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ARTYKULY WCHODZACE W SKtAD CYKLU PUBLIKACII

W sktad cyklu publikacji, stanowigcych spdjny tematycznie zbidér artykutéw

naukowych pt. ,Wpltyw réinych stresorow na hydrobionty w ujeciu zdrowia

ekosystemow” zaliczono 4 opracowania, w tym 2 opublikowane i 2 w trakcie

procedury wydawniczej:

Al.Szymanska, M., Burandt, P., Bgkowska, M., Sowinski, P., Mrozinska, N.,

Obolewski, K. (2020). Long-term effects of hydromorphological stream

restoration on changes in microhabitats of Ephemera danica (Ephemeroptera)

and its population.

Ecological

doi:10.1016/j.ecolind.2019.105810;

Indicators,

109, 105810.

A2.Szymanska-Walkiewicz, M., Obolewski, K. (w recenzji). Implications of

floodgate operation for phytoplankton structure in a coastal lagoon (short-

term vs mid-term). Ecological Engineering, 000-000;

A3.Szymanska-Walkiewicz, M., Glinska-Lewczuk, K., Burandt, P., Obolewski, K.

(2022)Phytoplankton sensitivity to heavy metals

lakes. International Journal

of Environmental

Health, 4131. https://doi.org/10.3390/ijerph19074131;

in Baltic coastal

Research and Public

A4.Szymanska-Walkiewicz, M., Matela, M., Obolewski, K. (po recenzjach).

Patterns of effects of land-use structure on lake water quality in coastal lake

catchments of the southern Baltic Sea. Ecohydrology & Hydrobiology, 000-

000.

W tabeli 1 zamieszczono metryki dotyczace powyzszych publikacji, za$ petne

teksty artykutéw dodano, jako zatgczniki do pracy doktorskie;j.

Tabela 1. Informacje dotyczace wskaznikdw bibliometrycznych artykutow

wchodzgcych
w sktad cyklu publikacji do rozprawy doktorskiej (*po opublikowaniu wszystkich prac)
Nr pyblikacj? w zanla.czeniu . | Impact Factor | Liczba punktéw | Udziat doktoranta (%)
(odwotanie do danej pozycji literaturowej)
Al 4,958 140 50
A2 4,379 100 55
A3 4,614 140 55
A4 2,957 100 60
tacznie 9,572 280
(16,908%*) (480%*)




WPROWADZENIE

Ponad dwie dekady temu Paul J. Crutzen i Eugene F. Stoermer (2000)
stwierdzili, ze Zzyjemy w antropocenie - epoce cztowieka. Ludzie stali sie
komponentem biosfery o sprawczosci globalnej, a ich ekspansja geograficzna od
poinego plejstocenu  wywotata  kaskade, w  wiekszosci  przypadkéw,
niekontrolowanych zmian (Braje i Erlandson, 2013; Rockstrom i in., 2009).
W antropocenie przekroczono lub zagrozono przekroczeniem wielu granic
planetarnych dla srodowiska wodnego, w tym spadkiem ilosci dobrej jakosci wody
pitnej, obnizeniem rdéznorodnosci biologicznej oraz wzrostem tempa eutrofizacji
(Steffen i in., 2015; Keppner i in., 2020). Waznga role w zrozumieniu, kontrolowaniu
i przeciwdziataniu tego rodzaju zagrozeniom petni ekohydrologia, czyli
transdyscyplinarna nauka o srodowisku wodnym. Naukowe podstawy ekohydrologii
zostaty opracowane przez podejscie WBSR (woda + biordznorodnosé + ustugi
(ekosystemowe) + odpornosc) oraz powigzanie zasad ekologii, hydrologii i inzynierii
ekologicznej (Zalewski, 2020). tgczy wiec ona biotechnologie srodowiska z wktadem
réznorodnosci kulturowej i rozwijajacych sie koncepcji ekologicznych, ma takze do
odegrania kluczowa role w ksztattowaniu polityki Srodowiskowej w XXI wieku.

Nowe wyzwania $rodowiskowe spowodowaty, ze réznorodnos$é biologiczna
i bezpieczenstwo wodne staty sie kluczowymi elementami w Agendzie 2030
(Strategia zréwnowazonego rozwoju UE, 2018) i celach zrébwnowazonego rozwoju.
Ich realizacja wymaga jednak holistycznego podejscia opartego na nauce,
ktdre w sposdb zintegrowany zajmie sie zréwnowazong gospodarkg wodng i ochrong
réoznorodnosci biologicznej. W zakres tych ram wpisuje sie podejscie do zdrowia
ekologicznego (=zdrowie ekosystemu, zdrowie $rodowiska, zdrowotnosc
ekosystemu), czyli badanie reakcji naturalnych ekosysteméw na rdéznego rodzaju
czynniki zaburzajgce (stresory) zwigzane z procesami naturalnymi i dziatalnoscia
cztowieka. Podstawg zdrowia ekologicznego sg zaimportowane do ekologii elementy
fizjologii organizmow (Selye, 1974; Rapport i in., 1985). Identyfikujg one wspdlne
objawy oraz fazy adaptacji do czynnikéw stresowych. W szerszym podejsciu to,
co stanowi "zdrowie", odzwierciedla perspektywe, z ktorej oceniamy ekosystemy
oraz wskazniki, ktorych do tego uzywamy. Schaeffer i in. (1988) zdefiniowali zdrowie

ekosystemu jako brak choroby, przy czym choroba zostata tu opisana jako
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funkcjonowanie ekosystemu poza akceptowalnymi granicami, co prowadzi do
nieadekwatnego homeostatycznego mechanizmu naprawczego. Costanza (1992)
uznat, ze "zdrowie ekosystemu jest scisle zwigzane z ideg zrownowazonego rozwoju,
ktory jest postrzegany jako wszechstronna, wielkoskalowa, dynamiczna miara
odpornosci, organizacji i wigoru systemu". Mageau i in. (1995) zasugerowali,
ze zdrowy ekosystem to taki, ktéry jest zrownowazony, czyli posiada zdolnos¢ do
utrzymania swojej struktury i funkcji w obliczu zewnetrznego stresu.

Na poczatku lat 90. XX w. omawiano zdrowie ekosystemu (Costanza i in.,
1992), a takze przedstawiono "roboczg definicje" zdrowia ekosystemu w kategoriach
cech charakterystycznych dla zréwnowazonego rozwoju, ktory jest funkcja
aktywnosci, organizacji i odpornosci. Stwierdzono, ze system ekologiczny jest zdrowy
i wolny od "zespotu zaburzen", jesli jest stabilny i zrownowazony, czyli jesli jest
aktywny i utrzymuje swojq organizacje i autonomie w czasie oraz jest odporny na
stres (Haskell i in., 1992). Podejscie to wywodzi sie z perspektywy ekologii stresu i jej
pochodnych (np. Odum, 1969, 1985; Holling, 1973; Barrett i in., 1976), wskaznikéw
ekologicznych oraz oceny ryzyka ekologicznego (np. Kelly i Harwell, 1989, 1990;
Gentile i Slimak, 1990; Gentile i in., 1993; Harwell i in., 1999; Dale i Beyeler, 2001;
Doren i in., 2009). W tym podejsciu zdrowie ekologiczne srodowiska jest wynikiem
przyczynowej relacji stres-skutek, przejawiajgcej sie w okreslonych wskaznikach
réoznych komponentdéw ekosystemdw. Synteze takiego podejscia przedstawili np. Lu i
in. (2015) oraz Harwel i in. (2016, 2019), definiujgc czynniki stresowe i ich wptyw na
Srodowisko.

Niezaleznie od zakresu stosowanych do oceny warunkéw srodowiskowych,
konkretne wskazniki, ktére nalezy mierzyé, byly réwniez przedmiotem szeroko
zakrojonych badan i dyskusji prowadzonych od korica XX wieku (MacKenzie i in.,
1990; Kelly i Harwell, 1989, 1990; Gentile i Slimak, 1990; Hunsaker i Carpenter, 1990;
Cairns i in., 1993). Jest oczywiste, ze istnieje wiele wskaznikow, ktére mogg by¢
wykorzystane do scharakteryzowania zdrowia ekologicznego, ale gtéwnym
problemem jest zidentyfikowanie takich wskaznikdw, ktére sg najskuteczniejsze
w zrozumieniu stanu ekologicznego i informowaniu o zarzgdzaniu Srodowiskiem.
Takim podejsciem do zagadnien zdrowia ekologicznego srodowiska mozna podjgc

probe wyjasnienia mechanizméw przyczynowo-skutkowych, wynikajgcych
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z dziatalnosci cztowieka na tle proceséw naturalnych (=paradygmatéw
ekologicznych). W zwigzku z tym jest to $Scisle zwigzane z badaniami naukowymi
opartymi na hipotezach dotyczacych reakcji ekosysteméw i ich sktadnikow na
wielorakie stresory srodowiskowe. Zaletg podejscia opartego na ryzyku, stresie
i skutkach jest jego skupienie sie na definiowaniu zwigzkéw przyczynowych pomiedzy
stresorami a skutkami ekologicznymi, tj., w jaki sposdb stresory srodowiskowe
powodujg zmiany waznych atrybutéw ekologicznych. Ograniczeniem tego podejscia
jest natomiast to, ze moze istnie¢ zbyt wiele czynnikédw zaburzajgcych
funkcjonowanie srodowiska, ktérymi nalezy zarzadza¢, co poteguje naktadanie sie
efektow stresor vs. zdrowie srodowiska.

Zgodnie z aktualnym stanem wiedzy (Harwell i in., 2019) za czynnik stresowy
uwaza sie czynniki fizyczne, chemiczne i/lub biologiczne, ktére mogg bezposrednio
wywotaé skutki w srodowisku. W tym ujeciu wydaje sie, ze gtéwng role zaburzajaca
w ekosystemach lotycznych petnig przeksztatcenia hydromorfologiczne koryta
(traktowane jako stresor fizyczny), uzupetniane o sktad chemiczny przeptywajacej
wody (stresor chemiczny). Byto to analizowane w trakcie badan nad renaturyzacjg
dotyczacych gtéwnie wzrostu heterogenicznosci siedlisk (stresor fizyczny). Analiza
tych stresoréw w przypadku rzek czesto oparta jest na makrozoobentosie (Milleriin.,
2010; Kail iin., 2015; Verdonschotiin., 2016), ktdry jest traktowany jako bioindykator
zmian w $rodowisku rzecznym (Dyrektywa 2000/60/WE). Wsréd tej grupy zwierzat
szczegblnie cenne sg organizmy o waskim zakresie tolerancji ekologicznej, do tej
grupy zalicza sie trzy rzedy larw owaddéw: Ephemeroptera, Plecoptera oraz
Trichoptera. Mozna prowadzi¢ analizy wszystkich wymienionych rzedéw lub skupié
sie na najbardziej licznym ich reprezentancie. W niewielkiej, przymorskiej rzece
Kwaczy (lewobrzezny doptyw rzeki Stupi) wymogi stawiane gatunkowi
wskaznikowemu (Hellawell, 1986) spetniajg przede wszystkim larwy Ephemera
danica (Ephemeroptera), gdyz sg pospolicie spotykane, tatwo je identyfikowaé oraz
przechodzg dtugi okres rozwoju (Dolédec i in., 1999; de Pauw i Hawkes, 1993).
Sg to typowe zwierzeta bentosowe, zwigzane z zespotem zasiedlajgcym dno.
Larwy z gatunku E. danica przewaznie siedzg zakopane w mule, czatujgc na pokarm.
Odzywiajg sie glonami i czesciami roslin (Bennett, 2007). Przechodzg one

przeobrazenie niezupetne, ich larwy charakteryzujg sie brakiem podobienistwa do
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postaci dojrzatych oraz wyksztatceniem specyficznych organdéw larwalnych
niewystepujgcych u owaddéw dorostych (Bennett, 2007).

