody naturalnych lisci, okazata si¢ metoda rozktadu celulozy
(Hildrew 1 in. 1984, Boulton i Quinn 2000, Tiegs i in. 2007). Jako pierwszy zastosowat
ja Egglishaw (1972). Polega ona na stosowaniu standardowych paskéw bawelny, ktore
zanurza si¢ w wodzie, a miara dekompozycji celulozy jest zmniejszenie si¢ wytrzyma-
fosci paskow na rozrywanie. Jak podaja Tank 1 Winterbourn (1996) oraz McTammany
i in. (2008), rowniez inne substraty moga shuzy¢ jako standard w badaniach dekompo-
zycji (np. drewniane patyki). Zaleta jednolitych i standardowych substratow jest to, ze
w przypadku porownywania tempa dekompozycji z wielu rzek nie wystgpuje dodatko-
wa zmienno$¢, mogaca wynika¢ migdzy innymi ze zréznicowanego sktadu chemiczne-
go materiatu (Tiegs i in. 2007). Poza tym, zaleta takiego sztucznego substratu jest jego
niska cena i wygoda w transporcie, w poréwnaniu do naturalnych lisci, ktore cechuje
duza tamliwo$¢ (Tiegs i in. 2007). Jedna z powazniejszych wad takiego rozwigzania
jest mozliwos¢ rozwoju nienaturalnych zespotéw reducentdéw na podiozu fizycznie
i chemicznie odmiennym od naturalnych li§ci (np. brak polifenoli, ktore moga hamo-
wac rozwo6j drobnoustrojéw w poczatkowej fazie dekompozycji).

Zaplanowanie czasu trwania ekspozycji lisci jest trudne, wigc jego dhugos¢ autorzy
ustalaja arbitralnie (Hill 1 in. 1992, Gonzalez i in. 1998, Haapala i in. 2001, Hieber
i Gessner 2002, Menendez i in. 2003). Ostatnio przewaza poglad, ze na zbadanie de-
kompozycji lisci wystarcza czas okoto 1. miesiaca (Young i in. 2008). Biorac jed-
nak pod uwage zréznicowanie temperatury rzek w roznych rejonach geograficznych
i strefach klimatycznych, nie mozna stosowac takiego samego okresu ekspozycji. Na
przyktad okres potrozpadu lisci tego samego gatunku olszy (Alnus glutinosa) wynosi
w przyblizeniu 3 tygodnie w rzekach potudniowego Szwarcwaldu (rzeka Steina, $red-
nia temperatura 4,7°C, zakres od 0 do 8,9°C migdzy pazdziernikiem a grudniem, Hieber
i Gessner 2002), a w chtodniejszych rzekach gorskich Polski potudniowej trwa az 11
tygodni (np. rzeka Goscibia $rednia temp. 2,4°C, zakres 0-5,1°C migdzy listopadem
a styczniem). Rzeki w Polsce wykazywaly zréznicowany rezim termiczny (tj. sume
$rednich temperatur) w okresie migdzy listopadem a kwietniem. Maksymalne réznice
w termice dla okresu potrozpadu olszy (74 dni) stwierdzono migdzy Lepietnica (121
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stopnio—dni) i Cedronem (328), a dla debu (127 dni) migdzy rzekami Gorcowy (140
stopnio—dni) i Przysietnica (425). Z tego porownania wyraznie wida¢, ze ilo§¢ energii
cieplnej roznita si¢ migdzy niektorymi typami rzek nawet trzykrotnie w czasie pomiaru
dekompozycji i byta zwykle wyzsza w rzekach zdegradowanych.

Tempo dekompozycji nie jest stale, a jego zréznicowane zalezy od sezonu, w ktd-
rym materiat jest eksponowany. Najbardziej wiarygodne wartosci tempa dekompozycji
pochodza z okresu najwigkszego opadu lisci z drzew (Garden i Davies 1989, Boulton
i Boon 1991, Lopez i in. 2001, Pascoal i in. 2003).

Sledzenie catego okresu rozkladu lisci, np. w celu wykrycia réznic w tempie dekom-
pozycji migdzy stanowiskami, obniza czuto$¢ metody. Dzieje si¢ tak, poniewaz dekompo-
zycja wraz z uplywem czasu przebiega coraz wolniej (zazwyczaj zgodnie z krzywa wy-
ktadnicza). Uwaza sig, ze optymalnym kryterium wyznaczenia czasu trwania ekspozycji,
stosowanym rowniez w niniejszych badaniach, jest ubytek okoto 50% masy poczatkowej
lisci (tzw. okres pot—rozpadu). Zaktada sig, Zze okres ten jest wystarczajacy do wykrycia
roznic dekompozycji (tj. utraty masy AFDM) migdzy r6znymi rzekami, natomiast jest on
za krotki, by zbadac¢ wszystkie aspekty zmian (np. sukcesj¢ mikroorganizmow lub makro-
bezkregowcow) towarzyszace procesowi dekompozycji, az do catkowitego rozpadu lisci.

Podczas eksponowania lici wazny jest tez sposob mocowania workow. Powinny
one by¢ przymocowane do stabilnych metalowych prgtow wbitych w dno, tak by mogtly
si¢ swobodnie unosi¢ nad dnem, a przeplyw wody w rzece nie powinien odbiegaé od
naturalnego. Nie jest tez wskazane, by worki ptywaty na powierzchni, poniewaz moze
to doprowadzi¢ do zmiany tempa dekompozycji (Mutch i in. 1983).

Przy wyborze stanowiska do badan dekompozycji nalezy mie¢ na uwadze umiejsco-
wienie workow w rzece. W zwiazku z tym zaleca si¢ siedliska, w ktorych liscie groma-
dza si¢ w sposob naturalny (Boulton i Boon 1991). Wiadomo juz, Ze tempo dekompozy-
cji zalezy od siedliska w rzece, a liscie umieszczone w zastoiskach, plosach, czy matych
zbiornikach przyrzecznych rozktadaja si¢ stosunkowo wolno. Natomiast te same liscie
umieszczone w siedliskach pradowych wykazuja wyzsze tempo dekompozycji (Meyer
1980, Casas 1996). Droga kompromisu wybiera si¢ zwykle do ekspozycji siedliska pra-
dowe, poniewaz zapobiega to powstawaniu warunkow beztlenowych w workach.

W badaniach dekompozycji w rzekach stosuje si¢ wykladniczy model spadku, dzig-
ki czemu mozliwe jest obliczenie wspotczynnika tempa dekompozycji £ (Zar 1996).
Wigkszo$¢ autorow wyraza wspotczynnik k jako ubytek masy w ciagu doby lub, tak jak
w niniejszych badaniach, ubytek masy w przeliczeniu na stopnio—dni. Negatywny mo-
del wyktadniczy opiera si¢ na zatozeniu, ze wskaznik ubytku masy lisci jest wartoscia
stala dla ilosci materii (AFDM) pozostajacej po dekompozycji (Boulton i Boon 1991).
Z zatozenia tego modelu wynika, Ze dla okreslonego £, tempo dekompozycji na poczat-
ku i w $rodkowej fazie procesu jest wyzsze, niz w fazie koncowej. Omawiany model
wydaje si¢ by¢ dobrze dopasowany do obserwowanych wartosci ubytku masy we wcze-
snych stadiach dekompozycji, kiedy to cz¢$¢ materiatu CPOM ulega tatwo rozktadowi
(Boulton i Boon 1991). Tempo dekompozycji spada w czasie i zalezy od sktadu che-
micznego lisci. Na poczatku procesu rozktadowi ulegaja substancje tatwo podatne na
degradacjg, a pod koniec proces spowalniaja substancje wolno si¢ rozktadajace.
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Obok najczgsciej stosowanego negatywnego modelu wyktadniczego, istnieja row-
niez alternatywne modele (Weyers i Suberkropp 1996, Rader i in.1994, Irons i in. 1994),
bedace kombinacjami podstawowego modelu wyktadniczego. Dla przyktadu podwojny
model wyktadniczy (Gazzera i in. 1991) uwzglednia we wzorze dwie kategorie sktad-
nikéw lisci, w zaleznosci od ich ,,opornosci” na dekompozycje. Korzysta si¢ rowniez
z innych modeli, np. funkcji wielomianu czy funkcji kwadratowej (Zar 1996), jednak
zastosowanie calego jej przebiegu wydaje si¢ by¢ mato uzyteczne ze wzgledu na rze-
czywisty przebieg dekompozycji (Boulton i Boon1991).

W prezentowanych badaniach, jak i w badaniach innych autorow (Campbell i in.
1992, Rowe i in. 1996, Irons i in. 1994), w celu stworzenia bardziej realnego mode-
lu dekompozycji i mozliwo$ci porownania jej tempa w réznych rzekach zastosowano
modyfikacje negatywnego modelu wyktadniczego, uwzgledniajaca efekt temperatury
(stopnio—dni). Dzigki tej metodzie uzyskano bardziej realne poréwnanie przebiegu de-
kompozycji w rzekach, ktore wykazywaty odmienng termike wody. Stosowanie jed-
nak poprawki na temperaturg (tj. stopnio—dni) w rzekach moze przysparza¢ dodatkowe
trudnosci interpretacyjne, poniewaz w szerszej skali badan stwierdzono, ze efekt tem-
peratury moze oddzialywaé w réznym stopniu na tempo dekompozycji, w zaleznosci
od r6znych biomow (Boulton i Boon 1991). Na przyktad w obszarach subarktycznych
(Alaska), gdzie temperatura jest niska i mozna oczekiwa¢ wolnej dekompozycji, bywa
ona stosunkowo szybka na skutek intensywnego zerowania rozdrabniaczy bezkrggo-
wych (Irons i in. 1994). Z tego wzgledu przebieg dekompozycji nalezy interpretowac
bardzo ostroznie, zwlaszcza w sytuacji, gdy pomiaru dokonuje si¢ wyltacznie w oparciu
o dane ubytku masy CPOM, bez uwzglednienia dodatkowych czynnikéw (np. mikro-
organizmow, rozdrabniaczy bezkregowych, zyznosci wody, metali cigzkich itp.), ktore
moga mie¢ zasadniczy wptyw na cato$¢ procesu dekompozycji.

Biorac pod uwagg omdwione powyzej ograniczenia, mozna stwierdzi¢, ze meto-
da pomiaru tempa dekompozycji lisci, jako potencjalnego wskaznika dla monitoringu
rzek, posiada szereg zalet:

e Pomiar jest stosunkowo tatwy i nie wymaga stosowania drogiego sprzgtu czy

aparatury, a materiat (licie) do eksperymentow sg wszedzie fatwo dostgpne.

e Wiele badan naukowych na $wiecie (w Polsce niewiele) poswigcono czynnikom
majacym wptyw na dekompozycj¢. Mozna zatem przewidzie¢ z duzym prawdo-
podobienstwem, jaki bedzie kierunek zmian tego procesu pod wplywem natural-
nej zmiennosci i stresorow srodowiskowych (Tab. 12, rozdziat 4.9).

e Tempo dekompozycji lisci mozna mierzy¢ we wszystkich wodnych siedliskach,
takich jak mate i duze rzeki, ale metoda ta nadaje si¢ tez do badania jezior, mokradet
i estuariow.

e Udalo si¢ wypracowaé wstepne kryteria oceny zdrowotnos$ci rzek na podstawie
tempa dekompozycji lisci (Gessner i Chauvet 2002).

Z drugiej strony, omawiana powyzej metoda pomiaru dekompozycji ma roéwniez

kilka wad:
Na proces dekompozycji ma wptyw wiele czynnikéw, a wypadkowa ich dziata-
nia — tempo dekompozycji — jest czasami trudne do interpretacji.

84



Tadeusz Fleituch Dekompozycja materii a funkcjonowanie rzek

e Pomiar tempa dekompozycji jest przeprowadzany w okreslonym miejscu rzeki, a jego
wynik méwi o tempie tego procesu tylko w danym miejscu/siedlisku, nie mozna nato-
miast oczekiwac takich samych wartosci na duzszym odcinku rzeki. Metoda ta nadaje
si¢ wigc najlepiej do wykrywania lokalnych zmian dekompozycji spowodowanych dzia-
faniem stresora w rzekach w matej skali lub powinno wykona¢ si¢ wigcej pomiarow na
dtuzszym odcinku rzeki.

e Podstawy naukowe tej metody i stosowanie nie sa tatwe. Wymagaja one od-
powiedniego przygotowania z biologii, hydrologii i chemii. Do powszechnego
wprowadzenia tej metody do monitoringu rzek konieczne jest opracowanie przy-
stgpnych instrukcji dla przedstawicieli instytucji zajmujacych si¢ ocena statusu
ekologicznego rzek i ich zdrowotnosci.

4.2. Podwyzszona zyznos¢ wody a dekompozycija lisci

Mikroorganizmy rozwijajace si¢ w liciach podczas dekompozycji moga wykorzy-
stywa¢ biogeny zard6wno z substratu samych lisci, jak i otaczajacej je wody rzecznej
(Suberkropp 1998), tak wiec sktad chemiczny lisci (Gessner i Chauvet 1994, Roy-
er i Minshall 2001, Diez i in. 2002, Stelzer i in. 2003), jak i koncentracja biogenow
w wodzie (Suberkropp i Chauvet 1995, Niyogi i in. 2003, Pascoal i in. 2001, 2003)
moga rownoczesnie wptywac na zespoty destruentéw i tym samym na cato$¢ proce-
su dekompozycji. Ogdlnie wzrost koncentracji biogenéw w wodzie stymuluje mikro-
organizmy zwiazane z lis¢émi, co przyspiesza ich rozktad (Elwood i in. 1981, Grattan
1 Suberkropp 2001, Gulis i Suberkropp 2003a, 2003b).

W eksperymencie EE pig¢ zdegradowanych rzek, ktore wykazywaty szeroki zakres
zmiennos$ci biogenow (ogodlnie I — V klasa jakosci wod) na ogot istotnie roznity sig ste-
zeniami biogenow (DIN 1 DIP) od rzek referencyjnych (wszystkie w I klasie jakos$ci).
Z wyjatkiem pary piatej (Stupne — Wojkowski), wszystkie pozostate rdznity sig istot-
nie stezeniami rozpuszczalnych form azotu, a para czwarta (Kamianna — Kryniczanka)
stezeniem fosforanéw. Za najbardziej zdegradowana chemicznie uznano Kryniczanke
(DIN > 11,1 mg DIN/I), na stanowisku bedacym pod wplywem zrzutu wysoko zmine-
ralizowanych $ciekdw z oczyszczalni w uregulowanym korycie ponizej Krynicy, oraz
Cedron, na stanowisku ponizej wysypiska odpadow i doptywu nieoczyszczonych Scie-
kéw z obszaru Kalwarii Zebrzydowskiej i przylegajacych miejscowosci.

Wyniki badan potencjalnego wptywu biogenoéw (eksperyment EE) ujawnity, ze tempo
dekompozycji k (bez korekty temperatury) byto stosunkowo niskie, w poréwnaniu do wy-
nikéw badan, prowadzonych w tym samym sezonie, przez innych autorow w Portugalii
(Gonzalez 1 Graga 2005), Hiszpanii (Pozo i in. 1998), Francji (Gessner i Chauvet 1994,
Fabre i Chauvet 1998) i Niemczech (Hieber i Gessner 2002). Wahato si¢ ono dla li$ci olszy
od 0,007 (Kryniczanka) do 0,013 (Olszowka) i odpowiednio dla lisci dgbu 0,003—0,012
(Tab. 6). Tempo dekompozycji k bylo tez nizsze w workach DS. Wskaznik kG/kD (wg
Gessner i Chauvet 2002, Tab. 2) wynosit od 1,3 (Roztoka Wielka) do 3,5 (Kryniczanka),
co wskazuje na duze réznice w tempie dekompozycji miedzy typami workow, ktore wyni-
katy bezposrednio z aktywnos$ci bezkrggowcow wodnych. Nizsze tempo degradacji lisci
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w zbadanych gorskich rzekach w Polsce wynikalo przede wszystkim z nizszej temperatu-
ry w okresie jesieni i zimy, w porownaniu do rzek Europy Zachodnie;.

W wigkszosci badan, w ktorych eksperymentalnie wzbogacano rzeki w biogeny,
wykazano wysokie tempo dekompozycji (Meyer i Johnson 1983, Suberkropp i Chauvet
1995, Pearson i Connolly 2000, Pascoal i in. 2001). Rozktad li§ci moze by¢ stymulo-
wany przez fosforany lub przez fosforany i azotany jednocze$nie (Grattan i Suberkropp
2001), a roznice w stgzeniach azotanow na ogol wyjasniaja wigkszo$¢ zmienno$ci
tempa dekompozycji lub aktywnosci mikrobiologicznej w rzekach o zréoznicowanym
chemizmie wody (Meyer i Johnson 1983, Suberkropp i Chauvet 1995). Nalezy jednak
podkresli¢, ze wigkszos¢ wymienionych wyzej badan w Europie Zachodniej dotyczyta
rzek o poziomie biogendw znacznie nizszym, niz wystepujacy w Kryniczance i Cedro-
nie. Pascoal i Cassio (2004) wykazali, ze tempo rozktadu lisci w silnie zanieczyszczo-
nych rzekach w workach o drobnych okach byto skorelowane glownie ze stezeniem
azotanow, natomiast w workach o grubych okach byto ono skorelowane z azotanami,
fosforanami i amoniakiem. Zdaniem tych autoréw, moze to wskazywac na zréznicowa-
ne oddzialywanie azotu i fosforu na aktywnos¢ mikrobiologiczna, zalezna od obecnosci
lub braku zerujacych bezkregowcow.

Ogolnie, przeciwnie do oczekiwan, tempo dekompozycji w niniejszych badaniach
skorygowane ze wzgledu na zréznicowana termik¢ wody migdzy stanowiskami byto
wyzsze w rzekach referencyjnych, niz w zdegradowanych (np. Cedron). Uwzglednienie
temperatury (stopnio—dni zamiast powszechnie stosowanej doby) w modelu wyktadni-
czym wyeliminowato jej wptyw na wspolczynnik & i ujawnito jednoczesnie nikty wptyw
biogendw na rozktad lisci (tj. brak istotnych réznic miedzy typami rzek). Zatem otrzy-
mane wyniki stawiaja pod znakiem zapytania celowos¢ obliczania tempa dekompozycji
bez kompensacji temperatury danej rzeki. Podobna opinig przedstawit Irons i in. (1994),
krytykujac obiektywno$¢ poréwnan wartosci bezwzglednych wspotczynnika k w rzekach
z r6znych obszarow geograficznych, a zwlaszcza interpretacje wpltywu stezenia bioge-
now na dekompozycje w ekosystemach rzek o odmiennej termice i réznym stopniu prze-
ksztatcenia zlewni. Powszechnie wiadomo, ze dziatalnos¢ cztowieka wptywa nie tylko
na jako$¢ wod, ale prowadzi réwniez do wielu przeksztatcen w zlewniach, jak: wylesie-
nie, zmiana gatunkow roslin w strefie brzegowej, rolnictwo, odstanianie koryta rzeki po-
przez wycinanie ro$lin, zabudowa hydrologiczna itd. Zmiany te powoduja na ogo6t wzrost
temperatury wody, a w konsekwencji wzrost tempa metabolizmu organizméw wodnych,
w tym roéwniez organizméw rozkladajacych CPOM. W tak zmienionych warunkach
wzrost dekompozycji nie musi wynika¢ wytacznie z doptywu biogendéw. Czgsto autorzy
poréwnuja dekompozycje w rzekach naturalnych i przeksztalconych. Okazuje si¢ wte-
dy, ze temperatura wody pozytywnie koreluje ze st¢zeniami biogenow (np. Suberkropp
i Chauvet 1995) i rozdzielenie efektu temperatury od wptywu biogendow na proces de-
kompozycji nie jest mozliwe bez uprzedniej korekty temperatury przy obliczaniu wspot-
czynnika k. Natomiast po zastosowaniu korekty temperatury niejednokrotnie okazuje sig,
ze istotny wptyw na dekompozycje mialy tylko zmiany temperatury wody.

Wielu autoréw uwaza, ze istnieje bezposredni zwiazek tempa dekompozycji z roz-
wojem grzybow Hyphomycetes 1 wplywem na grzyby czynnikow zewngtrznych, ta-

86



Tadeusz Fleituch Dekompozycja materii a funkcjonowanie rzek

kich jak stezenia biogenow w wodzie, chociaz powiazania biogenow z grzybami nie
sa dostatecznie poznane (Chamier 1992). Opinie naukowcow na temat przyspieszania
tempa dekompozycji wskutek podwyzszonej zyznos$ci sa krancowo rozne. Graga (2001)
uwaza, ze wzrost tempa dekompozycji moze wynikaé ze zwigkszonej biomasy grzybow
wodnych, jednak Robinson i Gessner (2000) nie potwierdzili takiej zaleznosci.

Inni autorzy wykazali, Ze biomasa drobnoustrojow i tempo produkcji konidiow grzy-
boéw wodnych sa wyzsze na liSciach kolonizowanych w wodach twardych (wysoka al-
kaliczno$¢ 1 pH) o wyzszych stgzeniach biogendw, niz w rzekach o twardej wodzie, ale
niskich stgzeniach biogenow lub w rzekach o migkkiej wodzie i jednoczes$nie ubogiej
w biogeny (Bérlocher 1982, Rosset i in. 1982, Suberkropp 1991). Badania wymienionych
wyzej autoréw oraz wykonane w Polsce Potudniowej wskazuja, ze aktywno$¢ grzybow
w lisciach moze by¢ kontrolowana z zewnatrz przez czynniki chemiczne (chemizm wody).
Na przyktad, w zdegradowanej rzece Cedron, pod wplywem podwyzszonych st¢zen bio-
genow, stezenie fosforu w obu gatunkach lisci istotnie wzrosto po dwoch tygodniach eks-
pozycji, co taczyto si¢ z wyzsza biomasa grzybow w lisciach obu badanych gatunkow.
Tempo dekompozycji (wg negatywnego modelu wyktadniczego) lisci olszy byto 3—4 razy
wyzsze niz lici dgbu, co spowodowane byto réznicami w ich sktadzie chemicznym.

W gorskich rzekach bedacych pod dlugotrwalym wplywem zanieczyszczen (np.
oddzialywanie oczyszczalni na rzek¢ Kryniczanke), w ktorych nie wystgpuja deficyty
biogenow, podniesienie st¢zenia biogendow wodzie moze nie powodowac istotnych
oznak zwigkszenia dekompozycji i zmian aktywnosci mikroorganizméw (podobnie
stwierdzili Grattan i Suberkropp 2001, Royer i Minshall 2001). Poza tym, w przypad-
ku silnego zanieczyszczenia organicznego (np. przez $cieki) stezenie tlenu w wodzie
moze nagle spada¢, co zwykte prowadzi do spadku aktywnosci, liczebnosci i 16z-
norodnosci organizméw wodnych, a w konsekwencji do spadku warto$ci wskazni-
koéw dekompozycji (Pascoal i in. 2001). Takie zjawisko zaobserwowano w Cedronie,
gdzie réznorodnos¢ grzybow wodnych i rozdrabniaczy byly nizsze w poréwnaniu do
stanowiska referencyjnego w Goscibi. Mimo, iz w prezentowanych badaniach nie
mierzono st¢zenia tlenu w wodzie, jest wysoce prawdopodobne, ze pod koniec zimy
(luty—marzec) mogto dochodzi¢ na niektérych zdegradowanych stanowiskach (np.
w Cedronie) do znacznych spadkow stgzenia tlenu, wywotanych pojawieniem sig
grubej pokrywy lodu, co w efekcie mogto zmniejszy¢ tempo dekompozycji i meta-
bolizm zespotéw mikroorganizméw zwiazanych z rozktadem lisci. Ostatnio Hagen
iin. (2006) wykazali, ze tempo rozkladu nie zmieniato si¢ istotnie migdzy poszczeg6l-
nymi kategoriami uzytkowania rolniczego zlewni i nie wykazywato tendencji zgod-
nej z gradientem zagospodarowania rolniczego terenu, jaki znalazt wyrazne odbicie
w chemizmie wody. Podobnie Huryn i in. (2002) nie znalezli istotnych r6znic w tem-
pie dekompozycji lisci klonu migdzy rzekami w zlewniach zalesionych i rolniczych
i jako przyczyng uznali antagonistyczny wplyw rozdrabniaczy bezkrggowych i bioge-
néw zawartych w wodzie (azotany i ortofosforany).

