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1 Inleiding 

 

Door menselijke activiteiten is in een groot aantal waterlichamen de variatie in 

structuren afgenomen (Søndergaard & Jeppesen 2007). Hydromorfologische 

aanpassingen om de afvoercapaciteit te optimaliseren, zoals kanalisatie, normalisatie 

en regulatie hebben er mede toe geleid dat veel beek- en rivierbeddingen bijna geheel 

bestaan uit slib en zand (Bond & Lake 2003; Eekhout et al. 2015). In stilstaande 

wateren versmallen en verharden de land-water overgangen en verdwijnen 

oeverhabitats door peilfixatie (Coops & Hosper 2002). Ook het frequent schonen van 

waterlichamen door maaien, baggeren en het verwijderen van dood hout heeft de 

variatie van de bedding sterk verkleind (Schindler & Scheuerell 2002; Lepori et al. 

2005; Søndergaard & Jeppesen 2007). Daarnaast kunnen veranderingen in het 

landgebruik resulteren in een afname van de structuurvariatie, doordat bijvoorbeeld 

bomen langs het waterlichaam worden verwijderd waardoor er geen boomstammen, 

afgebroken takken en grote hoeveelheden blad meer in het water terecht komen of 

doordat er bijvoorbeeld meer nutriënten naar het water afspoelen waardoor de 

complexiteit van de vegetatiestructuur afneemt (Lewis et al. 1996; Allan 2004; Feld 

et al. 2011; Phillips et al. 2016).  

 

Habitatheterogeniteit kan worden gedefinieerd als de complexiteit van de individuele 

structuren (d.w.z. de vormrijkdom), de complexiteit van de rangschikking van 

structuren in de ruimte (d.w.z. positionering onderlinge plekken met vergelijkbare 

structuur of “patchiness”) en ruimtelijke en temporele diversiteit in structuren (d.w.z. 

variatie in type structuren) (Palmer et al. 2010; de Brouwer et al. 2020). Onder 

structuren vallen parameters die te maken hebben met de morfologie van het 

waterlichaam, zoals tracé, dwarsprofiel en substraatmozaïeken. Om de ecologische 

effecten van de afname van de variatie in allerlei structuren te bepalen is het belangrijk 

te kijken naar de rol van structuur voor de aanwezige soorten. Soorten gebruiken om 

allerlei redenen structuren, bijvoorbeeld als schuil-, paai-, rust- of broedplaats, om 

eitjes op af te zetten of om zich te verplaatsen. Structuren spelen een belangrijke rol 

als leefomgeving of habitat voor soorten. Om de effecten van de habitatheterogeniteit 

op de biodiversiteit te bepalen is het belangrijk om onderscheid te maken in de 

ruimtelijke en temporele schaal (Frissell et al. 1986). Van grote naar kleine ruimtelijke 

schaal zou gesproken kunnen worden over landschaps-, biotoop- en 

habitatheterogeniteit. De schaal waarop habitatheterogeniteit een effect heeft op het 

voorkomen van organismen hangt sterk af van de levenscyclus van de soort (Lewis et 

al. 1996). Vissen hebben doorgaans een groot leefgebied met meerdere habitats, 

waarbij de beschikbaarheid van geschikt habitat op een schaal van meters tot 

kilometers moet worden bepaald (Minns 1995; Thomaz & Cunha 2010, Wolter et al. 

2016). Daarentegen hangt het voorkomen van macrofauna af van de 

habitatheterogeniteit op een kleinere schaal, variërend van de textuur van enkele 

stenen tot de complexiteit en dynamiek in substraatmozaïeken (Lepori et al. 2005; De 

Brouwer 2020). Gedurende verschillende levensfases hebben organismen ook vaak 

verschillende habitattypen nodig (Bond & Lake 2003). Voor de kokerjuffer soort 

Agapetus fuscipes zijn bijvoorbeeld bomen en struiken langs een beek van belang voor 

het uitvliegen, het paren en rusten, de boomwortels en ingevallen takken zorgen voor 

variatie in de stroming en het ontstaan van grindbedden die dienen als habitat tijdens 
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het larvale stadium, voor het afzetten van de eieren en voor de verpopping (Nijboer, 

2004). Hetzelfde geldt ook voor vissoorten die verschillende overwinterings-, paai- en 

foerageerhabitat gebruiken tijdens hun levenscyclus (Schlosser 1991; Grift 2001).  

