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2.1 2.1 2.1 2.1 InleidingInleidingInleidingInleiding    
 
De activiteiten van de mens bedreigen op vele manieren de structuur en het functioneren van 

natuurlijke en halfnatuurlijke ecosystemen, en daarmee ook de eraan gebonden variatie aan 

planten- en diersoorten. Eén van de belangrijkste antropogene bedreigingen in onze gematigde 

klimaatzone is de verhoogde luchtverontreiniging door zowel gereduceerde als geoxideerde 

stikstofverbindingen in de vorm van NHx en NOy (o.a. Sala et al. 2000; Galloway & Cowling 2002; 

Bobbink et al. 2010a). Ook in Nederland is onderkend dat hoge stikstofdepositie een belangrijke 

belemmerende factor vormt om gevoelige natuurgebieden in een goede staat van instandhouding 

te houden of te brengen.  

 

Als zodanig is stikstof (N) geen probleem. Integendeel, het is één van de onmisbare bouwstenen 

voor het leven op aarde. Het probleem zit hem in de mate waarin dit element in reactieve vorm in 

onze omgeving terecht komt. Eeuwenlang werd alleen organische mest of ander organisch 

materiaal gebruikt om de productie in de landbouw te verhogen, terwijl later ook guano of 

'chilisalpeter', dat werd gewonnen uit vogelmest, werd toegepast. Deze situatie veranderde na de 

uitvinding van de synthetische omzetting van het inerte moleculair stikstof (N2) in het reactieve 

ammoniak door Fritz Haber in 1909 en de industriële opschaling daarvan door Carl Bosch (beiden 

kregen er de Nobelprijs voor). Dit 'Haber-Bosch-proces' maakte productie van kunstmest op 

grote schaal mogelijk en het gebruik ervan nam na 1920 zeer sterk toe. In de loop van de 

twintigste eeuw werden steeds grotere hoeveelheden kunstmest gebruikt om de 

landbouwproductie te verhogen. Ook de veeteelt werd hierdoor steeds intensiever. De keerzijde 

van de medaille was dat er steeds meer reactief stikstof verdween uit het agrarisch systeem naar 

grond- of oppervlaktewater of via emissie naar de lucht.  

 

In dit hoofdstuk worden allereerst enkele basisbeginselen behandeld met betrekking tot emissie, 

transport en depositie van stikstofverbindingen. Hierbij komt ook de invloed van de vegetatie op 

het depositieproces aan de orde, inclusief het bosrandeffect. Daarna wordt ingegaan op de 

hoofdeffecten van stikstofdepositie die op dit moment nog relevant zijn, namelijk N-eutrofiëring, 

verzuring van bodem of water en de negatieve effecten van gereduceerde stikstof. Vervolgens 

komen de effecten van stikstofdepositie op de fauna aan bod. Met name betreft dit de 

ongewervelde dieren, die veelal sterk afhankelijk zijn van de structuur en samenstelling van de 

vegetatie. Duidelijk zal worden gemaakt dat de samenhangen in ecosystemen complex zijn, 

waarbij doorgaans geen sprake is van eenvoudige dosis-effect-relaties. Centraal staan de 

ecologische en chemische processen, zodat de betekenis van de in hoofdstuk 3 behandelde 

herstelmaatregelen beter kan worden doorzien.  

 

Complexe processen in vochtige en natte ecosystemen komen specifiek aan bod in het direct op 

dit hoofdstuk volgende Intermezzo (Biogeochemische mechanismen in natte ecosystemen), 
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omdat deze processen belangrijke andere belemmerende factoren voor herstel van habitats 

kunnen vormen. Dit intermezzo vormt de toelichting bij hydrologische herstelmaatregelen die 

niet primair zijn gericht tegen de effecten van stikstof. 

    
    
2.2.2.2.2222    Emissie, transport en depositie van stikstofverbindingenEmissie, transport en depositie van stikstofverbindingenEmissie, transport en depositie van stikstofverbindingenEmissie, transport en depositie van stikstofverbindingen    
 
De uitstoot (emissie) van luchtverontreiniging is in West-Europa in de loop van de twintigste eeuw 

sterk toegenomen. Tot eind jaren zeventig van de vorige eeuw was zwaveldioxide (SO2) de 

hoofdcomponent van luchtverontreiniging, maar daarna zijn stikstofverbindingen relatief en 

absoluut steeds belangrijker geworden. Stikstofoxiden (NOx: vooral NO2 en NO) ontstaan 

hoofdzakelijk bij de verbranding van fossiele brandstoffen in de industrie, elektriciteitscentrales, 

verwarmingsinstaalaties en verkeer. De grootste bron hiervan is op dit moment het 

(vracht)verkeer. Ammoniakgas (NH3) komt vooral vrij door vervluchtiging uit mest en urine bij 

beweiding, in de stal of opslag, en vroeger als de mest uitgereden werd over het land. Andere 

bronnen zijn de industrie, waar ammoniak vrijkomt bij enkele productieprocessen, of bij het 

doorslaan van deNOx-installaties, het autoverkeer en de opslag van afvalwater.  

 
2.2.1 CHEMISCHE OMZETTINGEN IN DE ATMOSFEER 
 

Stikstofoxiden en ammoniak komen na emissie in de atmosfeer terecht. Daar ondergaan deze 

stoffen chemische reacties onder invloed van het zonlicht en de aanwezigheid van andere stoffen. 

De atmosferische omzettingen kunnen onder andere leiden tot de vorming van nitraat (NO3
-), 

ammonium (NH4
+) en salpeterzuur (HNO3; gasfase). NH4

+ en NO3
- zijn de dominante N-houdende 

ionen in de waterdeeltjes van wolken of mist en in de neerslag. Ammoniak (NH3) reageert snel 

met zuren, waardoor ammoniumzouten ontstaan. Hierbij worden kleine vaste deeltjes 

(zogenaamde aerosolen) gevormd zoals (NH4)2SO4 of NH4NO3, waarbij salpeterzuur (HNO3) en 

zwavelzuur (H2SO4) wordt geneutraliseerd door NH3. Omzetting in aerosolen is onder meer van 

belang voor de afstand waarover de desbetreffende stoffen getransporteerd worden. Kortom, in 

de atmosfeer komen stikstofverbindingen zowel als gas, ion en aerosol voor. 

 

2.2.2 TRANSPORT EN DEPOSITIE  
 

Eenmaal in de lucht wordt het geëmitteerde gas meegevoerd door de wind, waardoor het snel 

wordt verspreid. Dit kan je vergelijken met een rookpluim van een kampvuur: de pluim wordt 

door de wind meegevoerd en tegelijkertijd verdund. Na enkele honderden meters is de rook niet 

meer te zien, terwijl deze nog wel te ruiken is. In de lucht treedt snel verdunning van de 

concentraties aan stoffen op en vinden allerlei chemische omzettingen plaats (zie boven). De 

verschillende gassen en aerosolen kunnen zo onder invloed van de luchtstromingen grote 

afstanden in de atmosfeer afleggen. Hoe ver de verschillende componenten komen wordt bepaald 

door een complex van factoren, waarbij vooral de emissiehoogte, de atmosferische 

omstandigheden (snelheid van luchtstromingen, turbulentie e.d.), de snelheid van chemische 

omzettingen, de depositiesnelheid van de desbetreffende verbinding en de aard en ruwheid van 

het aardoppervlak met zijn vegetatie van belang zijn. Uiteindelijk zullen al deze stoffen op 

genoemd oppervlak terechtkomen. Dit proces wordt depositie genoemd en kan op verschillende 

manieren verlopen (Figuur 2.1).  
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Figuur 2.1 Schematische weergave van de depositie van luchtverontreinigende stoffen (Erisman 1990). 

 

 

De directe afzetting of absorptie van gassen of aerosolen uit de atmosfeer aan het aardoppervlak 

(bodem, water of vegetatie) wordt droge depositie genoemd. Een maat voor de snelheid van dit 

proces is de droge depositiesnelheid (Vd): hoe hoger deze is, des te sneller wordt het gas of het 

deeltje uit de atmosfeer verwijderd. Zo is de transportafstand van NH3 kort door de hoge Vd van 

dit gas, terwijl die van het ammoniumaerosol door zijn lagere Vd veel groter is. Een groot deel van 

de NO2 wordt door het verkeer op laag niveau uitgestoten. Echter, door de lage depositiesnelheid 

van NO2 en de lage omzettingssnelheden naar de gassen HNO3 en HNO2, die beide een hoge 

depositiesnelheid hebben, wordt NO2 toch veelal over grote afstanden getransporteerd. Voor 

meer achtergrondinformatie over het (droge) depositieproces, zie onder andere Erisman (1992), 

Asman et al. (1998) en Fowler (2002). 

 

Naast de directe afzetting van gassen en deeltjes op het oppervlak, de zojuist beschreven droge 

depositie, spelen nog twee andere processen een rol bij de verwijdering van stikstof uit de 

atmosfeer. Dit zijn het oplossen in wolken of regenwater en daaropvolgende neerslag (natte 

depositie; zie Figuur 2.1) en het afzetten van wolken- of mistdruppeltjes direct op de vegetatie of 

bodem (wolken- of mistdepositie, ook wel occulte depositie genoemd). In Nederland draagt dit 

laatste proces vrijwel niets (< 1-2%) bij aan de totale depositie van N-verbindingen uit de 

atmosfeer, en levert natte depositie ongeveer 25-30% van de totale N-depositie. De rest is droge 

depositie (De Haan et al. 2008).  
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De totale stikstofdepositie is in Nederland na 1950 tot aan het eind van de jaren tachtig van de 

vorige eeuw door de groei van de intensieve veehouderij en het gebruik van fossiele brandstoffen 

sterk gestegen (Figuur 2.2). Vanaf 1993 is door allerlei maatregelen een daling (30-40 %) ingezet 

in de depositie van gereduceerd N (ammoniak en ammonium), terwijl vanaf 2003 tot heden de 

waarden min of meer constant zijn gebleven. De depositie van geoxideerd N (stikstofoxiden) is na 

1945 eveneens gestegen, maar vlakt eerder af dan de depositie van gereduceerd N. Na 1980-

1985 is een zeer geleidelijke afname waargenomen. Al zo'n drie tot vier decennia is gereduceerd 

N de overheersende vorm (> 75 %) van stikstofdepositie in Nederlandse natuurterreinen (De Haan 

et al. 2008). 

 

Figuur 2.2 De jaargemiddelde depositie van gereduceerd en geoxideerd N op Nederland in de periode 

1900-2004 herleid uit historische emissiebronnen (naar Noordijk 2007 uit De Haan et al. 2008). 

 

Op dit moment komt meer dan de helft van de stikstofdepositie in Nederland uit bronnen in eigen 

land; de rest komt uit het buitenland of uit “natuurlijke” bronnen (Figuur 2.3). De landbouw is de 

economische sector met verreweg de grootste bijdrage aan de stikstofdepositie afkomstig uit 

Nederland (46 % in 2004).  
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Figuur 2.3 Bijdrage (%) van de verschillende bronnen aan de totale stikstofdepositie in Nederland in 

2004 (Uit De Haan et al. 2008). 

 

 

De depositie van ammoniak vanuit een landbouwbronnen is in de nabijheid van die bron hoog in 

vergelijking met die op grotere afstand tot die bron. Uitgaande van een puntbron van ammoniak 

op 3 m hoogte (bijvoorbeeld een stal) komt de vrijgekomen ammoniak voor ongeveer 20 % 

binnen een afstand van een kilometer tot de bron neer. Op deze schaal is de depositie bijna 

uitsluitend in de vorm van droge depositie van ammoniak. Pas na 10 kilometer gaat natte 

depositie een rol van betekenis spelen. Na 100 km transport is ongeveer 60 % van de vrijgekomen 

ammoniak gedeponeerd. Er is echter ook sprake van transport over zeer lange afstand: na 1.000 

km is nog ongeveer 20% van het oorspronkelijke ammoniak in een of andere vorm in de 

atmosfeer aanwezig (o.a. Kros et al. 2008).  

 

Door de ruimtelijke verspreiding van de bronnen en de verschillende transport- en 

omzettingsprocessen in de atmosfeer, is de depositie van N-verbindingen niet overal gelijk 

(Figuur 2.4). Zelfs in een klein land als Nederland zijn de verschillen groot: zo is de totale 

depositie van NOy (de som van droge en natte depositie van NO + NO2 + HNO3) in de stedelijke 

gebieden (o.a. in het westen van ons land) duidelijk hoger, terwijl de totale depositie van NHx (de 

som van droge en natte depositie van NH4
+ en NH3) hoger is in het landelijk gebied, waarbij de 

hoogste waarden in het Peelgebied, de Gelderse Vallei, Twente en de Achterhoek worden 

gevonden.  
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Figuur 2.4 Geografische spreiding van de totale stikstofdepositie (mol/ha) in Nederland in 2006. Deze 

kaart is vervaard met het Operationele Prioritaire stoffen (model) van het RIVM/PBL.  