Oczekiwany pozytywny wplyw biogendéw na rozktad lisci (oprocz kwestii kompen-
sacji temperatury) w rzekach o podwyzszonej zyznosci ulegt prawdopodobnie réwniez
zmniejszeniu wskutek:
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e gromadzenia si¢ na lisciach osaddéw drobnoziarnistych (FPOM), zwlaszcza
w zlewniach intensywnie uzytkowanych przez cztowieka,

e nizszej aktywnos$ci bezkregowcow (tj. mniejszej efektywnosci i liczebno$ci roz-

drabniaczy),

e wyzszego stezenia metali cigzkich doptywajacych z przeksztatconej zlewni (rol-

nictwo, $cieki i urbanizacja).

W niniejszej pracy stwierdzono istotne roznice w tempie dekompozycji migdzy li-
$¢mi olszy i dgbu oraz migdzy typami workow (tj. z obecnoscia i przy braku makro-
konsumentow). Najwigksze roznice w tempie dekompozycji migdzy typami stanowisk
(eksperyment EE) wystapity w workach z li§¢mi olszy, kolonizowanymi przez rozdrab-
niacze bezkregowe. Wskazuje to, ze w badanych gorskich i chtodnych rzekach rozdrab-
niacze bezkrggowe maja wigkszy wptyw na dekompozycje, niz podwyzszone st¢zenia
biogendéw. Do podobnych wnioskow doszli Irons i in. (1994). Stwierdzili oni, ze wraz
ze wzrostem szerokosci geograficznej i obnizeniem termiki wody zaobserwowaé moz-
na zmniejszenie aktywnos$ci mikroorganizmoéw w dekompozycji liSci i wzrost znacze-
nia rozdrabniaczy bezkrggowych. Niektorzy badacze znalezli ilo§ciowe zwiazki st¢zen
biogenow w wodzie z rozdrabniaczami bezkrggowymi (tj. ich biomasa, liczebnoscia
i roznorodnoscia), kolonizujacymi pakiety lisci (Rosemond i in. 2002, Niyogi i in. 2003,
Pascoal i in. 2003). W badaniach nad wptywem uzyZniania wody w kanatach rzecznych
stwierdzono wyzsze liczebnosci bezkregowcow wodnych, niz na stanowiskach kontro-
Inych naturalnej rzeki (Pearson i Connolly 2000).

Na og6t jednak, w wigkszosci badan naukowych nie koryguje si¢ temperatury (patrz
zalecenia Cummins i in. 1989, Irons i in. 1994) przy obliczaniu tempa dekompozycji
migdzy r6znymi rzekami, co w efekcie moze prowadzi¢ do btednych wnioskéw. Poza
tym, tylko nieliczne prace naukowe donosza o stosunkowo niewielkim wptywie bioge-
néw na proces dekompozycji CPOM.

4.3. Wptyw upraw swierka na dekompozycje

Swierk pospolity jest typowym gatunkiem gorskim w Europie $rodkowej (Alpy)
i w Polsce (Karpaty) (Ellenberg 1986). W Beskidach naturalne wystgpowanie $wierka
jest ograniczone do zespotu boru jodtowo—s$wierkowego (Abieti—Piceetum montanum),
najczgsciej na plaskich terasach, lokalnych wyniesieniach i wierzchowinach utworzo-
nych z duzych krzemianowych blokéw skalnych (Medwecka-Kornas 1977). Swierk
jest pionierskim gatunkiem w Beskidach bioracym udziat w sukcesji wtornej na tere-
nach gorskich po zaprzestaniu wypasu zwierzat (Michalik 1990). Gatunek ten wyste-
puje rowniez na dnie glgboko wcigtych dolin rzecznych. Jest to zwigzane z warunkami
termicznymi w zacienionych, chtodnych i wilgotnych terenach (Matuszkiewicz 1977).
Jak si¢ uwaza, wystepowanie $wierka nad brzegami gorskich rzek ma charakter antro-
pogeniczny i jest zwigzane z uprawami $wierka i jodty w siedliskach kwasnej buczyny
(Danielewicz i Pawlaczyk 1998).

Swierk ma wysokie wymagania wzgledem wody i jest zaliczany do mezo-
higrofitow — drzew o ponadprzecigtnym zapotrzebowaniu na wodg (Puchalski
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i Prusinkiewicz 1990). Jest on doskonale przystosowany do korzystania z wilgoci
zawarte] w gornej czgsci gleby w poblizu rzek, poniewaz posiada ggsty i ptaski
system korzeniowy. W Beskidach swierk jest wypierany przez gatunki lisciaste.
W przypadku suszy hydrologicznej stabiej przezywa, poniewaz system korzeniowy
nie dociera do giebszych warstw wod gruntowych (strefa hyporeiczna w poblizu
potokow gorskich).

Plantacje $wierkowe zatozone w siedliskach lasow bukowych wyr6zniaja si¢ wy-
rownanym wiekiem i ostabiona zywotnos$cia drzew, uboga roznorodno$cia gatunkowa
ro$lin towarzyszacych w runie oraz zmianami w zespole fitocenoz na gatunki acidofil-
ne. Maksymalizacja produkcji drewna w Beskidach doprowadzita w okresie dwustu
ostatnich lat do nasilenia uprawy §wierka w monokulturach. Do upraw $wierka uzy-
wano roslin pochodzacych z obcych genetycznie i siedliskowo dla Polski obszarow
potludniowych Niemiec.

W roznych rejonach Beskidow (nadlesnictwa Nowy Targ, Kroscienko, Myslenice
i Piwniczna) wystepuja lite drzewostany §wierkowe charakteryzujace si¢ ztym stanem
zdrowotnym (Pauli-Wilga i in. 2005). Wspomniany obszar zagrozonych §wierczyn po-
krywa si¢ doktadnie z lokalizacja stanowisk na rzekach objetych badaniami dekompozycji
w eksperymencie EMR w Beskidach (Ryc. 3). W zdegradowanych rzekach (eksperyment
EMR), w strefie brzegowej udzial $§wierka wynosit od 30% (np. Furcéwka i Sielski) do
80% (Lepietnica). W uprawach $wierka, ktory nie tworzyt wylacznie jednogatunkowych
zespotdw nad brzegami rzek, czesto wystepowata jodta (Abies alba Mill.) od 10 do 20%
powierzchni (Furcowka, Czerwonka, Gorcowy, Ustepne i Sielski). W niniejszych bada-
niach stanowiska zdegradowane uprawami §wierka potaczono w pary ze stanowiskami
referencyjnymi (rzeki Roztoka Mata, Olszowy, Kamienica, Turbacz i Ustgpne), na kto-
rych przewazaty drzewa lisciaste, gtownie buk zwyczajny (Fagus silvatica L.) 1 olsza sza-
ra (Alnus incana (L.) Moench), a zajmowaly one od 40 do 80% powierzchni brzegow.

W matej skali badan (para rzek Turbacz—Czerwonka, seria SC) nie znaleziono istot-
nych roznic w tempie dekompozycji (dwa typy workow i1 dwa gatunki lisci) migdzy
rzeka naturalng i potencjalnie zdegradowana wplywem upraw swierka. W szerszej skali
przestrzennej (pig¢ par stanowisk, seria SJ, eksperyment EMR) wykryto efekty wpty-
wu pojedynczych czynnikow (typ worka, gatunek lisci, typ stanowiska) na tempo de-
kompozycji. Uprawy $wierka nie wywieraly jednak jednoznacznego wptywu na tempo
dekompozycji, a zalezato ono raczej od danej pary stanowisk (np. 7. para — pozytywny
wplyw, 10. para — negatywny). Brak jednoznacznie negatywnego wplywu upraw $wier-
ka mozna najprawdopodobniej thumaczy¢: 1. stabym oddziatywaniem $wierka na pH
rzek w wyniku buforujacych wlasciwosci gleby na podtozu fliszu karpackiego (Berger
i in. 2002) i/lub 2. maskowaniem wptywu w wyniku doptywu lisci gatunkow drzew
lisciastych, co mialo pozytywny wptyw na tempo dekompozycji. Wielu badaczy (glow-
nie w Europie Zachodniej) wykazato negatywny wpltyw sztucznych upraw drzew igla-
stych na strukturg organizmow i dekompozycje w rzekach (Ormerod i in. 2004, Dobson
1 Cariss 2000, Laitung i in. 2002, Harriman 1 in. 2003), jak réwniez na funkcjonowanie
catego ekosystemu (Pretty i Dobson 2004, Pretty i in. 2005). Jak juz wiadomo, drze-
wa iglaste maja szereg negatywnych oddziatywan na dekompozycj¢ CPOM w matych
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rzekach (Graga 2001). Ich igly sa twarde, ubogie w biogeny (Friberg i Jacobsen 1994,
Berg i Laskowski 2006) i zawieraja substancje antygrzybicze (Bérlocher i Oertli 1978),
co powoduje, ze maja niska warto$¢ jako zrodto pokarmu, zaréwno dla detrytusozercow
bezkregowych, jak i dla reducentow mikrobiologicznych.

Negatywny wplyw upraw drzew iglastych na ekosystemy rzeczne najczesciej przeja-
wia si¢ w zredukowanej liczebnosci, réznorodnosci, biomasie, wylotach imago i wielkosci
dorostych owadow (Ventura i Harper 1996, Thomsen i Friberg 2002). W cytowanych po-
wyzej badaniach ten negatywny wptyw wynikat z zakwaszenia gleby lub wody w rzekach.
W prezentowanych badaniach w pasmie Beskidow nie stwierdzono natomiast zakwasze-
nia wody w rzekach ptynacych w lasach z uprawami $wierka (Ryc. 5). Co ciekawe, Friberg
(1997) badajac w Danii wigksze rozdrabniacze o dtuzszych cyklach zycia odkryl, ze sa one
$cislej zwiazane z lasami iglastymi, niz z liSciastymi. Dekompozycja lisci w rzekach o ni-
skim pH moze ulega¢ spowolnieniu w wyniku utraty kluczowych gatunkow, ktore dziataja
efektywnie jako rozdrabniacze CPOM (np. kielze, Dangles i in. 2004a).

Biomasa i sporulacja wodnych grzybow Hyphomycetes w Gorcach nie byly zwigzane
ze sktadem gatunkowym drzew strefy brzegowej. Na lisciach dgbowych réznorodnosé
gatunkowa i1 produkcja konidiow Hyphomycetes w zmodyfikowanej uprawami §wierka
zlewni Czerwonki byly istotnie wyzsze w porownaniu do referencyjnej rzeki Turbacz.

W badaniach rzek beskidzkich stwierdzono negatywny wptyw upraw $wierka na
zespoly rozdrabniaczy bezkregowych. Wzgledne zmniejszenie doptywu CPOM (liscie
drzew lisciastych) we wszystkich zdegradowanych rzekach powodowato wyrazna zmia-
n¢ struktury rozdrabniaczy. Nast¢gpowata ilosciowa redukcja matych gatunkow widelnic
1 wzrost liczebno$ci wigkszych gatunkow rozdrabniaczy (Trichoptera i Gammaridae)
w obu gatunkach lisci. Istotnie nizsza réznorodno$¢ zespotu rozdrabniaczy na obu ga-
tunkach lisci dla rzeki zdegradowanej znaleziono w 7. parze (Ustgpne — Gorcowy).
Ogolnie, analiza PFA (dla kazdego typu worka i gatunku lisci, seria danych SJ) wykaza-
fa, ze ani udzial $wierka, ani ogolniej udziat drzew iglastych (swierk, jodta i modrzew)
w strefie brzegowej nie wptywaty na tempo dekompozycji i liczebnos¢ rozdrabniaczy.

Whiles i Wallace (1997) stwierdzili ogolnie spadek liczebnosci (o 57%) i biomasy
(0 74%) bezkrggowcow w rzece w lesie sosnowym (sosna amerykanska Pinus strobus
L.), w porownaniu do rzeki w mieszanym lesie li§ciastym. Biomasa rozdrabniaczy tez
byta niska w rzece z lasem sosnowym, ale ogolnie liczebnos¢ rozdrabniaczy, spowodo-
wana obecnoscia drobnych larw Leuctra spp. byta wyzsza w lesie iglastym. Odwrotnie
byto w przypadku badan prowadzonych w Gorcach. W referencyjnej rzece Turbacz
ilosciowo dominowaty drobne Plecoptera na lisciach debu i w poréwnaniu do zdegra-
dowanej Czerwonki liczebno$¢ rozdrabniaczy byla ok. dziesigciokrotnie wyzsza, ale
tylko w jednym terminie (po 42. dniach ekspozycji). W pdzniejszym okresie liczeb-
nos$¢ rozdrabniaczy wzrosta w Czerwonce. Prawdopodobnym wyjasnieniem przyczyn
tych zmian liczebnosci w trakcie eksperymentu EMR bylo wyczerpywanie si¢ CPOM
w Czerwone po 93. dniach. Na skutek ograniczenia puli CPOM rozdrabniacze, w po-
szukiwaniu wartosciowego pokarmu, zaczely liczniej zasiedla¢ eksponowane worki
z lis¢mi debu, poniewaz dzigki powolnej dekompozycji lisci stanowily w tym okresie
atrakcyjniejsze zrodlo pokarmu, niz lokalne zrédta C w postaci igiet Swierka i jodty.
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Poza tym liscie dgbu cechowata wysoka roznorodno$¢ grzybow, w porownaniu do lisci
olszy. W badaniach przeprowadzonych w Kanadzie i USA (eksperymenty z manipula-
cja zasobami CPOM) stwierdzono, ze stopniowe wyczerpywanie si¢ zrodta pokarmu
(CPOM) w okresie poznej zimy prowadzi do wystapienia okresu ,,gtodéwki” u bezkre-
gowcow, tak wigc dostepnos¢ CPOM jest czynnikiem limitujacym liczebno$¢ i produk-
cje wtorna tych zwierzat (Richardson 1991, Wallace i in. 1997).

Badania metabolizmu w Turbaczu i Czerwonce ujawnity migdzy innymi istotna za-
leznosc¢ respiracji lisci olszy od pH wody (regresja wieloraka R* | = 0,62, P <0,02) oraz
zwiazek migedzy konsumpcja tlenu przez mikroorganizmy w liciach debu a zawartoscia
biogenow w lisciach (P i N) oraz z pH wody, przewodnictwem i rozpuszczonym azotem
nieorganicznym w wodzie (R =0,93, P<0,02).

Jak zatem wynika z powyzszej dyskusji — pokrywa roslinna pasa brzegowego rzek
wplywa znaczaco na sklad i liczebnos¢ wodnych rozdrabniaczy bezkrggowych, aby
jednak wptyw roslinno$ci miat istotne znaczenie powinny by¢ spelione trzy warunki:

e roslinno$¢ pasa brzegowego matych i srednich rzek stanowi gtdéwne zrodto ener-

gii (lisci) dla okreslonego odcinka rzeki,

e bezkregowce rzeczne wykazuja wybidrczos¢ wzgledem gatunkow roslin,

e ilos¢ pokarmu w rzekach ogranicza rozwdj bezkregowcdéw (Richardson 1991,

Dobson i in. 1992, Wallace i in. 1997, 1999).

Dane prezentowane w tej pracy wraz z wynikami innych autoréw na ten temat nie
pozwalaja na wysuwanie tak jednoznacznych wnioskow. Stout i in. (1993) poroéwnali
populacje rozdrabniaczy bezkr¢gowych z dwoch typow rzek przeptywajacych przez
wzglednie dojrzatly las z rzekami przeptywajacymi przez tereny, na ktérych dokonano
zregbu catkowitego przed 11 laty. Dojrzaly las, w porownaniu z lasem mtodym (zde-
gradowanym), byt zasobniejszy w drzewa z wolno rozktadajacymi sig lis§¢mi, wyzsza
byta tez w nim ilo$¢ materii organicznej. Pomimo istnienia tych réznic stwierdzo-
no, ze produkcja rozdrabniaczy byla wyzsza w drugim systemie zdegradowanym.
Z kolei Abelho i Graga (1996) wykazali niskie zaggszczenie bezkrggowcoédw w rze-
kach ptynacych przez teren z monokultura eukaliptusa, w porownaniu z terenem lasu
mieszanego. Jak si¢ okazato pozniej, zjawisko to byto zwiazane z niska wartoscia
pokarmowa lisci eukaliptusa dla rozdrabniaczy (Canhoto i Graga 1999). Cummins
i in. (1989) zaproponowali model pozwalajacy oceni¢ zmiany w pasie ro$linnosci
brzegowej, wptywajace na ekosystemy rzek. Wedtug tego modelu, sezonowe zmiany
biomasy rozdrabniaczy bezkregowych moga by¢ wyznaczone na podstawie sktadu
roslinno$ci brzegowej lub stopnia zacienienia rzeki. Autorzy ci sugerowali, ze od-
chylenia od wyznaczonej biomasy rozdrabniaczy w zdegradowanych §rodowiskach
wodnych mozna wykorzysta¢ jako wskaznik zaktocenia ekosystemu rzeki. Hipoteza
ta jednak nie doczekata si¢ ani wielu badan, ani praktycznego zastosowania w mo-
nitoringu rzek.

Nalezy stwierdzi¢, ze ze wzgledu na ztozonos¢ relacji i liczbg potencjalnych czyn-
nikdéw regulujacych powiazania ekosystemu ladowego z ekosystem rzeki, nie udato si¢
w pelni wyjasni¢ watpliwosci (na podstawie badan wiasnych i innych autorow) od-
nosnie przewazajacych obecnie opinii o negatywnych konsekwencjach wprowadzania
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upraw drzew iglastych lub innych ro$lin obcego pochodzenia w strefach brzegowych
rzek gorskich (Collen i in. 2004, Dangles i in. 2004b).

4.4. Stechiometria biogenéw w lisciach podlegajacych dekompozyciji

Dotychczas podjgto niewiele szczegdtowych badan z zastosowaniem wskaznikow
chemicznych i strukturalnych, w celu wyjasnienia wzajemnych zalezno$ci migdzy
tempem dekompozycji i roznymi aspektami jakosci zasobow pokarmowych zawartych
w detrytusie rzecznym (Moe i in. 2005). Do wskaznikéw tych zalicza si¢ zawartosé¢
ligniny, twardo$¢ lisci oraz proporcje biogenow (C:N, C:P, N:P) oraz ich kombinacje,
jak np. lignina:N (Melillo i in. 1982, Gessner i Chauvet 1994, Quinn i in. 2000, Royer
i Minshall 2001).

Udziat biogenéw w badanych liSciach ulegat zmianom. Przed zanurzeniem w wo-
dzie, w suchej masie lisci olszy znajdowato si¢ 3,01% N i 0,09% P, a w lisciach debu
1,64% N 10,12% P. Zaraz po zanurzeniu, zawarto$¢ P w lisciach obu typow gwattownie
spadata wzgledem warto$ci poczatkowych. Wyjatek stanowity liscie olszy eksponowane
w zdegradowanym Cedronie (EE). W Turbaczu i Czerwonce (EMR) w obu gatunkach
lisci nastapit spadek P w drugim tygodniu ekspozycji. W lisciach dgbowych (2 tydzien),
zawarto$¢ P byla wyrdwnana i nie roznita si¢ istotnie migdzy typami rzek (EMR). Pod-
czas dekompozycji, zawarto$¢ N niezaleznie od rodzaju eksperymentu, typu rzeki, czy
rodzaju workéw, byta zawsze wyzsza w lisciach olszy, niz dgbu. Zawartos¢ fosforu
w lisciach debu (z wyjatkiem Cedronu), nie przekraczata 0,08%, a w Czerwonce (EMR)
zawartos$¢ P dla obu gatunkéw spadta ponizej tej wartosci. Najwyzsze wartosci P dla
obu gatunkow wystepowaty w bogatym w biogeny Cedronie.

Generalnie stwierdzono, ze podczas dekompozycji w badanych rzekach w obu ty-
pach lisci (oprocz spadku ich bezwzglednej masy) nastgpowat spadek stosunku bioge-
néw C:N —dla olszy z 16,3 do 15,1; dla dgbu z 31,3 do 25,5 oraz C:P —dla olszy z 1963
do 979 i dla debu z 1754 do 1075 (wskazniki wagowe przeliczono na stosunki molowe
— [mol:mol] — dla C:N i C:P, Sterner i Elser 2002). Zatem w trakcie dekompozycji
detrytusu CPOM nastgpuje zmiana jako$ciowa biogendw: z detrytusu o wzglednie wy-
sokiej zawartosci C (tj. o niskiej warto$ci odzywczej dla bezkrggowcow), do detrytusu
o wysokim udziale N i P (o wysokiej warto$ci odzywczej). Podobne stosunki (obliczone
z warto$ci molowych biogenow) C:N dla olszy — 14,3 i dgbu — 25,5 oraz C:P dla olszy
— 884 i dgbu — 1121 podali Hladyz i in. (2009), badajac dekompozycje tych samych
gatunkow lisci w Irlandii.

Proporcje C do biogenow w detrytusie CPOM sa zwykle wysokie w poréwnaniu
z warto$ciami dla dennych producentow pierwotnych i peryfitonu (Enriquez i in. 1993,
Findlay i in. 2002, Cross i in. 2003, Stelzer i in. 2003), a ich wysokie warto$ci moga
by¢ przyczyna hamowania wzrostu i ogélnego rozwoju rozdrabniaczy bezkrggowych
(Iversen 1974, Cross i in. 2003). Na takie dziatanie wskazuja wyniki do$wiadczen la-
boratoryjnych, w ktérych larwy muchowki (Tipula) czgsto obserwowanej w badanych
rzekach o wysokim stezeniu biogenoéw, karmiono lis¢mi topoli osikowej (Populus tre-
muloides Michx.) poddanymi uprzednio dziataniu wysokiego st¢zenia CO,, co powo-
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dowato wzrost stosunku C:N w li§ciach (Tuchman i in. 2002). Wskazniki efektywno$ci
trawienia i wzrostu dla tych larw muchowek byty znacznie nizsze, niz wskazniki dla
larw kontrolnych, karmionych li§¢mi nie poddanymi dziataniu CO,.

Kontrolowane doswiadczalnie zwigkszanie CO, dla uprawianych roslin powodu-
je w nich wzrost stosunku C do biogenow, co jednak w niewielkim stopniu wptywa
na rozklad lisci przez mikroorganizmy (Rier i in. 2005). W drobniejszym detrytusie
FPOM wskazniki C do biogendéw stopniowo maleja wraz ze zmniejszaniem si¢ wielko-
$ci czastek tej frakcji (Sinsabaugh i Linkins 1990). Redukcji czastek towarzyszy z kolei
zwigkszanie sig¢ stosunku powierzchni do objgtosci czastek, co sprzyja immobilizacji
i adsorpcji mikrobiologicznej biogenow. Na przyktad, Cross i in. (2005) stwierdzili
w gorskich rzekach Appalachéw spadek C:biogenéw z 4000 do 350 (C:P) iz 70 do 25
(C:N) wraz ze spadkiem wielkos$ci czastek FPOM od >4 mm do <125 pm. W niniej-
szych badaniach st¢zenie biogendéw w analizowanych lisciach rosto w czasie ekspozy-
cji w czterech rzekach (najwyrazniej w Cedronie) przy jednoczesnym spadku stosunku
C:biogenow, a pod koniec eksperymentu (glownie w workach DS) przewazata drobniej-
sza frakcja FPOM pozostalej masy lisci, skolonizowana przez mikroorganizmy. Grzyby
i bakterie rozktadajace liscie w rzekach réznia si¢ znacznie stosunkiem C:biogenow
i ich zakresy wynosza odpowiednio dla grzybow/bakterii C:N 6,5-9,0/2,9—7,6 oraz
C:P 300—1190/3—700 (Sterner i Elser 2002, Cross i in. 2005).