 

2 Effecten van habitatheterogeniteit op het ecosysteem 

 

2.1 Belangrijkste habitatstructuren per watertype 

Beken en riviertjes. Onder natuurlijke omstandigheden wordt de loop (lengteprofiel), 

het dwarsprofiel en de overstromingszone van stromende wateren bepaald door de 

vorm van het beekdal, het verval, het bodemmateriaal en de toevoer van water en 

sediment (Montgomery & MacDonald 2002; Beechie et al. 2010). Bomen spelen een 

belangrijke rol omdat de wortels de oever beschermen tegen erosie en het invallend 

dood hout de hydromorfologie in de ruimte en tijd kan veranderen (Beechie et al. 

2010, Gurnell 

2014). Zo ontstaan er bijvoorbeeld luwtezones, spoelkommen en snelstromende 

gedeeltes. Daarnaast zorgen bomen voor een belangrijke toevoer van grof en fijn 

organisch materiaal (Feld et al. 2011). Op kleinere schaal wordt de natuurlijke bedding 

gekarakteriseerd door een grote complexiteit, diversiteit en dynamiek in 

substraatpatronen (Lewis et al. 1996; Palmer et al. 2010). Deze substraatpatronen 

bevatten bladpakketten, dood hout, takken en afzettingen van fijne en grove detritus 

en grindbedden (Eekhout et al. 2015). In een natuurlijke laaglandbeek (boven-

middenloop) in het bos bestaat gemiddeld 25% van de beekbodem uit dood hout en 

nog eens 25% uit detritusafzettingen (Anderson & Sedell 1979). Waterplanten vormen 

een belangrijk habitat in de niet beschaduwde, langzaam stromende, meestal 

gekanaliseerde laaglandbeken (midden- benedenloop) (Clarke 2002). Waterplanten 

creëren variatie in stromingssnelheden en hebben daardoor ook een grote invloed op 

de omliggende substraten, zoals slibafzettingen tussen de planten, 

stroomversnellingen met grof zand en grind voor de planten en zandophopingen achter 

de plantenpakketten (Gurnell 2014; Pedersen et al. 2006; Wolters et al. 2018).  

 

Figuur 1: Habitatheterogeniteit in een stromend water op lokale schaal. De substraatpatronen 

bevatten onder andere bladpakketten, dood hout, takken en afzettingen van fijne en grove detritus, 

grindbedden en waterplanten.  
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Meren en plassen. De habitat van meren en plassen kan op biotoopschaal 

onderverdeeld worden in de oeverzone, een pelagisch (waterkolom) en bentisch 

habitat(bodem). De oeverzone vormt de land-water overgang en zorgt voor een 

belangrijke input voor organisch materiaal en invallend hout. Het pelagisch habitat is 

relatief homogeen in vergelijking tot het bentisch habitat (Schindler & Scheuerell 

2002). De heterogeniteit in het bentisch habitat kan worden gekarakteriseerd door 

een afwisseling van sediment, harde substraten zoals veenbrokken of oude 

schelpenbanken, waterplanten en ingevallen dood hout (Schindler & Scheuerell 2002). 

De waterplanten die in het litoraal (de ondiepe oeverzone) groeien, vormen de 

belangrijkste habitatstructuur in meren en plassen (Heck & Crowder 1991; Carpenter 

& Cottingham 1997). Door een gradiënt in het litoraal in toenemende waterdiepte van 

de oever naar diepere delen ontstaat een zonering in de plantensoorten wat bijdraagt 

aan de habitatheterogeniteit (Spence 1982). De natuurlijke dynamiek in het waterpeil 

speelt hierbij een belangrijke rol en is bepalend voor welke soorten er in en rond meren 

en plassen voorkomen (Leira & Cantonati 2008). 

 

Sloten en kanalen. Een poldersysteem bestaat uit een netwerk van sloten en boezems. 

In deze ondiepe stilstaande wateren vormen waterplanten, die zowel in het litoraal als 

in de waterkolom groeien, de belangrijkste habitatstructuur (Higler & Verdonschot 

1989; Verdonschot et al. 2012; Whatley et al. 2014). De vegetatiesamenstelling kan 

sterk verschillen tussen de jaren en soms zelfs tussen seizoenen waardoor de 

habitatheterogeniteit van sloten in de ruimte en tijd zeer heterogeen kan zijn 

(Verdonschot 2012). Natuurlijke oorzaken die zorgen voor een verschuiving in de 

soortensamenstelling zijn gerelateerd aan de sterke concurrentie tussen 

plantensoorten onderling en met algen of cyanobacteriën en het zeer snel verlopen 

van de verlanding (Verdonschot 2012). Door het maaien van de vegetatie en het 

uitbaggeren van het opgehoopte organische materiaal op de bodem wordt dit 

verlandingsproces tijdelijk teruggezet naar een jonger successiestadium (Verdonschot 

2012). 