 
 
2.2.3 DE INVLOED VAN DE VEGETATIE OP HET DEPOSITIEPROCES  
 

Ook de aard van de vegetatie speelt een rol bij de droge depositie uit de lucht. In het algemeen 

heeft een 'ruwere' vegetatie meer filterende werking. Het ruwere oppervlak zorgt voor meer 

turbulentie in de lucht net boven de vegetatie. De gassen of aerosolen leggen door de turbulentie 

als het ware een meer slingerende weg af in plaats van een rechte weg zoals dat boven een glad 

oppervlak gebeurt. Hierdoor bevinden de deeltjes zich langer boven het grensvlak van de 

vegetatie en de lucht, en daarmee wordt de kans op afzetting of absorptie, droge depositie dus, 

groter. Bovenstaand voorbeeld heeft zowel betrekking op de droge depositie van NHy als op die 

van NOx (en SOx). 

 

In het algemeen geldt dat hoe hoger een vegetatie is, des te meer droge depositie plaatsvindt. De 

aerodynamische ruwheid en daarmee de filterende werking en droge depositiesnelheid nemen toe 

in de volgende volgorde: open water/kale bodem < laag grasland < hoog grasland < heide < 

struweel < loofbos < naaldbos. Kortom, bos heeft een grotere aerodynamische ruwheid dan lage 

vegetatie, waardoor de droge depositie van stikstof daar hoger is dan wanneer hetzelfde terrein 

door grasland of heide zou worden bedekt. Of anders gezegd: bij gelijke concentraties aan NHx 

en NOx komt op deze wijze toch extra veel N in bos terecht. De droge depositie binnen één 

fysiognomische groep, zoals bossen, is evenwel lang niet altijd hetzelfde. De droge depositie 

wordt namelijk niet alleen bepaald door de hoogte van de vegetatie, maar ook beïnvloed door 

andere kenmerken van het bos die de aerodynamische ruwheid beïnvloeden zoals de structuur 
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van de kruinen (homogeen of niet), boomdichtheid, boomsoort, verschillen in bladkenmerken of 

het totale bladoppervlakte (Van Ek & Draaijers 1991, Draaijers 1993, Wuyts et al. 2008b).  

 

Hoewel tot in de jaren negentig van de vorige eeuw werd aangenomen dat lage vegetatie, zoals 

grasland, nauwelijks extra droge depositie zou invangen in vergelijking met kale bodem of open 

water, heeft veldonderzoek in verschillende landen, waaronder Nederland, aangetoond dat droge 

depositie ook in lage vegetaties niet verwaarloosbaar is. Met toenemende Leaf Area Index (LAI), 

dat wil zeggen het totaal bladoppervlak van de vegetatie per eenheid bodemoppervlak, neemt in 

grasland de droge depositie van S- en N-verbindingen sterk toe (Heil et al. 1988; Bobbink et al. 

1990). De toename van de droge depositie trad op bij LAI-waarden boven 1,5-2, terwijl in 

hoogproductieve graslanden met een LAI van 4-6 de droge depositie bijna net zo hoog is als in 

sommige bossen. In feite geldt dus dat hoe meer bladoppervlakte een lage vegetatie heeft, des te 

meer luchtturbulentie en filtering er optreedt, waardoor de droge depositie van stoffen uit de 

atmosfeer groter is. Een deel van de uit de lucht gedeponeerde stikstofverbindingen wordt door 

de planten via de bladeren direct bovengronds opgenomen, met name in voedselarme tot matig 

voedselrijke situaties. 

 

BOSRANDEFFECT 

 

Ook door overgangen in het landschap, zoals tussen lage vegetaties (bij voorbeeld grasland of 

heide) naar bos wordt het droge depositieproces van luchtverontreinigende stoffen sterk 

beïnvloed, zoals onderzoek in zowel naald- als loofbos in de jaren tachtig van de vorige eeuw liet 

zien (o.a. Ivens 1990; Draaijers 1993). De droge N-depositie is in een ca. 10-20 m brede bosrand 

aanzienlijk hoger (gemiddeld 1,5 x) dan in de boskern en nam dan exponentieel af tot de 

reguliere depositiewaarden in het centrum van het bos. De droge depositie is meetbaar verhoogd 

in een randzone die ongeveer vijf bosrandhoogten breed is. Deze verhoogde depositie van N- en 

S-verbindigen is het meest prominent gevonden in bosranden die op de overheersende 

windrichtingen waren geëxponeerd (Draaijers 1993). Recent is vergelijkbaar onderzoek in 

Vlaanderen uitgevoerd. Daar is gevonden dat de stikstofdepositie in bosrandzones 0,5 tot bijna 4 

keer hoger is dan in de boskern (mediane waarden: 1,5 voor NH4 en 1,6 voor NO3) (De Schrijver et 

al. 2007; Wuyts et al. 2008a). De zone waarin verhoogde waarden zijn geconstateerd was 15 tot 

ruim 100 meter breed (mediane waarde: 50 m), waarbij de invang het grootst was aan het begin. 

Overigens vindt er ook verhoogde N- invang plaats in de korte vegetatie direct naast de bosrand 

(Wuyts et al. 2009). Omdat bossen in Nederland veelal erg versnipperd en klein zijn, kan minstens 

de helft van de bossen als bosrand met verhoogde depositie worden beschouwd (Draaijers 1993). 

Overigens wordt in bijna alle N-depositie modellen, ook die voor de PAS (AERIUS), geen rekening 

gehouden met overgangen tussen bos en lage vegetaties, er wordt immers gerekend met vaste 

parameters per vegetatieklasse (zoals bijvoorbeeld bos of heide). Door het bosrandeffect wordt 

dus vaak de atmosferische stikstofdepositie op bos onderschat (Draaijers 1993).  

 

In het recente Vlaamse onderzoek (Wuyts 2009) zijn daarbij nog de volgende aspecten 

gekwantificeerd: 

- het maakt veel uit of er een scherpe overgang van lage vegetatie naar bos is of een geleidelijk 

in hoogte oplopende bosrand (in de vorm van een zone jonge boompjes of een zoom- en 

mantelvegetatie): de extra depositie in de bosrand is bij een scherpe overgang beduidend 

groter dan bij een graduele overgang en de breedte van de zone waarin het bosrandeffect 



Deel I - 48 
 

optreedt is groter bij de scherpe overgang dan bij de geleidelijke (zie ook tabel 3 in Wuyts et 

al. 2009). 

- de breedte van de zone waarin het bosrandeffect optreedt, is geringer bij een dicht bos dan bij 

een ijl bos, maar de grootte van het bosrandeffect (dus de hoeveelheid extra invang in de 

randzone) is bij een dicht dennenbos groter dan bij een ijl dennenbos (hoofdstuk 6 in Wuyts 

2009). 

 

Met dit ‘depositiegedrag’ kan mogelijkerwijs rekening worden gehouden bij het nemen van 

beheer- en herstelmaatregelen in het kader van de PAS. Er zijn de volgende maatregelen met 

betrekking tot structuur denkbaar om de invang van stikstof te verminderen: 

• stikstof buiten kwetsbare habitats invangen door het handhaven of ontwikkelen van dichte, 

hoge bossen (bij voorkeur naaldbossen) met een scherpe bosrand in de zone tussen de 

stikstofbronnen en de kwetsbare habitats (het bos dient hier dus als bufferzone); 

• zoom- en mantelvegetaties ontwikkelen als graduele overgang tussen lage vegetaties en de 

te beschermen bosrandzones (vermindert depositie in de bosrandzone); 

• als een graduele overgang niet te realiseren is, dan kwaliteitsverbetering van bossen 

concentreren op gedeelten die niet tot de bosrandzone behoren of - indien de bosrandzone 

juist waardevol is - deze zone zodanig dunnen dat relatief weinig extra stikstof in deze zone 

wordt ingevangen. 

    
    
2.2.2.2.3333    VVVVerschillende effecten van stikstofdepositieerschillende effecten van stikstofdepositieerschillende effecten van stikstofdepositieerschillende effecten van stikstofdepositie    
 

Er kunnen zes verschillende effecten van stikstofdepositie worden onderscheiden (zie Hoofdstuk 

1) waarvan in het huidige hoofdstuk op de drie belangrijkste effecten dieper wordt ingegaan. Het 

betreft hier eutrofiëring door geleidelijke toename van de N-beschikbaarheid, verzuring van 

bodem en water en de negatieve effecten van de verhoogde beschikbaarheid van gereduceerd N 

(ammonium).  

 
2.3.1 VERMESTING (N-EUTROFIËRING) 
 
De verhoogde opname van stikstof door de vegetatie veroorzaakt doorgaans een toename van de 

biomassaproductie van vooral de bovengrondse plantendelen, aangezien in gebieden met een 

gematigd klimaat, zoals in West-Europa, de productiviteit van veel terrestrische ecosystemen in 

beginsel door stikstof is gelimiteerd (o.a. Vitousek & Howarth 1991; LeBauer & Treseder 2008). 

Door deze toename van de productiviteit wordt ook de strooiselproductie verhoogd en geleidelijk 

ook het vrijkomen van stikstofverbindingen uit organisch materiaal (Figuur 2.5). Dit proces heet 

mineralisatie. Doordat de stikstofkringloop in veel natuurlijke situaties van onze klimaatzone 

gesloten is, betekent dit dat door N-depositie de stikstofvoorraad in het systeem steeds meer 

toeneemt en zo door de hogere mineralisatie ook weer meer stikstof beschikbaar wordt (Aerts & 

Bobbink 1999). Pas bij langdurig hoge toevoer van stikstof neemt de uitspoeling uit de bovenste 

bodemlagen naar het grondwater toe. Ook zijn diverse ecosystemen hierdoor niet langer stikstof- 

maar fosfor-gelimiteerd geworden. Verder versnelt de successie door de toegenomen 

stikstofbeschikbaarheid, met name in zich nog ontwikkelende systemen. Zo kan versnelde 

bosvorming op treden, zoals ‘verberking’ van hoogvenen maar ook meer en snelle 

struweelvorming in het droge duinlandschap.  
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Figuur 2.5 Verband tussen stikstofmineralisatiesnelheid in de bodem van een soortenrijk heischraal 

grasland (vierkantjes) en een kalkrijk grasland (rondjes) in Derbyshire (Engeland) waar gedurende 3 

jaar is beregend met verschillende hoeveelheid stikstof (Morecroft et al. 1994). 

 

VERSCHUIVINGEN IN CONCURRENTIE 
 

Op termijn zal de toename in de beschikbaarheid van stikstof leiden tot verschuivingen in de 

concurrentie tussen plantensoorten en daarmee tot veranderingen in de dominantie van soorten 

en in de soortensamenstelling van de vegetatie. Stikstofminnende, snelgroeiende plantensoorten 

verdringen zo geleidelijk de kenmerkende, minder concurrentiekrachtige soorten en zullen de 

vegetatie uiteindelijk gaan domineren. Recent is experimenteel aangetoond dat de verminderde 

lichtdoordringing in graslandvegetaties hierbij de beslissende factor is (Hautier et al. 2009). Een 

groot deel van de soorten in halfnatuurlijke en natuurlijke ecosystemen is aangepast aan lage 

stikstofbeschikbaarheid in de bodem (Ellenberg 1988). Als gevolg daarvan zal in voedselarme tot 

matig voedselrijke systemen op den duur de rijkdom aan plantensoorten afnemen. Laag blijvende 

kruiden, zoals rozetplanten en kortlevende soorten, stikstofbinders als vlinderbloemigen, soorten 

met vanouds kleine populaties en korstmossen gaan achteruit, terwijl stikstofminnende soorten, 

waaronder diverse grasachtigen, dominant worden (o.a. Bobbink et al. 1998; Clark et al. 2007). 