Sucha masa ciata konsumentow bezkregowych w rzekach wykazuje nizsze wskazniki
C:biogendw 1 mniejsza zmienno$¢ biogenow, niz ich podstawowy pokarm, jakim sg liscie
(Cross 11n. 2003, 2005). Hladyz 1 in. (2009) wykazali stosunkowo niskie warto$ci wskaz-
nikow C:biogenow (w zakresach C:N 6,2—7,1 oraz C:P 56-552) dla podobnych rozdrab-
niaczy, jakie opisano dla rzek Polski Potudniowej w niniejszym opracowaniu (rodzaje
Protonemura, Gammarus, Halesus, Potamophylax). Takie duze r6znice (niekiedy o rzad
wielkos$ci) miedzy wskaznikami stechiometrycznymi sugerujq istnienie duzej nierowno-
wagi migdzy zasobami pokarmowymi a konsumentami detrytusu, co jest typowe dla he-
terotroficznych ekosystemow rzek (Liess i Hillebrand, 2005). Jest to widoczne u kietzy
(Gammarus), ktére mialy ze wszystkich badanych bezkregowcdw najnizszy wskaznik
C:P (warto$¢ 56), a tym samym najwyzsza zawartos¢ fosforu (Hladyz i in. 2009).

Przyjmujac funkcjonalna klasyfikacj¢ bezkregowcow (FFG, sposob odzywiania sig
wg Cumminsa i Kluga 1979), wykazano, ze drapiezniki zawieraja wyzsze ilosci P i N
(0 12-93% > P i 7-16% > N), niz pozostate grupy wlaczajac w to rozdrabniacze (Cross
iin. 2003).

Jako$¢ detrytusu powstajacego z lisci, ktory stanowi podstawowy pokarm konsumen-
tow rzecznych, r6zni si¢ zasadniczo i zalezy od gatunku roslin (Gessner i Chauvet 1994,
Tibbets i Molles 2005) w strefie pasa brzegowego rzeki, ktora z kolei jest ksztaltowana
przez szereg naturalnych i antropogenicznych czynnikow (rozdziat 4.3). Do czynnikow
tych, w duzym uproszczeniu, mozna zaliczy¢ naturalna sukcesj¢ lasow (Benfield i in.
2001), inwazje obcych gatunkéw (Lecerf 1 in. 2007a) oraz zastgpowanie rodzimych ga-
tunkéw gatunkami obcego pochodzenia (np. plantacje eukaliptusa, Graga i in. 2002).

Wiele stref brzegowych rzek na catym $wiecie posiada obecnie sztucznie wprowa-
dzone i/lub zawleczone nierodzime gatunki ro$lin i chociaz nie wszystkie gatunki obce
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staja si¢ inwazyjnymi, niektore z nich naturalizuja si¢ i moga mie¢ silny wplyw na
ekosystem rzeki (Mack i in. 2000. Chapin 2003), powodujac zmiany w doplywie i jako-
$ci CPOM z ladu (Molinero i Pozo 2006). Powyzsze zjawiska moga wywierac istotny
wplyw na wyzsze poziomy troficzne, ktore sa zalezne zardwno od detrytusozercow
jak 1 mikroorganizmoéw, a te z kolei od skomplikowanego tancucha przemian detrytusu
(Woodward i in. 2005a, Woodward i in. 2005b).

4.5. Tempo dekompozycji w ocenie zdrowotnosci rzek

Kondycja rzeki moze si¢ zmienia¢ wskutek zaktocen, przechodzac od stanu natu-
ralnego do zdegradowanego. Jednym z wazniejszych warunkow poprawy jakosci stanu
rzek jest wlasciwa ocena, pozwalajaca na wykrycie przypadkow degradacji lub efektow
renaturalizacji rzek. Zwykle stosuje si¢ jedna lub kilka miar oceny w celu oszacowania
lub monitorowania zdrowotnos$ci rzek. Zdrowotno$¢ rzek mierzy¢ mozna tradycyjnie
przy uzyciu wskaznikow strukturalnych, jak na przyktad analizy fizyczno—chemiczne
wody 1/lub sktad zespotéw organizmow (bezkregowce, glony, bakterie, Barbour i in.
1999, Boulton 1999). Okazuje si¢ jednak, ze ekosystemy rzek posiadaja rowniez cechy
funkcjonalne (Meyer 1997), ktére mozna mierzy¢ za pomoca wskaznikéw lub proce-
sow zachodzacych w czasie na roznych poziomach ekosystemu. Wtasciwa charaktery-
styka ekosystemu wymaga szerokiej wiedzy o rzekach (Gessner i Chauvet 2002), po-
niewaz stresory (tj. czynniki wywolujace negatywne efekty) moga powodowac zmiany
w strukturze lub w funkcjonowaniu rzek lub w obu tych aspektach analizy ekosystemu
jednoczesnie (Bunn i Davies 2000, Riipinen i in. 2009).

Bezposrednie pomiary funkcji ekosystemu moga rowniez umozliwi¢ wyrdznienie
klas jakosci wod pod katem gradientu warunkow biologicznych (Davies i Jackson
2006). Jedynym funkcjonalnym wskaznikiem stosowanym rutynowo przy ocenie ja-
kosci wod jest biologiczne zapotrzebowanie tlenu (ZBT), ktore jest miara catkowitej
potencjalnej respiracji (mikroorganizmoéw) w toni wodnej. Jest ono stosowane najcze-
Sciej przy badaniu stanowisk narazonych na doptyw $ciekow organicznych. Pozostale
procesy zachodzace w ekosystemie moga by¢ uzywane alternatywnie jako funkcjonalne
wskazniki stanu zdrowotno$ci. Do procesow tych mozna zaliczy¢ tempo przyswajania
biogendéw (Sabater i in. 2000), respiracj¢ mikrobiologiczna (Hill i in. 2002), nitryfika-
cje (Bernhardt i in. 2002), eksport FPOM (Wallace i in. 1996), retencj¢ CPOM (Quinn
i in. 2007) i1 produkcjg¢ wtdrna bezkregowcow (Buffagni i Comin 2000). Badanie tych
procesow nie jest jednak tatwe, wymaga duzej wiedzy i doswiadczenia oraz znacznych
naktadow finansowych (Benfield 1996, Gessner i Chauvet 2002). Sposréd wymienio-
nych wyzej wskaznikow, tempo dekompozycji i metabolizm ekosystemu (produkcja
glonow irespiracja ekosystemu, Hornberger i in. 1977, Bott 1996, Hill i in. 1997, Young
i Huryn 1999, Bunn i Davies 2000, Fellows i in. 2006) uwidacznia wptyw stresorow
srodowiskowych, a stosowanie tych wskaznikow funkcjonalnych jest wzglednie tatwe
(Matthews i in. 1982).

Gessner 1 Chauvet (2002), w oparciu o tempo dekompozycji materii organicznej, za-
proponowali uzyteczne narzedzie—test oceny zdrowotnosci rzek (Tab. 2). W przeprowa-
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dzonych badaniach zastosowano kryteria zaproponowane przez powyzszych autoréw
celem sprawdzenia przydatnos$ci tego testu do oceny rzek w potudniowej Polsce. Test
Gessnera i Chauveta opiera si¢ na dwoch zasadach:

1. polega na wzglednym pordéwnaniu warto$ci k£ z badanej rzeki z wartosciami
z odpowiedniej rzeki referencyjnej i wprowadza kryteria dysfunkcji ekosystemu w opar-
ciu o wartosci z rzek referencyjnych. Na przyktad, jezeli tempo dekompozycji w rzece
testowanej miesci si¢ w 30% tempa zmierzonego w rzekach referencyjnych, to wskazu-
je to na dobry stan zdrowotnosci, podczas gdy tempo wynoszace <50% lub >200% war-
tosci tempa stanowisk referencyjnych $wiadczy o istnieniu nieprawidtowosci w funk-
cjonowaniu ekosystemu. Wartosci posrednie migdzy zakresami wskazuja umiarkowany
efekt stresora/stresoréw. Dla ulatwienia oceny zdrowotnosci réznych rzek, kazdemu
zakresowi przyporzadkowano punkty w skali od 0 do 2.

2. polega na porownaniu bezwzglednej wartosci k& stanowiska testowanego
z warto$ciami bezwzglednymi na stanowisku referencyjnym (Tab. 2). Gessner i Chau-
vet (2002) sugeruja, ze warto$ci k (doba™') w zakresie 0,01—0,03 wskazuja na ogdlnie
dobra kondycje rzeki, podczas gdy wartosci spoza tego zakresu sugeruja umiarkowana
lub na silna dysfunkcje ekosystemu. Bez blizszej wiedzy o rodzaju lisci i bez doktad-
nej charakterystyki rzek nie mozna jednak ustali¢ wiarygodnej wartosci bezwzglednej
wspotczynnika dekompozycji & (Young i in. 2008).

Jesli zatem w jakim$ okreslonym rejonie monitoringu rzeki sa juz sklasyfikowane
oraz zmierzone jest tez tempo dekompozycji na stanowiskach referencyjnych, to mozna
wyznaczy¢ w innych rzekach, z pewna doza prawdopodobienstwa, wartosci absolutne
wspotczynnika dekompozycji k, nie odbiegajace w zasadniczy sposob od wartosci dla
stanowisk referencyjnych.

W oparciu o dane dotyczace tempa dekompozycji uzyskane w niniejszych badaniach
i na podstawie omowionych wyzej kryteriow Gessnera i Chauvet (Tab. 2) testowano
stan zdrowotnos$ci potencjalnie zdegradowanych rzek, na ktore wplywaly dwa typy
stresordw: podwyzszona zyznos$¢ wody (EE) i modyfikacja strefy brzegowej (EMR).
Na podstawie tempa dekompozycji lisci olszy w obu rodzajach workow, wykazano
dysfunkcje ekosystemow rzek o zyznej wodzie w zakresie od umiarkowanej do silne;j.
Zanieczyszczenia mialy wigkszy wptyw na rozklad lisci dgbu, niz olszy, co wida¢ wy-
raznie na przyktadzie silnie zanieczyszczonej Kryniczanki. Dekompozycja, ktora za-
chodzita w rzekach bedacych pod wplywem upraw $wierka ujawnita umiarkowane za-
ktocenia w pigciu badanych rzekach (liScie olszy w workach o drobnych okach). Ocena
zdrowotnos$ci tych samych rzek na podstawie rozktadu lisci dgbu wykazata natomiast
silniejszy negatywny wplyw strefy brzegowej. Biorac pod uwage wszystkie testowane
wskazniki (w tym rodzaje workow i oba gatunki liSci), najwigksza dysfunkcje¢ wykazata
Furcowka.

Zastosowana metoda oceny zdrowotno$ci rzek (Gessner 1 Chauvet 2002) potwierdzi-
ta negatywny wptyw badanych stresorow na ekosystemy rzek, chociaz wartosci wskaz-
nikdéw nie zawsze si¢ pokrywaty i nie dawaty jednoznacznej oceny. Watpliwosci budzi
nieuwzglednianie przez autorow testu wptywu temperatury na proces dekompozycji.
Taka korekta temperatury we wskaznikach opartych na bezwzglednych warto$ciach
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k (np. kz) wydaje si¢ konieczna, poniewaz jesienia i zima w gorskich rzekach niskie
wartosci tempa dekompozycji (kz<0,005) moga wynika¢ w wigkszym stopniu z niskiej
temperatury wody, niz z oddziatywania niekorzystnych czynnikow.

Stosujac wzgledne wskazniki tempa dekompozycji (z uzyciem obu typéw wor-
kow), oparte o metodg oceny Gessnera i Chauvet (2002), Pascoal i in. (2003) wykaza-
li zgodnos¢ oceny dysfunkcji zanieczyszczonych rzek w Portugalii z ocenami otrzy-
manymi na podstawie wskaznikow biotycznych, opartych na makrobezkrggowcach
dennych. W najnowszym pi$miennictwie przewazaja jednak negatywne opinie na
temat tej metody 1 mozliwosci jej stosowania przy szacowaniu zdrowotnosci ekosys-
temow wod plynacych. Na przyktad Hagen i in. (2006) wykazali, ze proces dekom-
pozycji lisci w rzekach Ameryki Potnocnej nie byt przydatny do ich oceny, poniewaz
tempo dekompozycji w rzekach nie zmieniato si¢ istotnie migdzy poszczegdlnymi
kategoriami uzytkowania rolniczego zlewni. Tempo dekompozycji w tych rzekach
nie wykazywalo tendencji zgodnej ze stopniem zagospodarowania rolniczego terenu,
ktory jednak znalazt wyrazne odbicie w chemizmie wody. Z drugiej strony autorzy
ci przyznali, ze brak réznic w tempie dekompozycji migdzy uzytkowymi kategoriami
odcinkow rzek mogt by¢ takze spowodowany mata iloscia prob i duzg naturalng wa-
riancja tempa dekompozycji.

Na tempo dekompozycji ma wptyw wiele czynnikow, czgsto o przeciwnym dzia-
faniu, co ogranicza stosowanie tego parametru jako wskaznika przy ocenie zdrowot-
nosci rzek. Huryn i in. (2002) nie stwierdzili istotnych réznic w tempie dekompozycji
lisci klonu migdzy rzekami w zlewniach zalesionych i rolniczych, a jako przyczyng
uznali antagonistyczny wplyw na ten proces zaro6wno rozdrabniaczy bezkregowych, jak
i biogenow zawartych w wodzie (azotany i P-PO,). W badaniach tych, w rzekach o nis-
kich stezeniach biogenow, liczebno$¢ rozdrabniaczy byta wysoka (zlewnie zalesione),
a w rzekach o wysokich stgzeniach biogendow — przeciwnie — liczebno$¢ tych zwierzat
byta niewielka (rzeki pod wptywem rolnictwa).

Podobnie Niyogi i in. (2003), badajac rzeki w zlewniach lesnych i rolniczej, nie
znalezli réznic w ocenie zdrowotnosci na podstawie wskaznikéw dekompozycji, a za
przyczyne uznali negatywny efekt sedymentacji na rozktad lisci.

Podsumowujac wyniki wlasne i innych autoréw nalezy zaleci¢ duza ostroznosc¢
w stosowaniu i interpretacji metody oceny zdrowotnosci rzek na podstawie tempa de-
kompozycji.

Wiadomo, Ze idealny wskaznik powinien w sposob przewidywalny reagowac na
stresory antropogeniczne i jednoczesnie by¢ mato wrazliwy na naturalng (czasowa
i przestrzenna) zmienno$¢ ekosystemu rzeki (Norris i Hawkins 2000). Takie wskazniki,
jak tempo dekompozycji czy metabolizm s wrazliwe zarowno na naturalng zmien-
nos$¢, jak i na zmiany wywotane przez aktywnos$¢ cztowieka, dlatego przy doborze
wskaznika nie da si¢ uniknaé szeregu kompromisow. Potencjalnym wskaznikom sta-
wiane sg wysokie wymagania: mozliwo$¢ szerokiego stosowania, odpowiednia czutosé
1 niezawodnos$¢ we wszystkich sytuacjach (Gessner i Chauvet 2002). Wskazniki zdro-
wotnosci ekosystemu rzeki powinny uwzglednia¢ zarowno lokalne warunki panujace
w naturalnych rzekach, majacych wody chemicznie niezanieczyszczone, jak 1 warunki
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w rzekach, w ktorych moga wystapi¢ zanieczyszczenia. Whasciwie dobrane wskazniki
funkcjonalne, powinny mie¢ nastgpujace cechy (Norris i Hawkins 2000):
e prostota pomiaru w rzece,
fatwos¢ interpretacji wynikow,
kompatybilnos¢ z istniejacymi systemami i skalami pomiarowymi,
przydatnos¢ dla instytucji administrujacych ciekami,
mozliwos¢ weryfikacji naukowej — szacowanie btgdu i przedzialow ufnosci oceny.

4.6. Rola grzybow Hyphomycetes w dekompozycji

Gdy liscie wpadaja jesienia do rzek, sa juz zasiedlone przez mikroorganizmy (Paul
i Meyer 1996). Po zwilzeniu lisci nastgpuje gwaltowny przyrost biomasy mikroorgani-
zmow (Suberkropp i in. 1983, Gessner i in. 1997). Towarzyszy temu kolonizacja przez
wodne grzyby Hyphomycetes (Birlocher 1992), ktore podczas dekompozycji lisci
w wodzie zast¢puja ladowe mikroorganizmy (Rodrigues i Graga 1997). Bakteryjna ko-
lonizacja liSci ma mniejsze znaczenie, zwlaszcza jezeli bierze si¢ pod uwagg przyrost
masy organizmoéw (Baldy i in. 1995).

Grzyby oznaczone w badanych rzekach naleza w wigkszosci do gatunkéw kosmo-
politycznych, spotykanych w wigkszosci rzek $wiata. Znajdowane sa one rowniez na
r6znych substratach w wodach powierzchniowych Polski (Czeczuga i Ortowska 1995,
Czeczugaiin. 2002). Wyniki badan wykazaty, ze na obu eksponowanych gatunkach ligci
1 we wszystkich rzekach dominowat grzyb Flagellospora curvula Ingold (16,5-57,6%).
Dwa gatunki: Clavariopsis aquaticus Ingold i Anguillospora medioceris Gonczol &
Marvanova kolonizowaty licznie liscie dgbu. Natomiast Tetrachaetum elegans Ingold
preferowat w zanieczyszczonej rzece Cedron (wpltyw biogenow) liscie olszy (6,9%).
Srednia liczba taksondéw (S=14) i réznorodnosé grzybow (H'=2,47) byly nizsze na lis-
ciach olszy w rzece Cedron (wplyw zyznosci wody), niz na pozostatych stanowiskach.
Podobnie Czeczuga i in. (1984—85) stwierdzili najwigksze bogactwo gatunkowe grzy-
bow wodnych w czystych wodach powierzchniowych, w poréwnaniu z zanieczyszczo-
nymi (rzeki Narew i Suprasl).

W odréznieniu od lisci olszy, na lisciach debu liczba taksonoéw i r6znorodnos¢ osia-
gnely warto$ci maksymalne (odpowiednio $=2, H’=3,05) w rzece Czerwonce, bgdacej
pod wptywem monokultury $wierka.

W prezentowanych badaniach stwierdzono za pomoca analizy skupien, ze naj-
bardziej odrebne taksonomicznie zespoly grzybow wystepowaty na lisciach debu
(eksperyment — wptyw biogenow EE). Wbrew oczekiwaniom, wyniki analizy sku-
pien wykazaty bardziej zblizony sktad zespotéw grzybow na tych samych gatun-
kach ro$lin, niz migdzy typami stanowisk (zdegradowane czy naturalne). Zatem
typ rzeki i jej zyzno$¢ nie wplywat w takim stopniu na sktad gatunkowy grzybow,
jak typ lisci. Obserwacja ta moze sugerowac, ze sktad chemiczny lisSci w badanych
rzekach byt istotniejszy dla grzybdw Hyphomycetes, niz sktad chemiczny wody
w rzekach (patrz réznice sktadu biogendéw w lisciach, rozdziat 4.3). Z kolei z ba-
dan Wood—Eggenschwiler i Bérlocher (1983) wynika, ze zespoty grzyboéw z szes-
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nastu rzek roznily si¢ istotnie migdzy czterema badanymi regionami geograficznymi
(Szwarcwald, Wogezy, Alpy 1 Jura Szwajcarska), a w obrgbie regionow zespoty te
byly bardzo podobne.

W badaniach w Polsce Potudniowej wykazano, ze na réznorodnos¢ grzybow (H)
kolonizujacych liscie olszy nie miaty wigkszego wplywu ani zyzno$¢ wody (rzeka Ce-
dron), ani obecno$¢ monokultury $wierka pospolitego (rzeka Czerwonka), natomiast
wplyw ten zaznaczyt si¢ w stosunku do dekompozycji lisci dgbu — negatywnie w przy-
padku biogenow i pozytywnie w przypadku monokultury $wierka.

Duarte i in. (2008) takze prowadzili poréwnawcze badania wptywu wody na mikro-
biologiczna dekompozycje lisci na stanowisku naturalnym i zanieczyszczonym. Grzyby
na liSciach poczatkowo eksponowano w czystej rzece, a nast¢pnie przeniesiono je do po-
lozonego ponizej odcinka zanieczyszczonego. Odcinki rzeki wykazywaty istotne rozni-
ce w st¢zeniach organicznych i nieorganicznych biogendéw oraz metali cigzkich. W wo-
dzie zanieczyszczonej nastapilo zmniejszenie tempa dekompozycji, biomasy grzybow
i tempa sporulacji, podczas gdy biomasa bakterii wzrosta. R6znorodnos¢ grzybow byta
az czterokrotnie nizsza w zanieczyszczonej wodzie, niz w czystej. Wykazano ponadto,
ze liczba dominujacych gatunkéw na niezanieczyszczonym stanowisku (m.in. Articu-
lospora tetracladia, Anguillospora filiformis 1 Lunulospora curvula) ulegta znacznej
redukcji na stanowisku zdegradowanym. Wyniki te wskazuja wyraznie na wrazliwos¢
tych gatunkow na zanieczyszczenia. Potwierdzaja to tez badania Suberkroppa i Chauve-
ta (1995), ktorzy analizowali wptyw czynnikéw chemicznych wody na dekompozycje,
stezenie ATP i zespoty grzyboéw kolonizujace liscie tulipanowca amerykanskiego (Li-
riodendron tulipifera) w osmiu zrdznicowanych rzekach. Znaleziono pozytywne zwiaz-
ki miedzy temperatura i chemizmem rzek (fosforany i azotany) a biomasa grzybow i ich
aktywnos$cia. W rzekach o twardej wodzie badane parametry grzybow byty zwiazane
tylko z azotanami. Proba przeniesienia badanych lisci z rzeki o twardej 1 zyznej wodzie
do rzeki ubozszej w biogeny i sole mineralne powodowata istotne obnizenie aktywnos$ci
grzybow wodnych w liSciach (m.in. tempo sporulacji i stezenie ATP).

Niektorzy badacze zbadali rézne gatunki grzybow pod katem istnienia ewentualne-
go zwiagzku miedzy biomasa grzybow a zawarto$cia ergosterolu w lisciach. Taka zalez-
no$¢ udato si¢ jednak stwierdzi¢ tylko dla trzech badanych gatunkow: Flagellospora
curvula, Tetrachaetum elegans i Tetracladium marchalianum (Bermingham i in. 1995).
Z wymienionych taksondw wszystkie wystgpowaty w badanych rzekach beskidzkich
(oprocz T. elegans w Turbaczu). Powyzsze badania wskazuja wige, ze do wynikow
wyznaczania biomasy nalezy podchodzi¢ ostroznos$cia, jezeli mamy do czynienia z r6z-
norodnymi gatunkami grzybow (Gessner i Chauvet 1993).

Poczatkowa biomasa grzybow wyznaczona w przeprowadzonych badaniach byta
o okoto 35% nizsza w lisciach olszy, niz w lisciach dgbu (odpowiednio 19,5 1 29,6 mg/g
AFDM). Zwigkszona zyzno$¢ wody nie miata istotnego wptywu na wzrost biomasy grzy-
boéw rosnacych na lisciach olszy 1 debu. Monokultury $wierka natomiast wptywaty istot-
nie na rozw9j biomasy grzybow (rzeka Czerwonka), ale dotyczyto to tylko lisci debu.

Jak niektorzy badacze obliczyli, biomasa grzybow eksponowanych w rzekach moze
stanowi¢ do 18% masy lisci (Ferreira i in. 2006a, Gulis i in. 2006) i znaczna czg$¢ ich
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produkcji jest przeznaczana na rozmnazanie wegetatywne (Gessner i Chauvet 1994),
a do 7% poczatkowej masy lisci moze by¢ przeksztatcana w masg¢ zarodnikow (Ferreira
i1in. 2006a).

Wyroznia si¢ nastgpujace trzy sposoby kolonizacji lisci i innych substratéw przez
wodne Hyphomycetes:

e przero$nigcie grzybni z liscia (lub kawatka drewna) skolonizowanego na niesko-

lonizowany w wyniku bezposredniego kontaktu,

e oderwanie od skolonizowanego liScia fragmentu grzybni i przeniesienie z pra-

dem wody (Park 1974, Knudsen i Stack 1991),

e osiadanie wegetatywnych konidiow na powierzchni liscia (Read i in. 1992).