Door hun grote breedte en diepte zijn kanalen over het algemeen arm aan habitats, 

vooral wanneer intensieve scheepvaart plaatsvindt. Dikwijls zijn de oevers steil en 

bestaan uit steen of damwanden, waardoor er van een litorale gradiënt geen of amper 

sprake is. Ondiepe kanalen zonder scheepvaart zijn qua habitats vergelijkbaar met 

brede sloten en weteringen. 
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Figuur 2: Habitatheterogeniteit in een stilstaand water op lokale schaal. De substraatpatronen 

worden gevormd door verschillende plantensoorten in het litoraal afgewisseld met sediment, harde 

substraten en ingevallen dood hout.  

 

2.2 Effecten op andere sleutelfactoren in het waterecosysteem 

Habitatheterogeniteit heeft direct en indirect invloed op verschillende ecologische 

sleutelfactoren: 

1. Licht en temperatuur. Bomen langs de waterkant houden licht tegen, waardoor 

de temperatuur van het water overdag lager blijft t.o.v. de luchttemperatuur. 

Dit effect is het grootst in smalle bovenlopen waar het bladerdak de hele beek 

beschaduwd (Moore et al. 2005). In ondiepe, stilstaande wateren kunnen 

waterplanten zorgen voor een sterkere stratificatie van de watertemperatuur 

doordat ze zonlicht tegen houden en verticale menging door de wind tegen gaan 

(Carpenter & Lodge 1986; Herb & Stefan 2005). De variatie in water 

temperatuur is in het algemeen groter wanneer de habitatheterogeniteit in een 

waterlichaam groter is (Ebersole et al. 2003).  

2. Stroming. De stroomsnelheid in beken en riviertjes wordt beïnvloed door het 

verval en het dwarsprofiel van het waterlichaam (Gordon et al. 2004). Stroming 

kan de habitat heterogeniteit beïnvloeden door substraten te transporteren. In 

laaglandbeken is een verlaagde stroomsnelheid vaak gerelateerd aan de 

depositie van fijn sediment (Pedersen et al. 2004). Omgekeerd hebben 

habitatstructuren in de bedding, zoals omgevallen bomen, houtpakketten en 

patches van waterplanten ook invloed op de stromingsprocessen. Het effect 

hangt af van het beektype en de dichtheid en positionering van de structuren. 

Habitatheterogeniteit zorgt vaak voor meer ruimtelijk variatie in de stroming en 

een grotere retentie van water, waardoor de hevigheid van piekafvoeren wordt 

afgezwakt (Clarke 2002; Gurnell et al. 2002; Franklin et al. 2008). 

3. Zuurstof. Waterplanten en algen produceren zuurstof, terwijl alle dierlijke 

organismen zuurstof nodig hebben voor de ademhaling (Odum 1956). In 

stilstaande wateren is een dichte biomassa van ondergedoken waterplanten 

gerelateerd aan hoge fluctuaties in zuurstofconcentraties. De 

zuurstofconcentraties zijn laag wanneer een waterlichaam bedekt is met kroos, 

doordat minder licht de ondergedoken waterplanten en algen kan bereiken en 

de groei wordt afgeremd, en er minder zuurstofuitwisseling tussen het water en 

de atmosfeer optreedt (Carpenter & Lodge 1986; Van der Lee et al. 2018). In 

stromende wateren wordt de diffusie van zuurstof in de atmosfeer naar het 

Vogels
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water vergroot door waterbeweging en stroming. Habitatstructuren in de 

bedding van beken en riviertjes kunnen lokaal leiden tot hogere 

zuurstofconcentraties bij stroomversnellingen en watervalletjes (meer diffusie) 

en lagere zuurstofconcentraties in de diepere spoelkommen waar de 

stroomsnelheid lager is (minder diffusie) en er meer organisch materiaal wordt 

opgehoopt en afgebroken (zuurstofverbruik) (Garvey et al. 2007; De Brouwer 

2020). 

4. Stoffen. Op grotere schaal heeft een beekbegeleidend bos of houtwal een 

bufferende werking, waardoor water, voedings- en toxische stoffen het 

stromende water moeilijker kunnen bereiken (Feld et al. 2011). In stilstaande 

wateren heeft een grazige bufferzone een vergelijkbaar effect. In het water kan 

meer habitatheterogeniteit resulteren in een hogere afbraak en snellere 

omzetting van stoffen, vooral nutriënten, omdat de hogere diversiteit aan 

producenten en consumenten leidt tot hogere biologische activiteit (Garvey et 

al. 2007). Habitatstructuren, zoals planten- en houtpakketten, bieden bacteriën 

en algen direct een groter groeioppervlak en indirect door het creëren van 

detritusafzettingen, waardoor ze meer nutriënten vast kunnen leggen (meer 

fotosynthese) en afbreken (meer respiratie) (Gurnell et al. 2002; Bukaveckas 

2007). Waterplanten beïnvloeden de stoffenkringloop ook direct door nutriënten 

op te nemen tijdens de groei en deze weer af te geven wanneer planten(delen) 

afsterven (Clarke 2002).  