Voorbeelden van zulke vergrassers of verruigers zijn Bochtige smele (Deschampsia flexuosa) en 

Pijpenstrootje (Molinia caerulea) in heiden, Gevinde kortsteel (Brachypodium pinnatum) in 

kalkgraslanden, Duinriet (Calamagrostis epigejos) en Helm (Ammophila arenaria) in de duinen en 

bramen (o.a. Rubus fruticosus aggr.), Bochtige smele en Gewone vlier (Sambucus nigra) in bossen 

(Figuur 2.6 en 2.7) (o.a. Dise et al. 2011). Kortom, zeldzame soorten worden steeds zeldzamer, 

en algemene soorten juist algemener. Tevens wordt het vegetatiebeeld steeds homogener 

(“homogenisatie”), doordat de microvariabiliteit in lichtdoordringing en nutriëntenconcentraties 

(nitraat & ammonium) sterk verminderd zijn door bovengenoemde  
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Figuur 2.6 Beeld van kalkgraslandvegetatie zonder extra N-gift (links) en na 3 jaar behandeling met 

100 kg N ha-1 jr-1 (rechts) (foto´s: R. Bobbink). Door N-eutrofiëring nam de groei van het gras Gevinde 

kortsteel (Brachypodium pinnatum) onder het toenmalige maaibeheer zeer drastisch toe, waardoor veel 

lage kruiden uit de vegetatie verdwenen (Bobbink 1991). 

 

 

 

 

Figuur 2.7 Bedekking van Rubus fruticosus aggr. in Zwitserse bosobservatieproefvlakken in relatie tot 

de totale stikstofdepositie: bij stikstofdepositie hoger dan 20-25 kg N per ha per jaar is de bedekking 

veelal flink hoger (uit (Flückiger & Braun 2004). 
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processen. Tevens betekent dit meestal een afname van habitatspecifieke soorten, en daarmee 

een lagere lokale kwaliteit van het habitattype. 

 

Naast de effecten op hogere planten veroorzaakt een overmatige toevoer van stikstof ook een 

achteruitgang van paddenstoelen, in het bijzonder van ectomycorrhiza-soorten (Arnolds 1991). 

In Nederland zijn dit vooral bospaddenstoelen die in symbiose leven met de wortels van bomen. 

De ectomycorrhiza zijn onder meer van groot belang voor de nutriëntenopname van bomen. Veel 

soorten uit deze groep zijn zeldzamer geworden of vrijwel uit onze bossen verdwenen. Ook de  

bezetting van boomwortels met de ectomycorrhiza-soorten vermindert door toegenomen 

stikstoftoevoer, met mogelijk nadelige gevolgen voor de groei en ontwikkeling van de bomen zelf 

(Bobbink et al. 2003). 

Een ander effect dat optreedt is de verandering van het microklimaat. Door vroegere groei van 

planten warmt de bodem in het voorjaar minder snel op waardoor de ontwikkeling van 

bijvoorbeeld vlindersoorten die als ei of rups de winter zijn doorgekomen, minder snel gaat. Dat 

kan leiden tot een mismatch met de vegetatiegroei (voedsel rupsen), tot lagere overleving en 

kleinere populaties (Wallis de Vries & Van Swaay 2006). Zie verder paragraaf 2.4.1. 

 

AFNAME VAN DE SOORTENRIJKDOM 
 

De toename in de beschikbaarheid van stikstof leidt niet alleen tot veranderingen in de 

soortensamenstelling van de vegetatie, maar veelal ook tot een afname van de soortenrijkdom. Zo 

is recent door vergelijking van de plantensoortenrijkdom met allerlei abiotische factoren in 

droge heischrale graslanden (habitattype 6230) over negen landen in Europa gebleken dat de 

soortenrijkdom het meest gerelateerd kan worden met de totale N-depositie, en dat deze relatie 

negatief is: met toenemende N-depositie wordt het aantal soorten steeds lager (Figuur 2.8; 

Stevens et al. 2010). In Dorland & Van Loon 2011 zijn de gegevens uit deze figuur nader 

geanalyseerd. Zij suggereren een sigmoïde curve, waarbij de gemiddeld 20 soorten bij lage 

depositie dalen naar gemiddeld 11 soorten bij hoge depositie; deze daling vindt met name 

plaats tussen 12 en 29 kg N/ha/jaar (waarna het soortenaantal stabiliseert). De verdwenen 

soorten betreffen met name de voor het habitattype kenmerkende soorten, zodat bij hoge 

depositie de resterende vegetatie vaak niet meer aan de definitie van het habitattype voldoet. 

Kwaliteitsverlies kan dus uiteindelijk ook tot oppervlakteverlies leiden.  

Habitattypen die van nature al zuur zijn, worden veelal gekenmerkt door soorten die goed 

bestand zijn tegen verzuring en toxiciteit van ammonium en aluminium, en deze typen zijn dan 

ook met name gevoelig voor langetermijneffecten van eutrofiëring, aangezien de 

stikstofbeschikbaarheid oorspronkelijk juist heel laag was.  
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Figuur 2.8 Verband tussen het aantal plantensoorten in heischrale graslanden (Violion caninae) 

verspreid over de Europese range van hun voorkomen en de N-depositie. De gevonden negatieve 

relatie is zeer significant (Stevens et al. 2010). 

 

 

Kritische depositiewaarden weerspiegelen de gevoeligheid van ecosystemen: hoe lager de KDW, 

des te gevoeliger is het systeem. In paragraaf 1.2.1 is toegelicht hoe kritische depositiewaarden 

tot stand komen. Op veel plekken in Nederland is de huidige stikstofdepositie hoger dan de KDW 

van het aanwezige habitattype, dit betekent dat de KDW overschreden wordt (ook wel 

“exceedance” genoemd). De bovengenoemde figuur geeft aan welke effecten te verwachten zijn 

op de soortenrijkdom bij overschrijding van de KDW. Figuur 2.8 laat zien dat voor een 

afzonderlijk habitattype. Zoals hierboven vermeld, zet de afname van soorten in bij circa 12 kg 

N/ha/jaar, wat overeenkomt met de voor dit habitattype vastgestelde KDW (modeluitkomst 11,6 
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kg N/ha/jaar, passend binnen de empirische range van 10-15 kg N/ha/jaar; zie herstelstrategie 

H6230 in Deel II). 

 

Er is eveneens experimenteel bewijs dat bij groter worden van de overschrijding van de kritische 

depositiewaarden (KDW) de soortenrijkdom in natuurterreinen ook in de praktijk daadwerkelijk 

afneemt. Dit is te zien in Figuur 2.9, waarbij een sterk significant en negatief verband gevonden 

is tussen de overschrijding van de kritische depositiewaarde en de soortenrijkdomratio in 

experimenten met toevoeging van N in Europese natuurterreinen met verschillende niet-

bosvegetaties (Bobbink & Hettelingh 2011). De overschrijding is berekend als de som van de 

experimentele N-gift plus van de achtergronddepositie min de KDW. Waarden kleiner dan 1 

geven aan dat de soortenrijkdom bij die overschrijding lager is dan in de controle. Zo betekent 

0,75 dat de soortenrijkdom met 25 % is gedaald.  

 

Figuur 2.9 Overzicht van het verband tussen plantensoortenrijkdom en de overschrijding (in kg 

N/ha/jaar) van de kritische depositiewaarden. Elk punt is de gemiddelde uitkomst van een N-additie 

experiment in graslanden, montane heide en in subarctische en subalpiene (heide)vegetaties, waarbij 

de soortenrijkdom in de N-behandeling gedeeld is door die in de controle-proefvlakken 

(soortenrijkdomratio). (Bobbink et al. 2010c). 

 
VERSTOORDE STIKSTOFCYCLUS EN STIKSTOFUITSPOELING 
 

Naast de zojuist beschreven veranderingen in concurrentiepositie neemt ook de snelheid van de 

stikstofcyclus in het systeem geleidelijk toe door stikstofeutrofiëring (Aerts & Bobbink 1999). De 

biomassaproductie van de vegetatie is hoger, met meer boven- en ondergrondse 

strooiselproductie, en vaak hogere stikstofconcentraties daarin. Dit verhoogt in eerste instantie 

de afbraaksnelheid van het organisch materiaal (mineralisatie). Er zijn echter ook aanwijzingen 

dat op lange termijn de afbraak van strooisel juist trager verloopt door verhoogde N-

concentraties, afhankelijk van het stadium waarin de humusvorming zich bevindt (Berg & Matzner 
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1997; Hagedoorn et al. 2003). Mechanismen daarvoor zijn gegeven in Janssens et al. 2010. 

Tegelijkertijd neemt in veel systemen de immobilisatie van ammonium en nitraat door heterotrofe 

micro-organismen af, waardoor uiteindelijk de overmaat aan stikstof sneller beschikbaar komt 

voor de vegetatie (Tietema et al. 1993; Nadelhoffer et al. 2004). Dit is ook gevonden voor 

duinecosystemen, waarbij het verschijnsel op zure bodems het meest prominent was (Kooijman & 

Besse 2002, Kooijman et al. 2009).  

De veranderingen in de vegetatiesamenstelling kunnen op zich ook weer leiden tot extra 

versnelling van de stikstofcyclus, bijvoorbeeld doordat het strooisel van de nu dominant 

geworden soorten meer stikstof bevat en daardoor gemakkelijker afbreekt (Aerts & Chapin 2000). 

Bij een voortdurend hoge stikstofdepositie zal op een gegeven moment de plantengroei niet meer 

beperkt worden door stikstof maar door een ander element (fosfor, kalium of magnesium) of 

bijvoorbeeld door gebrek aan water (Aerts & Bobbink 1999). Dan treedt geen extra groei meer op 

door overmatige stikstoftoevoer, al wordt nog wel een deel van de extra stikstof door de 

vegetatie opgenomen. Dit laatste leidt tot nog hogere stikstofconcentraties in de vegetatie, met 

gevolgen voor de hoeveelheid stikstof in het strooisel en voor de mineralisatie van stikstof.  

Door juist genoemde processen daalt de C/N ratio van de toplaag van de bodem geleidelijk.  

 

Door de aanhoudende accumulatie van stikstof, de toegenomen snelheid van de stikstofcyclus en 

de verzadiging van het ecosysteem met stikstof wordt het risico op uitspoelen van anorganisch 

stikstof naar het (ondiepe) grondwater steeds groter. Men noemt een dergelijke systeem 

verzadigd met stikstof. Deze term wordt vooral gebruikt voor bossen en stikstofverzadigde 

bossen worden gekenmerkt door verlaagde C/N ratio van de organische horizont, verhoogde 

nitraatuitspoeling, verhoogde emissie van N2O en beëindiging van de groeistimulatie door extra 

stikstof. Soms kan zelf de boomgroei afnemen in deze situatie. In terrestrische systemen spoelt 

stikstof bijna altijd uit in de vorm van nitraat, aangezien ammonium in de bodem weinig mobiel is 

en maar zeer beperkt naar het grondwater verdwijnt. Alleen in natte systemen, waaronder 

veengronden, kan ammoniumuitspoeling naar het grondwater ook kwantitatief van belang zijn 

(Kros et al. 2008). 

 
De uitspoeling van nitraat naar het grondwater is in de loof- en naaldbossen van Europa sterk 

gerelateerd aan de totale stikstofdepositie die op en in het bos terechtkomt (o.a. Dise & Wright 

1995; De Vries et al. 2007; Dise et al. 2009). Bij stikstofdeposities onder de 8-10 kg N per ha per 

jaar spoelt in bossen vrijwel geen nitraat uit naar het grondwater. Daarboven neemt de 

uitspoeling met een toenemende stikstofdepositie significant toe. Het gevonden verband is 

duidelijk, al is bij sterk verhoogde toevoer en verzadiging de variatie in stikstofuitspoeling vrij 

groot (Figuur 2.10). Dit heeft vooral te maken met de C/N ratio van de bovengrond en de grote 

klimaatsverschillen (temperatuur, vocht) in de onderzochte gradiënt in Europa. Door een 

verhoogde stikstofdepositie kan dus meer stikstof (in de vorm van nitraat) in het 

grondwatersysteem komen en daarmee ook in het uittredende oppervlaktewater of in 

grondwatergevoede vegetatie. Tijdens dit transportproces kan nitraat via denitrificatie verdwijnen 

in pyrietlagen. Helaas wordt hierbij sulfide omgezet in sulfaat, dat na transport naar door 

grondwater gevoede systemen ernstige gevolgen kan hebben voor deze natte ecosystemen (voor 

details over dit proces, zie Intermezzo na dit hoofdstuk). 
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Figuur 2.10 Uitspoeling van stikstofverbindingen naar het grondwater onder NW Europese 
bossen in relatie tot de toevoer van stikstof uit de atmosfeer (Dise & Wright 1995). 
 

 
De veranderde stikstofchemie van de vegetatie kan ook grote gevolgen hebben voor herbivoren 

en daarmee voor het verdere verloop van de voedselketen in het ecosysteem (zie paragraaf 2.3.5).  

