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Wstep

Problem obcych gatunkéw inwazyjnych jest obecnie jednym z najwiekszych zagrozen dla rodzimych
biotopéw. Gatunki te generujg znaczne straty ekonomiczne, a czesto rowniez zagrozenie dla zdrowia
i zycia ludzi. Pomimo préby wprowadzania rozwigzan systemowych, zaréwno na poziomie krajo-
wym, jak i miedzynarodowym, wcigz brak jest skutecznych metod wielkoskalowej eradykacji i kon-
troli wielu obcych gatunkéw inwazyjnych (Park 2004, Skorupski 2016). Problem ten dotyczy nie tylko
gatunkow reprezentujacych rézne grupy systematyczne, ale rowniez ich czgsci lub wytwory zdolne do
przetrwania i rozmnazania. Nadrzednym dokumentem prawnym prawodawstwa Unii Europejskiej,
a tym samym polskiego systemu prawnego, w zakresie obcych gatunkéw inwazyjnych jest Rozporza-
dzenie Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) NR 1143/2014 z dnia 22 pazdziernika 2014 r. w sprawie
dziatan zapobiegawczych i zaradczych w odniesieniu do wprowadzania i rozprzestrzeniania inwazyj-
nych gatunkéw obcych. Rozporzadzenie to definiuje gatunek obcy, jako kazdego Zywego osobnika
gatunku, podgatunku lub nizszego taksonu zwierzat, roélin, grzybéw lub drobnoustrojéow wprowa-
dzonego poza jego naturalny zasieg, wlaczajac wszelkie czesci, gamety, nasiona, jaja lub diaspory tych
gatunkow, jak réwniez hybrydy, odmiany lub rasy zdolne do przezycia i rozmnazania. Obcymi gatun-
kami inwazyjnymi sg z kolei te gatunki obce, ktdrych introdukcja lub rozprzestrzenianie si¢ zagraza
bioréznorodnosci i powiazanym ustugom ekosystemowym lub oddzialuje na nie w niepozadany spo-
sob (Rozporzadzenie Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) NR 1143/2014).

Sposréd okoto 12 000 gatunkéw obcych stwierdzonych w Europie, jedynie 10-15% to obce gatun-
ki inwazyjne (Sundseth 2014). Ten pozornie niewielki odsetek odpowiedzialny jest jednak za straty
gospodarcze na poziomie okoto 12 miliardéw euro (Kettunen i in. 2009). Szkody wyrzadzane przez
obce gatunki inwazyjne w sensie przyrodniczym sg duzo trudniejsze do oszacowania w sensie mone-
tarnym. Dla przyktadu wiadomo jednak, ze obce gatunki inwazyjne zwiazane sg z 54%-ami wymar¢
zwierzat, dla ktérych przyczyny wymarcia zostaly zidentyfikowane. W 20%-ach przypadkéw obce
gatunki inwazyjne byly jedyna przyczyna ekstynkcji (Clavero i Garcia-Berthou 2005). Bezposrednimi
przyczynami zagrozenia ze strony obcych gatunkéw inwazyjnych dla bioréznorodnosci i powiaza-
nych ustug ekosystemowych jest ich wplyw na zmiane siedlisk, drapieznictwo (zZerowanie) na gatun-
kach autochtonicznych, konkurencje miedzygatunkows, przenoszenie choréb, zastepowanie gatun-
koéw rodzimych w znacznej czedci ich zasiegu, a takze hybrydyzacje (Sundseth 2014). Przytoczone
fakty obrazuja skale probleméw zwiazanych z inwazjami biologicznymi gatunkéw obcych.

W monografii ,,Obce gatunki inwazyjne - identyfikacja zagrozen w celu ochrony bioréznorodno-
$ci” opisano przyklady obcych gatunkéw inwazyjnych w Polsce, reprezentujacych rézne grupy sys-
tematyczne, o roznych przyczynach i $ciezkach introdukeji, a takze réznej historii inwazji, stopniu
rozprzestrzenienia na terenie kraju, statusie i odmiennej skali negatywnego oddziatywania na faune
i flore autochtoniczng. Celem opracowania jest nie tylko opis samego zjawiska inwazji biologicznych,



ale rowniez podanie przyktadéw przeciwdziatania im, opartych na najlepszych praktykach wspartych
rezultatami badan naukowych.

Publikacja niniejszej monografii stanowi wypelnienie jednego z zadan migdzynarodowego projek-
tu ,Wymiana wiedzy, doswiadczen i najlepszych praktyk w badaniach i kontroli populacji obcych
gatunkoéw inwazyjnych w Polsce i na Islandii” (ang. “Exchange of knowledge, experiences and best
practices in study and control of the invasive alien species populations in Iceland and Poland”), fi-
nansowanego ze $rodkéw Mechanizmu Finansowego Europejskiego Obszaru Gospodarczego 2009-
2014 oraz Narodowego Funduszu Ochrony Srodowiska i Gospodarki Wodnej. Liderem projektu jest
szczecinska organizacja pozarzadowa — Federacja Zielonych ,,GAJA”, a partnerem reprezentujacym
kraje darczyncéw - islandzki w partnerstwie z Centrum Badan Przyrodniczych Islandii Zachodniej
(isl. Nétturustofa Vesturlands). Partnerem wspierajacym projektu jest Polskie Towarzystwo Genetyki
Konserwatorskiej LUTREOLA, Zachodniopomorski Uniwersytet Technologiczny w Szczecinie oraz
Fundacja AQUARIUS.
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Introduction

The problem of invasive alien species is currently one of the greatest threats to native biotopes and ge-
nerates significant economic losses and often also risks to human health and life (Vitousek et al. 1996,
Regulation... 2014). Despite efforts to implement systemic solutions at both national and international
levels, there are still no effective methods for large scale eradication and control of many invasive alien
species (Park 2004, Skorupski 2016). This problem concerns not only species representing different
systematic groups, but also their parts or products capable of survival and reproduction. The overar-
ching legal document of the European Union is the Regulation (EU) No 1143/2014 of the European
Parliament and of the Council of 22 October 2014 on the prevention and management of the introduc-
tion and spread of invasive alien species. This Regulation defines an alien species as any live specimen
of a species, subspecies or lower taxon of animals, plants, fungi or micro-organisms introduced outsi-
de its natural range; it includes any part, gametes, seeds, eggs or propagules of such species, as well as
any hybrids, varieties or breeds that might survive and subsequently reproduce (Regulation... 2014).
Invasive alien species means an alien species whose introduction or spread has been found to threaten
or adversely impact upon biodiversity and related ecosystem services (Regulation ... 2014).

Of the 12,000 alien species found in Europe, only 10-15% are invasive (Sundseth 2014). This apparently
small proportion is responsible for economic losses of around € 12 billion (Kettunen et al. 2009). The
damage caused by invasive alien species in the natural sense is much more difficult to estimate in the
monetary sense. For example, it is known that invasive alien species are associated with 54% extinc-
tions of animals for which the causes of extinction have been identified. In 20% of cases, invasive alien
species were the only cause of extinction (Clavero and Garcia-Berthou 2005). The immediate causes
of the threat of invasive alien species to biodiversity and related ecosystem services are their impact
on habitat change, predation on indigenous species, cross-species competition, disease transmission,
substitution of native species for much of their range, and hybridization (Sundseth 2014). Abovemen-
tioned facts illustrate the scale of the problem of biological invasions of alien species.

In the monograph ,,Invasive alien species — identification ofthreats to protect biodiversity” are presen-
ted examples of invasive alien species in Poland, representing various systematic groups, with diffe-
rent causes and pathways for introduction, as well as different history of invasions, degree of spread
across the country, status and scale of negative impact on native fauna and flora. The aim of the publi-
cation is not only to describe the phenomenon of biological invasions, but also to provide examples of
counter-measures based on the best practices supported by scientific research.

The monograph is published within the international project “Exchange of knowledge, experiences
and best practices in study and control of the invasive alien species populations in Iceland and Po-
land”, financed by the Financial Mechanism of the European Economic Area (EEA) 2009-2014 and
the National Fund for Environmental Protection and Water Management (Poland), and implemented
by the Green Federation “GAIA” in partnership with the West-Iceland Nature Research Centre and in
cooperation with the Polish Society for Conservation Genetics LUTREOLA, West Pomeranian Uni-
versity of Technology, Szczecin and the Foundation AQUARIUS.

References

See page 8.



Obecnos¢ obcych gatunkéw inwazyjnych w krajowych
fowiskach na przykladzie jenota azjatyckiego Nyctereutes
procyonides Gray, 1834

Streszczenie

Jenot azjatycki Nyctereutes procyonoides jest drapieznikiem, ktéry wywoluje wiele kontrowersji. Jest
gatunkiem bardzo elastycznym w kwestii wyboru srodowiska bytowania oraz oportunista pokarmo-
wym z duzym potencjatem rozrodczym. Te czynniki powoduja jego szybkie tempo rozprzestrzeniania
sie. Z tego wzgledu zostal tez uznany za gatunek inwazyjny. Brak jest jednak rzetelnych danych, ktore
wyraznie wskazywalyby, iz obecnos¢ jenota wptywa w sposdb negatywny na rodzima faune. Chociaz
przy wysokich zageszczeniach moze on konkurowac o zasoby §rodowiska z innymi drapieznikami
i wptywac na populacje ofiar, ktorych liczebnosci nie sa wysokie. W celu poznania faktycznego wply-
wu tego gatunku potrzebne sg rzetelne badania dotyczace jego wystepowania oraz rozprzestrzeniania
sie, a takze skladu pokarmu z réznych rejondéw Polski. Konieczny jest staly monitoring populacji je-
notoéw oraz gatunkéw o podobnych niszach ekologicznych, ze wzgledu na skomplikowane zaleznosci
troficzne i r6znorodno$¢ czynnikéw wplywajacych na poszczegolne elementy ekosystemu. Monito-
ring ten nalezaloby prowadzi¢ wzdluz naturalnych korytarzy migracji gatunku, takich jak np. cieki
wodne. Dodatkowo nalezy otoczy¢ szczegdlng opieka te rodzime gatunki, ktére sg narazone na ne-
gatywny wplyw jenotdw, szczegélnie poprzez ochrong ich siedlisk. Istotnym elementem jest rowniez
edukacja ekologiczna spoteczenstwa dotyczaca wplywu gatunkéw obcych na rodzima przyrode.

Stowa kluczowe

jenot azjatycki, monitoring, Nyctereutes procyonoides, oportunista pokarmowy, odstrzat redukcyjny

Wstep

W rodzimej faunie spotykamy gatunki obce, ktére mogg stanowi¢ zagrozenie dla rodzimych ga-
tunkow badz siedlisk. Gatunki te, przy celowym badz niezamierzonym udziale cztowieka, zostaly
przeniesione (introdukowane) poza obszar swojego naturalnego wystepowania. Dotyczy to dorostych
osobnikéw, ich stadidw rozwojowych (nasion, jaj, larw) oraz czesci stuzacych do rozmnazania (rozto-
gow, rozmndzek, bulw) (Glowacinski i in. 2011).

W niektérych przypadkach introdukowane gatunki obce ,wtapiajg” si¢ w srodowisko, nie wywotujac
zmian. Maja one nawet pozytywny wplyw na gospodarke obszaréw, na ktdre zostaly wprowadzo-
ne, np. roéliny uprawne i zwierzeta hodowlane (Solarz 2007). Niestety sg wérdd nich réwniez i takie,
ktérych obecno$é zdecydowanie negatywnie wptywa na nowe srodowisko. Moga one stanowi¢ takze
zagrozenie dla zdrowia lub zycia ludzi i powoduja straty w gospodarce. Ich wplyw na przyrode jest
rézny, od zjadania rodzimych gatunkow (drapieznictwo, roslinozernos¢) poprzez nosicielstwo oraz
tworzenie hybryd ze spokrewnionymi gatunkami (Solarz 2012). Szacuje si¢, ze w Europie szkody po-
wodowane przez gatunki inwazyjne wynosza co najmniej 12 mld EUR rocznie i koszty te stale rosng
(Gwiazdowicz 2014).

Wedlug Glowacinskiego i Pawlowskiego (2011) w polskiej faunie jest okoto 300 gatunkéw obcych,
zawleczonych lub sprowadzonych przez czlowieka, z ktérych 134 zostalo uznanych za inwazyjne,
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a wérdd nich 76 gatunkoéw, ktorych inwazyjnosé zostata okreslona jako intensywna. Obce gatunki w
polskiej faunie naleza do wszystkich gromad wystepujacych w Polsce, oprocz ptazéw. Sposrdd ssakow
na tej liScie znalazly si¢, miedzy innymi, gatunki z rzedu zajacoksztaltnych (Lagomorpha) - kro-
lik europejski Oryctolagus cuniculus, gryzoni (Rodentia) — pizmak amerykanski Ondatra zibethicus,
drapieznych (Carnivora) — szop pracz Procyon lotor, jenot azjatycki Nyctereutes procyonoides, norka
amerykanska Neovison vison oraz parzystokopytnych (Artiodactyla) — jelen sika Cervus nippon, da-
niel zwyczajny Dama dama oraz muflon srédziemnomorski Ovis aries musimon. Pierwsze wsiedlenie,
obcego gatunku (daniel) na ziemiach polskich, mialo miejsce juz prawdopodobnie w XIII wieku, na
tereny Slaska (Wtodek 1979).

Niektdre sposrdd tych gatunkéw, po uptywie wielu lat od ich introdukeji na teren Polski zostaly za-
liczone do zwierzat fownych (w roku 1995), chociaz wywieraja negatywny wplyw na rodzimg faune
(np. jenot azjatycki Nyctereutes procyonoides, norka amerykanska Neovison vison). W 2005 roku (Dz.
U. nr 45 poz. 433) do listy zwierzat fownych dodano szopa pracza Procyon lotor. Obecnie te drapiez-
niki nie posiadajg okresu ochronnego i moga by¢ pozyskiwane przez caly rok na terenie calego kraju
(Rozporzadzenie MS Dz. U. 2009 nr 163 poz. 1303), dopuszczono réwniez chwytanie ich w putapki
zywolowne (Rozporzadzenie MS Dz. U. 2009 nr 167 poz. 1321).

Biologia gatunku

Jenot azjatycki jest $redniej wielkoéci drapieznikiem (Carnivora), nalezagcym do rodziny psowatych
(Canidae). Diugosc¢ ciata dorostych osobnikéw osigga do 80 cm, a puszystego ogona do 25 cm, glowa
jest mata z krétkim, szpiczastym pyskiem i zaokraglonymi uszami, a wlosy na bokach glowy i policz-
kach ksztaltujg sie¢ w charakterystyczne bokobrody. Doroste osobniki wiosng osiagaja mase 4,0-7,3 kg,
natomiast jesienia, gdy gromadza rezerwy tluszczowe przed zimg, ich masa dochodzi do 10 kg (Na-
umow i Lawrow 1948, Kowalczyk 2011). Charakterystyczng cechg jenota jest futro, ktére w okresie
zimowym skfada sie z wloséw oScistych, ktorych dlugos$¢ dochodzi do 12 cm oraz gestych wloséw
puchowych. Latem, z kolei, futro jest jasniejsze i pozbawione wloséw puchowych.

Jenoty tacza sie w pary i zyja na wspolnym areale bytowania, s3 monogamiczne. Samce i samice
wspdlnie zeruja, odpoczywaja i wychowuja szczenieta (Kowalczyk i in. 2000). Zaobserwowano u nich
terytorializm, jednak mniej wyrazny, niz u innych psowatych (Drygala i in. 2008, Wilson i Mitter-
meier 2009).

Jenot azjatycki jest gatunkiem o wysokim potencjale rozrodczym. Sezon godowy trwa, w zaleznosci
od warunkow pogodowych i szerokosci geograficznej, od lutego do kwietnia. Po cigzy trwajacej 59-70
dni na $wiat przychodzi zwykle 6-7 slepych jeszcze szczeniat, ale w miocie moze by¢ nawet 15-16 mio-
dych (Frisow 1929). Mlode osobniki, do 1 roku zycia, charakteryzuje duza $miertelnos¢ — 50 do 80%
(Zurowski 1989, Kauhala 1992). Wedlug Kowalczyka i in. (2009) najwieksza $miertelnoéé siegajaca
61% zanotowano u szczenigt w pierwszych 3 miesigcach zycia.

Laktacja trwa do 60 dni, ale po ukoniczeniu 1 miesiaca szczenieta zaczynajg sie odzywiaé¢ pokarmem
przyniesionym przez rodzicéw. Po okoto 5 miesigcach osiagaja wielkos¢ osobnikéw dorostych, a przed
ukoniczeniem 1 roku zycia s3 dojrzate plciowo (Zurowski 1989). W przyrodzie jenoty dozywaja okoto
8 lat, natomiast w warunkach hodowlanych nawet do 14 lat (Ward i Wurster-Hill 1990). W okre-
sie zimy i na czas wychowania potomstwa jenoty chronig si¢ w norach, czasem kopig krétkie nory
z jednym korytarzem, niedaleko zbiornikéw wodnych, jednak czeéciej wykorzystuja nory liséw lub
borsukéw. Nory zamieszkiwane przez jenoty sg utrzymywane w czystosci, odchody sa gromadzone
na kopczykach, w miejscach zwanych latrynami, zaréwno w norach, jak i poza nimi (Kowalczyk i in.
2004).
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Jenot azjatycki, jako jedyny przedstawiciel rodziny Canidae moze hibernowaé (Mustonen i in. 2007).
Dzieje si¢ tak, gdy temperatura powietrza spada ponizej —-10°C, pokrywa $niezna przekracza 35 cm,
a dzien jest krotszy niz 7 godzin (Kauhala i in. 2007). Wtedy obnizajg temperature ciata o 1,4 do
2,1°C (Mustonen i in. 2007). Zgromadzone przed zimg rezerwy tluszczowe moga podwoi¢ mase je-
nota (Kauhala 1993). Gromadzenie rezerw ttuszczowych i hibernacja sa regulowane hormonalnie,
gdy temperatura spada ponizej —-5°C, poziom hormonéw tarczycy spada, jenoty traca wtedy apetyt
i zapadajg w zimowy sen (Korhonen 1988, Nieminen i in. 2002). Jest to przystosowanie do dlugiego
okresu z ograniczong dostepnos$cia pozywienia podczas ostrych zim (Asikainen i in. 2002). W cie-
plejszych okresach zimy sen jest przerywany na poszukiwanie pokarmu (Ward i Wurster-Hill 1990).
Na poludniowych obrzezach zasiegu wystepowania, na przyklad na Batkanach, jenoty nie zapadaja
w sen zimowy (Ward i Wurster-Hill 1990), podobnie w Niemczech nie hibernuja (Drygala i in. 2008).
Z kolei w Finlandii zimowy sen jenotéw trwa od listopada do marca (Kauhala i in. 2007). W Polsce
jenoty najczesciej na miejsce hibernacji wybieraja nory borsukéw (Kowalczyk i in. 2008).

Jenoty s3 typowymi oportunistami pokarmowymi. Zywia sic pokarmem aktualnie najbardziej do-
stepnym, sg wszystkozerne. W diecie jenota wystepuja drobne ssaki — gryzonie i owadozerne, ptaki
iich jaja, gady, ptazy, owady, jak réwniez pokarm roélinny, a szczegdlnie owoce i nasiona oraz padlina,
zwlaszcza w czasie zimy. Jenoty sa réwniez spotykane na karmiskach i neciskach dla zwierzat fownych
(Zurowski 1989, Baltrunaite 2002, Sutor i in. 2010).

Dieta jenota jest determinowana przez srodowisko bytowania. Wedtug badan Sutoraiin. (2010) w die-
cie jenotdw zyjacych w wilgotnych srodowiskach, w sasiedztwie zbiornikéw wodnych, dominujg ptazy
(50%) i ryby (11%). Z kolei na terenach bylego Zwigzku Radzieckiego w calorocznej diecie jenota,
wedlug badan Popowa z 1956 roku, wystepowaly gryzonie (19%), owady (15%), mieczaki (13%), ptazy
(12%), gady (7%), ssaki owadozerne (7%), ryby (6%), ptaki (5%) oraz pokarm roélinny (16%). Z kolei
z analiz Iwanowej (1962) wynika, iz gryzonie stanowig 50% diety jenota, podczas gdy padlina, owady,
ptaki, ptazy i pokarm roslinny stanowig odpowiednio 14%, 11%, 7%, 3% i 15% (Zurowski 1989 za Po-
pow 1956, Zurowski 1989 za Iwanowa 1962).

Jenoty to zwierzeta prowadzace nocny tryb zycia. Najchetniej wystepuja w wilgotnych siedliskach,
takich jak wilgotne lasy, zadrzewienia i zaro$la w dolinach rzek i jezior, szuwary, trzcinowiska, torfo-
wiska, faki i inne tereny podmokle (Ward i Wurster-Hill 1990). Wedlug Sutor i Schwarz (2013) jenoty
zasiedlajg rowniez siedliska w krajobrazie rolniczym, ale w pracy Nowaka (1993) udowodniono, ze
tereny rolnicze i duze borowe kompleksy lesne nie sg preferowane przez ten gatunek. Wystepowanie
jenota jest limitowane przez wysokos¢ od 800 m n.p.m., natomiast pétnocny zasieg wystepowania jest
determinowany przez klimat. Jenoty zyja na terenach o $redniorocznej temperaturze przekraczajacej
0°C, grubos¢ pokrywy $nieznej nie przekracza 80 cm, a okres jej zalegania jest ponizej 175 dni (Law-
row 1971).

Do naturalnych wrogéw mogacych redukowac liczebno$¢ jenotéw zaliczaja si¢ niedzwiedzie, wilki,
rysie i wieksze ptaki drapiezne, na przyklad bielik, a dla szczeniat rowniez lisy i borsuki (Sidorovich
iin. 2000) a takze psy (Kowalczyk i in. 2009).

Jenoty sa rezerwuarem wielu pasozytoéw i chorob zakaznych, jak wécieklizna, paratyfus, piroplazmoza
(Holmala i Kauhala 2006). Z badan prowadzonych na terenie bytego Zwigzku Radzieckiego wynika, iz
jenoty s nosicielami 32 gatunkéw pasozytéw wewnetrznych (na przyklad wloénia), 6 gatunkéw pchet
i 5 gatunkéw kleszczy (Zurowski 1989, Mulder 2012). Wéréd zwierzat przenosza wécieklizne. Przed
rozpoczeciem akcji szczepien ochronnych przeciwko wéciekliznie wsrod jenotéw notowano wysoki
odsetek zwierzat zarazonych tym wirusem. Dodatkowo sg wektorem $wierzbu, bablowca oraz wloénia
(Westerling 1991, Oivanen i in. 2002), na przykiad w Finlandii wykazano zwiazek miedzy zageszcze-
niem jenotdw, a poziomem zainfekowania rysi przez larwy wloéni (Oksanen i in. 1998). Jenoty sg takze
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posrednio odpowiedzialne za roznoszenie choréb i pasozytéw groznych dla cztowieka (Duscher i in.
2017).

Jenot azjatycki w Europie

Pierwotny zasieg wystepowania gatunku obejmowal Daleki Wschod, od subtropikalnych regionow
Japonii, péinocnego Wietnamu i potudniowych Chin i Koreg, po ostry klimat kontynentalny z mroz-
nymi zimami w Mongolii i potudniowo-wschodniej Syberii (Kauhala i Saeki 2004).

Pierwsze introdukcje jenota z rejonéw potudniowo-wschodniej Rosji (rejon dorzecza Amuru i Ussuri),
w ramach wzbogacania fowisk w nowe gatunki zwierzat futerkowych oraz tworzenia hodowli za-
mknietych miaty miejsce od 1928 roku. Jenoty hodowano dla cennych futer, ktére wykorzystywano
do produkcji kombinezonéw lotniczych (Pielowski 2003). W latach 1928-1957 w europejskiej czesci
bytego ZSRR wpuszczono facznie do $rodowiska okoto 9 000 osobnikéw, ktére sukcesywnie zasie-
dlaty centralng i pétnocng Europe (Nowak i Pielowski 1964). Dodatkowo do srodowiska naturalnego
przedostawali si¢ uciekinierzy z ferm, ktérzy trafiali w dogodne miejsca dajac poczatek nowym, roz-
przestrzeniajacym si¢ populacjom (Heltai i in. 2000). W latach 1928-1929 sprowadzono je na tereny
obecnej Ukrainy, Gruzji Armenii i Azerbejdzanu, Abchazji i Osetii, w latach 30-tych XX w., m. in.
w rejony Leningradu, Nowogrodu, Kaliningradu, Moskwy oraz do Moldawii, a w pierwszej potowie
lat 50-tych na tereny Estonii i Archangielska oraz Karelii, blisko granicy z Finlandig. W 1963 roku 100
osobnikéw zostato wypuszczonych na terenach dzisiejszej Bialorusi.

Jenoty introdukowane w europejskiej czesci bylego Zwigzku Radzieckiego bardzo dobrze sie zaakli-
matyzowaly, a ich liczebno$¢ szybko rosla, skad rozprzestrzenily si¢ w kierunku pétnocnym i zachod-
nim dzieki duzej plastycznosci adaptacji do réznych warunkéw srodowiskowych oraz klimatycznych.
Wedtug Lawrova (1971) populacja jenota rozprzestrzeniala si¢ w tempie 40 km na rok, a w niektérych
przypadkach nawet 120 km rocznie poza rejony introdukcji. Na pétnocy, na Litwie jenoty pojawily sie
w 1948 roku, w latach 50-tych ubieglego wieku. byly juz na terenie calego kraju, jednak ich liczebno$¢
nie wzrastata, ze wzgledu na obecnos¢ takich drapieznikéw jak ry$ i wilk. W Finlandii pierwsze osob-
niki notowane byty juz w latach 1935-1939 (Kauhala 1996, Kowalczyk i Zalewski 2011). W polowie
lat 50-tych rozpoczeta si¢ prawdziwa kolonizacja, ale dopiero 10 lat pdzniej zaobserwowano szybki
wzrost populacji, natomiast w latach 70-tych jenoty wystepowaly juz w wiekszosci potudniowych
i centralnych rejonéw Finlandii. Przez kolejne 10-15 lat nastepowaly fluktuacje liczebnoéci tego ga-
tunku, po czym znowu doszlo do wzrostu populacji i obecnie wcigz roénie i jest najczesciej wystepu-
jacym $redniej wielko$ci drapieznikiem. Pozyskanie jenota w Finlandii w sezonie fowieckim 1970/71
wynosilo 818 osobnikéw, a w roku 2009 osiagneto warto$¢ 172 tys. osobnikow (Helle i Kauhala 1991,
Kauhala i Kowalczyk 2011). W Szwecji pierwsze osobniki byty notowane w 1945 roku, ale do ekspan-
sji doszlo niedawno, natomiast pierwsze informacje o wystepowaniu jenotéw w Norwegii pochodza
z 1983 roku, a kolejne dopiero z zimy 2007/08. Pierwsze informacje o obecnoéci jenotéw na terenie
Niemiec pochodza z 1961 roku. W sezonie towieckim 1995/96 pozyskano tam 398 jenotéw, a w sezo-
nie 2000/01 pozyskanie osiagneto juz warto$¢ 11,7 tys. osobnikéw (Kauhala i Kowalczyk 2011).

Z potudnia Europy pierwsze informacje pochodzg z Rumunii, z 1952 roku, natomiast w 1959 obserwo-
wano jenoty na Stowacji (Kauhala 1996, Kowalczyk 2011). W kolejnych latach (1962) pojawity si¢ na te-
renach Austrii i Wegier, na przelomie lat 70-tych i 80-tych XX w. byly obserwowane we Francji, Bo$ni
i Hercegowinie oraz Serbii i Chorwacji, a na przetomie wiekdéw w Szwajcarii, w pétnocnych Wtoszech
i Macedonii. W 2008 roku jeden osobnik byt widziany réwniez w Hiszpanii (Kauhala i owalczyk 2011).
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Jenot azjatycki w Polsce

W Polsce pierwszego jenota odnotowano w 1955 r., w Puszczy Bialowieskiej oraz w okolicach Hru-
bieszowa na Zamojszczyznie (Dehnel 1956). Do naszego kraju gatunek ten dotart z Bialorusi, Litwy
i Ukrainy. Z terenéw Polski péInocno-wschodniej jenoty wedrowaty w kierunku zachodnim i potu-
dniowo-zachodnim. Pod koniec lat 50-tych XX w. pojawily si¢ na Suwalszczyznie, Pojezierzu Ma-
zurskim oraz w okolicach Lomzy, natomiast w 1963 r. pojedyncze osobniki byly notowane na terenie
wszystkich wojewodztw (Kowalczyk 2011). Do lat 80-tych ubieglego wieku jenoty najliczniej wyste-
powaly w péinocno-wschodniej Polsce, a od poczatku lat 90-tych XX w. na tych terenach nastapit
wzrost zageszczen. Roéwnoczesnie zaobserwowano jenoty na potudniu Polski, w okolicach Krakowa,
na terenie Puszczy Niepolomickiej. Obecnie jenot, wedlug Atlasu ssakéw Polski, wystepuje w calym
kraju z wyjatkiem Tatr oraz pasma Bieszczadéw (Kowalczyk 2017).

Status jenota azjatyckiego

Status jenota azjatyckiego w Polsce ulegal zmianie na przestrzeni lat. Jako zwierz¢ fowne gatunek
zostal wymieniony w ustawie z dnia 17 czerwca 1959 roku, o hodowli, ochronie zwierzat fownych
i prawie fowieckim (Dz .U. 1959 nr 56, poz. 226). W 1995 roku gatunek zostat wpisany na liste zwierzat
fownych z okresem ochronnym trwajacym od 16 kwietnia do 10 sierpnia, a juz w 1996 roku z tej listy
go usunieto. Ponownie status zwierzecia fownego jenot uzyskal w 2001 roku, tym razem z okresem
ochronnym trwajacym od 1 kwietnia do 31 lipca, w 2004 roku okres ten zostal skrécony o miesigc
i rwal od 1 kwietnia do 30 czerwca, ponadto na terenie obwoddw towieckich, na ktérych wystepowat
cietrzew i gluszec na jenota mozna bylto polowac przez caly rok (Solarz 2012, Dz. U. 2004, nr 76, poz.
729). W 2009 roku zniesiono okres ochronny, co umozliwito pozyskiwanie jenota w przeciggu catego
roku (Dz. U. 2009, nr 163, poz. 1303), dozwolone jest rdwniez odlawianie w putapki zywolowne (Dz.
U. 2009, nr 167, poz. 1321).

Jenot azjatycki jest drapieznikiem, na ktérego mozna polowa¢ zbiorowo, indywidualnie, przy norach,
przy stogach i przy neciskach. Jednak najczesciej polowanie na te drapiezniki odbywa sie przy okazji
polowan na inne gatunki, na przyktad podczas polowania na lisy z norowcami. Na wysoko$¢ pozy-
skania jenotow, stosunkowo niewielka w poréwnaniu z lisem, wptywa rowniez fakt, iz jest to zwierze
o nocnym trybie Zycia a jego zerowanie odbywa si¢ czgsto w wilgotnych, trudnodostepnych dla my-
$liwych terenach. Dodatkowo brak zainteresowania naturalnymi futrami powoduje, iz jenot nie jest
atrakcyjnym zwierzeciem dla mysliwych.

Na terenie wickszosci parkéw narodowych w naszym kraju istnieje mozliwo$¢ pozyskiwania jenota
w amach odstrzatu redukcyjnego z uwagi na zagrozenie rodzimych gatunkow zwierzat przez gatunki
obce; w celu ochrony ptakéw i drobnych ssakéw (Kampinoski Park Narodowy — Dz. Urz. MS i GIOS
2010, nr 1, poz. 13), z uwagi na zagrozenie dla ptakéw legowych (Park Narodowy Ujécie Warty - Za-
rzadzenie MS nr. 3 z 2014 r.) oraz ze wzgledu rozprzestrzenianie si¢ obcych gatunkéw zwierzat (Wo-
linski Park Narodowy - Dz. U. MS 2016, poz. 13).

Na terenach, gdzie jest prowadzona reintrodukeja cietrzewia i gluszca oraz w ostojach cietrzewia i ich
sasiedztwie wskazany jest ciagly, intensywny odstrzat redukcyjny jenota. Takie redukcje drapiezni-
kow prowadzi si¢ na terenach Puszczy Solskiej, na terenach Boréw Dolnoslaskich oraz Puszczy Augu-
stowskiej (Zawadzka 2014).