Ostatni z wymienionych sposobow kolonizacji jest najczestszym mechanizmem roz-
przestrzeniania grzybow Hyphomycetes w rzekach (Sridhar i Bérlocher 1997). Po osia-
gnigeiu substratu konidia kietkuja w ciagu kilku godzin (Read i in. 1992, Au i in. 1996)
wypuszczajac jeden lub wigcej kietkow, ktore tworza na podlozu rodzaj macek (lac.
appresorium, Read 1 in. 1992). Tak wytworzone struktury grzyba zapewniaja mu silne
przyleganie do kolonizowanej powierzchni (Webster i Davey 1984) i pomagaja w poz-
niejszej penetracji tkanki roslinnej przez strzepki grzybni (Hatzipapas i in. 2002). Na po-
czatku kolonizacji rozwoj grzybni w tkance li§cia moze by¢ szybki (Suberkropp i Weyers
1996, Gessner i Chauvet 1997, Pascoal i Cassio 2004).W poréwnaniu z innymi grzyba-
mi, wodne Hyphomycetes zaczynaja zwykle wytwarza¢ konidia natychmiast po wstep-
nej kolonizacji nowego podtoza i produkowaé¢ do 7000 konididéw/mg suchej masy/dobe
(Barlocher 1982, Suberkropp 1991, Gessner i Chauvet 1994, Gulis i Suberkropp 2003a,
Pascoal 1 in. 2005). W wyniku produkcji grzybow zageszczenie konidiow w gorskich
rzekach moze siggac jesienia do kilku tysiecy w litrze wody (Bérlocher 1992). Konidia
wodnych grzybow moga by¢ transportowane od kilkuset metrow do kilku kilometrow
w dotrzeki (Thomasiin. 1990). Zdolnos¢ do kietkowania zachowuja przez kilka dni (Igbal
i Webster 1973, Sridhar i Barlocher 1994). Istnieja dowody, ze wczesniejsza kolonizacja
lisci $wiezo opadlych do wody przez pionierskie gatunki grzybdéw daje im przewage
nad innymi gatunkami w p6zniejszym okresie (Béarlocher i Schweizer 1983, Suberkropp
i Chauvet 1995). Skuteczne przyleganie do powierzchni lisci stanowi punkt krytyczny
w rozwoju grzybow wodnych, a decydujace znaczenie w ich przytwierdzaniu ma ksztatt
konidiow (Dang i in. 2007). Najbardziej sprzyjajacy ksztatt do kolonizacji maja konidia
czteroramienne (Webster i Davey 1984), ktore posiada na przyktad gatunek Alatospora
acuminata, licznie wystgpujacy na badanych stanowiskach i na obu badanych gatunkach
lisci (z wyjatkiem zdegradowanej rzeki Cedron).

W pordéwnaniu z grzybami na lisciach dgbu, grzyby na lisciach olszy (seria SC)
wykazywaly ok. 2—4 razy wigksze tempo produkcji konidiow (maksymalnie w rzekach
Goscibia — 1044 i Cedron — 936 konidiow/mg AFDM/dobg), wigksza jej zmiennos¢
i wezesniej osiagaty maksimum produkcji (po 2 tygodniach). W przypadku lisci olszy
nie znaleziono istotnego wptywu zyzno$ci wody (Cedron) ani modyfikacji roslinnosci
brzegowej (Czerwonka) na tempo produkcji konidiéw. Dla lisci dgbu natomiast wy-
kryto istotnie wyzsza produkcje konidiow Hyphomycetes w zdominowanej uprawami
swierka zlewni Czerwonki.
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W lisciach debu z niektorych rzek beskidzkich (Turbacz i Czerwonka) stwierdzono
wyraznie wyzszg produkcje¢ konidiow gatunku Alatospora acuminata. Obserwowane
liczebnosci, jak si¢ wydaje, moga wynika¢ z okreslonego ksztattu konididw tego ga-
tunku. Niedawno Dang i in. (2007) badali ksztalt konididéw (m.in. maczugowaty, wrze-
cionowaty lub czteroramienny) i ich efektywnos¢ w kolonizacji dwdch gatunkow lisci:
olszy szarej (Alnus glutinosa) i dgbu omszonego (Quercus pubescens). Wymienione
powyzej gatunki roslin byty podobne do gatunkow zastosowanych w prezentowanych
badaniach. Wyniki Danga i in. (2007) dowiodty, ze gatunek grzybow i struktura lisci
mialy istotny wptyw na przyczepianie si¢ konidiow do liSci w czasie 24 godzin. Zaob-
serwowali oni, ze dolna powierzchnia lisci dgbu z rozlegtymi kepkami wloskow wy-
chwytywata okolo 2,4—8,8 razy wigcej konididow, niz ich gérna strona oraz niz tacznie
obie strony lisci olszy. W drugim eksperymencie autorzy ci testowali siedem gatunkow
grzybow i zbadali skuteczno$¢ przyczepiania si¢ konidiow do lisci. Okazato sig, ze trzy
gatunki (sposrod badanych) o duzych rozmiarach z czteroramiennymi konidiami (7etra-
chaetum elegans, Alatospora acuminata, Tetracladium marchalianum) przytwierdzalty
si¢ czesciej 1 skuteczniej do powierzchni lisci, a pozostate gatunki o innym ksztatcie
konidi6éw znacznie rzadzie;j.

Oprocz kondycjonowanych lisci, same grzyby moga takze stanowi¢ pozywienie
rozdrabniaczy. Powszechnie uwaza sig, ze rozw6j ladowych, roslinozernych owadow
jest limitowany w wigkszym stopniu biogenami, niz doptywem energii (Begon i in.
1990). Jezeli takie zjawisko wystepuje u owadow roslinozernych na ladzie, to mozna
oczekiwac, ze takie samo ograniczenie moze wystgpowac u zwierzat odzywiajacych
si¢ detrytusem w wodzie, przy zalozeniu, ze ilo$¢ biogenow w wiednacych lisciach
ulega redukcji w wyniku procesu readsorbcji (Stapel i Hemminga 1997). Aerts (1996)
badajac zjawisko readsorbcji stwierdzit w czasie rozktadu lisci spadek biogenow (N i P)
o okoto 50%, w stosunku do wartosci poczatkowych. W prezentowanych badaniach, na
wszystkich stanowiskach obserwowano stopniowy wzrost udziatu biogenow (tj. spadek
masy C w stosunku do N i do P) w obu gatunkach ro$lin i w obu rodzajach workow.
Z ekologicznego punktu widzenia bardzo istotne jest zjawisko wigkszej zawartosci bio-
genéw w grzybni rosnacej na liSciach, niz w tkance obumierajacych lisci. Relacje te
zostaly potwierdzone w badaniach Slanskyego i Scribera (1985), ktorzy zaobserwowali,
ze w liSciach zawarto$¢ azotu wahata si¢ migdzy 0,5-1,5%, a w grzybni byta wyzsza
(od 1 do 7% N). Biorac zatem pod uwagg azot i inne biogeny, grzyby stanowia lepsze
zrodto pokarmu dla rozdrabniaczy niz liscie. Na tej samej zasadzie mozna rowniez wy-
thumaczy¢ zachowanie rozdrabniaczy bezkregowych, ktore chetniej zeruja na lisciach
kondycjonowanych, niz na nieskolonizowanych przez grzyby.

Kolonizowanie lisci przez grzyby jest bardzo istotne, jezeli ich biomasa jest wy-
starczajaca, by pokry¢ energetyczne zapotrzebowanie rozdrabniaczy bezkrggowych.
Niektorzy autorzy oszacowali, ze 10—15% masy lisci w czasie dekompozycji stanowia
grzyby (Gessner i Chuvet 1994). Wedtug niektorych autoréw (np. Paul i Meyer 1996)
biomasa grzybow w liSciach podczas dekompozycji moze wystarczy¢, by pokry¢ ener-
getyczne zapotrzebowanie rozdrabniaczy w rzece migdzy pazdziernikiem a styczniem.

Niezaleznie od wartosci energetycznych i odzywczych lisci kondycjonowanych
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dowiedziono, ze karmienie detrytusozercow wylacznie niekondycjonowanymi lis¢mi
ma negatywny wplyw na ich wzrost, przezywalnos¢ i wydajno$¢ w reprodukcji (Graca
2001). Z tego wzgledu uwaza sig, ze grzyby sa kluczowym czynnikiem w ekologii od-
zywiania rzecznych rozdrabniaczy.

Sktad gatunkowy grzybéw wpltywa na konsumpcje rzecznych bezkregowcow.
W eksperymentach laboratoryjnych wykazano, ze rozdrabniacze moga wykazywac¢ wy-
bidrczos¢ wzgledem rozkladajacych sig lisci, co przektada si¢ na gatunki grzybow, kto-
rymi substrat zostat zainfekowany (Arsuffi i Suberkropp 1989, Suberkropp 1992). Bu-
tler 1 Suberkropp (1986) badali osiem roznych gatunkow grzybow i okreslili ich wpltyw
na degradacje lisci degbu 1 ,,walory smakowe” liSci testowane na larwach rozdrabniaczy
(Trichoptera). Wszystkie gatunki grzybow powodowaty strate masy lisci i wzrost ste-
zenia ATP, niemniej zmiany te byly zroznicowane i zalezaly od gatunku grzyba. Prawie
wszystkie gatunki grzybow powodowaty zmigkczanie lisci, a Heliscus lugdunensis i Te-
tracladium marchalianum miaty najmniejszy wptyw na ich degradacjg. Sposrod testo-
Alatospora acuminata lub Flagellospora curvula. Liscie poddane natomiast wptywowi
grzyba Clavariopsis aquatica byty mniej preferowane przez chrusciki. W rzece Cedron,
gdzie stwierdzono matla liczebnos$¢ rozdrabniaczy, wszystkie trzy wymienione gatunki
grzybow wystgpowaty na lisciach dgbu, ale tylko A. acuminata wyraznie miat mniej-
szy udzial w stosunku do pozostatych stanowisk. Zredukowany udziat tego gatunku na
rzecz pozostatych, mniej ,,atrakcyjnych” mogt powodowaé stabsze kondycjonowanie
lisci debu i w efekcie zmniejszenie liczebnosci rozdrabniaczy bezkregowych.

Przyczyny wybidrczosci pokarmowej rozdrabniaczy tkwia prawdopodobne w pro-
dukcji przez grzyby zréznicowanych mikro—biogenow, biostymulatorow pokarmowych
lub substancji wptywajacych na ,,doznania smakowe” bezkrggowcoéw (Arsuffi i Suber-
kropp 1989). Rong i in. (1995) dokonali z powodzeniem symulacji preferencji pokar-
mowych dwoch konsumentow lisci, uzywajac lisci niekondycjonowanych poddanych
dziataniu ekstraktow z grzybni dwdch réznych gatunkow grzybow.

Relacja moze by¢ takze odwrotna, to rozdrabniacze bezkregowe moga wptywac na
zespoly wodnych Hyphomycetes. Przyktadem moga by¢ badania Suberkroppa i Walla-
cea (1992), ktorzy wykazali nizsza liczebno$¢ konidiow w rzece naturalnej, w porow-
naniu z rzekq poddana dziataniu insektycydow. Co ciekawe, migdzy rzekami badanymi
przez tych autorow nie znaleziono réznic w sktadzie gatunkowym grzybow.

Wiele badan wykazato, ze na rozmieszczenie wodnych grzybow maja wptyw czyn-
niki fizyczne i chemiczne wody oraz roslinno$¢ brzegowa okalajaca rzeki. W szerokim
zakresie catej kuli ziemskiej temperatura nalezy do gtéwnych czynnikow determinuja-
cych rozmieszczenie wodnych Hyphomycetes we wszystkich strefach klimatycznych.
W mniejszej, regionalnej skali badan chemizm wody ma wigkszy wptyw na grzyby niz
temperatura (Wood—Eggenschwiler i Bérlocher 1983). Inni autorzy uwazaja, ze row-
niez wysoko$¢ nad poziom morza wplywa istotnie na ksztattowanie si¢ struktury gatun-
kowej grzybow (Chauvet 1991, Ravirajaiin. 1998a). Niektorzy autorzy podaja, ze rzeki
o migkkiej wodzie wykazuja wyzsze bogactwo gatunkowe grzybow, niz rzeki o twardej
wodzie (Harrington 1997, Gonczol i Révay 2003), chociaz Gonczol i Révay (2003)
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zwrocili uwagg, ze taka zalezno$¢ nie jest reguta. W ostatnich latach badacze wykazali,
ze wzrost st¢zenia azotu i fosforu spowodowal wzrost bogactwa gatunkowego tej grupy
mikroorganizméw (Gulis i Suberkropp 2003b, 2004). Rozwdj rolnictwa, rozbudowa
miast 1 przemystu negatywnie wptynely na potoki i rzeki, przez co naturalne ekosyste-
my rzeczne staty si¢ z reguty ubozsze gatunkowo. Dotyczy to takze grzyboéw wodnych.
Wodne grzyby Hyphomycetes sa zwiazane z czystymi i dobrze natlenionymi wodami
1 przypuszcza sig, ze sa wrazliwe na zanieczyszczenia (Bérlocher 1992). Niektorzy
badacze udowodnili, ze pod wplywem zanieczyszczen organicznych (Raviraja i in.
1998b) i metali cigzkich (Bermingham i in. 1996, Niyogi i in. 2002) nastgpuje spadek
réznorodnosci gatunkowej grzybow. Z drugiej strony, w innych badaniach wykazano
wystepowanie szeregu gatunkéw Hyphomycetes w silnie zanieczyszczonych rzekach
(Krauss i in. 2001, Luo i in. 2004, Pascoal i in. 2003).

Sridhar i in. (2000) przeprowadzili badania taksonomiczne i analiz¢ réznorodno-
$ci grzybow wodnych w wielu bardzo zanieczyszczonych wodach powierzchniowych
w Niemczech. Nie znalezli oni istotnego wptywu wysokich zanieczyszczen organicz-
nych i metali cigzkich na zbiorowiska grzybow, co wskazuje na duza tolerancjg grupy
Hyphomycetes na skrajne czynniki srodowiska wodnego. Jako jeden z dominujacych ga-
tunkéw w wodach bardzo zanieczyszczonych pojawiat si¢ Tetracladium marchalianum.
W badaniach prowadzonych w Beskidach 7. marchalianum wystgpowatl na wszystkich
stanowiskach, a w zdegradowanej biogenami rzece Cedron zawsze dominowat (§rednio
> 7%) na obu typach lisci. Obserwacja ta wskazywa¢ moze, ze rdzne gatunki Hypho-
mycetes wykazuja odmienng tolerancj¢ na zanieczyszczenia. Przyczyny powyzszych
roznic wrazliwosci Hyphomycetes nie sa znane i wymagaja dalszych badan (Pascoal
iin. 2005, Pascoal i in. 2010).

4.7. Rozdrabniacze bezkregowe

Wigkszo$¢ badaczy uwaza, ze funkcjonalna grupa bezkreggowych rozdrabniaczy ma
mozliwosci przyspieszania dekompozycji w rzekach (przeglad piSmiennictwa w Gra-
ca 2001), poniewaz zwierzeta te odzywiaja sig lisS¢émi wiaczajac ich maseg i biogeny
do ogo6lnej puli produkcji wtornej bezkreggowcow, a wytwarzane odchody (FPOM) sa
wykorzystywane przez zespoly organizmow zlokalizowanych ponizej ich wystgpowa-
nia (teoria kontinuum rzecznego, Vannote i in. 1980). W prezentowanych badaniach
do oszacowania wptywu rozdrabniaczy na dekompozycj¢ w rzekach zastosowano
powszechnie znana i czgsto wykorzystywana metode ekspozycji workéw o duzych
(10 mm) i drobnych (0,5 mm) okach siatki. Jednak metoda ta ma pewne ograniczenia,
a wyniki poréwnania dekompozycji lisci migdzy réznymi typami workow nie zawsze
sa jednoznaczne. Wigkszo$¢ autorow wykazata wyzszy ubytek masy lisci w workach
o duzych okach siatki (np. Imbert i Pozo 1989), niektérzy jednak zaobserwowali brak
istotnych réznic migdzy dwoma typami workéw o roznej wielkosci ok (Stockley i in.
1998). Jak si¢ przypuszcza, tak rozbiezne wyniki moga by¢ spowodowane réznicami
w zageszczeniu bezkrggowcow miedzy analizowanymi rzekami. Stewart (1992) po-
stanowila sprawdzi¢ t¢ hipotezg, eksponujac liscie w rzekach o wysokim i niskim za-
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geszezeniu bezkrggowcow na dnie. Wyniki badan dowiodty, ze w rzekach z wysokim
zageszczeniem tempo dekompozycji byto w przyblizeniu 15% szybsze w workach
z siatka o grubych, niz drobnych okach (tj. pozbawionych makrobezkregowcow), gdy
natomiast zaggszczenia byly niskie na dnie, réznice zaggszczenia migdzy rodzajami
siatek tez byly niewielkie, a w kilku przypadkach nie znaleziono istotnych réznic li-
czebnos$ci zwierzat w ogole. Podobnie, zgodny z oczekiwaniami, szybki rozktad lisci
obserwowali Robinson i in. (1998) w rzekach z dominacja gatunku Acrophylax zerbe-
rus (Trichoptera), w porownaniu do rzek z mata liczebnoS$cia rozdrabniaczy CPOM.

W badanych gorskich rzekach w Beskidach znaleziono typowych przedstawicieli
rozdrabniaczy CPOM, reprezentujacych rozne grupy bezkrggowcow jak: Plecoptera
(z rodzajéw: Capnia, Leuctra, Nemoura, Amphinemura i Protonemura), Trichopte-
ra (Atripsodes, Chaetopteryx, Potamophylax, Micrasema, Halesus 1 rodzing Limne-
philidae), Amphipoda (Gammaridae) 1 Diptera (Tipulidae) (Tachet i1 in. 1987, Moog
1995). W niektorych rzekach (np. czgsto w strefie sub— lub tropikalnej) okazuje sig, ze
w przypadku braku typowych funkcjonalnych przedstawicieli wymienionych powyzej
(dla strefy umiarkowanej), ich rol¢ w rozdrabnianiu CPOM przejmuja inne bezkregow-
ce. Taki przyktad plastycznosci pokarmowej znaleziono w rzekach Maroka (Chergui
i Pattee 1991), gdzie role rozdrabniaczy zerujacych na lisciach petnity §limaki Mela-
nopsis praemorsa i Physa acuta. Sposob odzywiania si¢ rozdrabniaczy jest skompli-
kowany. Jak stwierdzono w niektorych eksperymentach laboratoryjnych, rozdrabnia-
cze nie zeruja wylacznie na detrytusie CPOM. Friberg i Jacobsen (1994) wykazali, ze
mimo obecnosci rozktadajacych sig lisci zwierzgta te uzupetniaja swoja diete glonami
i tkankami makrofitéw. Interesujace do§wiadczenie nad odzywianiem sig¢ bezkregowcow
przeprowadzili Mihuc i Mihuc (1995), karmiac pi¢¢ roznych gatunkoéw rozdrabniaczy
osobno trzema kategoriami pokarmu (CPOM, FPOM lub peryfitonem). Dowiedli oni, ze
tylko w jednym przypadku nastapito zahamowanie wzrostu gatunku pozbawionego lisci
w diecie, a w pozostatych nie stwierdzono wplywu pokarmu. Podobnie, Friberg i Jacob-
son (1999) zaobserwowali, ze wzrost typowego rozdrabniacza (chruscika Sericostoma
personatum) nie zmienial si¢, gdy w sktad jego diety wchodzity tylko glony nitkowate
z rodzaju Microspora.

W rzekach beskidzkich grupa widelnic zwykle dominowata na stanowiskach refe-
rencyjnych (86—100%), co byto zwiazane z jako$cia wody na tych stanowiskach i ze
specyficznymi przystosowaniami tej grupy bezkregowcow, ktore w wigkszosci naleza
do typowych gatunkéw stenotermicznych (Brittain 1990) w klimacie umiarkowanym
(np. w chtodnych obszarach strefy alpejskiej lub borealnej).

W strefie klimatu umiarkowanego opad lisci, a tym samym doptyw CPOM do rzek
odbywa sig sezonowo (Pozo i in. 1997, Abelho i Graga 1998). W rzekach i strumie-
niach europejskich bezposredni doptyw materii organicznej pochodzacej z lasow liscia-
stych waha si¢ w zakresie od 42 do 1719 g suchej masy/m?/rok (Weigelhofer i Waringer
1994).

Sezonowos¢ i krotki czas tego zjawiska w klimacie umiarkowanym (w Polsce okres
na przetomie pazdziernika i listopada) moze powodowac ograniczenia pokarmu dla
rozdrabniaczy poza jesienia (np. na wiosng, Haapala i in. 2001). Natomiast w okre-
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sach wzmozonego doptywu POM obserwuje si¢ czgsto maksima zaggszczenia roz-
drabniaczy zwiazane z gromadzeniem si¢ materii organicznej (Giller i Twomey 1993).
W prowadzonych badaniach zsynchronizowano naturalny opad li$ci z czasem ekspozy-
cji workow (poczatek listopada).

Najwigksze zaggszczenia rozdrabniaczy obserwowano w workach (seria SC) po
dwach tygodniach ekspozycji na li§ciach olszy (potowa listopada) i nieco poézniej po 6
tygodniach na li$ciach dgbu (potowa grudnia). Townsend i Hildrew (1988) sugeruja, ze
czynnikiem kontrolujacym zageszczenie rozdrabniaczy moze by¢ dostgpno$¢ materii
organicznej, a z kolei jej ilos¢ zalezy od stopnia retencji rzek. Eksperyment, ktory prze-
prowadzili Wallace i in. (1999), udowodnit jednoznacznie znaczenie doptywu CPOM
dla rozwoju rozdrabniaczy. Blokowali oni przez cztery lata doptyw materii organiczne;j,
rozwieszajac siatki nad wybranym odcinkiem rzeki. Ten zabieg doprowadzit w efek-
cie do istotnej redukcji biomasy, liczebnosci i produkcji rozdrabniaczy bezkr¢gowych.
W celu zbadania wzajemnych relacji rozdrabniacze—CPOM inni badacze stosowali tez
odmienne metody manipulacji zasobami rzek. Dobson i in. (1992) zwigkszali reten-
cje rzeki poprzez wprowadzenie dodatkowej masy CPOM do rzeki, co w nastepstwie
spowodowato wzrost liczebno$ci rozdrabniaczy. Z kolei Richardson (1991) zwigkszat
doplyw CPOM do gorskiej rzeki w Kanadzie i zaobserwowat, ze pod wptywem tego
zabiegu nastapil wzrost zaggszczenia niektorych gatunkoéw rozdrabniaczy, wydtuze-
nie czasu potrzebnego do wylotow owadow i zwigkszenie masy organizméw przed
przeobrazeniem do stadium imago. Podobnie, jak si¢ przypuszcza, przywrocenie ktod
(LWD) do koryt rzek moze zwigkszy¢ zrdéznicowanie rumoszu, depozycjg CPOM i rdz-
norodnos¢ zespoldw bezkregowcow (Bilby i Bisson 1998).

Zatem uzasadnione wydaje si¢ twierdzenie, ze rozmieszczenie bezkrggowych roz-
drabniaczy zalezy od:

e czynnikéw hydraulicznych rzek,

e rozmieszczenia pokarmu zwiazanego z CPOM,

e roznorodnosci siedlisk.