Naast de verhoogde stikstofconcentraties raken de verhoudingen tussen dit element en andere 

voedingsstoffen (met name fosfor, magnesium en/of kalium) verstoord, en deze 

nutriëntenonbalans kan weer ernstige gevolgen hebben voor de groei en ontwikkeling van 

planten en bomen (o.a. Nihlgard 1985; Roelofs et al. 1985). Dit verschijnsel wordt nog eens 

versterkt in situaties waar bodemverzuring optreedt, waarbij kationen als magnesium en kalium 

versneld uitspoelen en de verhouding tussen stikstof en kationen extra uit balans raakt (zie 

paragraaf 2.2.2). Dit proces was hoogstwaarschijnlijk één van de redenen dat in Nederland in de 

jaren tachtig van de vorige eeuw bij verschillende boomsoorten een ernstige achteruitgang in 

vitaliteit werd waargenomen (o.a. Van Dijk 1993). Door de zeer sterke vermindering van de S-

depositie, en in mindere mate die van de N-depositie, is deze achteruitgang in vitaliteit gestopt, 

en voor enkele boomsoorten zelfs weer verbeterd. 

 
 
2.3.2 VERZURING 
    
Naast eutrofiëring (vermesting) is verzuring van bodem of water een van de hoofdeffecten van de 

atmosferische depositie van N-verbindingen. Inzicht in de processen die in de bodem tot 

verzuring leiden, is daarom essentieel voor het uitvoeren van effectieve herstelmaatregelen tegen 

de gevolgen van N-depositie. Vooral in oorspronkelijk zwakgebufferde ecosystemen (pH 4,5-6,5) 

is een aanzienlijk deel van de negatieve effecten van N-depositie voor de biodiversiteit het gevolg 

van bodemverzuring (o.a. Bobbink et al. 1998). 
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BUFFERCAPACITEIT VAN DE BODEM 
 

Een bodem met daarop vegetatie bestaat niet alleen uit een waterige oplossing (bodemvocht), 

maar ook uit de vaste fase (bodemmineralen, organische stof). Verder zijn ook micro-

organismen, bodemfauna en ondergrondse delen van planten aanwezig, kortom een complex 

systeem. Om verzuring vast te kunnen stellen is het daarom niet voldoende om alleen de pH van 

het bodemvocht te meten, zoals uit het volgende moge blijken. 

 

Als voorbeeld van wat er kan gebeuren tijdens het proces van bodemverzuring, wordt aan een 

kalkrijke (CaCO3) bodem heel langzaam een zoutzuuroplossing toegevoegd (Figuur 2.11). Het 

blijkt dat de pH in het water, dat aan de onderkant van de bodem wordt opgevangen, heel lang 

tussen 7 en 8 blijft. Het bodemwater wordt in eerste instantie dus niet zuurder. Dat de pH niet 

daalt, ondanks de toevoeging van zuur, komt doordat er bufferreacties, zoals het oplossen van 

kalk, optreden. Een betere definitie voor bodemverzuring is dan ook de afname van de 

buffercapaciteit, ook wel het zuurneutralisatievermogen (ZNV) van de bodem genoemd. De grond 

raakt bij dit proces een pH-bufferende stof kwijt (zie hierna bij reactie 1) waarvan de voorraad 

eindig is. Als die bijna helemaal op is, zal de pH gaan dalen. 

 

 

 

 

Figuur 2.11 Schematisch verloop van de zuurgraad in een goed gedraineerde kalkrijke bodemkolom bij 

voortdurende toevoeging van een sterk zuur (bron: naar Ulrich 1981). 

 

 

De buffercapaciteit van een bodem kan zowel door natuurlijke processen als door depositie van 

verzurende stoffen (stikstof- en zwaveloxiden) verlaagd worden. Depositie van NH3 draagt hier 

ook aan bij via nitrificatie waarbij zuur (H+) wordt geproduceerd (zie verderop). Ook kunnen er 

zuurconsumerende processen in de bodem optreden, waardoor de buffercapaciteit weer 

verhoogd wordt. Dit proces wordt ook wel alkalinisatie genoemd, aangezien hierbij een 

hydroxide-ion (OH-) of bicarbonaat (HCO3
-) vrijkomt. Denitrificatie en sulfaatreductie zijn twee 

van de belangrijkste bodemprocessen die zuur kunnen consumeren, voor details over deze 
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processen, zie Intermezzo. Deze processen zorgen ervoor dat onder gereduceerde 

omstandigheden in natte bodems de pH meestal hoog is en ook relatief hoog blijft bij hoge 

depositie.  

 

BUFFERMECHANISMEN EN BODEMVERZURING 
 

Er bestaat een aantal mechanismen waarmee in bodems de toevoer van verzurende stoffen 

gebufferd kunnen worden. Hoe deze buffering plaatsvindt, is afhankelijk van het 

uitgangsmateriaal (het type bodem) en de al of niet aanwezige toestroom van grondwater (zie 

verderop). Wanneer een kalkrijke, droge bodem met een neutrale pH-waarde (pH = 7) continu 

met een zure oplossing wordt beregend, dan treden achtereenvolgens de volgende pH-

veranderingen door verschillende buffermechanismen op (Figuur 2.11). Een gedetailleerde 

beschrijving hiervan is gegeven in Ulrich (1981). 

 

1) Carbonaatverwering: in kalkrijke gronden (pH > 6.8) vindt buffering plaats door de reactie 

van het zuur met de aanwezige kalk (CaCO3 – vaste fase):  

 

CaCO3 +  H+  → Ca2+  +  HCO3
-             (1) 

 

Tijdens dit proces komen calcium en bicarbonaat in oplossing, welke ionen uitspoelen naar het 

grondwater. De oorspronkelijke concentratie van H+ in de bodem verandert hierbij aanvankelijk 

niet, zodat de pH gelijk blijft. Vergeleken met andere buffermechanismen is de reactie van zuur 

met kalk een snelle reactie. Als het kalkgehalte is afgenomen tot minder dan ca 0,3 %, dan is de 

buffercapaciteit door carbonaatverwering nagenoeg verdwenen en gaat de pH opeens snel dalen 

(De Vries et al. 1994) Meetgegevens en modelsimulaties wijzen uit dat bij dergelijke kalkgehalten 

de pH in de bovengrond (de bovenste 10 cm) van kalkrijke duingronden in enkele decennia kan 

dalen van ca. 6,5 tot 3,0. De lage verweringssnelheid en de vrijwel verwaarloosbare voorraad aan 

uitwisselbare kationen en Al-hydroxiden veroorzaken de voorspelde snelle pH-daling in deze 

gronden. In andere gronden wordt de pH-daling echter vertraagd door mechanismen die hieronder 

worden besproken.  

 

2) Een buffermechanisme dat in het pH-traject tussen 4,2 en 6,5 in kalkloze (of ontkalkte) 

bodem verloopt, is dat van de kationenuitwisseling door het bodemadsorptiecomplex (Figuur 

2.12). Dit complex bestaat uit kleimineralen en/of organische bestanddelen die aan de buitenkant 

negatief geladen zijn, waardoor kationen (Ca2+, Mg2+, K+, Na+) aan dit complex zwak 

geadsorbeerd zijn. Wanneer er extra H+ in de bodem komt, dan kunnen de waterstofionen de 

kationen van het complex verdringen, waarbij deze kationen in de bodemoplossing 

terechtkomen. De waterstofionen zelf zijn dan aan het complex geadsorbeerd en niet meer in 

oplossing, waardoor de pH niet verandert. 
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Figuur 2.12 Schematische weergave van de zuurbuffering door kationenomwisseling (veranderd naar 

De Graaf et al. 1994). 

 

 

Kationenuitwisseling is een snellopend bufferproces, maar de capaciteit is tamelijk beperkt. Door 

verdringing met waterstofionen wordt de capaciteit steeds verder verlaagd. Men hanteert in 

relatie hiermee de term ‘basenverzadiging’ om aan te geven hoeveel procent van het 

adsorptiecomplex van de bodem bezet is met zogenoemde basische kationen (de genoemde 

Ca2+, Mg2+, K+, Na+). Het begrip basisch wordt hier gebruikt omdat de desbetreffende kationen 

afgeleid zijn van sterke hydroxiden, ook wel basen genoemd.  

 

3) Een reactie die veel langzamer verloopt maar bijna altijd een heel grote buffercapaciteit 

levert, is de verwering van silicaatmineralen. Deze reactie treedt op in kalkloze gronden (pH < 

6,5). Primaire silicaatmineralen lossen hierbij op onder vorming van secundaire silicaten. Een 

voorbeeld is de verwering van kaliveldspaat: 

 

2 KAlSi3O8 + 2 H+ + 9 H2O →  2 K+ + Al2Si2O5(OH)4 + 4 H4SiO4         (2) 

(kaliveldspaat)                                    (kaoliniet)            (kiezelzuur) 

 

Dit proces verloopt in het algemeen zeer langzaam. Door deze lage snelheid draagt dit 

mechanisme bij verhoogde toevoer van verzurende depositie maar in geringe mate bij aan de 

actuele buffering in de bodem. Ecologisch gezien is het op korte termijn (jaren, decennia) niet zo 

belangrijk. Toch is dit proces relatief belangrijk in bodems waar de kationenuitwisseling een nog 

geringere rol speelt.  

 

4) In kalkloze, zure gronden (pH < 4.5) is de verwering van het in de bodem aanwezige 

aluminiumhydroxide het volgende buffermechanisme. We spreken van de aluminiumbufferrange, 

waarbij de volgende reactie plaatsvindt: 

 

Al(OH)3 + 3 H+  →  Al3+ + 3 H2O                     (3) 

 

Wanneer deze reactie in gang wordt gezet, komt steeds meer Al3+ in de bodemoplossing terecht, 

terwijl voorheen Al vrijwel alleen in niet-opgeloste vorm in de bodem aanwezig was. Net als H+ 

kan ook Al3+ gebonden worden aan het bodemcomplex, maar dit proces kan de toename in vrij 

Al3+ niet verhinderen. Belangrijk om te weten is dat (opgelost) Al3+ toxisch is voor veel planten- 

en diersoorten. Als er veel Al3+ in het bodemvocht wordt gemeten, betekent dat de 

buffercapaciteit van de bodem al voor een groot deel verbruikt is (Figuur 2.11).  

In dit verband is het zinvol nog iets te zeggen over de ijzerbufferrange (niet aangegeven in Figuur 

2.11). Bij pH < 3,8 lossen amorfe ijzeroxiden op bij zuurbufferingsreacties in de aanwezigheid 

van opgelost organische stof, terwijl bij pH-waarden < 3,0 ijzer een dominerende rol gaat spelen 

bij de bodembuffering en er dan ook (zeer) veel Fe3+ in oplossing komt (Verstraten et al. 1989). 

Dit laatste proces (pH < 3,0) komt in Nederland in de praktijk weinig voor, maar was bijvoorbeeld 

prominent aanwezig in de jaren tachtig/negentig van de vorige eeuw in de extreem belaste 

“zwarte driehoek” van Europa. 
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5) In systemen met bicarbonaat in het bodemwater, bijvoorbeeld door regionale kwel, kan 

buffering door bicarbonaat optreden:  

 

HCO3
- + H+  →  H2CO3   (4) 

 

Buffering door bicarbonaat is in oppervlaktewater het belangrijkste buffermechanisme, maar is 

voor de meeste terrestrische situaties van geringe betekenis. De hoeveelheid bicarbonaat in het 

bodemwater is in het algemeen laag en daarmee is de capaciteit van deze buffering ook laag 

vergeleken met de vorige vier buffermechanismen, tenzij er regelmatig toevoer van bicarbonaat 

door opkwellend grondwater of door overstroming met oppervlaktewater optreedt. Daarom heeft 

onttrekking van grondwater en regulatie van oppervlaktewater vaak langs indirecte weg voor 

verzuring gezorgd via het wegvallen van kwel of overstroming. Naast bicarbonaat wordt via kwel- 

of oppervlaktewater ook calcium (of andere basische kationen) aangevoerd, waardoor via de 

hierboven genoemde kationenuitwisseling de basenverzadiging weer kan worden opgeladen. 

Hierover wordt in de volgende paragraaf nader ingegaan. 

 

GEVOELIGHEID VOOR VERZURING: EEN WERELD VAN VERSCHIL 
 

Het moge duidelijk zijn dat het precieze verloop van de afname van de buffercapaciteit 

(bodemverzuring) en de gevolgen voor de pH van het bodemvocht sterk afhankelijk zijn van het 

bodemmateriaal en de positie in het landschap. Buffering komt niet overal in het landschap in 

gelijke mate voor. Achtereenvolgens bespreken we hier de situatie van hoog naar laag in het 

Nederlandse landschap. 