Szczegblnym przyktadem aktywnosci cztowieka jest prdoba regulowania
procesOw hydrologicznych poprzez ingerencje w poziomy tacznosci hydrologicznej
(stresor fizyczny) ekosystemow, bedgcych od siebie zaleznych, czego przyktadem sg
Morze Battyckie i jeziora przybrzezne. Na potudniowym wybrzezu Battyku wystepuje
szereg jezior majgcych wiekszy lub mniejszy poziom f3cznosci z morzem,
wyksztatconej w trakcie ewolucji tych zbiornikéw (Cieslinski, 2010). Jest to wiec dla
nich istotny element funkcjonalny, nie zawsze wspdtgrajagcy z interesem
spoteczenstwa mieszkajgcego nad ich brzegami. Powoduje to prébe niwelowania
wezbran niosgcych za sobg wymierne straty materialne. Takie zjawisko obserwowano
na jeziorze Jamno w 2009 roku, co skutkowato budowa wrét przeciwsztormowych
(stresor fizyczny) likwidujgcych mozliwos¢ naptywu wéd morskich do tego zbiornika.
Takie dziatania spowodowaty deregulacje naturalnych proceséw ksztattowanych
intruzjg oraz stres dla poszczegdlnych biocenoz (np. Niekerk i in., 2005; Anandrajiin.,
2008; Lawrie i in,. 2010; Netto i in,. 2012; Obolewski i in., 2018a. 2018b, 2018c).
Zmiany poziomu fgcznosci uktadu jezioro-morze zainicjowaty pojawienie sie szeregu
powigzanych z nimi czynnikdw zaburzajgcych w postaci m.in. spadku zasolenia
(stresor chemiczny) i bioréznorodnosci (stresor biologiczny) w strefie przydennej
(Obolewskiiin., 2018c). Rdwnocze$nie musiato to tez wywota¢ zmiany w toni wodnej,
ktore objety w gtéwnej mierze organizmy fitoplanktonowe. W celu okreslenia
kierunku trwatych zmian wywotanych fizycznymi stresorami (np. blokada swobodnej
wymiany wéd) mozna wykorzystaé wiele grup hydrobiontéw, chociaz w toni wodnej
preferowang grupg jest fitoplankton (Chen i in., 2010; Gillett i Steinman, 2011; Wu
iin,. 2019, 2023). Doptywajacy do strefy przybrzeznej tadunek substancji odzywczych
implikuje  wzrost zmetnienia wdéd i zmniejszenie dostepnosci Swiatta,
a w konsekwencji przyspieszenie eutrofizacji (Cloern i Jassby, 2010). Procesowi temu
w toni wodnej towarzyszy wzrost produkcji pierwotnej, utozsamiany z rozwojem
fitoplanktonu oraz wzrostem znaczenia sinic i spadkiem obfitosci okrzemek (Johnk
i in., 2008). Zgodnie z dostepnymi danymi w jeziorach przybrzeinych, w tym
w Jamnie, gtéwnym komponentem fitoplanktonu odpowiedzialnym za poziom

produkcji pierwotnej sg sinice z rodzaju Microcystis, ktére charakteryzujg sie wysoka
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toksycznoscig w stosunku do innych grup hydrobiontéw (WFOSIGW, 2017). Poziom
ich aktywnosci mozna oceniaé¢ na podstawie ilosci pigmentéw fotosyntetycznych,
wsrod ktérych najbardziej aktywnym jest chlorofil a (Chl-a). Wptywa on na
wtasciwosci optyczne wody stodkiej i morskiej poprzez zwiekszenie wstecznego
rozpraszania Swiatta (Blondeau - Patissier i in., 2014). Chl-a w srodowisku wodnym
(Cullen, 1982; Blondeau-Patissier i in., 2014) jest szeroko stosowany jako wazny
wskaznik jakosci biotopu, skutkdw zanieczyszczenia i stanu biofizycznego zbiornikdéw
obrazujgcych zdrowie ekosystemu (np. Carpenter i in., 1998; Shi i in., 2013; Cheng
iin., 2013; Wozniakiin., 2014).

Niekontrolowane zakwity glonéw (stresor biologiczny), powigzane
z obserwowanymi zmianami klimatycznymi, sg coraz czesciej identyfikowane jako
gtoéwny czynnik zaburzajgcy w ekosystemach lentycznych (jeziora). To zjawisko nie
jest obojetne dla jakosci siedlisk, w tym szczegdlnie dla pogorszenia jakosci wody
(stresor chemiczny) i eliminacji innych grup organizméw oraz spadku poziomu
bioréznorodnosci (stresory biologiczne). Nie bez znaczenia jest rowniez wzrost ilosci
metali ciezkich (stresor chemiczny) w jeziorach stanowigcych ostatni element Ilgdowy
zlewni. Dotyczy to gtéwnie pierwiastkdow wykazujgcych dziatanie toksyczne,
np. otowiu, miedzi, niklu, cynku. Substancje te moga by¢ asymilowane przez
organizmy planktonowe, ktore sg jednymi z kluczowych elementéow dynamiki
troficznej ekosysteméw wodnych (Kjerfve i Lacerda, 1993). Kazda grupa tej formacji
moze by¢ metabolicznie odrebna, w zaleznosci od okreslonych pierwiastkow
chemicznych, z ktérymi miata stycznos¢ (Sigee i in., 1998). Metale w wodzie silnie
wptywajg na produkcje i dominacje w fitoplanktonie silnie odpornych
komponentow (stresor biologiczny) (Walve, 2014). Fitoplankton jest powszechnie
wykorzystywany jako wskaznik stanu troficznego i stanu ekologicznego ekosystemow
wodnych (Walve, 2014; Konhauser i in., 2018; Mori i in., 2021). Stosowany jest do
identyfikacji i opisu zmian fizjologicznych, biochemicznych i ekologicznych (Gonzalez-
Davila, 1995; Luoma i in,. 1998) wptywajgcych na zdrowie ekosystemodw. Ten fakt
zostat wykorzystany rowniez w badaniach kondycji ptytkowodnych jezior (Zhou i in.,
2022; Nguyeniin., 2015).

Jeziora nie sg uktadamiizolowanymi i na ich stan (zdrowie) wptywaja nie tylko

procesy wewnetrzne, ale takze zjawiska zachodzgce na obszarze zlewni, w tym
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struktura jej zagospodarowania. Zwiekszenie obszarow antropogenicznych
w strukturze uzytkowania gruntéw (stresor fizyczny) ma swoje przetozenie w jakosci
siedlisk i kierunku ewolucji zbiornikdw wodnych, bedgcych najnizej potozonymi
elementami zlewni, akumulujgcymi zanieczyszczenia obszarowe. Interesujgce w tym
kontekscie wydajg sie by¢ jeziora przybrzezne, stanowigce ostatni element lgdowy
zlewni. Ich wspdlng cechg jest wysoka trofia wod (traktowana jako stresor
biologiczny). W wyniku gwattownego spowolnienia doptywu cieku do zbiornikéow
przybrzeznych, dochodzi w nich do przy$pieszenia mineralizacji materii organicznej,
z odktadaniem w osadach dennych materii allo- i autochtonicznej (Jarosiewicz
iin., 2015). Z tego powodu wody naptywajgce do morza, poprzez jeziora przybrzezne,
moga by¢ mniej zanieczyszczone sktadnikami pokarmowymi i materig organiczng
(np. Stanford i in., 1988; Mashkova i in., 2022). Tym samym jeziora przymorskie
odgrywaja role basenéw sedymentacyjnych redukujgcych strumien zanieczyszczen
(stresor chemiczny) sptywajacy ze zlewni (Hatvaniiin,. 2017; Tian i in., 2017). Jednak
z biegiem czasu stajg sie one przecigzone sktadnikami odzywczymi, co prowadzi do
ich zamierania (Trojanowski i in., 1991; Obolewski, 2009; Astel i in., 2016).
Zredukowanie komponentéw biologicznych dodatkowo ogranicza zdolnoSci
buforujace jezior, stwarzajgc wymierne zagrozenie dla stanu ekologicznego morza
(Teodoru i Wehrli, 2005; Jarosiewicz i in., 2015). Badania komponentdw
biologicznych w jeziorach, a szczegdlnie fitoplanktonu pozwalajg ocenic¢
prawidtowos$é prowadzenia gospodarki uzytkowania terenu. W tym kontekscie coraz
czesciej traktuje sie zbiorniki wodne w zlewniach jako ,monitor” proceséw
zachodzacych w zlewni, gdyz stanowig one najnizej potozony ich punkt i catos¢
zanieczyszczen deponuje sie w ich misach.

Holistyczne podejscie do analizy zdrowia ekosystemdéw moze by¢ istotne dla
ksztattowania przysztych, prawidtowych praktyk zarzadzania réinymi typami
ekosystemoéw, szczegblnie we wdrazaniu strategii tagodzenia skutkéw zmian klimatu.
Metoda ta moze przyczynic¢ sie do poprawy wiedzy na temat wzorcdw rozmieszczenia
przestrzennego fauny i flory wzdtuz gradientéw zasoleniowych i zrozumienia
procesow ekologicznych lezgcych u ich podstaw (Abbate i in., 2017) oraz do
opracowania narzedzi do oceny jakosci ekologicznej i strategii tagodzenia skutkdéw

w zarzadzaniu jeziorami przybrzeznymi (np. Ghezzo i in., 2011; Astel i in., 2016).

10



CELE PRACY

Nadrzednym celem rozprawy doktorskiej jest identyfikacja stresoréow
fizycznych, chemicznych i biologicznych (stanowigcych facznie komponenty zdrowia
ekosystemu) istotnie oddziatujgcych na biowskazniki na poziomie producentéw
i konsumentéw. W zwigzku z tym wyznaczono nastepujace szczegdtowe cele:

1) okreslenie znaczenia renaturyzacji w poprawie zdrowia ekologicznego matej
rzeki nizinnej oraz okreslenie dziatania czynnikéw fizycznych, chemicznych
i biologicznych poprzez przeanalizowanie zmian struktury populacji larw jetki
gorskiej (Ephemera danica) (Al);

2) okreslenie wptywu ograniczenia tgcznosci hydrologicznej jeziora z morzem na
strukture glonéw planktonowych, jako wskaznika zdrowia ekologicznego
ekosystemu przybrzeznego (A2);

3) ustalenie wptywu poziomu tgcznosci hydrologicznej i koncentracji metali
ciezkich w wodzie na sktad, ilo$¢ i aktywnosé gtéwnych grup fitoplanktonu w
jeziorach przybrzeinych (A3);

4) okreslenie kondycji wéd jezior przybrzeznych na podstawie poziomu ich trofii
implikowanej doptywem zanieczyszczen, bedgcych efektem sposobu

uzytkowania gruntow w zlewni (A4).

HIPOTEZY BADAWCZE

Gtéwne zatozenia prezentowanej rozprawy doktorskiej oparto na ponizszych
hipotezach badawczych:

1) badania réznych pozioméw troficznych w ekosystemach wodnych pozwalajg
na identyfikacje stresorow biologicznych, fizycznych i/lub chemicznych
wptywajgcych na zdrowie ekosystemdéw wodnych (A1-A4);

2) stresory w ekosystemach lotycznych tatwiej identyfikowa¢ na poziomie
konsumentow, a w ekosystemach lentycznych na poziomie producentow (Al-

A4).
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MATERIALY | METODY

Obiekty badawcze

Badania w ramach rozprawy doktorskiej prowadzone byty na 10 obiektach

badawczych —dziewieciu jeziorach i jednej rzece. Informacje o obiektach badawczych

przedstawiono w tabeli 2, a ich lokalizacje pokazano na rycinie 1. Préby zebrano

w okresie od 2007 do 2020 roku.