W 2014 r. w projekcie rozporzadzenia Ministra Srodowiska (MS 2014) jenot znalazl si¢ na liscie ga-
tunkow, ktore w przypadku uwolnienia do srodowiska przyrodniczego moga zagrozi¢ gatunkom ro-
dzimym.
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Jenot azjatycki jest gatunkiem, o ktorego rozprzestrzenianiu sie oraz o trendach liczebnosci wniosku-
jemy w oparciu o statystyki lowieckie, a zwlaszcza o pozyskanie lowieckie. Dane z terenu kraju poka-
zUja, iz pozyskanie fowieckie od 1959 r. wzrastalo stopniowo do sezonu towieckiego 1987/88. Pozyska-
no wtedy 728 jenotéw z 7% obwoddéw fowieckich (Kamieniarz i Panek 2008). Na poczatku lat 90. XX
wieku pozyskanie jenotéw wynosito okolo 500 osobnikéw rocznie. Z lat 1997-2001 brak danych, po-
niewaz jenot zostal skreslony z listy gatunkow lownych i zniknat ze statystyk fowieckich (Kamieniarz
i Panek 2008). W tym czasie musial nastapi¢ znaczny wzrost liczebnosci populacji, poniewaz w sezo-
nie 2002/03 pozyskano juz 6 200 osobnikéw. Wzrost pozyskania obserwowano do sezonu fowieckiego
2005/06, kiedy to ustabilizowalo sie na poziomie 11-12 tys. osobnikéw rocznie. W kolejnych sezonach
0d 2008/09 do 2011/12 zanotowano niewielki spadek pozyskania. Od tamtego czasu pozyskanie jenota
ponownie wzrasta i w sezonie 2015/16 przekroczylo 16 tys. osobnikéw (Ryc. 1).
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Ryc. 1. Dynamika pozyskania jenotéw w Polsce w sezonach fowieckich od 2002/03 do 2015/16 na podstawie
danych sprawozdawczosci towieckiej (zrodto: Stacja Badawcza PZE Czempin 2012, 2016)

Fig. 1. The dynamic of hunting bag of raccoon dogs in Poland in hunting seasons 2002/03 - 2015/16 based on
hunting reporting (source: Czempiri Research Station of the Polish Hunting Association 2012-2016)

Istnieje przestrzenne zrdznicowanie pozyskania jenota w Polsce (Ryc. 2). Najwigcej osobnikdw tego ga-
tunku w przeliczeniu na 1 000 ha powierzchni pozyskuje si¢ w Polsce p6inocnej oraz péinocno-za-
chodniej. Jest to najprawdopodobniej odzwierciedleniem réznic w zageszczeniu tego gatunku w po-
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szczegolnych wojewodztwach. Moze to wynika¢ zodmiennych warunkéw $rodowiskowych panujacych
na terenie wojewodztw, sprzyjajacych bytowaniu jenotéw. Liczebno$¢ jenotéw w naszym kraju wcigz
wzrasta. Obliczono $rednie skonczone tempo wzrostu liczebnosci populacji jenota A (A=Nt/Nt-1) (Cau-
ghley 1977) na podstawie pozyskaniazlat 2002-2016 (Anon 2012, Anon 2016). Warto$¢ A wynosi 1,09, co
oznacza, iz populacja jenotéw wzrasta o 9% rocznie.
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Ryc. 2. Srednie (5 sezonéw fowieckich) pozyskanie jenotéw w przeliczeniu na 1 000 ha powierzchni obwodéw
towieckich w wojewddztwach, na podstawie danych sprawozdawczosci towieckiej (zrédto: Stacja Badawcza
PZL Czempin 2012, 2016)

Fig. 2. The mean (5 hunting seasons) hunting bag of raccoon dogs converted on 1 000 ha of hunting districts
in voivodeships based on hunting reporting. Os. — individuals (source: Czempiti Research Station of the Polish
Hunting Association 2012-2016)

Wplyw jenota azjatyckiego na faune rodzima

Wplyw jenotéw na rodzima faune nie jest jeszcze dokladnie poznany. Istniejace prace dotyczace diety
oraz interakeji z innymi drapieznikami skupiaja sie wokdt terenu Puszczy Bialowieskiej (Jedrzejewska
i Jedrzejewski 2001, Kowalczyk i in. 2008).

Analiza Borowskiego (2006) dotyczaca interakcji pomigdzy jenotem, a borsukiem i lisem wykona-
na w oparciu o dane zebrane w Puszczy Bialowieskiej nie wykazata, aby dochodzito do konkurencji
pomiedzy tymi drapieznikami. Nie wykazano nakladania sie ani nisz troficznych, ani nisz srodowi-
skowych. Wskaznik Pianki nakladania si¢ nisz troficznych wynosit dla terenu Puszczy Biatowieskiej
0,35 (zakres ten moze wynosi¢ od 0 - nisze zupelnie roztaczne, do 1 - nisze identyczne), co §wiadczy
o niskim stopniu pokrywania si¢ tych nisz, pomimo pewnych podobienstw w zjadanym pokarmie po-
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miedzy borsukiem, a jenotem. Z kolei w przypadku wybidrczosci srodowiska jenot okazal sie gatun-
kiem najmniej selektywnym. Warto$¢ indeksu Levisa wyniosta B=4,45 (skala od 1 - nisza najwezsza
do 6 - najszersza nisza), u lisa wskaznik przyjal warto§¢ B=3,97 a u borsuka B=1,75. Z kolei w pracy
Kowalczyka i in. (2008) wykazano, Ze jenoty oraz lisy wykorzystuja nory borsuka jako miejsca schro-
nienia, rozrodu oraz miejsca zimowania.

Analizujac statystyki towieckie dotyczace pozyskania 3 drapieznikéw (lisa, jenota i borsuka) z ostat-
nich 5 sezonéw (2011/12 - 2015/16) (Ryc. 3) nie stwierdzono spadku pozyskania ani borsuka, ani lisa
na terenie kraju, pomimo cigglego wzrostu pozyskania jenota. Spadku rodzimych drapieznikéw nie
stwierdzono réwniez analizujac pozyskanie w obrebie poszczegdlnych wojewddztw. Sugeruje to, iz
obecnos¢ jenota, pomimo jego duzej liczebnosci, nie przeszkadza ani lisowi, ani borsukowi (Anon
2012, Anon 2016).

Do takich wnioskéw doszli réwniez Jedrzejewscy (1998); jenoty moga wspolegzystowac na tym sa-
mym terenie z borsukami przy minimalnej konkurencji, jak réwniez z lisami (Zoller 2006) oraz we-
dtug badan litewskich, z lisami i kunami (Baltrunaite 2006).

Niektdrzy autorzy (Zurowski 1989, Jedrzejewska i Jedrzejewski 1998) stwierdzaja, iz jenoty powoduja
znaczne straty w koloniach legowych ptactwa wodnego i bfotno-wodnego oraz moga by¢ czynnikiem
ograniczajacym populacje kurakow lesnych. Moga sie roéwniez przyczynia¢ do $miertelnosci kuro-
patw, zajecy i bazantéw. Wielu jednak nie podziela tego zdania. Wedtug Kauhala i in. (1993) jenoty
poruszajg sie znacznie wolniej, niz lisy, czego konsekwencja jest niewielka efektywnos¢ jenotéw w po-
lowaniu na doroste osobniki kurakéw i zajecy. Badania innych autoréw potwierdzaja t¢ hipoteze. We-
dlug Reiga i Jedrzejewskiego (1988) ptaki zdarzajg si¢ rzadko w diecie jenotéw w poréwnaniu z dietg
liséw. Naaber (1971) uznal, iz w Estonii jenoty majg nieznaczny wplyw na populacje kurakoéw i zajaca,
a z badan Kauhala (2004) wynika, iz brak jest dowoddéw na wplyw jenota na legi kaczek w Finlandii.
Jednak, jak podkresla Sutor i in. (2010), przy duzych liczebnosciach populacji jenotéw mogg one ogra-
nicza¢ sukces legowy ptakéw zakladajacych gniazda na ziemi.

Wiele prac dotyczacych wplywu $rednich drapieznikéw na zwierzyne polng pokazuje, ze jenoty przy-
czyniaja sie do jej regresu. Ponadto do drapieznikéw zagrazajacych zwierzynie drobnej zaliczane sg
ssaki drapiezne, tj. lisy, kuny, tasice, norki amerykanskie, czy borsuki, a takze ptaki drapiezne (Panek
1990, Pielowski i Pinkowski 1995, Potts 1986, Dziedzic i in. 2000, Bro 2008, Wisniewski 2011). Za
gtowna przyczyne wzrostu liczebnosci $redniej wielkosci drapieznikéw uwaza si¢ podawanie szcze-
pionek przeciwko wéciekliznie (Flis 2009, Freuling 2011, Kamieniarz i in. 2011), ale réwniez ich moz-
liwosci przystosowawcze do zycia w §rodowisku polnym. Do rozrodu dochodzi wowczas w remizach
$rédpolnych, stogach, urzadzeniach melioracyjnych, czy na miedzach. W warunkach zapewniajacych
odpowiednig baze pokarmowa w jednym miocie liczba mlodych moze by¢ wieksza, niz w srodowisku
lesnym (Goszczynski 1994, Dziedzic i in. 2000).

Podsumowanie

Jenot azjatycki jest gatunkiem bardzo elastycznym w kwestii wyboru srodowiska bytowania, ponadto
jest oportunistg pokarmowym o duzym potencjale rozrodczym (Mulder 2012), $rednioroczny przy-
rost populacji jenota w naszym kraju wynosi 9%. Wszystkie te cechy i niewielka liczba naturalnych
wrogdw oraz ograniczenie wécieklizny przez wprowadzenie szczepionek w latach 90-tych XX w. spo-
wodowaly, iz w krétkim okresie czasu doszlo do ekspansji jenota w naszym kraju. Jako gatunek obcy
moze wywiera¢ wplyw na rodzime gatunki, moze powodowa¢ zmiane lokalnych zaleznosci troficz-
nych oraz konkurencje o podobne nisze ekologiczne. Jenot moze ogranicza¢ liczebnosci rodzimych
gatunkow bedacych jego potencjalnymi ofiarami. Populacje jenotéw o wysokich zageszczeniach moga
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negatywnie wplywa¢ szczegoélnie na populacje ofiar, ktérych liczebnosci nie sa wysokie. Nie mozna
jednak stwierdzi¢, iz jenot jest gléwnym winowajca regresu wielu gatunkéw. Analiza Borowskiego
(2006) nie wykazala konkurencji o nisze ekologiczne z lisem i borsukiem, co potwierdzaja wysokie
pozyskania w/w gatunkdw, a szczegdlnie lisa, ktérego liczebno$¢ stale wzrasta (Ryc. 3). Chociaz nie-
ktérzy autorzy (Sidorovich i in. 2008) podaja, ze wzrost populacji jenota moze powodowaé spadek
liczebnosci rodzimych drapieznikéw, tj. lisa oraz kuny. Wedlug Kauhala (2004) w péinocnej Europie
jenot moze konkurowa¢ z lisem i borsukiem o zasoby $rodowiskowe.
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Ryc. 3. Pozyskanie 3 gatunkow drapieznikéw w sezonach towieckich 2002/03 do 2015/16 na podstawie
danych sprawozdawczosci fowieckiej (Zrédlo: Stacja Badawcza PZE Czempin 2012, 2016)

Fig. 3. The hunting bag of three species of mesopredators in hunting seasons 2002/03-2015/16 based on hunting
reporting (source: Czempit Research Station of the Polish Hunting Association 2012-2016)

Jenoty sa nosicielami wielu czynnikéw chorobotwoérczych niebezpiecznych dla gatunkéw autochto-
nicznych i czlowieka (Kauhala i Kowalczyk 2011, Mulder 2012). Wykorzystujac nory rodzimych dra-
pieznikéw, np. borsuka, moga powodowa¢ zarazanie tych zwierzat przenoszonymi przez siebie paso-
zytami i chorobami.

Wedlug strategii Polskiego Zwigzku Lowieckiego ze wzgledu na negatywny wplyw na rodzime gatun-
ki jenoty na terenach, gdzie si¢ pojawia, powinny by¢ bezzwlocznie pozyskiwane, bez koniecznosci
zamieszczania ich w rocznych planach towieckich, czyli bez koniecznosci posiadania upowaznienia

18



do ich pozyskania. W takich przypadkach powinien wystarczy¢ wpis o dokonanym pozyskaniu przez
osobe majaca zezwolenie do przebywania z bronia mysliwska w obwodzie fowieckim (Zalewski 2012).

W projekcie nowego rozporzadzenia wykonawczego Komisji Europejskiej aktualizujacego i zmienia-
jacego wykaz inwazyjnych gatunkéw obcych uznanych za stwarzajace zagrozenie dla Unii, jenoty na
nowych obszarach wystepowania stanowia zagrozenie réznorodnosci biologicznej i powinny pod-
lega¢ zwalczaniu (www.circabc.europa.eu), zgodnie z rozporzadzeniem Parlamentu Europejskiego
i Rady (UE) nr 1143/2014 z 22 pazdziernika 2014. Obecnie w Polsce trwaja konsultacje spoteczne do-
tyczace wpisania jenota na unijng liste inwazyjnych gatunkéw obcych, w sprawie dziatan zapobiegaw-
czych i zaradczych w odniesieniu do wprowadzania i rozprzestrzeniania si¢ inwazyjnych gatunkéw
(Rozporzadzenie Parlamentu Europejskiego i Rady (UE) nr 1143/2014).

W celu poznania faktycznego wplywu jenotéw na rodzimg faune potrzebne sg rzetelne badania doty-
czgce wystepowania tego gatunku, jego preferencji srodowiskowych i pokarmowych, a takze zwiek-
szania arealu wystepowania. Konieczny jest staly monitoring populacji jenotéw oraz gatunkéw o po-
dobnych niszach ekologicznych oraz ich potencjalnych ofiar, ze wzgledu na skomplikowane zaleznosci
troficzne i réznorodnoé¢ czynnikdéw wplywajacych na poszczegdlne elementy ekosystemu. Monito-
ring jenotéw powinien by¢ prowadzony wzdluz naturalnych korytarzy migracji, takich jak na przy-
ktad doliny rzeczne, tereny podmokle oraz bagienne. Dodatkowo nalezy otoczy¢ szczegdlng opieka te
rodzime gatunki, ktore s3 narazone na negatywny wplyw jenotéw, szczegélnie poprzez ochrone ich
siedlisk (Solarz 2011). Istotnym elementem jest réwniez edukacja ekologiczna spoleczenstwa dotycza-
ca wplywu gatunkow obcych na rodzimg przyrode (Solarz i Okarma 2011).
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Presence of invasive alien species in the national hunting
ground, on the example of raccoon dog Nyctereutes
procyonoides Gray, 1834

Abstract

Raccoon dog Nyctereutes procyonoides is a predator causing numerous controversies. It is a species
very flexible on the choice of its living environment, and it is a foraging opportunist with great re-
productive potential. All these factors contribute to the rapid spread of the species; therefore, it is
regarded as an invasive species. There is no reliable data to clearly indicate that the presence of raccoon
dogs adversely affect the native fauna, although in high densities, they can compete with other pre-
dators and therefore affect the populations of preys when the latter are not numerous. There is a need
for reliable studies on the occurrence and spreading of raccoon dogs as well as on the composition
of their diet to be obtained in various regions of Poland. In order to learn the actual impact of this
species, a permanent monitoring of the raccoon dog populations is needed as well as of species with
similar ecological niches because of the complex nature of trophic relationships and the diversity of
factors affecting various parts of the ecosystem. Such monitoring should be conducted along the natu-
ral migration corridors of the species (e.g., water courses). Furthermore, the native species, which are
particularly exposed on the impact from raccoon dogs, should be taken under protective care, chiefly
via the protection of their habitats. Measures should be also undertaken to improve the community
awareness of the actual impact of alien species on native fauna.

Keywords

monitoring, foraging opportunist, Nyctereutes procyonoides, raccoon dog, reductive harvest rate

Introduction

Besides the native fauna, there are some alien species that can constitute a threat to native species or
habitats. With either purposeful or unintentional participation by humans, the alien species were
transferred (introduced) outside their natural range of distribution. It pertains to adult individuals,
developmental stages (e.g., seeds, eggs, larvae), or the parts helping the reproduction of the species
(such as stolons) (Glowacinski et al. 2011).

In some cases, the introduced alien species “melt” into the environment, without causing changes.
They can even have positive effects in the economy of the areas into which they had been introduced,
e.g., these can be cultivated plants and breeding animals (Solarz 2007). Unfortunately, these species
also include some whose presence can bring detriment to the new surroundings. They can also con-
stitute the threat to health or life of people, as well as cause losses in the economy. Their impact on
nature can vary, from eating native species (predation, herbivorousness), being vectors to pathogens,
to developing hybrids with related species (Solarz 2012). It is estimate that the losses caused by invasive
species amount to at least EUR 12 billion per year, and they are permanently on the increase (Gwiaz-
dowicz 2014).

According to Glowacinski and Pawlowski (2011), Polish fauna include approximately 300 alien spe-
cies, either accidentally or purposefully introduced by humans, of which 134 have been considered
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invasive, and among them, 76 species whose invasiveness is termed intensive. In Polish fauna, the
alien species belong to all classes occurring in Poland, except amphibians. Among mammals, the list
includes, e.g., species from the order of lagomorphs (Lagomorpha) — European rabbit Oryctolagus cu-
niculus, rodents (Rodentia) — muskrat Ondatra zibethicus, carnivores (Carnivora) — raccoon Procyon
lotor, raccoon dog Nyctereutes procyonoides, American mink Neovison vison, and even-toed ungulates
(Artiodactyla) - sika deer Cervus nippon, fallow deer Dama dama, and mouflon Ovis aries musimon.
The first introduction of a alien species (fallow deer) in Polish lands occurred probably as early as in
the 13th century, in the area of Silesia (Wtodek 1979).

Many years after their introduction into the area of Poland, some of these species were included into
game species (in 1995) even though they have a detrimental effect on the native fauna (e.g., raccoon
dog Nyctereutes procyonoides, and American mink Neovison vison). In 2005, common raccoon, Procy-
on lotor was added to the list of game species (J. of Laws No. 45 item 433). At present, these predators
do not have a closed season and can be hunted during the whole year (Ordinance of the Ministry of the
Environment, J. of Laws 2009, No. 163 item 1303), and it is also permitted to catch them in live traps
(Ordinance of the Ministry of the Environment, J. of Laws 2009, No. 167 item 1321).

Biology of raccoon dog

Raccoon dog is a medium-size predator (Carnivora) belonging to the canine family (Canidae). The
length of the body reaches 80 c¢m, and it has a furry tail up to 25 cm. Its head is small with short
pointed muzzle and rounded ears, and the hairs on the sides of head and cheeks form characteristic
sideboards. In spring, the adult individuals reach the body weight of 4.0-7.3 kg, whereas in autumn,
when they build up fat reserves prior to winter, their weight reaches up to 10 kg (Naumow and Lawrow
1948, Kowalczyk 2011). A very characteristic feature of a raccoon dog is its fur, which, during winter,
is composed of bristle hair of up to 12 cm long and of very dense down hair (undercoat). In summer,
the fur is of a lighter colour and lacks down hair.

Raccoon dogs pair and live in a common territory; they are monogamous. Males and females forage,
rest, and rear their cubs together (Kowalczyk et al. 2000). Territorialism has been observed, but less
marked than in other canines (Drygala i in. 2008, Wilson i Mittermeier 2009).

Raccoon dog is a species with high reproductive potential. Depending on weather conditions and
geographical latitude, the mating season lasts from February to April. After pregnancy lasting 59-70
days, usually 6-7 still blind cubs are born, but a litter can have even 15-16 young (Frisow 1929). Young
individuals, aged up to one year show great mortality — 50 to 80% (Zurowski 1989, Kauhala 1992).
According to Kowalczyk et al. (2009) the highest mortality rate was recorded in the pups, during the
first three months (61%).

Lactation lasts up to 60 days, but as early as after the first month of life, the cubs begin to eat food
brought by the parents. After approx. 5 months, they reach the size of adults, and before reaching the
first year of life, they are sexually mature (Zurowski 1989). In the wild, raccoon dogs live up approx.
8 years, while in breeding conditions, even to 14 years (Ward and Wurster-Hill 1990). During winter
and for the period of rearing young, the raccoon dogs hide in burrows, sometimes they dig short
burrows with a single corridor, near bodies of water, but more often they used burrows once made
by foxes or badgers. The burrows inhabited by raccoon dogs are kept clean, the faeces are gathered in
small heaps in places called ‘latrines’ both within the burrows and outside (Kowalczyk et al. 2004).

Raccoon dog is the only representative of the family of Canidae that is capable of hibernation (Musto-
nen et al. 2007). It happens when the air temperature drops below -10°C, snow cover exceeds 35 cm,
and the day is shorter than 7 hours (Kauhala et al. 2007). At such times, they lower their body tempe-
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rature by 1.4 to 2.1°C (Mustonen et al. 2007). The fat reserves accumulated under the skin can double
the body weight of a raccoon dog (Kauhala 1993). Accumulating fat reserves and hibernation are
regulated hormonally; when temperature drops below -5°C, the level of thyroid hormones decreases,
and the raccoon dogs loose appetite and enter winter sleep (Korhonen 1988, Nieminen et al. 2002).
It is an adaptation to long periods with limited food availability during severe winters (Asikainen et
al. 2002). In the warmer periods of winter, the sleep is interrupted for a period of searching for food
(Ward and Wurster-Hill 1990). In the southern fringes of the distribution area, e.g., in the Balkans,
raccoon dogs do not enter winter sleep (Ward and Wurster-Hill 1990), similarly, in Germany, they do
not hibernate (Drygala et al. 2008). On the other hand, in Finland, the winter sleep of raccoon dogs
lasts from November to March (Kauhala et al. 2007). In Poland, the raccoon dogs most often choose
badger burrows as the places for hibernation (Kowalczyk et al. 2008).

Raccoon dogs are typical food opportunists. They feed on whatever is most available — they are omni-
vorous. The diet of raccoon dogs includes small mammals (e.g., rodents) and insectivores (e.g., shrews)
birds and their eggs, reptiles, amphibians, insects, as well as fruits and seeds, and carrion, particularly
in winter. Raccoon dogs are also often encountered in feeding and baiting stations set for game ani-
mals (Zurowski 1989, Baltrunaite 2002, Sutor et al. 2010).

Raccoon dog’s diet is determined by the environment where it lives. According to studies by Sutor et
al. (2010), the diet of raccoon dogs living in wet environments near bodies of water is predominantly
composed by amphibians (50%) and fish (11%). According to data reported by Popov (1956) from the
area of the former Soviet Union, the annual diet of raccoon dogs was made of rodents (19%), insects
(15%), molluscs (13%), amphibians (12%), reptiles (7%), insectivores (7%), fish (6%), birds (5%), and by
16% of plant food. In turn, the studies by Ivanova (1962) implied that the rodents consist 50% of the
diet, whereas carrion, insects, birds, amphibians, and plant food constitute 14%, 11%, 7%, 3%, and
15%, respectively (Zurowski 1989 after Popow 1956, Zurowski 1989 after Iwanowa 1962).

Raccoon dogs are nocturnal animals. They prefer wet habitats, such as moist forests, forest patches and
bushes in river and lake valleys, rushes, reeds, peatlands, meadows, and other wetlands (Ward and
Waurster-Hill 1990). According to Sutor and Schwarz (2013), raccoon dogs also live in habitats situated
in agricultural environments; however, in the study by Nowak (1993), it was proved that the farming
areas and the major complexes of coniferous forests are not preferred by the species. The occurrence
of raccoon dogs is limited by the elevation below 800 m a.s.l., and its northern limit of distribution is
determined by climate. Raccoon dogs live in areas where the mean annual temperature is above 0°C,
snow cover depth does not exceed 80 cm, and the period of snow cover is less than 175 days (Lawrow
1971).

The natural enemies of raccoon dogs, which can limit their numbers, include bears, wolves, lynxes,
and larger birds of prey, e.g., the white-tailed eagle, and foxes and badgers can take pups (Sidorovich
et al. 2000) and dogs (Kowalczyk et al. 2009).

Raccoon dogs are also the reservoirs of many parasites and infectious diseases such as rabies, paraty-
phoid, and pyroplasmosis (Holmala and Kauhala 2006). The studies in the area of the former Soviet
Union demonstrated that raccoon dogs are carriers of 32 species of internal parasites (e.g., trichina), 6
species of fleas, and 5 species of ticks (Zurowski 1989, Mulder 2012). Among animals, they can trans-
mit rabies. Before the beginning vaccination campaign against rabies, a high percentage of raccoon
dogs were found to be infected by this virus. Furthermore, they are vectors of scabies, echinococcosis,
and trichinosis (Westerling 1991, Oivanen et al. 2002). For example, in Finland, there is a connection
between the population density of raccoon dogs and the level of infection by the larvae of trichinas
(Oksanen et al. 1998). Raccoon dogs are also indirectly responsible for transmission of diseases and
parasites dangerous to human (Duscher et al. 2017).
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Raccoon dog in Europe

The original range of the species included the Far East, from the subtropical regions of Japan, northern
Vietnam and southern China and Korea, reaching the area of severe continental climate with chilly
winters in Mongolia and south-eastern Siberia (Kauhala and Saeki 2004).

The first introduction of raccoon dogs from south-eastern Russia (the river basins of Amur and Ussuri)
under the scheme to enrich hunting units in new fur species, as well as creating closed breeding cen-
tres, occurred from 1928 onwards. The raccoon dogs were bred for their valuable furs used for pro-
ducing flying suits (Pielowski 2003). In 1928-1957, in the European part of the former Soviet Union,
approx 9,000 individuals were released, which subsequently colonized central and northern Europe
(Nowak and Pielowski 1964). Moreover, the animals escaping from breeding farms also entered the
natural environment, reaching suitable places and initiating new, spreading populations (Heltai et al.
2000). In 1928-1929, the raccoon dogs were brought into the areas of present Ukraine, Georgia, Arme-
nia and Azerbaijan, Abkhazia, and in the 1930s, into Ossetia. In the 20th century, the raccoon dogs
got to areas of then Leningrad, Novgorod, Kaliningrad, Moscow, as well as to Moldova, while, in the
first half of the 1950s, they went into the areas of Estonia and Archangelsk, as well as to Karelia, near
the border with Finland. In 1963, some 100 individuals were released in the area of present Belarus.

In the European part of the former Soviet Union, the introduced raccoon dogs acclimatized very well,
and their numbers rose quickly. From there, they spread in the northern and western directions, due to
their plasticity of adaptation to different environmental and climatic conditions. According to Lavrov
(1971), the raccoon dog population spread at the rate of 40 km per year, and in some places, even 120
km outside the area of introduction. In the north, in Lithuania, raccoon dogs appeared in 1948, and by
the 1950s, they occurred throughout the country, but their number did not further increase because of
the presence of predators, e.g., lynx. In Finland, the first of individuals were noted as early as in 1935-
1939 (Kauhala 1996, Kowalczyk and Zalewski 2011). In mid-1950s, the true colonisation began, but
only a decade later a rapid growth of the population was observed, and by the 1970s, raccoon dogs oc-
curred in the majority of southern and central regions of Finland. In the subsequent 10-15 years, there
have been fluctuations in the population numbers of the species, followed by a repeated increase. The
population still grows and presently raccoon dogs are the most numerous medium-size predators. The
harvest of raccoon dogs in Finland during 1970-1971 hunting season amounted to 818 individuals,
while in 2009, it reached 172 thousand individuals (Helle and Kauhala 1991, Kauhala and Kowalczyk
2011). In Sweden, the first individuals were noted in 1945, but the expansion of the species occurred
much more recently. The first information about the occurrence of raccoon dogs in Norway appeared
in 1983, while the next records came only from the winter of 2007-2008. The first information on the
presence of raccoon dogs in Germany was recorded in 1961. In the 1995-1996 hunting season, 398
raccoon dogs were culled there; however, in the 2000-2001 season, it reached as much as 11,700 indi-
viduals (Kauhala and Kowalczyk 2011).

In the south of Europe, the first items of information about raccoon dogs came in 1952 from Romania,
and the animals were observed in Slovakia in 1959 (Kauhala 1996, Kowalczyk 2011). In the following
years (1962), they appeared in Austria and Hungary. At the end of the 1970s and the beginning of the
1980s, they were observed in Bosnia and Herzegovina as well as in Serbia and Croatia. At the turn of
the 21st century, they were reported in Switzerland, northern Italy, and Macedonia. In 2008, a single
individual was also spotted in Spain (Kauhala and Kowalczyk 2011).

Raccoon dogs in Poland

In Poland, the first raccoon dog was recorded in 1955 in the Bialowieza Primeval Forest, and in the
Zamos¢ region (Dehnel 1956). The species arrived in our country from Belarus, Lithuania, and Ukra-
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ine. From the areas of north-eastern part of Poland, the raccoon dogs ventured in the western and
south-western directions. At the end of the 1950s, they emerged in the Suwatki region, the Masurian
Lake District, and in Lomza area; whereas, in 1963, single individuals were recorded in all voivode-
ships (Kowalczyk 2011). Until the 1980s, the highest numbers of raccoon dogs occurred in north-e-
astern Poland, and from the 1990s, there was an increase in their population densities there. At the
same time, raccoon dogs were observed in the south of Poland, in Krakéw region, in the Niepotomice
Primeval Forest area. According to the Atlas of Polish Mammals, the raccoon dog occurs throughout
Poland, except for the Tatra Mts. and the Bieszczady mountain range (Kowalczyk 2017).

Status of the raccoon dog

The status of the raccoon dog in Poland has been changing over the years. The species was listed as
game species in the Act of 17 June 1959 on the breeding and protection of game animals, and hunting
law (J. of Laws, 1959 No. 56, item 226). In 1995, the species was added to the list of game animals with
the closed season lasting from16 April to 10 August, but as early as in 1996, it was removed from the
list. The status of a game animal was again conferred in 2001; however, this time with a closed season
lasting from 1 April to 31 July, and in 2004, the closed season was curtailed by one month, lasting from
to 30 June. Moreover, in the hunting units where wild grouse and capercaillie occurred, the raccoon
dogs could be hunted throughout the year (Solarz 2012, J. of Laws 2004, No 76. item 729). In 2009, the
closed season was abandoned, which permitted hunting raccoon dogs year-round (J. of Laws 2009, No.
163, item 1303), and also the catching in live traps was permitted (J. of Laws 2009, No. 167, item 1321).

Raccoon dog is a predator, and hunting them is allowed collectively, individually, at burrows, near
stacks and baiting stations. However, these predators are most often taken while hunting other game,
e.g., during fox hunts with burrowing dogs. The low level of raccoon hunting is also affected by the
fact that it is a nocturnal animal, and its feeding often takes place in wet places hardly accessible to
hunters. Moreover, the lack of interest in natural furs contributes to the fact that the raccoon dog is
not an attractive game to hunters.

Within the majority of national parks in Poland, it is possible to hunt raccoon dogs, under reductive
harvest rate on account of the threat posed to native species by alien species, i.e. in order to protect
birds and small mammals (the Kampinos National Park - Official J. of the Ministry of Env. and the
Chief Inspector of Env. Protection, 2010, No. 1, item 13), on account of danger to breeding bird species
(the Ujscie Warty National Park — Ordinance of the Min. of Env. No. 3 of 2014), and because of the
spreading of alien animal species (The Wolin National Park — Official J. of the Min. of Env. 2016, item
13).

In the areas where re-introduction of the wild grouse and capercaillie are conducted, as well as in the
refugia of the capercaillie and around them, a permanent, intensive reduction culling of raccoon dogs
should be carried out. Such reductions of predators are conducted in the Solska Primeval Forest, the
Bory Dolnoslaskie Forest, and in the Augustéw Primeval Forest (Zawadzka 2014).

In 2014, in the draft ordinance of the Minister of the Environment (ME 2014), the raccoon dog was
included in the list of species whose - in the case of the release into the environment - can threaten
native species.

The raccoon dog is a species whose spread and population number tendencies can only be concluded
on the basis of hunting statistics, and particularly on the data on game harvest. The data from Poland
demonstrates that the game harvesting has been gradually increasing from 1959 until the hunting
season of 1987-1988. The total number of harvested raccoon dogs was 728 animals from 7% of hunting
units (Kamieniarz and Panek 2008). In the early 1990s, the annual harvest was approx. 500 indivi-
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duals. For the period of 1997-2001, there is no data, because the raccoon dog was removed from the
list of game species, so it disappeared from hunting statistics (Kamieniarz and Panek 2008). A major
increase in the population numbers must occurred in those years, because, in the 2002-2003 season, as
many as 6200 individuals were culled. The increased level of harvesting was noted until the 2005-2006
hunting season, where this value stabilised on the level of 11 to 12 thousand per year. In the subsequent
seasons between 2008-2009 and 2011-2012, a minor decrease was noted in the level of harvest. Since
then, the raccoon dog harvest has increased again to exceed 16 thousand individuals in the 2015-2016
season (Fig. 1). There is a certain spatial diversification in the raccoon dog harvest in Poland (Fig. 2).
The highest numbers of the individuals of this species are harvested in northern and north-western
Poland. It most likely reflects the differences in population densities of the species in particular vo-
ivodeships. It may stem from different environmental conditions prevailing in these voivodeships, be-
neficial for the presence of racoon dogs. The number of raccoon dogs in Poland is permanently on the
increase. The mean finite increase rate of raccoon dog population A (A=Nt/Nt-1) (Caughley 1977) was
calculated on the basis of hunting bag in 2002-2016 (Anon 2012, Anon 2016). The value of A amounts
to 1.09 meaning that the population increases by 9% per year.

Impact on native fauna

The impact exerted by raccoon dogs on native fauna has not been known in detail yet. The references
already published pertaining on the issue of diet and interactions with other predators concentrate
around the area of the Bialowieza Primeval Forest (Jedrzejewska and Jedrzejewski 2001, Kowalczyk
et al. 2008).

The analysis conducted by Borowski (2006) regarding the interaction between raccoon dogs and bad-
gers and foxes conducted on the basis of data collected in the Bialowieza Primeval Forest did not prove
the actual competition between these predators. No overlapping between trophic niches or environ-
mental niches was found. In the Bialowieza Primeval Forest, the Pianka niche overlap index amoun-
ted to 0.35 (its range may span from 0 - completely disjunctive niches, to 1 - identical niches), which
signifies the low degree of overlapping between niches, despite certain similarities in food taken by
badgers and raccoon dogs. In turn, from the viewpoint of the selectivity of environment, the raccoon
dog appeared to be the least selective species. The value of the Lewis’ index of selectivity in raccoon
dogs amounted to B=4.45 (the scale from 1 - the narrowest niche, to 6 - the broadest niche), whereas,
in fox, the index value amounted to B=3.97, while in badger - B=1.75. However, in the study by Kowal-
czyk et al. (2008), it was found that raccoon dogs and foxes use the badgers’ burrows as hidings, places
for reproduction, and wintering.