 

Op plaatsen waar permanent wegzijging (neerwaartse beweging van grondwater) optreedt, hangt 

de pH af van de verweerbaarheid van de minerale fractie van de bodem. Op kalkloze 

dekzandgronden is de pH laag (5,0 of lager) en vindt buffering plaats door met name 

kationenuitwisseling of aluminiumbuffering. Op lemige bodems kunnen wat hogere pH-waarden 

(zwak zuur tot zuur) optreden. Zulke bodems komen voor in gebieden waar löss, keileem of lemig 

dekzand aan het maaiveld of dicht daaronder ligt. Hier vindt buffering plaats door 

kationenuitwisseling. Zulke situaties zijn ook te vinden op de overgangen naar lager gelegen 

gebieden, waar dekzanden bij incidentele overstromingen worden bedekt met beekleem of klei. 

Op kalkrijke bodem (krijt, zeeklei, kalkrijke rivierklei en kalkrijke löss) kunnen neutrale of 

basische pH-waarden bereikt worden. Hier treedt buffering op door carbonaatverwering. 

 

In vochtige tot natte bodems waar (periodiek) kwel of overstroming optreedt, is deze waterstroom 

meestal een belangrijke aanvoerweg van bufferstoffen (kationen; bicarbonaat), waardoor vooral 

via kationuitwisseling met het adsorptiecomplex de buffering sterk kan toenemen. Bij regelmatige 

overstroming met slibrijk en basenrijk oppervlaktewater bevat de bodem een 

bodemadsorptiecomplex met hoge capaciteit dat periodiek wordt verzadigd met basen. Buiten de 

inundatieperiode ligt de pH dan in het zwak zure bereik, doordat de basenverzadiging door de 

uitwisseling van H+ tegen basische kationen weer lager wordt. Vervalt de periodieke aanvoer of 

worden de tussenliggende perioden langer, dan zal de basenverzadiging verder dalen en de 

kationuitwisseling verminderen. De pH wordt dan op een lager niveau gebufferd.  

 

Bij aanwezigheid van bicarbonaatrijk grondwater in de wortelzone wordt de pH gebufferd in het 

neutrale tot zwak zure bereik. Grondwater is meestal bicarbonaatrijk, doordat het in de 
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stroombaan naar de kwelzones kalkhoudende lagen heeft gepasseerd (zie vergelijking 1). Het is 

daarbij ook verrijkt met kationen, met name Ca2+, zodat in perioden met kwel of capillaire 

opstijging het adsorptiecomplex met basen verzadigd wordt. In perioden waarin geen kwel 

optreedt, wordt het aanwezige bicarbonaat verbruikt en neemt kationuitwisseling met het 

adsorptiecomplex de bufferende werking over. Ook lokaal kwelwater afkomstig uit kanalen, 

wateraanvoersloten of polders met hoger peil is vaak bicarbonaatrijk en kationenrijk en lijkt 

daarin op “natuurlijk” bicarbonaatrijk grondwater. De ionensamenstelling is dan wel anders, wat 

zich bijvoorbeeld uit in verhoogde gehalten aan Cl-, Na+ en K+.  

 

Waar de bodem op enige diepte kalkhoudend materiaal bevat, komen ook lokale 

grondwatersystemen met bicarbonaat- en calciumrijk grondwater voor. Standplaatsen die door 

dit basenrijke lokale water worden gevoed, worden - evenals in de hierboven beschreven situatie 

met regionale kwel - in het neutrale tot zwak zure bereik gebufferd via bicarbonaat en 

kationenuitwisseling. Plaatsen waar de bodem op enige diepte kalkrijk materiaal bevat, komen 

onder andere voor in Zuid-Limburg, het midden en westen van Noord-Brabant, en in de 

Achterhoek, Twente en Salland. Ontbreekt kalk in de doorstroomde pakketten, dan zal de pH in 

lokale kwelgebieden op een (veel) lager niveau gebufferd worden.  

Dit alles betekent dat bodems in sommige gebieden zeer gevoelig zijn voor verzuring, en in 

andere gebieden vrijwel niet. Een kwantificering van de gevoeligheid voor verzuring op basis van 

bovengenoemde overwegingen 

is gegeven door De Vries et al. 

(1989). Uit die analyse blijkt 

dat in Nederland vooral de 

Pleistocene zandgronden in 

het midden, zuiden en oosten 

van het land en de 

duingebieden langs de kust 

gevoelig tot zeer gevoelig zijn 

voor versnelde 

bodemverzuring door 

atmosferische depositie 

(Figuur 2.13). 

 

 

  

 

 

 

Figuur 2.13 Overzicht van voor 

verzuring gevoelige gronden in 

Nederland. De donker 

aangegeven delen zijn gevoelig 

voor bodemverzuring door 

atmosferische depositie (bron De Vries et al. 1989). 
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Als je deze kaart vergelijkt met de depositie in Nederland, valt direct op dat juist in deze voor 

verzuring gevoelige gebieden de depositie van NH3 het hoogst is. Op deze nationale schaal is 

overigens nauwelijks te zien waar bodems liggen die door toevoer van grondwater gebufferd 

worden en daardoor (veel) minder gevoelig zijn voor bodemverzuring. 

 
GEVOLGEN VAN BODEMVERZURING: EEN COMPLEX VAN FACTOREN 
 

Tijdens bodemverzuring vinden allerlei omzettingen in de bodem plaats, waarbij naast afname 

van de buffercapaciteit (ZNV) en de pH ook allerlei kationen vrij in oplossing kunnen komen. 

Omdat in Nederland de jaarlijkse neerslag groter is dan de verdamping treedt er gemiddeld over 

het jaar een neerwaarts transport van water op. Met die waterstroom zullen deze kationen 

uitspoelen naar diepere lagen of naar het grondwater. Vanwege de elektrische neutraliteit zullen 

bij neerwaarts transport van kationen door bodemverzuring ook mobiele anionen zoals 

bicarbonaat (HCO3
-) en chloride (Cl-) (in neutrale bodems) of SO4

2-, NO3
- of organische zuurresten  

(in zure bodems) uitspoelen. Bodemverzuring kan de aard van een ecosysteem en daarmee de 

biodiversiteit ernstig aantasten: de pH kan flink dalen, tekorten aan basische kationen kunnen 

ontstaan en teveel aan toxische metalen, vooral Al3+, komen vrij (Figuur 2.14). Tevens kan door 

daling van de pH (< 4,5) de nitrificatie steeds meer geremd raken, waardoor de ammonium-

nitraat-ratio verhoogd wordt en tenslotte kan ook de afbraaksnelheid van organische materiaal 

(decompositie) sterk verminderen waardoor strooiselophoping in verzuurde ecosystemen zeer 

algemeen is. Omdat veel soorten de combinatie van lage pH en hoge concentraties aan NH4
+ en 

vrij Al3+ niet verdragen, leidt verzuring bijna altijd tot een verlies aan soorten. Een gedetailleerd 

overzicht van de gevolgen van verzuring is gegeven in De Vries 2008. 

 

 

 

 

Figuur 2.14 Overzicht van factoren die in de bodem (kunnen) veranderen als gevolg van verzuring 

(Naar Bobbink & Lamers 1999). 
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Oppervlaktewateren met een lage alkaliniteit hebben een gering bufferend vermogen. Depositie 

van N en S zal dus respectievelijk indirect en direct leiden tot verzuring. Extra ammonium zal 

worden genitrificeerd in deze wateren (bij pH > 4.0). Gedurende dit proces worden H+-ionen 

gevormd, waardoor de pH daalt. Experimentele studies hebben aangetoond dat een behandeling 

van 2 jaar met 19 kg N/ha/jaar al tot grote veranderingen leidt (Schuurkes et al. 1987). Wanneer 

als gevolg van deze verzuringsprocessen de pH daalt beneden 5, zullen zuur-intolerante zacht-

watersoorten verdwijnen (Arts et al. 1990ab). Een deel van de voor zwakgebufferde en zeer 

zwakgebufferde vennen kenmerkende soorten, zoals Oeverkruid (Littorella uniflora), kunnen 

beneden pH 5 nog wel aanwezig blijven, maar ondergedoken veenmossen kunnen deze zacht-

waterplanten overwoekeren. Naast uitbundige groei van veenmossen treedt vaak ook (tijdelijke) 

woekering van Knolrus (Juncus bulbosus) op, die specifiek reageert op ammonium (en niet op de 

verzurende werking van S; Schuurkes et al. 1987). Veenmossen en Knolrus maken onder deze 

omstandigheden optimaal gebruik van de hoge beschikbaarheid van stikstof en koolstof en 

kunnen daardoor snel biomassa opbouwen en zeer dominant worden (Schuurkes et al. 1986). Zo 

zullen geleidelijk alle kenmerkende waterplanten uit verzuurde vennen verdwijnen als gevolg van 

verandering in waterchemie en de massale groei van knolrus en waterveenmos. 

 

VERZURING EN FAUNA 
 

Naast de effecten op planten, kan verzuring van de bodem ook de fauna beïnvloeden (zie ook 

paragraaf 2.4). Door bodemverzuring spoelen kationen (Ca, K, Mg) in verhoogde mate uit de 

bovenste bodemlaag naar diepere lagen. Vooral door het tekort aan Ca2+ verdwijnen 

huisjesslakken, pissebedden en, miljoenpoten (alle met een calcium-gedomineerd exoskelet) in 

sterk verzuurde bodems. Insecten leveren in die omstandigheden te weinig calcium, waardoor 

eischalen van zangvogels, die van deze prooien afhankelijk zijn, dunner zijn en het broedsucces 

aanzienlijk afneemt, zeker daar waar geen andere kalkbronnen voorhanden zijn. Dit verschijnsel 

is overduidelijk aangetoond voor de koolmees, maar speelt waarschijnlijk ook voor andere vogels 

in deze verzuurde ecosystemen (Graveland et al. 1994).  

 

Voor sperwers (Accipiter nisus) in voedselarme bossen is gevonden dat een mineralentekort in 

eikenbladeren leidde tot het ontbreken van een specifiek eiwit dat vitamine B2 in rupsen kan 

vervoeren en opslaan. Hoewel bij de rupsen die de bladeren eten en bij de (relatief kort levende) 

koolmezen (Parus major), die voornamelijk op deze rupsen foerageren, hiervan geen effecten 

werden vastgesteld, bleek bij de lang levende Sperwer een vitamine B2-tekort op te treden. Dit 

uitte zich in een sterke afname van borstspierweefsel, lage gehaltes van vitamine B2 in eieren en 

daar aan gekoppelde fatale embryonale afwijkingen (Van den Burg 2000). Mogelijk speelt dit ook 

bij andere lang levende vogelsoorten een rol. 

 

 

2.3.3 NEGATIEVE EFFECTEN VAN GEREDUCEERD STIKSTOF 
 
Nitraat en ammonium zijn de anorganische vormen van stikstof die in bodem of water voorkomen 

en die door planten als stikstofbron worden gebruikt. In halfnatuurlijke en natuurlijke 

ecosystemen komt een brede range van verhoudingen tussen nitraat en ammonium voor: nitraat 

is de dominante stikstofvorm in goed tot matig gebufferde situaties (pH > 5,0), terwijl 

ammonium van nature sterk dominant is onder zure omstandigheden (pH < 4,5). Uit de 
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plantenfysiologie is bekend dat plantensoorten van kalkrijke of licht zure habitats aangepast zijn 

aan nitraat als stikstofbron, of een combinatie van nitraat en ammonium, terwijl dat onder zure 

omstandigheden juist ammonium is (o.a. Gigon & Rorison 1972; Kinzel 1982).  

 
AMMONIUMTOXICITEIT 
 

Als plantensoorten van groeiplaatsen waar oorspronkelijk vrijwel geen ammonium als 

stikstofbron aanwezig is, worden blootgesteld aan verhoogde ammoniumconcentraties, dan 

wordt veelal een complex van negatieve verschijnselen waargenomen (o.a. Britto & Kronzucker 

2002; Stevens et al. 2011). De fysiologie van deze veranderingen kan bij gevoelige soorten leiden 

tot sterke reductie in groei en ontwikkeling (Figuur 2.15).  