 

2.3 Ecologische responsen  

Voor veel waterecosystemen geldt dat de soortsdiversiteit toeneemt wanneer de 

habitatheterogeniteit groter is (Palmer et al. 2010). Dit komt doordat er bij een grotere 

habitatheterogeniteit meer ecologische niches beschikbaar zijn, die door verschillende 

soorten kunnen worden gekoloniseerd (Warfe et al. 2008). Elke soort heeft zich 

gedurende de evolutie aangepast aan een specifiek palet van habitats, zoals aan 

bepaalde substraattypes, een stroomsnelheidsrange of een positie in de waterkolom 

(Giller & Malmqvist 1998). Habitatstructuren zijn ook belangrijk voor de variatie in de 

voedselvoorraad doordat ze detritus vastleggen en algen en andere micro-organismen 

oppervlak bieden (Taniguchi et al. 2003; Thomaz & Cunha 2008). Dit voedsel kan weer 

door macrofauna en kleinere vissen worden benut die op hun beurt weer andere 

predatoren aantrekken en wat dus leidt tot een hogere soortsdiversiteit (Thomaz & 

Cunha 2008). Habitatstructuren beïnvloeden niet alleen directe voedselrelaties maar 

ook indirecte en niet-voedselrelaties. In een complexer habitat treedt bijvoorbeeld 

minder predatie van macrofauna door vis op omdat de macrofauna meer plekken heeft 

om te schuilen; dit is een voorbeeld van een indirecte voedselrelatie (Warfe & Bermuta 

2006). Ook fungeren habitatstructuren als ei-afzet en hechtingsplaatsen (bijv. voor 

filtreerders of verpopping), bouwmateriaal voor huisjes en een route om uit het water 

te kruipen of omgekeerd; al deze voorbeelden zijn niet-voedselrelaties (Hofman & 

Hering 2000). Een toename in habitatheterogeniteit leidt dus tot een groter scala aan 

voedselbronnen-, rust- en schuilplaatsen wat een positief effect heeft op de 

soortsdiversiteit. Daarnaast is er bij een hogere habitatheterogeniteit meer kans om 

aan periodes van extreme omstandigheden in het milieu te ontsnappen (grotere 

veerkracht van het ecosysteem). Wanneer bijvoorbeeld de watertemperatuur tijdelijk 
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extreem hoog is, kunnen organismen zich in een heterogeen milieu verplaatsen naar 

plekken waar de temperatuur lager is, zoals bijvoorbeeld de spoelkommen (Ebersole 

et al. 2003).  

 

3 Maatregelen 

 

Maatregelen om de habitatheterogeniteit te vergroten zijn het meest effectief als ze 

gericht zijn op het herstel van ecologische processen die structuren vormen in plaats 

van het aanbrengen of creëren van specifieke habitatstructuren (Bernhardt & Palmer 

2011). Door habitatstructuren aan te brengen worden namelijk alleen de gevolgen van 

habitatdegradatie verminderd, maar daarmee worden niet de oorzaken aangepakt 

(Beechie et al. 2010). Het aanbrengen van houtpakketten is bijvoorbeeld een 

maatregel die zich richt op het gevolg van habitatdegradatie (afwezigheid van dood 

hout) in plaats van de achterliggende oorzaak (verminderde functie van de boszone) 

(Beechie et al. 2010). Wanneer ecologische processen niet worden meegenomen, 

bestaat ook het risico dat herstelde habitatstructuren op de langere duur niet kunnen 

worden gehandhaafd (Feld et al. 2011; Pedersen et al. 2014). Maatregelen om de 

ecologische processen te sturen, zijn vooral effectief wanneer deze worden toegepast 

op een grote ruimtelijke schaal (Feld et al. 2011; Verdonschot et al. 2017).  