Tabela 2. Informacje o obiektach badawczych

Dt S¢ Li
Ekosystem Potozenie ugo.s ¢ Powierzchnia Wysokos¢ . ICZb?
< . rzeki . 2 Zlewnia punktéw Artykuty
~ wodny geograficzne zlewni w km n.p.m. .
w (km) pomiarowych
= 54°23'28"N .
Kwacza 17°02'00"E 21 53,8 20,3 Stupia 10 Al
Ekosystem | Potozenie Max. ., Srednla” Powierzchnia Poziom L|czb?
. Gtebokos¢ Gtlebokos¢ . punktéw Artykuty
wodny geograficzne (ha) zasolenia .
(m) (m) pomiarowych
54°17’ N,
Jamno 16°08' E 3,9 1,4 2231,5 stodkowodne 9 A2
. 54°42’ N,
Dofgie 17°12 E 2,9 1,4 131 stodkowodne 5 A3
. . 54°05’ N,
Liwia tuza 15°06'E 1,6 0,9 71,5 stodkowodne 5 A4
. 52°32’N
Wicko 16°37E 6,1 2,7 1031 stodkowodne 7 Ad
przejsciowe
< 0977
o 54°22'N _
S Sarbsko 18 48'E 3,2 1,2 614 dominada 5 A3, Ad
= wad stodkich
om przejsciowe -
Kopan >4 029 ,N’ 3,9 1,9 786,5 z dominacja 5 A4
16°27E . .
wod stodkich
przejsciowe
-z
4°39'N L
Gardno R 2,6 1,3 2337,5 dominacja 5 A3, A4
17°07’E .
wod
stonawych
54°43’ N,
tebsko 17°75 E 6,3 1,6 7020 stonawe 11 A3
54°09’N
Resko 15°22E 2,6 1,3 559 stonawe 5 Ad
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[ 1000 ©
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% 19°04'E
; N
2 . Wicko
& Morze Battyckie o

=
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=
w
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3 s
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z " b e} z
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- .
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[ 1000 S - 0 A0 N
E=——1__ imetery 3 = = ffeteny] 3 3

Rycina 1. Lokalizacja obiektow badawczych wraz ze stanowiskami pomiarowymi
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Elementy i definicje procedury postepowania w ocenie stanu zdrowia
ekologicznego uwzglednione w rozprawie doktorskiej

Procedura postepowania sktada sie z kombinacji czynnikéw sprawczych, presji,

czynnikéw stresogennych (stresoréw), zdrowia ekologicznego i odpowiedzi (tab. 4).

Tabela 4. Elementy i definicje podejscia wg Harwell i in. (2016)

Czynniki to podstawowe sity, naturalne lub antropogeniczne, ktdre ostatecznie
sprawcze napedzajg system.
Presje to dzia’f.ania cztowieka lub procesy naturalne, ktore generujg stresory
srodowiskowe.
Stresory to czynniki fizyczne, chemiczne lub biologiczne, ktére moga bezposrednio
wywotaé efekt ekologiczny.
7drowie to stap s'rodowiska oceniany na podstawie jakgs’ci struk‘tury i ’ o
el fun.kqonowanla ekosystem.u wodnego. Zdrowie ekologiczne poréwnuje sie z
pozgdanym stanem ekologicznym.
Wyrdzniamy cztery rodzaje odpowiedzi:
— redukcja zrédet stresorow,
Odpowiedzi — remediacja istniejgcych stresorow,
— odbudowa ekologiczna,
— regeneracja ekologiczna.

Terminologia, ktéra wtaczono do ram oceny, obejmuje terminy, ktére byty

uzywane w podobnych kontekstach, ale w literaturze czesto wystepuje niespdjnosé

w uzyciu wielu z tych termindéw. W zwigzku z tym, aby zapewnié jasno$¢ Harwell i in.

(2016) zdefiniowali kazdy element, aby przedstawi¢ konkretne znaczenie stow

uzywanych w procedurze postepowania w ocenie stanu zdrowia ekosystemu.

Dodatkowo przedstawiono kilka przyktadow réznych elementéw tego podejscia (tab.

5).
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Tabela 5. Przyktadowe elementy procedury wg Harwel i in. (2016)

Stan
Czynniki sprawcze Presje Stresor Odpowiedzi
v o . E ekologiczny .
Dziatania
. . . . Stan
Naturalne i cztowieka i Antropogeniczne , . . .
. . srodowiska Ekologiczne i spoteczne
antropogeniczne procesy i naturalne
naturalnego
naturalne
. 2 Cel: .
Dziatalnos¢ , . Strategie
. . . Zréownowazone . .
. cztowieka — Stresory Ryby i dzika . . ograniczania
Ekonomiczne . . . zbiorowiska o
eksploatacja biologiczne przyroda ryb/dzikiej czynnikow
zasobow ¥ . ) stresogennych
fauny i flory
zarzadzanie
czynnikami
sprawczymi/
, . res
rybotéwstwo gatunki P Ja.
L - . . przepisy
komercyjne i inwazyjne populacje 5 .
. L . srodowiskowe
rekreacyjne przetowienie rybackie .
przemyst . o . zarzadzanie
. wykorzystanie | zmieniona gatunki
rolnictwo X . zagospodarowa
. wod genetyka zagrozone .
rozwdj gospodarczy . . niem terenu
gruntowych i patogeny gatunki ;
. . . edukacja
powierzchnio szkodliwe gospodarcze .
wych zakwity glondéw ekologiczna
¥ Ve zachowanie
miejsc
o szczeg6lnym
znhaczeniu
. s Cel: Odtworzy¢
. . Dziatalnos¢ . ..
Demograficzne i . . L i utrwalié¢ Odbudowa
cztowieka - Stresory fizyczne Siedliska .
spoteczne ) produktywne ekosystemoéow
fizyczne -
siedliska
. rzywrocenie
rozwoj przy .
, ekosystemow
obszaréw .
. . odtworzenie
przybrzeznych | zmiany
. L stref
pogtebianie siedliskowe
. . buforowych
. , . | konstrukcje zmiany tereny L
wzrost liczby ludnosci - . . przywrdcenie
S linii brzegowej | hydrologiczne podmokte
urbanizacja . . przeptywu
transport zmiany w torfowiska e
. . stodkiej wody
kanalizacja zasoleniu bagna . .
. . . zwiekszenie
zmiany w zmiany klimatu . s
. . ) g liczby siedlisk na
uzytkowaniu hipoksja
FUntow terenach
& podmoktych
zapory
Cel:
Procesy Stresory Wiasciwosci Przywrdcenie Odbudowa
Naturalne . . . . .
naturalne chemiczne ekologiczne réwnowagi ekologiczna
ekologicznej
procesy facznosé roces
klimatyczne sktadniki 3 . P y
. . hydrologiczna ekologiczne
dynamika odzywcze . .
, mozaika majace na celu
ekosysteméw | pestycydy . .
L krajobrazowa powrot do
wzrost wycieki .- 2
. . réznorodnos¢ zdrowych
poziomu chemiczne . . .
biologiczna warunkow
morza
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Procedura postepowania w ocenie stanu zdrowia ekologicznego

Osig dziatan naukowych byto przeanalizowanie i kwantyfikacja czynnikéow
zaburzajacych w celu zidentyfikowania stresoréw wptywajgcych na funkcjonowanie

ekosysteméw wodnych. Szczegdlnym przypadkiem ekosystemédw wodnych

narazonych na rdézne typy stresordw sg zbiorniki przybrzezne, w ktérych dochodzi do
Scierania sie czynnikow lgdowych i morskich oraz rzek, w ktdrych przeprowadza sie

zabiegi renaturyzacji. Opierajagc sie na koncepcji zdrowia ekosystemow,

dopasowatam schemat badan, ktéry uzytam do osiggniecia celu rozprawy doktorskiej

(ryc. 2).
Zakres rozprawy doktorskiej
e N
STEROWNIKI NACISK STRESORY STAN ODPOWIEDZI
Sity Aktywnosé ludzka Co widzi Stan $rodowiska Spofeczna i
fundamentalne & naturalne procesy ekosystem w tym czlowieka ekologiczna

Remediacja celem usunigcia
istniejgcego stresora

Redukacja stresorow i
zwigzkow sterownikowé&nacisku

Sterowniki

Ustugi

demograficzne
ekosystemowe

& spoteczne

Sterowniki
ekonomiczne

Sterowniki

Aktywnos¢
ludzka

Stresory
chemiczne

Odpowiedzi
zarzadzajacych

Zdrowie
ekologiczne

Stresory
fizyczne

Odnowa
ekologiczna

Naturalne
procesy biologiczne

Wskazniki Wskazniki
nacisku stresu

Rycina 2. Procedury postepowania w ocenie stanu zdrowia ekologicznego badanych

Dobrobyt
czlowieka

Stresory

=

naturaine

Regeneracja
ekologiczna

Wskazniki
EkoZdrowia

Wskazniki zdrowia ekologicznego, ustug
ekosystemowych & dobrobytu cziowieka

obiektéw wraz z elementami analizowanym w rozprawie doktorskiej w oparciu
o Harwell i in. (2016)
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Identyfikacja czynnikow zaburzajgcych

Na podstawie literatury zidentyfikowano stresory oddziatujagce na
hydrobionty. Lista zidentyfikowanych stresoréw w poszczegdlnych artykutach zostata

przedstawiona w tabeli 6.

Tabela 6. Lista zidentyfikowanych stresorow w poszczegdlnych artykutach
stanowigcych podstawe rozprawy doktorskiej

STRESORY | OPIS ARTYKUL

fizyczne zmiany siedliskowe — m.in. mata heterogenicznos¢ siedlisk, | A1, A2, Ad4
przebudowa koryta, zabudowa hydrotechniczna, struktura
uzytkowania zlewni

zmiany hydrologiczne — m.in. zmiany poziomu tgcznosci | Al, A2
pomiedzy ekosystemami zaleznymi morze vs. jezioro, zmiany
w przeptywie wody

zmiany parametréw fizycznych wéd (np. temperatura, | A2
przewodnictwo, widzialnos¢)

chemiczne | zmiany hydrochemiczne — m.in. spadek zasolenia wéd, | Al- A4
obecnos¢ metali ciezkich w wodach jeziornych, naptyw
zanieczyszczen ze  zlewni rolniczych, przemystowych
i miejskich, wzrost uwalnianie materii organicznej do toni
wodnej

biologiczne | szkodliwe zakwity glonéw A2, A3, A4

niski poziom biorédznorodnosci, ograniczona dyspersja | Al, A2
organizmow
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Metody badan

W ramach pracy nad zdrowiem ekologicznym badanych ekosystemoéw

wodnych prowadzono badania terenowe i laboratoryjne. Ogdlny opis wykonanych

badan przedstawiono w tabeli 3. Szczegétowo omodwiono je w artykutach

stanowigcych podstawe rozprawy doktorskiej (zatgczone artykuty i manuskrypty).