 

De negatieve effecten van verhoogde ammoniumconcentraties en/of een verhoogde ammonium-

nitraat-ratio op de groei en ontwikkeling is onder laboratoriumcondities in Nederland 

aangetoond voor kenmerkende vaatplanten en mossen uit verschillende habitats: heischrale 

graslanden, soortenrijke heiden, zwak en zeer zwak gebufferde vennen, blauwgraslanden en 

trilvenen (Schuurkes et al. 1986; Roelofs et al. 1996; De Graaf et al. 1998; Lucassen et al. 2003; 

Paulissen et al. 2004 & Van den Berg et al. 2005). Op basis van zo'n 300 vegetatieopnamen met 

bodemchemische metingen is recent gevonden dat in het Pleistocene zandlandschap van 

Nederland de aanwezigheid van kenmerkende Rode-Lijstsoorten sterk gecorreleerd is met een 

lage ammonium-nitraat-ratio en/of lage ammoniumconcentraties in de bodem (Kleijn et al. 2008; 

De Graaf et al. 2009). Zo bleken alleen twee van de Rode-Lijst soorten aanwezig te zijn bij hoge 

ammonium-nitraat-ratio’s, terwijl alle andere van de nog aanwezige Rode-Lijst soorten juist 

aangetroffen werden bij (zeer) lage ratio’s. Het tegenovergestelde was, daarentegen, het geval 

voor de algemene soorten uit het heidelandschap (Figuur 2.16). Zeer recent is ook in onderzoek 

met mini-ecosystemen met soorten en bodems uit het heischrale milieu of met toevoeging van N 

in trilvenen in Ierland gebleken dat negatieve effecten van ammonium ook in het veld prominent 

aanwezig kunnen zijn (Van den Berg et al. 2008; Verhoeven et al. 2011).  
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Figuur 2.15 Beeld van het effect van hoge ammoniumconcentratie op de groei van Valkruid (Arnica 

montana) na 3 maanden groei in een doorstroomcultuur bij pH 4 (foto M.C.C. de Graaf). De plant aan 

de linkerkant heeft alleen nitraatvoeding (100 µmol/l) gehad, de overige planten daarnaast ook 

ammonium (1000 µmol/l). Voor de overige resultaten van deze studie, zie De Graaf et al. (1998). 

 

 

Figuur 2.16 Verband tussen de ammonium-nitraat-ratio in de bodem en de pH van de bodem voor 

algemene plantensoorten (blauwe ruiten) of Rode-Lijstsoorten (rode vierkanten) uit het Nederlandse 

heidelandschap. Naast de gemiddelde waarde is ook de standaardfout (S.E.) gegeven (Kleijn et al. 

2008).  

 
EEN CRUCIALE ROL: DE NITRIFICATIESNELHEID IN DE BODEM 
 

In het algemeen kan gesteld worden dat in het overgrote deel van Nederland gereduceerd stikstof 

al jarenlang de hoofdcomponent is van de totale stikstofdepositie, en dat dit in verhoogde mate 

het geval is in gebieden met veel intensieve veehouderij (zie paragraaf 2.1). Toch betekent dit 

niet automatisch dat ook de vegetatie aan de zelfde verhouding van gereduceerd en geoxideerd 

stikstof wordt blootgesteld als de ratio die aanwezig is in de depositie ter plekke. Alleen bij 

directe opname van stikstofverbindingen uit de atmosfeer door bovengrondse plantendelen, of 

door het gehele organisme bij mossen en korstmossen, is de ratio van gereduceerd versus 

geoxideerd stikstof die in de plant komt min of meer gelijk aan de ratio die aanwezig is in de 

lucht en in de depositie, hoewel gereduceerd stikstof (ammonium en ammoniak) veelal iets 

gemakkelijker bovengronds wordt opgenomen dan geoxideerd stikstof (nitraat en stikstofoxide). 

Het is hierbij relevant om te vermelden dat onder stikstofgelimiteerde omstandigheden een 

aanzienlijk deel van de stikstofdepositie door bovengrondse plantendelen kan worden 

opgenomen. 
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In veel omstandigheden wordt het ammonium dat in de bodem of het water terecht komt, snel 

door micro-organismen omgezet in nitraat, een proces dat nitrificatie heet. Tijdens dit proces 

komen per stikstofmolecuul twee protonen (H+) vrij. De nitrificatiesnelheid wordt sterk beïnvloed 

door de abiotische omstandigheden, waarbij vooral de pH en de hoeveelheid zuurstof van belang 

zijn. Bij afnemende pH-waarden van 5 naar 4 wordt de nitrificatiesnelheid steeds lager hoewel 

zelfs tot zeer lage pH-waarden (3,0-3,5) nog een aanzienlijke nitrificatie kan optreden in bossen 

(Roelofs et al. 1984). Onder gereduceerde, zuurstofloze situaties, zoals aanwezig in permanent 

natte bodems, wordt geen nitraat meer gevormd uit ammonium, behalve in de wortelzone van 

planten met zuurstofverlies uit de wortels. Wel kan nitraat onder (wisselend) natte 

omstandigheden gedenitrificeerd worden en als N2 (of soms N2O) verdwijnen naar de atmosfeer. 

Tijdens dit proces wordt bicarbonaat gevormd en wordt de bodem “ontzuurt” (zie Intermezzo). 

Dit alles betekent dat onder sterk of matig gebufferde omstandigheden in niet al te natte situaties 

nitraat toch de dominante stikstofvorm is in de opname van stikstof door de vegetatie, ook in 

gebieden met een hoog aandeel van gereduceerd stikstof in de toevoer uit de lucht. Uiteraard 

geldt dit niet voor mossen en korstmossen die hun stikstof niet opnemen uit de bodem, maar 

direct uit de atmosfeer of het regenwater. 

 

Al met al kan worden gesteld dat de negatieve effecten van gereduceerd stikstof soms wel en 

soms niet een prominente rol spelen bij de degradatie van natuurlijke en halfnatuurlijke 

ecosystemen door verhoogde stikstoftoevoer (Bobbink & Lamers 2002; Stevens et al. 2011).  

In sterk gebufferde situaties (pH ≥ 7) zijn de meeste aanwezige plantensoorten weliswaar alleen 

aangepast aan nitraatvoeding, maar door de hoge nitrificatiesnelheid in de bodem of het water 

worden deze soorten nauwelijks blootgesteld aan negatieve effecten van gereduceerd stikstof. 

Uiteraard geldt dit niet voor mossen en korstmossen die (oorspronkelijk) aanwezig waren in deze 

gebufferde systemen en juist wel worden blootgesteld aan de verhoogde gereduceerd 

stikstofwaarden. In van oorsprong al zure systemen, zoals hoogvenen, heiden en sommige 

bossen (pH ≤ 4,2) was ammonium altijd al de enige bron van anorganisch stikstof, waardoor de 

kenmerkende plantensoorten aangepast waren aan ammoniumvoeding. Dit heeft als 

consequentie dat de eerder beschreven effecten van verhoogde beschikbaarheid van gereduceerd 

stikstof in deze systemen niet of veel minder negatief uitwerken. 

De negatieve effecten zijn voornamelijk van belang in die situaties waar oorspronkelijk veel 

plantensoorten groeiden die aangepast waren aan nitraat als dominante stikstofvorm, en dus niet 

aan ammoniumvoeding, en waar de bodem slechts matig tot zwak gebufferd is. De ernstigste 

gevolgen van meer ammonium in de plantenvoeding zijn daarom vooral gevonden in voorheen 

zwak tot matig gebufferde omstandigheden (pH 4,5 - 6,7), zoals oorspronkelijk bijvoorbeeld 

aanwezig in heischrale graslanden, zeer zwakgebufferde vennen, voorheen soortenrijke heiden en 

bossen op leemhoudende bodem. In deze systemen is de bodem of waterlaag gevoelig veelal ook 

gevoelig voor verzuring. Bij langdurige blootstelling aan verzurende depositie wordt de pH hier 

tenslotte zo laag (pH < 4,5), dat vrijwel geen nitrificatie meer optreedt en als gevolg daarvan 

ammonium sterk in bodem en plant accumuleert (Bobbink et al. 1998; Stevens et al. 2011). De 

gevoelige plantensoorten worden daarbij ook nog eens bedreigd door de andere gevolgen van 

bodemverzuring, zoals verhoogde concentraties van aluminium en verlaagde hoeveelheden 

basische kationen, waardoor de gevoeligheid voor ammonium nog eens extra toeneemt (zie 

paragraaf 2.3). Tevens ondervinden veel mossen en korstmossen directe schade, in het bijzonder 

die soorten die niet zijn aangepast aan een hoge opname en assimilatie van gereduceerd stikstof 

(Sutton et al. 2009).  
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2.2.2.2.4444    Effecten Effecten Effecten Effecten op de leefgebieden van fop de leefgebieden van fop de leefgebieden van fop de leefgebieden van faunaaunaaunaauna    
 
In de voorgaande paragrafen is ingegaan op de effecten van stikstofdepositie op bodem en water 

en op de daarvan afhankelijke vegetatie. In deze paragraaf wordt geschetst wat de effecten zijn 

voor diersoorten. In studies die de algemene effecten van stikstofdepositie op ecosystemen 

analyseren missen vrijwel altijd de effecten op de fauna. Indien deze ter sprake komen betreft het 

meestal veranderingen in herbivorie, maar daarbij wordt enkel ingegaan op de effecten voor de 

planten, niet voor de planteneters (o.a. Gilliam 2006). In een enkel geval wordt aangegeven dat 

fauna onderzoek een kennislacune betreft (Adams 2003). 

Directe effecten als gevolg van verhoogde stikstofdepositie op fauna (paragraaf 2.4.5) komen 

weinig voor en spelen vrijwel alleen een rol in het aquatische milieu. Bij waterdieren staan immers 

grote en/of dunne permeabele huidoppervlaktes (kieuwen of het tegument) in direct contact met 

de omgeving voor zuurstofopname. Door deze grotere blootstelling zijn eerder directe effecten te 

verwachten. Verreweg de meeste effecten van stikstofdepositie zijn indirect van aard, via 

chemische processen in bodem en water, de daaruit voortkomende veranderingen in de vegetatie 

of cumulatief doorwerkend in het voedselweb in het geval van predatoren. 

Zowel doordat deze effecten indirect verlopen, als doordat het bepalen van de invloed op dieren 

lastiger te bepalen is dan op de bodem, water en vegetatie, is wetenschappelijk bewijs voor deze 

effecten en de achterliggende mechanismen schaars. Bovendien interfereren de effecten van 

stikstofdepositie met andere factoren, zoals verdroging, verzuring (m.n. zwavelverbindingen), 

veranderingen in landgebruik, klimaatverandering, het voorkomen van invasieve exoten en 

verhoogde gehaltes van CO2 en O3 in de lucht (zie o.a. Rabalais 2002, Fenn et al. 2003ab). Deze 

interferentie kent zowel mitigerende als versterkende effecten.  

Desondanks kunnen effecten van stikstofdepositie op fauna zowel met veldmetingen als met 

experimenteel onderzoek aangetoond of (zeer) aannemelijk gemaakt worden. Anders dan voor 

invloed van de stikstofkringloop op de vegetatie (o.a. Krupa 2003, Bobbink et al. 2010) en op 

aquatische fauna (Camargo & Alonso 2006) is een overzicht van de mechanismen waarmee 

stikstofdepositie door kan werken op de terrestrische fauna nog nooit wetenschappelijk 

gepubliceerd. Voor deze paragraaf zijn daarom alle processen die in literatuurstudies zijn 

aangetroffen, samengevat in het schema van Figuur 2.17. In de lopende tekst worden de 

verschillende processen uitgewerkt en onderbouwd met literatuur. In de herstelstrategieën voor 

habitattypen (Deel II) en leefgebieden die buiten deze habitattypen vallen (Deel III) wordt naar 

deze indeling van processen verwezen voor effecten op soorten van de Vogelrichtlijn en 

Habitatrichtlijn (‘beschermde soorten’) en op typische soorten (als kwaliteitsaspect van 

habitattypen). 

 

Verreweg de meeste effecten van stikstofdepositie zijn indirect van aard via veranderingen in de 

vegetatie of het water en kunnen via een cumulatieve werking in het voedselweb ook effecten 

hebben op soorten in de hogere trofische niveaus. Hieronder wordt eerst een overzicht van de 

verschillende processen achter de effecten van stikstofdepositie op fauna gegeven en het verband 

tussen deze processen en de veranderingen in bodem en vegetatie die zijn beschreven in de 

voorgaande paragrafen. Het betreft voornamelijk indirecte gevolgen van een verhoogde 

biomassaproductie van de vegetatie als gevolg van verhoogde beschikbaarheid van stikstof. In 

Figuur 2.17 zijn deze processen in een schema opgenomen. Hieronder worden de processen 

besproken en onderbouwd met literatuur over dit onderwerp. 