 

3.1 Stromende wateren  

Herstel van de functie van de beekbegeleidende houtige vegetatie. Eén van de meest 

effectieve maatregelen voor het verbeteren van habitatheterogeniteit is het herstel 

van de houtige beekbegeleidende vegetatie (Palmer et al. 2014). Deze 

beekbegeleidende zone moet minimaal 20-50(100) meter aan weerszijde van de beek 

omvatten om afhankelijk van het proces toereikend te functioneren (Broadmeadow & 

Nisbet 2004; Verdonschot 2010 (zie figuur 3); Feld et al. 2011). Het spontaan laten 

ontwikkelen van begroeiing heeft de voorkeur, omdat de natuur de juiste bomen op 

de juiste standplaats selecteert (Broadmeadow & Nisbet 2004). Het duurt ongeveer 

30 tot 40 jaar voordat oeverbomen, zoals de zwarte els en wilg, volledig zijn ontwikkeld 

en alle ecologische functies kunnen vervullen (Feld et al. 2011). Het is daarom zinvol 

om tijdens de overbruggingsperiode actief dood hout in te brengen (zie aanbrengen 

habitatstructuren; Verdonschot et al. 2017). Maatregelen die daarnaast kunnen 

bijdragen aan het herstel van de oeverbegroeiing zijn:  

• Het aanplanten van bomen en andere vegetatie, zoals zwarte els, wilgen of es 

bij een stevige voedselrijke bodem (Roni et al. 2008; Verdonschot et al. 2017). 

Het is hierbij belangrijk dat > 70% van de beek beschaduwd wordt 

(Broadmeadow & Nisbet 2004; Verdonschot et al. 2017). Des te breder de 

watergang, des te groter moeten de bomen zijn om effect te kunnen hebben. 

Voor rivieren geldt dat de bomen vooral fungeren als een bron van hout en 

organisch materiaal (blad, vruchten etc.)  

• Het verwijderen van grazers of het plaatsen van hekken om grazers uit te 

sluiten van de beekoevers (Roni et al. 2008). 



  

Pg 8 van 17 

 

 

Figuur 3: De breedte van de beekbegeleidende zone nodig voor het vervullen van de betreffende 

gebruiksfunctie / ecosysteemdienst (naar Verdonschot, 2010).  

 

Herstel hydromorfologische processen. Wanneer de hydrologische processen in een 

stroomgebied en het natuurlijk peil zijn hersteld (zie factsheet stroming voor 

maatregelen) en de beek de ruimte wordt gegeven om zich morfologisch te 

ontwikkelen, zal de habitatheterogeniteit uiteindelijk vanzelf terugkeren (Gordon et al. 

2004). Het geleidelijk verwijderen van stuwen en profielverdediging, zoals beschoeiing 

en bodem verstevigende materialen geeft dit proces een belangrijke impuls 

(Verdonschot 1995). Echter, het natuurlijke herstel van de morfologie kan door de 

lage stroomsnelheden en samenhangend beddingmateriaal soms eeuwen duren 

(Gordon et al. 2004), zeker als door kanalisatie en normalisatie de oorspronkelijke 

bedding was verbreed en verdiept. Om het natuurlijke herstel door hydromorfologische 

processen te versnellen, is actieve herprofilering nodig. Meestal bestaat dit uit 

profielverkleining en verbinding van de beek met de oeverzone. Het is belangrijk dat 

bij deze actieve herstelmaatregelen zo min mogelijk bomen worden verwijderd 

(Bernhardt & Palmer 2011). De volgende maatregelen kunnen in beken bijdragen aan 

een versneld herstel van de morfologie (Verdonschot & Nijboer 2002; Gordon et al. 

2004; Roni et al. 2008):  

• Het graven van zwakke kronkels met de natuurlijke dimensies van de beek op 

de laagste plek in het landschap. Dit kan worden gebaseerd op een 

oorspronkelijk traject van de beek, een vergelijkbare beek of historische 

gegevens waarbij wel steeds uitgegaan dient te worden van de huidige en 

toekomstige hydrologie die kan afwijken van de oorspronkelijke. Ook kunnen 

oude meanders weer aangekoppeld worden.  

• Het verkleinen van het doorstroomde profiel waardoor de gemiddelde 

stroomsnelheid omhoog gaat en morfologische processen meer ruimte krijgen. 

Overigens leiden morfologische processen in Nederlandse laaglandbeken 

nauwelijks of niet tot bochtvorming. Dat gebeurt alleen door externe processen 

zoals het omvallen van bomen in de oever of het verzwak raken van een oever 

door sterke kwel. 

• Het aanleggen van asymmetrische profielen om verschillen in waterdiepte en 

stroomsnelheid te verkrijgen. 
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• Het inrichten van steile en overhangende oevers in de buitenbocht, waardoor 

kort na aanleg tijdelijke oevererosie ontstaat en zandbanken en andere 

morfologische patronen kunnen ontstaan. Hoe lang deze aanwezig blijven is 

vooralsnog minder bekend. 