Tabela 3. Metody terenowe i laboratoryjne wykorzystane w pracy doktorskiej
(poszczegdlne artykuty naukowe rozréznione sg kolorami)

PARAMETR

UZYTY SPRZET

BADANIA TERENOWE

Widzialnos¢ (SD)

Krazek Secchiego

Predkos¢ ptyngcej wody (v, m/s)

Flow Sens, model 801

Temperatura wody (°C)

pH

Zasolenie (PSU)

Nasycenie tlenem (DO)

Natlenienie wody (DO%)

wieloparametryczna sonda YSI

Przewodnictwo (EC)

6600R2 / AquaProbe 7000

Potencjat oksydacyjno-redukcyjny (ORP)

Catkowita ilo$¢ substancji rozpuszczonych
(TDS)

Chlorki (CI)

Analiza fizyczna osadéw dennych

Czerpak rurowy Kajaka

Pobor préb planktonowych

Czerpak Patalasa

Pobér préb bezkregowcédw bentosowych

D-ramka z siatkg z oczkami 500 pm

ANA

LIZY LABORATORYJNE

Azot azotanowy (N-NOsz’)

Azot amonowy (N-NH4")

Ortofosforany (P-P0O4*)

DR-3900 (Hach)

Fosfor catkowity (TP)

Catkowity wegiel organiczny (TOC)

Catkowity wegiel nieorganiczny (TIC)

QbD1200 (Beckman Coulter)

Rozpuszczony wegiel organiczny (DOC)

Sktad jonowy prébek wody (Mg?*, Ca%, K*,
Na*, NHs*, NOs", NO2, Br oraz SO%)

Chromatograf jonowy 881 Compact
IC Pro (Metrohm)

Metale ciezkie (Al, Ba, Bi, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni,
Pbizn)

Spektrometr ICP-OES Agilent 5100

Chlorofil a

Aktywnos¢ fotosyntetyczna (Genty, %)

Stezenie gtdwnych grup fitoplanktonu
(zielenice (ug chl-a LY), sinice (ug chl-a L),
okrzemki (ug chl-a LY), kryptofity (ug chl-a L
Y

AlgaelabAnalyser (ALA) (BBE)
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Analiza larw (izolacja larw z zebranego w
terenie materiatu, ustalenie ich frekwencji,
liczebnosci, biomasy (z doktadnoscia do
0,01 g) oraz dtugos¢ ciata (z doktadnoscig do
0,01 mm)

Waga laboratoryjna oraz suwmiarka

DODATKOWE ANALIZY

Indeks kondycji larw EcoCon

Wskaznik troficzny (TRIX)

Indeks stanu troficznego (TSI)

Stosunek terenéw naturalnych wzgledem
przeksztatconych (N:A)

Obliczone wg wzoréw

Analiza uzytkowania obszaru zlewni

CORINE Land Cover (2018)
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Analizy danych

Surowe dane poddane byty analizom wykonanym w programach CANOCO 5.10,

Statistica 13, XLstat, PRIMER 7, GraphPadPrism 5.01, Excel. Dotyczyty one:

testowania danych pod wzgledem normalnosci i homogenicznosci — test
Shapiro-Wilk, test Levene - artykuty A1-A4;

okreslenia  rdznic pomiedzy predyktorami Srodowiskowymi oraz
biologicznymi - analiza wariancji (ANOVA), permutacyjna wieloczynnikowa
analiza wariancji (PERMANOVA) — A1-A4;

okredlenia zwigzku miedzy zmiennymi - wspdtczynnik determinacji R?,
korelacji liniowej Pearsona (r), analiza redundancji (RDA), ogdlny model
liniowy (GLM), test korelacji rang Spearmana, analiza gtéwnych sktadowych
(PCA) — artykuty A1-A4;

oddziatywania predyktorow srodowiskowych na hydrobionty — t-value biplots
z okregami Van Dobben, metoda czgstkowych najmniejszych kwadratow (PLS-
R) — artykuty A1, A2, A3;

analiz podobienstwa poprzez rozpoznanie i interpretacja wzorcow -
niemetryczne skalowanie wielowymiarowe (nMDS), analiza podobieristw

(ANOSIM), hierarchiczna analiza skupien (HCA)— artykuty A2, A3, A4.
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WYNIKI

W rozdziale skupiono sie na skrétowym przedstawieniu wynikéw badan.
Szczegdtowe wyniki znajduja sie w oryginalnych publikacjach naukowych
opublikowanych lub w trakcie procedury wydawniczej (artykuty A1-A4).

Przeprowadzone w artykule A1l analizy wykazaty, ze renaturyzacja jest silnym
stresorem oddziatywujgcym na ekosystem rzeczny, prowadzacym w pierwszym
etapie do rozchwiania rownowagi biologicznej i wywotujgcym negatywne skutki
w populacji gatunku jetki (Ephemera danica) (tabela 3 w artykule Al). Analizowane
parametry populacji larw E. danica (n=762) w renaturyzowanej rzece réznity sie
istotnie w badanym okresie, osiggajagc maksymalne wartosci w T+10 (tabela 3
w artykule Al). Poszczegdlne wartosci wykazujg tendencje wzrostowe w trakcie
funkcjonowania zrenaturyzowanego odcinka rzeki Kwaczy. Tuz po wykonaniu prac
hydrotechnicznych obfitos¢, ciezar i dtugosé larw osiggnety najnizsze wartosci

w czasie badan (ryc. 3).
T+0 T+1 T+5 T+8 T+10

& Liczebnos¢
!
/

M A

Renaturyzacja
Sierpien-Wrzesien 2007
MONITORING

Lipiec 2007 Lipiec 2008 Lipiec 2012 Lipiec 2015 Lipiec 2017
Rycina 3. Wartosci mierzalne populacji larw E.danica w czasie dekady prowadzonych
badan

Zestaw czynnikéw determinujgcych rozwdj populacji E.danica sktadat sie,
oprécz dos¢ oczywistej roli czynnika hydrologicznego (rycina 2 w artykule Al),
czyli predkosci przeptywu, réwniez z odczynu wody i jej mineralizacji (rycina 5, tabela
2i6 w artykule Al). Kolejnym zaskakujgcym wynikiem badan byto znikome znaczenie

struktury osadéw dennych, mimo licznych dowoddéw takiej zaleznosci w innych
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doniesieniach (tabela 1 w artykule Al). W badaniach od T+0 do T+10 w sktadzie
granulometrycznym osadéw koryta rzeki Kwaczy nastepowato 10% zmniejszenie
Sredniej zawartosci frakcji piasku (tabela 1 w artykule Al). Zmalata takze dwukrotnie
zawarto$¢ frakcji zwiru, przy czym gwattowny spadek miat miejsce w T+1, podczas
gdy w kolejnych latach ilo$é tej frakcji utrzymywata sie na wzglednie statym poziomie.
Réwnoczesnie tym spadkom towarzyszyt bardzo istotny wzrost Sredniej zawartos¢
frakcji pytu oraz ilosci materii organicznej (odpowiednio K-W=20,21 i 23,45,
p<0,0001). Analizowane osady charakteryzowaty sie dobrym wysortowaniem i matg
réznoziarnistoscia (tabela 1 w artykule Al).

Analiza réinic w  wybranych parametrach fizyczno-chemicznych
w poszczegdlnych latach wykazata znaczng zmiennos$é po renaturyzacji, wartosci 6
z 11 analizowanych parametrow zmienity sie znaczaco (tabela 2 w artykule Al).
Wiekszos¢ parametréw ulegta wyraznemu zmniejszeniu w T+1, po czym
ustabilizowaty swoje wartosci w kolejnych latach badan. Najwyrazniejsze spadki
dotyczyty wartosci NOs3-N (K-W=25,76, p<0,0001), ktérego poczgtkowo wartosc
zmalata, o 34%, aby ostatecznie by¢ nizsza o 58% wzgledem okresu przed
renaturyzacjg. Odwrotna sytuacja dotyczyta koncentracji NH4-N, ktdrego wartosci po
renaturyzacji ulegty istotnemu wzrostowi (K-W=23,30, p<0.0001). Pogorszyty sie
natomiast warunki tlenowe wodd (tabela 2 w artykule Al). W przypadku EC i pH
odnotowano takze istotne zmiany wartosci (odpowiednio K-W=14,39 i 16,12,
p<0,001), ktére charakteryzowaty sie znacznymi spadkami w T+1 i wzrostem
w kolejnych okresach badawczych. Wykonane zabiegi renaturyzacyjne nie wptynety
istotnie na termike wad, ilos¢ zwigzkdéw fosforu oraz poziom mineralizacji wéd.

Jednak najwiekszym zaskoczeniem byto powstanie refugium dla larw
Ephemera w sekcji majacej teoretycznie najmniejsze szanse kolonizacji przez
organizmy pradolubne (tabela 4 w artykule Al).

W artykule A2 przedstawiono srednioterminowy wptyw sztucznego odciecia
jeziora przybrzeznego (instalacja wrdt sztormowych) od zasilania wodami morskimi
na zmienno$¢ fitoplanktonu. Odizolowanie jeziora od intruzji wéd Battyku
traktowano jako stresor fizyczny. Dokonano oceny czasowej skfadu, liczebnosci
i biomasy tego zgrupowania hydrobiontéw tuz po blokadzie (efekt krotkoterminowy)

i po uptywie 5-6 lat (efekt Srednioterminowy) w jeziorze Jamno (rycina 2 w artykule
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A2). Wszystkie parametry fizyczno-chemiczne wod byty istotnie odmienne w obu
badanych okresach, przy czym najistotniejsze zmiany dotyczyty spadku, w trakcie
trwania badan, iloéci N-NOs,, TOC i wzroscie wartoéci TDS, DO, P-PO4* i N-NH4*
(tabela 1 w artykule A2). W ujeciu $rednioterminowym zaburzenie w naptywie wod
morskich powodowat blisko czterokrotny spadek obfitosci fitoplanktonu potgczonego
z catkowitym wyeliminowaniem reprezentantdw okrzemek i zielenic (tabela 2
w artykule A2). Rdwnoczesnie systematycznie wzrastata dominacja sinic od poziomu
91% tuz po instalacji wrét, do 93% w ujeciu srednioterminowym (tabela 2 w artykule

A2), powodujac silne zakwity glondw (ryc. 4).

Rycina 4. Jezioro Jamno w 2020 roku (po 6 latach od izolacji doptywu waéd battyckich)

Przy silnej degradacji zbiornika dla obfitosci glonéw planktonowych nie ma
znaczenia dostepnos¢ do biogendw (N-NOs™ i P-PO4*). Wyniki tego badania pokazaty,
ze zgrupowania fitoplanktonu w jeziorze Jamno byty przede wszystkim ksztattowane
przez zasolenie oraz w mniejszym stopniu przez pozostate warunki fizyczno-

chemiczne wody (rycina 3 i 4 w artykule A2).
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Badania w artykule A3 koncentrowaty sie na okresleniu wptywu czynnikéw
abiotycznych (stresor chemiczny) - stezenia metali ciezkich (Ba, Bi, Cr, Cu, Mn, Fe, Ni,
Pb i Zn) oraz tgcznosci hydrologicznej na sktad, biomase i aktywnos¢ fotosyntetyczng
fitoplanktonu (zakwity = stresor biologiczny) (ryc. 5). Wyniki badan wskazuja,
ze skumulowane interakcje w tej formacji ekologicznej wymuszone przez czynniki
abiotyczne (jako$¢ wody oraz tgczno$é¢ hydrologiczna) prowadza do zmian
w strukturze i aktywnosci fotosyntetycznej fitoplanktonu (tabela 4, rycina 4
w artykule A3). Jeziora réznity sie pod wzgledem zasolenia: stodkowodne vs. stonawe
vs. przejsciowe (rycina 2 w artykule A3). Niezaleznie od typu jeziora, dominujaca
grupa byly sinice (¥80%), natomiast ich udziat procentowy byt nizszy w jeziorze
stonawym (tabela 4 w artykule A3). Intruzja wody morskiej do Battyku spowodowata
spadek stezenia metali ciezkich w wodzie jeziornej dla Fe, Zn, Pb i Bi (tabela 3
w artykule A3). Analiza redundancji (RDA) sugerowata pozytywny wptyw niektérych
metali ciezkich na biomase zielenic i okrzemek. Tylko dla kryptofitow niewielki spadek

biomasy byt zwigzany ze wzrostem stezenia metali w wodzie otwartej (rycina 5i 6

w artykule A3).
Stonawowodne  Stodkowodne- Stonawowodne-  Siodkowodne
stonawowodne stodkowodne
1,5-7,1 PSU 0,329PSU /| 0,1-0,9 PSU 0,020-0,025 PSU
morze rzeka
‘ ( | =
Stonawowodn i !

Morze

: AT AN Stodkowodne
: v ere
2,01 mgL"’ 241 mgl'" : ‘ !