Rozdrabniacze sa w stanie zywi¢ si¢ wybidrczo rozmaitymi lis¢mi (Graga 2001).
W naturalnym $rodowisku CPOM w rzekach sklada si¢ z roznych gatunkéw lisci.
W ostatnio przeprowadzonych badaniach terenowych (Schindler i Gessner 2009) nie
udato si¢ jednak stwierdzi¢ istotnych réznic w tempie dekompozycji migdzy pakietem
mieszanych gatunkow lisci, a pakietami z tylko jednym gatunkiem (np. dziewig¢ gatun-
kow lisci, rozne typy workdw). Jednak w warunkach laboratoryjnych, kiedy mozna da¢
wybor rozdrabniaczom, okazuje si¢, ze preferuja one okreslone gatunki lisci, pomijajac
inne (Canhoto i Graga 1995, Schultze i Walker 1997). Jak si¢ przypuszcza, selekcja
pokarmowa ma uzasadnienie fizjologiczne, poniewaz liscie preferowane w diecie bez-
kregowcow maja wyzsza wartos¢ odzywcza i zapewniaja im lepszy wzrost, a pomijane
gatunki sa niskoenergetyczne (Graga 2001). Dla przyktadu, w prezentowanym opraco-
waniu zawarto$¢ azotu w lisciach olszy byta ok. dwukrotnie wyzsza niz w liSciach debu.
Zjawisko wybidrczosci pokarmowej potwierdzili Canhoto i Graca (1995) u muchowki
Tipula lateralis, ktéra czgsciej zywi si¢ lisémi olszy (Alnus glutinosa), niz lis¢mi debu
(Quercus fraginea) czy eukaliptusa (Eucalyptus globulus). Powodem takiego zacho-
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wania tej larwy jest powolny wzrost i nizsze szanse przezycia w przypadku zerowania
na liSciach dgbu i eukaliptusa. Laboratoryjne wyniki badan nad selektywnoscia pokar-
mowa rozdrabniaczy zostaty potwierdzone przez badania kolonizacji lici w rzekach.
W warunkach naturalnych czgsto okazuje sig, ze li§cie olszy sa preferowane przez roz-
drabniacze, w poréwnaniu do lisci innych gatunkéw roslin (Malmgqvist i Oberle 1995,
Webster i Benfield 1986). Potwierdzity to wyniki badan przeprowadzone na stanowisku
zdegradowanym (rzeka Cedron), gdzie muchowki czgsciej wybieraty liscie olszy (90%
liczebnosci), niz dgbu (80%). Duza ,,atrakcyjnos¢” olszy byta zwiazana z wigksza za-
wartoscia azotu i fosforu oraz wyzsza iloscia zarodnikow grzyboéw wodnych. Jednak
wyraznie wyzsza liczebnos¢ kietzy na liSciach dgbu (eksperyment EMR) musiata wyni-
ka¢ z innych przyczyn, niz wartos¢ odzywcza lisci.

W rzekach zdegradowanych z powodu zanieczyszczen (m.in. wptyw podwyzszonej
zyzno$ci wody: rzeki Kryniczanka, Olszowka, Cedron) zarowno liczebnos¢ osobni-
koéw, jak i liczba taksonéow matych rozdrabniaczy (jak np. Nemoura, Protonemura,
Amphinemura z Plecoptera) byly nizsze na rozktadajacych sig lisciach olszy i debu,
a zerowaty na tych lisciach gtownie kietze (80—99% liczebnosci) lub muchowki (Tipula
sp.). Roznice w kolonizacji i zerowaniu kietzy oraz muchowek, w stosunku do widel-
nic na stanowisku zdegradowanym (Cedron), moga wynika¢ ze specyficznej fizjolo-
gii tych organizmow i ich adaptacji do przyswajania okre§lonego pokarmu (Bérlocher
i Kendrick 1975). Bérlocher i Porter (1986) analizowali pH przewodow pokarmowych
oraz mozliwosci trawienia biatek i weglowodandw przez kietze i muchowki. Okazato
si¢, ze pH zawartosci przewodow pokarmowych kielzy jest obojetne, a muchdwek
alkaliczne. Ponadto autorzy ci stwierdzili, ze tylko larwa Tipula sp. byta w stanie zhy-
drolizowa¢ biatka z niekondycjonowanych lisci klonu, natomiast weglowodany lepiej
trawione byly przez kietze. Poza tym okazalo sig, ze enzym karbohydraza pochodzenia
grzybiczego konsumowany wraz z lis¢mi klonu, pozostawat aktywny i wspomagat
trawienie u kietzy, natomiast w przewodach muchowek byt nieaktywny. Inni bada-
cze (Sharma i in. 1984) wykazali dla muchowki Tipula abdominalis wysoki poziom
aktywnosci proteolitycznej w tresci pokarmowej (detrytus CPOM) w srodkowej czg-
$ci jelita. Aktywnos$¢ ta byta uwarunkowana przez kilka enzymoéw, sktadajacych sig
w wigkszosci z proteaz serynowych o swoistosci trypsyny lub chymotrypsyny. Enzy-
my te maja optimum aktywnosci przy wysokim pH (ok. 11) i sa stabilne w zakresie pH
8,5—11,5 przy temperaturze 15°C. Wtasciwosci te umozliwiaja badanym larwom mu-
chowek efektywnie trawi¢ pokarm CPOM w jelicie o wysokim pH (9,5—11,5), nawet
w zimnej wodzie (0—25°C). Poza tym, wspomniane enzymy maja bardzo niski punkt
izoelektryczny i prawdopodobnie ich anionowe wtasciwosci zapobiegajq inaktywacji
w wyniku adsorbcji spozytej ligniny, kwasow humusowych lub gliny (Martin i in.
1980). Enzymy te sa produkowane w komorkach nabtonkowych $rodkowego jelita
larwy Tipula abdominalis, nie pochodza jednak od symbiotycznych mikroorganizmow
lub spozytego przez larwy pokarmu, jak przypuszczano wezesniej. Stwierdzono do-
datkowo, ze przewdd pokarmowy tego gatunku jest przystosowany do wydajnego tra-
wienia nawet niewielkich ilosci biatek znajdujacych si¢ w kondycjonowanych lisciach
(Sharma i in. 1984).
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W badanych rzekach Polski Potudniowej taksonomiczna réznorodnos¢ rozdrabnia-
czy bezkregowych byta wyzsza na liSciach debu niz olszy, co jest prawdopodobnie
zwiazane z wigksza zawarto$cia celulozy w lisciach debu, dluzszym czasem ich dekom-
pozycji (np. dla dgbu ¢ (=127 dni) i przez to bardziej zaawansowana sukcesja mikro-
biologiczna. R6znorodnos¢ ta (eksperyment EMR) byta paradoksalnie wyzsza w wigk-
szosci przypadkoéw na stanowiskach zdegradowanych (przewaga swierka w zlewniach
Czerwonki, Lepietnicy, Furcowki i Sielskiego), co jest prawdopodobnie spowodowane
malym doptywem i znikoma naturalna retencja CPOM, przy jednoczesnie wigkszej
»atrakcyjnosci” eksponowanych lisci (liscie drzew lisciastych) dla lokalnych rozdrab-
niaczy ze stanowisk ubogich w materiat CPOM.

Stosunkowo wysoka zyzno$¢ wody w rzekach zdegradowanych (np. w Cedronie
i Kryniczance) powodowata redukcj¢ r6znorodnosci rozdrabniaczy. Rdznice te okazaty
si¢ istotne migdzy typami stanowisk oraz migdzy gatunkami eksponowanych lisci. Nie-
ktorzy badacze uwazaja, ze reakcje gatunkow—rozdrabniaczy detrytusu na zmiany roz-
norodnosci zespolow bezkrggowcow pod wptywem antropopresji nie sa jednoznaczne
(Jonsson i Malmgqvist 2000). Wydaje sig, ze zmniejszona roznorodnos¢ bezkrggowcow
1 przyszte zachowanie zespolu (oraz jego funkcjonowanie) zalezy od tego, ktéry kon-
kretnie gatunek (o okreslonej roli w zespole) zostal utracony i od specyficznej reakcji
gatunkow pozostajacych przy zyciu w zespole (Ruesink i Srivastava 2001). Stad wyni-
ka wniosek, ze nie ma prostego zwiazku migdzy bioréznorodno$cia a funkcjonowaniem
ekosystemu — innymi stowy nie zawsze potwierdza si¢ zasada, ze jezeli maleje rdzno-
rodnos¢ zespotu to ekosystem bedzie mniej sprawnie funkcjonowat.

Grupy rzek referencyjnych i zdegradowanych z eksperymentu EMR wykazywaty
$rednio o 15% wyzsza liczebno$¢ widelnic (Plecoptera) na lisciach olszy i 0 22% na
lisciach debu, niz grupy rzek z eksperymentu EE. Jak dowiodty przeprowadzone bada-
nia w Beskidach, wprowadzenie upraw monokultury §wierka w strefie brzegowej rzeki
nie powodowalo istotnego obnizenia réznorodnosci rozdrabniaczy bezkregowych, na-
tomiast wplyw ten zaznaczyl si¢ jedynie w zmniejszeniu liczebno$ci widelnic w catej
grupie rozdrabniaczy.

Roéznice w kolonizacji lici przez bezkrggowce mozna ttumaczy¢ czynnikami zwiaza-
nymi z budowa i sktadem lisci (twardos¢, ilos¢ biogenow i ilo$¢ substancji ,,obronnych”).
Twardos¢ lisci stanowi fizyczna barierg dla zwierzat, tzn. liScie twardsze sa dla nich trud-
niejsze do gryzienia. Nolen i Pearson (1993) wykazali, ze starsze larwy australijskiego
chruscika Anisocentropus (Calamocentridae) odzywialy si¢ twardymi li§émi, podczas
gdy mtodsze osobniki tego gatunku nie byly w stanie ich pogryz¢. Rdznice w zawartosci
biogendw, jak wykazano w niniejszej pracy dla lisci olszy i dgbu, stanowia o ich wyko-
rzystaniu przez bezkregowce. Wiele eksperymentoéw laboratoryjnych na rozdrabniaczach
lisci potwierdzilo preferowane przez te zwierzgta liscie, ktore zawieraja wyzsze ilosci
biogendw, a zwlaszcza azotu (Irons i in. 1988). Niektore badania potwierdzity dodatnie
korelacje migdzy iloscia azotu w liciach a wzrostem zwierzat (np. Walker i in. 1997).
Friberg i Jacobsen (1994) wykazali jednak, ze problem ten moze by¢ bardziej skompli-
kowany, poniewaz nie udato si¢ skorelowac stosunku C:N w li§ciach Iub twardosci lisci
z preferencjami pokarmowymi kilku gatunkow rozdrabniaczy. Obserwacja ta wskazuje,
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ze selekcja pokarmowa rozdrabniaczy bezkrggowych moze by¢ uzalezniona od wigkszej
liczby czynnikow, niz tylko struktura lisci, czy ich sktad chemiczny.

Po opadnigciu lisci z drzew, wiele substancji w nich zawartych zachowuje nadal
aktywno$¢ w czasie dekompozycji w rzece. Substancje te moga by¢ toksyczne, wpty-
waé zle na trawienie rozdrabniaczy lub tez niekorzystnie na smak lisci. Wsrod tych
substancji wymienia si¢ gtownie polifenole (np. tanina, lignina), ale w podobny sposob
moga tez dziata¢ niebialkowe aminokwasy, terpeny, saponiny, flawonoidy i alkaloidy
(Waterman i Mole 1994). Odstraszajacy efekt polifenoli byl stwierdzany w $rodowi-
skach morskich (Steinberg 1988), u konsumentow wdd stonawych (Béarlocher i Newell
1994) i u stodkowodnych detrytusozercow (Graga i Bérlocher 1998). Wykonano tez
badania, w ktérych dodawano niewielkie ilosci polifenoli do pokarmu zwierzat. Efek-
tem bylo ograniczenie wskaznikéw konsumpcji i wzrostu masy ciata zwierzat (Win-
ter i Estes 1992, Kok i in. 1992). Przeprowadzone badania w rzekach beskidzkich nie
potwierdzaja jednak hamujacego oddziatywania polifenoli zawartych w li§ciach dgbu
na liczebnos$¢ rozdrabniaczy, w stosunku do zaggszczenia tych zwierzat na rozktadaja-
cych sig lisciach olszy, w ktérych zwykle stwierdza si¢ nizsza zawatrosci polifenoli, niz
w lisciach debu (Sampaio i in. 2001).

Obecnie istnieje wiele dowodéw naukowych na to, ze kondycjonowanie lisci jest
istotnym procesem dla rzecznych rozdrabniaczy bezkrggowych. Laboratoryjne badania
rozdrabniaczy dowiodly, ze preferuja one odzywianie si¢ lis$¢émi kondycjonowanymi
(Graga i in. 1993). Istnieja takze dowody na istnienie silnej korelacji liczebnosci roz-
drabniaczy z biomasa grzybow w liSciach (Robinson i in. 1998). Podejmowano wiele
prob wytlumaczenia tej zaleznosci, a dwie z nich zastuguja na uwage (Graga 1993):

e bezkregowce odnosza korzysci z efektow oddziatywania grzybow na liscie,

e bezkrggowce odzywiaja sig grzybami.

Nie kazdy rozdrabniacz jest w stanie wytwarza¢ enzymy trawiace liczne struktu-
ry zawarte w liSciach (Walters i Smock 1991). Bezkrggowce wodne posiadaja jednak
w przewodach pokarmowych endosymbionty (Klug i Kotarski 1980), majace zdolnos¢
trawienia celulozy, a podobne przyktady symbiontéw mozna spotka¢ u ladowych detry-
tusozercow. Grzyby i bakterie zasiedlajace liScie produkuja celulazy, ksylazy, pektyna-
zy 1 inne enzymy (Rodrigues i Graga 1997), ktére trawia substancje zawarte w $cianach
komoérkowych lisci. Powstate na tej drodze tatwostrawne substancje sa przyswajane
przez rozdrabniacze bezkrggowe. W ten sposob grzyby zwigkszaja maceracje liSci po-
wodujac przemiany zwiazkow z trudno— do tatwo przyswajalnych substancji. Ponad-
to, grzyby powoduja zmigkczanie lisci, co dodatkowo przyspiesza pobieranie pokarmu
przez rozdrabniacze w rzekach.

4.8. Metabolizm CPOM w rzekach

Metabolizm ekosystemu obejmuje produkcje i respiracje materii organicznej oraz
moze wyznacza¢ wzgledny udziat wegla organicznego pochodzenia auto— i allochto-
nicznego w tancuchu pokarmowym ekosystemu. Ze wzgledu na specyficzne wymaga-
nia procesu respiracji, na jego intensywno$¢ ma zwykle wplyw temperatura, dostgpnose¢
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wegla, pierwiastki biogenne i tlen. Oprocz tego poziom respiracji w rzekach zalezy od
dostgpnosci roznych form wegla organicznego, jak: rozpuszczony wegiel organiczny
(Young i Huryn 1999), osady zdeponowane na dnie — FPOM (Hedin 1990), materia gru-
boziarnista — CPOM (w tym liscie, Fleituch 2001a, 2001b, Gulis i Suberkropp 2003b)
1 ktody powalonych drzew (Houser i in. 2005).

Metabolizm zalicza si¢ do funkcjonalnych wskaznikow aktywnos$ci ekosystemu,
poniewaz uwzglednia on wiele proceséw regulujacych dynamike materii organiczne;j
i obieg biogenéw w rzekach. Z tego powodu pomiar metabolizmu ekosystemu moze
shuzy¢ do okreslania zdrowotnosci rzek (Fellows i in. 2006, Young i in. 2008).

Do badania metabolizmu ekosystemu stuza obecnie dwie podstawowe techniki:
1. wprowadzona przez Oduma (1956) — metoda wymiany gazowej otwartego koryta
rzeki oraz 2. wprowadzona przez Mclntire i in. (1964) — metoda pomiaru zmian nasy-
cenia gazow w zamknigtych komorach. Pomimo licznych pdzniejszych udoskonalen
i modyfikacji (Bott i in. 1978, Wanninkhof'i in.1990, Marzolfi in. 1994, Fleituch 1998,
Young i Huryn 1999) oraz prob wprowadzenia nowych metod (Morse i in. 2007), nie
udato si¢ unikna¢ pewnych ograniczen (przeglad metod Young i in. 2008, Tank i in.
2010). Za najbardziej przydatna w przeprowadzonych badaniach uznano metode po-
miaru metabolizmu zwigzanego z rozktadem li§ci w komorach za pomoca respirometru
w kontrolowanych warunkach (m.in. stala temperatura, krotki czas ekspozycji, mata
nawazka substratu). Uzyskane warto$ci metabolizmu w tych badaniach sa wzgledne
z uwagi na stata temperatureg, brak naturalnej turbulencji wody w komorach, sztuczne
o$wietlenie 1 inne czynniki. Pomimo braku naturalnej zmienno$ci w stosowanych ko-
morach, metoda ta umozliwita jednak rownoczesne poréwnanie metabolizmu mig¢dzy
réznymi substratami z rzek o réznej jakosci wody.

W analizowanych probach lisci z rzek beskidzkich stwierdzono, ze podwyzszona
zyzno$¢ wody nie wptywata istotnie na konsumpcje tlenu w liSciach olszy podczas
dekompozycji, znaleziono natomiast negatywny wptyw zyznej wody w lisciach debu.
Zyzno$¢ wody wptywala pozytywnie na respiracje mikrobiologiczna (tempo produkcji
CO,) w obu gatunkach lisci. Liscie ze zdegradowanej rzeki (Cedron) wykazywaty ok.
dwukrotnie wyzsze tempo uwalniania CO,, niz liScie z rzeki referencyjnej (Goscibia).
Ponadto po 2 tygodniach ekspozycji zaobserwowano w obu gatunkach liSci maksima
metabolizmu zsynchronizowane z produkcja mikrobiologiczna konidiow grzybow
wodnych. Gulis i Suberkropp (2003b), stosujac podobna metodg pomiaru metabolizmu,
stwierdzili dla dwoch gatunkow lisci (klon i rododendron) wyzsza respiracje w wodzie
z podwyzszonymi stezeniami biogendw, niz w wodzie kontrolnej, a z kolei wskazniki
respiracji zwiazane z lis¢mi klonu byly wyzsze, niz dla rododendronu w obu typach
rzek. W omawianych badaniach rzek w Polsce Poludniowej zmiany w respiracji mi-
krobiologicznej (uwalnianie CO,) w liSciach olszy (worki DS) w ponad 80% (P < 0,01)
zalezaty od kilku czynnikéw, jak: tempo dekompozycji, sktad chemiczny lisci (%N)
oraz chemizm wody (przewodnictwo i st¢zenia DIN i1 DIP), a w liSciach debu respira-
cja zalezala w podobnym stopniu od pH, przewodnictwa oraz st¢zenia ortofosforanow
w rzekach (R? =0,82; P<0,02). Wczesniejsze badania (Elwood i in. 1981) dowiodly, Ze
respiracja materii organicznej zalezata w 33% (naturalna rzeka) i w 39% (podwyzszona
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zyzno$¢ wody) od ubytku masy lisci dgbu. Inni autorzy (Baldy i Gessner 1997) stwier-
dzili, ze respiracja lisci olszy czarnej tylko w 17% zalezata od ubytku ich masy w rzece
o umiarkowanie wysokich st¢zeniach biogenow.

Wycinanie lasu w zlewni, karczowanie zarosli w strefie brzegowej, czy tez regulacja
koryt rzek moze powodowaé wzrost przeptywu wody, intensyfikacje¢ penetracji Swiatta
w toni wodnej i na dnie, podwyzszenie temperatury, zmiang jakosci i ilo$ci materii
allochtonicznej, co w konsekwencji powoduje zmiang ekosystemu rzeki z heterotroficz-
nego na autotroficzny (Vannote i in. 1980, teoria kontinuum rzecznego). Rzeki ptynace
w zalesionych zlewniach o zwartym naturalnym drzewostanie, otrzymuja wigkszy do-
ptyw materii organicznej i wykazuja istotnie wyzsze tempo respiracji, niz rzeki w zlew-
niach rolniczych z przewaga pasterstwa (Houser i in. 2005). Podobny przyktad zmian,
jakie zachodza w respiracji ekosystemu rzeki stanowi redukcja ro§linnosci w nadbrzez-
nej strefie w zlewni zmienionej pod wptywem antropopresji. Jak zaobserwowat Bunn
iin. (1999), zabieg wylesiania pasa brzegowego doprowadzil do zwigkszenia tempa
produkcji pierwotnej w rzekach wraz z rownoczesnym obnizeniem si¢ tempa respiracji.
Podobnych zmian mozna réwniez spodziewaé si¢ w metabolizmie rzeki po introdukcji
obcych gatunkéw roslin. W przypadku badan wplywu upraw $wierka pospolitego na
metabolizm wybranych rzek beskidzkich okazato sig, ze produkcja CO, w lisciach olszy
zalezata od pH wody, a konsumpcja tlenu od st¢zenia biogendow w wodzie. Z kolei kon-
sumpcja tlenu w lisciach debu zalezata od zawartosci biogendw w lisciach (%P i %N)
oraz od stezenia azotu w wodzie (DIN), przewodnictwa i pH (R =0,93, P<0,011). Jak
pokazuja powyzsze wyniki, parametry metabolizmu stanowia dosy¢ czuty instrument
detekceji zmian towarzyszacych dekompozycji CPOM, zaréwno tych pochodzacych ze
srodowiska wodnego, jak i tych, ktore zachodza w samym detrytusie. Jednak, jak wska-
zuja ostatnie analizy piSmiennictwa (Tank i in. 2010), tylko w 11% prac naukowych
poswigconych badaniom dekompozycji w rzekach w ciagu ostatnich 22 lat stosowano
pomiary metabolizmu.

Analiza metabolizmu (tj. zarowno produkcji, jak i respiracji) jako potencjalnych
wskaznikéw funkcjonalnej zdrowotnosci rzek i przemian materii organicznej CPOM
ma nastgpujace zalety:

e pomiary metabolizmu sg reprezentatywne dla catego odcinka rzeki i obejmuja
caly zakres wystepujacych w nim siedlisk, poniewaz masa wody optywajaca
worki z li§¢mi ulega stalemu mieszaniu (zaleca sig siedlisko nurtu),
materiat na worki jest tani, a worki tatwe do umieszczenia w rzece,

e czas ekspozycji mozna skroci¢ dzigki zastosowaniu lisci tatwo ulegajacych de-
gradacji (np. liscie olszy), koszt uzyskania substratu jest niewielki, li§cie po wy-
suszeniu mozna przechowywac do kolejnych badan przez dluzszy okres czasu,

e metabolizm (netto) stanowi wypadkowa, pokazujac rownowagg pomiedzy dopty-
wem energii i jej wykorzystaniem w ekosystemie, przez co ujawnia pochodzenie
zrodha energii w danym okresie (tj. odzwierciedla zmiany sezonowe w rzekach
pomiedzy auto— i heterotrofia),

e pomiary metabolizmu maja Scisty zwiazek ze stgzeniem tlenu w wodzie 1 sa
przedmiotem analiz instytucji prowadzacych monitoring jakosci rzek,
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koszt ekspozycji lisci jest znacznie nizszy, niz metod alternatywnych — np. po-
miar zmiany stgzenia tlenu w otwartym korycie (1—2 stanowiska wyposazone
w tlenomierze z ciaglym zapisem danych w okresie co najmniej doby),

czas pomiaru w respirometrze jest krotki (kilka pomiaréw z przerwami w czasie
od 30 minut do kilku godzin),

przyjmujac pewne standardy inkubacji (np. temperatur¢ wody, o$wietlenie lub
jego brak przy pomiarze respiracji) mozna porowna¢ metabolizm z wielu rzek,
do pomiaru i monitorowania st¢zenia tlenu tatwo jest przekona¢ przedstawicieli
wladz lokalnych i organizacje spoteczne.

Metabolizm lisci jako potencjalny biowskaznik ma réwniez kilka wad:

ekspozycja lisci musi trwa¢ ponad 2 tygodnie (do osiagnigcia okresu potrozpadu)
w terenie, pomiary w laboratorium zajmuja kilka godzin, co w sumie zajmuje
wigcej czasu niz metody alternatywne,

zebranie lisci w niewlasciwy sposob (np. bez uwzglednienia zmiennos$ci gene-
tycznej) moze prowadzi¢ do duzej zmienno$ci wynikow,

liscie musza by¢ szybko dostarczone do laboratorium, a pomiar metabolizmu
wykonany natychmiast,

do inkubacji materiatu najlepiej jest stosowa¢ wode z rzeki, w ktorej eksponowa-
no materiat, pomiary wymagaja proby kontrolnej (sama woda),

respirometry o duzej czutosci (zautomatyzowane do rutynowych badan) sa dro-
gie 1 wymagaja kalibracji przed pomiarem oraz okresowych przegladow serwiso-
wych,

material po ekspozycji, a przed pomiarem wymaga przygotowania: ptukania
i wycigcia standardowych krazkéw. Po inkubacji w respirometrze krazki nalezy
zwazy¢, spali¢ i obliczy¢ sucha mas¢ bezpopielna,

badania z zastosowaniem li$ci, by uzyska¢ realne wyniki, powinny by¢ ograni-
czone do jesieni, poniewaz jest to okres, w ktorym zachodzi naturalny proces
rozktadu w rzekach.