• Het aanleggen van een twee-fasen bedding in multifunctionele beken of beken 

met een lage basisafvoer waarbij het zomerprofiel ondergedimensioneerd is 

zodat water ook bij zeer lage afvoer blijft stromen en het winterbed breed is en 

mag inunderen. 

• Het verwijderen van oeverwallen waardoor de beek in verbinding komt met het 

overstromingsdal.  

 

Aanbrengen van habitatstructuren. Wanneer genoemde procesgerichte maatregelen 

door de aanwezigheid van andere gebruikersfuncties niet kunnen worden 

geïmplementeerd of wanneer de procesgerichte maatregelen nog niet volledig 

ontwikkeld zijn, kan er worden gekozen om habitatstructuren aan te brengen (Beechie 

et al. 2010). Ook kunnen er in sommige gevallen habitatstructuren voor specifieke 

doelsoorten worden aangebracht (Tews et al. 2004). Het is dan wel essentieel om te 

onderzoeken of deze soorten nog andere habitattypen gedurende de levenscyclus 

nodig hebben (Bond & Lake 2003). Het aanbrengen van onnatuurlijke of 

gebiedsvreemde habitatstructuren kan het best worden vermeden (Verdonschot 

1995). De volgende opties zijn mogelijk voor het aanbrengen van natuurlijke 

habitatstructuren:  

• Het inbrengen van dood hout wordt internationaal vaak succesvol toegepast in 

beken en rivieren (Feld et al. 2011; De Brouwer 2020). In beken worden bij 

voorkeur houtpakketten gemaakt van onderling verweven netwerken van 

boomstammen en takken van hardhoutsoorten, zoals de eik en beuk. De 

positionering moet zodanig zijn dat de stroomdraad verspreid door en over het 

houtpakket loopt (zie ‘Protocol inbrengen dood hout’ 

https://www.wur.nl/upload_mm/4/5/c/aa5bf127-f4f7-4fee-8b64-

91e896be9e0c_Protocol%20inbrengen%20dood%20hout.pdf). Op plekken 

waar veel onderhoud nodig is of recreatief medegebruik plaatsvindt (bijv. 

kanovaart) kunnen boomstobben met (gedeeltelijke) wortelstructuur verankerd 

worden met de stam in de oever (Verdonschot et al. 2017). In rivieren kunnen 

hele boomstammen of zelfs hele bomen worden aangebracht; hierbij is een 

goede verankering wel een vereiste vanwege de veiligheid voor scheepvaart en 

stuwen. Het aanbrengen van (bodem)drempels levert een beperkte bijdrage 

aan de habitatheterogeniteit of werkt aanzandend/verslibbend (Verdonschot et 

al. 2017). Daarnaast is het van belang dat natuurlijk ingevallen hout alleen 

wordt verwijderd als het echt noodzakelijk is. 

• In diep ingesneden laaglandbeken kan het actief aanbrengen van zand in 

combinatie met het inbrengen van dood hout voor een variatie in 

bodemstructuren zorgen. Laat de beek het zand wat in de oever is gestort 

geleidelijk door de beek meevoeren bij hogere afvoeren of duw steeds kleine 

hoeveelheden in de beek. Alternatief is het zand in de beekbedding te storten 

en de beek het zand weer te laten verspreiden, hierbij moet wel steeds 

voldoende zand aanwezig zijn. De ontwikkeling wordt versterkt als er toevoer 

van organisch materiaal is (Dos Reis Oliveira et al. 2019).  

about:blank
about:blank
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• Het aanbrengen van grindbedden is alleen zinvol wanneer grind voorheen in het 

systeem voorkwam en de hydromorfologische processen op orde zijn 

(stromingscondities continu matig tot snel stromend water, geen grote 

sedimentvrachten) (Roni et al. 2002; Verdonschot et al. 2017). Suppleer 

gemengd grind (‘tout-venant’ fijn tot zeer grof) in een aantal grote patches (4-

5 m lang) met een pakketdikte van 10-50 cm met een bovenliggende waterlaag 

van 20-30 cm op continu matig tot snelstromende plekken met een lage 

sedimentvracht (Pedersen et al. 2009). 

 

3.2 Stilstaande wateren  

Verminderen verrijking. Door de aanvoer van nutriënten naar het water te 

verminderen, neemt de groei van dominante plantensoorten af en ontstaat er meer 

variatie in de plantensoorten met ijlere groeivormen die meer habitatstructuur bieden 

(Janse & Van Puijenbroek 1998; Janssen et al. 2019). Maatregelen die hieraan kunnen 

bijdragen zijn: 

• Minder bemesten van landbouwgrond in het omliggende gebied (zie ook de 

factsheets P-belasting en stikstof).  