In analyzing game statistics pertaining to the hunting bag of three predators (fox, raccoon dog, and
badger) during the last five hunting seasons (2011-2012 and 2015-2016) (Fig. 3), no decreases in the
harvest of badgers and foxes were found despite the permanent increase in harvesting raccoon dogs.
Again, no reductions in the harvest of native predators were found in the analyses of harvest within
particular voivodeships. It suggests that the presence of raccoon dogs, despite their great numbers,
does not interfere with foxes and badgers (Anon 2012, Anon 2016).

Jedrzejewska and Jedrzejewski (1998) came to the same conclusions that raccoon dogs can coexist in
the same area with badgers, with minimum competition, as well as with foxes (Zoller 2006), and - ac-
cording to Lithuanian studies (Baltrunaite 2006) — with foxes and martens.

Some authors (Zurowski 1989, Jedrzejewska and Jedrzejewski 1998) found that the raccoon dogs cau-
sed considerable losses in breeding colonies of waterfowl and swamp-dwelling water birds, and that
they could be a limiting factor towards the population of forest gallinaceous birds. The raccoon dogs
could also contribute to the increased mortality among partridges, hares, and pheasants. However,
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this opinion is not shared by many researchers. According to Kauhala et al. (1993), the raccoon dogs
move much slower than foxes; therefore, their effectiveness in hunting for adult individuals of gallina-
ceous birds and hares is low. The studies by other authors confirm this hypothesis. According to Reig
and Jedrzejewski (1988), birds are rare components in the diet of raccoon dogs when compared with
the diet of foxes. Naaber (1971) wrote that, in Estonia, raccoon dogs have only little impact on the po-
pulations of gallinaceous birds and hares, whereas the studies by Kauhala (2004) showed no evidence
of any impact by raccoon dogs on hatching by wild ducks in Finland. Nevertheless, as emphasised by
Sutor et al. (2010), when racoon dogs occur in high population numbers, they can limit the breeding
success of bird nesting on the ground.

Many studies on the impact of middle-size predators on the animals living in farmlands indicate that
the raccoon dogs contribute to their decrease. Additionally, the predators endangering small animals
include predatory mammals, i.e. foxes, martens, weasels, American mink, or badgers, as well as birds
of prey (Potts 1986, Panek 1990, Pielowski and Pinkowski 1995, Dziedzic et al. 2000, Bro 2008, Wi-
$niewski 2011). The provision of vaccines against rabies is regarded as a chief reason for the numerical
increases in middle-size predators (Flis 2009, Freuling 2011, Kamieniarz et al. 2011); however, along
with their adaptive capabilities to live in farmland environments, their reproduction can then take
place in clumps of trees among fields, haystacks, drainage facilities, or in boundary strips. Under
conditions providing the suitable quantity of food, the number of young in a single litter can be higher
than in the forest environment (Goszczynski 1994, Dziedzic et al. 2000).

Summary

The raccoon dog is a species showing great flexibility in the choice of living environments, and, moreo-
ver, it is a food opportunist, and demonstrates great reproductive potential (Mulder 2012). In Poland,
the mean annual population increase in raccoon dogs amounts to 9%. All these features coupled with
the small number of natural enemies, as well as reducing the incidence of rabies by introducing vacci-
nes in the 1990s, resulted in rapid expansion of raccoon dogs in Poland. Being an alien species, it can
affect the native species, cause changes in local trophic relationships, as well as involve competition for
similar ecological niches. The raccoon dog can limit the population numbers of species which are its
potential prey. High-density populations of raccoon dogs can adversely affect the populations of prey,
particularly those which do not occur in high numbers. One cannot state, however, that the raccoon
dog is a main culprit of the regression of many species. The analysis by Borowski (2006) did not prove
the competition for ecological niches with foxes and badgers, which is confirmed by the high levels of
harvests of the above species, particularly of foxes whose numbers are on permanent increase (Fig. 3).
Some authors (Sidorovich et al. 2008), however, report that the increased population of raccoon dogs
can cause the drop in numbers of native predators, i.e. foxes and martens. In northern Europe, the
raccoon dog can compete for the resources of the environment with foxes and badgers (Kauhala 2004).

Raccoon dogs are carriers of a number of pathogenic factors that are dangerous to autochtonous spe-
cies and humans (Kauhala and Kowalczyk 2011, Mulder 2012). When using the burrows of native
predators, e.g., badgers, they can infect these animals with the parasites and diseases they transmit.

According to the Polish Hunting Association, due to the adverse impact the raccoon dogs have on na-
tive species, the raccoon dogs should be hunted immediately whenever they emerge, without the need
to include them in annual culling plans, i.e. without the authorisation to hunt them. In such cases, it
is enough to record that the culling was done by a person permitted to be present in a given hunting
unit bearing a hunting rifle (Zalewski 2012).

In the draft of the new executive regulation of the European Commission, updating and amending the
list of invasive alien species regarded as posing a threat in the European Union animal populations,
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the raccoon dogs in new areas constitute a threat to biological diversity, and they should, as such, be
subject to countermeasures (www.circabc.europa.eu), in line with the Regulation (EU) No 1143/2014
of the European Parliament and of the Council of 22 October 2014. The community consultations are
currently going on in Poland on the matter of entering the raccoon dog on the list of invasive alien
species in the Regulation (EU) No 1143/2014 of the European Parliament and of the Council on the
prevention and management of the introduction and spread of invasive alien species (Regulation (EU)
No 1143/2014 of the European Parliament and of the Council).

In order to learn about the actual impact of raccoon dogs on native fauna, there is the need to have
reliable studies pertaining to the occurrence of this species, its food and environmental preferences
and spreading. Because of the complicated trophic relationships and the diversity of factors affecting
the particular elements of the ecosystem, it is necessary to have a permanent monitoring of raccoon
dogs and the species with similar ecological niches, as well as of their potential preys. The monitoring
of raccoon dogs should be carried out along the natural migration corridors such as river valleys, we-
tlands, and bogs. Furthermore, care should be exercised towards those native species that are exposed
on the adverse effects from the occurrence of raccoon dogs. It should be implemented particularly
through the protection of their habitats (Solarz 2011). Work should also be undertaken to increase in
community awareness about the actual impact of alien species on the native fauna, as well as on the
ways to limit this impact (Solarz and Okarma 2011).
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Problem inwazji norki amerykanskiej Neovison vison Schreb.
1777 w Polsce

Streszczenie

Obce gatunki inwazyjne wywieraja istotny, negatywny wplyw na bioréznorodnos¢, stanowiac pro-
blem nie tylko ekologiczny, ale réwniez ekonomiczny i spoleczny. Niektére z tych gatunkéw maja
jednak réwniez znaczenie gospodarcze, jako zwierzeta hodowlane. Przykladem takiego gatunku jest
norka amerykanska Neovison vison. Zwierze to, poczawszy od lat 20-tych XX w. szybko rozprzestrze-
nilo si¢ na terenach Europy, Azji i Ameryki Poludniowej, stajac si¢ zagrozeniem dla rodzimych ga-
tunkow, zwlaszcza tych z ktérymi konkuruje o baze pokarmowg, czy siedlisko. Bardzo liczne dowody
wskazujg na $cisty zwigzek ekspansji geograficznej norki amerykanskiej z rozwojem jej uzytkowania
futrzarskiego. Stosowane sa obecnie rézne strategie, ktdre maja na celu ograniczenie wielkosci popu-
lacji dziko Zzyjacej norki amerykanskiej.

Stowa kluczowe

gatunek inwazyjny, hodowla, Neovison vison, norka amerykanka, zarzadzanie populacja

Wstep

Norka amerykanska Neovison vison jest gatunkiem, ktérego naturalnym obszarem wystepowania sg
tereny Ameryki Polnocnej. Zwierze to jest jednak na tyle plastyczne fenotypowo, ze potrafi stosun-
kowo tatwo i szybko adaptowac sie do innych warunkéw zycia, w zwiazku z czym dos¢ tatwo zasiedla
inne rejony zaréwno Ameryk, jak i Europy oraz Azji, gdzie jest zawlekana lub celowo introdukowana
w zwigzku z uzytkowaniem futrzarskim gatunku (Skorupski 2016). W Europie norka amerykanska
stafa si¢ istotnym konkurentem w stosunku do wielu gatunkéw lokalnych, takich jak norka euro-
pejska, wydra europejska, czy karczownik ziemnowodny. Najwi¢cksze zagrozenie stanowi jednak dla
ptakow wodnych, zwlaszcza gniazdujacych na ziemi. Z drugiej strony norka amerykanska jest takze
waznym gatunkiem hodowlanym, utrzymywanym w celu pozyskania dobrej skoro wysokiej wartosci
uzytkowej (Zalewski i Brzezinski 2014).

Charakterystyka gatunku

Norka amerykanska nalezy do rodziny tasicowatych Mustelidae. Wczeséniej byt klasyfikowany do ro-
dzaju Mustela, jednak badania genetyczne, oparte na mitochondrialnym DNA, wykazaly, ze przed-
stawiciele rodziny tasicowatych pochodzacy z Ameryki Péinocnej réznig sie zasadniczo od gatunkéw
europejskich i tworza oddzielny klad w taksonomii rodziny. W zwigzku z tym zaproponowano dla
nich utworzenie nowego rodzaju (Harding i Smith 2009). W roku 2005 wyrdzniano 15 podgatunkéw
norki amerykanskiej (Woznecraft 2005).

Norka amerykanska charakteryzuje si¢ dymorfizmem piciowym. Samce sa diuzsze i cigzsze niz sami-
ce. Diugo$¢ ciala samca wynosi 34-45 cm, natomiast samicy waha si¢ w przedziale 31-37,5 cm, przy
wadze wynoszacej odpowiednio 500-1580 g oraz 400-780 g. Masa ciala dodatkowo istotnie rézni sie
w zalezno$ci od sezonu - najwiekszg zwierzeta osiagaja jesienig. Dtugos¢ ogona wynosi 15,6-24,7 cm
w przypadku samcow i 14,8-21,5 cm u samic (Heptner i Sludskii 2002).
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Sezon rozrodczy wystepuje tylko raz w roku, miedzy styczniem i marcem i zalezy od obszaru wyste-
powania — na potudniu rozpoczyna si¢ wcze$niej, natomiast na péinocy pdzniej (Yamaguchii Macdo-
nald 2003). Samica po 40-75-ciodniowej ciazy rodzi 4-6 mlodych w miocie (Dunstone 1993).

Norka preferuje siedliska nadmorskie o szerokich strefach przybrzeznych. Moze wystepowac takze
przy ujsciach rzek, wzdtuz rzek oraz w okolicach kanaléw w poblizu obszaréw miejskich. Wystepuje
na obszarze obejmujacym zakres 2-3 km wzdluz brzegdéw, maksymalnie do 6 km. Terytoria pojedyn-
czych osobnikéw zazebiajg sie¢ w niewielkim stopniu, jedynie terytoria osobnikéw plci przeciwnej
moga nakladac sie w wiekszym stopniu na siebie. Terytorializm norki jest specyficzny takze ze wzgle-
du na ple¢, terytoria zajmowane przez samce sg wieksze, niz samic (Yamaguchi i Macdonald 2003,
Harrington i Macdonald 2008, Harris i Yalden 2008).

Dieta norki amerykanskiej sklada sie gléwnie z gryzoni, ryb, skorupiakéw, plazéw i ptakow. Jest to
zwierze drapiezne, ktore zabija gryzac tyl glowy badz kark ofiary (Harris i Yalden 2008). Sklad die-
ty rézni sie w zaleznosci od pory roku, dostgpnosci pozywienia, a takze wystepowania konkurencji
w stosunku do tego samego pokarmu (Bonesi i in. 2004). Dostgpnos$¢ pozywienia wplywa znaczaco
takze na biologie gatunku, zwlaszcza na rozréd norki amerykanskiej. Brak pokarmu lub jego niewiel-
ka ilo$¢, moze spowodowad, ze zwierze nie przystapi do rozrodu badz nie urodzi mtodych, natomiast
bogactwo pozywienia zwieksza liczebno$¢ miotu. Powyzej pewnego limitu liczba mtodych nie ulega
juz zmianie, pomimo zwigkszonej bazy pokarmowej i utrzymuje si¢ na maksymalnym poziomie 4-5
mlodych (Garcia-Diaz i Lizana 2013).

Wprowadzanie norki amerykanskiej do nowych srodowisk ma wpltyw na fizjonomie gatunku. Po kilku
latach od introdukcji w Hiszpanii zaobserwowano zmniejszenie wymiaréw ciata, zaréwno w zakre-
sie dlugosci ciala, jak i masy. By¢ moze jest to uwarunkowane nowg dieta. Zauwazono takze zmiany
w zakresie dymorfizmu plciowego, ktdry wytwarzal sie u osobnikéw nie w petni dpjrzatych poétciowo.
Stwierdzono takze duze wahania i zmienno$¢ parametréw biologicznych w réznych $rodowiskach
(Melero i in. 2012).

Zasieg wystepowania

Pierwotny zasieg wystepowania norki amerykanskiej ograniczatl si¢ do Ameryki Pétnocnej - catego
terytorium Kanady oraz czesci Stanéw Zjednoczonych. Obecnie, jako gatunek obcy i inwazyjny norka
amerykanska spotykana jest na rozlegtych obszarach Europy, ale takze Azji i Ameryki Poludniowe;j
(Bonesi i Palazon 2007).

Rozprzestrzenienie tego obcego gatunku jest $cisle zwigzane z rozwojem hodowli norki jako zwierze-
cia futerkowego. Poczatek hodowli siega korica XIX w. w Kanadzie, a w poczatkach XX wieku hodowla
ta pojawita sie w Europie (Pidrkowska i Kowalska 2014). Analiza wystepowania norki amerykanskiej
w 28 krajach europejskich wykazata, ze jest ona obecna prawie we wszystkich sposrdd nich, jednak
istnieje duze zréznicowanie pomiedzy nimi pod wzgledem wielkosci populacji i jej rozprzestrzenie-
nia. Kraje te mozna podzieli¢ na cztery grupy, uwzgledniajac jednoczes$nie dwa aspekty - hodowle
norki oraz wystegpowanie populacji dziko zyjacej. Sg kraje takie jak Malta, czy Stowenia, w ktérych nie
wystepuje ani jeden z nich. Sg takze kraje takie jak Wlochy, czy Hiszpania, w ktorych sg fermy hodow-
lane i wystepuje stosunkowo mata populacja dziko zyjaca. Trzecig grupe stanowig kraje, w ktorych
w przesztos$ci miata miejsce hodowla norek, jednak obecnie nie ma juz w nich takiej dzialalno$ci, maja
one natomiast szeroko wystepujaca populacje norki dziko zyjacej, na przyktad Wielka Brytania i Es-
tonia. Czwarta grupa to kraje o duzej liczbie ferm norek oraz duzej populacji zwierzat dziko zyjacych
(Dania, Szwecja, Polska) (Bonesi i Palazon 2007).
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W Polsce stwierdzono w roku 2014 liczbe samic stada podstawowego na poziomie 583 450 osobnikéw,
przy czym 83% populacji zlokalizowana jest w trzech wojewddztwach — wielkopolskim, zachodnio-
pomorskim i lubuskim (Jezewska i in. 2014). Wéréd krajow europejskich najwiecej ferm norki ame-
rykanskiej zlokalizowanych jest w krajach skandynawskich oraz Holandii, w zwigzku z czym tam
tez sg najwigksze populacje hodowlane tego gatunku. Moze to wynika¢ z lepszych warunkéw klima-
tycznych w tych krajach, co umozliwia uzyskanie lepszych cech okrywy wlosowej, a to przektada sie
na lepsze efekty ekonomiczne (Bonesi i Palazon 2007).

Oddzialywanie na inne gatunki

Gatunki inwazyjne, jak potwierdza wiele badan, oddzialuja niekorzystnie na rodzimg faune i flore,
gltéwnie poprzez drapieznictwo i konkurencje o siedlisko, czy pokarm. Norka amerykanska nie sta-
nowi w tym zakresie wyjatku. Stwierdzono istotny wplyw populacji norki amerykanskiej zaréwno
na ssaki (norke europejska, tchorza zwyczajnego, nornice ruda, karczownika ziemnowodnego, nor-
nika burego), ptaki gniazdujace na ziemi, jak i wodne (rybitwe rzeczng, tyske zwyczajng, kokoszke
Zwyczajng, rozenca zwyczajnego) oraz plazy, jak zaba trawna, czy skorupiaki, jak rak strumieniowy
(Bonesi i Palazon 2007).

W badaniach na terenie Hiszpanii stwierdzono, iz wystepuje specyficzna gatunkowo wrazliwos¢ na
obecnosé¢ norki amerykanskiej w danym $rodowisku. Nie zauwazono jednak zmian w populacjach
plazéw, czy skorupiakéw, poréwnujac tereny, na ktérych wprowadzono norke amerykanska oraz te-
reny kontrolne. Podobne rezultaty uzyskano dla pluszcza zwyczajnego. Najwiekszy wplyw obecno-
$ci nowego gatunku stwierdzono dla populacji rzgsorka mniejszego oraz karczownika zachodniego,
zmniejszyl si¢ bowiem ich zasieg wystepowania (Garcia-Diaz i in. 2013).

Norka amerykanska i wydra charakteryzuje si¢ podobng dieta i zasiedlaniem podobnych siedlisk,
przez co stanowig dla siebie silng konkurencje. Badania prowadzone przez Bonesi i in (2004) w okoli-
cach rzeki Teign (Devon, UK) wskazuja, ze wigksze zageszczenie populacji wydry zmienia diete norki
amerykanskiej, zwiekszajac w niej udziat ssakow i ptakdw, zmniejszajac natomiast udzial organizméow
wodnych. Zmiany takie zaobserwowano jednak tylko zima, wiosng dieta nie ulegala zmianie. Dieta
wydry pozostawala caly czas nie zmieniona.

W Polsce stwierdzono silne oddziatlywanie populacji norki amerykanskiej na stan populacji innych
zwierzat, zwlaszcza konkurencyjnych dla tego gatunku. Brzezinski i in. (2010) stwierdzili zalezno$¢
miedzy zwiekszeniem stanu populacji norki amerykanskiej a zmniejszeniem si¢ populacji pizmaka.

Problemy ze zdziczalg norkg amerykanska stwierdzono réwniez w Kanadzie, gdzie norki hodowlane,
ktore przedostaja si¢ do srodowiska naturalnego, poprzez pojawienie si¢ depresji outbredowej (obnize-
nie zywotnosci mieszancéw), a takze wprowadzenie chordb oraz niekorzystnych zachowan, wplywaja
negatywnie i powodujg duze zagrozenie dla populacji norki dzikiej (Bowman i in. 2007). Podobne
badania realizowane w Kanadzie wykazaly negatywny wplyw zachodzacej hybrydyzacji norki ho-
dowlanej z osobnikami dzikimi, poprzez zmiane genetycznej struktury populacji i wprowadzanie
cech niekorzystnych z punktu widzenia zycia w naturalnym $rodowisku, a takze choroby oraz silng
konkurencje o siedlisko (Kidd i in. 2009).

Réznice miedzy norka dziko zyjaca a hodowlana

Populacje hodowlane wielu zwierzat, zwlaszcza zwierzat futerkowych, potrafig znaczaco réznic sie
od dziko zyjacych pobratymcéw. Takie réznice stwierdzono zaréwno w odniesieniu do morfologii,
anatomii, jak i genetyki, czy behawioru (Slaska 2010, Jezewska i in. 2012, Bugno i in. 2013, Jakubczak
iin. 2014, Kowalska 2014, Kasperek i in. 2015).
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Norka hodowlana charakteryzuje sie 0 19,6% mniejsza wielko$cia moézgu, mniejszym sercem o 8,1%
oraz o0 28,2% mniejszg $ledziona w poréwnaniu z osobnikami dzikimi (Kruska 1996, Kruska i Schre-
iber 1999). Poréwnanie czaszek norek dzikich z Kanady oraz osobnikéw z populacji bialoruskiej, ktéra
swoj poczatek wziela najprawdopodobniej od zwierzat uwolnionych z ferm radzieckich, wykazato,
ze czaszki osobnikéw z Biatorusi w sposob istotny roznig sie zaréwno wielkoscia, jak i ksztaltem od
kanadyjskich (Kruska 2003). Tamlin i in. (2009) w badaniach nad mozliwo$cia identyfikacji dzikiej
i udomowionej norki na podstawie charakterystyki morfometrycznej czaszki stwierdzili, ze czaszka
zwierzat udomowionych jest wigksza i jednocze$nie wezsza w zwezeniu postorbitalnym. Modelowa-
nie z uzyciem dwdch parametréw, dtugosci condylobazalnej i szeroko$ci w zwezeniu postorbitalnym,
pozwala, z bardzo wysokim prawdopodobienstwem, wlasciwie przypisa¢ danego osobnika do popu-
lacji fermowej lub dziko zyjacej.

Norki hodowlane charakteryzuja si¢ takze zmienionym metabolizmem azotu oraz funkcjami przewo-
du pokarmowego (dtuzszy czas pasazu tresci pokarmowej przez jelita, wyzsza strawno$¢ skladnikow
pokarmowych oraz wyzsza retencja azotu) w poréwnaniu do zwierzat dziko zyjacych (Gugotek i in.
2013).

U norki amerykanskiej mozna stwierdzi¢ wigksze zréznicowanie genetyczne zwierzat dziko zyjacych
w poréwnaniu do hodowlanych. Taka zaleznos¢ stwierdzono podczas badan dotyczacych polskiej po-
pulacji norki, jak i analiz wykonanych w Szkocji (Zalewski i in. 2009, Zalewski i in. 2010). Analiza
struktury genetycznej wykazata, Ze norka hodowlana stanowita jeden klaster, odrebny od dziko zyja-
cej, ale posiadajacy wiele wspdlnych cech genetycznych.

Norka amerykanska w Polsce poddana analizie mitochondrialnego DNA wykazuje duza réznorod-
no$¢ genetyczna i pochodzenie z réznych populacji Zrédtowych. Najprawdopodobniej zasiedlanie te-
renéw Polski rozpoczete zostalo przez licznych uciekinieréw z ferm oraz przez migrujace osobniki
z erenu Biatorusi. Obecna struktura genetyczna lokalnych populacji dzikozyjacych zostata uksztatto-
wany przez efekt zalozyciela oraz wielokrotne wprowadzenie nowych osobnikéw z ferm. Mieszanie sie
roznych populacji moze mie¢ wplyw na zwigkszenie zdolnosci przystosowawczych (fitness) osobni-
kéw potomnych i przez to moglo si¢ przyczynic do szybszej inwazji tego gatunku (Zalewski i in. 2011).

Analiza genetyczna populacji norki amerykanskiej w Szkocji wykazala, ze populacje tego gatunku,
rozdzielone barierami genetycznymi, istotnie rdznig si¢ struktura genetycznag wskutek utrudnionego
przepltywu genéw (Zalewski i in 2009).

Dyskusja

Problem oddzialywania norki amerykanskiej, jako obcego gatunku inwazyjnego, na rodzimg faune
jest problemem niezwykle istotnymm, ktéry dotyka wiele krajow europejskich. Potrzebne jest roz-
sadne i dobrze zaplanowane dzialanie, ktére pozwoliloby kontrolowa¢ populacje dziko zyjace tego
gatunku. Dziatania te musza mie¢ jednak charakter zintegrowany i obejmowac powinny wiele krajow,
m.in. ze wzgledu na ryzyko rekolonizacji z obszaru krajéw sasiednich.

Mozna wyrdzni¢ kilka strategii, ktére obecnie sa realizowane przez niektdre kraje. Nalezg do nich
planowy od16w, ciagla kontrola liczebnosci populacji oraz catkowita eradykacja gatunku (Bonesi i Pa-
lazon 2007). Na wyspach preferowane jest catkowite wyeliminowanie gatunku ze $rodowiska, nato-
miast na kontynencie cze$ciej prowadzone jest zarzadzanie oparte na kontroli wielko$ci populacjiijej
stale utrzymywanie na niskim poziomie (Zabala i in. 2010). Czasem spotykane sg mieszane strategie,
faczace dwa rézne podejscia. W Anglii zastosowano taczenie metody odlowow norki oraz ciagtego
monitorowania populacji, co pozwala takze na kontrolowanie ponownego zasiedlania danego tery-
torium, zasiedlanego wczesniej przez norke amerykanska, przez karczownika ziemnowodnego (Har-
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rington i in. 2009). Efekt tych strategii jest jednak rozny. Prowadzone w Wielkiej Brytanii dzialania,
majace na celu wytepienie norki amerykanskiej w latach 60-tych, nie przyniosly efektu, natomiast
stosowana od lat 90-tych kontrola populacji i dgzenie do zmniejszenia liczebno$ci osobnikéw jest
skuteczna. W Finlandii i Estonii przeprowadzony proces eradykacji gatunku byt skuteczny i przyniost
oczekiwane efekty (Bonesi i Palazon 2007).

Oprocz wyzej wymienionych podejs¢ postuluje si¢ zarzadzanie populacja norki amerykanskiej po-
przez kontrole siedlisk, wprowadzanie, czy polepszanie warunkéw zycia gatunkéw bedacych natu-
ralnymi konkurentami norki amerykanskiej, zarzadzanie dostepnoscia pokarmu oraz lepsza ochrong
ferm hodowlanych przed ucieczkami zwierzat (Bonesi i Palazon 2007).

Istotnym jest, aby przy zarzgdzaniu gatunkami inwazyjnymi, w tym takze norkg amerykanska, okre-
$li¢ realnie mozliwos¢ osiagniecia zakladanego celu, a takze poprawnie oszacowac koszty, ktdre trzeba
ponies¢ przy realizacji przyjetej strategii. Prowadzone analizy modelowe, zakladajace trzy mozliwe
scenariusze dotyczace prowadzonych odtowéw, pozwalaja ocenic¢ rezultat dziatan zarzadczych w kaz-
dym scenariuszu, a takze modelowa¢ wyniki dalszych dziatan. Wyniki takich analiz moga stano-
wi¢ podstawe planowania zarzadzania populacjami obcych gatunkéw inwazyjnych, a takze stanowié
moga punkt wyjscia do wyznaczania realistycznych celéw zarzadzania i szacowania wymaganego
finansowania. Uzyskane przez Zabala i in. (2010) wyniki sugeruja, Ze wytepienie norki amerykanskiej
na niektérych obszarach kontynentalnych, przy obecnych technikach, byloby mozliwe w umiarkowa-
nej i niskiej cenie. Sugeruje sie takze prowadzenie zarzadzania populacjami gatunkéw inwazyjnych
na obszarach kontynentalnych, w miar¢ mozliwosci w kierunku ich likwidacji, z wykorzystaniem
kontroli jako drugiej opcji (Zabala i in. 2010).

Strategia eliminacji norki powinna wykorzystywac¢, jezeli to tylko jest mozliwe, naturalne bariery
(na przyklad gory) i uniemozliwi¢ komunikowanie si¢ populacji oraz wymiane genéw miedzy nimi
(Zalewski iin 2009).

Duza zlozonoé¢ problemu obcej i inwazyjnej norki amerykanskiej wskazuje, ze potrzebne jest podej-
mowanie dziatan, ktore bedg bardziej wszechstronne, niz tylko eliminowanie gatunku ze srodowiska
naturalnego na obszarach jego introdukgji i zawleczenia. Jak najbardziej stuszne i konieczne jest da-
zenie do ograniczenia rozprzestrzeniania sie i wzrostu populacji norki dziko zyjacej w Europie, do
czego mozna wykorzysta¢ wczesniej wspomniane strategie. Powinny one by¢ jednak zintegrowane
dla catej Europy, bo dziatanie tylko w jednym kraju moze nie przynie$¢ spodziewanego efektu w wy-
niku wystepowania migracji. Ponadto konieczne uszczelnienie ferm hodowlanych, aby wyeliminowa¢
ucieczki zwierzat fermowych, na przyklad poprzez poprawe sposobéw ogradzania oraz stosowanych
zabezpieczen.
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Problem of invasion of the American mink Neovison vison
Schreb. 1777 in Poland

Abstract

Alien invasive species represent a major negative threat to the natural environment as they exert a sub-
stantial impact on biodiversity of other animals. They are ecological but also economic and social pro-
blem. However, if kept under controlled conditions, they may play a significant role in animal farming.
The American mink Neovison vison is a perfect example of an invasive species of great importance
in fur farming. The animal in the 20th of XX century has spread aggressively in Europe, Asia and
South America, where it poses a serious threat mainly to native species occupying the same habitat or
exploiting the same food sources. Many threads of evidence support the notion that this phenome-
non emerged as a result of intensive fur farming. Various strategies have been devised to reduce the
population of feral American mink. It is worth highlighting that programmes aimed at limiting the
number of mink should also include conservation of this species in its original habitat in Canada and
maintenance of captive populations for farming purposes.

Keywords

invasive species, farming, Neovison vison, American mink, population management

Introduction

The American mink Neovison vison is a species native to North America. It is an extremely phenotype
flexible animal and therefore easily and fast adapts to changing environmental conditions enabling
successful expansion into diverse habitats in both Americas, Europe and Asia, where it is put on or
deliberately introduced in connection with the fur use of the species (Skorupski 2016). In Europe the
American mink strongly competes with native species such as the European mink, the European otter
or the water vole. An invasion of this species poses the most significant threat to waterfowl, especially
ground-nesting birds. As opposed to a negative effect of mink expansion in the wild, this species is
highly valued in commercial farming for the exceptional quality of its fur (Zalewski and Brzezinski
2014).

Species characteristics

The American mink is a species belonging to the mustelid family (Mustelidae). Previously it was as-
signed to the genus Mustela but the results of genetic testing using mitochondrial DNA revealed that
mustelids originating in North America differ considerably from the European specimens and form
a separate clade in the Mustelidae family. As a result, a new genus was created in an existing family
(Harding and Smith 2009). As of 2005, 15 subspecies of the American mink are recognised (Wozne-
craft 2005).

The American mink displays sexual dimorphism. Male individuals have greater body length and body
mass as compared with females. Males measure 34-45 cm in body length, while females measure 31.0-
37.7 cm. Body mass of male and female mink amounts to 500-1580 g and 400-780 g, respectively. The
body mass differs significantly depending on the season and the greatest gains in weight are observed

38



in autumn. The tail length ranges from 15.6 to 24.7 in case of males and from 14.8 to 21.5 cm for fema-
les (Heptner and Sludskii 2002).

The breeding season falls once a year between January and March and it strongly depends on the geo-
graphic range - it occurs earlier in the south and later in the north (Yamaguchi and Macdonald 2003).
After 40-75 days of pregnancy females deliver 4-6 cubs in one litter (Dunstone 1993).

The American mink prefers seaside habitats with wide coastal zones. They are also found at the river
mouths, along the rivers and around canals located close to urbanised areas. On average their territo-
ries extend for 2-3 km along the banks and don’t exceed 6 km. Territories established by individuals
of the same sex slightly overlap. Only the territories marked out by the opposite sex overlap to a gre-
ater extent. Sexual dimorphism in the American mink is also manifested by the size of the territory
- males establish larger territories than females (Yamaguchi and Macdonald 2003, Harrington and
Macdonald 2008, Harris and Yalden 2008).

Diet of the American mink consists mainly of rodents, fish, crayfish, amphibians and birds. The mink
is a carnivorous animal which kills its prey by biting the back of the head or the neck (Harris and
Yalden 2008). Diet composition changes depending on the season, availability of a given food and
intensity of competition for the same food with other species (Bonesi et al. 2004). Pray availability
has a significant influence on the biology of the species, especially on aspects connected with repro-
duction. When faced with a lack or shortage of food supplies American minks refrain from mating or
deliver no cubs, while wider availability of prey increases the number of cubs per one litter. The upper
limit amounting to 4-5 cubs per litter does not change even if greater abundance of food is provided
(Garcia-Diaz and Lizana 2013).

Introduction of the American mink into the new habitats has impact on the morphological charac-
teristics of the species. Observations carried out few year after introducing mink in Spain revealed
that the body length and weight decreased. It may be the result of changing the diet. Other reported
variations regarded sexual dimorphism as non-adult individuals displayed dimorphic traits. Moreo-
ver, significant variability of biological parameters has been detected between different environments
(Melero et al. 2012).

Distribution

Primarily the range of the American mink was limited to North America, including the whole territo-
ry of Canada and a part of the United States. Currently American mink as alien and invasive species
also can be found in extensive areas of Europe and also Asia and South America (Bonesi and Palazon
2007).

Successful expansion of this animal is strictly connected with the development of mink fur farming.
First mink farms were established in Canada in the end of 19th century but in Europe they were esta-
blished no sooner than at the beginning of the 20th century (Piérkowska and Kowalska 2014). Analy-
sis of occurrence of the American mink covering 28 European countries indicated that it can be found
in most of them and that various populations differ significantly in terms of size and geographical
spread. Based on two criteria, presence of mink farming and distribution of wild mink, the countries
were divided into four groups. In certain countries, such as Malta and Slovenia, neither captive nor
wild minks occur. In another group, represented by Italy and Spain, the American mink is housed on
farms but in the wild only small populations can be found. The third group includes countries which
were involved in fur farming in the past but have widespread populations of feral mink despite no
longer being involved in such operations, e.g. the UK or Estonia. The fourth group consists of coun-
tries with large numbers of fur farms and particularly abundant free-living populations (Denmark,
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Sweden, Poland). Interestingly, in some countries where mink farms exist, no feral populations have
been established (Bonesi and Palazon 2007).