Mozna mie¢ nadzieje, ze powyzsze argumenty ,,za” i ,,przeciw” dla stosowania tej metody
doprowadza w przysztosci do jej uproszczenia i wypracowania odpowiednich standardow.

4.9. Czynniki wptywajace na dekompozycje lisci

Czynniki wptywajace na dekompozycje CPOM mozna pogrupowaé¢ wedtug roznych
kryteriow.
Ze wzgledu na miejsce pochodzenia wyrdzniamy czynniki:

wewngetrzne (endogenne),
zewngtrzne (egzogenne).

Ze wzgledu na rodzaj wyrdzniamy czynniki:

naturalne (naturalna zmiennos¢ srodowiskowa),
sztuczne (spowodowane dziatalnoscia cztowieka).

Do czynnikow wewngtrznych, ktore maja wplyw na dekompozycje réznych form
materii organicznej, w tym CPOM, zalicza si¢ najczesciej: zawarto$¢ azotu (Kaushik
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i Hynes 1971, Richardson i in. 2004, omowienie w rozdziale 4.4), ligniny (Gessner
i Chauvet 1994, Royer i Minshall 2001), taniny (Mathuriau i Chauvet 2002) i struk-
turg lisci (Bérlocher i in. 1978). W obszernym opracowaniu, z uzyciem wystandardy-
zowanych metod i jednorodnych warunkow, Ostrofsky (1997) stwierdzil, ze polowe
wariancji tempa dekompozycji lisci u 48 gatunkéw roslin mozna byto wytlumaczy¢
zawartos$cia fenoli. Jak wykazuja jednak najnowsze badania jako$ci materii organicz-
nej, zmienno$¢ sktadu chemicznego, istniejaca w obrebie jednego gatunku, wplywa na
tempo dekompozycji. LeRoy i in. (2007) wykazali, ze cztery hybrydy topoli r6znity sig¢
jakoscia materii organicznej (zawarto$cig zwiazkow taniny i ligniny), co powodowato
zroéznicowanie tempa dekompozycji. Powyzsza obserwacja potwierdza hipoteze, ze ge-
netyczne roéznice w skali jednego gatunku i pomigdzy réznymi gatunkami ro§lin moga
determinowa¢ tempo dekompozycji. Inni autorzy rowniez potwierdzili istnienie r6znic
w lisciach tego samego gatunku (A/nus glutinosa), ktore zebrano w pigciu roznych kra-
jach 1 eksponowano w tej samej rzece (Lecerf i Chauvet 2008). W wyniku tego ekspe-
rymentu otrzymano rézne tempa dekompozycji w lisciach olszy czarnej, wynikajace
z r6znej zawartosci fosforu (0,034-0,187%) i ligniny (3,9-18,7%).

W warunkach naturalnych (w okreslonym miejscu rzeki), wystepuja skupiska
CPOM sktadajace sig z wielu gatunkéw roslin. Stosunkowo niedawno podjeto badania
nad wzajemnym wptywem wielu gatunkow lisci ulegajacych rozktadowi. Juz McArthur
i in. (1994) stwierdzit, ze mieszane pakiety zawierajace liscie dgbu czarnego (Quercus
nigra L.) i ambrowca amerykanskiego (Liquidambar styraciflua L.) rozktadaty sig sto-
sunkowo wolno, poniewaz rozpuszczalne w wodzie zwiazki pochodzace od lisci debu
oddziatywaty na drugi gatunek i w efekcie hamowaty w ambrowcu rozwd;j mikroorga-
nizmow.

W kilku ostatnich doniesieniach naukowych wykazano, ze réznorodno$¢ wieloga-
tunkowych pakietow lisci wptywa na tempo dekompozycji w srodowiskach wodnych
(LeRoy i Marks 2006, Kominoski i in. 2007, Lecerf i in. 2007b, Taylor i in. 2007).
Wielu autorow wymienionych prac zwraca jednak uwage, ze w niektorych przypadkach
efekty poszczegdlnych eksponowanych gatunkéw lisci moga by¢ zdominowane przez
warunki srodowiskowe. Badanie dekompozycji wielu gatunkdéw roslin w pakietach jest
bardzo wazne, poniewaz moze wyjasni¢ skutki zmian roslinnosci spowodowane dzia-
lalnoscia cztowieka.

Dziatalnos¢ cztowieka moze takze zmieniac jako$¢ lisci wpadajacych do wody po-
przez zmiany warunkow wzrostu ro$lin (np.wzrost stezenia CO, i O, w atmosferze,
wigksza intensywnos$¢ promieniowania UV, stres hydrologiczny). Badania dotyczace
stresorow antropogenicznych sa czgsto podejmowane w ekologii ladowej (np. Caldwell
i1in. 2007), natomiast stosunkowo niewiele prac powstato na temat wptywu globalnych
zmian na tempo dekompozycji materii organicznej w rzekach. Nalezg do nich m.in. pu-
blikacje Riera i in. (2002, 2005) oraz Tuchmana i in. (2002, 2003). Rier i in. (2002) wy-
kazali, ze liScie topoli osikowej uprawianej w atmosferze podwyzszonego st¢zenia CO,,
miaty wigksze stezenia fenoli i ligniny oraz wyzszy stosunek C:N, co w efekcie dato
wzrost ,,opornosci” testowanej rosliny na dekompozycje w stosunku do topoli rosna-
cej w warunkach naturalnych. Badania Kominoskiego i in. (2007) wykazaty, ze wzrost
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stezenia CO, w atmosferze spowodowat wzrost frakcji DOM w lisciach, co moze miec¢
w konsekwencji wptyw na produkcje pierwotna glonéw i na rozwoj konsumentow pier-
wotnych w rzekach.

Do czynnikéw zewngtrznych, ktore maja wptyw na dekompozycje zalicza si¢ naj-
czgsciej stezenia biogendw w wodzie, temperaturg, stezenie O, i abrazjg fizyczna. Roz-
ne eksperymenty potwierdzaja, ze rozkltadajace si¢ liscie wykazuja wigksza produkcje
grzybow 1 bakterii w zyznych rzekach o twardej wodzie, niz w naturalnych rzekach
o migkkiej wodzie (Weyers i Suberkropp 1996, Methvin i Suberkropp 2003). Ekspery-
mentalne wzbogacanie rzek w biogeny powoduje wzrost aktywnosci mikrobiologicznej
i biomasy mikroorganizmow na czastkach materii organicznej (Tank i Webster 1998,
Grattan 1 Suberkropp 2001, Gulis i Suberkropp 2003b, Stelzer i in. 2003, Gulis i in.
2004, Ferreira i in. 2006b), co w kaskadowym efekcie daje kolejne zwigkszenie asy-
milacji biogendow przez mikroorganizmy wodne (Suberkropp i Chauvet 1995). Wzrost
temperatury powoduje ogolny wzrost metabolizmu i w konsekwencji przyspiesza tem-
po dekompozycji CPOM (patrz rozdziaty 4.1 i 4.8). Wzmozony metabolizm badanych
lisSci wykryto w zdegradowanym Cedronie, a respiracja eksponowanych lisci debu
(uwalnianie CO,) zalezala istotnie od czynnikow zewngtrznych (chemizm wody) i we-
wnetrznych (stgzenia N w lisciach). Wplyw upraw $wierka na respiracje lisci debu byt
natomiast niewielki w badanych rzekach.

Dekompozycja CPOM w strefie tropikalnej jest zdominowana przez mikroorgani-
zmy (Abelho i in. 2005), co wiaze si¢ bezposrednio z termika wody, a wptyw ma-
krokonsumentow bezkregowych praktycznie nie istnieje, poniewaz ich liczebno$¢ jest
znikoma (<0,5%). W rzekach bardzo zimnych (Short i Ward 1981) i wyptywajacych
spod lodowcow strumieni alpejskich (Robinson i Jolidon 2005) proces dekompozycji
przebiega bardzo wolno. W wigkszej skali geograficznej dekompozycja CPOM zmienia
si¢ wraz z szerokoS$cia geograficzng (Irons i in. 1994) 1 wysokoscia nad poziom morza
(Fabre i Chauvet 1998, Fleituch 2001b). Ostatnio udowodniono, ze spadek st¢zenia
tlenu w wodzie pociaga za soba spadek roznorodnosci i aktywnos$ci grzybow wodnych
w liSciach w czasie dekompozycji (Medeiros i in. 2009). Mechaniczna abrazja lisci
przyspiesza natomiast ich dekompozycje w rzekach (Canton i Martinson 1990, Rader
i1in. 1994, Niyogi i in. 2001). Aby oddzieli¢ wplyw makrobezkrggowcoéw i mechanicz-
nej abrazji, Rader i in. (1994) zastosowali chemiczne inhibitory na li§ciach ambrowca
i okazato sig, ze najwazniejszym czynnikiem odpowiedzialnym za dekompozycje byty
jednak mikroorganizmy. Ferreira i in. (2006a) stwierdzili, ze zmienna sita pradu wody
do wartosci 2,35 m/s nie wptywa istotnie na rozktad lisci olszy w sztucznym srodowi-
sku pozbawionym osadow dennych.

Dziatalno$¢ cztowieka wywiera wptyw na dekompozycj¢ materii organicznej po-
przez zmiany takich czynnikow zewngtrznych, jak: zanieczyszczenia, doptyw bioge-
néw i wzrost zakwaszenia wody. Mulholland i in. (1987) odkryli, Ze woda o pH=5,7
powoduje obnizenie tempa dekompozycji przez spowolnienie aktywno$ci mikroorga-
nizméw, co z kolei spowodowane jest toksycznym dziataniem zwiazkow glinu, ktére
sa lepiej rozpuszczalne w srodowisku kwasnym. Podobny, ujemny wptyw wzrostu za-
kwaszenia wody na rozktad CPOM potwierdzito wielu innych badaczy (np. Thompson
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i Bérlocher 1989, Dangles i Guerold 1998). Negatywny wptyw arsenu na dekompozy-
cje dwoch gatunkow lisci poprzez eliminacjg bezkrggowcdw wodnych zaobserwowali
Chaffin i in. (2005). W eutroficznych rzekach Portugalii, Pascoal i in. (2005) stwierdzili
wysoka biomasg, produkcje grzybow wodnych oraz duze tempo dekompozycji w li-
Sciach. Doptyw zanieczyszczen organicznych moze wywiera¢ jednak tez zrdznicowany
wplyw na dekompozycje, co wykazano w niniejszej pracy (rozdziat 4.2). Wielu autorow
stwierdzilo, ze wysokie stgzenia biogenéw moga stymulowa¢ dekompozycjg¢ mikrobio-
logiczna i jednoczesnie powodowacé redukcje rozdrabniaczy bezkregowych, co w efek-
cie moze powodowaé obnizenie wskaznikow dekompozycji (niniejsze badania, Huryn
i in. 2002, Hagen i in. 2006). Zatem tempo dekompozycji jest wypadkowa dzialania
wielu czynnikow.

Na dekompozycje lisci wptywa poza tym wiele naturalnych czynnikow. Wykazu-
ja one zmienno$¢ migdzy réznymi rzekami wskutek odmiennej budowy geologiczne;j,
zmian klimatu wzdtuz biegu danej rzeki (np. teoria kontinuum rzecznego, Vannote i in.
1980) i migdzy stanowiskami badan (np. wysokos¢ nad poziomem morza). Zmienno$¢
czynnikoéw moze by¢ tez indukowana dziatalnoscia cztowieka (np. zmiany w szacie
roslinnej zlewni lub bezposrednio w strefie brzegowej, toksyczne sptywy z pol oraz zle
oczyszczone $cieki z oczyszczalni).

Niektore parametry zmieniaja si¢ zaroOwno w sposob naturalny, jak i pod wplywem
antropopresji (np. st¢zenie biogenow, pH, osady, sktad roslinnosci brzegowej, tempera-
tura wody). Wahania tempa dekompozycji, wywotane na skutek zmiennosci tych czyn-
nikow, musza by¢ uwzgledniane przy wykorzystywaniu tego wskaznika jako miary
zdrowotnos$ci ekosystemu rzeki (Young i in. 2008). Przyktadowo, tempo dekompozycji
jest zwykle wyzsze w cieplejszej wodzie, dlatego tez wskazniki dekompozycji moga
r6zni¢ si¢ migdzy stanowiskami na roznych wysokosciach, w roznych klimatach, czy
w roznych ekoregionach. Rzeki, znajdujace si¢ na zréznicowanych bezwzglednych
wysokosciach 1 w réznych ekoregionach, cechuje specyficzna naturalna zmiennos$¢
stgzenia biogendéw, rezimu hydrologicznego, geomorfologii koryta, substratu dna
i struktury roslinno$ci brzegowej, ktora zacieniajac koryto wptywa na temperatur¢ wody.
W prezentowanych badaniach, przeprowadzonych w Polsce poludniowej w szerszej
skali (seria SJ), na podstawie analizy PFA stwierdzono, ze tempo dekompozycji li-
$ci olszy (eksperyment EE) bylo pozytywnie zwiazane z nastgpujacymi zewngtrzny-
mi czynnikami: stopien zacienienia rzeki, szeroko$¢ pasa roslinno$ci brzegowej oraz
wzgledna wysokos$¢ stanowiska nad poziom morza dla obu typow workow. Natomiast
liczebno$¢ rozdrabniaczy byla pozytywnie zawiazana z glebokoscia rzeki i pH wody,
a negatywnie z rzedowoscia rzeki i powierzchnia zlewni. Inne czynniki decydowaty
o liczebnosci rozdrabniaczy na lisciach dgbu (worki GS): pozytywny efekt byt zwiazany
z parametrami srodowiskowymi (wysoko$¢ stanowiska nad poziomem morza i liczba
ktod zalegajacych w rzece), a negatywny ze zlewnia i wielko$cia rzeki (powierzchnia
i rzgdowoscia rzeki) oraz z biogenami obecnymi w wodzie (DIP i DIN).

Nawet jezeli w roznych wodach plynacych zaistnieja identyczne warunki
fizyczno—chemiczne, to tempo dekompozycji moze si¢ r6zni¢ wskutek wystgpowania
w nich innych zespotow destruentow (np. réznych gatunkow bezkregowych rozdrab-
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niaczy o roznej efektywnosci pobierania pokarmu, jak Asellus czy Tipula). Ogdlnie jed-
nak rzecz ujmujac, w rzekach, w ktorych jest wigcej bezkregowcow odzywiajacych sig
CPOM, dekompozycja lisci zachodzi szybciej. Czgsto si¢ zdarza, ze zmiennos$¢ tempa
dekompozycji w roznych miejscach na dnie rzeki jest zwigzana z mozaikowym wyste-
powaniem konsumentow CPOM.

Przy ocenie tempa dekompozycji li§ci, wobec istnienia wielu czynnikoéw antropo-
presji (np. doplyw FPOM, toksyczne zwiazki chemiczne, zmiany pH i temperatury
wody oraz przeptywu rzek), wptyw wspomnianych naturalnych czynnikéw na proces
rozktadu powinien zosta¢ zminimalizowany.

Zdarzaja si¢ przypadki, ze aktywnos¢ cztowieka polega na indukowaniu jednego stre-
sora, ale czgsciej zmiany ekosystemow lotycznych sa bardziej kompleksowe. Na przyktad,
w wyniku wycigcia strefy ro§linnosci brzegowej pod uprawy rolne, badz budowy osiedli
ludzkich, nastgpuje w rzece kaskadowy wzrost temperatury, biogenow i udziatu drobno-
ziarnistych osadow (FPOM), co stwierdzono w badaniach Cedronu. W ten sposob rézne
stresory moga oddziatywac rownoczesnie, powodujac zréznicowane reakcje (pozytywne
i negatywne), jak wzrost tempa dekompozycji (wzrost temperatury i stezenia biogendw)
1 jednoczesnie spadek dekompozycji (FPOM) (Niyogi i in. 2003). Podobnie, negatyw-
ne efekty wyzszych stezen metali cigzkich moga niweczy¢ pozytywne efekty wysokich
stezen biogendow (Sridhar i in. 2001). Przyktadem istnienia skomplikowanych zalezno-
$ci antagonistycznego oddzialywania réznych czynnikow w warunkach antropopresji sa
badania Pascoal i in. (2001), ktorzy ustalili, ze spadki tempa rozktadu lisci i liczebno$ci
rozdrabniaczy wywotane doptywem S$ciekéw z oczyszczalni moga by¢ kompensowane
przez wzmozong aktywno$¢ mikrobiologiczna.

W podsumowaniu (Tab. 12) zebrano najwazniejsze czynniki naturalne i antropoge-
niczne, ktore potencjalnie moga mie¢ wptyw na proces dekompozycji w rzekach. Okre-
slone tendencje przy poszczegolnych czynnikach wskazuja ogdlny kierunek zmian, ale ze
wzgledu na kompleksowos¢ zjawiska oraz udziat wielu czynnikow o dziataniu antagoni-
stycznym, ostateczny kierunek zmian tempa dekompozycji moze by¢ rézny. Modyfikacje
tempa dekompozycji zostaly przedyskutowane w niniejszej pracy w rozdziatach 4.1-4.9.

4.10. Wskazniki strukturalne i funkcjonowanie ekosystemow rzek: stan
aktualny i perspektywy

Ramowa Dyrektywa Wodna (RDW) wydana przez Komisje Europejska (WFD
2000) definiuje ,,stan ekologiczny” poprzez okreslenie jakosci struktury i funkcjo-
nowania ekosystemu wod powierzchniowych (paragraf 2, zatacznik V, RDW), gdzie
termin ,,struktura” odnosi si¢ zarowno do warunkéw fizycznych i chemicznych, jak
i do sktadu biologicznego ekosystemu. RDW okresla grupy organizmoéw (np. ryby, glo-
ny, makrofity i1 bezkrggowce denne rzek) oraz zmienne zalezne (np. wskazniki sktadu
taksonomicznego, liczebno$¢, réznorodnos¢, oraz gatunki wrazliwe 1 niewrazliwe na
zaktocenia srodowiskowe), ktore powinny by¢ zastosowane w celu oceny stanu §rodo-
wiska. Ramowa Dyrektywa Wodna zaklada, Ze miary struktury biologicznej (jak np.
miary réznorodnosci lub sktadu zespotéw w oparciu o gatunki wrazliwe) sg bezposred-
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Tabela 12. Zestawienie wptywu przewidywanych reakcji tempa dekompozycji lisci (CPOM) w odpowiedzi na

dziatanie naturalnych i antropogenicznych czynnikow srodowiska (wg. Younga i in. 2008, zmodyfikowane)

Table 12. Expected patterns in leaf breakdown rate (CPOM) in relation to natural variation and to responses

on environmental stressors (acc. Young et al. 2008, modified)

Czynnik

Zmiana czynnika

Zmiana tempa dekompozycji

Strefa klimatyczna

e Cieplejsza woda

o Wzrost

Potozenie wzgledem
wzdtuznej osi rzeki
(od zrodta do ujscia)

e Liczebno$¢ bezkregowych
rozdrabniaczy wyzsza w matych rzekach
e Liczebno$¢ bezkregowych
rozdrabniaczy lub biomasa grzyboéw
ro$nie wraz z biegiem rzeki

e Stgzenie biogenow ro$nie wraz z
biegiem rzeki

e Szybsze w matych rzekach

e Rosnie wraz z biegiem rzeki

e Rosnie wraz z biegiem rzeki

Rodzaj siedlisk rzeki

e Prad — zastoisko — zbiornik zaporowy

e Osady grubo — lub drobno — ziarniste
e Rodzaj dna i jego stabilnos¢

o Najszybsze w siedlisku
pradowym

e Najwolniejsze w mule

e Najszybsze przy stabilnym dnie

Wpltyw FFG
bezkregowcow

e Dzialanie efektywnego rozdrabniacza
(lub jego drapieznika)

e Szybsze, gdy w zespotach brak
drapieznikow

Temperatura wody

e Wzrost temperatury

e Szybkie w cieptych rzekach lub
w cieplejszych porach roku

Osady

e Wzrost FPOM

e Spadek

pH

e Spadek pH

e Spowolnienie

Przewodnictwo wody

e Woda twarda — woda migkka

o Szybsze w rzekach o twardej
wodzie

Biogeny e Wzrost stgzenia e Wzrost w pewnym zakresie
Organiczne o Wzrost stgzenia o Wzrost
zanieczyszczenia
Substancje toksyczne e Wzrost st¢zenia metali cigzkich e Spadek
e Wzrost stezenia insektycydow e Spadek
Roslinnos¢ strefy o Wylesienie i zmniejszenie zacienienia e Wzrost

brzegowej

rzeki
e Wprowadzanie réznych gatunkow
roslin/lisci

e Spadek lub wzrost w zaleznos$ci
od gatunku

Regulacja rzek

e Budowa zapory

o Wzrost

Zabudowa rzek

e Redukcja siedlisk

e Spadek

nio zwigzane z funkcjonowaniem ekosystemu rzeki. Stad ostatnie programy monitorin-
gu oraz badanie ocen i kryteriow pomiaru ekosystemow srodladowych sg nastawione na
udoskonalanie wskaznikow strukturalnych, szczegélnie w rzekach znacznie zdegrado-
wanych w wyniku dziatalnosci cztowieka (Hering i in. 2004, Furse i in. 2006, Dolédec
i Statzner 2010). Jednak po blizszym zapoznaniu si¢ z dyrektywa RDW okazuje sig, ze
nie definiuje ona pojecia ,,funkcjonowanie”, przesuwajac w praktyce zastosowanie tej
koncepcji do monitoringu operacyjnego.
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Jak si¢ wydaje, termin ,,funkcja” mozna odnie$¢ w rozwazanym kontekscie do wielu
zachodzacych jednocze$nie procesow, do roli jaka pelnig rézne gatunki i w koncu do
dziatania wszystkich elementow w catym ekosystemie (Jax 2005). Poza tym ,,funkcjo-
nowanie” mozna zdefiniowac jako aktywnos¢, procesy w ekosystemie, na ktore maja
wplyw jego ozywione sktadniki §rodowiska (Naeem i in. 2002). ,,Funkcjonowanie”
mozna tez charakteryzowac poprzez rozne wskazniki lub tendencje zachodzace w eko-
systemie (Meyer 1997).

Bezposrednie zastosowanie strukturalnych miernikéw stanu rzek w ocenie ich zdro-
wotnosci napotyka na trudnosci wynikajace z mozliwo$ci powiazania strukturalnych
wlasciwosci zespotow organizmoéw z procesami w ekosystemach wodnych. Czgsto
wskazniki strukturalne (np. bogactwo gatunkowe) sa zastepczo stosowane dla okresla-
nia funkcjonalnych cech ekosystemu rzeki (np. obiegu biogenow, retencji, produkc;ji,
dekompozycji 1 metabolizmu), nawet jezeli nie daje si¢ powiaza¢ struktury z funkcja
w ekosystemie. Na przyktad zmianom struktury w ekosystemie nie zawsze towarzysza
wykrywalne zmiany w jego funkcjonowaniu i na odwrot.