Stonawowodne-stodkowodne

Rycina 5. Koncentracja wybranych metali w wodzie i zmiany biomasy fitoplanktonu
w jeziorach przymorskich o réznym poziomie tgcznosci hydrologicznej z morzem
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Oczywiscie gtéwnym zrédtem zanieczyszczen obserwowanych w jeziorach
przybrzeznych jest zlewnia. Powoduje to, ze battyckie jeziora przybrzeine (BCL's)
moga stanowi¢ miejsce monitoringu migracji zanieczyszczen w kierunku morza
(analiza stresora chemicznego). S3 one przy tym obarczone podatnoscia na
degradacje, ktora przejawia sie wysokg trofig wod (tabela 1 w artykule A4). Wyniki
wskazaty istnienie trzech typdéw zlewni, z ktérych kazdy oprécz wysokiego udziatu
terendw rolniczych posiadat: (i) istotny udziat terenéw podmoktych oraz zbiornikow
wodnych (C1), (ii) duzy udziat obszardw lesnych i pétnaturalnych (C2), lub (iii) terenow
zurbanizowanych (C3) (rycina 2 i 3 w artykule A4). Zastosowana analiza korelacji
wskazata zwigzki pomiedzy typami pokrycia terenu, a poziomem trofii wody
w jeziorach w oparciu o indeks trofii Carlsona (TSlch, TSke, TSlsp, TSlroc).
Wyraznie odmienny okazat sie typ C2, w ktérym rownoczesnie poziom trofii jezior byt
najnizszy (tabela 5 w artykule A4). Mimo wszystko réwnowazenie udziatu tej formy
uzytkowania terenu w zlewniach przez obszary lesne i pétnaturalne powoduje,
ze znajdujgce sie w nich jeziora przybrzezne majg wody o nizszym poziomie trofii.
Pozostate typy zlewni w podobny sposdéb powigzane sy z zyznosciag wod jezior
przybrzeznych (tabela 2 i 3 w artykule A4). Struktura zlewni analizowana w oparciu
o CORINE Land Cover (CLC) w istotny sposéb wptywa na obnizenie wartosci TP i TOC,
natomiast nie ma przetozenia na widzialnos¢ krgzka Secchiego i poziom chlorofilu
w jeziorach. Jako gtéwny komponent zlewni wptywajgcy na redukcje koncentracji
fosforu i wegla organicznego wskazano obszary mokradtowe (=torfowiska) (tabela 3
w artykule A4). lJeziora przybrzeine sg ztozonymi ekosystemami wodnymi,
ich odmiennos¢ wynika z réinych stosunkédw hydrologicznych uksztattowanych
w wyniku przewagi czynnika lgdowego badZz morskiego. Istotne sg tu interakcje
pomiedzy Srodowiskiem waéd stodkich a srodowiskiem morskim oraz wymiana wéd
pomiedzy dwoma obiektami hydrograficznymi pozostajgcymi w Scistym zwigzku.
W tym kontekscie jako zadziwiajagce nalezy wuznaé brak potwierdzenia
w prezentowanych wynikach istotnego znaczenia intruzji wod Battyku (zasolenie) na
poziom trofii wéd badanych BCL’s (tabela 3 w artykule A4). Wydaje sie, ze moze to
by¢ specyficzna wtasciwos¢ przybrzeznych silnie zeutrofizowanych zbiornikow,
szczegdblnie ujawniajgca sie w przypadku ekosystemdw powigzanych z zamknietymi

morzami jak np. Battyk.
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DYSKUSJA

Ekosystemy, ktdre zostaty dotkniete antropopresjg, charakteryzujg sie
deregulacjg ich wtasciwosci strukturalnych (takich jak sktad gatunkowy i rozktad
biomasy) oraz atrybutéw funkcjonalnych (takich jak produktywnos¢ i obieg
sktadnikéw odzywczych) (Luiin., 2015; Harweliin., 2016, 2019). Ogdlnie rzecz biorac,
gdy stres Srodowiskowy znacznie sie nasila, obserwuje sie zmiany w funkcjonowaniu
ekosystemu, a po jego ustaniu rozpoczyna sie proces regeneracji naturalnej badz
implikowanej przez cztowieka (rekultywacja, renaturyzacja) (Bond i in., 2008).
W przypadku rzeki Kwaczy odbudowa jej potencjatu naturalnego zostata
poprzedzona badaniami pilotazowymi zakonczonymi wybraniem biowskaznika
efektdw renaturyzacji. W kolejnym etapie wykonano liczne zabiegi hydrotechniczne,
spdjne z naturalnie zachodzgcymi procesami ekologicznymi. W ten sposéb wdrozono
schemat dziatania: teoretyczna identyfikacja problemu = badania stanu,,0” = wybor
biowskaznika - badania kontrolne - okreslenie uzyskanych efektéw.

Prostolinijny uktad koryta, z niezréznicowang predkoscig przeptywu (~0,1m/s)
z okresu przed renaturyzacja, nie sprzyjat duzej réznorodnosci biologicznej (stresor
biologiczny). Byto to wywotane matg heterogenicznoscia siedlisk (obecnosc¢ stresora
fizycznego). Ogdlnie przyjmuje sie, ze silnie zmienione przez cztowieka systemy
rzeczne nie sg dogodnym miejscem do egzystencji zréznicowanych zoocenoz (Azrina
iin., 2006). Dopiero odbudowa naturalnych komponentéw ekosysteméw stwarza dla
nich okazje do zasiedlenia nowych obszarow. Taka sytuacja zostata zaobserwowana
po renaturyzacji rzeki Kwaczy, gdzie doszto do wzrostu dyspersji larw E. danica
w uktadzie przestrzennym i czasowym. Jeszcze przed wykonaniem zabiegéw
przedstawiciele Ephemera zasiedlaty rzeke Kwacze, ale ich obecnos¢ ograniczata sie
jedynie do 1/4 przebadanych miejsc. Po renaturyzacji nastgpita kolonizacja nowych
miejsc i po uptywie dekady larwy E. danica byly spotykane na prawie catym
przebudowanym odcinku rzeki. Potwierdza to zatem duzg plastycznos¢ fenologiczna
tego gatunku, przejawiajacg sie szybka adaptacja do nowych warunkéw
siedliskowych, a wiec zniwelowanie czynnika stresowego ograniczajgcego ich
ekspansje (Reznick i Ghalambor, 2001). Cecha ta pozwolita larwom przetrwac nawet

poczgtkowo drastyczng redukcje liczebnosci populacji, traktowang jako wskaznik
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stresu  biologicznego, wraz z zachowaniem zdolnosci reprodukcyjnej,
mimo stosunkowo krétkiego cyklu zyciowego (Bennett, 2007). Niewatpliwie udato sie
temu gatunkowi wykorzystaé szanse na ekspansje (tzw. ,,okno okazji”) wywotang
zmianami hydromorfologicznymi koryta (niwelowanie dziatania stresora fizycznego).
Wzrost liczebnosci larw E. danica mozna wigza¢ z pojawieniem sie nowych nisz
ekologicznych, sprzyjajgcych temu gatunkowi. Co zaskakujgce, pojawity sie one
nawet w miejscach niezbyt sprzyjajgcych ich egzystenc;ji, takich jak odciety fragment
koryta z jazem o niewielkiej predkosci przeptywu wody (Bennett, 2007). Ponadto ten
fragment stat sie ostatecznie rodzajem refugium dla jetek w czasie gwattownych
zjawisk korytowych (stresor fizyczny), np. wezbran powodujgcych znoszenie i/lub ich
Smier¢. Tym sposobem pozbawione kontaktu z nurtem fragmenty cieku, podobnie
jak tereny przykorytowe, okazujg sie najbardziej istotnymi w zachowaniu puli
genowej miejscami w systemie rzecznym (Dittrich i in., 2016).

W trakcie renaturyzacji rzeki Kwaczy zastosowano wiele réznorodnych
rozwigzan hydrotechnicznych, ktére oddziatywaty na kondycje badanej populacji
larw. Jednak stworzona mozaika siedlisk (heterogeniczno$é) sugerowata osiggniecie
zoptymalizowanego ukfadu stymulujgcego rozwdéj badanego gatunku. Zostato to
potwierdzone na podstawie wyliczonej wspotzaleznos$ci biomasy vs. dtugosci ciata
organizmdw (wskaznik EcoCon), wskazujacej ich kondycje w zasiedlanych habitatach
(Froese 2006). Przed renaturyzacjg wskaznik osiggat niskie wartosci (<1,0),
a w ostatnim okresie badan jego srednia wartos¢ wyraznie wzrosta (>10). Uzyskanie
wartosci ponizej jednosci nalezy traktowaé jako ztg kondycje siedlisk wraz
z rekomendacjg do wykonania zabiegdw renaturyzacyjnych. Zaleznos¢ masa-dtugosc
osobnika mozna zatem wskazaé¢ jako dobrg miare do oceny skutkdw renaturyzacji
traktowanej jako metoda eliminacji stresoréw.

Gtéwnym czynnikiem odpowiedzialnym za rozwéj badanej populacji larw i jej
kondycji wydajg sie by¢ warunki hydrologiczne. Poczgtkowa destabilizacja,
gwattownie wymuszona zmianami predkosci przeptywu wody w korycie rzeki,
stanowita stresor fizyczny implikujgcy obnizenie liczebnosci populacji bezkregowcéw
(np. Dewson i in., 2007; Marxsen i in., 2011). Po ustabilizowaniu sie warunkow
hydrologicznych ten rodzaj czynnika zaburzajgcego stracit swoje znaczenie.

W tym badaniu byto to rdwniez widoczne, gdy w pierwszym roku po przeprowadzeniu
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zabiegdw renaturyzacyjnych liczebnos¢ (cho¢ nie wielkos¢ ciata) larw jetki byta
znacznie zmniejszona.

Dodatkowym stresorem dla populacji larw jetki byty nagte zmiany warunkdéw
Srodowiskowych na poszczegdlnych odcinkach rzeki, ktére mogty implikowac¢ reakcje
fizjologiczne organizmdéw wodnych (Boaventuraiin., 1997; Livingstone, 2003). W tym
badaniu stwierdzono, ze wzrost stezenia N-NO3 wptywa niekorzystnie na liczebnos¢
i wielko$¢ ciata larw Ephemera. Wzrost ten nie jest jednak spowodowany
renaturyzacjg strumienia, ale gtdwnie hodowlg pstrggéw w gérnym biegu rzeki
Kwaczy wzgledem przebudowanego odcinka. Bozanic i in. (2018) wyraznie wykazali,
ze odprowadzanie bogatej w nutrienty wody ze stawdw rybnych, wykorzystywanych
do hodowli pstraga, wigze sie ze spadkiem liczebnosci jetki w ciekach. Z kolei wahania
pH wody majg potencjalnie stymulujacy wptyw na stan larwalny. Chociaz zakres
wahan nadal miescit sie w najwyzszej klasie jakosci wody, wptyw pH wody na wiele
procesow ekologicznych jest znaczacy. Kontrastuje to z innymi doniesieniami, ktére
nie wykazuja takiego zwigzku lub nawet sugerujg, ze pH i EC nie wptywajg na rozwdj
jetki (Bispo iin., 2006).

Struktura dna cieku jest kolejnym przyktadem dziatania czynnika fizycznego,
wplywajgcego na egzystencje duzej grupy fauny bezkregowej, w tym takie na
populacje larw Ephemera. Jak podaje Bennett (2007), zamulenie i pojawienie sie
hydromakrofitow w siedliskach jest korzystnym zjawiskiem dla fauny bezkregowe;j.

Mimo wszystko interakcje podtoze-organizm majg mniejszg range niz
dynamika warunkéw hydrologicznych i jako$¢ wody (identyfikowanych jako stresory
fizyczne i chemiczne).

Giownym osiggnieciem tej czesci opracowania w zakresie postawionego
celu pracy doktorskiej byto udowodnienie znaczenia wzrostu heterogenicznosci
siedlisk spowodowanych wymuszonymi zmianami hydrologicznymi w korycie.
Dziatania renaturyzacyjne stanowig w pierwszej kolejnosci czynnik stresowy dla
zoocenoz, ktéry jednak z czasem ustepuje, dajac impuls do rozwoju bogatych
zgrupowan fauny bezkregowej. W przypadku dziatania stresorow biologicznych,
traktowanych jako zmiana poziomu dyspersji gatunkéw w srodowisku, w wyniku
przeprowadzonych zabiegdow w rzece Kwaczy zauwazono wyrainy wzrost iloSci

siedlisk zajmowanych przez badany gatunek. Prawidtowo wykonane zabiegi
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inspirowane natura (NbS) mogg stanowic element poprawy zdrowia ekologicznego
matych rzek na obszarach nizinnych. Renaturyzacja w sposéb trwaty niweluje
dziatanie duzej grupy stresoréw. Zatem tego typu dziatania moga mieé potencjalnie
ogromne znaczenie w poprawie bioréinorodnosci dolin rzecznych w ujeciu
zaréwno lokalnym, jak i obszarowym (Verdonschot i in., 2016). W zwigzku z tym
powinny one stanowi¢ podstawe dziatan prosrodowiskowych w celu poprawy
potencjatu naturalnego srodowiska implikujgcego poprawe zdrowia ekologicznego.