In Poland in 2014 the number of female American minks in the foundation flock amounted to 583450
individuals with the 83% of the population inhabiting three provinces: Malopolska, West Pomerania
and Lubuskie (Jezewska et al. 2014). In Europe the largest numbers of mink farms are located in the
Scandinavian countries as well as the Netherlands and consequently the largest populations of captive
mink can be found there. It may be connected with favourable climate conditions enhancing the qu-
ality of fur, what in turn translates into higher profits (Bonesi and Palazon 2007).

Impact on other species

Invasive species, as confirmed by multiple research reports, exert detrimental effects on native flora
and fauna, mostly by predation or competing for the habitat or food. In case of the American mink,
there is no exception to that rule. It has been demonstrated that the population of the American mink
has a considerable impact on mammals (e.g. the European mink, the European polecat, the bank vole,
the water vole, the field vole), ground-nesting birds and waterfowl (e.g. the common tern, the common
moorhen, the northern pintail), amphibians (e.g. the common frog) and crayfish (e.g. the stone cray-
fish) (Bonesi and Palazon 2007).

The research conducted in Spain revealed that other animals develop species-specific sensitivity as
a response to mink presence in a given habitat. However, analysis of the populations of amphibians
and crayfish inhabiting control areas and areas where mink was introduced indicated that no declines
occurred. The same results were obtained for the European dipper. The expansion of mink had the
most significant impact on the populations of the Mediterranean water shrew and the southern water
vole, as it significantly decreased their range (Garcia-Diaz et al. 2013).

The American mink and the otter depend on the same food sources. As these two species inhabit
similar areas, they fiercely compete against each other. Research conducted by Bonsei et al. (2004) in
the vicinity of the river Teign (Devon, UK) showed that higher otter population density has influence
on changing the diet of the American mink, which includes higher proportion of mammals and birds
and lower proportion of aquatic animals. Nevertheless, the changes were observed only in winter, in
spring the diet was no affected. The composition of otter diet did not show any variation.

In Poland populations of the American mink significantly disturb population size of other animals,
especially its competitors. Brzezinski et al. (2010) revealed that the decline of the muskrat population
is related to the expansion of the American mink.

Problems with the feral American mink have been shown in Canada. Escaped domestic mink produce
negative effects and pose a serious threat to wild populations of mink by contributing to outbreeding
depression (i.e. decreased fitness in crosses), spreading diseases and developing detrimental behaviour
patterns (Bowman et al. 2007). Similar research conducted in Canada demonstrated that hybridisa-
tion between domestic and wild mink brings about adverse effects by changing genetic structure of
the population and developing negative traits in terms of adaptability to living in the wild, as well as
transmitting diseases and encouraging fierce competition for habitat (Kidd et al. 2009).

Differences between domestic and wild mink

Farm animal populations, especially fur animals, differ substantially from their wild counterparts.
Such differences regard morphology, anatomy, genetics as well as behaviour (Slaska 2010, Jezewska et
al. 2012, Bugno et al. 2013, Jakubczak et al. 2014, Kowalska 2014, Kasperek et al. 2015).
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Domestication of the American mink resulted in reduction of the brain size by 19.6%, heart size by
8.1% and spleen size by 28.2%, as compared with wild individuals (Kruska 1996, Kruska and Schre-
iber 1999). Comparison of the skulls from indigenous animals inhabiting Canada with individuals
from the Belarusian mink population, that most likely originated from mink that escaped from Soviet
farms, indicated that the size and shape of skulls from Belarus significantly differ from Canadian
specimens (Kruska 2003). Tamlin et al. (2009) in the studies on the possibility of identifying wild and
domesticated mink based on morphometric characteristic of the skull, demonstrated that the skulls of
domestic animals are larger and have narrower postorbital constrictions. A model using two parame-
ters, that is condylobasal length and the width of postorbital constrictions, enables allocation of the
animal to a given population with a high degree of certainty.

The American mink kept under farm conditions is characterised by changed nitrogen metabolism and
gastrointestinal functions (longer food transit time, higher nutrient digestibility and higher nitrogen
retention) in comparison with wild populations (Gugolek et al. 2013).

Wild populations of the American mink display higher genetic diversity than animals housed on
farms. The studies conducted on the population of the American mink in Poland and analyses per-
formed in Scotland provided evidence to support these findings (Zalewski et al. 2009, Zalewski et
al. 2010). Investigation of the genetic structure revealed that despite belonging to a separate genetic
cluster, the ranch mink shares many genetic traits with the wild mink.

Analysis of the mitochondrial DNA revealed that the populations of the American mink in Poland
display a high level of genetic diversity and originated from diverse source populations. Most proba-
bly the process of populating new habitats in Poland was initiated by numerous escapees from farms
and other individuals migrating from Belarus. Current genetic structure of feral mink populations
was shaped by the founder effect and multiple introductions e.g. of ranch mink to wild populations.
Mixing between diverse populations may result in increasing offspring fitness and contribute to acce-
lerating invasion of this species (Zalewski et al. 2011).

Genetic analysis of the mink in Scotland indicated that populations isolated by genetic barriers differ
in terms of genetic structure as a result of the restricted gene flow between these populations (Zalewski
et al. 2009).

Discussion

The impact of invasion of the American mink on local native fauna is a extremely important problem
affecting many European countries. Development of a rational and well-planned strategy is necessa-
ry to control the number of wild non-native populations of this species. This strategy should rely on
a comprehensive approach and involve many countries to cover the risk of re-colonization from the
neighbouring countries. Few types of strategies have been implemented by some countries so far: live
trapping, continuous population size monitoring and eradication of the species (Bonesi and Palazon
2007). Management strategies developed for island ecosystems are aimed at complete eradication of
the species, while in continental areas management measures aimed at controlling size of the feral
mink population and its constant maintenance at low level are more popular (Zabala et al. 2010).
Sometimes mixed strategies based on two different approaches are implemented. In England, mana-
gement strategy includes mink trapping and systematic monitoring of mink population, what also
allows for reintroduction of the water vole to mink removal sites (Harrington et al. 2009). Adoption of
these management strategies produced diverse effects. Actions undertaken in the United Kingdom in
the ‘60s aimed at eradicating the American mink failed to produce any effect, while implementation
of population monitoring and measures for reducing mink population in the ‘90s was very successful.
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However, in Finland and Estonia eradication of the species was efficient and brought about desired
results (Bonesi and Palazon 2007).

Besides adopting the strategies mentions above postulate the management of the American mink
population by manipulation of habitat, introduction or improving living conditions of the natural
recovery of native mink competitors, management of pray species and prevention of escapes for mink
farms (Bonesi and Palazon 2007).

An extremely important aspect of invasive species management, including the American mink, is
concerned with proper evaluation of the chances of achieving desired objectives and correct estima-
tion of the cost of implementing a given strategy. Model analyses assuming three different scenarios
regarding live trapping allow for assessing the output of the management action for each scenario and
model the results for further efforts. These results may provide basis for planning for invasive species
management as well as setting realistic management objectives and estimating funds required. The
results obtained by Zabala et al. (2010) suggest that eradication of the American mink inhabiting some
continental areas at a reasonable cost using currently available methods is possible. What is more, they
suggest that invasive species population management in continental areas should be aimed at species
eradication when feasible and population control measures should be implemented as a second option
(Zabala et al. 2010).

Strategies for eradicating the American mink should include, when possible, natural landscape bar-
riers such as mountains as well as preventing contact and gene flow between different mink popula-
tions (Zalewski et al. 2009).

Due to complexity of these problems, it is essential to undertake more comprehensive actions than
eradication of this species from the areas of its introduction and cure. Initiating efforts targeted at
limiting expansion and the growth of feral mink population in Europe is justified and necessary and
can be realised by adopting strategies described above. However, all the countries in Europe should
combine their efforts as undertaking mink management actions in one country may not bring about
desired effects if we take into account migration of the species. Moreover, it is vital to provide seal of
the farm and support to farmers to reduce number of escapes from mink farms by improving fencing
solutions and implementing suitable site security measures.

References

See page 35.
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Inwazyjne, obce i nierodzime gatunki ryb na Pomorzu
Zachodnim - mechanizmy rozprzestrzeniania i monitoring
genetyczny

Streszczenie

W wodach powierzchniowych wojewddztwa zachodniopomorskiego, ktére zajmujg ponad 5% jego
powierzchni wystepuje zespdt 20 gatunkow i hybrydéw obcych ryb. Zostaly scharakteryzowane ich
drogi rozprzestrzeniana, zrédla pochodzenia i znane oraz przypuszczalne oddzialywania na eko-
systemy. Najwazniejszym zrodlem pochodzenia gatunkéw obcych jest akwakultura i akwarystyka.
Najstarsze introdukcje mialy miejsce juz w XIII wieku, a ich apogeum mialo miejsce w wieku XX.
Obecnie w wodach wojewddztwa spotykane jest 20 gatunkéw obcych nalezacych do: Acipenseridae
@i ich hybrydy), Polyodontidae, Salmonidae, Cyprinidae, Pangasiidae, Gobiidae, jak i Centrarchidae.
Na terenie wojewddztwa znajduje si¢ takze centrum dystrybucji gatunkéw obcych, ktérym jest kanal
cieply elektrowni Dolna Odra, ktére petni funkcje ,wyspy termicznej”, gdzie dogodne warunki prze-
trwania majg obce gatunki — w tym gatunki ryb.

Stowa kluczowe

wojewoddztwo zachodniopomorskie, gatunki obce, ryby, gatunki inwazyjne, introdukcje

Wstep

Wojewddztwo zachodniopomorskie obejmuje swym zasiegiem regiony wodne: Dolnej Odry i Przy-
morza Zachodniego (okolo 77%), Warty (okoto 23%), oraz region wodny Uecker o powierzchni zale-
dwie 8 km®. Wody powierzchniowe zajmuja okoto 5,2% obszaru wojew6édztwa. Na terenie wojew6dz-
twa zachodniopomorskiego znajdujg sie znaczne zasoby wod powierzchniowych: dolny odcinek rzeki
Odry wraz z doptywami, rzeki Przymorza, Zalew Szczecinski, Zatoka Pomorska oraz okofo 1 650
jezior o powierzchni powyzej 1 ha. Natomiast faczna dlugos¢ ciekdéw w granicach wojewddztwa osiaga
30,2 tys. km (Filipiak i Raczyniski 2000, WIOS 2012).

Pojawienie si¢ w nowym miejscu gatunku obcego, bez wzgledu na to, czy jest to zwierze, roélina,
grzyb czy drobnoustroj, nie zawsze stanowi powazne zagrozenie. Znaczna podgrupa gatunkéw ob-
cych moze jednak sta¢ sie inwazyjna i mie¢ powazne, niepozadane oddzialywanie na réznorodnos¢
biologiczng oraz funkcje ekosystemow, jak réwniez wywotywac inne skutki spoteczne i gospodarcze,
ktérym nalezy zapobiega¢. Okoto 12 000 gatunkéw wystepujacych w srodowisku w Unii i innych
krajach europejskich to gatunki obce; szacuje si¢, ze mniej wiecej od 10 do 15% tej liczby to gatunki
inwazyjne (UE 2014). Wojewddztwo zachodniopomorskie z tak znaczng powierzchnia wod, w tym
polaczonych z Baltykiem jest tez miejscem wystepowania réznorodnej ichtiofauny, wéréd ktorych sa
tez obce gatunki ryb, ktdrych liczba stale wzrasta (Krzykawski i Szyputa 1993, Keszka 2008).

Przeglad obcych gatunkow ryb wojewodztwa zachodniopomorskiego

Jeszcze w latach 50-tych XX. wieku w wodach $rédladowych i morskich Polski znalezienie nowego,
nie notowanego dotad gatunku nalezato do rzadkosci (Wiktor 1959). Obecnie w wodach Polski wyste-
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puje caly zespdt obcych gatunkéw, z ktérych niektdre naleza do gatunkéw inwazyjnych (Witkowski
i Grabowska 2012).

Pierwsze proby introdukcji nierodzimych gatunkéw ryb na terenach obecnego wojewddztwa za-
chodniopomorskiego mozna odnotowac jako swoistg ciekawostke. W jeziorze Krzywienko (Gerland)
niedaleko obecnego Gryfina w roku 1776 na rozkaz krola pruskiego Fryderyka II podjeto probe za-
aklimatyzowania sterleta — Acipenser ruthenus. Proby trwaly do roku 1866 i zakonczyly sie¢ niepo-
wodzeniem (Walega 1975). Byla to pierwsza proba celowej introdukcji na tych terenach, nie liczac
introdukcji karpia w wiekach $rednich. Pézniejsze introdukcje gatunkéw obcych ryb na terenie obec-
nego wojewddztwa zachodniopomorskiego dotycza sprowadzenia w wieku XIX pstraga teczowego
i najprawdopodobniej bassa stonecznego z Ameryki PéInocnej przez Niemcow.

Wedlug przegladu literatury i badan wlasnych zestawiono dostepne informacje na temat inwazyjno-
$ci, pochodzenia i mozliwych przyczyn introdukeji, wystepujacych w wodach wojewoddztwa zachod-
niopomorskiego gatunkéw obcych ryb. Jak wynika z tabeli 1, wraz z hybrydami w wodach otwartych
wojewddztwa wystepuje 20 gatunkow i hybrydéw obcych i inwazyjnych ryb. Jest to znaczna liczba
w zestawieniu z podang przez Witkowskiego i Grabowska (2012) liczbg ponad 30 gatunkéw obcych
wystepujacych w wodach calej Polski.

Ponizej przedstawiono charakterystyki wybranych, po czeséci charakterystycznych dla regionu gatun-
kow obcych (Tab. 1).

Tab. 1. Gatunki obce ryb w wojewodztwie zachodniopomorskim - zestawienie

Gatunek Inwazyjno$é Pochodzenie Introdukcja | Zrédto
introdukgji
Acipenser ruthenus nieinwazyjny | Europa -1776 Akwakultura
Acipenser ruthenus x Huso huso | nieinwazyjny | Europa -1970 Akwakultura
Acipenser ruthenus x Acipenser | nieinwazyjny | Europa -1980 Akwakultura
baerii
Acipenser baerii nieinwazyjny | Azja -1970 Akwakultura
Acipenser gueldenstaedtii nieinwazyjny | Azja 1970 Akwakultura
Acipenser stellatus nieinwazyjny | Azja 1970 Akwakultura
Pangasianodon hypophthalmus | potencjalnie Azja 2005 Akwarystyka
inwazyjny
Lepomis gibbosus inwazyjny Ameryka Pétnocna 1927 Akwakultura,
akwarystyka
Neogobius melanostomus inwazyjny Morze Czarne 1990 Trasport morski
Piaractus brachypomus nieinwazyjny | Ameryka Poludniowa | 2000 Akwarystyka
Polyodon spathula nieinwazyjny | Ameryka Pétnocna 1999 Akwakultura
Pseudorasbora parva inwazyjny 1988 Akwakultura
Oncorhynchus mykiss potencjalnie Ameryka PéInocna 1881-1889 Akwakultura
inwazyjny
Salvelinus fontinalis inwazyjny Ameryka Pétnocna 1890 Akwakultura
Cyprinus carpio inwazyjny Azja 1200 Akwakultura
Carassius auratus inwazyjny Azja 1930 Akwakultura/
Akwarystyka
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Gatunek Inwazyjno$¢ Pochodzenie Introdukcja | Zrédto
introdukeji
Carassius gibelio inwazyjny Azja 1930 Akwakultura
Ctenopharyngodon idella inwazyjny Azja 1964 Akwakultura
Hypophthalmichthys molitrix inwazyjny Azja 1965 Akwakultura
Hypophthalmichthys nobilis inwazyjny Azja 1965 Akwakultura

Jesiotrowate jako element ichtiofauny Polski jeszcze w okresie miedzywojennym, z racji na odmienny
ksztalt 6wczesnych granic (obejmujgcych takie m.in. rzeki jak Dniestr czy Dunaj) byly reprezentowa-
ne przez cztery gatunki z rodzaju Acipenser: jesiotra zachodniego Acipenser sturio zwanego takze bal-
tyckim, badz wlasciwym (Anonim 1858), sterleta (czeczuge) Acipenser ruthenus, siewruge Acipenser
stellatus oraz bardzo rzadkiego szypa Acipenser nudiventris (Kulmatycki 1919, 1922, 1932, 1933, Star-
kiewicz 1922). Obecnie poza restytuowanym jesiotrem ostronosym sg traktowane jako gatunki obce.

Dos$wiadczenia z lat 60-tych, kiedy jesiotrowate pojawily sie w Baltyku w wyniku eksperymentow
VNIRO (Vserosijskij Naucno-issledovatelskij Institut Rybnogo Khozajstva i Okeanografii) wykazaly
nikla wiedze na temat ich morfologii w naszym kraju, co doprowadzito do pomytkowych oznaczen
mlodocianych osobnikéw jesiotréw rosyjskich i syberyjskich jako jesiotra zachodniego (Kraczkiewicz
1967, Wotk 1967, Turoboyski 1968).

Z przedstawionego ponizej przegladu pojawiajacych sie w wodach wojewddztwa gatunkow ryb jesio-
trowatych widag, iz staly sie one, dzieki rozwojowi akwakultury cieplowodnej jednym z charaktery-
stycznych elementéw obcej ichtiofauny tego regionu Polski. Biorgc pod uwage, Ze obecnie na péotkuli
pétnocnej wystepuje 19 gatunkéw z rodzaju Acipenser (Hol¢ik 1989, Hochleitner 1996), ich reprezen-
tacja w dolnej Odrze i Zatoce Pomorskiej jawi si¢ jako stosunkowo liczna.

Acipenser baerii Brandt, 1869 - jesiotr syberyjski

Jesiotr syberyjski Acipenser baerii jest obcy na calym obszarze, na ktérym wystepuje w Polsce, podob-
nie jak pozostale jesiotrowate gatunki azjatyckie. Z uwagi na pézna dojrzatos¢ plciowq nie rozmnaza
sie w $rodowisku przyrodniczym, w zwigzku z czym uznawany jest za nieinwazyjny gatunek obcy.
W wodach wojewddztwa zachodniopomorskiego stwierdzany tylko sporadycznie. Gatunek ten jest
uwalniany przypadkowo, lub celowo z obiektéw akwakultury oraz przez posiadaczy oczek wodnych
i niewielkich zbiornikéw. Celowo zarybiane s3 nim towiska specjalne, a takze jeziora — niezgodnie
z zasadami zawartymi w operatach rybackich. Ze wzgledu na p6zno osiggang dojrzato$¢ plciowas,
brak siedlisk typowych dla gatunku oraz matle zageszczenie nie rozmnaza sie w Polsce naturalnie.
Rozmnazany sztucznie w kilku osrodkach hodowlanych w Polsce (Keszka i in. 2009). Gatunek jest
przypadkowo rozprzestrzeniany przez cztowieka. Ucieczki z hodowli oraz fowisk specjalnych, oraz
uwalnianie przez akwarystow to gtéwne drogi dyspersji. Gatunek fowiony sporadycznie przez ryba-
kow i wedkarzy, tylko na podstawie udokumentowanych przypadkéw ztowienia tych ryb (doniesie-
nia rybakéw, inspektorzy rybotéwstwa, PZW) mozna okres$li¢ coroczng liczbe towionych jesiotrow
syberyjskich na kilkanascie do kilkudziesieciu sztuk (Keszka i Stepanowska 1997). Nie ma mozli-
wosci monitoringu uwalnianych ryb ze wzgledu na przypadkowo$¢ miejsca i liczby wypuszczanych
ryb. Najnowsze doniesienia wskazuja na wypuszczanie jesiotrow syberyjskich do Jeziora Glebokie
w Szczecinie (Keszka i in. 2011). Jesiotry odzywiaja si¢ gtéwnie bentosem, w ktorego sktadzie domi-
nuja larwy Chironomidae. W wodach estuariow, w deltach rzek w diecie tych ryb wystepuja takze
Amphipoda, Isopoda i Polychaeta. Badajac zawarto$¢ przewodéw pokarmowych jesiotrow syberyj-
skich stwierdzono, Ze nawet do 90% zawartosci stanowily detrytus i osad denny, ktére ryby potykaty
w czasie zerowania. Wazne miejsce w pokarmie jesiotrow syberyjskich z Jeziora Bajkal oraz z rzek
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Kotymy i Aldan zajmuja ryby, potencjalnie wiec w wodach gdzie je introdukowano moga odziatywa¢
drapiezniczo na gatunki przydenne. Jako sktadniki diety omawianego gatunku z rzeki Ob, wymienia
sie oprocz Mesidothea (Isopoda) takze migczaki z rodzaju Sphaerium. Niektorzy autorzy potwierdzaja
dominacj¢ organizméw bentosowych, takze w pokarmie ryb introdukowanych do nowych wod. W Je-
ziorze Ladoga spektrum pokarmowe jesiotra syberyjskiego obejmuje zaréwno larwy Chironomidae,
Trichoptera, Ephemeroptera, jak i reliktowe skorupiaki: Pontoporeia affinis i Mysis oculata var. relicta.
W Battyku zywi sie¢ Mesidothea entomon, Pontoporeia affinis i Corophium volutator, a takze Mysidacea
oraz larwami Chironomidae. Czasami tupem jesiotréw syberyjskich padaja mtode osobniki glowacza
Cottus gobio.

Okolicznosci poprzedzajace pojawienie sie gatunku w Polsce sg opisane w literaturze, byly to do$wiad-
czenia z celowg introdukeja w latach 60-tych XX. wieku (Kairov i Kostrickina 1970). Jesiotr syberyjski
pojawil sie w Baltyku w wyniku eksperymentéw VNIRO, fowione w tym czasie egzemplarze jesiotrow
rosyjskich i syberyjskich pomytkowo oznaczano jako jesiotry zachodnie (Ryc. 4).

Ryc. 4. Osobnik jesiotra syberyjskiego zlowiony w Odrze w roku 2008 (T1=58 cm) (Fot. S. Keszka)

Fig. 4. Siberian sturgeon specimen caught in Odra River in 2008 (TI=58 cm) (photo by S. Keszka)

Acipenser gueldenstaedtii Brandt et Ratzeburg, 1833 - jesiotr rosyjski

Jesiotr rosyjski Acipenser gueldenstaedtii jest gatunkiem anadromiczny, poszczegdlne jego populacje
zyjace w morzach sg powiazane z rzekami do nich uchodzgcymi, jakkolwiek wystepuja réwniez nie-
liczne populacje niewedrowne przebywajace wylacznie w rzekach. Czgs¢ ryb wedruje jesienig nawet
1200 km, zimuje w gtebokich miejscach, wykorzystujac w 50% rezerwe energii skomasowang w ttusz-
czu, a do tarla przystepuje na wiosne roku przyszlego. Tylko niewielka liczba ryb trze sie w przyujscio-
wych odcinkach rzek. Podczas zycia w morzu mlode jesiotry utrzymuja sie na stalej gtebokosci 2-5 m
nad piaszczystym dnem. Starsze osobniki wedruja podobnie jak jesiotry syberyjskie wzdluz wybrzezy
na glebokosci 2-100 m, jakkolwiek w okresie zimowym zapuszczaja si¢ w glebsze obszary wod w §rod-
kowej czegsci morza (Kairov i Kostrickina 1970).
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W Polsce dtugos¢ towionych osobnikéw wynosita $rednio 49,8 cm, natomiast w obszarze naturalnego
wystepowania wynosi §rednio 145 cm, a maksymalnie 235 cm. Pokarm jesiotra rosyjskiego sklada
sie w gléwnej mierze z mieczakéw z rodzajow: Abra, Cardium, Cerastoderma, Corbulomya, Didacna,
Hypanis, Mytilaster, Nassa. Ponadto zywi si¢ wieloszczetami (Nereis), skorupiakami (Rhitropanope-
us) oraz niewielkimi rybami z rodzajow: Engraulis, Sprattus, Clupeonella, Benthopfilus, Callionymus.
W pélnocnej czesci Morza Czarnego gléwnym sktadnikiem pokarmu jesiotra rosyjskiego jest matz
Mytilus galloprovincialis. Stwierdzany okazjonalnie w wodach estuarium Odry, jak i w Zatoce Pomor-
skiej (Gessner i in. 1999, Keszka i Heese 2003). Analiza zawartosci przewodéw pokarmowych osob-
nikéw zlowionych w Baltyku wykazala obecno$¢ Gammaridae w diecie jesiotrow rosyjskich (Keszka
i Heese 2003).

Acipenser stellatus Pallas, 1771 - siewruga

Siewruga Acipenser stellatus jest jednym z cenniejszych gatunkéw z rodziny jesiotrowatych, dlatego
tylko kwestia czasu bylo sprowadzenie jej do akwakultury polskiej, tak jak miato to miejsce wezesniej
z jesiotrem syberyjskim i rosyjskim. Mimo, ze jest to najrzadziej hodowany gatunek w Polsce wsrod
ryb jesiotrowatych, zdazyt juz przenikna¢ do wdd otwartych, podobnie jak inne obce gatunki z tej
rodziny, uciekajagce z obiektéw hodowlanych (Keszka, Raczynski 2006). Siewrugi pojawily sie kilku-
krotnie w wodach wojewddztwa zachodniopomorskiego - réwniez w Zatoce Pomorskiej (Kolman iin.
2000, informacja ustna J. Filipiak 1999).

Polyodon spathula Walbaum, 1792 - wioslonos amerykanski

Wiostonos amerykanski Polyodon spathula to stodkowodny gatunek z rodziny wiostonosowatych,
zyjacy w strefie umiarkowanej; przebywa w duzych rzekach Ameryki Pétnocnej, wolno ptynacych,
zazwyczaj o glebokosci przekraczajacej 1,3 m (Ryc. 5). Dorastajacy do dlugosci ciata: 221 cm i masy
ciala: 90,7 kg i jest planktonozerca. Odzywia si¢ zooplanktonem odfiltrowywanym z toni wodnej,
»wiosto” powstato z wydtuzenia gérnej szczeki, to sptaszczone rostrum pozwala nakierowac plankton
do stale otwartej paszczy, a rozmieszczone na rostrum receptory, w tym nietypowo — tylko dwa wasiki
w polowie dlugosci rostrum - lokalizujg pole elektryczne emitowane przez plankton. Mlodociane
osobniki (do okofo 12 cm dlugosci) zjadaja wigksze formy planktonowe (gtéwnie powolne wioslarki
Cladocera), po wyksztalceniu aparatu filtracyjnego przechodza na aktywne filtrowanie; charaktery-
zujac si¢ szybkim tempem wzrostu (Kolman 1997).

Najwczesniejsza obserwacja pochodzi z roku 1999, kiedy zlowiono duzy egzemplarz wiostonosa w
szczecinskim Kanale Odyniec (Krzykawski i in. 2001). W latach nastepnych 2000-2002 notowano
jeszcze polowy mniejszych osobnikéw w kanale cieptym Elektrowni Pomorzany w granicach aglome-
racji Szczecina (informacja ustna S. Keszka).

Gatunek zostal celowo sprowadzony w zainteresowania nowymi obiektami chowu i hodowli w akwa-
kulturze 90-tych XX wieku. Do srodowiska naturalnego dostaje si¢ w wyniku nieszczelno$ci obiektow
akwakultury. Analizujac cechy biologiczne gatunku nie jest gatunkiem inwazyjnym, gdyz dojrzatos§¢
plciowa osigga stosunkowo p6zno, bo w wieku 6 lat u samcéw, a u samic w wieku 9 lat; ponadto, co
charakterystyczne rowniez dla wielu innych jesiotroksztaltnych samice nie sktadajg ikry corocznie,
a przerwy miedzy kolejnymi tarfami sg nieregularne. Plodnos¢ absolutna samic waha si¢ od 82 do 600
tys. jaj; ikra barwy brazowej ma srednice okoto 3 mm; naturalne tarto (w Missisippi, Missouri) odby-
wa sie od kwietnia do maja, wraz z wiosennym wzrostem poziomu wdd, w temperaturze wody powy-
zej 16°C. W Polsce tarto wywolywane jest sztucznie na terenie obiektéw hodowlanych (Kolman 1997).

47



Ryc. 5. Wypreparowany egzemplarz wiostonosa amerykanskiego ztowionego w Szczecinie w Kanale Odyniec

(opisany w pracy Krzykawski i in. 2001)

Fig. 5. American paddlefish prepared specimen caught in Odyniec Canal in Szczecin (described in Krzykawski
et al. 2001)

Pseudorasbora parva Temminck et Schlegel, 1846 - czebaczek amurski

Czebaczek amurski Pseudorasbora parva, niewielkich rozmiaréw (maksymalna dlugo$¢ ciata: 15 cm)
gatunk nalezacy do podrodziny Gobioninanae w rodzinie karpiowatych, jest tatwy do odréznienia od
wsrod rodzimych Gobioninae cho¢ pokrojem przypominaja kietbie z rodzaju Gobio. Nieco splaszczo-
na w przedniej czesci glowa ma pysk wyraznie gérny (Kotusz, Witkowski 1998). Zyje gtéwnie w plyt-
kich jeziorach, starorzeczach, stawach karpiowych, kanalach irygacyjnych, rowach oraz wolno ptyna-
cych odcinkach rzek nizinnych. Najwcze$niejsza obserwacja w Polsce notowana jest w poznych latach
80-tych XX wieku (Witkowski 1991b). Gatunek widywany w obiektach stawowych w dorzeczu Odry
juz wlatach 90-tych XX, jednak potwierdzony w lokalizacji rzecznej dopiero w roku 2013 (Keszka i in.
2013).

Jest to gatunek wszystkozerny, bentofag, wykorzystujacy w niewielkim stopniu réwniez pokarm ro-
$linny. Mlodociane stadia odzywiaja sie fito- i zooplanktonem (Chyoboridae, Bominidae, Copepo-
da, Rotatoria). Starsze osobniki najczeéciej zjadaja larwy Plecoptera, Trichoptera, Chironomidae oraz
niektdre Crustacea. W warunkach stawowych pokarm tego gatunku w duzym stopniu pokrywa sie
z pokarmem gatunkow hodowlanych - gléwnie karpia, co napedza konkurencje o pokarm. Czebaczek
odbywa tarto od maja do czerwca. Ikra i narybek sg strzezone przez samca, co dodatkowo poprawia
efektywnos¢ rozrodu. Po raz pierwszy zostal stwierdzony w 1961 r. w potudniowej Rumunii i w Al-
banii W ciggu 40 lat rozprzestrzenil si¢ na obszar prawie calej Europy, a takze pétnocnej Afryki (Al-
gieria, Maroko), Bliskiego Wschodu (Turcja, Iran), Srodkowej Azji (Kazachstan, Uzbekistan), a nawet
Oceanii (Fidzi) - gtéwnie w sposob przypadkowy wraz z materialem zarybieniowym innych gatun-
kow ryb (Witkowski 1991a, Kapusta i in. 2008). W kilku przypadkach zostal wprowadzony celowo
jako ryba paszowa (w chowie sandacza) lub akwariowa.
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Ctenopharyngodon idella Vallenciennes, 1844 - amur bialy

Amur bialy Ctenopharyngodon idella to ryba eurytermiczna. Zamieszkuje wody ciepte, stojace i wol-
no plyngce, a przy tym zaro$niete. Osiggajac maksymalny ciezar ciata: 50 kg. Roélinozerny, jego stadia
larwalne i narybek odzywiaja si¢ glonami nitkowatymi i zooplanktonem. Z wiekiem w pokarmie
zaczynajg dominowaé mchy, ramienice, pézniej pedy oraz liscie trzciny i oczeretow. Zywi sie tez zwi-
sajacymi nad wodg galeziami i lié¢émi roslin ladowych (Opuszynski 1979a,b).

Tarlo w naturalnym obszarze wystepowania odbywa od kwietnia do sierpnia w bystrych potokach.
Temperatura wody podczas rozrodu wysoka — powyzej 18°C — zazwyczaj 20-23°C. Ikra pelagiczna
sktadana jest porcyjnie w okresie podwyzszonej metno$ci wody, co zapobiega opadaniu jej na dno.

Siedliskiem wtdrnym w naszym kraju sg antropogeniczne zbiorniki i cieki wodne o bardzo matym
stopniu naturalno$ci, wraz z towarzyszacymi konstrukcjami (Wolny 1968, Wolny 1969). Amur za-
mieszkuje wody cieple, stojace i wolno plyngce, a przy tym zarosniete. Gatunek ten ma wplyw ne-
gatywny na gatunki ryb fitofilnych (m.in. inne karpiowate, szczupak), niszczac im miejsca rozrodu
(Mastynski i in. 1987). W 1937 roku podjeto pierwszg, nieudang prébe introdukeji amura do wod
europejskiej czesci ZSSR. Powtdrzono ja, z powodzeniem, po II wojnie $wiatowej, m.in. na Ukrainie
(Wolny 1968, Krzywosz i in. 1980). W drugiej polowie XX wieku zostal rozprowadzony niemal po
calym $wiecie - do Polski trafit w roku 1964 do kompleksu jezior Koninskich (Najberek i Solorz 2011).
W wojewddztwie zachodniopomorskim wystepuje w zaréwno w niewielkich stawach, ale tez w jezio-
rach i starorzeczach.