• Verminderen van de nutriëntenbelasting uit rioolwaterzuiveringen, opheffen 

van overstorten en huishoudelijke lozingen (Paul & Meyer 2001; Carey & 

Migliaccio 2009). 

• Aanleggen van bufferzones rondom het waterlichaam (Norris 1993), zoals 

grazige zones langs sloten en kanalen en grazige en beboste zones aan de 

oevers van plassen en meren.  

 

Natuurlijk peilbeheer. Het toelaten van een natuurlijk peil is nodig voor een natuurlijke 

vegetatie-ontwikkeling op de oever omdat de plantengroei en cyclische successie 

hiervan afhankelijk is (Coops & Hosper 2002). Een lager waterpeil in de zomer heeft 

namelijk een positief effect op de afzetting en kieming van de zaden in de oeverzone 

en een hoger peil leidt tot sterfte en bij golfslag erosie van de oevervegetatie (Van 

Leeuwen et al. 2014).  

 

Herstel functie van moerasbos. In meren en plassen is het herstel van moerasbos 

belangrijk voor de toevoer van dood hout en organisch materiaal (Francis & Schindler 

2006). Voor plassen en meren wordt ervan uitgegaan dat dezelfde principes gelden 

als voor het herstel van de functie van de beekbegeleidende houtige vegetatie langs 

stromende wateren. In plassen en meren kan dood hout altijd blijven liggen. 

 

Aanleggen natuurvriendelijke oevers. In het geval van minder voedselrijke stilstaande 

wateren kan het mechanisch aanbrengen van variatie in de diepte en de vorm van het 

talud (van diepe kom tot moeraszone) leiden tot meer zonering in de vegetatie, 

variatie in diepte en daarmee temperatuur en lichtdoordringing en daarmee tot een 

grotere habitatheterogeniteit (Cuperus & Canters 1992).  
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3.3 Aanpassen van het beheer en onderhoud (stilstaand en 

stromend) 

Kleine stilstaande en stromende wateren, zoals sloten en langzaam stromende beken 

in landbouwgebied, zullen door successie zonder onderhoud uiteindelijk verlanden. 

Vaak zijn dit door de mens gecreëerde watergangen, gegraven om moerassen of natte 

laagtes te ontwateren. Door bepaalde maatregelen te nemen kan dit verlandingsproces 

worden vertraagd, waardoor minder onderhoud nodig is. Het beheer en onderhoud 

kan het beste tot een minimum worden beperkt (Gurnell et al. 1995; Baattrup-

Pedersen et al. 2004). Het verminderen van het maaien kan namelijk leiden tot ijlere 

vegetaties die op hun beurt weer minder onderhoud vragen. Op termijn is het dus 

belangrijk om te sturen naar maatregelen waardoor minder of geen onderhoud nodig 

is. In stilstaande wateren is de belangrijkste stuurknop het verlagen van de 

voedselrijkdom in het water en sediment, in stromende wateren zijn nog additionele 

mogelijkheden, zoals het verhogen van de gemiddelde stroomsnelheid en het 

stimuleren van beschaduwing langs het waterlichaam (Verdonschot et al. 2017).  

Wordt er onderhouden, dan is het voor de biodiversiteit belangrijk om onderhoud en 

beheer in een waterlichaam zoveel mogelijk te spreiden in ruimte en tijd, zodat er 

intern naast elkaar verschillende successiestadia optreden (Teurlincx et al. 2018). 

Iedere successiestadium heeft namelijk een eigen soortensamenstelling en levert dus 

eigen karakteristieke structuren. Daarnaast kan beheer en onderhoud op de volgende 

manieren worden geoptimaliseerd ten behoeve van de habitatheterogeniteit: 

• Stem het maaitijdstip en maaifrequentie af op de plantensoorten, die de 

opstuwing of verstopping van de watergang veroorzaken (zie Verdonschot et 

al. 2017 voor advies per soort).  

• Maai de vegetatie op 10 centimeter boven de bodem af, zodat er weinig 

vertroebeling door het opwoelen van het sediment optreedt en de vegetatie 

maximaal in groei teruggezet wordt (Verdonschot et al. 2017).  