Majac na celu powiazanie (lub wykazanie braku zwiazku) struktury z funkcja eko-
systemu 1 roli, jaka gatunek moze pelni¢ w ekosystemie rzeki, Nacem 1 in. (2002)
zaproponowali trzy hipotezy:

1. Gatunki wystgpuja w Srodowisku w sposob nadmiarowy, a jezeli nastapi elimina-
cja jednego z nich, to zostanie on zastapiony przez inny gatunek;

2. Gatunki sa wyjatkowe i niepowtarzalne. Posiadaja jedyne w swoim rodzaju zna-
czenie w funkcjonowaniu, a inny gatunek nie jest w stanie zastapi¢ utraconego;

3. Znaczenie i rola gatunkow zaleza od catego systemu czynnikow i sa nieprzewi-
dywalne.

Nalezy zauwazy¢, ze jezeli hipoteza 2. jest prawdziwa, to kazdy gatunek pelni niepow-
tarzalng rol¢ w funkcjonowaniu i dlatego w takim przypadku mozliwy jest monitoring
i ocena funkcjonowania ekosystemu poprzez analizg struktury. Jezeli jednak hipoteza
1. jest prawdziwa, to analiza struktury powinna by¢ wrazliwszym wskaznikiem zmian
w ekosystemie, niz jego funkcja. Natomiast jezeli stuszna jest hipoteza 3., to rowno-
czesne pomiary struktury i funkcji powinny stanowi¢ kompatybilne aspekty w analizie
ekosystemu rzeki (np. przy ocenie efektow dziatalnosci cztowieka).

W nawiazaniu do powyzszych hipotez, Young i in. (2008) zaproponowali prostsze
ujecie potencjalnych sytuacji w ekosystemie rzeki stwierdzajac, ze stresory zmieniaja
strukture, ale nie funkcje, albo zmieniaja zaréwno strukture jak i funkcje, ewentualnie
zmieniaja funkcje bez zmiany struktury ekosystemu. Z kolei Gessner i Chauvet (2002)
postawili hipoteze, ze struktura determinuje zjawiska, ale i na odwrot, ze zjawiska tez
determinuja strukturg, a oba podejscia opisuja rozne aspekty tego samego podmiotu.
Sugeruja oni, ze funkcjonowanie (np. wskazniki dekompozycji lisci) jako miara zdro-
wotnosci ekosystemu moze stanowic¢ cenne uzupeknienie opisu jego struktury. W obec-
nie stosowanym monitoringu rzek uzywany jest wylacznie opis struktury ekosystemu
(Gessner i Chauvet 2002).

W ostatnich kilku latach gwaltownie wzrosto zainteresowanie badaczy wod $rodla-
dowych stosowaniem zaréwno strukturalnych, jak i funkcjonalnych miar oceny stanu
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rzek. Autorzy opublikowanych niedawno badan ujawnili zjawisko silnej reakcji zmien-
nych funkcjonalnych na zaburzenia w §rodowisku rzecznym oraz stabsze reakcje lub ich
brak w przypadku zmiennych strukturalnych (Stephenson i Morin 2009, McKie i Mal-
mgqvist 2009, Riipinen i in. 2009). Badania tych autoréw obejmowaty swoim zakresem
zmiany w zlewniach rzek, wynikajace z réznego skladu gatunkowego lasu strefy brze-
gowej albo tez z braku zadrzewien. McKie i Malmqvist (2009) porownywali w rzekach
Szwecji réznice w funkcjonowaniu i strukturze (tempo dekompozycji lisci i struktura
rozdrabniaczy) zlewni zalesionych ze zlewniami wylesionymi, powstatymi w wyniku
zrgbu catkowitego. Riipinen i in. (2009) poréwnywali rzeki Wielkiej Brytanii, ktorych
zlewnie poro$nigte byty lasem lisciastym z rzekami, ktorych zlewnie przeksztatcono
w wyniku stosowania sztucznych nasadzen drzew iglastych. Stephenson i Morin (2009)
natomiast badali rzeki kanadyjskie (rzgdowos$¢ 1-3) o zlewniach z ré6znym stopniem
zalesienia 1 na roznych poziomach skali przestrzennej (m.in. dtugo$¢ i szeroko$¢ pasa
ro$linnosci brzegowej). Cytowani autorzy porownywali wskazniki strukturalne (sktad
zespotu bezkrggowcow i ryb) z pomiarami biomasy (glony, bezkregowce i ryby), ktora
uznali za parametr funkcjonalny argumentujac, ze w przypadku ich badan ,biomasa
jest rzeczywistym sktadnikiem produkcji i silnie koreluje z roczna produkcja badanych
organizmow w rzekach”. Jednak badacze sklaniaja si¢ do zaliczenia parametru biomasy
do miar strukturalnych (np. Sandin i Solimini 2009). Chociaz miary funkcjonalne nie
w kazdym przypadku wykrywaja zmiany zachodzace w rzekach pod wptywem antropo-
presji, to wydaje si¢, ze moga one by¢ z powodzeniem wykorzystywane w sytuacjach,
kiedy istnieje silna odpowiedZ organizméw zwykle pomijanych w ocenie jakosci rzek
(np. grzyby i bakterie). Podobnie parametr funkcjonalny moze by¢ uzyty jako wrazliwy
wskaznik stosowany przez administratorow zlewniami rzek przy wczesnym ostrzega-
niu o zagrozeniach (Young i Collier 2009).

Niewiele badan opublikowano (Death i in. 2009) na temat wyraznej odpowiedzi we
wskaznikach strukturalnych (sktad zespotu bezkrggowcow) przy jednoczesnej stabej
odpowiedzi lub jej braku ze strony wskaznikow funkcjonalnych (np. tempo rozktadu li-
$ci, retencja CPOM, dryf bezkregowcow i akumulacja peryfitonu). W swoich badaniach
Death i in. (2009) przedstawili zmiany retencji wody rzecznej i efekty tego zjawiska
w trzech rzekach rézniacych si¢ jakoscia wody (gradient od naturalnej do umiarko-
wanie zdegradowanej) oraz z r6znymi typami roslinnosci brzegowej (zakres od tere-
nu otwartego z uprawami rolniczymi do strefy brzegowej zacienionej przez naturalny
las). Wykazali oni, ze badane rzeki nie rdznity si¢ istotnie pod wzgledem czynnikéw
fizycznych, ktore przejawialy si¢ w obnizeniu poziomu wody i zwe¢zeniu koryta rzeki
oraz zmniejszeniu przeplywu i predkosci wody. Odpowiedzi wskaznikow struktural-
nych roznity si¢ natomiast migdzy rzekami. Rzeka umiarkowanie zdegradowana oraz
rzeka bedaca pod wptywem intensywnych upraw rolniczych wykazywaty niewielkie
zmiany wskaznikow strukturalnych i funkcjonalnych, podczas gdy w naturalnej rzece,
na skutek manipulowania przeptywem wody, wiele strukturalnych wskaznikoéw ulegto
pogorszeniu. Co ciekawe, tempo dekompozycji liSci nie zmieniato si¢ w wyniku tych
zabiegdw. Powyzszych obserwacji nie potwierdzaja wyniki Ferreiry i in. (2006b). Wy-
kazaty one, ze spadek fizycznej abrazji rzeki moze wptywac¢ negatywnie na tempo de-
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kompozycji liSci, oraz ze fizyczna abrazja lisci moze si¢ r6zni¢ mig¢dzy rzekami lesnymi
(z mata predkoscia przeptywu wody) i rolniczymi (z wigksza predkoscia wody i silniej-
sza abrazja). Podobne wyniki uzyskali Bird i Kaushik (1992).

Z kolei Woodcock 1 Huryn (2004) nie znalezli zwiazku migdzy wskaznikami de-
kompozycji lisci 1 predkoscia przeplywu rzeki, ani tez miedzy zmianami w strukturze
bezkrggowcdw a dekompozycja lisci wzdtuz gradientu zanieczyszczenia rzeki w USA.

Death i in. (2009) uwazaja, ze roznice w ros$linnosci strefy brzegowej rzek
(lesne—rolnicze) wplywaja na sktad zespolow bezkrggowcodw (wiele rozdrabniaczy bez-
kregowych reaguje negatywnie na redukcj¢ przeptywu w lesnej rzece, natomiast nie-
liczne reaguja na takie zmiany w rzekach rolniczych), dlatego autorzy ci znalezli tylko
odpowiedz strukturalnych, a nie funkcjonalnych wskaznikéw ekosystemow rzek.

Nalezy tez podkresli¢, ze niektore wyniki badan wykazaty zardwno strukturalne, jak
i funkcjonalne odpowiedzi ekosystemow rzecznych przy okazji badania wplywu réznych
czynnikow, jak: biogeny i temperatura (Friberg i in. 2009), rolnicze uzytkowanie zlewni
(Giicker 1 in. 2009, Young i Collier 2009) i susza (Artigas i in. 2009). W badaniach Fri-
berga i in. (2009) wykazano wyrazne zmiany w sktadzie zespotéw bezkrggowcow, jak
1 w ugrupowaniach funkcjonalnych tych bezkregowcow oraz w rosnacym tempie dekom-
pozycji lisci wzdluz gradientu termicznego rzeki, ktory byt z kolei negatywnie zwiazany
ze st¢zeniami biogenéw w wodzie. W badaniach Giickera i in. (2009) porownywano na-
turalne 1 zmienione rolniczo rzeki biorac pod uwage czynniki fizyczne (predkosé prze-
ptywu i sktad podtoza rzeki) i wlasciwosci chemiczne wody (st¢zenia biogendéw). Au-
torzy stwierdzili, ze te dwa typy czynnikow stresujacych miaty przeciwstawne dziatanie
na zmienng strukturalna ekosystemu, ktora stanowita biomasa glonow: z jednej strony
napiecie styczne i transport osadéw ograniczaly rozwoj bentosowych glonéw, a z drugiej
biogeny stymulowaly to ugrupowanie roslin do wzrostu. Podobne zjawisko zauwazono
badajac metabolizm ekosystemu rzeki (oddychanie zespolu organizméw), ktory wykazy-
wal niskie warto$ci w warunkach silnego stresu fizycznego, podczas gdy produkcja pier-
wotna brutto byta dodatnio skorelowana ze stezeniami biogenow (Giicker i in. 2009).

Young i Collier (2009) analizowali sktad zespotu bezkregowcow wodnych wraz
z metabolizmem ekosystemu wodnego i dekompozycjg materii organicznej wzdhuz gra-
dientu zaklocen srodowiskowych rzeki. Autorzy ci wykazali dwa typy zaleznosci: li-
niowa migdzy miarami zespotu bezkrggowcow i nieliniowa migdzy wskaznikami funk-
cjonalnymi a stopniem zaktdécen powodowanym przez uzytkowanie zlewni. Stwierdzili
oni tez, ze miary funkcjonalne moga stuzy¢ jako wskazniki we wczesnym ostrzeganiu.
Sa one w stanie wykry¢ juz niewielkie zmiany antropogeniczne w rzekach o wysokiej
jakosci siedlisk. Artigas i in. (2009) $ledzili w cyklu rocznym zmiany biomasy mikro-
organizmow (bakterie, grzyby, glony) i aktywno$¢ enzymow zewnatrzkomoérkowych
w powiazaniu z dekompozycja materii organicznej. Okazalo sig, ze biomasa mikroorga-
nizméw wykazywata duzg zmiennos¢ w czasie i migdzy siedliskami oraz, ze byta ona
zwiazana z temperatura, przepltywem, §wiatlem stonecznym i st¢zeniami biogendw. Ak-
tywno$¢ mikrobiologiczna enzymoéw w tych badaniach osiagata maksimum w dwodch
okresach: miedzy p6zna jesienia i wezesna wiosng oraz miedzy péznym latem i jesienia
(tj. w okresie intensywnego doptywu lisci ze strefy brzegowej rzeki).
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Ostatnie postgpy w stechiometrii ekologicznej, teoriach funkcjonowania metabo-
licznego ekosystemow rzecznych, pojmowaniu procesu dekompozycji, $ledzeniu szla-
kéw przemian detrytusu w tancuchach pokarmowych, badaniach retencji pierwiastkow
biogennych i w wielu innych dziedzinach stanowig istotny przetom w badaniu funkcjo-
nowania ptynacych wod powierzchniowych.

Reasumujac ostatnie doswiadczenia naukowe, do wazniejszych wskaznikow funk-
cjonalnych, stuzacych do badania ekosystemow rzek, zaliczy¢ mozna wskazniki de-
kompozycji lisci (Gessner i Chauvet 2002, Bergfur i in. 2007, niniejsze badania), pro-
dukcje wtorng organizmow wodnych (Buffagni i Comin 2000), funkcjonalne grupy
pokarmowe zwierzat bezkregowych (Palmer i in. 1996, niniejsze badania), analiz¢ cech
organizmow (Statzner i in. 2001), gildie (Troelstrup i Hergenrader 1990), respiracj¢ mi-
krobiologiczna (Hill i in. 2002), transport drobnoziarnistej materii organicznej (Wallace
i in. 1996), wskazniki tempa przyswajania biogenéw (Sabater i in. 2000, Hall i Tank
2003) i inne (np. Young i in. 2008).

Stosunkowo niewiele prac ujmuje jednoczesnie funkcje rzek z ich biologiczna
struktura oraz efekty czynnikow antropogenicznych w ekosystemach lotycznych.
Jak si¢ okazalo, wyniki powyzej cytowanych badan nie sa jednoznaczne. Niekto-
re z wynikéw wykazaly silniejsza odpowiedz zmiennych strukturalnych, inne prace
ujawnity wyrazniejsze odpowiedzi zmiennych funkcjonalnych, a w czgs$ci prac au-
torzy dowiedli, ze kombinacja obu rodzajow zmiennych stanowi informacj¢ kom-
plementarng w ocenie zdrowotnosci ekosystemow rzek. Wskazniki strukturalne sa
stosowane w ocenie i monitoringu rzek od ponad stu lat, natomiast wskazniki funk-
cjonalne maja o wiele krotsza histori¢ stosowania w wodach powierzchniowych.
Z tego wzgledu nadal pozostaje kilka nierozstrzygnigtych kluczowych kwestii (San-
din i Johnson 2000):

e w jaki sposob nalezy stosowa¢ wskazniki funkcjonalne, a zwlaszcza w jakim

zakresie moze wahac si¢ wariancja wskaznikow funkcjonalnych?

e jakinajmniejszy wpltyw zaklocenia moze by¢ wykrywalny przez wskazniki struk-

turalne w stosunku do wskaznikow funkcjonalnych?

e w jaki sposéb mozna ulepszy¢ mozliwos¢ wykorzystania miar funkcjonalnych

w celu oceny wpltywu czynnikow antropogenicznych na ekosystemy lotyczne?

Niektorzy badacze uwazaja, ze aby umozliwi¢ dalszy postep w udoskonalaniu
i rozwoju wskaznikow funkcjonalnych, nalezy zrezygnowac z korelacyjnego pode;j-
Scia wykorzystujacego dane w szerokiej skali wraz z gradientami charakteryzujacymi
degradacje srodowiska (jak np. Furse i in. 2006), a zamiast tego probowaé zastoso-
wac¢ strukturalne i funkcjonalne aspekty ekosystemow wod plynacych z zastosowa-
niem manipulacji w ekosystemie, w potaczeniu z danymi z rutynowego monitoringu
(Townsend i in. 2008). Poza tym, doglgbnych badan w przyszto$ci wymagaja zwiazki
migdzy bior6znorodnos$cia, funkcja ekosystemu oraz ekologia tancuchow pokarmo-
wych w rzekach, poniewaz w tych dziedzinach istnieje jeszcze wiele niewytlumaczo-
nych kwestii (Woodward 2009), ktérych wyjasnienie moze doprowadzi¢ do lepszego
zrozumienia mechanizmow dzialania ekosystemow rzek w warunkach stresu induko-
wanego dziatalno$cia cztowieka.
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5. PODSUMOWANIE

e W pracy przedstawiono badania, po raz pierwszy prowadzone w Polsce,
przedstawiajace potencjalny wpltyw dwoch antropogenicznych stresorow $rodowi-
skowych: podwyzszonej zyznos$ci wody (eksperyment EE) i modyfikacji roslinnosci
brzegowej poprzez uprawy swierka pospolitego (eksperyment EMR) na stan zdro-
wotnos$ci oraz na strukturalne i funkcjonalne wskazniki zwiazane z dekompozycja
allochtonicznej materii organicznej w naturalnych i zdegradowanych ekosystemach
rzek Polski Potudniowe;.

e Potencjalnie zdegradowane rzeki, zaklasyfikowane do I-V klasy jakosci wod
wg oceny chemicznej, w eksperymencie EE roznity si¢ istotnie st¢zeniami biogenow
(N1 P) od rzek referencyjnych (I klasa jakosci). Tempo dekompozycji (wg negatywnego
modelu wyktadniczego) lisci olszy bylo 3—4 razy wyzsze niz liSci dgbu, co spowo-
dowane byto réznicami w ich skladzie chemicznym. Pojedyncze czynniki (ANOVA:
typ rzeki, typ worka, gatunek lisci) istotnie wptywaly na wspotczynnik k£ dekompozycji
w serii SJ w obu eksperymentach (EE i EMR). Ogolnie dekompozycja w rzekach refe-
rencyjnych przebiegata szybciej, niz w zdegradowanych (np. rzeka Cedron). Uwzgled-
nienie temperatury (stopnio—dni zamiast powszechnie stosowanej doby) w modelu
wyktadniczym wyeliminowato jej wptyw na wspotczynnik £ 1 jednocze$nie ujawnito
nikty wptyw biogenow na rozktad lisci (tj. brak istotnych réznic migdzy typami rzek).
W rzekach o podwyzszonej zyznosci oczekiwany pozytywny efekt biogenéw na rozktad
lisci ulegt zmniejszeniu (pomijajac korekte temperatury) prawdopodobnie wskutek:
1. gromadzenia si¢ na lisciach osadow drobnoziarnistych (FPOM), 2. nizszej aktyw-
nosci bezkregowcoOw (mniejsza efektywnos$¢ i liczebno$¢ rozdrabniaczy) oraz 3. wyz-
szego st¢zenia metali cigzkich doptywajacych z przeksztatconej zlewni (np. rolnictwo,
nieoczyszczone $cieki oraz wiejskie 1 podmiejskie osiedla). Stwierdzono istotne roznice
w tempie dekompozycji migdzy gatunkami lisci olszy i dgbu oraz migdzy typami wor-
kéw (tj. z obecnoscia 1 przy braku bezkregowych rozdrabniaczy). Najwigksze roznice
w tempie dekompozycji migdzy typami stanowisk (EE) wystapity w workach o grubych
okach z li$¢mi olszy, kolonizowanymi przez rozdrabniacze bezkrggowe. Wskazuje to,
ze w badanych rzekach rozdrabniacze bezkregowe maja wigkszy wptyw na dekompo-
zycje, niz podwyzszone stezenia biogenow. Wigkszos$¢ badan naukowych pomija jednak
tak istotng korektg temperatury przy obliczaniu tempa dekompozycji, a tylko nieliczne
prace donosza o stosunkowo niewielkim wplywie biogendéw na proces dekompozycji
CPOM.

e W lokalnych badaniach o malej skali (rzeki Turbacz—Czerwonka) nie znaleziono
istotnych roznic w tempie dekompozycji (uwzgledniajac typ worka i gatunki li$ci) mig-
dzy rzeka naturalna i zdegradowang wptywem upraw $wierka (EMR). W szerszej skali
przestrzennej (pig¢ par rzek) wykryto efekty wptywu pojedynczych czynnikow (tj. typ
worka, gatunek lisci, typ stanowiska) na tempo dekompozycji. Ogoélnie jednak uprawy
swierka nie wywieraty jednoznacznych efektow na tempo dekompozycji, ktore zalezato
od danej pary stanowisk (np. 7. para — pozytywny efekt, para 10. — negatywny). Brak
jednoznacznie negatywnego wptywu upraw $§wierka na dekompozycj¢ byt najprawdo-
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podobniej zamaskowany stabym oddziatywaniem $wierczyn na pH rzek (dziatanie bu-
forujace miejscowych gleb) i wptywem domieszek innych gatunkow drzew lisciastych
w badanych zlewniach. W przeciwienstwie do tempa dekompozycji lisci, zaobserwo-
wano wyraznie negatywny wptyw upraw $wierka na zespoty rozdrabniaczy bezkrggo-
wych. Wzgledne zmniejszenie doptywu CPOM (4j. liSci drzew lisciastych) powodowato
wyrazna zmiang struktury rozdrabniaczy. Nastgpowat spadek liczebnosci matych ga-
tunkow widelnic i wzrost wigkszych gatunkow innych rozdrabniaczy w obu typach li-
$ci. Istotnie nizsza réznorodno$¢ zespotu rozdrabniaczy na obu gatunkach lisci dla rzeki
zdegradowanej znaleziono w 7. parze (Ustgpne — Gorcowy). Ogoélnie, analiza PFA (dla
kazdego typu worka i gatunku li§ci) wykazala, ze ani udziat samego $wierka, ani udziat
ogolnie drzew iglastych w strefie brzegowej nie wptywaty na tempo dekompozycji
i liczebno$¢ rozdrabniaczy.

e Na podstawie wskaznikow dekompozycji oceniano zdrowotnos¢ zdegradowa-
nych rzek. W oparciu o dane dla li$ci olszy, wykazano dysfunkcje ekosystemow rzek
o zyznej wodzie w zakresie od stopnia umiarkowanego do silnego. Biogeny silniej
wplywaly na dekompozycje lisci dgbu niz olszy (np. Kryniczanka). Swierk powodo-
wat umiarkowane zaktocenia w dekompozycji olszy (EMR). Przy ocenie zdrowotno$ci
negatywny wptyw §wierka okazat sig¢ silniejszy na rozktad lici debu niz olszy. Najsil-
niejsza dysfunkcje (wszystkie wskazniki) wykazata Furcowka (EMR). Ze wzgledu na
wiele czynnikéw wplywajacych na proces rozktadu lisci (gtownie temperatur¢ wody),
przy stosowaniu wskaznikow dekompozycji do oceny zdrowotnosci rzek zalecana jest
daleko posunigta ostroznosc.

e Udziat biogenéw w badanych lisciach ulegal zmianom w czasie. Przed zanurze-
niem w wodzie w lisciach olszy byto wigcej N i mniej P, niz w lisciach degbu. Po zanu-
rzeniu zawarto$¢ P w eksponowanych liSciach, z wyjatkiem olszy w zdegradowanym
Cedronie (EE), gwattownie spadata. W Turbaczu i Czerwonce (EMR) w obu gatunkach
liSci nastapit spadek P w drugim tygodniu ekspozycji. W lisciach dgbu (2. tydzien) za-
warto$¢ P byta wyrdwnana (EMR). Podczas dekompozycji zawartos¢ N niezaleznie od
rodzaju eksperymentu, typu rzeki, czy rodzaju workoéw, byta zawsze wyzsza w lisciach
olszy, niz debu. Zawartos$¢ fosforu w lisciach debu (z wyjatkiem Cedronu) nie prze-
kraczata 0,08%. W Czerwonce (EMR) zawarto$¢ P dla obu gatunkéw spadta <0,08%.
Najwyzsze wartosci P dla obu gatunkdéw zaobserwowano w Cedronie (0,09-0,12%).
Ogodlnie stwierdzono, ze podczas dekompozycji w badanych rzekach nastgpowat spa-
dek stosunku biogenow C:N oraz C:P w lisciach olszy i dgbu. Na podstawie wtasnych
danych i badan innych autorow przesledzono zmiany nierownowagi stechiometrycznej
biogendow w tancuch detrytusu (CPOM — konsumenci) i omdéwiono wazna rolg ekologii
stechiometrycznej w badaniach dekompozycji CPOM w ekosystemach rzek.