Aristichthys nobilis Richardson, 1836 - tolpyga pstra

Tolpyga pstra Aristichthys nobilis to gatunek nalezgcy do rodziny karpiowatych, sprowadzony do Pol-
skiw polowie lat 60-tych XX wieku na fali zainteresowania mozliwo$ciami biomanipulacji w jeziorach
o silnym stopniu eutrofizacji (Opuszynski 1979a, b). Z danych historycznych wynika, ze tolpyge pstra
przemieszczano do réznych systeméw wodnych wschodniej Azji, a w ostatnim stuleciu zaczeto ja sze-
rzej rozprzestrzenia¢ po $wiecie (Wolny 1969). Obecnie liczba stanowisk w wojewddztwie zachodnio-
pomorskim sie zmniejsza z uwagi na zaniechanie celowych zarybien jezior. Gatunek rozprzestrzenia
sie samodzielnie, bez udzialu czlowieka pojedyncze osobniki zbiegte do wdd otwartych. Tolpyga ma
tarto porcyjne. Tkra semipelagiczna skladana jest obszarze naturalnego rozsiedlenia w gorze rzeki.
Optymalna temperatura inkubacji ikry wynosi 22-28°C. Tolpyga pstra to gatunek wszystkozerny. Od-
zywia sie fito i zooplanktonem, do drugiego roku zycia. W pdzniejszych okresie Zycia zjada niemal
wylacznie skorupiaki planktonowe (Krzywosz 1986). Gatunek w wiekszych obsadach ma wplyw na
zmiany struktury i obfitoéci zooplanktonu (Tunowski 2006).

Piaractus brachypomus Cuvier, 1818 - pirania pirapitinga

Pirania pirapitinga Piaractus brachypomus spotykana jest sporadycznie w poblizu prawdopodob-
nych miejsc uwolnienia (gléwnie ciepte kanaly elektrowni, kapieliska miejskie, jeziora srodmiejskie).
W wojewodztwie zachodniopomorskim stwierdzany tylko sporadycznie; nie rozmnaza sie w $rodo-
wisku przyrodniczym. Maksymalnie w jednej z lokalizacji ztowiono 3 osobniki, pozostate pojawienia
sie w postaci 1-2 sztuk. Pirapitinga jest przypadkowo rozprzestrzeniana przez cztowieka (Wiecaszek
iin. 2007). Gatunek uwalniany przez akwarystéw ze wzgledu na szybki wzrost i osiggane rozmiary
(maksymalna dlugos¢ ciata: 88 cm; maksymalny ciezar ciata: 25 kg). Osobniki wypuszczone byty
najprawdopodobniej fowione blisko miejsc uwolnienia (w Zalewie Szczecinskim, jeziorze Dabie, w ka-
nale z woda zrzutowg z Elektrowni ,,Dolna Odra” i ,Pomorzany” w Szczecinie) w latach 2002-2010
podczas polowow zaréwno rekreacyjnych i komercyjnych. Ztowione ryby miaty dotad ditugos¢ cal-
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kowita 17-49 cm (Ryc. 6). Przeprowadzona ocena sukcesu ewentualnej inwazji w wodach Polski prze-
prowadzono na pirapitingach z hodowli akwarystycznej, pokazata ze temperatura letalng jest 11,2°C
(Wiecaszek i in. 2016).

Ryc. 6. Uzgbienie pirapitingi Piaractus brachypomus, ztowionej w Jeziorze Dabie w 2002 roku (opisana w
pracy Wigcaszek i in. 2016)

Fig 6. Pirapitinga Piaractus brachypomus teeth, caught in Dgbie Lake in 2002 (described in Wiecaszek et al.
2016)

Pangasianodon (=Pangasius) hypopthalmus Sauvage, 1878 - sum panga

Sum panga Pangasianodon (=Pangasius) hypopthalmus to gatunek znany przede wszystkim jako je-
den z najbardziej popularnych gatunkéw komercyjnych, o duzym potencjale wzrostu importowany
z akwakultury Wietnamu w znacznych ilosciach. Od wielu lat jednak funkcjonowal na rynku akwa-
rystycznym jako sumik rekini. Stwierdzony w Jeziorku Goplana na pdinocy Szczecina. Niewielkie
osobniki P. hypopthalmus byly nosicielami przywry Thaparocleidus caecus (Mizelle i Kritsky 1969),
nalezgcej do Monogenea (Wiecaszek i in. 2009). Stwierdzenie tego gatunku w Szczecinie byto jak do-
tad jedynym potwierdzonym w Polsce.

Ameiurus nebulosus Lesueur, 1819 - Sumik karlowaty

Sumik kartowaty Ameiurus nebulosus zasiedlaja w Polsce gtéwnie zbiorniki wdd stojacych o miekkim,
porosénietym roslinno$cig dnie, czyli stawy oraz eutroficzne plytkie jeziora (Adamczyk 1975). Spoty-
kany jest rowniez w rzekach i potokach zasilajacych obiekty stawowe (Keszka i in. 2013). Sumik karlo-
waty konkuruje o pokarm z wieloma gatunkami ryb. Zerujac na ikrze i narybku powoduje obnizenie
liczebnosci, a nawet catkowity zanik stabszych konkurentéw. W akwenach, w ktérych si¢ pojawia po
pewnym czasie staje si¢ dominantem lub nawet jedynym gatunkiem ryb. Poczatkowo powszechnie
uwazano, ze sprowadzany material nalezy do jednego gatunku — Ameiurus nebulosus, jednak znacz-
nie pdzniej okazalo sie, ze w tym samym czasie zostaly introdukowane dwa, morfologicznie podobne
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do siebie gatunki — A. nebulosusi A. melas (Nowak i in. 2010). Po raz pierwszy gatunki te sprowadzono
w 1871 r. do wod Francji. Pézniej sumiki pojawily sie w Niemczech i Polsce (1885 r.). W wojewddztwie
zachodniopomorskim potwierdzony w dorzeczu Iny w doptywie bez nazwy, w miejscowosci Recz
(Keszka i in. 2013), ale prawdopodobnie obecny w obiektach hodowlanych na terenie wojewodztwa.

Inwazyjny gatunek obcy, wystepuje stale w $rodowisku przyrodniczym; tworzy rozmnazajace si¢
populacje o liczebno$ci wzrastajacej. W Europie osigga maksymalng diugos¢ ciata 30 cm. W sktad
pokarmu tego drapieznika wchodzg: zooplankton, organizmy bentosowe, ikra, narybek i mniejsze
gatunki ryb. W Dunaju odnotowano w diecie sumika karlowatego:drobne karpiowate i okoniowate
(Pinter 1980). Podobny gatunek Ameiurus melas prawdopodobnie konkuruje ze szczupakiem Esoc
lucius o pokarm w postaci ptoci Rutilus rutilus, samg obecnoscig w srodowisku skutecznie obnizajac
jego skutecznos¢ drapieznicza (Kreutzenberger i in. 2008)

W niektoérych zbiornikach pokarm wzbogacaja tez komponenty rodlinne. Ekspansja sumika spowo-
dowana jest nadal translokacjami prowadzonymi przez wedkarzy, czy hodowcow ryb karpiowatych.
Wedkarze zarybiali sumikiem akweny, uwalniajac niewykorzystane jako ,zywiec” ryby w miejscu
fowienia. Do ekspansji przyczynito sie tez przenoszenie sumikéw wraz z materialem zarybieniowym
innych gatunkéw (gléwnie karpiowatych). Polaczenie systeméw rzecznych Europy siecig drog zeglu-
gowych i melioracje spowodowato szybkie powiekszanie zajmowanego areatu przez sumika kartowa-
tego (Witkowski 1991a, 1991b).

Oncorhynchus mykiss Walbaum, 1792 - pstrag teczowy

Pstrag teczowy Oncorhynchus mykiss — w wodach otwartych wystepuja przede wszystkim osobniki
zbiegle z o$rodkéw hodowlanych. Liczebno$¢ dzikiej populacji trudna do oceny ze wzgledu na cze-
ste introdukcje i ucieczki z hodowli. Nalezy jednak z rozwaga prowadzi¢ zarybianie tym gatunkiem.
W wodach $rédladowych Polski nie odnotowano naturalnego rozrodu tego gatunku.

Pstraga teczowego zaczeto sprowadza¢ pod koniec XIX wieku w rdzne rejony $wiata; najpierw prze-
noszac go z Kalifornii na zachéd, do stanu Nowy Jork (1875 r.), nastepnie do Japonii (1877 r.), Niemiec
(1882 r.), Nowej Zelandii (1883 r.), Anglii (1884 r.) i innych krajow (MacCrimmon 1971). Material ho-
dowlany byl wielokrotnie sprowadzany z réznych rejondw zasiegu tego gatunku Ameryki Péinocnej
oraz z innych krajéw Europy. W poczatkowym okresie sprowadzano tak forme wedrowna, jak i rezy-
dentna. Nieco pdzniej (1899 r.) odrebny gatunek Salmo clarkii (Bartel 1985, Goryczko 1986, Goryczko
1999). Z tych form najprawdopodobniej wyprowadzono hodowlane linie europejskich pstragéw te-
czowych. Obecnie brak mozliwosci okreslenia, jaki pstrag teczowy jest hodowany w naszych wodach
(Goryczko 1999). Aktualnie wystepuje na wszystkich kontynentach z wyjatkiem Antarktydy (Bartel
1988). Zarybienia rzek i zbiornikéw zaporowych pstragiem teczowym zawsze konczyly sie wolniej-
szym lub szybszym wylowieniem wigkszo$ci osobnikéw przez wedkarzy lub przemieszczeniem sie
do innych wod, najczesciej fragmentdw rzek lub zbiornikéw potozonych ponizej miejsca zarybienia
(Witkowski i Blachuta 1988). Niemniej w 16 europejskich krajach odnotowano naturalne utrzymy-
wanie si¢ 130 populacji pstraga teczowego (Stankovi¢ i in. 2015). W wodach wojewddztwa zachod-
niopomorskiego wystepuje w rzekach zasilajacych obiekty hodowlane (doptywy Regi, Iny, Parsety).
W latach siedemdziesiatych i osiemdziesigtych XX wieku pstragiem teczowym intensywnie zarybiano
rzeki pobrzeza Baltyku oraz niektére rzeki w potudniowym pasie Polski. W tym czasie wystepowat
cze$ciej w dorzeczach rzek przymorskich. W wieku krajach gatunek ten zostal umieszczony na ,czar-
nej lidcie” inwazyjnych gatunkéw obcych, a zarybienia zostaty badz catkowicie zakazane lub oblozone
szczegblowymi restrykcjami dotyczacymi formy materiatu zarybieniowego i miejsc uwalniania pstra-
ga teczowego, zwlaszcza w miejscach wystepowania gatunkéw o podobnych wymaganiach siedlisko-
wych jak lipien czy pstrag potokowy.

51



Z obszaru naszego kraju brak szczegétowych analiz poréwnujacych pstraga potokowego i teczowego
wystepujacemu w jednym srodowisku, jednak liczna literatura naukowa z innych obszaréw wskazuje,
ze pstragi teczowe moga w znacznym stopniu konkurowa¢ o pokarm i siedliska z pstragiem potoko-
wym (Landergren 1999, Oscoz i in. 2005, Blanchet i in. 2007) lub lipieniem (Uiblein i in. 2001).

Neogobius melanostomus Pallas, 1814 - babka bycza

Babka bycza Neogobius melanostomus jest gatunkiem dorastajgcym do maksymalnej dlugos¢ ciala
25 cm oraz maksymalnej masy 322 g (Ryc. 7). Gatunek pojawil si¢ w Polsce okolo 1990 roku, ale inwa-
zja do wod estuarium Odry rozpoczela si¢ dekade pdzniej (Keszka 2008). Gatunek ten nalezy do tych,
ktére w sposdb niezamierzony zawleczono bezposrednio do srodowiska przyrodniczego. Poczatek
rozprzestrzeniania N. melanostomus w Europie zauwazono w latach 80-tych gdy stwierdzono w rzece
Moskwa - w europejskiej cze$ci ZSRR. Byt to, jak sie przypuszcza, przejsciowy etap jego przenoszenia
ku Baltykowi. Razem z wodami balastowymi statkéw kursujacych z rejonu Mérz Czarnego i Kaspij-
skiego dotart do Zatoki Gdanskiej. Samice osiagaja dojrzalos¢ piciowa w drugim, a samce w trzecim
roku zycia. Tarlo odbywa si¢ na glebokosci 0,5-3,0 m. Samce zaczynaja budowe gniazda, gdy tempera-
tura wody osigga 10-12°C. Rozmnazanie trwa od kwietnia do lipca. Czas inkubacji przy temperaturze
16-18°C wynosi 11-12 déb. Siedliska zajmowane w zasiegu wtérnym obejmuja baltyckie skaliste siedli-
ska przybrzezne (ostoniete przed dzialaniem fal) Zatoki Morza Battyckiego. W wojewddztwie zachod-
niopomorskim babka bycza pojawila si¢ najpierw w Zatoce Pomorskiej, by w wedréwce do Odry osia-
gna¢ Roztoke Odrzanska na wysokosci Trzebiezy w roku 2004 (Keszka 2008, Czugata i Wozniczka
2010). Obecnie babka bycza swoim zasi¢giem dotarla, az za Widuchowa (Raczynski i in. 2013), bardzo
liczna jest takze w kanale cieptym elektrowni Dolna Odra (informacja ustna S. Keszka 2017), obecna
jest takze w dolnym biegu Iny (Keszka i in. 2013).

Ryc. 7. Duzy osobnik babki byczej zlowiony w Odrze na wysokosci Stepnicy (Tl=19 cm) (Fot. S. Keszka)
Fig. 7. Large specimen of round goby caught in Odra River at Stepnica (TI=19 cm) (photo by S. Keszka)
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Lepomis gibbosus L., 1758 - bass stoneczny

Pierwsze stanowisko bassa stonecznego Lepomis gibbosus w wojewodztwie zachodniopomorskim opi-
sano oficjalnie jego w 1958 roku, kiedy to Wiktor (1959) opisal przypadek ztowienia bassa stonecznego
w niewielkim jeziorku koto Dziwnowa (Ryc. 8). Obecny areal wystepowania bassa stonecznego w Pol-
sce jest $cisle ograniczony do zlewni Odry, gdzie ten gatunek znalazt dogodne warunki siedliskowe,
gtownie w podgrzanych wodach w okolicy elektrocieptowni koto Gryfina (Glowacinski 2011). Bass
stoneczny zasiedla naturalnie spokojne i zaro$niete jeziora, stawy, oraz starorzecza potokéw i matych
rzek Ameryki PéInocnej: od Nowego Brunszwiku w Kanadzie do Potudniowej Karoliny w Stanach
Zjednoczonych. Introdukowano go powszechnie od roku 1877 do wielu krajéw Europy. Z historycz-
nego zasiegu rozmieszczenia (Witkowski 1989) mozna przypuszczaé, ze przypadkowe introdukeje
w rejonie srodkowej Odry mogly mie¢ miejsce wielokrotnie. Komercyjne fowiska, stawy hodowla-
ne, czy izolowane zbiorniki gdzie najczesciej odnotowywano pojawianie si¢ bassa stonecznego, moga
jednak stanowi¢ powazne, wrecz state Zrodlo kolonizatoréw, nawet jesli w przemieszczaniu ryb nie
bierze udzialu cztowiek, poniewaz dzieje si¢ to samoistnie, cho¢by w nastepstwie niekontrolowanych
ucieczek w trakcie wysokich stanéw wody (Ozcan 2007, Fobert i in. 2013). Obecnie oprécz Dolnej
Odry, zaréwno kanatu cieplego jak i obu jej galezi, bass stoneczny wystepuje w wielu zbiornikach na
terenie aglomeracji Szczecina m.in. w Stawie Brodowskim, Stawie Bukowym, w Jeziorze Szmaragdo-
wym (Keszka i Raczynski 2003, Keszka 2008, Zigba i in. 2016).
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Ryc. 8. Bass sloneczny ztowiony w Roztoce Odrzanskiej (T1=18,1 cm) - jeden z najwczeéniej zawleczonych

gatunkow do wod wojewoddztwa zachodniopomorskiego (Fot. S. Keszka)

Fig. 8. Pumpkinseed caught in Roztoka Odrzatiska (TI=18.1cm) - one of the earliest (photo by S. Keszka)

Podsumowanie

Ocena zagrozen, ktdre niosa ze sobg introdukcje obcych gatunkéw ryb w wojewddztwie nie ograni-
cza sie tylko i wytacznie do konkurencji o zasoby pokarmowe, czy siedliska z gatunkami rodzimymi.
Czesto wskazanie takich zalezno$ci wymaga dlugotrwatych badan i trudnej oceny powiazan ekolo-
gicznych w $rodowisku. Najwigksza fatwos¢ detekeji dotyczy przede wszystkim patogendw (w tym
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nowych pasozytoéw czy wiruséw), dla ktérych nowe w srodowisku gatunki sg wektorami i nosicielami
(Boeger iin. 2002), jak tez bytujacych dotad w ekosystemie dla ktérych sg nowymi wektorami (Rokic-
ki i Rolbiecki 2000, Rolbiecki 2006). Wskazuje to na potencjalng inwazyjnos¢ danego gatunku czy tez
jego hybryd, polegajaca na ryzyku przenoszenia pasozytéw na rodzime gatunki ryb, o ile liczebnos¢
gatunku obcego bedzie na tyle duza, zeby doszto do przeniesienia patogenu.

Okreslenia ,nie wystepujacy naturalnie”, ,nierodzimy”, ,obcy”, ,egzotyczny” sa uzywane w litera-
turze wymiennie (Nowak i in. 2008). Definicja tych okreslenn obejmuje wedlug Copp'a i in. (2005a)
gatunek, ktérego wystepowanie w danym obszarze geograficznym nie byloby mozliwe bez, posred-
nich lub bezposrednich, intencjonalnych lub nieintencjonalnych dziatan czlowieka. Natomiast tak-
son, zaréwno rodzimy czy tez obcy, jest uwazany za ,inwazyjny” jesli rozprzestrzenia sie i rozmnaza
W sposob masowy, a jego wystepowanie powoduje istotne zmiany w naturalnych ekosystemach (Copp
iin. 2005a). Ciekawy trop tej dyskusji nadali w swojej pracy Nowak i in. (2008) przygladajac si¢ pro-
blemowi definiowania gatunku obcego w odniesieniu do przemieszczent gatunkéw nominalnie na-
tywnych, przenoszonych do czesci dorzeczy, dotad przez nie nie zasiedlanych np. troci jeziorowej czy
drugiej formy biologicznej — pstraga potokowego. W wodach zachodniopomorskich przypadki takie
nie sg rzadkie, zwlaszcza w odniesieniu do pstraga potokowego Salmo trutta m. fario. W niektérych
rzekach, dzieki akcjom zarybieniowym gatunek ten istotnie zmienil stalo$¢ wystepowania i strukture
dominacji (Raczynskiiin. 2006, Keszka iin. 2013). Za Nowakiem i in. (2008) mozna postawi¢ pytanie,
czy przenoszenie narybku pomiedzy cze$ciami dorzeczy nie spowoduje zakldcenia integralnosci ge-
netycznej autochtonicznych populacji, lub nawet ich zanik? Nastepne zagadnienie, to wptyw drapiez-
nego pstraga potokowego w doptywach, w ktérych dotychczas nie wystepowal na gatunki tam dotad
zamieszkujgce (na przyktad gtowacza bialoptetwego, koze, kietbie) (Perrow i in. 1997).

Niektore z gatunkow zawleczonych do wod wojewddztwa sa gatunkami o bardzo wysokim ryzyku
rozprzestrzeniania. Wedlug kryteriéw Coppa i innych (2005b) czebaczek amurski nalezy do tych
o najwyzszym wspolczynniku ryzyka. W przypadku tego gatunku przypuszcza si¢ zawleczenie go
wraz z materialem zarybieniowym innych gatunkéw. Copp i inni (2005b) wskazujg na mozliwe pie¢
$ciezek: intencjonalna introdukcja przez czlowieka z akwarium, sadzawek, badz jako przyneta, zanie-
czyszczenie przesytek z materialem zarybieniowym, nieumyslny transfer przez cztowieka (zywa przy-
neta), nieintencjonalny transfer ikry przez ptaki, oraz wody balastowe (zezy) jednostek ptywajacych.

Wérdd ryb obeych w wojewoddztwie zachodniopomorskim dominujg gatunki azjatyckie (gtéwnie kar-
piowate roslinozerne, jesiotrowate), przy udziale gatunkéw péinocnoamerykanskich (bass stoneczny,
pstrag teczowy, wioslonos amerykanski) i potudniowoamerykanskich (pirapitinga). Obszar Dolnej
Odry nalezy, obok Jezior Koninskich (Najberek i Solorz 2011) do najwazniejszych centréw introduk-
cji i inwazji biologicznych w Polsce. Co charakterystyczne w zespolach gatunkéw obcych dominujg
zwierzeta.

Przewaga gatunkéw wprowadzanych intencjonalnie do wod wojewodztwa zachodniopomorskiego
wynika z obecnoséci wod podgrzanych, ktére stwarzaja dogodne warunki do szybkiego wzrostu no-
wych obiektow akwakultury (Filipiak i Trzebiatowski 1995). W ten sposob do wod otwartych z niesz-
czelnych obiektow dostaly si¢ najprawdopodobniej — wiostonos amerykanski, jesiotry rosyjskie i sy-
beryjskie, sterlety i ich hybrydy. Niewykluczone, ze cze$¢ z tych introdukcji to ,zastuga” akwarystow
i wladcicieli oczek wodnych, jak tez rozwoju obiektow wedkarskich typu ,,put and take”, ktére oferuja
mozliwos¢ ziowienia egzotycznych gatunkéw (np. duzy obiekt Jezierzyce w granicach administra-
cyjnych Szczecina), czy tez jeziora takie jak Glebokie czy Goplana, ktére s3 ,naturalnym” odbior-
nikiem uwalnianych z akwariow i sadzawek ryb (Wiecaszek i in. 2009, Keszka i in. 2011). Naturalna
dostepnos¢ jezior szczecinskich oraz duze zalesienie sprzyjaja introdukcjom ryb do woéd otwartych
Szczecina. Wydaje sie, ze wlasnie wypuszczanie obcych gatunkéw, czesto obarczonych pasozytami
i bedacych wektorami choréb nieznanych wczesniej rodzimej ichtiofaunie, moze by¢ gtéwnym pro-
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blemem w ochronie bioréznorodnosci zbiornikéw $rédmiejskich podobnych do Jeziora Glebokiego
(Keszka iin. 2011).

Jak wykazaty doswiadczenia z Jezior Koninskich lokalnie sprzyjajace warunki umozliwiaja przetrwa-
nie populacji, ktére nastepstwie po adaptacji do mniej sprzyjajacych warunkéw moga dokonywac
ekspansji na inne obszary (Najberek i Solorz 2011). Takim miejscem w wojewo6dztwie zachodniopo-
morskim jest Kanal Cieply elektrowni ,Dolna Odra”. Znaczenie takich ,wysp termicznych” w in-
tensyfikowaniu zjawiska inwazji biologicznych moze by¢ jeszcze wicksze w zwigzku ze zmianami
klimatu. Oznacza to, ze globalne ocieplenie klimatu pozwoli w stopniu jeszcze wiekszym rozszerza¢
gatunkom obcym swoj zasieg wystepowania o regiony, gdzie dotad nie mogly si¢ rozmnaza¢ ani prze-
zy¢ (Walther i in. 2009).

Doswiadczenia laboratoryjne nad pirapitinga wykazaly, ze dolna granica tolerancji termicznej tego ga-
tunku wyniosta 11,2°C, zatem prawdopodobienstwo przezimowania w polskich wodach nalezy uzna¢
za bardzo niewielkie, nawet w podgrzanych wodach kanaléw zrzutowych elektrowni (Wigcaszek i in.
2016). Jednak postepujacy proces globalnego ocieplenia moze zwigkszy¢ rozsiedlenie P. brachypomus
z uwagi na mozliwo$¢ zimowania i rozrodu w miejscach nierodzimego wystepowania, co zwigkszy
réwniez zagrozenie przenoszenia pasozytow przez ryby z tego gatunku.

Osobnym zagadnieniem jest ograniczenie oddzialywan gatunkéw obcych na ekosystemy wodne, kto-
re jest nieskuteczne za pomocg dziatan bezposrednich (Najberek i Solorz 2011). Ewentualne regulacje
dotyczace obnizenia temperatury wéd odpadowych zrzucanych do wod otwartych juz wezeéniej jawi-
ty sie jako mato realne (Najberek i Solorz 2011), a w obecnej sytuacji politycznej faworyzujacej wegiel
jako gléwne zrédlo energii w Polsce staje sie tylko wyrazem myslenia zyczeniowego. W przypadku
gatunkow uprzednio celowo wpuszczanych do wod otwartych ograniczenia na drodze prawnej stano-
wig pierwszy krok w dzialaniach zapobiegawczych. Podstawowy forma zabezpieczenia przed dalsza
ekspansja gatunkow zawlekanych z materialem zarybieniowym jest ,,czysto$¢” wprowadzanego ma-
teriatu zarybieniowego. Przykladem regulacji prawnej jest instrukcja postepowania zgodnie z Rozpo-
rzadzeniem Ministra Rolnictwa i Rozwoju Wsi z dnia 12 listopada 2001 r. w sprawie polowu ryb oraz
warunkow chowu, hodowli i potowu innych organizméw zyjacych w wodzie (Dz. U. Nr 138, poz. 1559,
z pdzn. zm.), po zlowieniu czebaczka amurskiego nie nalezy go wpuszcza¢ ani do lowiska, w ktérym
go ztowiono, ani do innych wéd. Do pewnego stopnia regulacje dotyczgce akwakultury i koniecznosé
uzyskania zezwolen dla potrzeb zarybien wybranymi gatunkami obcymi potencjalnie wskazuja do-
bry trend, jednak bez dziatan zmierzajacych do szerszej §wiadomosci spoleczenstwa w kwestii zagro-
zen ze strony gatunkéw obcych dalsza ekspansja gatunkéw obcych jest nieunikniona.
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Non-native and invasive fish species in West Pomeranian
Voivodeship

Abstract

In the surface waters of the West Pomeranian Voivodeship, which occupies more than 5% of its area,
there are 20 non-native species and hybrids. Spread routes, sources of origin, known and presumed
impact on ecosystems have been characterized. The most important source of alien species is aqu-
aculture and aquaria. The oldest introductions already took place in the 13th century and the apogee
was in the 20th century. There are currently 20 alien species belonging to: Acipenseridae (and the-
ir hybrids), Polyodontidae, Salmonidae, Cyprinidae, Pangasiidae, Gobiidae, and Centrarchidae. The
province also has an alien species distribution center, which is the warm canal of the “Dolna Odra”
Power Plant, it acts as a “thermal island” where exotic species including fish species have convenient
survival conditions.

Keywords

West Pomeranian Voivodeship, non-native species, alien species, exotic species, fish, invasive species,
introductions

Introduction

The West Pomeranian Voivodeship covers the water regions of Lower Odra River and Western Po-
merania (about 77%), the Warta River (about 23%) and the Uecker Water Region with an area of only
8km?. Surface waters cover about 5.2% of province area.

There are rich resources of surface water in the West Pomeranian Voivodeship: the lower part of Odra
River including tributaries, coastal Rivers, the Szczecin Lagoon, the Pomeranian Bay and about 1 650
lakes with an area of over 1 ha. Whereas the total length of the rivers within the Voivodeship reaches
30.2 thousand kilometers (Filipiak and Raczyniski 2000, WIOS 2012).

The appearance of a new non-native species, whether it is an animal, a plant, a fungus or a microorga-
nism, is not always a serious threat. However, a significant subgroup of alien species can become inva-
sive and have serious adverse effects on biodiversity and ecosystem functions, as well as other social
and economic effects, that must be prevented. About 12 000 species occurring in the Union and other
European countries are alien species. It is estimated that approximately 10 to 15% of them are inva-
sive (UE 2014). West Pomeranian region with such a large area of water including those connected to
the Baltic Sea, is also home to a variety ichthyofauna, among which are also exotic fish species whose
number is constantly increasing (Krzykawski and Szypula 1993, Keszka 2008).

Review of alien fish species in West Pomeranian voivodeship

In the 50’s of the 20th century finding a new, not yet recorded species in inland and marine waters of
Poland was very rare (Wiktor 1959). Nowadays in polish waters occurs a whole group of alien species,
some of which are invasive (Witkowski and Grabowska 2012).
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The first attempts to introduce non-native fish species in the region of West Pomeranian can be con-
sidered as a curiosity. In the lake Krzywienko (Gerland) near present Gryfino in 1776 ordered by the
Prussian king Frederick II, an attempt was made to acclimatize the Sterlet — Acipenser ruthenus Lin-
naeus, 1758. The trials lasted until 1866 and ended in failure (Walega 1975). This was the first effort
of deliberate introduction in these areas, excluding introduction of carp in the Middle Ages. Later
introductions of exotic fish species on the territory of present West Pomeranian Voivodeship refer to
bringing the rainbow trout in 19th century and presumably pumpkinseed from North America by the
Germans.

According to the literature review and own research, the available information of invasiveness, origin
and possible causes of introductions, alien species occurring in the waters of West Pomeranian pro-
vince, is presented. As shown in Table 1, along with hybrids in open waters of Voivodeship there are 20
alien species and hybrids and invasive fish. This is a significant number in comparison to Witkowski
and Grabowska (2012) of over 30 alien species appearing in the waters of Poland.

Below characteristics of selected, partially characteristic for the region non-native species are presen-

ted (Tab. 1).

Table 1. West Pomeranian Voivodeship alien species

Species Invasiveness Origin Introduction | Introduction source
Acipenser ruthenus Non-invasive Europe -1776 Aquaculture
Acipenser ruthenus x Huso Non-invasive Europe -1970 Aquaculture
huso
Acipenser ruthenus x Acipenser | Non-invasive Europe -1980 Aquaculture
baerii
Acipenser baerii Non-invasive Asia -1970 Aquaculture
Acipenser gueldenstaedtii Non-invasive Asia 1970 Aquaculture
Acipenser stellatus Non-invasive Asia 1970 Aquaculture
Pangasianodon hypophthalmus | Potentially Asia 2005 Aquaria
invasive
Lepomis gibbosus Invasive North America | 1927 Aquaculture,
Aquaria
Neogobius melanostomus Invasive Black Sea 1990 Sea transport
Piaractus brachypomus Non-invasive South America | 2000 Aquaria
Polyodon spathula Non-invasive North America | 1999 Aquaculture
Pseudorasbora parva Invasive 1988 Aquaculture
Oncorhynchus mykiss Potentially North America | 1881-1889 Aquaculture
invasive
Salvelinus fontinalis Invasive North America | 1890 Aquaculture
Cyprinus carpio Invasive Asia 1200 Aquaculture
Carassius auratus inwazyjny Asia 1930 Aquaculture /
Aquaria
Carassius gibelio Invasive Asia 1930 Aquaculture
Ctenopharyngodon idella Invasive Asia 1964 Aquaculture
Hypophthalmichthys molitrix | Invasive Asia 1965 Aquaculture
Hypophthalmichthys nobilis Invasive Asia 1965 Aquaculture
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Sturgeon as an element of the Polish ichthyofauna yet in the interwar period, due to the different shape
of borders then (including such rivers as Dniester and Danube), were represented by four species of
the genus Acipenser: European sea sturgeon Acipenser sturio also known as Baltic (Atlantic) sturge-
on or common sturgeon (Anonymous 1858), sterlet Acipenser ruthenus, starry sturgeon Acipenser
stellatus and very rare bastard sturgeon Acipenser nudiventris (Kulmatycki 1919, 1922, 1932, 1933,
Starkiewicz 1922). Currently, except reintroduced Acipenser oxyrinchus, are treated as alien species.

The investigations from 60’s when sturgeon appeared in the Baltic Sea as a result of VNIRO experi-
ment (Vserosijskij Naucno-issledovatelskij Institut Rybnogo Khozajstva i Okeanografii) showed the
lack of knowledge about their morphology in our country, which led to erroneous identification of
Russian and Siberian sturgeon juveniles as European sea sturgeon (Kraczkiewicz 1967, Wotk 1967,
Turoboyski 1968).

From the following review of sturgeon species appearing in Voivodeship waters highlights the fact
that thanks to the development of hot water aquaculture they have become a characteristic element of
the non-indigenous ichthyofauna in this region of Poland. Taking into account that currently there
are 19 species of genus Acipenser in the northern hemisphere (Hol¢ik 1989, Hochleitner 1996), their
representation in lower Odra River and Pomeranian Bay appear to be relatively numerous.

Acipenser baerii Brandt, 1869 - Siberian sturgeon

Siberian sturgeon is an alien species to the whole area where it occurs in Poland, likewise other Asian
sturgeon species. Given its late maturity, it does not breed in the natural environment is therefore
considered as non-invasive alien species. In the waters of West Pomeranian Province it is observed
only occasionally. This species is released accidentally or deliberately from aquaculture facilities and
by waterholes and small reservoirs owners. Because of it’s late maturity, lack of typical habitat and low
density, it does not spawn naturally in Poland (Keszka et al. 2009) and the species is spread accidental-
ly. The main dispersion routes are escapes from aquacultures and special fisheries, release by aquarists.
Caught occasionally by fishermen and anglers, the annual number of Siberian sturgeon caught , which
is several to several dozen, is based only on documented catches (fishermen reports, fisheries inspec-
tors, PZW) (Keszka and Stepanowska 1997). It is impossible to monitor fish release due to the random
locations and number of fish released. Recent reports indicate a release of Siberian sturgeon to Glebo-
kie Lake in Szczecin (Keszka et al. 2011). Sturgeon eat mainly benthos, dominated by Chironomidae
larvae. In estuary waters and in river deltas, diet also includes Amphipoda, Isopoda and Polychaeta.
Examining the content of Siberian sturgeon digestive tracts showed that up to 90% of the contents
were detritus and bottom sediment, which fish ingested while feeding. An important part in Siberian
sturgeon’s food from Lake Baikal and the Kolyma and Aldan rivers are fish, hence, it potentially can
have a predatory impact on demersal species, where they are introduced. As components of species
diet from the river Ob, Molluscs of genus Sphaerium are listed in addition to Mesidothea (Isopoda).
Some authors confirm the dominance of benthic organisms in fish feed, of fish introduced to new
waters. In Lake Ladoga, the food spectrum of Siberian sturgeon includes Chironomidae, Trichoptera,
Ephemeroptera and relict crustaceans: Pontoporeia affinis Lindstrom, 1855 and Mysis oculata var. re-
licta Samter & Weltner, 1900. In the Baltic Sea nourishment includes Mesidothea entomon (Linnaeus,
1758), Pontoporeia affinis and Corophium volutator (Pallas, 1766), as well as Mysidacea and Chirono-
midae larvae. Sometimes the European bullhead Cottus gobio juveniles fall prey to Siberian sturgeon.