Deel I - 67 
 

 

 

 

 

 

 

Verhoogde N-depositie 

Verhoging beschikbaar N 

Verlaging pH in water en bodem 

Verhoogde productie biomassa (inclusief strooisel en 

organische bodem)  

Beschikbaarheid mineralen 

Verstoorde nutriëntenbalans in planten 

lucht 

vegetatie 

bodem/water 

fauna 

Hogere en homogenere 

vegetatiestructuur 

1) Koeler en vochtiger microklimaat  

 (in tijd en/of ruimte) 

 

3) Afname kwantiteit voedselplanten  

(in tijd en/of ruimte) 

Afname kruiden en lage grassen & afname 

bloemdichtheid 

5) Fysiologische problemen 

(o.a verstoorde groei en osmose, 

zuurstoftekort) 

 

4) Afname kwaliteit voedselplanten 

(in tijd en/of ruimte) 

2) Afname 

voortplantingsgelegenheid  

6) Afname beschikbaarheid prooidier- en 

gastheersoorten 

(grootte, kwaliteit en bereikbaarheid) 

Figuur 2.17 Vereenvoudigd schema van doorwerking stikstofdepositie op dieren. Vrijwel alle effecten werken indirect 

door via veranderingen in bodem, oppervlaktewater, vegetatie en strooisel. Directe effecten van de verzurende invloed 

van stikstofdepositie treden vrijwel alleen op via fysiologische problemen in aquatische milieus (stippellijn). 
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2.4.1 KOELER EN VOCHTIGER MICROKLIMAAT (1) 
 

Door een verhoogde productie van plantaardige biomassa ontstaat er een hogere en dichtere 

vegetatielaag (levende en dode staande vegetatie en een strooisellaag) waarin minder straling van 

de zon kan doordringen en er minder luchtcirculatie plaatsvindt vlak boven de bodem. 

Warmteontwikkeling vlak boven en in de bodem wordt hierdoor geremd en de totale 

temperatuursom in of direct op de bodem wordt kleiner. Door de lagere temperatuur en het 

gebrek aan luchtcirculatie ontstaat er bovendien een vochtiger microklimaat. Aan de relatie 

tussen stikstofdepositie en effecten van een veranderd microklimaat op de fauna is zeer weinig 

onderzoek uitgevoerd. De hieronder genoemde effecten zijn op basis van fundamenteel 

ecologisch onderzoek aan diersoorten echter zeer aannemelijk. 

Een lagere temperatuursom zorgt voor een langzamere ontwikkeling van ongewervelden, 

waardoor de totale ontwikkelingsduur langer wordt. De ontwikkelingsduur van het onvolwassen 

stadium (ei, larve of nymf) kan zodanig lang worden dat de gehele levenscyclus niet binnen een 

seizoen kan worden voltooid, zoals aangetoond voor sprinkhanen door Van Wingerden et al. 

(1991 en 1992). Ook in onderzoek van Schirmel et al. (2011) bleek een warme en droog 

microklimaat een belangrijke rol te spelen in de verspreiding en diversiteit van sprinkhanen in 

droge grijze duinen. 

Grotere ongewervelde soorten hebben een hogere totale temperatuursom nodig om hun cyclus te 

voltooien en deze gaan eerder en sneller achteruit dan kleine ongewervelden. In onderzochte 

graslanden leidt dit tot het verdwijnen van deze grotere soorten, vaak ten gunste van kleinere 

soorten die nog wel hun levenscyclus kunnen sluiten. Wanneer de vegetatiestructuur in de winter 

wordt teruggezet (door beheer of natuurlijke processen), maar in de loop van het seizoen weer 

dicht groeit hebben diersoorten die in het voorjaar warmte nodig hebben voor hun ontwikkeling 

veel minder last van deze verruiging dan soorten die in de (na)zomer warmte behoeven, zoals is 

aangetoond voor mieren op kalkgraslanden (Van Noordwijk et al. 2011). Karakteristieke soorten 

van open vegetaties zijn resistent tegen droogte en hoge temperaturen. Bij verruiging verdwijnen 

deze soorten (zoals loopkevers van duingraslanden; Nijssen et al. 2011), waarschijnlijk doordat 

ze worden verdrongen door minder aangepaste, maar concurrentiekrachtigere soorten.  

Door een lagere temperatuur en een demping van de luchtcirculatie kent een dichte vegetatie ook 

een vochtig microklimaat dat bij overwinterende rupsen kan leiden tot schimmelinfecties en dus 

hoge sterfte (Bink 1992, Wallis de Vries & Van Swaay 2006). Bij nestvliedende kuikens kan een 

hoge, vochtige vegetatie leiden tot onderkoeling en daardoor een nog hogere voedselbehoefte. 

Frequenter of langduriger opwarmen door de ouders leidt niet tot een oplossing, daar dit een 

vermindering van de noodzakelijke foerageertijd betekent (Schekkerman 2008). 

Beheeringrepen om de hogere vegetatie en dikkere strooisellaag te verwijderen, leiden niet in alle 

gevallen tot een verbetering voor de ongewervelden. Begrazing leidt tot een kortere, maar 

dichtere vegetatie, waardoor het temperatuurverlies op en in de bodem onvoldoende wordt 

hersteld (Wouters et al. 2012). Begrazing en ook een hogere frequentie van maaien, plaggen of 

chopperen, leiden ieder op hun beurt weer tot een verhoging van de frequentie van verstoring, 

waardoor dit een beperkende factor wordt voor – veelal grotere - diersoorten met een lange 

ontwikkelingsduur. De frequentie van verstoring bepaalt in samenhang met het herstelvermogen 

van de populatie, dan wel de rekolonisatiecapaciteit van de soort het effect op de lokale 

aanwezigheid (Siepel 1996, Lindberg & Bengtsson 2006, Van Noordwijk et al. 2011).  
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2.4.2 AFNAME VOORTPLANTINGSGELEGENHEID (2) 
 

Als gevolg van een hogere begroeiing en het dichtgroeien van open (of mozaïek) vegetaties, 

worden mogelijk geschikte locaties voor voortplanting fysiek onbereikbaar of ongeschikt. Het 

betreft zowel nestgelegenheid voor grondbroeders, eiafzetplaatsen in de bodem, paaiplaatsen 

voor vis in open water en baltsgelegenheid. Aan de specifieke relatie tussen stikstofdepositie en 

afname van voortplantingsgelegenheid voor fauna is geen onderzoek uitgevoerd. De genoemde 

effecten zijn op basis van correlatief onderzoek aan voorkomen van soorten en verruiging echter 

zeer aannemelijk, zoals voor mieren en wespen (Peeters et al. 2004), vlinders (Bink 1992), 

verschillende soorten sprinkhanen (Lensink 1963, Kleukers et al. 1997) en broedvogels (Van 

Turnhout et al. 2010). Voor een deel interfereert dit proces met het koeler en vochtiger worden 

van het microklimaat en in de praktijk is waarschijnlijk in veel gevallen niet te achterhalen of een 

locatie fysiek niet bereikbaar is om te reproduceren of dat de locatie klimatologisch ongeschikt is 

geworden. 

 

2.4.3 AFNAME KWANTITEIT VOEDSELPLANTEN (3) 
 

Planten vormen voor veel diersoorten een essentiële voedingsbron, zowel in de vorm van verse 

biomassa, dode biomassa (strooisel en humus), bloemen (nectar en pollen) en zaden. In deze 

studie wordt waar nodig een onderscheid gemaakt in voedselplanten die dienen als waardplant 

(biomassa wordt opgegeten) of als nectarplant (bloemen worden bezocht). Een probleem met de 

beschikbaarheid van voedselplanten kan voor diersoorten op verschillende manieren optreden: (a) 

De voedselplanten verdwijnen totaal of nemen zodanig af in dichtheid of grootte dat een 

dierpopulatie niet voorzien kan worden van voldoende voedsel; (b) De voedselplanten zijn niet 

beschikbaar binnen de activiteitsperiode van de betreffende diersoort (mismatch in de tijd); (c) de 

fysieke afstand tussen de voedselplanten en andere essentiële landschappelijke elementen (zoals 

nestgelegenheid, overwinteringgebied, baltsplek, etc) worden onoverbrugbaar. Dit laatste punt 

betreft versnippering van biotopen binnen een habitat wordt behandeld in Deel III 

(Landschapsecologische inbedding van de herstelstrategieën) . 

Een verandering van de vegetatiesamenstelling van kruidachtigen naar meer grassen als gevolg 

van grotere stikstofbeschikbaarheid (Bobbink 1991; Stevens et al. 2004; Clark & Tilman 2008) 

leidt in de regel tot een achteruitgang van diersoorten die de kruidachtigen of lage, smalbladige 

grassen als specifieke waardplanten hebben. Aan de specifieke relatie tussen stikstofdepositie en 

afname van voedselplanten is vrijwel geen onderzoek uitgevoerd, maar correlatief onderzoek aan 

de achteruitgang van diersoorten en de voedselplanten waarvan zij afhankelijk zijn, maakt dit 

proces wel zeer aannemelijk. Ockinger et al. (2006) vinden een correlatie tussen de afname van 

dagvlindersoorten en stikstofdepositie en suggereren een afname van (de bereikbaarheid van) 

voedselplanten. Het schaarse soortspecifieke onderzoek betreft voornamelijk parelmoervlinders, 

zoals Moerasparelmoervlinder (Fowles & Smith 2006) en Duinparelmoervlinder (Salz & Fartmann 

2009) en ‘checkerspot butterflies’ in Noord-Amerika (Weiss 1999). 

Bloembezoekende insecten zijn voor hun energie (nectar) en bouwstoffen (pollen, o.a. als basis 

voor eiwitten voor voortplanting) afhankelijk van bloeiende planten. Verandering in de 

vegetatiesamenstelling - van kruidachtigen naar meer grassen als gevolg van grotere 

stikstofbeschikbaarheid – kan leiden tot de achteruitgang van bloembezoekende insecten. Dit 

geldt zowel voor soorten die gespecialiseerd zijn op één of enkele plantensoorten om op te 

foerageren (Biesmeijer et al. 2006; Fründ et al. 2010) als voor soorten die meerdere generaties 
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per jaar hebben óf die jaarlijks nieuwe kolonies opbouwen (zoals hommels) en daarom gedurende 

een groot deel van het seizoen afhankelijk zijn van veel verschillende plantensoorten. Hommels 

die een breder bloemaanbod tot hun beschikking hebben, produceren grotere kolonies (Goulson 

et al. 2002). Daarnaast hebben verschillende hommelsoorten – gerelateerd aan tonglengte en 

lichaamsgrootte – een ander habitatgebruik wat leidt tot vermijding van concurrentie om voedsel, 

waardoor in een landschap met een divers bloemaanbod meerdere soorten naast elkaar kunnen 

voorkomen (Sowig 1989; Westphal et al. 2006; Kleijn & Raemakers 2008). 

Ook beïnvloedt zowel de diversiteit, dichtheid en kwaliteit van bloeiende planten als de 

beschikbaarheid van nestgelegenheid (zie proces 2) de wisselwerking tussen bloemplanten en de 

bloembezoekende insecten die deze planten bestuiven (o.a. Hoover et al. 2012).  

 

2.4.4 AFNAME KWALITEIT VOEDSELPLANTEN (4)  
 

Planten vormen voor veel diersoorten een essentiële voedingsbron, zowel in de vorm van verse 

biomassa, dode biomassa (strooisel en humus), bloemen (nectar en pollen) en zaden. Naast 

problemen in kwantiteit van deze planten (zie proces 3), kan ook verandering van de kwaliteit van 

voedselplanten voor diersoorten optreden. Hierin zijn de volgende processen te onderscheiden: 

(a) verschuiving van de nutriëntenbalans in de voedselplant, waardoor dieren niet meer alle 

essentiële voedingsstoffen in voldoende mate kunnen vergaren; (b) verschuiving van de 

verhouding tussen nutriënten en antivraatstoffen, waardoor de voedselplant niet meer eetbaar is 

voor een diersoort; (c) verschuiving van de nutriëntenbalans en/of van de verhouding tussen 

nutriënten en antivraatstoffen in de tijd, waardoor de voedselplant niet meer beschikbaar is 

binnen de activiteitsperiode van de betreffende diersoort (mismatch in de tijd); (d) verschuivingen 

in de voedselkwaliteit van een plant waarvan slechts enkele diersoorten kunnen profiteren, 

waardoor concurrentieverhoudingen verschuiven. 

Naar de veranderingen in kwaliteit van plantaardig voedsel als gevolg van stikstofdepositie is nog 

zeer weinig onderzoek uitgevoerd. De effecten van veranderingen in plantkwaliteit op zowel 

individuen als populaties van herbivore dieren kunnen groot zijn (Awmack & Leather 2002). Er 

komen steeds meer aanwijzingen dat zowel de eutrofiërende als de verzurende werking van 

stikstofdepositie gevolgen heeft voor de opname van macro- en micronutriënten door planten, en 

daarmee op de voedselkwaliteit van deze planten voor herbivoren (Throop & Lerdau 2004, Nijssen 

et al. 2011). Daarbij treedt een interferentie op met effecten van verhoogde CO2 concentraties in 

de lucht en klimaatverandering (Hoover et al. 2012). 