e Na obu gatunkach lisci, we wszystkich rzekach dominowat grzyb Flagellospo-
ra curvula (16,5-57,6%). Na lisciach debu rozwijaty si¢ Clavariopsis aquaticus 1 An-
guillospora medioceris. Gatunek Tetrachaetum elegans preferowat liscie olszy (6,9%),
a $rednia liczba taksondéw i réznorodnos$¢ grzybow byly najmniejsze w zdegradowa-
nym Cedronie (EE). Na liSciach dgbu parametry te osiagnely natomiast wartosci naj-
wyzsze (Czerwonka, EMR). Zwigkszona zyzno$¢ wody (Cedron) nie wptywala istotnie
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na wzrost biomasy grzybow rosnacych na liciach, natomiast $wierk pospolity istotnie
wplywal na rozw¢j biomasy grzybow na liSciach debu (Czerwonka). Sktad taksonomicz-
ny grzybow byt bardziej zdeterminowany przez gatunek lisci, niz typ rzeki (analiza wia-
zan WPGMA). Liscie olszy wykazywaty ogdlnie okoto 2 razy wigksze tempo i zmien-
no$¢ produkeji konidiéw oraz wczesniejsze maksima (po 2 tygodniach), w poréwnaniu
z 1i$¢mi debu. Podniesiona zyzno$¢ wody (Cedron) i obecno$¢ swierka (Czerwonka) nie
wplywatly istotnie na produkcj¢ konididw i1 réznorodno$¢ zespotow na lisciach olszy,
stwierdzono natomiast wplyw upraw $wierka na produkcj¢ konididow na lisciach debu.
Na r6znorodnos¢ grzybow na lisciach debu wptywaty negatywnie biogeny (EE), a pozy-
tywnie uprawy $wierka (EMR). Czteroramienny ksztalt konidiow Alatospora acuminata
sprzyjat wysokiej kolonizacji tego gatunku na liSciach dgbu w obu rzekach (EMR), nie-
zaleznie od wplywu $wierka. Wyniki pracy potwierdzity, ze wzrost biogenow w lisciach
w czasie dekompozycji w powiazaniu ze specyficznym skladem gatunkowym, biomasa
i produkcja grzybow sa kluczowymi czynnikami w ekologii odzywiania si¢ rzecznych
rozdrabniaczy. Mniejszy udziat Alatospora acuminata w zdegradowanym Cedronie na
rzecz mniej ,atrakcyjnych” gatunkow grzybow, spowodowal prawdopodobnie stabsze
kondycjonowanie lisci debu i w efekcie zmniejszenie liczebnosci rozdrabniaczy bezkre-
gowych, ktore w badaniach laboratoryjnych wykazuja specyficzna wybiorczo$¢ pokar-
mowa wzgledem konkretnych gatunkow grzybow wodnych.

e W workach zawierajacych liScie 0znaczono nastgpujace rozdrabniacze bezkrggo-
we: Plecoptera (z rodzajow: Capnia, Leuctra, Nemoura, Amphinemura i Protonemura),
Trichoptera (Atripsodes, Chaetopteryx, Potamophylax, Micrasema, Halesus i rodzing
Limnephilidae), Amphipoda (Gammaridae) i Diptera (Tipulidae). Grupa widelnic (Ple-
coptera) dominowala w rzekach naturalnych (86—100%). W rzekach zanieczyszczo-
nych (EE) widelnice byty zastgpowane przez kietze (80—99%) lub przez muchowki.
Muchowki liczniej zasiedlaly liscie olszy (90% liczebnosci), niz dgbu (80%). Analiza
wigzan WPGMA, na podstawie zaggszczenia rozdrabniaczy na liSciach olszy w eks-
perymencie EE, wyodrebnita wyraznie stanowiska referencyjne od zdegradowanych.
Wyzsza atrakcyjnosc i jakos¢ pokarmowa olszy dla rozdrabniaczy (np. Tipula) zwiazana
byla z wyzsza zawartoscia N i P oraz wigksza ilo$cia grzybéw wodnych w tych lisciach,
co warunkuje lepszy wzrost tych zwierzat. Roznice w kolonizacji 1 zerowaniu kietzy
i muchowek w stosunku do widelnic na stanowisku o zyznej wodzie (EE) moga wynikad
ze specyficznej fizjologicznej adaptacji tych rozdrabniaczy i ich mozliwosci przyswaja-
nia pokarmu (np. réznice w pH przewodow pokarmowych). Ogolnie, rzeki z ekspery-
mentu EMR wykazywaty wyzszy udziat Plecoptera (o 15% liscie olszy i 0 22% dgbu),
niz rzeki z eksperymentu EE. Liscie debu liczniej zasiedlane byly przez Gammaridae.
Taksonomiczna réznorodno$¢ rozdrabniaczy byla wyzsza na liciach dgbu niz olszy,
a wzrost zyznosci wody w rzekach zdegradowanych powodowat wyrazne zmniejszenie
réznorodnosci rozdrabniaczy. Réznice réoznorodnosci byly istotne migdzy typami rzek
oraz migdzy gatunkami eksponowanych lisci. W przeciwienstwie do biogenow w wo-
dzie, uprawy monokultury §wierka nie wptywaty na obnizenie réznorodnosci rozdrab-
niaczy, chociaz negatywny efekt zaznaczyt si¢ w zmniejszeniu wzglednej liczebnosci
widelnic. Nie sa znane doktadne przyczyny wzglednie wysokiej roznorodnosci rozdrab-
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niaczy w rzekach zdegradowanych (EMR) — prawdopodobnie fatwo przyswajalny ma-
teriat eksponowany w workach (liScie olszy lub dgbu) byt atrakcyjny dla rozdrabniaczy
i przyciagal zwierzgta wystgpujace w rzekach zasilanych glownie szpilkami §wierka
o niskiej wartosci odzywczej.

e Podwyzszona zyzno$¢ wody wptywata pozytywnie na respiracj¢ mikrobiologicz-
ng (tempo produkcji CO,) u obu gatunkéw lisci. Liscie ze zdegradowanego Cedronu
(EE) wykazywaly okoto dwukrotnie wyzsze tempo uwalniania CO,, niz liScie z rzeki
referencyjnej (Goscibia). Po dwoch tygodniach ekspozycji obserwowano maksima me-
tabolizmu zsynchronizowane z produkcja konididw grzybdéw wodnych na obu gatun-
kach lisci. Wariancja respiracji (uwalnianie CO,) olszy zalezata istotnie (R* =0,81) od
tempa dekompozycji, sktadu chemicznego lisci (%N) oraz chemizmu wody (przewod-
nictwo, DIN i DIP), a w liSciach debu zalezata istotnie (R, =0,82) od wtasnosci che-
micznych wody. Wczesniejsze badania dowodzily stabszych relacji respiracji CPOM
ze zmiennymi Srodowiskowymi. Badania wplywu upraw $wierka na metabolizm lisci
ujawnity, ze uwalnianie CO, u olszy zalezato od pH wody, a konsumpcja O, od st¢zenia
biogendow w wodzie rzek. Przeprowadzone badania w Beskidach potwierdzity opinie,
ze parametry metabolizmu stanowia dosy¢ czuty wskaznik detekcji zmian towarzysza-
cych dekompozycji CPOM, zmian zwiazanych zardwno z chemizmem wody (czynni-
ki zewngtrzne), jak 1 z biochemicznymi procesami zachodzacymi w samym detrytusie
(czynniki wewngtrzne).

e W szerszej skali badan (seria SJ, 10 rzek, eksperyment EE) na podstawie anali-
zy PFA stwierdzono, ze tempo dekompozycji liSci olszy byto pozytywnie skorelowane
z czynnikami zwiazanymi ze zlewnia, jak stopien zacienienia koryta rzeki, szerokos¢
pasa roslinnosci brzegowej oraz bezwzgledna wysoko$¢ stanowiska rzeki dla obu ty-
poéw workow. Liczebno$¢ rozdrabniaczy byta pozytywnie zawiazana z gigbokoscia rze-
ki i pH wody, a negatywnie z rzgdowoscia cieku i powierzchnia zlewni. Inne czynniki
decydowaty o liczebno$ci rozdrabniaczy na lisciach dgbu (worki GS): pozytywny efekt
byl zwiazany z parametrami srodowiskowymi (bezwzgledna wysokos$¢ stanowiska
i liczba kt6d w rzece), a negatywny ze zlewnia 1 wielkos$cia rzeki (powierzchnia i rzedo-
wos¢ rzeki) oraz z zyznoscia wody (DIP i DIN).

e Wyniki badan wtasnych w potaczeniu z najnowszymi danymi innych autoréw
na temat tancuchow pokarmowych, retencji biogenow, stechiometrii ekologicznej oraz
przyjmowanymi obecnie teoriami metabolicznymi i pojmowaniem proceséw dekompo-
zycji pozwolily na dokonanie syntezy osiagni¢¢ naukowych. W syntezie tej uwzgled-
niono nowe miary funkcjonalne, jak wskazniki dekompozycji lisci i wskazniki meta-
boliczne. Wskazniki te sa zalecane zarowno do teoretycznej, jak i praktycznej oceny
w rutynowym monitoringu w naturalnych i antropogenicznie zmienionych ekosyste-
mach rzek.
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6. SUMMARY

e The study shows a potential impact of two human induced environmental
stressors: elevated nutrient concentrations (EE — experiment) and modification in
riparian vegetation (EMR — experiment) (Norway spruce monocultures) on the integrity
status along with structural and functional metrics which describe the allochthonic leaf
litter breakdown in paired (Fig. 3) natural and degraded stream ecosystems in southern
Poland. The studies were carried out in 20 streams (Fig. 2) located in four mountain
regions in the Beskid Mts. (Western Carpathians). The basic description of studied
streams along with site characteristics are presented in Table 1. The breakdown rates
(according to exponential model, Fig. 1) were assessed by the mesh bag technique and
exposure of the leaf litter (Fig. 4) according to the two distribution/sampling procedures
(SJ — one sampling series, SC — multiple time series).

e Potentially degraded rivers (within [-V water quality range (Table 3) classified
according to chemical assessment) in the EE treatment, significantly differed in nutrient’s
concentrations (N and P) in relation to natural rivers (Fig. 5). Litter breakdown rate
(according to negative exponential decay model, Fig. 1) in the alder leaves (A/nus
glutinosa L.) was 3—4 fold faster than in oak (Quercus robur L.). This was related
to the differences in chemical composition between leaf species. Generally, the litter
breakdown was faster at reference sites than in impacted ones (e.g. in the Cedron
stream). Single effects (ANOVA: stream type, bag type, and leaf species) significantly
affected the k—rates in the SJ series in both experiments (EE and EMR, Table 5). In
the exponential model temperature enhancement (degree—days instead of commonly
used days) eliminated its influence on the k coefficient and revealed a weak effect
of elevated nutrients on the leaf breakdown (i.e. non significant differences between
river types were found). In rivers impacted by nutrients the a priori predicted positive
effect of nutrients on litter breakdown was probably diminished (excluding temperature
correction) by 1) accumulation of fine particle sediments (FPOM) in leaf bags, 2) lower
invertebrate activity (resulting in lower shredding efficiency and shredder’s density),
and by 3) higher concentrations of heavy metals from human altered catchment (e.g.
agriculture, untreated sludge and mixed rural-suburban settlements). Significant
differences in breakdown rates (Table 4) between alder and oak leaves were found and
between the bag types used as well (i.e. presence/absence of invertebrate shredders
in the litter bags). The most significant differences in litter breakdown rates occurred
between stream types in alder coarse bags (EE), which were colonized by shredders. The
results show that shredders have a stronger effect on the litter breakdown than elevated
concentration of nutrients. The majority of scientific papers on decomposition neglect
important correction of stream temperature by calculation of k£ breakdown rate and only
a few of them report a weak impact of nutrients on CPOM breakdown process.

e Inasmallscale study (the Turbacz— Czerwonka streams) no significant differences
in breakdown rates (incl. bag types and leaf kinds) between two river types: natural and
potentially impacted by the spruce plantations (EMR) were found (Fig. 6). In a wider
spatial scale (five stream pairs) single effects (i.e. bag type, leaf kinds, and site category)
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on the breakdown rate were observed (Table 5). However, in general the effects of
conifer plantations on the litter breakdown were not consistent and depended on a given
pair considered (e.g. 7" pair a positive effect, 10" pair a negative one, Fig. 7 — EMR).
The lack of consistently negative effects of spruce plantations on leaf decomposition
was probably masked by a weak impact of the tree species on stream pH (buffering
effect of local soils) and an effect of supplementary input of other broadleaf species in
the studied catchments. In contrast to leaf breakdown rate, a distinct negative effect of
the conifer land use was observed in the invertebrate shredder communities (Fig. 14
— EMR). A relative CPOM decrease (deciduous leaf litter) in conifer streams affected
the shredder density and structure. A pronounced reduction in small sized taxa (mainly
stoneflies) and an increase in larger shredder density on both studied leaf kinds at the
all impacted sites were observed. A significantly lower shredder diversity on alder and
oak leaf litter in the degraded stream of the 7™ stream pair was detected (pair Ustgpne
— Gorcowy, Fig. 17). Summing up, the PFA analysis (for each bag type and for each leaf
kind) revealed that neither spruce contribution in the riparian zones of the streams nor
impact of all conifer trees from the whole catchment area affected the litter breakdown
rate and the shredder’s density (Figs 21A, B, 22 A, B).

e Based on leaf breakdown rates determined in this study (Fig. 7), the ecosystem
health of degraded streams with the use of the published criteria (Table 2) was assessed
(Table 6). While testing alder leaves the ecosystem impairment was detected in some
nutrient degraded streams (intermediate/strong impact). The oak leaves were more
affected by nutrients than the leaves of alder (e.g. Kryniczanka stream). The Norway
spruce had only mild effect on alder leaf breakdown (EMR). The negative effect of
spruce for ecosystem health assessment was more apparent in the case of oak than
in alder leaf breakdown. The strongest ecosystem impairment (all metrics considered)
was found in the Furcéwka stream (EMR). Because many factors control the leaf litter
breakdown (water temperature play the pivotal role, Table 12), it is recommended to
apply the breakdown rates for river ecosystem health assessment with extreme caution.

e Nutrient contents varied in the investigated leaf litter during the study time (Figs
8, 9, Tabs 7, 8). Before water submersion, the concentration of N in the unconditioned
alder leaves was higher than in the oak leaves, whereas the concentration of P was
respectively lower. After the submersion, the P content in the litter dramatically
decreased, except for the alder leaves in the degraded Cedron river (EE, Fig. 9). In the 2™
week of exposition, in both leaf kinds, a depletion of P was observed in the Turbacz and
Czerwonka streams (EMR, Fig. 9). In the oak leaf litter the P concentration stabilized
after two weeks of the experiment (EMR). Irrespectively of type of the experiment,
the river type, or the bag mesh size, the N concentration during leaf breakdown was
higher in the alder leaves than in the oak ones, in all cases (Table 7). The content of P
in oak leaf litter did not exceed 0,08% (put out the Cedron stream). In the Czerwonka
stream (EMR), P concentration decreased in both leaf species < 0,08%. The highest P
concentration in the two leaf species was found in the Cedron stream (0,09—-0,12%).
During the entire breakdown process of leaf litter it was observed that the C:N and C:P
elemental ratios continually decreased for alder and for oak (Table 8). The present study

125



Studia Naturae 57,2010

reviewed the stoichiometric imbalances of nutrients in detrital chain (the CPOM versus
consumers) with the background of my own results and other authors’ data. In this paper
an important role of the ecological stoichiometry in the freshwater CPOM processing
was discussed.

e On both leaf kinds and in all streams the fungus Flagellospora curvula prevailed
(16.5-57.6%, Table 9). Clavariopsis aquaticus and Anguillospora medioceris frequently
occurred on the oak leaf litter. The species Tetrachaetum elegans preferred the alder
leaves (6.9%). The lowest mean taxon richness and diversity of fungi (Table 9) were
observed in the degraded Cedron stream (EE). In contrast, on the oak leaf litter these
parameters reached the extreme values (Czerwonka stream, EMR, Table 9). The
elevated trophic level (Cedron stream) did not significantly stimulate fungi biomass for
growth on leaf litter (Fig. 12), but the Norway spruce significantly affected development
of fungi biomass on the oak leaves (Czerwonka stream). Taxonomic composition of
aquatic fungi was more dependent on the leaf species than on the river type (tested
by cluster analysis, Fig. 11). In general, the alder leaves indicated approximately
twofold higher rate and variability of conidia production and their early pick up (upon
two weeks) in comparison with the oak leaf litter. Neither the elevated stream trophy
(Cedron stream) nor the presence of spruce (Czerwonka stream) significantly affected
the conidia production (Fig. 13) and diversity of the fungi communities (Fig. 10) on the
alder leaves but this was not true for the oak leaves. The diversity of fungi on oak leaf
litter depended negatively on stream nutrients (EE), and positively on the presence of
Norway spruce monocultures (EMR). The tetraradiate shape of Alatospora acuminata
conidia resulted in an efficient and abundant attachment to the surfaces of oak leaves in
both streams (EMR), irrespective of the spruce impact. The results of the study confirmed
the suggestions that the increase of nutrients in the leaf litter accompanied by specific
fungi composition, biomass and conidia production (Table 9, Figs 12, 13) these all are
the key factors in feeding ecology of stream shredders. A. acuminata showed relatively
low community contribution in the degraded Cedron stream (Table 9). This species was
replaced by other fungi and it resulted in weaker conditioning of the oak leaf litter, what
probably in turn caused a reduction in the shredders density (Fig. 14) because, as it had
been reported by some laboratory experiments, shredders exhibit a feeding selectivity
with respect to species of fungi colonizing leaf litter.

e Different invertebrate shredders from divers taxonomic units were identified
on the leaves in coarse mesh bags: stoneflies (incl. taxa Capnia, Leuctra, Nemoura,
Amphinemura 1 Protonemura), caddisflies (Atripsodes, Chaetopteryx, Potamophylax,
Micrasema, Halesus, and Limnephilidae family), amphipods (Gammaridae) and
dipterans (7Zipulidae). The stoneflies order (Plecoptera) was the most abundant group
in the natural streams (86—100%, Fig. 15). In contrast, in the polluted streams (EE)
the stoneflies were replaced by gammarids (80—99%) or by dipterans which in turn
colonized more frequently the alder leaves (90%) than the oak ones (80%) (Fig. 15).
Cluster analysis (WPGMA), based on shredders density, clearly separated natural
streams from degraded ones on the alder leaf litter in the experiment EE (Fig. 16).
The high nutritional quality of alder leaves for shredders (e.g. crane fly) was related to
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elevated N and P contents and to increased level of aquatic fungi observed in the leaf
litter, what imply a more efficient growth of the shredders. The differences observed in
the colonization patterns and in the feeding behavior between gammarids and dipterans
at the site degraded by nutrients (EE) may reflect a specific physiological adaptation
of these shredders and their abilities of food assimilation (e.g. differences in pH of
alimentary canals). The streams from EMR experiment (Fig. 15) generally presented
higher contribution of stoneflies (by 15% in alder and by 22% of abundance in oak leaf
litter) than the streams from EE experiment. The gammarids were more common on the
oak leaf litter. The taxonomic diversity of shredders was higher on the oak leaves than
on the alder ones (Fig. 17) and an increase in nutrients concentration in the stream water
caused a distinct lowering of shredders diversity (Fig. 17). Differences in the diversity
were significant between the site types and between the leaf kinds exposed in this study
(Fig. 17). As opposed to nutrients in the stream water, the Norway spruce plantations did
not decrease shredder’s diversity (Fig. 17), but a negative effect (a decrease of relative
abundance) in stoneflies group was found (Fig. 15). The exact reasons for the relatively
high shredders diversity in degraded streams (EMR) are unclear but accessibility of an
easy degradable substrate (i.e. alder and oak leaves exposed in bags) could have played
arole in animal attraction. This positive effect on the diversity was strongest in streams
which were supported mainly by the spruce needles of low nutritional quality.

e The elevated nutrients concentration led to a significant increase of microbial
respiration (CO, evolution rate) in both kinds of leaves (Fig. 18, Table 10).
Leaves from the degraded Cedron stream exhibited twofold higher respiration
rate than leaves from the paired reference stream (Goscibia). After two weeks of
exposure a metabolic culmination was observed. This activity was accompanied
by the high fungal conidia production on both leaf species (Fig. 13). Variance of
the alder respiration (CO, evolution) was significantly dependent (, dj'R2=0.81)
on the breakdown rate, chemical leaf composition (% N), and water chemistry
(conductivity, Dissolved Inorganic Nitrogen, and Dissolved Inorganic Phosphorus)
(assessed by the multiple regression, Table 11). The respiration in oak leaf litter
depended on water chemistry (, GlJ.AR2=0.82). Some previous studies reported weaker
relationships between CPOM respiration and environmental variables. The study
of spruce impact on leaf litter metabolism revealed that the CO, evolution in alder
depended on water pH, and the O, consumption on nutrient concentration in the
stream water. The present study confirmed the opinions that metabolic parameters
can be adapted to sensitive metrics, in detection of changes resulting from to the
CPOM breakdown, both related to the water chemistry (extrinsic factors) and to the
biochemical processes running in the leaf litter (intrinsic factors).

e Based on the PFA analysis in a broader scale (considering ten streams, the series
SJ, Figs 19, 20, 21, 22) it was found that the alder breakdown rate was positively
correlated with several factors related to catchment characteristics: shedding level of
the stream channel, width of the riparian zone, and site altitude for the both bag mesh
sizes. Moreover, the density of shredders was positively related to stream depth and to
water pH, and negatively to stream order and to catchment area. Other factors regulated
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shredders density on the oak leaf litter (coarse bags): a positive effect was found for
environmental factors (altitude and number of large wood debris), and a negative one
for catchment and stream parameters (catchment area and the stream order) and with
stream chemistry as well (DIN and DIP).

e On the basis of my own research and recent advancements in food web analysis
of nutrient retention, ecological stoichiometry, metabolic theories, and understanding of
decomposition processes (Table 12), a comprehensive review was provided with main
focus on the new functional measures (e.g. leaf litter breakdown rate or metabolic rates).
These measures are recommended for theoretical and practical assessment of streams
and can be helpful in the routine monitoring of natural and anthropogenically disturbed
stream ecosystems.
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Dodatek. 1. Zestawienie warto$ci czynnikowych dla czynnika 1 i 2 analizy PFA zmiennych funkcjonalnych
dekompozycji i zmiennych srodowiskowych dla lisci olszy (O) i dgbu (D) w workach GS i DS w dwoch
rodzajach eksperymentow — EE i EMR. Wartosci bezwzglgdne <0,5 pominigto. Dane sa uzupetieniem do
analiz PFA na rycinach 19, 20, 21, 22. Lista skrotdw zmiennych na stronie 12
Appendix. 1. PFA results showing factor 1 — and factor 2 — values for functional variables related to leaf
breakdown and environmental variables for alder (O) and oak (D) leaves in coarse (GS) and fine mesh bags
(DS) in two experiments: EE and EMR. Absolute values below 0,5 are not shown. The data support PFA
analyses on Figs. 19, 20, 21, 22. Abbreviation of variables listed on page 12

EE 0-GS 0-DS D-GS D-DS
%,:;;ZEF: 1 2 1 2 1 2 1 2
k -0,517564 -0,334042 0,068209  0,651781

SHD -0,677678 0,496833  0,631658

pH -0,843921 0,941474 0,881329 0,945641
CON  0,646653 -0,532691 0,731794  0,502252 -0,584293  0,634763 -0,707754  0,532217
DIP 0,903685 0,924276 -0,956323 -0,901773

DIN 0,927434 0,934555 -0,947874 -0,936313

S0 0,551725 0,536522 -0,632268 -0,514737

AR 0,691599 0,682341 -0,717637 -0,741533
CHW 0541093 0,640863 -0,602509 -0,689055

DPT -0,552934 0,551751 0,628770 0,526367
SLP

SHE — -0,874376 -0,916608 0,901279 0,909191
RZW  -0,655841 -0,669192 0,703216 0,658371

ALT

VSH
LWD
EMR 0-GS 0-DS D-GS D-DS

f;anrl:l‘;l‘: 1 2 | 2 1 2 1 2
k 0491770 -0,718310 0,757167 0,579704  -0,646052 -0,666153

SHD 0,717804 0,503609

pH 0,777427 0,637454  0,631702  0,644205 -0,822239
CON 0877966 0,815452 0,879629 0,718304

DIP  -0,553509 0,647108  0,564190 -0,627341  0,522501  -0,799349

DIN 0,737672 0,785142 0,708616 0,830005

S0

AR
CHW
DPT

SLP 0,518047 -0,750552 0,539660
SHE 0,665830 0,578528 0,527643 0,610791
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RZW 0,584277 -0,606626

ALT -0,673832 -0,682011 -0,612494 -0,757026
VSH -0,514927

LWD -0,627525 -0,559918 -0,619245 -0,533083
SPC -0,705841 -0,643403 -0,605403 -0,605985
CIF -0,637596 -0,553748 -0,506311
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