Circumstances preceding species appearance in Poland are described in the literature, which was a de-
liberate introduction in 60’s of 20th century (Kairov and Kostrikina 1970). Siberian sturgeon appeared
in Baltic Sea as a result of VNIRO experiments, in that time caught Russian and Siberian sturgeon
specimens were mistakenly identified as European sea sturgeon (Fig. 4).
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Acipenser gueldenstaedtii Brandt et Ratzeburg, 1833 - Russian sturgeon

It is an anadromous species, particular populations living in the seas are associated with rivers flowing
to them, although there is also few non-migratory populations living exclusively in the rivers. Some
of fish travel up to 1 200 km in autumn, wintering in deep places, using 50% of the energy reserve
accumulated in fat and spawning in spring the following year. Only a small group of fish spawn in the
estuary. During their life in the sea, young sturgeons remain at a constant depth of 2-5m above sandy
bottom. Older individuals likewise Siberian sturgeon roam along coast at depth of 2-100 meters, al-
though in winter they venture into deeper water in the middle of the sea (Kairov i Kostri¢kina 1970).

In Poland the average length of caught fish was 49.8cm, while in the natural environment it was 145
cm with a maximum of 235 cm. Russian sturgeon food consists mainly of molluscs: Abra, Cardium,
Cerastoderma, Corbulomya, Didacta, Hypanis, Mytilaster, Nassa. Moreover they feed with polychaetes
(Nereis), crustacean (Rhithropanopeus) and small types of fish: Engraulis, Sprattus, Clupeonella, Ben-
thopfilus, Callionymus. In the northern Black Sea, mussel Mytilus galloprovincialis Lamarck, 1819, is
the main ingredient of Russian sturgeons food. Found occasionally in the Odra River estuary and in
Pomeranian Bay (Gessner et al. 1999, Keszka and Heese 2003). Analysis of the digestive tract content
of fish caught in Baltic Sea showed the presence of Gammaridae in Russian sturgeons’ diet (Keszka
and Heese 2003).

Acipenser stellatus Pallas, 1771 - Starry sturgeon (Sevruga)

Sevruga is one of the valuable sturgeon species, therefore it was only a matter of time before it was bro-
ught to Polish aquaculture, similarly to Siberian and Russian sturgeons. Although it is least cultured
fish among sturgeon species in Poland, it has already penetrated into open waters, likewise other alien
species of this family, escaping from breeding facilities (Keszka and Raczyniski 2006). Starry sturgeons
appeared several times in waters of West Pomeranian region — also in Pomeranian Bay (Kolman et al.
2000, J. Filipiak personal comment 1999).

Polyodon spathula (Walbaum, 1792) - Mississipi paddlefish

This freshwater species form paddlefish family, living in a temperate zone; inhabits slowly flowing,
large rivers of North America, usually deeper than 1.3 m (Fig. 5). Growing up to length: 221 cm; and
weight: 90.7 kg is a plankton-eating fish. It feeds with zooplankton filtered from water, the “paddle” is
made up of upper jaw extending, the flattened rostrum allows to direct plankton towards open mouth,
located on rostrum receptors, including atypically - only two barbels in the middle of rostrum, which
locate the electric field emitted by the plankton. Juveniles (up to about 12 cm long) eat larger plankton
forms (mainly slow Cladocera), after developing the filter apparatus they pass on active filtration; cha-
racterized by rapid growth rate (Kolman 1997).

The earliest observation dates back to 1999, when a large paddlefish was caught in Szczecin Odyniec
Canal (Krzykawski et al. 2001). In years 2000-2002 smaller individuals caught in warm canal of “Po-
morzany” Power Plant within the boundaries of Szczecin agglomeration were recorded (S. Keszka
personal comment).

The species was deliberately brought to breeding and aquaculture facilities in the 90’s of the 20th cen-
tury. Due to leakage of those facilities there was a leakage of this species to the natural environment.
Taking into account biological characteristics of species, it can be presumed as non-invasive, because
it reaches sexual maturity relatively late, males at the age of 6 and females at 9; moreover, what is cha-
racteristic also for many other Acipenseriformes females do not spawn every year and gaps between
spawns are irregular. The absolute fertility of females ranges from 82 to 600 thousand eggs; brown fish
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roe have a diameter of about 3 mm; natural spawning (Mississippi — Missouri) takes place from April
to May, when the spring water level rises and water temperature is above 16°C. In Poland, spawning is
artificially triggered in breeding facilities (Kolman 1997).

Pseudorasbora parva (Temminck & Schlegel, 1846) - Topmouth gudgeon

This small (maximum length: 15 cm) species belonging to the subfamily Gobioninanae in the carp
family is easily distinguishable among native Gobioninae, although they resemble Gobio. Slightly
flattened in the front head has a clearly upper snout (Kotusz and Witkowski 1998). Lives mainly in
shallow lakes, oxbow lakes, carp ponds, irrigation canals, ditches and in slowly flowing lowland rivers.
In Poland the earliest observation was listed in the late 80’s of 20th century (Witkowski 1991b). The
species had already been seen in ponds in Odra river basin in the 90’s, however, occurrence in the river
was confirmed in 2013 (Keszka et al. 2013).

It is an omnivorous species, feeds on benthos, which also attracts plant food. Juveniles feed on phyto-
and zooplankton (Chaoboridae, Bosminidae, Copepoda, Rotatoria). Matured ones frequently eat the
larvae of Plecoptera, Trichoptera, Chironomidae and some Crustacea. In ponds, food of this species
largely coincide with food of breeding species — mainly carp, which drives food competition. Topmo-
uth gudgeon spawns from May to June. Eggs and fry are guarded by the male, which further improves
reproductive efficiency. It was first discovered in 1961 in southern Romania and in Albania. In 40 years
it spread among almost the whole of Europe, as well as northern Africa (Algeria, Morocco), the Middle
East (Turkey, Iran), in Central Asia (Kazakhstan, Uzbekistan) and even Oceania (Fiji) - mainly ac-
cidentally together with other fish species restocking material (Witkowski 1991a, Kapusta et al. 2008).
In a few cases it was introduced intentionally as a feed (Zander farms) or as aquarium fish.

Ctenopharyngodon idella Vallenciennes, 1844 - Grass carp

Eurythermic fish. Inhabits warm, stagnant and slowly moving waters, overgrown at the same. Grows
to maximum body weight of 50 kg. Herbivorous species, larval stages and fry are fed with filamen-
tous algae and zooplankton. Mosses, Chara, later shoots and reed or bulrush leaves are beginning to
dominate diet with age. Eats also branches and leaves of land plants hanging over water (Opuszyniski
1979a,b). Spawning in natural habitat from April to August in rapid streams. High water temperature
during reproduction - over 18°C - usually 20-23°C. Pelagic roe is laid partially, during period of in-
creased water turbidity, which prevents it from falling to the bottom.

Secondary habitats in our country are anthropogenic reservoirs and watercourses with very low na-
turalness, along with associated structures (Wolny 1968, Wolny 1969). Amur lives in warm, standing
and slowly flowing waters, which are overgrown. This species has a negative impact on phytophilous
fish species (including other Cyprinidae and pike), destroying their spawn grounds (Mastynski et al.
1987). In 1937 a first unsuccessful attempt to introduce grass carp into European USSR waters was
made. Successfully repeated after Second World War inter alia in Ukraine (Wolny 1968, Krzywosz et
al. 1980). In second half of 20th century was distributed almost all over the world - brought to Poland
in 1964 to Konin Lakes complex (Najberek and Solorz 2011). In West Pomeranian Voivodeship occurs
in small ponds, but also in lakes and old river beds.

Aristichthys nobilis Richardson, 1836 - Bighead carp

A species belonging to the carp family, brought to Poland in the mid 60’s of 20th century as a result
of biomanipulation possibilities in lakes with high degree of eutrophication involvement (Opuszynski
1979a,b). Historical data shows that bighead carp was moved to various water systems in eastern Asia,
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however, it spreading across the world begun in the last century (Wolny 1969). Nowadays, the number
of aggregations in the region has decreased due to deliberate abandonment of lake restocking. The spe-
cies is spreading itself, without human contribution, individuals are escaping into open waters. Bighe-
ad carp is a batch spawner, semi pelagic roe is laid in the natural existence upriver area. The optimum
egg incubation temperature fluctuates between 22 and 28°C. Bighead carp is an omnivorous species,
it feeds on phyto- and zooplankton until the second year of life. Later in life, it eats mostly planktonic
crustaceans (Krzywosz 1986). In larger stocking density, the species has an impact on zooplankton
structure changes and abundance (Tunowski 2006).

Piaractus brachypomus (Cuvier, 1818) - pirapitinga

Occasionally, it is encountered near the probable release sites (mainly power plant warm canals, urban
bathing areas, downtown lakes). In West Pomeranian province listed sporadically; does not reproduce
in the natural environment (Fig. 6). Up to 3 specimens were caught in one location, other appearances
in form of 1-2 individuals. The species is accidentally spread by human (Wiecaszek et al. 2007). Rele-
ased by aquarists due to rapid growth and reached sizes of maximum length: 88cm, maximum weight:
25kg. Specimens released were probably caught near release places (Szczecin Lagoon, Lake Dabie,
discharge water canal of “Dolna Odra” and “Pomorzany” Power Plant in Szczecin) in years 2002-2010
during both recreational and commercial fishing. Fish caught so far had a total length of 17.0-49.0cm.
Research carried out on the success of possible invasion in Polish waters on aquaria pirapitinga sho-
wed that 11.2°C is the lethal temperature (Wiecaszek et al. 2016).

Pangasianodon (=Pangasius) hypophthalmus (Sauvage, 1878) - Striped catfish

A species well known primarily as one of the most popular commercial species with high growth po-
tential, imported from Vietnam aquaculture in significant quantities. However, for many years it has
functioned on the aquarists market as the “Siamese shark”. Found in the Goplana Lake in the north
of Szczecin. Small P. hypophthalmus specimens were carriers of Trematoda Thaparocleidus caecus
(Mizelle et Kritsky 1969), belonging to Monogenea (Wiecaszek et al. 2009). Species identification in
Szczecin was so far the only one confirmed in Poland.

Ameiurus nebulosus (Lesueur, 1819) — Brown bullhead

Brown bullhead in Poland inhabits mainly standing water reservoirs with soft, vegetated bottom, i.e.
ponds and eutrophic shallow lakes (Adamczyk 1975). Also it is found in rivers and streams flowing
into ponds (Keszka et al. 2013). Brown bullhead competes with many fish species. By feeding on roe
and fry, reduce the size and even cause total disappearance of weaker competitors. It becomes domi-
nant or even the only fish species in the area where it appears. Initially, it was commonly believed that
imported material belonged to one species — Ameiurus nebulosus, however much later it became clear
that two morphologically similar species — A. nebulosus and A. melas, were introduced at the same
time (Nowak et al. 2010). For the first time these species were brought to France in 1871. Later brown
bullheads appeared in Germany and Poland (1885). In West Pomeranian Voivodeship it was confir-
med in the Ina River Basin (inflow without name) in Recz (Keszka et al. 2013), although occurrence
was possible in the region’s breeding facilities.

Invasive alien species, constantly appearing in the natural environment creates breeding populations
which increases quantity. In Europe it reaches a maximum body length of 30 cm. Food of this pre-
dator includes: zooplankton, benthic organisms, roe, fry and smaller fish species. In Danube smaller
Cyprinidae and Percidae were listed in Brown bullhead diet (Pinter 1980). Ameiurus melas — a similar
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species may compete with pike Esox Lucius for roach Rutilus rutilus, efficiently reducing pike’s preda-
tion effectiveness only by it’s presence in the environment (Kreutzenberger et al. 2008).

In some reservoirs food is also enriched by plant components. Brown bullheads expansion is still cau-
sed by translocations carried by anglers or carp fishers. Anglers restocked species by releasing unused
“live” fish in the fishing place. Transferring stocking material of other species (mainly Cyprinidae)
also contributed to expansion. Connecting Europe river systems with navigable waterways and me-
lioration resulted in a slashing expansion of area occupied by brown bullhead (Witkowski 1991a,b).

Oncorhynchus mykiss (Walbaum, 1792) - Rainbow trout

Open water individuals are mainly represented by specimens that have escaped from breeding centers.
Difficult to assess, is the number of wild populations due to frequent introductions and escapees from
aquaculture. Restocking species should be carefully managed. In inland Polish waters no natural re-
production has been recorded.

Rainbow trout was spread in the late 19th century among various parts of the world. Starting with mo-
ving it from California to the West, to State of New York (1875), then to Japan (1877), Germany (1882),
New Zealand (1883), England (1884) and other countries (MacCrimmon 1971). Breeding material was
repeatedly imported from different regions including North America and other European countries.
In the initial period, migratory as well as resident forms were introduced. A little later (1899), a distinct
species Salmo clarkii (Goryczko 1986, Goryczko 1999. Bartel 1985). European rainbow trout lines are
most probably derived of those forms. At present it is impossible to determine which rainbow trout
is bred in our waters (Goryczko 1999). Currently, it occurs on all continents except Antarctica (Bar-
tel 1988). Rivers and reservoir restocking with rainbow trout always ended with most of them being
caught by anglers or with moving to other waters, most often river fragments or reservoirs below the
area of release (Witkowski and Blachuta 1988). Nevertheless, in 16 European countries the natural ha-
bitat of 130 rainbow trout populations has been recorded (Stankovi¢ et al. 2015). In West Pomeranian
Voivodeship it occurs in rivers connected to breeding facilities (Rega, Ina, Parseta tributaries). In the
70’s and 80’s of 20th century, the Baltic Sea coastal strip rivers and some rivers in the southern part of
Poland were intensively stocked with rainbow trout. At that time, it was more frequent in the coastal
river basins. In many countries this species has been placed on the invasive alien species “black list”,
moreover, restocking has been either banned or covered with specific restrictions regarding the form
of stocking material and release area, especially in places where species with similar habitat require-
ments like grayling or brown trout occur.

There is no detailed analysis comparing both rainbow and brown trout living in one environment
in our county, however, numerous scientific literature from abroad indicates that rainbow trout, can
significantly compete for food and habitat with brown trout (Landergren 1999, Oscoz et al. 2005, Blan-
chet et al. 2007) or with grayling (Uiblein et al. 2001).

Neogobius melanostomus (Pallas, 1814) - Round goby

This species grows to a maximum length of 25 cm and maximum weight of 322 g species (Fig. 7) and
appeared in Poland around 1990, although the invasion into the Odra River estuary began a decade
later (Keszka 2008). This species belongs to those that were unintentionally put directly into the natu-
ral environment. Beginning of its spread in Europe was noted in the 80’s when N. melanostomus was
reported in the Moscow River - the European part of the USSR. It is believed that it was only a tran-
sitional stage of its Baltic transfer. Together with ballast water from the Black Sea and the Caspian Sea
ships it reached the Gdansk Bay. Females attain sexual maturity in the second year and males in the

66



third. Spawning takes place at depth of 0.5-3.0m, when the water temperature reaches 10-12°C males
begin to build the breeding nest. Reproduction lasts from April to July and the incubation time at tem-
perature of 16-18°C is 11-12 days. Secondary habitats include Baltic coastal rocky grounds (sheltered
from the waves). In West Pomeranian Province round goby first appeared in the Pomeranian Bay, to
reach Roztoka Odrzanska just above Trzebiez in 2004 (Keszka 2008, Czugata and Wozniczka 2010).
Nowadays, round goby has reached Widuchowa (Raczynski et al. 2013), great numbers can be found
in the warm canal of Dolna Odra Power Plant (S. Keszka personal comment 2017), also it also occurs
in lower reaches of the Ina River (Keszka et al. 2013).

Lepomis gibbosus L. - Pumpkinseed

The first officially reported site in the West Pomeranian Voivodeship was in 1958, when Wiktor (1959)
described pumpkinseed catch in a small lake near Dziwnéw (Fig. 8). The current area of pumpkinseed
occurrence in Poland is strictly limited to the Odra catchment area, where the species has found suita-
ble living conditions, mainly in heated waters around the CHP plant near Gryfino (Glowacinski 2011).
Pumpkinseed populates naturally calm and overgrown lakes, ponds, streams and small rivers oxbow
lakes of North America: from New Brunswick in Canada to South Carolina in the United States. It has
been widely introduced since 1877 to many European countries. Several accidental introductions in
the central Odra can be assumed from historical distribution range (Witkowski 1989). Commercial
fisheries, ponds or isolated reservoirs where species is commonly recorded, may constitute a serio-
us, even permanent source of colonizers, even if fish movement does not involve humans, because it
happens spontaneously, for example as result of uncontrolled escape during high water levels (Ozcan
2007, Fobert et al. 2013). Nowadays, apart from the Lower Odra, both the warm canal and its two
branches, pumpkinseed occurs around many reservoirs in the Szczecin agglomeration including Bro-
dowski and Bukowy ponds as well as in Szmaragdowe Lake (Keszka and Raczynski 2003, Keszka 2008,
Zigba et al. 2016).

Summary

The Risk assessment that alien species introduction in a region carries, is not limited solely to com-
petition for nutrient resources or habitats with native species. Often, identification of such relation
requires long-term research and a difficult examination of ecological links in the environment. The
easiest to detect are pathogens (including new parasites or viruses), for which non-native species are
vectors and carriers (Boeger et al. 2002), as well as being vectors for those previously inhabiting eco-
system (Rokicki and Rolbiecki 2000, Rolbiecki 2006). This indicates potential species or hybrid inva-
siveness, involving risk of transmitting parasites to native species, if the alien species colony is large
enough to transfer the pathogen.

The terms “non-indigenous species”, “non-native”, "alien”, “exotic” are used interchangeably in litera-
ture (Nowak et al. 2008). The definition of these terms according to Copp’s et al. (2005a) is a species
whose occurrence in a particular geographic area would not be possible without, direct or indirect,
intentional or unintentional human actions. However, taxon, whether native or alien, is considered as
“invasive” if it spreads and spawns massively and its appearance causes significant changes in natural
ecosystems (Copp et al. 2005a). An interesting clue to this discussion has been given by Nowak et al.
(2008) examining defining an alien species problem in relation to nominally native species displace-
ments, transferred to a river basin previously non-inhabited by them, for example lake trout or other
biological forms - riverine brown trout. In West Pomerania, such cases are not uncommon, especially
regarding brown trout Salmo trutta m. fario. In some rivers, due to restock, this species has conside-
rably changed dominance structure and existing stability (Raczynski et al. 2006, Keszka et al. 2013).
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Regarding Nowak et al. (2008) the question can be asked whether fry transfer between river basin
parts will not interfere with autochthonous population genetic integrity or even their disappearance?
The next issue is predatory brown trout influence on resident species (e.g. European bullhead, Spined
loach, Gudgeon) in tributaries, where previously trout did not occur (Perrow et al. 1997).

Some species introduced into province waters are subject to high spread risk. According to Copp’s and
others (2005b) criteria, topmouth gudgeon belongs to those with the highest risk index. Moreover,
it is believed that this species is introduced with other species restocking material. Copp and others
(2005b) indicates possible five paths: intentional introduction from aquarium, ponds, either as a bait,
restocking material impurity, unintended human transfer (live bait), unintentional roe transfer by
birds, vessels ballast water (bilge).

Among alien species in West Pomeranian Voivodeship, Asian species (mainly herbivorous Cypryni-
dae and Acipenseridae) are dominate with participation of North American species (pumpkinseed,
rainbow trout, Mississipi paddlefish) and South American (pirapitinga). The lower Odra area besides
Koninskie Lakes (Najberek and Solorz 2011) is one of the most important biological introduction and
invasion centers in Poland. What is unique, non-native species groups are in particular, animals.

The superiority of intentionally introduced to West Pomeranian region species results from heated
water presence, which create convenient conditions for rapid growth of new aquaculture facilities
(Filipiak and Trzebiatowski 1995). In this way, most likely, from leaky objects to the open water the
following escaped — Mississippi paddlefish, Russian and Siberian sturgeons, Sterlet and their hybrids.
It is possible that some of these introductions are “merit” of aquarists and pond owners, as well as de-
velopment of “put and take” fishing facilities, which offer possibility of caching an exotic species (e.g.
large object Jezierzyce within Szczecin boundaries) or lakes such as Glebokie or Goplana, which are
considered as “natural” aquariums and small ponds release receivers (Wiecaszek et al. 2009, Keszka
et al. 2011). Szczecin lakes availability and high forestation encourages fish introduction into Szcze-
cin open waters. It seems that releasing alien species often with parasites and being diseases vectors
unknown for native ichthyofauna, may be a major problem in biodiversity protection of inner city
reservoirs similar to Glebokie Lake (Keszka et al. 2011).

As experiments from Konin Lakes has shown, locally favorable conditions allows population to survi-
ve, which after adaptation to less conductive circumstances can expand to other areas (Najberek and
Solorz 2011). Such a place in West Pomeranian Voivodeship is the warm canal of “Dolna Odra” Power
Plant. The importance of “thermal islands” like these, in intensifying the phenomenon of biological
invasion may be even greater due to climate change. This means that global warming will enable wi-
den spread of exotic species even to regions where they have not yet been able to reproduce or survive
(Walther i in. 2009).

Laboratory experiments with periptinga showed that the thermal tolerance lower limit was 11.2°C,
therefore, the probability of wintering in Polish waters should be considered as very small, even in po-
wer plant discharge canal heated waters (Wigcaszek et al. 2016). However, progressed global warming
may increase the spread of P. brachypomus due to wintering and breeding in non-native environment,
which will also increase parasite transmission risk.

A separate problem is impact of alien species on the reduction of aquatic ecosystems, which is ineffec-
tive though direct actions (Najberek and Solorz 2011). Possible regulations on wastewater discharged
into open waters temperature reduction have already appeared as unrealistic (Najberek and Solorz
2011), and in the current political situation that favors coal as main source of energy in Poland, it has
become only a reflection of wishful thinking. Taking into account species previously intentionally
introduced, legal restrictions are the first step in preventive actions. Basic protection from against
further non-native species expansion with restocking material is the “cleanliness” of introduced stock.
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An example of legal regulation is a guidance manual in accordance with Regulation of the Minister
of Agriculture and Rural Development dated 12 November 2001 on fishing and rearing conditions,
breeding and other organisms living in water (Dz. U. Nr 138, poz. 1559, z pdzn. zm.), after catching
topmouth gudgeon should not be released into the fishery where it was caught or any other waters.
To some extent, aquaculture regulations and alien species stocking permission demands, potentially
indicate a positive trend, however, without efforts to increase public awareness about threats to exotic
species, further expansion of non-native species is unavoidable.
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See page 55.
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Wplyw gatunkdéw obcych na stan populacji rakow
stodkowodnych w Polsce - historia i stan obecny

Streszczenie

Gatunki obce pochodzace z kontynentu péinocnoamerykanskiego celowo wprowadzone przez czlo-
wieka do wdd europejskich spowodowaly przebudowe skladu gatunkowego dziesi¢ecionogéw na ca-
tym kontynencie. Na przykladzie rakéw stodkowodnych mozna przesledzi¢ wszystkie mechanizmy
redukujace bioréznorodnos¢ ekosystemoéow wskutek wprowadzenia gatunkéw obcych. Wody polskie,
a przede wszystkim Pomorza sg swoistym poligonem do$wiadczalnym wyzej opisanych zjawisk re-
alizujacych si¢ na poziomie skorupiakéw. W opracowaniu tym przedstawiono historie wypierania ga-
tunku rodzimego, jakim jest rak szlachetny przez gatunki inwazyjne tj. raka pregowatego Orconectes
limosus i raka sygnatowego Pacifastacus leniusculus.

Stowa kluczowe

gatunki obce, gatunki inwazyjne, rak pregowaty, rak sygnatowy, rak szlachetny

Gatunki rodzime

Sposréd wszystkich pieciu rodzimych gatunkéw europejskich rakéw (Souty-Grosset i in. 2006) jedy-
nie rak szlachetny Astacus astacus. jest gatunkiem, ktdry z calg pewnoscia ,,zawsze” zasiedlat polskie
wody (Ryc. 9). Historia zmian w wystepowaniu tego gatunku na obszarze dzisiejszej Polski jest dosko-
nalym tlem do zilustrowania konsekwencji introdukcji obcych gatunkéow.

Ryc. 9. Rak szlachetny Astacus astacus (Fot. P. Smitana)

Fig. 9. Noble crayfish Astacus astacus (photo by P. Smietana)
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Sytuacje rakéw stodkowodnych w Polsce, a szczegdlnie na Pomorzu mozna okresli¢, jako reprezen-
tatywna dla calego obszaru naturalnego wystepowania raka szlachetnego. W tym rejonie wystapily,
bowiem praktycznie wszystkie zjawiska determinujace zmiany jego wystepowania w Europie. Moz-
na takze przyja¢, ze te, zwlaszcza negatywne mialy na Pomorzu zdecydowanie najbardziej pierwot-
ny charakter. Szczegdlnie oddzialywania o charakterze biotycznym zwigzane z inwazja gatunkow
obcych majg tu najdtuzsza historie na $wiecie. Do wod Pomorza po raz pierwszy w Europie zostat
introdukowany amerykanski gatunek raka - rak pregowaty Orconetes limosus (Kulmatycki 1935),
(Smietana 2011a). Wprowadzenie tego gatunku bylo z kolei konsekwencja zawleczenia do wéd euro-
pejskich innego gatunku obcego z kontynentu amerykanskiego organizmu spokrewnionego z grzyba-
mi - Oomycetes. Organizm ten byl i jest odpowiedzialny za masowe $nigcia rakéw rodzimych w calej
Europie. Pierwsze przypadki $mierci rakdw powodowane ,,dzuma raczg”, bo tak popularnie nazywa-
na jest ta choroba bedaca konsekwencja zarazenia Aphanomyces astaci byly notowane w Lombardii
(Wtochy) juz w 1859 roku (Alderman 1996). Do chwili obecnej na obszarze calej Europy stwierdza si¢
obecnos¢ tego organizmu powodujacego utrate kolejnych stanowisk wystepowania rakéw rodzimych.
Na Pomorzu do roku 1890 choroba ta zniszczyla praktycznie wszystkie populacje raka szlachetne-
go uzytkowane komercyjnie. Dlatego tez badania nad przyczynami ustegpowania gatunku rodzimego
podjeto na Pomorzu bardzo wcze$nie. Stad pochodzit F. Schikora (Neudamm - obecnie Debno Lu-
buskie) (Schikora 1903, Schikora 1906) badacz, ktéry po raz pierwszy opisal ten patogenny gatunek
Aphanomyces astaci.

Historyczne uwarunkowania decydujg o tym, Ze obszar Pomorza mozna uwazac za swoisty ,,poligon”.
Na tym relatywnie matym obszarze, najdtuzej wystepuja mechanizmy i ich skutki, ktére decyduja
o zmianach w stanie astakofauny, a determinowane sa czynnikami powszechnie uznanymi za naj-
istotniejsze w skali calej Europy. Zalicza si¢ do nich: ,,dzume raczg”, introdukcje i ekspansje innych
gatunkéw obcych oraz antropopresje (Souty-Grosset i in. 2006), (Holdich 2002), (Gherardi 2002),
(Holdich i in. 2009). Omoéwienie szczegdtowe zagadnienia zdaje si¢ wnosi¢ istotny wkiad do wiedzy
o mechanizmach uruchamianych w biocenozach z chwilg introdukcji gatunkéw obcych bez wzgledu
na ich lokalizacje na naszym kontynencie.

Analizujac jednak problem gatunkéw obcych warto zwréci¢ uwage, ze bardzo czesto kwalifikacja da-
nego gatunku, jako rodzimego moze nastreczac konkretne trudnosci. Przyktadowo, jak wspomniano
wyzej w Europie srodkowej, w tym na obszarze wspolczesnej Polski i Pomorza, raki stodkowodne byty
najpowszechniej reprezentowane przez raka szlachetnego Astacus astacus. Gatunek ten jest bezspor-
nie uwazany za rodzimy dla tych obszaréw kontynentu (Souty-Grosset i inni 2006). Dokladne okre-
$lenie granic pierwotnego rejonu wystepowania tego gatunku jest jednak bardzo trudne, poniewaz
oprdcz naturalnej ekspansji (Elton 1957) byt on najprawdopodobniej obiektem antropogennych trans-
lokacji i introdukeji. Nieznajomos¢ przyczyn wystepowania raka szlachetnego szczegélnie na obrze-
zach jego obecnego zasiegu prowadzi do dyskusji na temat jego kwalifikacji do gatunkéw rodzimych.
Przyktadowo obecnos¢ tego gatunku na Pétwyspie Skandynawskim do chwili obecnej stanowi przed-
miot dyskusji naukowych (Skurdaliin. 1999). Istnieja, bowiem zrédla sugerujace, ze w XVI wieku rak
szlachetny zostal sprowadzony do Szwecji. Jednak nie jest wiadome, czy te introdukowane osobniki
byty pierwszymi przedstawicielami swojego rodzaju w Szwecji (Abrahamsson 1972). Podczas gdy Gy-
demo twierdzi (Soderhall i in. 1994), Ze Astacus astacus jest rodzimym gatunkiem w wodach Szwecji.
Podobna sytuacja ma miejsce w Finlandii, gdzie wedlug Westmana (1972) istnieja przestanki przema-
wiajace za tym, ze Astacus astacus jest rodzimym gatunkiem, ale sam przyznaje, ze to twierdzenie jest
bardziej sprawg spekulacji (Westman 1972). Problematyczne jest rodzime wystepowanie tego gatunku
w wielu innych regionach Europy. I tak wedtug badan (Albrecht 1983) oprocz Skandynawii do takich
obszaréw zalicza sie Potwysep Iberyjski, Wyspy Brytyjskie, wschodnig Szwajcarie, W tym ostatnim z
wymienionych, Astacus astacus zostal uznany za nierodzimy (Buttiker 1987), jednakze we wschodniej
czedci tego kraju (Carl 1920) uwazal go za gatunek rodzimy.
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Na podstawie prac prowadzonych w pierwszej potowie lat 2000 (Souty-Grosset i in. 2006) w ramach
ogolnoeuropejskiej sieci tematycznej ,,Craynet” obecne wystepowanie raka szlachetnego na konty-
nencie zostalo potwierdzone, w co najmniej 36 krajach: Albanii, Andorze, Austrii, Anglii, Bialorusi,
Belgii, Boéni i Hercegowinie, Bulgarii, Chorwacji, Czarnogérze, Czechach, Danii, Estonii, Finlan-
dii, Francji, Grecji, Holandii, Litwie, Lichtensztajnie, Luksemburgu, Lotwie, Macedonii, Moldawii,
Niemczech, Norwegii, Polsce, Rosji, Rumunii, Serbii, Stowacji, Stowenii, Szwecji, Szwajcarii, Ukrainie,
Wegrzech i Wloszech. Spo$réd wymienionych krajow raka szlachetnego, jako gatunek nierodzimy,
uznaje si¢ w Anglii, wschodniej i poludniowej Francji, Andorze oraz praktycznie na calym obszarze
Wloch i Norwegii. Badania wykazaly, Ze obecne nierodzime wystepowanie tego gatunku w Europie
ma relatywnie sporadyczny charakter i zdecydowanie jest wystepowaniem o przewazajacej tenden-
cji ustepowania niz inwazyjnej ekspansji. Wedtug tzw. ,reguty dziesigtek” (Willamson i Fitter 1996)
zakladajacej wytworzenie trwatych populacji u 10% sposréd wszystkich introdukowanych w nowe
siedliska, rak szlachetny zdaje si¢ mie¢ najczesciej przynaleznos¢ do pozostatych 90%. Przyktadowo,
na Pétwyspie Iberyjskim raki szlachetne sprowadzone w latach 50 XX w. padly ofiarg ,,dzumy raczej”
w koncu lat 70-tych (Diéguez-Uribeondo 2006), a za zZrédlo epizoocji tej choroby w Hiszpanii uwaza
sie wlasnie partie rakow szlachetnych sprowadzonych tu z Niemiec w 1965 roku (Cuéllar i Coll 1983).
Obecnie nie wystepuje on w wodach Potwyspu Iberyjskiego (Holdich i in. 2009). Wedlug Johansena
i Pietkiewicza (Brodski 1981) introdukowano raka szlachetnego na obszarach Syberii, jednak brak
aktualnych danych na temat skutecznosci tych zabiegéw wskazuje na ich niepowodzenie. Wlasnie ze
wzgledu na brak trwalego sukcesu introdukcyjnego wspdlczesna wiedza o nieudanych introdukcjach
tego gatunku w Europie jest bardzo znikoma. Udane introdukcje, ktére pozostawiaja $lad w postaci
trwale wystepujacych populacji, stwarzaja z reguly wrazenie wigkszych zdolnosci adaptacyjnych ga-
tunku niz jest to w rzeczywistosci. Rak szlachetny doskonale wpisuje si¢ w to uwarunkowanie. Takimi
wlasnie udanymi introdukcjami moga by¢ w latach 80-tych aklimatyzacja tego gatunku w Maroko
(Mouslih 1987) czy na wyspie Wielkiej Brytanii Astacus astacus gdzie gatunek ten zostal sprowadzony
i wsiedlony juz okoto 400 lat temu ze wzgledu na wysoka warto$¢ kulinarna (Richards 1983).