Oddziatywanie czynnikow stresowych nie dotyka jedynie ekosystemoéw
lotycznych. Bardzo czesto duzo silniejsze reakcje dotykajg zbiornikéw wodnych,
ktore stanowig istotny element w zlewni. W przypadku badan w jeziorze Jamno
podjeto prébe oceny, jak sztuczna blokada w postaci wrét przeciwsztormowych
zmienita dynamike srodowiska wodnego, wywotujgc stres na wielu poziomach
organizacji ekosystemu. Juz pierwsze wyniki badan po powstaniu budowli
hydrotechnicznych (2014-2015) wskazaty na silng odpowiedz ekosystemu, wywotang
dwoma grupami stresoréw o charakterze fizycznym i chemicznym (Lawrie i in., 2010).
Pierwszy zwigzany jest ze zmiang bilansu wodnego poprzez odmienng ilo$é
doptywajgcej wody (stresor fizyczny), a drugi ze zmiang jakosci wody (stresor
chemiczny). Ich synergiczne dziatanie doprowadzi do (i) zmniejszenia sie ilo$¢ wody
w misie jeziornej; (ii) pogorszenia sie jakosci wdd, poniewaz doptyw zanieczyszczen
ze zlewni nie byt nawet w niewielkim stopniu rekompensowany doptywem lepiej
natlenionej, czystszej wody morskiej.

Wraz z trwaniem blokady intruzji wéd z morza, istotnej zmianie ulegta
struktura fitoplanktonu. W badanym jeziorze obserwuje sie uproszczenie struktury
fitoplanktonu z dominacjg jednej grupy — sinice (stresor biologiczny).
Jest to bezposredni i kluczowy skutek odciecia jeziora od dostepu wod morskich
(stresor fizyczny). Podobne obserwacje dostarczyta w swoich badaniach Lang-Yona
i in. (2018). W przypadku jeziora Jamno w okresie Srednioterminowym (6-7 lat od
uruchomienia wrét) odnotowano czterokrotny spadek obfitosci fitoplanktonu,
potgczony z catkowitym wyeliminowaniem przedstawicieli okrzemek i zielenic.
Rownoczesnie systematycznie wrastata dominacja sinic od poziomu 91% tuz po
instalacji wrét, do 93% w ujeciu S$rednioterminowym (stresor biologiczny).

Wielu badaczy (Reynolds, 2006; Wilk-Wozniak, 2009; Bonilla i in., 2011; O’Neil i in.,
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2012) przypisuje poszczegdlnym gatunkom, a nawet rodzajom sinic rézne cechy
utatwiajgce sukces w interakcjach z innymi grupami glonéw planktonowych. Sinice na
ogot wykazujg intensywne tempo wzrostu przy podwyziszonej temperaturze
otoczenia (Robarts i Zohary, 1987; Coles i Jones, 2000). W takich warunkach
najskuteczniej konkurujg one z eukariotycznymi producentami pierwotnymi, takimi
jak okrzemki, zielenice czy kryptofity (Elliotti in., 2006; De Senerpont Domis i in.,
2007; Johnk i in., 2008). Mozna te ekspansje powigza¢ ze wzrostem termiki waod
(= stresor fizyczny), co potwierdzity moje badania, ale takze wyniki innych badan
w ekosystemach morskich i stodkowodnych (lbelings, 1996; O'Neil i in., 2012; Walls
i in., 2018). lzolacja jeziora od naptywu wod morskich (identyfikowane jako stresor
fizyczny) intensyfikuje ten proces. Naptyw chtodniejszych wéd morskich hamuje
nagrzewanie sie wod jeziornych i ksztattuje poziom progu niskotemperaturowego
w egzystencji glondw, ograniczajgc tym samym intensywny rozwaj sinic i zwigzanych
z nimi toksyn (Robarts and Zohary, 1987; Liu i in., 2012). Potwierdzity to moje
badania, gdzie termika wod byta kluczowym czynnikiem implikujgcym wartosci
biomasy fitoplanktonu. Jest ona réwniez istotniejsza niz okres badawczy, chociaz
zmiany klimatyczne w trakcie 6-letnich badan mogg mie¢ powigzanie
ze zmianami termiki wod. Jednak niespodziewanym rezultatem byta postepujaca
redukcja obfitosci glondw, w tym réwniez sinic (stresor biologiczny). Podobne wyniki
uzyskano w badaniu Kosteniin. (2011), gdzie cieplejszy klimat nie powoduje wyzszej
ogolnej biomasy fitoplanktonu, ale procent catkowitej biomasy sinic wzrasta wraz
z temperaturg. Wyniki analiz, w potaczeniu z rosngcg liczbg badan laboratoryjnych
i terenowych (Weyhenmeyer, 2001; Huismani in., 2005; Reynolds, 2006;
De Senerpont Domisi in., 2007; Jeppeseni in., 2009; Wagner i Adrian, 2009)
sugeruja, ze ocieplenie klimatu (stresor fizyczny) moze sprzyjac ekspansji i dominacji
sinic (stresor biologiczny). Sinice mogg czerpac wieksze korzysci z ocieplenia niz inne
grupy fitoplanktonu, ze wzgledu na ich wyzsze optymalne temperatury wzrostu.
Dodatkowo ich globalna ekspansja réwniez wzrasta w wyniku zmian klimatu,
co przektada sie na wzrost potencjalnego zagrozenia wod zwigzanego z aktywnoscia
sinic (Lang-Yonai in,. 2018; Walls i in., 2018).

Budowa wrdt przeciwsztormowych (stresor fizyczny) spowodowata réwniez

zmiany w wartosci wszystkich zmierzonych parametréw abiotycznych (stresory
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chemiczne). Szczegdlnie dotyczy to koncentracji fosforandw, ktérych stezenie
pomiedzy obserwacjami krétko- vs. Srednioterminowymi wzrosto dwukrotnie,
co wskazuje na przyspieszanie procesow degradacji zbiornika (pogorszenie zdrowia
ekologicznego). Moze to sugerowac przyspieszenie procesu zamierania jeziora
Jamno oraz przekroczenie granicy pozwalajgcej na wdrozenie skutecznych dziatan
naprawczych w oparciu o podstawy ekohydrologii. Ogdlnie przyjmuje sie,
ze w przypadku sztucznie blokowanej tgcznosci hydrologicznej dochodzi do wzrostu
koncentracji soli biogennych implikujgcych nadprodukcje autotroféw (Twomey
i Thompson, 2001; Gobler i in., 2005; Netto i in., 2012). Co zaskakujgce, w przypadku
efektow srednioterminowych (po 6 latach od uruchomienia wrét) brak ograniczen
w dostepie do biogendéw nie przetozyt sie na rozwdj obfitosci fitoplanktonu.
Dodatkowo, z wykonanego modelu PLS-R wynikato, ze ilosci fosforu fosforanowego
i azotu azotanowego majg znikome przetozenie na uzyskane wyniki biologiczne.
Duze koncentracje biogendw w wodach jeziora Jamno nie sg zatem kluczowym
czynnikiem rozwoju tych organizméw pelagicznych. Ciekawym wynikiem byt takze
spadek wartosci pH po 7 latach od uruchomienia wrét, prawdopodobnie
spowodowany byt on ubytkiem biomasy sinic, ktérych szkodliwe zakwity, czesto
zwiekszajg odczyn stupa wody (Kosten i in., 2011).

Zgodnie z danymi literaturowymi, zasieg widzialnosci w okresie wegetacyjnym
w jeziorze Jamno rzadko przekraczat 0,5 m, a zdarzato sie, ze zblizat sie do zera
(Michalski i Januszkiewicz, 1967; Malej, 1974). W badaniach Obolewskiego (2009)
widzialnos¢ byta niewielka i nie przekraczata 50% gtebokosci, co zwigzane byto
zapewne z silnym rozwojem fitoplanktonu i wysokg produkcjg pierwotng w tym
zbiorniku. Potwierdzajg to réwniez moje badania, gdzie widzialno$é nie przekroczyta
0,4 m (stresor fizyczny) i byta silnie powigzana z iloscig sinic i TChl-a. Nieco wyzsze
wartosci tego parametru w 2020 roku (6 lat po uruchomieniu wrét) mozna wigzaé ze
spadkiem obfitosci fitoplanktonu w toni wodnej, co tylko pozornie nalezy traktowac
jako korzystng zmiane.

Jednak mozliwe jest, ze izolacja od morza potaczona z pogorszeniem sie
warunkow srodowiskowych (stresory fizyczny i chemiczny) w jeziorze Jamno utrudnia
egzystencje nawet tak powszechnie wystepujacej grupie jak sinice, ktéra traktuje sie

jako wskaznik silnej eutrofizacji. W taki sposéb natozenie sie wielu niekorzystnych
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czynnikdéw naturalnych i antropogenicznych wptywa na degradacje przeksztatcanych
zbiornikéw, w tym jeziora Jamno. W przypadku jeziora Jamno, dostarczane juz od lat
60. XX w. wyniki badan monitoringowych wskazywaty na jego zty stan ekologiczny
lub wrecz dowodzity, ze jest to ekosystem w stanie zamierania (Szmidt, 1967; Malej,
1974). Badania wskazujg, ze powstanie wroét (stresor fizyczny) spowodowato
przys$pieszenie tego procesu wraz z redukcjg réznorodnosci fitoplanktonu (stresor
biologiczny).  Szczegdlnie niepokojagce sg  wyniki uzyskane w  ujeciu
Srednioterminowym, a wiec w trakcie ksztattowania sie nowego dla tego ekosystemu
stanu réwnowagi ekologiczne;.

Gtéwnym rezultatem mojej pracy doktorskiej, dowiedzionym w tej czesci,
byto ustalenie negatywnego efektu izolacji jeziora przybrzeinego od naptywu wéd
morskich (stresor fizyczny). Budowa wrét przeciwsztormowych w istotny sposéb
wptyneta na warunki siedliskowe planktonu, co poskutkowato spadkiem poziomu
bioréznorodnosci oraz zakwitami glonéw. Moina zatem  wskazad,
ze zidentyfikowany stresor fizyczny implikuje wzrost intensywnosci dziatania
stresorow chemicznych i biologicznych. W tym kontekscie budowa wrét
sztormowych mozie by¢ traktowana jako dziatanie drastycznie obnizajgce poziom
zdrowia ekologicznego jeziora Jamno.

Wiekszos¢ ptytkowodnych ekosystemoéw przybrzeznych charakteryzuje sie
duzg niestabilnoscig siedlisk, ktérg wigza¢ mozna z obecnoscig znacznej ilosci
czynnikdw stresowych (McLusky i Elliott, 2004; Pérez-Ruzafa i in., 2011).
Réznorodnos¢ sity wnikania do nich wody morskiej jest zwigzana z czasowa
i przestrzenng zmiennoscig prgdow morskich i ptywow (Wooldridge, 1999; Colling
i in,. 2007; Mrozinska i Bgkowska, 2020), ktére sg napedzane gtéwnie przez wiatr,
wiec warunki abiotyczne zmieniajg sie bardzo nieprzewidywalnie (Kjerfve, 1994; Yin,
2003). Wéréd badanych jezior przymorskich cecha ta dotyczy w szczegdlnosci jeziora
Sarbsko (jezioro przejsciowe — z dominacjg wod stodkich), ktére jest stosunkowo
rzadko uzupetniane wodg morska i gdzie biomasa fitoplanktonu jest znacznie wyzsza
niz w pozostatych typach jezior. Dynamika ta zwieksza resuspensje osaddw
i uwalnianie materii organicznej do otwartej wody (stresor chemiczny), co wptywa na

rozwoéj fitoplanktonu silniej niz w innych typach jezior (Woszczyk i in., 2010).
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Ograniczona intruzja wody morskiej nie sprzyja szerokiej dyspersji
przestrzennej gatunkéw euryhalinowych. Ws$réd badanych gtéwnych grup
fitoplanktonu redukcja biomasy w jeziorach stonawych sugerowata, ze ich otwarte
wody s3 zdominowane przez organizmy stenohalinowe. W ekosystemach
podlegajgcych intruzji wody morskiej odnotowano natomiast wartosci biomasy
fitoplanktonu znacznie nizsze niz w ekosystemach przejsciowych z dominacjg wdd
stodkich lub w typowych jeziorach stodkowodnych. Przypuszcza sie, ze naptyw wody
morskiej powoduje stres osmotyczny w komodrkach glonéw (D’ors i in., 2016).
Wyjatek od tej reguty stanowig sinice, ktére wydajg sie by¢ bardziej odporne na tego
typu zmiany, co skutkuje ich dominacjg w wiekszosci lagun i jezior przybrzeznych
wzdtuz Morza Battyckiego (stresor biologiczny), np. sinice konkurujg z innymi
grupami, dzieki tatwosci adaptacji do zmiennych warunkdw i stosunkowo szybkiemu
wzrostowi (Santos-Merinoiin., 2019; Suniin., 2018), co potwierdzajg rowniez wyniki
moich badan z jeziora Jamno.