• Laat stukken vegetatie staan, zodat deze kunnen dienen als 

overwinteringshabitat, schuilplaats en een bron van zaden (Beltman 1987; 

Verdonschot 2013). Het maaien in smalle stroombanen in beken zorgt dat er 

geen verandering naar een grotere hoeveelheid storingsbestendige soorten 

plaatsvindt (Baattrup-Pedersen et al. 2004). Voor een blokkenpatroon wordt 

aanbevolen dat deze een minimale lengte van 5-7 keer de breedte van de 

watergang hebben (Vereecken et al. 2006).  

• Verwijder het maaisel zo snel mogelijk, zodat het inspoelen van nutriënten 

wordt voorkomen. 

• Bagger alleen als het noodzakelijk is. Op plekken met een hoge 

vegetatieproductie wordt eens in de 5 tot 10 jaar aangeraden (Verdonschot 

2013). Dit kan het beste gebeuren aan het einde van het groeiseizoen (Twisk 

et al. 2000). In veengebieden zijn maatregelen die baggervorming tegengaan 

extra belangrijk, zoals het verminderen van de nutriënten belasting en het 

instellen van hogere grondwaterstanden om veenafbraak te voorkomen, en de 

aanleg van flauwere en meer natuurlijke taluds om afslag tegen te gaan, 

verlagen er de noodzaak tot baggeren. 
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3.4 Eventueel relaties met andere maatregelen 

In laaglandgebieden, zoals Nederland, zijn vaak meerdere stressoren aanwezig 

(Schinegger et al. 2012). Maatrelen die de habitatheterogeniteit verhogen hebben 

alleen een positief effect op de biodiversiteit wanneer er geen andere limiterende 

stressoren meer aanwezig zijn, zoals een te hoge belasting van verontreinigende 

stoffen of een verstoorde afvoerdynamiek (Palmer et al. 2010). Naast de maatrelen 

om de habitatheterogeniteit te verbeteren, zijn dus meerdere maatregelen nodig om 

ook de andere stressoren in een stroomgebied te verminderen, zoals het verbeteren 

van de waterkwaliteit en het herstel van processen, zoals de hydrologie (Roni et al. 

2008; Palmer et al. 2010; Bernhardt & Palmer 2011; Palmer et al. 2014). Een 

systeemanalyse is nodig om te kwantificeren welke stressoren een knelpunt vormen 

en geeft daarmee inzicht in welke maatregelen noodzakelijk zijn voor het herstel van 

de ecologische kwaliteit (De Vries et al. 2019).  

 

Het succes van de herstelmaatregelen is tevens sterk afhankelijk van de nabijheid van 

bronpopulaties, de aanwezigheid van zaadbanken en de aanwezigheid van barrières, 

ofwel de mogelijkheid die organismen hebben om het herstelde gebied te bereiken 

(Bernhardt & Palmer 2011; Feld et al. 2011; factsheet dispersie en connectiviteit). 

Voor het selecteren van een locatie om herstelmaatregelen uit te voeren, is het dus 

belangrijk om mee te nemen waar de bronpopulaties zich bevinden en of er eventueel 

barrières zijn op de verschillende dispersieroutes (Bond & Lake 2003). Daarnaast is 

het van belang om de gebieden met bronpopulaties te beschermen en de connectiviteit 

tussen gebieden te verbeteren (Roni et al. 2008).  

 

4 Conclusies 

 

• Wanneer geen andere limiterende stressoren aanwezig zijn, leidt een hogere 

habitatheterogeniteit tot een hogere diversiteit door de aanwezigheid van meer 

voedsel-, rust- en schuilplaatsen. 

• Maatregelen om de habitatheterogeniteit te vergroten zijn het meest effectief als 

ze gericht zijn op het grootschalig herstel van ecologische processen, omdat 

daarmee de achterliggende oorzaak wordt aangepakt en de structuren op 

natuurlijke wijze worden gehandhaafd.  

o Voor stromende wateren moet de functie van de begeleidende houtige 

vegetatie en hydromorfologische processen worden hersteld. In combinatie 

kunnen hydrologische maatregelen en herprofilering worden uitgevoerd en 

wanneer de procesgerichte maatregelen nog niet volledig ontwikkeld zijn, 

kunnen habitatstructuren worden aangebracht. 

o Voor stilstaande wateren moet de verrijking van nutriënten worden 

teruggedrongen en een natuurlijk peil worden toegelaten. In minder 

voedselrijke systemen kan variatie in de diepte en de vorm van het talud 

worden aangebracht waarmee een natuurlijke litorale gradiënt wordt 

verkregen.  

• Voor het behoud van habitatstructuren is het belangrijk om het onderhoud van 

waterlichamen tot een minimum te beperken. Maaibeheer kan het best in ruimte 

en tijd worden gespreid zodat een variatie in ontwikkelingsstadia kan optreden.  
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