Dane dotyczace dokfadnej liczby stanowisk tego gatunku sa ciaggle zdobywane i uaktualniane w we
wszystkich krajach europejskich, wskazujg one jednak na zanikowy charakter wystepowania tego ga-
tunku i istotng role jego introdukcji. We Francji rak szlachetny wystepuje na 76 stanowiskach, gdzie
jest przedmiotem hodowli; populacje wystepujace w warunkach naturalnych sg jednakze obiektem
ochrony wprowadzonej od 1983 roku (Arrignon 1996) pomimo problematycznego statusu gatunku
rodzimego. W Belgii w wyniku badan prowadzonych w latach 1982-1985 stwierdzono wystepowanie
43 miejscach, z tym jednak, ze tylko 18 stanowisk cechowalo sie wzglednie duza, liczebnoscia, a 14
z nich znajdowalo si¢ w prywatnych stawach (Brodski 1981, Gerard 1986). Wesenbegiem i Lundem
(1939) podaja informacje o introdukcji tego gatunku do woéd znajdujacych si¢ na terenie Danii. Na
obszarze Republiki Federalnej Niemiec Dehus znalazl 89 stanowisk wystepowania tego gatunku (Bott
1950, Dehus 1990) podaje, ze populacje znajdujace si¢ na potudniu tego kraju (dorzecze Dunaju) sa
wynikiem introdukeji. Najprawdopodobniej wynik udanych introdukcji ztozyt sie na fakt, ze wspol-
czeénie jak podaje (Schulz 2000) w Niemczech bytuje, co najmniej 719 populacji tego gatunku.

Rak szlachetny w obszarze swojego wystepowania, ktore generalnie mozna przyjac za ,,naturalne” (to
znaczy takie gdzie promuje sie jego wystepowanie) podlega silnej presji oddzialywania cztowieka, co
wyraznie odzwierciedla lokalne rozmieszczenie siedlisk przez niego zajmowanych.

Skurdal i Taugbel (2002) podaja granice wystepowania tego gatunku do 63 stopnia szerokosci geogra-
ficznej poinocnej w Norwegii, 61 stopnia w Szwecji i 67 stopnia w Finlandii. W Estonii stwierdzono,
ze rak szlachetny obecny jest na 255 stanowiskach (Paaver i Hurt 2009). Na Litwie rak szlachetny
uwazany jest rowniez za gatunek rodzimy. Wystepuje on w 91,5% jezior, w ktérych spotyka si¢ raki.
Obszary jego wystepowania lezg we wschodniej czeéci Litwy (Burba 1994), a wyspowe wystepowanie
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Astacus astacus w zachodniej czesci tego kraju jest skutkiem antropopresji (Cukerzis 1973). Lacznie
odlawia sie ten gatunek z 95 jezior, 6 stawéw oraz z 35 ciekéw o tacznej dtugosdci 35 km (Burba 1994).
Na Bialorusi potwierdzono wystepowanie raka szlachetnego na 30 stanowiskach, gléwnie w matych
rzeczkach (Kulesh i in. 1999). Na Ukrainie Brodski (1981) donosi o istnieniu 12 stanowisk i tyle samo
miejsc introdukeji tego gatunku. Fiedotov (1993) podaje wystepowanie raka szlachetnego w euro-
pejskiej czesci Rosji. Stosunkowo nieliczne stanowiska tego gatunku stwierdza si¢ w Rumunii i na
potwyspie Batkanskim (Souty-Grosset i in. 2006) co moze by¢ jednak efektem stabego rozpoznania
wspolczesnego rozsiedlenia. Przyktadowo Krupauer (1972) podaje 17 obszaréw wystepowania Asta-
cus astacus w samych Czechach, podczas gdy dane wspolczesnej weryfikacji wykazaty obecnos¢ tego
gatunku relatywnie pospolitego na obszarze zaréwno Czech jak i Stowacji (Souty-Grosset i in. 2006).
Raki z gatunku na pojedynczych stanowiskach wystepuja réwniez w Turcji w okolicach Istambulu
(Starobogatov 1995) oraz Albanii (Karaman 1963).

Rak szlachetny w Polsce jest bezsprzecznie uznany jest za gatunek rodzimy przez wielu autoréw (Ga-
jewski i Terlecki 1956), (Lerikowa 1962), (Kossakowski 1966), (Jazdzewski i Konopacka 1998), (Stru-
zyniski 1999), (Krzywosz i Smietana 2004), (Smietana i in. 2006). Jest jednym z gatunkéw rodzimych
bezkregowcow, ktoérych tempo zanikania w ostatnich dziesiecioleciach wskazuje na realng mozliwo$¢é
utraty tego elementu wodnych biocenoz. Dane dotyczace zmian wystepowania i liczebnosci raka szla-
chetnego w Polsce (Schulz i Smietana 2001, Smietana i in. 2004) wyraznie potwierdzaja powyzsze
stwierdzenie.

Historycznie wystepowanie raka szlachetnego w Polsce, tym samym na Pomorzu, nie byto jednak do-
brze udokumentowane. Jako podstawa rozsiedlenia, ktére mozna by uzna¢ za pierwotne stuzy¢ moga
jedynie dane publikowane przez Seligo (1902). Autor ten dokonat analizy ichtiofauny oraz astakofauny
uzytkowanej rybacko we wszystkich jeziorach Pomorza lezacych w obrebie 6wczesnych wschodnich
Niemczech. Praca ta zawiera niezwykle cenne dane z zakresu naturalnej selekeji siedlisk raka szlachet-
nego - jedynego w tamtych latach gatunku skorupiaka stanowigcego obiekt odfowéw komercyjnych.
Jednak te dane moga réwniez w sposob niepetny obrazowa¢ rozsiedlenie tego gatunku, ze wzgledu na
relatywnie pdzny okres zestawienia danych. W poczatku XX wieku, a wiec w czasie, gdy Seligo (1902)
zbieral dane do swojej publikacji, od co najmniej 15 lat wybuchaty epizoocje ,,dzumy raczej”, ktore
niszczyly kolejne stanowiska raka szlachetnego (Kossakowski 1964). Pierwsze kompleksowe opraco-
wanie dotyczace dystrybucji wszystkich 6wczesnie wystepujacych gatunkéw rakéw w Polsce zostato
opracowane w roku 1958 przez Lefikowg (1962). Na podstawie wynikéw badan tej autorki liczbe sta-
nowisk raka szlachetnego eksploatowanych rybacko w calej Polsce oceniono na poziomie 547, z czego
na Pomorzu bylo ich 86 (Smietana i in. 2004). Poniewaz praca Lenikowej (1962) opierala sie na analizie
ankiet nadestanych przez rybakéw, dlatego tez prawdopodobnie z tego powodu, nie udato sie wowczas
odnalez¢ wszystkich wystepujacych w rzeczywistosci stanowisk. Potwierdzity to badania prowadzone
w latach 2000 w ramach wspélnych polsko-niemieckich badani na Pomorzu (Schulz i Smietana 2001).
W trakcie ich realizacji stwierdzano stanowiska tego gatunku, ktére nie bylty podawane przez Len-
kowa (1962). Z tego powodu wyniki poréwnan ilustrujace tempo zmian zanikania raka szlachetnego
opisane przez Smietane i innych (2004), a méwiace o tempie spadku liczby stanowisk na Pomorzu z 86
w 1953 do 22 w 2002 roku nalezy interpretowaé, jako zdecydowanie szybsze niz wskazywaloby na to
bezposrednie poréwnanie powyzszych liczb.

Poniewaz specyfika wystepowania gatunku, jakim jest rak szlachetny zwigzana jest z wyrazng izolacjg
poszczegolnych siedlisk, oraz biorac pod uwage dynamike i charakter rozprzestrzeniania si¢ ,dzumy
raczej” (Taugbel i in. 1993), kazda informacja lub wynik poréwnan $wiadczacy o zaniku danego sta-
nowiska raka szlachetnego nalezy interpretowac, jako utrate kolejnej odrebnej populacji tego gatunku.
W $wietle powyzszego nawet pojedyncza utrata stanowiska jest w zasadzie istotng redukcjg bioroz-
norodnoéci na poziomie zubozenia puli genowej. Z tego powodu dla zachowania gatunku, jakim jest
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rak szlachetny szczegélnego znaczenia nabierajg badania in situ, ktérych podstawe stanowi¢ powin-
ny dokladne badania nad aktualnym rozsiedleniem i badania indywidualne. Te ostatnie powinny
by¢ pojmowane, jako konieczno$¢ dokonywania analiz i badan kazdego zachowanego stanowiska jak
réwniez tych relatywnie ,,$wiezo” utraconych.

Analiza publikowanych danych dotyczacych rozsiedlenia rakéw w Polsce wskazuje, ze do tej pory
nie prowadzono monitoringu traconych stanowisk-populacji, a jedynie opracowania wynikéw, ktore
mniej lub bardziej precyzyjnie okreélaly zasieg wystepowania poszczegolnych gatunkéw. Tego typu
zestawienia znajduja sie w pracach Lenkowa (1962), Kossakowski (1966), Kossakowski i Orzechowski
(1974), Jazdzewski i Konopacka (1993), Skalski (1994), Struzynski i Smietana (1999), Krzywosz i Smie-
tana (2004) oraz Smietana i in. (2004).

Powyzsze zestawienia maja zazwyczaj charakter punktowy w skali czasowej, a rozbiezno$ci meto-
dyczne w pozyskaniu danych nie sklaniaty dotychczas autoréw do opracowan zmiennosci rozsiedle-
nia raka szlachetnego i jego dynamiki. Dane tego typu jedynie w zarysie ilustrujg on pewien proces,
ktérego nalezy si¢ spodziewaé w obecnej dobie antropopresji i w zasadzie jedynie intuicyjne okreslaja
kierunki zmian astakofauny.

Opracowanie dynamiki zmian i intensywnosci propagacji zanikania gatunkéw ma jednak kluczo-
we znaczenie w $wietle powszechnej koniecznosci podjecia aktywnych dzialan na rzecz ratowania
gatunku rodzimego. Konieczne jest, bowiem wyznaczenie przestrzeni czasowej, jaka dysponujemy
uwzgledniajac zaréwno dynamike zanikania raka szlachetnego jak réwniez dynamike inwazji kon-
kurencyjnego gatunku raka pregowatego.

Informacje dotyczace rozsiedlenia tego gatunku miaty podobnie jak w opisywanym przyktadzie raka
szlachetnego charakter pozwalajacy wzglednie precyzyjnie okresli¢ zasieg wystepowania gatunku be-
dacym zaledwie jednym z wielu aspektéw jego inwazji. Poczawszy od danych przytaczanych przez
Kulmatyckiego (1935, 1936, 1938) oraz Pieplowa (1938) poprzez informacje opracowane przez Kossa-
kowskiego (1956), Lerikowg (1962), Kossakowskiego i Orzechowskiego (1974) po bardziej wspdtczesne
opracowania Jazdzewskiego i Konopackiej (1993, 1998), Krzywosza i innych (1994), Struzynskiego
i Smietane (1999), Szaniawska i innych (2005), Souty-Grosset i innych (2006), Jaszczolt i Szaniaw-
ska (2011) oraz Smietane (2011a), wszystkie one charakteryzuja sie swoistym statecznym podejéciem
ukazujacym przede wszystkim zasieg wystepowania. Nie odzwierciedlaja one w pelni dynamiki pro-
pagacji gatunku wyrazajaca si¢ swoistym wzrostem nasycenia. Nasycenia rozumianego, jako wzrost
liczby stanowisk wystepowania w obrebie stwierdzonego zasiegu. U podstaw okreslenia dynamiki
lezy konieczno$¢ maksymalnie dokladnego okreslenia aktualnego rozsiedlenia gatunkéw w obsza-
rze czasowym pozwalajacym na zarejestrowanie zmian szczego6lnie na obszarach wspotwystepowania
gatunkow. Pozwala to na kompleksowa ocene rownolegle zachodzacych zmian rozsiedlenia gatunku
rodzimego i obcego stanowigc tym samym podstawe oceny charakteru interakcji miedzygatunkowej
oraz antycypacje skutkow.

W zwigzku z powyzszym wszelkie aktualne badania zmian wystepowania poszczegdlnych gatunkow
rakow na Pomorzu nalezy traktowaé, jako cenna szanse uzyskania wynikéw determinujgcych kieru-
nek prac na rzecz ratowania gatunkéw rodzimych oraz ograniczania ekspansji i ich skutkéw w przy-
padku rakéw amerykanskich.

Analiza danych prezentowanych w Atlasie Rakéw w Europie (Souty-Grosset i in. 2006) wskazuje, Ze
Polska jest krajem, w ktérym znacznie wyrazniej niz w krajach o$ciennych zaznacza si¢ brak obecno-
$ci gatunkéw rodzimych i powszechne wystepowanie gatunkéw obcych reprezentowanych tu przez
raka pregowatego Orconectes limosus. Przyczyn opisywanego stanu rzeczy nalezy upatrywac przede
wszystkim we wspomnianym pionierskim charakterze wystepowania procesdw ksztattujacych rozsie-
dlenie rakéw w calej Europie. Z tego powodu opis doktadnego rozsiedlenia poszczegdlnych gatunkéw
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na obszarze Pomorza stanowi¢ moze podstawe do ksztatltowania przewidywan kierunku i charakteru
zmian w astakofaunie reszty Europy. Czynnik czasu w tym rejonie dziala zdecydowanie najpelniej,
a zatem upraszczajac przedstawienie problemu mozna go scharakteryzowaé w ten sposéb, ze istnieja
przestanki, aby sadzi¢, ze to, co wydarzylo si¢ na Pomorzu najprawdopodobniej realizuje si¢, badz
bedzie realizowa¢ w innych, rejonach Europy. Dlatego gdy chodzi o zbadanie mechanizméw rzadza-
cych konkurencyjnym wypieraniem gatunkéw rodzimych przez amerykanskie, poznanie doktadnej
sytuacji rakéw na Pomorzu staje sie sprawa o pierwszorzednym znaczeniu.

Aktualne rozsiedlenie rakéw zawlaszcza obcych, czyli raka pregowatego i sygnatowego na tym ob-
szarze prezentowane w tej pracy nalezy, zatem uzna¢, jako podstawe do opisu mechanizméw zaniku
gatunkow rodzimych i tym samym zweryfikowaniu tezy o wyjatkowym znaczeniu Pomorza w pra-
cach nad wyjasnieniem mechanizméw konkurencyjnego wypierania rakéw, przyczyn zaniku rakéw
rodzimych w aspekcie wzrostu efektywnosci prac stuzacych zachowaniu gatunkéw rodzimych.

Rak pregowaty Orconectes limosus Raf., 1817

Gatunkiem obcym o wyjatkowo dlugiej historii trwania inwazji na obszarze jego introdukgji jest bez
watpienia rak pregowaty (Ryc. 10). W przypadku skorupiakéw prawdopodobnie, a w przypadku dzie-
siecionogdw na pewno jest to najdiuzej trwajaca historia inwazji obcego gatunku na $wiecie. Inwazji,
ktéra mozna oceni¢, jako udang dla gatunku inwazyjnego i trwajaca do dnia dzisiejszego. W chwili
obecnej ten péInocnoamerykanski gatunek obecny jest w wodach, co najmniej 18 krajow europejskich
i1 afrykanskiego.

Ryc. 10. Rak pregowaty Orconectes limosus (Fot. P. Smietana)
Fig. 10. Spinycheek crayfish Orconectes limosus (photo by P. Smietana)

Dynamike inwazji raka pregowatego stosunkowo najlepiej opisano dla terenéw wspodtczesnej Polski
(Smietana 2013). Tu, bowiem miala miejsce w roku 1890 introdukcja 100 osobnikéw tego gatunku. Zo-
stala ona przeprowadzona przez éwczesnie wybitnego niemieckiego hodowce rybackiego Maxa von
dem Borne w Barndéwku kolo Debna Lubuskiego (woj. zachodniopomorskie). Celem tej introdukeji
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byta odbudowa przychodéw rybakéw uzyskiwanych droga eksploatacji wytepionego przez ,,dzume
raczg” raka szlachetnego. W do dnia dzisiejszego nie jest wiadomo, dlaczego sposrdéd okolo 300 gatun-
kéw rakéw poélnocno i srodkowo amerykanskich Max von dem Borne wybral akurat raka pregowate-
go. Z pewnoscig podstawa byta wiedza o odpornosci tego gatunku na ,,dzume racza”. Ponadto decyzje
tlumaczy czesciowo fakt, ze dwczesna naukowa nazwa tego gatunku brzmiata Astacus limosus. Zato-
zy¢, zatem mozna, ze Max von dem Borne w swoim dziataniu kierowat si¢ najlepiej pojeta 6wczesna
wiedzg (w tym wypadku o mozliwie bliskim pokrewienstwie). Z tego powodu nie nalezy ocenia¢ jego
postepowania w $wietle tego, co wiemy wspolczes$nie. Niemiecki hodowca dziatal, bowiem zgodnie
z powszechng wiedza naukowa wedle, ktorej sprowadzenie raka pregowatego czy sumika kartowa-
tego przyniesie wyltacznie korzyséci gospodarcze i srodowiskowe. Biorac to pod uwage nalezy raczej
poddac¢ pod watpliwos¢ powszechnie rozpowszechniang informacje, ze rak pregowaty w sposéb nie-
kontrolowany uciekt ze stawku, do ktérego zostal wprowadzony do przeplywajacej w poblizu rzeki
Myslaiw ten sposdb rozprzestrzenit sie w Europie. Wyniki analiz zmian rozmieszczenia tego gatunku
w kolejnych latach na Pomorzu w zasadzie przecza tezie o ucieczce raka pregowatego. Wszystko na to
wskazuje, ze byt on celowo introdukowany do réznych miejsc czesto bardzo oddalonych od miejsca
pierwotnej introdukcji przez rybakéw pokladajacych w tym gatunku nadzieje na komercyjne jego
wykorzystanie. Powyzsze ilustruje wynik analizy (Smietana 2013) méwigcy, ze do jesieni 1939 roku,
na terenie Pomorza opisana liczba stanowisk wzrosta, o co najmniej 20.
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Ryc. 11. Rozsiedlenie raka pregowatego na Pomorzu na poczatku XX wieku (lata 1900-1939) ustalonego na
podstawie danych z pismiennictwa oraz badan terenowych wspoélczesnego wystepowania gatunku (Zrédto:
Smietana 2013)

Fig. 11. Range of occurrence of the spinycheek crayfish in Pomerania at the beginning of the 20th century (1900-
1939) based on data from literature and field studies of the present species distribution (source: Smietana 2013)

Mapa (Ryc. 11) przedstawia rozsiedlanie raka pregowatego w wodach pomorskich opisywane w pi-
$miennictwie do 1939 roku. Charakter wynikowego rozsiedlenia w tym okresie wyraznie wskazuje, ze
propagacja gatunku z miejsca pierwotnej introdukcji nie mogla przebiega¢ droga naturalnej dyspersji.
Kolejny okres inwazji skutkujacy zmianami rozsiedlenia gatunku w pofowie XX w. (1950-1975) jest
zaprezentowany na mapie (Ryc. 12).

Dane z tego okresu mdéwigce o rozsiedleniu raka pregowatego w tym okresie zostaly najpelniej opisa-
ne przez Lenkowa (1962) - 51 stanowisk wystepowania. Pozostate stanowiska zostaly zestawione na
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bazie informacji innych autoréw, ktérzy w swoich pracach podali lokalizacje stanowisk raka pregowa-
tego w sposdb umozliwiajacy weryfikacje.

| ()0 kM

Ryc. 12. Rozsiedlenie raka pregowatego na Pomorzu w potowie XX wieku (lata 1960-1975) ustalonego na
podstawie danych z pi$miennictwa oraz badan terenowych wspélczesnego wystepowania gatunku (zrédto:
Smietana 2013)

Fig. 12. Range of occurrence of the spinycheek crayfish in Pomerania in the mid 20th century (1960-1975) based
on data from literature and field studies of the present species distribution (source: Smietana 2013)

Okresie mozna uznac za poczatek ujawnienia si¢ mechanizmu wypierania raka szlachetnego przez in-
wazyjny gatunek. W tym czasie zlokalizowano stanowiska raka pregowatego polozone w najblizszym
sasiedztwie stanowisk raka szlachetnego éwczesnie wystepujacych.

Na podstawie poréwnan do danych o historycznym wystepowaniu raka szlachetnego na Pomorzu za-
rejestrowano stopniowe zajmowanie pierwotnych siedlisk raka szlachetnego przez raka pregowatego.
Juz w okresie przedwojennym Kulmatycki (1935, 1938) na 8 przez siebie wskazanych stanowisk raka
pregowatego wskazuje jedno z nich, jako miejsce wspolwystepowania z rakiem szlachetnym (rzeka
Brda). Z analizy poréwnawczej wynika, ze 5 innych stanowisk byly na poczatku wieku notowane, jako
miejsca wystepowania raka szlachetnego (dwa stanowiska na Wdzie, Jeziorze Bystawek pofaczonego

z Jeziorze Bystaw oraz Jeziorze Wierzchy (Mukrz).

Sposrdéd wszystkich stanowisk raka szlachetnego znanych w poczatku XX wieku po roku, 1960 co
najmniej nowych 20 stanowisk zostalo zasiedlonych przez raka pregowatego, z czego 9 stanowisk za-
notowanych przez (Lenkowa 1962), 4 stanowiska (Gajewski i Terlecki 1956), 3 stanowiska (Sakowicz
i Kompowski 1961), 2 stanowiska (Kossakowski 1964), 3 stanowiska (Wiktor, 1955).

Terenowa weryfikacja danych historycznie notowanego wystepowania raka pregowatego i badania
terenowe nad wystepowaniem tego gatunku na Pomorzu prowadzone w latach 1998-2010 pozwolity
na uzyskanie opracowania kartograficznego aktualnego rozsiedlenia tego gatunku. Obecne wystepo-
wanie raka pregowatego na Pomorzu zaprezentowane zostalo na mapie (Ryc. 13).

Opracowanie to umozliwia takze dokladng analize stopnia zajecia siedlisk raka szlachetnego przez
raka pregowatego na Pomorzu. W tabeli (Tab. 2) przedstawiono liczebno$ci znanych stanowisk raka
pregowatego na Pomorzu w ciggu ostatnich 110 lat.
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Tab. 2. Zestawienie liczby stanowisk wystepowania raka pregowatego na Pomorzu w latach 1900-2010, zastosowano rozdzial

uwzgledniajacy ich wystepowanie w réznych typach wod (rédlo: Smietana 2013)

Data 1901 1939 1950-75 2010
Jeziora, stawy 3 9 76 764
Rzeki 1 14 25 92
Razem 4 23 101 856
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Ryc. 13. Wspélczesne rozsiedlenie raka pregowatego na Pomorzu (Zrédto: Smietana 2013)

Fig. 13. Current range of occurrence of the spinycheek crayfish in Pomerania (source: Smietana 2013)

Dokonujac zestawienia danych prezentowanych w tabelach (Tab. 2 i Tab. 3) mozna wyraznie wyka-

za¢ duze zmiany liczebnosci stanowisk wystepowania poszczegdlnych gatunkéw. Obecna liczebnosé¢

znanych stanowisk raka szlachetnego stanowi zaledwie 7,8% stanu z poczatku wieku. Sytuacja raka

pregowatego na Pomorzu ilustrowana zmianami liczb stanowisk na przestrzeni ostatniego wieku

przedstawia sie, jako odwrotno$¢ tej opisanej wyzej dla raka szlachetnego. Charakteryzuje si¢ ona
dynamicznym wzrostem liczby stanowisk szczegélnie wyraznie zarysowanym w drugiej potowie XX
wieku. Zaproponowana przez Smietane (2013) wizualizacja tendencji zmian liczby stanowisk poszcze-
golnych gatunkow przedstawiona na Ryc. 13 wykazuje tendencje wykladniczg charakteru tego wzro-
stu (Smietana 2013). Biorgc pod uwage potozenie na krzywej wykladniczej punktéw okreslajacych ak-
tualng liczebno$¢ badanych gatunkoéw, nalezy stwierdzi¢ wystgpienie krytycznie malejacej liczebnosci
stanowisk raka szlachetnego i inwazyjny charakter wzrostu liczebnosci stanowisk raka pregowatego.
Zastosowanie wykladniczej ilustracji trendu pozwolilo na uzyskanie modelowego ujecia zmian li-
czebnosci badanych gatunkéw na Pomorzu. Podstawowa zaletg takiego przedstawienia jest uzyskanie
mozliwosci prognozowania zmian rozsiedlenia gatunku na Pomorzu. Wykorzystujac, zatem powyz-
sze modele, uzyskano szacunkowg date catkowitego zaniku raka szlachetnego na badanym obszarze
na poziomie konca lat 50 XXI wieku.

Biorac pod uwage polozenie na krzywej wykladniczej punktéw okreslajacych aktualna liczebnosé
badanych gatunkéw, nalezy stwierdzi¢ wystgpienie krytycznie malejacej liczebnosci stanowisk raka
szlachetnego i inwazyjny charakter wzrostu liczebno$ci stanowisk raka pregowatego. Zastosowanie
wykladniczej ilustracji trendu pozwolilo na uzyskanie modelowego ujecia zmian liczebno$ci bada-
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nych gatunkéw na Pomorzu. Podstawowq zaletg takiego przedstawienia jest uzyskanie mozliwosci
prognozowania zmian rozsiedlenia gatunku na Pomorzu. Wykorzystujac, zatem powyzsze modele,
uzyskano szacunkowa date calkowitego zaniku raka szlachetnego na badanym obszarze na poziomie
konca lat 50 XXI wieku. Date t¢ nalezy jednak interpolowa¢ w aspekcie zmian liczebno$ci stanowisk
raka pregowatego na Pomorzu. Analiza taka pozwala, bowiem zaktada¢, ze juz okoto 2020 roku.

® A.gstacus M QO.limosus

y = 4E-40e00%x
R2=0,978 /

Liczba stanowisk

y = 6E+21e700%
R%=0,999

Lata

Ryc. 14. Ilustracja dynamiki zmian liczby stanowisk raka szlachetnego i raka pregowatego na Pomorzu oraz
ich prognoza. Estymowane linie trendu wskazujg na zdecydowanie wyktadniczy charakter zmian liczby
stanowisk raka szlachetnego i raka pregowatego na Pomorzu w analizowanym okresie tj. w latach 1900-2010
(zr6dto: Smietana 2013)

Fig. 14. Illustration of the dynamics of changes in the number of noble crayfish and spinycheek crayfish locations
in Pomerania and their forecasts. Estimated trend lines indicate a strongly exponential character of changes
in the number of noble crayfish and spinycheek crayfish locations in Pomerania in the analyzed period, i.e. in
1900-2010 (source: Smietana 2013)

Nalezy si¢ spodziewa¢ catkowitego zajecia siedlisk jeziornych przez ten gatunek skorupiaka na Pomo-
rzu. W okolicach tego roku spodziewa¢ si¢ mozna, ze zgodnie z dotychczasowa dynamika wzrostu,
orientacyjna liczba stanowisk siega¢ moze warto$ci 2 050, a wiec bliskiej catkowitej liczby wszystkich
jezior na Pomorzu. Dodatkowo, zakladajac antagonistyczny dla raka szlachetnego charakter wspot-
wystepowania z rakiem pregowatym, nalezy przyja¢ zalozenie o znacznie szybszym ustgpieniu rodzi-
mego gatunku z woéd Pomorza niz wskazuje na to zestawienie modelowe. Zestawienie ilustrowane na
rycinie (Ryc. 14) wskazuje na dominujacy, degradacyjny charakter inwazyjnosci raka pregowatego na
tle innych czynnikéw potencjalnie eliminujacych raka szlachetnego z jego pierwotnych siedlisk. Rola
inwazyjnosci raka pregowatego moze by¢ podkreslona przez fakt stwierdzony praktycznie catkowi-
tego zastapienia raka szlachetnego w poszczegolnych zbiornikach i ciekach jego historycznego wyste-
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powania. Dzieki precyzyjnej lokalizacji stanowisk wystepowania tego ostatniego z poczatku wieku

mozliwe byto sprawdzenie aktualnego stanu astakofauny w poszczegélnych akwenach.

Tab. 3. Zestawienie liczb stanowisk ukazujace poziom zastgpowania raka szlachetnego przez raka pregowatego (zrédto:

Smietana 2013)
Autor Seligo (1902) Lenkowa (1962) Badania wlasne
iin. (1950-1975) (1998-2010)
Liczba stanowisk zweryfikowanych 318 125 37
Liczba stanowisk raka pregowategow | 253 121 7*
miejscu historycznego wystepowania
raka szlachetnego
Liczba aktualnie potwierdzonych 6 2 37
stanowisk wystepowania raka
szlachetnego
Liczba stanowisk z brakiem 59 2 0
stwierdzenia rakow ktdoregokolwiek
gatunku

* Wspotwystepowanie obu gatunkow

Zestawienie wynikow tych badan prezentuje tabela (Tab. 3). Dane prezentowane w tej tabeli wskazujg
na wysoki stopien przejecia siedlisk gatunku rodzimego przez raka pregowatego. Weryfikacja stano-
wisk wykazala ponad 79,5% poziom zastgpienia.

Uwzgledniajac dane dotyczace liczby stanowisk zarejestrowanych wspoélczesnie, jako pozbawione ra-
kéw w ogole, poziom ustgpienia raka szlachetnego z siedlisk moze by¢ oszacowany na poziomie 98,1%.
Wszystkie zbiorniki, w ktérych nie stwierdzono wystepowania rakéw charakteryzowaly sie wyraznie
widoczng degradacja siedlisk. We wszystkich analizowanych przypadkach, wielkos¢ powierzchni lu-
stra wody ulegla wyraznemu zmniejszeniu w okresie ostatnich 100 lat, a w kilkunastu przypadkach
zbiorniki wyschly badz zostaly osuszone calkowicie. Pozostate zbiorniki tego typu potozone zwykle
w granicach miejscowosci charakteryzowaly sie oznakami silnej eutrofizacji - permanentny zakwit
glonowy i zamulenie zbiornika. Wyniki takich obserwacji wskazuja, ze oprécz wspétwystepowania
z rakiem pregowatym, pogarszanie si¢ warunkow siedliskowych wplywa degradujaco na rozsiedlenie
raka pregowatego i odgrywa znaczaca role w ksztaltowaniu mechanizméw konkurencji miedzyga-
tunkowej.

Tym samym poznanie wlasciwosci tego obszaru staje si¢ zasadne w §wietle rozszerzenia wiedzy doty-
czacej, jesli nie przyczyn to uwarunkowan siedliskowych mogacych mie¢ znaczenie w stwierdzonym
procesie zanikania stanowisk raka szlachetnego i ekspansji gatunku amerykanskiego raka pregowa-
tego na Pomorzu. Wieloletnie obserwacje potwierdzity mozliwo$¢ wspdtbytowania raka szlachetnego
i raka pregowatego w tym samym jeziorze (Smietana 2013).

Poréwnanie wynikéw obserwacji zmian liczebnos$ci populacji raka szlachetnego w jeziorach jego wy-
facznego wystepowania do jezior wspotwystepowania z rakiem pregowatym, wskazalo negatywny
wplyw wspétbytowania na gatunek rodzimy. Przejawem tego wplywu byt spadek liczebnosci raka
szlachetnego w kolejnych latach obserwacji.

Poprzez rejestracje mozliwego dlugotrwatego wspodtbytowania, jako zjawiska wykazujacego cechy
prawidfowosci (Smietana 2013) wykazano, ze interakcja konkurencyjnego wypierania gatunkéw nie
jest zwigzana wylgcznie z transmisjg patogenu dzumy raczej Aphanomyces astaci. Mechanizm kon-
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kurencji tych gatunkéw na Pomorzu opiera sie, zatem na réznicach cech populacji konkurujacych
gatunkow.

Rak szlachetny w pierwszych pieciu latach zycia charakteryzuje si¢ poréwnywalnym tempem wzrostu
osobniczego do raka pregowatego z jezior niedawnego ustgpienia gatunku rodzimego. Wzrost raka
pregowatego wykazuje tendencje wigkszego uzaleznienia od warunkéw $rodowiskowych niz wzrost
raka szlachetnego. Ptodnosci pleopodalne przecigtnych samic raka pregowatego z badanych jezior sg
znaczgco wyzsze niz samic raka szlachetnego ze stanowisk naturalnego wystepowania. Samice rakow
pregowatych we wszystkich badanych jeziorach niedawnego wystepowania raka szlachetnego, cha-
rakteryzowaly sie wysoka plodnoscig pleopodalng w poréwnaniu do innych populacji tego gatunku
- polskich, europejskich i amerykanskich. Badana plodno$¢ pleopodalna samic raka szlachetnego
z jezior pomorskich ksztaltuje si¢ na poziomie typowym dla tego gatunku.

Zestawienie wynikow opisujacych tempo wzrostu oraz ptodnos¢ pleopodalng, wskazato istnienie wy-
raznej przewagi reprodukcyjnej raka pregowatego nad rakiem szlachetnym. Wykazano, ze przecietna,
trzyletnia samica raka pregowatego nosi pod odwlokiem jaja w liczbie podobnej do tej notowanej
u sze$cio, siedmioletniej samicy raka szlachetnego. Determinuje to znaczaca réznice potencjatu roz-
rodczego populacji gatunku obcego. Poréwnawczo, potencjal wzrostu populacji raka pregowatego
osiggniety w piatym roku trwania jego populacji, a wyprowadzonej od pojedynczej samicy, populacja
raka szlachetnego jest w stanie osiagna¢ po 11 latach. Wykazywane réznice w tempie realizacji ptod-
nosci przez badane gatunki wskazuja oznaki przewagi strategii zyciowej typu ,,r” w przypadku raka
pregowatego i strategii typu ,K” u raka szlachetnego.