 

Hoe deze verandering via herbivoren doorwerkt in het ecosysteem hangt zowel af van de 

plantensoort als van de soort herbivoor (Throop & Lerdau 2004) en de interactie tussen deze twee 

(Throop 2005). De meeste studies melden overigens vooral een positieve invloed van 

stikstofdepositie op de plantkwaliteit, uitgedrukt in totaal N-gehalte van het weefsel, soms 

uitgesplitst in verschillende soorten aminozuren. Doordat herbivoren het voedsel vormen voor 

predatoren, spelen deze effecten ook hoger in de voedselketen door (zie proces 6). Planten die 

groeien onder een verhoogd aanbod van stikstof slaan deze stikstof op in het weefsel. Verhoogde 

stikstofdepositie kan hierdoor de N:P ratio in plantenweefsel veranderen. Hierdoor verandert ook 

de voedingswaarde van de plant. Dit komt eerder voor in systemen die P gelimiteerd zijn, of zijn 

geworden door frequent verwijderen van organische biomassa met maaien en plaggen (Güsewell 

2004). Ohlson et al. (1995) vonden in een bemestingsexperiment dat de stikstofconcentratie in 

bladeren van grassen, kruiden en dwergstruiken in de ondergroei van bossen toenam, waarbij 

additie van ammonium een groter effect had dan van nitraat. De toename van stikstof in het 
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plantenweefsel werd vooral veroorzaakt door een toename van de aminozuren glutamine, 

aspargine en arganine.  

Voor Buntgras (Corynephorus canescens) is door Nijssen & Siepel 2010 aangetoond dat de extra 

stikstof wordt opgeslagen in niet-eiwit componenten die waarschijnlijk vraatremmende effecten 

hebben. Individuen van het knopsprietje (Myrmeleotettix maculatus; typische soort van Grijze 

duinen) die werden gekweekt met stikstofrijk buntgras vertoonden een hogere sterfte en een 

lagere groei dan individuen die gekweekt werden met Buntgras zonder extra stikstof. Ook in het 

veld bleek dat knopsprietjes in terreinen met een hoge stikstofdepositie een lager 

lichaamsgewicht hebben dan knopsprietjes uit terreinen met een lage stikstofdepositie. 

Overstuiving met vers mineraalrijk zand leidt juist tot een verbetering van de voedselkwaliteit van 

buntgras en daarmee tot een hogere overleving en groei van knopsprietjes. Overigens wordt die 

overstuiving geremd door stikstofdepositie, als gevolg van verhoogde productie van algen en 

hogere planten. 

Afhankelijk van de plantensoort kan verhoging van opgenomen nitraat en/of ammonium ook 

leiden tot een hogere concentratie aan eiwitten en aminozuren in planten, waardoor deze planten 

aantrekkelijker worden als voedingsbron voor insecten. Dit geldt voornamelijk voor planten die 

niet de mogelijkheid bezitten om N-houdende secundaire plantenstoffen als afweer te maken. 

Deze reactie leidt tot plaagvorming van de betreffende herbivoren en vervolgens ook tot 

verschuivingen in de vegetatiesamenstelling, resulterend in een verslechtering van de 

habitatkwaliteit (zie onder andere Berdowski 1987). 

 

2.4.5 FYSIOLOGISCHE PROBLEMEN (5) 
 

Direct toxische effecten van stikstofverbindingen (NH4+, NH3, NO2-, HNO2, NO3-) op dieren zijn 

alleen bekend in aquatische milieus (o.a. Thurston et al. 1981, Berendzen et al. 2001), waarbij 

NH3 het meest toxisch is en NO3- het minst toxisch (Camargo & Alonso 2006). Daarnaast treden 

directe effecten van stikstofdepositie op als gevolg van de hiermee samenhangende verzuring. 

Deze effecten interfereren, aangezien de pH zowel invloed heeft op de (im)mobiliteit van zware 

metalen als op de toxiciteit van deze metalen en van NO3 voor fauna (Schuurkes et al. 1986, 

Thurston et al. 1981, Leuven et al. 1992, Gerhardt 1993). Daarnaast treedt er interferentie op met 

de indirecte effecten van stikstofdepositie, zoals tijdelijke zuurstoftekorten als gevolg van 

verhoogde biomassagroei van de vegetatie. De effecten van stikstofdepositie spelen vrijwel alleen 

een rol in van nature (matig) voedselarme, niet tot zwak gebufferde systemen, of in systemen die 

door langdurige invloed van verzuring door zwavelverbindingen hun natuurlijke buffercapaciteit 

grotendeels hebben verloren.  

De werking van verschillende stikstofverbindingen in aquatische systemen en de effecten hiervan 

op de fauna in deze systemen is in diverse publicaties op een rij gezet (o.a. Rabalais 2002, 

Camargo & Alonso 2006). Directe effecten van verzuring betreffen fysiologische problemen, zoals 

een verstoorde ionenbalans en osmose of problemen in de zuurstofhuishouding vanwege 

disfunctioneren van zuurstofdragende eiwitten (Camargo et al. 2005). Deze fysiologische 

problemen kunnen direct leiden tot mortaliteit of tot een verstoorde ontwikkeling in het 

onvolwassen stadium.  

Verschillende aquatische diergroepen gaan sterk achteruit of verdwijnen geheel als gevolg van 

verzuring. Vissen en slakken komen niet voor bij een pH-waarde beneden 5,0-5,2. Het 

verdwijnen van deze groepen als gevolg van verzuring is beschreven in Leuven et al. (1986), 

Leuven & Oyen (1987) en Økland (1992). Ook andere groepen ongewervelden (zoals vlokreeften 

en watervlooien) kunnen niet tegen sterke verzuring. De kritische pH-waarde verschilt sterk per 
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diersoort en er zijn zowel versterkende als mitigerende effecten aangetoond van de aanwezigheid 

van zware metalen en mineralen - vaak gemobiliseerd als gevolg van verzuring - op de hoogte 

van deze kritische waarde (Vangenechten et al. 1989, Økland 1992, Gerhardt 1993). Ook nitraat 

en ammonium zijn in hogere concentraties toxisch voor aquatische fauna (Berendzen et al. 1987), 

waarbij de toxiciteit van NH3 toeneemt naarmate de pH lager (Thurston et al. 1981). In 

voortplantingswateren van amfibieën heeft sterke verzuring directe mortaliteit van embryo’s tot 

gevolg, maar een zwakkere verzuring kan al leiden tot een lager uitkomstsucces van de eieren en 

tot een hogere mate van aantasting van de eieren door schimmels (Leuven et al. 1986b, Freda 

1986).  

In wateren kan een extra hoeveelheid nitraat of ammonium leiden tot grotere groei van algen, 

mits niet andere stoffen zoals fosfor limiterend zijn (o.a. Loeb et al. 2010). De grote hoeveelheid 

algen kan leiden tot lagere zuurstofspanning. Deze situatie speelt vooral in kleinere stilstaande 

(of heel langzaam stromende) wateren; in stromende wateren of grote stilstaande wateren zorgen 

stroming en windwerking voor een betere menging en zuurstofopname vanuit de lucht. 

Waterinsecten met een grote zuurstofbehoefte kunnen te lijden hebben van periodieke 

zuurstoftekorten (Jeppesen et al. 2000), maar dat geldt ook van sommige soorten vissen (De Nie 

1997). 

 

2.4.6 AFNAME BESCHIKBAARHEID PROOIDIER EN GASTHEERSOORTEN (6) 
 

Predatoren en parasitaire soorten zijn voor hun voedselvoorziening of voor het voltooien van hun 

levenscyclus afhankelijk van andere diersoorten die dienen als prooi of als gastheer. Wanneer 

deze diersoorten negatieve effecten van verhoogde stikstofdepositie ondervinden, kunnen er ook 

problemen voor deze predatoren en parasieten optreden. Deze problemen zijn onder te verdelen 

in de volgende processen: (a) Het verdwijnen of sterk afnemen van diersoorten waardoor (een 

populatie van) predatoren of parasieten niet voorzien kan worden van voldoende voedsel of 

gastheren: (b) een afname van de bereikbaarheid van prooidieren of gastheersoorten door een 

hogere en/of dichtere vegetatie; (c) het verminderen van de voedselkwaliteit van prooisoorten; (e) 

een toename van de fysieke afstand tussen de prooidieren of gastheren en andere essentiële 

elementen in het landschap (zoals nestgelegenheid, overwinteringgebied, baltsplek, etc). Deze 

versnippering van biotopen binnen een habitat wordt behandeld in Deel III 

(Landschapsecologische inbedding van de herstelstrategieën). Naar de specifieke relatie tussen 

stikstofdepositie en het afnemen van de beschikbaarheid van prooidieren of gastheersoorten is 

zeer weinig onderzoek gedaan. Correlatief onderzoek maakt de beschreven processen echter wel 

zeer aannemelijk.  

Wanneer stikstofdepositie neerslaat in ammoniumvorm leidt dit in de bodem en in wateren tot 

verzuring (lagere pH), een vermindering van de beschikbare hoeveelheid calcium en een 

verstoring van de mineralenbalans. Deze effecten werken indirect door in de voedselketen. In 

wateren leidt sterke verzuring o.a. tot vermindering van de visstand, wat consequenties heeft 

voor visetende vogels en ook voor vogels die op een combinatiemenu van vis en insecten leven. 

Huisjesslakken, pissebedden, miljoenpoten (alle met een calcium-gedomineerd exoskelet) zijn 

verdwenen in sterk verzuurde bodems en insecten leveren in die omstandigheden te weinig 

calcium, waardoor eischalen van zangvogels, die van deze prooien afhankelijk zijn, zwakker zijn 

(Graveland et al. 1994). Bij zwarte sterns is aangetoond dat zure wateren geen geschikt 

leefgebied vormen als gevolg van het ontbreken van vis, waardoor gebrekkige botaanleg ontstaat 

bij kuikens (Beintema 1997). Het calciumgebrek bij ongewervelde planteneters wordt deels 

versterkt door een lagere concentratie in hun waardplanten vanwege de verminderde bezetting 
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van ectomycorrhiza-soorten op de wortels. Ook vogelsoorten die (deels) afhankelijk zijn van 

waterinsecten, kunnen de gevolgen ondervinden van verzuurde wateren. Zo is aangetoond bij 

waterspreeuwen dat ze in verzuurde wateren een afnemende populatietrend hebben, wat direct in 

relatie lijkt te staan met een verminderd kalkaanbod, resulterend in dunnere eischalen, kleinere 

eieren en jongen en daardoor een lager reproductiesucces (Tyler & Ormerond 1992; hierbij kon 

overigens niet worden uitgesloten dat aan deze wateren juist zwakkere dieren broeden die door 

hun lagere concurrentievermogen geen kans maken op de meest geschikte broedlocaties). Het is 

de verwachting dat ook andere insectenetende vogels hier last van hebben. 

Voor sperwers in voedselarme bossen is aangetoond dat een mineralentekort in eikenbladeren 

leidde tot het ontbreken van een specifiek eiwit dat vitamine B2 in rupsen kan vervoeren en 

opslaan. Hoewel bij de rupsen die de bladeren eten en bij de (relatief kort levende) koolmezen, 

die voornamelijk op deze rupsen foerageren, hiervan geen effecten werden vastgesteld, bleek bij 

de lang levende Sperwer een vitamine B2-tekort op te treden. Dit uitte zich in een sterke afname 

van borstspierweefsel, lage gehaltes van vitamine B2 in eieren en daar aan gekoppelde fatale 

embryonale afwijkingen (Van den Burg 2000). Mogelijk speelt dit ook bij andere lang levende 

vogelsoorten een rol. 

Een cumulatief effect van bovenstaande punten is een afname van het voedselaanbod voor 

insecteneters. Hierdoor kunnen ook (op zichzelf soms geringe) effecten van stikstofdepositie 

doorspelen op soorten uit hogere trofische niveaus. Een verlaging van het voedselaanbod wordt 

zowel veroorzaakt door geringere talrijkheid, een lagere diversiteit en verminderde zichtbaarheid 

of bereikbaarheid van potentiële prooien, als door een verschuiving van grote naar kleine 

ongewervelde soorten. De consequenties van een verlaagde gemiddelde prooigrootte voor 

insecteneters (vogels en vleermuizen) zijn beschreven door o.a. Siepel 1990, Beintema et al. 1991 

en Schekkerman & Beintema 2007. Het gecombineerde effect van kleinere prooien en een minder 

divers prooiaanbod (waardoor er tijdelijk gebrek aan voedsel kan optreden) in relatie tot stikstof 

gerelateerde verruiging in duingebieden, is beschreven door Kuper et al. (2000). 
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