Ogdlnie rzecz biorgc, niska jakos¢ wody w przybrzeznych jeziorach Battyku jest
spowodowana doptywem zanieczyszczen ze zlewni (stresor chemiczny) (Astel i in,.
2016). Trojanowski i in. (1991) wykazali, ze zlewnie jezior tebsko i Gardno znajduja
sie w jednym z najbardziej wykorzystywanych rolniczo regiondéw Polski. Naptyw
zanieczyszczen wptywa na ich produktywnos¢, ktéra w przeciwienstwie do
wczesniejszych doniesien jest niska w tych jeziorach. Jeziora te sg bogate w fosfor
i azot, ale wedtug Karlssona i in. (2009) to widzialno$¢ determinuje produktywnosé
zbiornikéw wodnych. Jest wysoce prawdopodobne, ze silny rozwdj sinic (stresor
biologiczny), bezposrednio ograniczajgcy widzialnos¢, jednoczesnie ogranicza rozwoj
innych grup fitoplanktonu. W tym zakresie wyniki te potwierdzajg zaleznosci
zaobserwowane takze w jeziorze Jamno. Zanieczyszczenia antropogeniczne, w tym
metalami ciezkimi (stresor chemiczny), mogg powodowaé zmiany strukturalne oraz
zaburzenia funkcjonalne w biosestonie. Sposréd organizméw, dla ktérych
przeprowadzono podobne badania, fitoplankton zwykle wykazuje najwyzsze stosunki
stezenn dla wielu pierwiastkdw, gtéwnie ze wzgledu na jego maty rozmiar
i odpowiadajgcy mu duzy wzgledny obszar sorpcji (Flower i in., 2005).

Badanie zaleznos$ci miedzy biomasg glondw a metalami ciezkimi w profilu

pionowym jest niezbedne do zrozumienia struktury i dynamiki zmian zachodzgcych
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w wodach otwartych. Na fitoplankton wptywa nie tylko stezenie danej substancji,
ale takze szersze srodowisko chemiczne. Ogdlnie rzecz biorgc, wptyw ten zalezy od
stezenia, czasu ekspozycji, sposobu pobierania metalu, czynnikéw wewnetrznych
i warunkoéw S$rodowiskowych. Wiele wczesniejszych badan wykazato, ze pH wody
posrednio wptywa na szybkos¢ akumulacji metali, podczas gdy zasolenie obniza ich
pobdr i akumulacje, w przeciwiedstwie do temperatury, ktéra jest dodatnio
skorelowana z ich akumulacjg (Kock i in., 1996; Cogun i Kargin, 2004; Biswas i in.,
2012). W badaniu stwierdzono, ze metale ciezkie w badanych jeziorach wydajg sie
stymulowaé wzrost poszczegdlnych grup fitoplanktonu. Powszechnie wiadomo,
ze istniejg bardzo ztozone wspdtzaleznosci miedzy elementami abiotycznymi
i biotycznymi w ekosystemach wodnych. Niektére z tych zaleznosci majg charakter
bezposredni, a inne tylko posredni. W tym kontekscie przeprowadzone badania
wskazaty na posredni wptyw chromu na rozwdj fitoplanktonu. Toksyczny wptyw tego
metalu na zooplankton zostat udowodniony (Jakiin., 1996), a to z kolei przyczynia sie
do zwiekszenia biomasy fitoplanktonu z powodu zmniejszonego zerowania. Dziatanie
metalu zwiekszyto biomase fitoplanktonu, jednoczesnie zmniejszajac jego aktywnosé
fotosyntetyczng. Innym przyktadem jest bizmut, ktory ulega intensywnej hydrolizie
na lll stopniu utlenienia i wystepuje w wodzie morskiej jako Bi(OH)s (Byrne, 2002).
Ze wzgledu na swoje rozlegte witasciwosci hydrolityczne, bizmut wykazuje silng
reaktywno$¢ molekularng i dlatego jest potencjalnie toksyczny dla gatunkdw
morskich. Niektére pierwiastki, cho¢ zwykle toksyczne, mogg byé korzystne dla
pewnych organizméw w okreslonych warunkach. Jak podaje Flower i in. (2010),
pomimo swojej toksycznosci bizmut najwyrazniej stymuluje wzrost kryptofitow
i sinic. Jednak nawet stosunkowo niewielkie ilosci pierwiastkdw zmniejszajg
aktywnos¢ procesdw metabolicznych komérek glondéw. Przyktadem jest bar,
ktédry pomimo niskiego stezenia w wodach badanych jezior przybrzezinych,
wykazywat negatywny wptyw na wzrost fitoplanktonu.

Organizmy wodne rdznig sie pod wzgledem zdolnosci do selektywnego
gromadzenia nadmiaru metali. Najsilniej jest akumulowany otéw, a jego stopien
toksycznosci zalezy od naturalnych cech gatunkdéw i wiasciwosci wody (Neto i de
Varennes, 1993). W tym kontekscie metal ten wydaje sie by¢ silniejszym chemicznym

stresorem dla bezkregowcéw niz dla glonéw (Mroziriska i Bakowska, 2020).

34



Jednak u okrzemek i zielenic moze to by¢ zwigzane ze wzrostem aktywnosci
fotosyntetycznej, sensu stricto pierwotnej produktywnosci. Chociaz miedz jest dosé
rozpowszechniona w przyrodzie, jej stezenie w niezanieczyszczonych wodach jest
niskie. Dodatkowo podlega znacznym wahaniom wynikajgcym z fluktuacji zawartosci
tlenu z powodu produkcji glondw. Niskie stezenie miedzi ogranicza wzrost
i aktywnos¢ fotosyntetyczng glondw. Jednakze glony mogg stosunkowo szybko
przystosowaé sie do wyzszych stezen tego metalu (Kozelka i Bruland, 1998).
Toksyczno$é niklu jest znacznie nizsza niz miedzi. Chrom, pomimo powszechnego
wystepowania, powinien byé obecny na stosunkowo niskich poziomach w profilu
pionowym. Jest on zdolny do tworzenia oksyaniondéw i moze by¢ utleniany do
chromianu (Costa, 1997). Redukcja chromianu do chromu(lll) wigze sie
z powstawaniem wolnych rodnikéw. W konsekwencji zwigzki chromu sg toksyczne,
alergizujace i rakotwércze (Costa, 1997). Ponadto w roztworach wodnych chromiany
sg stabilne tylko w $Srodowiskach alkalicznych, takich jak badane jeziora. Wysokie
stezenia chromu w wodzie sg zwigzane wyfgcznie z zanieczyszczeniem. Niewatpliwie
aktywnos¢ fotosyntetyczna glonéw spada, gdy stezenia chromu i zelaza sg wyisze,
mimo ze ich stezenia mieszczg sie w najwyzszej klasie jakosci wody, zgodnie z polskimi
wytycznymi ochrony $rodowiska dla ekosystemoéw przejsciowych (Dziennik Ustaw,
2016). W tym kontekscie cynk jest wyjatkiem, poniewaz jego wartosci znacznie
przekroczyty dopuszczalne normy (>1). Cynk ma negatywny wptyw na glony nawet
przy niskich stezeniach i zwieksza toksyczno$¢ miedzi. Przypuszczam,
ze obserwowana struktura zbiorowisk fitoplanktonu jest uwarunkowana stezeniem
cynku i miedzi w wodzie. Dodatkowo rozpuszczalno$¢ cynku wzrasta przy niskich
wartosciach pH (Macdonald i Bruce Martin, 1988). Mangan jest jednym
z najwazniejszych metali ciezkich i jest uwazany za bufor elektronéw w reakcjach
biochemicznych. Toksycznosé Mn(ll) jest ogdlnie niska w poréwnaniu z innymi
metalami przejsciowymi (Nies, 1999). Niska zawartos¢ manganu w badanych
jeziorach moze by¢ spowodowana poborem przez sinice. Ponadto wolne jony
manganu mogg tagodzi¢ toksyczne dziatanie miedzi (Sunda i Huntsman, 1983) lub
cynku (Twining, 2011).

Chociaz badane jeziora przymorskie to zbiorniki polimiktyczne ($rednia

gtebokos¢ 1,4 m), stezenia metali ciezkich rdinity sie znacznie miedzy nimi.
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Obserwacja ta potwierdza znaczenie f3acznosci hydrologicznej z morzem
w ksztattowaniu warunkéw abiotycznych w battyckich jeziorach przybrzeznych
(stresor fizyczny), jak wskazujg np. Mroziriska i Bgkowska (2020) oraz Asteliin. (2019).
Badania pokazujg, ze mozna wyrdzni¢ dwa podtypy battyckich jezior przejsciowych
(jeziora przejsciowe — z dominacjg waéd stodkich lub jeziora przejSciowe — z dominacja
wad stonych), poniewaz réznig sie one proporcjami wody stodkiej i morskiej, chociaz
oba sg uwazane za ekosystemy stodkowodne, zgodnie ze standardowaq klasyfikacja
zasolenia (System Wenecki, 1959). Fakt ten nalezy uwzgledni¢ w dalszych analizach
ekologicznych polimiktycznych jezior przybrzeznych o niskim poziomie zasolenia.

Giownym osiggnieciem tej czesci pracy doktorskiej w zakresie zrealizowania
celu byto udowodnienie ztozonych interakcji pomiedzy oddziatywaniem stresorow
chemicznych a biomasg glonow planktonowych. Nie mozna jednoznacznie okresli¢
dziatania tego typu stresorow. Wiele z metali, jako mikrosktadniki, jest niezbednych
dla funkcjonowania glonéw, podczas gdy inne dziataja destrukcyjnie na ich
komorki. Poziom tacznosci hydrologicznej jeziora z morzem niweluje dziatanie
stresora chemicznego (obnizenie koncentracji metali) i biologicznego (spadek
udziatu sinic). Potaczenie pomiedzy oboma typami ekosystemow jest zatem
niezbednym elementem wplywajgcym na poziom ich zdrowia ekologicznego.

W polskich jeziorach przybrzeznych, w ktérych zasolenie rzadko przekracza 3
PSU, kluczowym czynnikiem indukujgcym produkcje pierwotng jest fosfor, podczas
gdy w typowych ekosystemach morskich jest to azot (Smith, 1984). Zaleznos¢ ta
zostata potwierdzona w moich badaniach battyckich jezior przybrzeznych (BCL’s),
gdzie gtdwnym czynnikiem odpowiedzialnym za bardzo zty stan wdd oraz
wptywajgcym na wzrost poziomu eutrofizacji (stresor biologiczny) jest fosfor.
Obnizenie poziomu jego sptywu do jezior jest mocno ograniczone przez panujaca
aktualnie strukture uzytkowania poszczegélnych zlewni jezior przybrzeznych,
okreslong w oparciu o metodyke CORINE Land Cover (CLC, 2018). Wsrdd
przeanalizowanych grup pokrycia terenu (1 - najbardziej ogélny podziat uzytkowania
zlewni wg CLC), nie wykazaty zdolnosci akumulacji fosforu na swoim obszarze.
Dopiero ocena szczegétowa oparta na 3 poziomie CLC wskazata, ze obecnos$é
torfowisk w zlewniach jest w stanie hamowaé migracje tego pierwiastka w kierunku

jezior przybrzeznych. Rdwnoczesnie taka forma pokrycia zlewni moze redukowad
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ilos¢ przemieszczajacego sie wegla organicznego. Dzieje sie tak nawet w przypadku
ich niewielkiego udziatu w powierzchni zlewni bezposredniej, stanowigcego
w przypadku badanych obszaréw maksymalnie ~0,05%. Clerici i in. (2014) wskazat na
tereny podmokte jako element blokujgcy intensywnos$¢ proceséw erozyjnych oraz
ograniczajacy sptyw tadunkdw zanieczyszczen do najnizszego punktu zlewni.
Zdolnos¢ usuwania sktadnikéw odzywczych z terendw podmoktych opiera sie na
wychwytywaniu osaddéw, usuwaniu nadmiaru skfadnikdéw odzywczych poprzez
zamieszkujgce je bogate biocenozy (DeBusk, 1999; Obolewski i in., 2011). Mozna
zatem przypisa¢ im role ,nerek” dla zlewni, stanowigcych zasadniczy element
ochronny dla ekosystemdéw wodnych (np. Amoros i Bornette, 2002; Brooks i in.,
2003). Z tego powodu w ostatnim czasie przyktada sie duzg wage do ochrony
i odtwarzania naturalnych mokradet, a takze budowy ich sztucznych substytutow
(Buenoiin., 1995; Lee i in., 2005).

W przypadku wzrostu w zlewniach udziatu komponentéw antropogenicznych,
czyli obszaréw rolniczych i miejskich (traktowanych jako stresor fizyczny), mozna
spodziewad sie pogorszenia stanu wdd jezior, nawet do stanu hipertrofii (ujawnienie
sie stresora biologicznego). W przypadku zlewni battyckich jezior przybrzeinych
gtéwnym przeksztatconym komponentem sg tereny rolnicze stanowigce 45-78% ich
powierzchni. Jednakze ich wptyw na poziom trofii wéd BCL’s ujawnia sie dopiero
w trakcie szczegdtowej analiz klas uzytkowania terenu (3 poziom CLC). Negatywny
wpltyw dotyczy takze obecnosci w zlewniach pastwisk (13%), ktére wptywajg na
wzrost ilosci wegla organicznego w BCL’s. Pastwiska charakteryzujg sie stosunkowo
niskg zdolnoscig wigzania substancji organicznych w warunkach ciggtego wypasu
(Cardoso i in.,, 2009). S one takze traktowane jako element rolnictwa
konwencjonalnego, odpowiedzialnego za wzrost stezenia sktadnikéw pokarmowych
w sptywie powierzchniowym (np. Ongleya i in., 2010; Johnson i in., 2013; Haidary
i in,. 2013; Zhang i in.. 2014). Réwnoczesnie obecnos¢ nieuzytkéw rolnych moze
istotnie redukowac ilos¢ wegla docierajgcego do jezior (Sancheziin.. 2014). Dzieje sie
tak mimo tego, ze sredni udziat tej klasy uzytkowania terenu wynosi zaledwie 2%.
W przypadku analizowanych obszaréw mozna zatem zatozyé, ze na obszarach

rolniczych produkcja i redukcja wegla organicznego sg zréwnowazone.
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Zidentyfikowane typy zlewni BCL's wyrdzniajg sie specyficzng strukturg
gtéwnych klas uzytkowania z 1 poziomu CLC. Obszar reprezentowany przez pierwszy
typ zlewni (C1) charakteryzowat sie najwiekszym udziatem obszaréw terendw
podmoktych oraz zbiornikdw wodnych (tgcznie 17,4%), ale mimo tego bardzo
wysokim wartosciami TSltp i TSIsp. Okazuje sie, ze ekosystemy wodne wystepujgce
w zlewni nie s3 w stanie zasymilowac wytworzonej ilosci fosforu i materii organicznej
z terendw przeksztatconych antropogenicznie (stresor chemiczny). Podobnie
niekorzystna struktura zlewni wystepuje w trzecim typie (C3), gdzie brak jest
istotnych obszaréw tej grupy pokrycia terenu. Sytuacje minimalnie poprawia
obecno$é w zlewni obszaréw pokrytych lasami (<20%), moggcych zwigza¢ pewne
ilosci TOC. Jednakze wiekszo$¢ zanieczyszczen deponowanych w BCL's wptywa na
hipertroficzny stan ich wdd, implikujgcy silny rozwdj fitoplanktonu (wystgpienie
stresora biologicznego) (Obolewski i in., 2018b). Dopiero wzrost ilosci terendéw
pokrytych lasami i obszaréw pétnaturalnych, poréwnywalny z obszarami rolniczymi

(typ drugi zlewni - C2), ma istotny wptyw na obnizenie sie trofii wéd BCL’s (ryc. 6).

MORZE - MORZE

JEZIORO i JEZIORO

dL DOL

TOC TP
roc TP

By
Ay
& ow (&) o
2 <E5| 8 25
zZ = = Z N
8%~ 838
| =2c ] == >
SNG Sk
c O cQOC
Z = Z 5
& = el
Q o)
o o ?
WYSOKA  ANTROPOPRESJA R, WYSOKA  ANTROPOPRESJA AR
tiniaczasy  DKTUALNIE PRZYSZLOSC

Rycina 6. (A) Funkcjonowanie jezior przybrzeznych przy obecnym poziomie wptywu
cztowieka i strukturze zlewni (B). Metoda zmiany struktury zlewni w celu zmniejszenia
wptywu cztowieka i zmniejszenia obcigzenia jezior substancjami odzywczymi
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Obecnosc laséw lisciastych i mieszanych istotnie ograniczata migracje wegla,
przez co mogta by¢ obnizona produkcja pierwotna w jeziorach (Olson i in., 2020).
Dowodzg tego nizsze wartosci TSlcn w zlewniach typu C2 niz w dwdch pozostatych.
Krzeminskaiin. (2006) oraz Staniszewski iin. (2017) dowiedli, ze taka struktura zlewni
tworzy strefe buforowa, zwiekszajgcg odpornos¢ na degradacje znajdujgcych sie
w nich jezior, nawet szczegdlnie podatnych na eutrofizacje jak ptytkowodne zbiorniki
przybrzezne (Trojanowski i in., 1991). Ustalono istotng réznice w trofii wéd jezior
z C2 w stosunku do C1 i C3. Zadziwiajgcy jest brak wptywu sezonowosci na uzyskane
wyniki CTSI, mimo ze oczywiste sg zmiany w aktywnosci autotroféw w trakcie okresu
wegetacyjnego. Dodatkowo warto zwrdéci¢ uwage, ze zasolenie utozsamiane jako
tacznos¢ hydrologiczna z morzem nie wptywa istotnie na poziom trofii badanych
BCL's. Powszechnie zaktada sie, ze intruzja wdd morskich do zbiornikéw
przybrzeznych czasowo obniza trofie wod i poprawia stan ekologiczny (Paturej, 2006;
Netto i in., 2012; El Zokm i in., 2018; Djihouessi i in., 2021). Jednak wydaje sie,
ze w przypadku BCL’s intensywnos¢ takiego zjawiska jest niewystarczajaca,
aby zauwazalnie wptyngé na wartosci CTSI w tych zbiornikach. Czeste scieranie sie
w nich czynnikdw lgdowych i morskich wskazuje na przewage tych pierwszych,
co jednak moze sie zmienia¢ wraz z podnoszeniem sie poziomu wszechoceanu
w wyniku globalnych zmian klimatu (Prange i in., 2020).

Giownym osiggnieciem uzyskanym w tej czesci, wpisujacym sie w zatozenia
mojej pracy doktorskiej, byto wskazanie istotnej roli struktury uzytkowania
obszaréow w zlewniach jezior przybrzeinych (stresor fizyczny) na poziom doptywu
zanieczyszczen (stresor chemiczny). Badane obiekty charakteryzujg sie wysoka
trofia oceniang na podstawie wskaznika Carlsona, a implikowang przez znaczny
doptyw biogenéw. Udowodnitam, ze tacznos¢ hydrologiczna jezior z Battykiem nie
jest w stanie niwelowaé dziatania stresoréow chemicznych traktowanych jako
koncentracja wegla i fosforu, a uwidocznionych w postaci ilosci chlorofilu a i trofii
badanych jezior. Jest to zaskakujace, bo w przypadku metali ciezkich taka
prawidtowo$é miata miejsce. Wydaje sie, ze w przypadku biogendw ich wysoka
koncentracja w jeziorach nie jest w stanie by¢ obnizona przez stosunkowo niewielki
naptyw wody morskiej. Oczywistym jest, ze eliminacja z obszaru zlewni terendw

rolniczych i zurbanizowanych jest niemozliwa, dlatego dazac do poprawy jakosci

39



wody W jeziorach przybrzeznych, nalezy wprowadzi¢ zmiany zgodnie
z ekohydrologiczng koncepcjg bliskg naturze. Kluczowym komponentem tej formy
ksztattowania zlewni jest ochrona, odbudowa Ilub budowa obszaréw
mokradtowych w celu ograniczenia ilosci transportowanego fosforu i wegla.
Intensyfikacje tej redukcji mozna ksztattowac budowg stref buforowych w postaci
zadrzewien $rédpolnych, paséw zieleni czy obszaréw zalesionych (Sliva and Wiliams,
2001). Na obszarach przeksztatconych antropogenicznie nalezatoby ograniczy¢
nadmierng inzynierie (over-engineering) na rzecz zwiekszenia udziatu trawiastych
boisk, parkéow i skweréw, co pozwalatoby na neutralizacje fosforu produkowanego
przez miasta (Di Capua i in., 2022). Wszystkie te dziatania, wraz z opracowaniem
planéw ochronnych opartych na ekohydrologicznych rozwigzaniach wzorowanych

naturg (EH-NbS) wptynetyby na podniesienie zdrowia ekologicznego.
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WNIOSKI

1. Renaturyzacja podnosi poziom zdrowia ekologicznego zdegradowanego
cieku, poniewaz niweluje obecnos¢ stresoréw biologicznych, chemicznych
i fizycznych.

2. Odbudowa potencjatu naturalnego dolin rzecznych, oparta na zabiegach
inspirowanych naturg (NbS), tworzy ,okna okazji” dla rozwoju cennych
gatunkéw fauny dennej i poprawy zdrowia ekologicznego ekosystemoéw
wodnych.

3. tacznosc hydrologiczna z morzem jest w przypadku jezior przybrzeznych
niezbednym czynnikiem wptywajgcym na utrzymanie poziomu ich zdrowia
ekologicznego, niwelujgc przy tym dziatanie wielu stresoréw.

4. lzolacja jezior przybrzeznych od intruzji wéd morskich stanowi niekorzystne
praktyki w kontekscie utrzymywania prawidtowego poziomu zdrowia
ekologicznego, poniewaz zintensyfikowata dziatanie stresoréw biologicznych
i chemicznych.

5. W przypadku polskich jezior przybrzeznych wysoka koncentracja biogendéw
nie jest w stanie by¢ obnizona przez stosunkowo niewielki naptyw wody
z Battyku, ale samo potaczenie hydrologiczne jest istotnym czynnikiem
wptywajgcym na ich funkcjonowanie.

6. W zlewniach jezior przybrzeznych mozna wyznaczy¢ trzy typy zlewni,
ktdre w istotny sposdb determinujg migracje zanieczyszczen do jezior, ktore
stajg sie ,,monitorem” antropopresji na znacznym obszarze Pomorza.

7. Zwiekszenie obecnosci obszaréw mokradtowych w zlewniach jezior
przybrzeznych moze ograniczy¢ doptyw biogendéw (stresor chemiczny),
a tym samym zahamowac ich degradacje, czyli co najmniej utrzymac aktualny

stan zdrowia ekosystemow.
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ZALACZNIKI
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