Duze réznice w plodnosci przy braku wykazanych wyraznych réznic w tempie wzrostu osobniczym
pomiedzy badanymi gatunkami wskazuja, Ze konkurencja miedzygatunkowa moze si¢ przejawiaé
szczegélnie silnie w okresie rekrutacji tj. w wieku 0+. Badania poréwnawcze rakéw w wieku 0+, w wa-
runkach hodowli sadzowej prowadzone przez Smietane (2013), wykazaly przejawy konkurencji we-
wnatrz i miedzygatunkowej u raka szlachetnego i gatunkéw amerykanskich.

Wozrost ciata rakow w trakcie eksperymentu wskazal, ze zaréwno jego lokalizacja jak i stworzone eks-
perymentalne warunki bytowania organizméw byly dla nich korzystne i nie faworyzowaly zadnego
gatunku. Najsilniejszy redukujacy wptyw na osiggane rozmiary raka szlachetnego w warunkach eks-
perymentu miato wspétbytowanie z rakiem pregowatym, ktorego efekt byt szczegélnie widoczny przy
wysokich zageszczeniach obsadowych.

Rak pregowaty wspotwystepujacy z rakiem szlachetnym w niskich zageszczeniach osiagal wieksze
rozmiary ciala niz w hodowli jednogatunkowej w takim samym zageszczeniu. W wyzszych zageszcze-
niach redukujacy wplyw przegeszczenia na wzrost raka pregowatego nie byl uzalezniony faktem
wspolwystepowania z rakiem szlachetnym. Mierzac skutki konkurencji u badanych gatunkéw diu-
goscig ciala osiggang w trakcie 3 miesiecznej hodowli stwierdzono, ze u raka szlachetnego relatywnie
silniejszy wptyw miala konkurencja miedzygatunkowa niz wewnatrzgatunkowa. U raka pregowatego
stwierdzono odwrotng prawidtowos¢. U raka sygnatowego w warunkach eksperymentu nie wykryto
zadnej tego typu zaleznosci.

W warunkach eksperymentu (Smietana 2013) rak szlachetny osiagal znacznie mniejsze rozmiary ciala
niz rak pregowaty. Zjawisko to wystapilo we wszystkich ustawieniach obsadowych oraz warunkéw
ukierunkowanych na badanie konkurencji wewnatrz i miedzygatunkowej. Szczegdlnie wyrazne roz-
nice daly poréwnania masy. Rak pregowaty wspolbytujacy ze szlachetnym w niskich zageszczeniach
osiggal §rednia mase na poziomie 5,5 g, podczas, gdy rak szlachetny w warunkach przegeszczenia
i wspotbytowania osiggat mase ponad cztery razy mniejsza.

W zastosowanych obsadach przezywalno$¢ raka szlachetnego nie byta zalezna od zageszczenia wia-
snego gatunku. Wspotbytowanie z rakiem pregowatym wyraznie wpltynelo na przezywalno$¢ szla-
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chetnego, szczegdlnie w wysokich zageszczeniach, gdzie spadla o blisko potowe do poziomu 37%.
Zanotowany spadek przezywalnosci raka pregowatego zwiazany byl z wysokim zageszczeniem wia-
snego gatunku. Wysoka konkurencyjnos$¢ raka pregowatego potwierdzil wynik wskazujacy, ze prze-
zywalno$é¢ raka sygnalowego byta wyraznie wyzsza w przypadku wspotwystepowania z rakiem szla-
chetnym niz rakiem pregowatym.

Przewaga wigkszej $redniej dtugosci ciata u wylegu raka szlachetnego wzgledem pregowatego ule-
gla odwréceniu juz po miesigcu chowu w warunkach eksperymentalnych (Smietana 2013). Po trzech
miesiacach $rednia dtugo$¢ raka pregowatego byta ponad dwukrotnie wieksza niz raka szlachetnego.
Konkurencja wewnatrzgatunkowa mierzona frakcja osobnikéw tracacych szczypce byla wyraznie
wyzsza u raka szlachetnego. Konkurencja miedzygatunkowa badana nasileniem tego zjawiska zde-
cydowanie najsilniej dotykala raka szlachetnego i przejawiata si¢ utratg szczypiec u ponad 80% osob-
nikow bez wzgledu na zageszczenie obsadowe. Przewaga konkurencyjna raka pregowatego zwigzana
jest z wigkszymi rozmiarami oreza konfrontacji, czyli szczypiec. Réznica w ich dlugosci pomiedzy
tymi u raka pregowatego a szczypcami raka szlachetnego byla okolo dwukrotna. Wykazano, ze prze-
waga ta powiazana jest z szybszym tempem wzrostu ciala raka pregowatego, a nie réznicami propor-
cjach budowy ciata.

Konkurencyjne oddziatywanie raka pregowatego na raka szlachetnego szczegélnie silnie zaznacza
sie w okresie rekrutacji tj. w pierwszym roku zycia. Mechanizmy konkurencji realizujace si¢ w tym
okresie moga by¢ uznane, jako znaczace dla wynikowej postaci tej interakeji, czyli wyparcia gatunku
rodzimego przez gatunek inwazyjny. Przeprowadzone badania (Smietana 2103) wykazaly, ze inwa-
zyjny rak pregowaty posiada wieloaspektowa przewage w konkurencji miedzygatunkowej nad rodzi-
mym rakiem szlachetnym. Konkurencyjnos$¢ gatunku obcego wynika z lepszego dostosowania sie do
warunkéw oferowanych przez wspolczesny stan jezior pomorskich. Wiaze sie takze z przewaga cech
strategii Zyciowej typu ,,r” przejawiajaca si¢ dynamiczniejszym tempem rozrodu. Pomimo mozliwosci
relatywnie diugiego wspolwystepowania tych gatunkéw w jednym zbiorniku skutkuje ono wyniko-
wym wyparciem raka szlachetnego z jego naturalnych siedlisk. Wykazano, ze w poczatkowym okresie
zycia konkurujacych rakéw efekty bezposredniej konkurenciji sg szczegolnie wyrazne.

Rak sygnalowy Pacifastacus leniusculus Dana, 1852

Wspolczesng sytuacje rodzimego raka szlachetnego wobec wyzej opisanej inwazji rak pregowatego
komplikuje dodatkowo trwajaca od lat siedemdziesigtych XX wieku ekspansja innego gatunku ame-
rykanskiego raka. Rak sygnatowy Pacifastacus leniusculus jest obecnie tym dodatkowym $miertel-
nym zagrozeniem dla ostatnich zachowanych populacji rodzimego gatunku (Ryc. 15).

Gatunek ten ze wzgledu na rozmiary ciata poréwnywalne z rakiem szlachetnym i bedacy w takiej
kategorii najwiekszym gatunkiem raka stodkowodnego Ameryki Pétnocnej byt obiektem wielu antro-
pogenicznych introdukeji poza obszar naturalnego wystepowania. Juz w latach 1895-1916 dokonano
przeniesienia tego gatunku z wéd stanu Washington do jeziora Tahoe we wschodniej Kalifornii na
granicy z Nevadg. Introdukcje tego gatunku do wod w znajdujacych sie rejonie Zatoki San Francisco
i w jej nastepstwie konkurencje miedzygatunkowa uwaza sie za gléwna przyczyne catkowitego wy-
giniecia endemicznego gatunku raka Pacifastacus nigrescens (Bouchard 1977). Innym endemicznym
gatunkiem zagrozonym w wyniku introdukeji raka sygnatowego na kontynencie amerykanskim jest
Pacifastacus fortis (Daniels 1980). Tak jest w przypadku raka pregowatego zasadniczym powodem
antropogennej propagacji gatunku byla jego komercyjne eksploatacja. I tak w latach 90-tych XX wie-
ku rozprzestrzenienie w zachodnich stanach Ameryki Péinocnej pozwalalo na eksploatacje raka sy-
gnalowego na poziomie 300-500 ton lacznie z innym gatunkiem Procambarus clarkii (Huner 1994).
Atrakcyjno$¢ komercyjna tego gatunku byta powodem wprowadzenia go w latach 1926-1930 do wéd
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japonskich. W nowych warunkach rak sygnatowy zaaklimatyzowal sie i przyczynit do ograniczenia
zasiegu wystepowania rodzimego raka Cambaroides japonicus (Kawai i Hiruta 1999).

Ryc. 15. Rak sygnatowy Pacifastacus leniusculus (Fot. P. Smietana)

Fig. 15. Signal crayfish Pacifastacus leniusculus (photo by P. Smietana)

Z koncem lat 50-tych XX wieku zaczyna si¢ europejska ,kariera” raka sygnalowego. W 1959 roku,
podjeto decyzje o wprowadzeniu raka sygnalowego do jeziora w poludniowej Szwecji. Réwnocze-
$nie z rakiem sygnalowym sprowadzono w wowczas rowniez innego amerykanskiego raka Orconec-
tes virilis (Hagen). Z tych dwu gatunkéw, tylko rak sygnalowy zaaklimatyzowat si¢ tworzgc stabilng
populacje (Smietana i Struzynski 1996). Powodem tych introdukcji byta préba znalezienia gatunku
raka stodkowodnego, ktory bytby w stanie ,,zastapi¢” w Szwecji raka szlachetnego Astacus astacus wy-
niszczonego ,,dzuma raczg” (okolo 95% stanu). Odpornos¢ péinocnoamerykanskich rakéw na ,,dzu-
me racza” wywolywang przez Aphanomyces astaci zdecydowata o wyborze obszaru, z ktérego miaty
pochodzi¢ introdukowane gatunki. Decyzja o tych introdukcjach byta réwniez wynikiem silnej presji
spolecznej na wladze szwedzkie zwigzanej wyjatkowa rola raka w szwedzkiej kulturze i tradycji w tym
takze kulinarnej (Swahn 2004).

Po udanej prébie pierwszego wprowadzenia, rak sygnalowy réwniez ze wzgledu na relatywnie bliskie
pokrewienstwo filogenetyczne, wysokie walory uzytkowe oraz potencjalnie ekonomicznie optacal-
ng hodowle zostal wytypowany, jako substytut raka szlachetnego w Szwecji. O trwalym wystepo-
waniu raka sygnaltowego w wodach Szwecji, a w konsekwencji rowniez w wodach innych 21 krajow
Europy, zadecydowalo sprowadzenie w 1969 roku 60 tysiecy osobnikéw tego gatunku z jeziora Tahoe
w Kalifornii. Rakami tymi zasiedlono 69 szwedzkich jezior (Brinck 1983). Kolejnym krokiem byla
wydana, w tym samym roku, zgoda Ministerstwa Rybactwa Szwecji na zalozenie osrodka hodowli
raka sygnalowego Akvatiska Avelslaboratorium w Simontorp koto Blentarp w potudniowej Szwecji.
Osrodek ten po zaimportowaniu kolejnych 50 000 osobnikéw z jeziora Tahoe, juz w sezonie 1970-1971
»~wyprodukowal” pierwsze 200 000 mlodocianych raczkoéw, ktore uzyte zostaty do celéw introdukeyj-
nych. Osrodek w Simontorp, bazujac na wlasnym stadzie matecznym wyhodowatl do chwili obecnej,
ponad 20 milionéw raczkéw. Na bazie tego materiatu do 1996 roku powstalo, co najmniej 2 697 stano-
wisk wystepowania raka sygnalowego w Szwecji oraz dokonano introdukeji do wod innych 20 krajow
w tym Polski.
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Podobnie jak w Szwecji celem sprowadzenia raka sygnalowego do Polski byto uzyskanie ekonomicz-
nych korzysci wynikajacych z rybackiego uzytkowania wod, w tym wypadku opartych na sprzeda-
zy rakéw. Wedlug Smietany (2011a) prace nad introdukcja raka sygnatowego do Polski rozpoczeto
w 1971 roku. Rok pé6zniej zespot profesora Jézefa Kossakowskiego z Instytutu Rybactwa Srédlado-
wego w Olsztynie sprowadzil pierwszg parti¢ 1 000 osobnikéw w wieku 0+ (Kossakowski i in. 1983,
Kossakowski 1983, Krzywosz 1994). Material pochodzil z osrodka Simontorp w Szwecji. Do roku 1977
sprowadzono stamtad, tacznie 29 000 osobnikéw, z ktérych 25 100 wpuszczono do mezotroficznego
Jeziora Garbas koto miejscowosci Stare Juchy. Resztg materialu obsadzono eksperymentalne stawki w
os$rodku zarybieniowym Brynsk koto Dziatdowa oraz wpuszczono do rzeki Brynicy. Wedtug publi-
kowanych doniesienn (Gondko i Girsztowtt 1987, Jazdzewski i Konopacka 1995, Krzywosz i in. 1995)
wyniki tych dzialan nie zaowocowaly uzyskaniem trwalej populacji, cho¢ ich autorzy zastrzegaja
mozliwos$¢ przezycia raka sygnalowego na wyzej wymienionych stanowiskach.

W 1979 roku kolejne raki pochodzace z nastepnej partii liczacej w sumie 10 000 osobnikéw sprowa-
dzonych przetrzymywano w basenach Instytutu Rybactwa Srédladowego w Olsztynie, w basenach
Pracowni Rybactwa Rzecznego w Oliwie oraz basenach osrodka zarybieniowego w Naryjskim Mlynie
kolo Moraga. Cze$¢ rakéw (4 200 osobnikéw) wypuszczono do wyrobiska pozwirowego koto Etku,
gdzie do roku 1991 odlawiano jeszcze wyroéniete osobniki. W 1983 roku, 70 dorostych osobnikéw
z Wyzej opisanej partii wypuszczono do jeziora Szelag Wielki kolo Olsztyna.

Ostatnig parti¢ rakéw sygnalowych z o$rodka Simontorp sprowadzono do Polski w latach 1991 (7 000
osobnikéw) — 1992 (3 200 osobnikéw). Miejscem ich przetrzymywania byly Osrodek Zarybieniowy
w Gawrych Rudzie (PZW) oraz Doswiadczalny Osrodek Zarybieniowego ,,Dgal” w Pieczarkach koto
Gizycka (IRS). Celem tego sprowadzenia bylo opracowanie metod hodowli gatunku (Krzywosz i in.
1995). W roku 1995 doroste osobniki pozostate po badaniach zostaly sprowadzone do zamknietych
stawéw hodowlanych Zelicach koto Koszalina nalezacych do przedsiebiorstwa ,,Aquamar” z Miastka,
zajmujacego sie hodowla ryb i rakow.

Aktualne badania (Smietana, dane niepublikowane) wskazuja, ze gatunek ze stawow zelickich poto-
zonych na doptywie Wieprzy rozprzestrzenit si¢ praktycznie na calej dlugosci tej rzeki z obszarem
przyujsciowym wilacznie. W polowie lat 2000 rak sygnalowy pochodzacy z tej introdukcji wypart
raka szlachetnego z jeziora Zamkowe. Obecno$é¢ raka sygnatowego w roku 2016 (Smietana, dane nie-
publikowane) potwierdzono w doptywach Wieprzy tj. Studnicy i Pokrzywnej. Ekspansja tego gatunku
w ostatniej z wymienionych rzek stanowi $miertelne niebezpieczenstwo dla najlepiej zachowanej na
Pomorzu populacji raka szlachetnego. Dodatkowo stwierdza si¢ obecnosé¢ raka sygnalowego réwniez
w 4 jeziorach polozonych w okolicach Miastka. Prawdopodobnie réwniez za sprawg wprowadzenia
przez czlowieka gatunek ten opanowal dorzecze Stupi. Tutaj réwniez, co najmniej jedna populacja
raka szlachetnego jest zagrozona konkurencyjnym wyparciem. Badania wykazaty (Smietana 2013), ze
innym niezaleznym ogniskiem ekspansji raka sygnalowego jest obszar Drawienskiego Parku Narodo-
wego. Tutaj na poczatku lat 90-tych w drodze nielegalnej introdukcji opartej o doroste raki przywie-
zione ze Szwecji rak sygnatowy zostal wprowadzony do wéd dwdch jezior Krzywy Rég i Adamowo.
Z tego ostatniego lezacego na rzece Drawie gatunek ten przedostal sie do tej rzeki i obecnie relatywnie
pospolicie wystepuje w wodach ptynacych Drawienskiego Parku Narodowego.

W 2011 roku (Smietana 2011) podawal wystepowanie raka sygnalowego, na co najmniej 18 stanowi-
skach naturalnych w Polsce (Jazdzewski i Konopacka 1993, Jazdzewski i Konopacka 1995, Krzywosz
i in. 1995, Smietana i Krzywosz 2005), z czego 11 zostalo potwierdzonych w konicu lat 2000. Obecne
wyniki badan wskazujg, ze liczbe te nalezy, co najmniej podwoi¢ ze wzgledu na fakt szybkiej inwazji
tego gatunku poprzez ,,naturalne” migracje w systemach rzecznych, ale takze droga niekontrolowa-
nych wsiedlen dokonywanych przez osoby, ktdre nielegalnie weszty w posiadanie rakéw sygnatowych
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oraz ucieczek rakow z obiektow hodowlanych. Dowodem uprawniajacym takie zalozenie jest ostatnie
stwierdzenie tego gatunku w wodach Zywieckiego Parku Krajobrazowego (Smietana 2016).

Badania na temat jego wplywu na rodzime ekosystemy sa skromne i dotycza bardziej cech popula-
cji tego gatunku takich jak zmiany rozmieszczenia i liczebno$ci, charakterystyka morfometryczna
czy tempo wzrostu (Smietana 2011). Te istniejace, prowadzone w innych krajach Europy, zwlaszcza
w Szwecji moga wskazywaé na potencjalnie silny wplyw na biocenozy, ktérych elementem stat si¢
rak sygnalowy. Duza plastycznos¢ ekologiczna wigze sie z mozliwoécig wystepowania tego gatunku
w bardzo zréznicowanych ekosystemach wodnych. Jest to gatunek, ktory bezsprzecznie jest nosicielem
»dzumy raczej” stad jego negatywny wplyw na rodzima astakofaune zdaje si¢ by¢ oczywisty. Badania
szwedzkie udowodnily, ze jako agresywny, bardzo plodny i szybko rosnacy gatunek wypiera z natu-
ralnych siedlisk raka szlachetnego nawet, jesli nie obserwuje si¢ transmisji dzumy raczej (Soderback
1993). Gatunek ten w przeciwienstwie do raka szlachetnego tworzy trwala strukture spoleczng popu-
lacji w drodze jednokrotnych antagonistycznych konfrontacji (Soderback 1990) co powoduje, ze w wa-
runkach wspotwystepowania posiada przewage energetyczng nad gatunkiem rodzimym. W aspekcie
strategii pokarmowej rak sygnatowy jest typowym oportunista, dlatego jest uwazany wazny przekaz-
nik energii pomiedzy wieloma poziomami troficznymi biocenoz (Momot i in. 1978). Korzysta¢ moze
z pokarmu zaréwno niewielkich rozmiaréw jak mikro zooplankton, perifiton i detrytus oraz wielkich
jak makrofity. Chetnie Zywi si¢ larwami jetek — Ephemeroptera, widelnic — Plecoptera, chruscikéow —
Trichoptera oraz muchdéwek - Diptera (Mason 1975).

Wszystkozerno$¢ w polaczeniu z wlasciwoscig tworzenia silnie zageszczonych populacji wskazuje na
potencjalnie silny wplyw gatunku na biocenozy wodne mogacy predestynowac raka sygnalowego do
roli gatunku kluczowego w niektérych ekosystemach wodnych. Tworzac liczebne silnie zageszczone
populacje moze istotnie wplywa¢ na biocenozy wodne poprzez oddziatywania troficzne Powyzsze
przyczynia si¢ do faktu, ze w przypadku wspolwystepowania wypiera on raka szlachetnego Astacus
astacus zmieniajac uwarunkowania siedliskowe jak réwniez w wyniku bezposredniej konkurencji
miedzygatunkowej (S6derback 1993).

W przeciwienstwie do inwazji raka pregowatego ekspansje raka sygnatowego w polskich wodach
mozna uzna¢ za bedaca w fazie rozwojowej. Dlatego tez pewne skutki introdukeji tego gatunku obser-
wowane w krajach jego pierwotnego wsiedlenia w Europie nie s3 jeszcze widoczne. Do takich nalezy
zaliczy¢ efektywnos$¢ komercyjng eksploatacji introdukowanego raka sygnalowego. Do$wiadczenia
szwedzkie (Edsman 2016) wskazuja, Ze poczatkowo nowozatozona populacja raka sygnatowego ofe-
ruje atrakcyjne pod wzgledem uzytkowym polowy. W miare uptywu lat ekploatowane stada raka
sygnalowego charakteryzuja si¢ rosnacym zageszczeniem osobnikéw o niewielkich rozmiarach ciala.
Zjawisko to trudne do wyjasnienia przekiada si¢ w praktyce na spadek zainteresowania eksploatacja
istniejacych populacji i tendencja do przeprowadzania nowych introdukcji. Tym samym wzrasta ten-
dencja antropogennej propagacji gatunku z jednoczesnym spadkiem presji na istniejace do tej pory.

Podsumowanie

Wryniki badan wskazujg, ze nalezy spodziewac¢ si¢ dalszej ekspansji obcych gatunkéw rakéw w wo-
dach Polski. Spowolnienie rozszerzania si¢ zasiegu wystepowania wydaje si¢ w chwili obecnej jedy-
nym realnym $rodkiem zaradczym. Oprocz koniecznoéci popularyzacji wiedzy, innym skutecznym
rozwigzaniem moze okaza¢ sie rosnace zainteresowanie komercyjng hodowla rodzimych gatunkéw
rakow. Przyktad ratowania lososia atlantyckiego Salmo salar w wodach polskich wskazuje, ze rachu-
nek ekonomiczny jest zwykle skutecznym sposobem wspierania rodzimych gatunkéw. W przypadku
raka pregowatego wigzac si¢ to moze dodatkowo z bardziej aktywnym hamowaniem jego ekspansji,

85



jako gatunku komercyjnie bardzo malo wartosciowego, ktorego pojawienie si¢ eliminuje dany zbior-
nik w aspekcie potencjalnej hodowli rakéw z rodzaju Astacus.

Roéwniez w przypadku raka sygnalowego dotychczasowe do$wiadczenia wskazuja, ze nalezy spodzie-
wac sie dalszej niekontrolowanej ekspansji gatunku w wodach polskich. Historia przebiegu rozsie-
dlania gatunku wskazuje, Zze w okolicach jego wystepowania nalezy oczekiwa¢ dalszego rozprzestrze-
niania. Tak jak w przypadku raka pregowatego szeroka popularyzacja wiedzy na temat szkodliwosci
wsiedlen staje sie w $wietle dotychczasowych do$wiadczen sprawg o fundamentalnym znaczeniu.
Prawnym narzedziem zapobiegajacym kolejnym introdukcjom jest Rozporzadzenie Ministra Rol-
nictwa i Rozwoju Wsi z dnia 17.01.2003 roku, Dziennik Ustaw Nr 17 poz.160, § 8, nakazujace nie
wpuszczanie schwytanych osobnikéw raka sygnatowego z powrotem do wéd, w tym takze do tych,
w ktérych zostal zlowiony. Rozporzadzenie to stanowi unikalne rozwigzanie prawne w skali euro-
pejskiej, lecz bez popularyzacji podstawowej wiedzy na temat rakéw, moze okazaé si¢ rozwigzaniem
nieskutecznym.
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The impact of alien species on the state of the population of
freshwater crayfish in Poland - history and present state

Abstract

Alien species from the North American continent deliberately introduced by man into European wa-
ters caused reconstruction of species composition across the continent. On the example of freshwater
crayfish, we can observe all the mechanisms that reduce the biodiversity of ecosystems due to the in-
troduction of alien species. Polish waters, especially in Pomerania, are a kind of experimental training
ground for the above-described phenomena that occur on the level of crustaceans. This paper presents
the history of displacement of the native species of noble crayfish by invasive species, namely the spi-
nycheek crayfish Orconectes limosus and signal crayfish Pacifastacus leniusculus.

Keywords

native species, invasive species, spinycheek crayfish, signal crayfish, noble crayfish

Native species

Out of all five indigenous European species of crayfish (Souty-Grosset et al. 2006), only the noble cray-
fish, Astacus astacus, is a species that certainly settled Polish waters ,,since forever” (Fig. 9). The history
of changes in this species’s occurrence in the area of present-day Poland is an excellent example to
illustrate the consequences of introducing alien species.

The situation of freshwater crayfish in Poland, especially in Pomerania, can be described as represen-
tative of the entire area of noble crayfish natural occurrence. Practically all phenomena determining
the change of its occurrence in Europe occurred in this region. It can also be assumed that especially
negative influences had the most primitive nature in Pomerania. Particularly, the biotic influences
related to the invasion of alien species in this region have the longest history in the world. Pomeranian
waters were the first waters in Europe, where the American species of spinycheek crayfish Orconetes
limosus was introduced (Kulmatycki 1935), (Smietana 2011a). The introduction of this species was
a consequence of releasing another alien species from the American continent — fungus-related orga-
nism, Oomycetes, to the European waters. This organism was and is responsible for the mass dying
out of native crayfish throughout Europe. The first cases of crayfish death caused by disease commonly
called as ,,crayfish plague”, a consequence of infection with Aphanomyces astaci, were first listed in
Lombardy (Italy) as early as 1859 (Alderman 1996). To date, the presence of this organism has led to
the loss of subsequent locations of native crayfish. In Pomerania, until 1890, this disease destroyed
practically all populations of commercially available noble crayfish. Therefore, research on the causes
of the disappearance of native species was undertaken in Pomerania very early. The researcher F. Schi-
kora, who first described this pathogenic species of Aphanomyces astaci, was from this region (from
the Neudamm city - now Debno Lubuskie) (Schikora 1903).

Historical determinants make Pomerania the area considered as a kind of ,training ground”. In this
relatively small area the mechanisms and their effects that influence the crayfish habitat have been
present for the longest period of time and are determined by factors recognized as the most important
across Europe. These include: ,crayfish plague”, introductions and expansions of alien species, an-
thropopression (Souty-Grosset et al. 2006, Holdich 2002, Holdich et al. 2009). The detailed analysis of
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the issue seems to make an important contribution to the understanding of mechanisms activated in
biocenoses at the time of the alien species introduction, irrespective of their location on our continent.

It is worth noting, however, that often the qualification of a particular species as a native species may
be difficult. For example as mentioned above, in Central Europe, including in the area of modern Po-
land and Pomerania, freshwater crayfish was most commonly represented by noble crayfish Astacus
astacus. 'This species is undoubtedly considered native to these continental areas (Souty-Grosset et
al. 2006). However, it is very difficult to accurately determine the borders of the native region of this
species, since, apart from natural expansion (Elton 1957), it was most likely an anthropogenic trans-
location and introduction. Not knowing the causes of noble crayfish occurrence at the outskirts of his
current habitat area leads to discussions about his qualification as a native species. For example, the
presence of this species in the Scandinavian Peninsula is currently the subject of scientific discussion
(Skurdal et al. 1999). There are sources suggesting that in the sixteenth century noble crayfish was bro-
ught to Sweden and it is not known whether these introduced individuals were the first representatives
of its kind in Sweden (Abrahamsson 1972). While Gydemo claims (Soderhall et al. 1994) that Astacus
astacus is a native species in Swedish waters. A similar situation occurs in Finland where, according to
Westman (1972), there are indications that Astacus astacus is a native species, but the author admits
that this claim is more a matter of speculation (Westman 1972). The occurrence of this species in many
other regions of Europe is problematic. According to the study (Albrecht 1983), apart from Scandina-
via, such problematic areas include the Iberian Peninsula, the British Isles and Eastern Switzerland.
Generally Astacus astacus was considered as non-native species in Switzerland (Buttiker 1987), but in
the eastern part of the country it was considered a native species (Carl 1920).

On the basis of the work carried out in the first half of 2000 (Souty-Grosset et al. 2006) within the
European Thematic Network ,,Craynet”, the current occurrence of noble crayfish on the continent has
been confirmed in at least 36 countries: Albania, Andorra, Austria, England, Belarus Bulgaria, Cro-
atia, Montenegro, Czech Republic, Denmark, Estonia, Finland, France, Greece, Netherlands, Lithu-
ania, Liechtenstein, Luxembourg, Latvia, Macedonia, Moldova, Germany, Norway, Poland, Russia,
Romania, Serbia , Slovakia, Slovenia, Sweden, Switzerland, Ukraine, Hungary and Italy. Of the above
mentioned countries, England, eastern and southern France, Andorra and practically the whole of
Italy and Norway are considered a non-native habitat areas for noble crayfish. Studies have shown
that the current non-native presence of this species in Europe is relatively sporadic and it is definitely
a prevalence with tendency to retreat rather than invasive expansion. According to “the tens rule”
(Willamson and Fitter 1996), which implies that permanent populations are established from 10% of
species introduced to new habitats, noble crayfish seem to belong to the remaining 90%. For example,
in the Iberian Peninsula, noble crayfish was imported in the 50s of the twentieth century and was
a victim of the ,crayfish plague” at the end of the 1970s (Diéguez-Uribeondo 2006), and the it was
exactly the crayfish brought from Germany in 1965 that was considered a precursor to the disease
in Spain (Cuéllar and Coll 1983). Currently, noble crayfish is not found in the waters of the Iberian
Peninsula (Holdich et al. 2009). According to Johansen and Pietkiewicz (Brodski 1981), noble crayfish
was introduced in Siberia, but lack of up-to-date data on the effectiveness of these procedures indi-
cates their failure. Precisely because of the lack of lasting introduction success, modern knowledge
of the unsuccessful introductions of this species in Europe is very limited. Successful introductions,
which leave a trail in the form of permanently occurring populations, generally create the impression
of greater adaptability of the species than it actually is. The noble crayfish fits in perfectly with this
condition. Such successful introductions happened in the 1980s in Morocco (Mouslih 1987) and on
the British Islands, where Astacus astacus was imported and introduced some 400 years ago due to the
high culinary value (Richards 1983).
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Data on the exact number of locations of this species is constantly being collected and updated in all
European countries, but it points to the disappearance of this species and the importance of its intro-
duction. In France, the noble crayfish occurs in 76 locations where it is cultured; natural populations,
however, are the subject of protection introduced since 1983 (Arrignon 1996) despite the problematic
status of the native species. In Belgium, 43 sites were found in 1982-1985, but only 18 were charac-
terized by relatively large numbers, and 14 were in private ponds (Gerard 1986). Brodski (1981) and
Wesenbeg and Lund (1939) give information on the introduction of this species to waters in Denmark.
In the Federal Republic of Germany Dehus has found 89 species habitats (Dehus 1990). Bott (1950)
states that populations in the south of the country (Danube Basin) are the result of the introduction.
Probably the result of successful introductions has come from the fact that presently in Germany there
are at least 719 populations of this species (Schulz 2000).

The noble crayfish in the area of its prevalence, which can generally be considered as ,natural” (ie,
where its presence is promoted) is subject to strong human influences, which clearly reflects the local
distribution of locations occupied by it.

Skurdal and Taugbel (2002) report the habitat area borders are at latitude 63° north in Norway, 61° in
Sweden and 67° in Finland. Estonian noble crayfish has been found in 255 locations (Paaver and Hurt
2009). Lithuanian noble crayfish are also considered as native species. It occurs in 91.5% of lakes whe-
re freshwater crayfish is found. Astacus astacus occurs in the eastern part of Lithuania (Burba 1994)
and its presence on the island in the western part of the country is due to anthropopression (Cukerzis
1973). In total, this species is collected from 95 lakes, 6 ponds and 35 other waters with the total length
of 35 km (Burba 1994). In Belarus, prevalence of noble crayfish has been confirmed at 30 sites, mainly
in small rivers (Kulesh et al. 1999). Brodski (1981) reports on the existence of 12 locations and the same
amount of introduction places of this species. Fiedotov (1993) reports the occurrence of noble cray-
fish in the European part of Russia. Relatively few locations of this species are found in Romania and
the Balkan Peninsula (Souty-Grosset et al. 2006), but this may be due to the poor analysis of present
colonisation. For example, Krupauer (1972) lists 17 Astacus astacus locations in the Czech Republic
alone, whereas present verification data show the presence of this relatively common species in the
Czech Republic and Slovakia (Souty-Grosset et al. 2006). Noble crayfish are also found in a select few
locations in Turkey near Istanbul (Starobogatov 1995) and Albania (Karaman 1963).

The noble crayfish in Poland is undoubtedly recognized as a native species by many authors (Gajewski
and Terlecki 1956, Lechkow 1962, Kossakowski 1966, Jazdzewski and Konopacka 1998, Struzynski
1999, Krzywosz i Smietana 2004, Smietana et al. 2006). It is one of the species of native invertebrates
whose rate of disappearance in recent decades indicates the real possibility of losing that element of
water biocenose. Data on changes in the prevalence and abundance of noble crayfish in Poland clearly
confirm this statement (Schulz and Smyth 2001), (Smyth et al. 2004).

The presence of noble crayfish in Poland was not well documented in the past. Only the data pu-
blished by Seligo (1902) can be used as a basis for determining the primary range of this species. This
author analyzed the ichthyofauna and astacafauna in all Pomeranian lakes used as fishing grounds
(belonging back then to Eastern Germany). This work contains extremely valuable data on the natu-
ral selection of the habitat of the noble crayfish - the only crustacean species that was commercially
caught in those years. However, this data may also be incomplete, due to the relatively late data com-
pilation period. At the beginning of the twentieth century, when Seligo (1902) was collecting data for
his publication, at least for 15 years episodes of the ,crayfish plague” had been erupting, destroying
progressively more noble crayfish sites (Kossakowski 1964). The first comprehensive study on the ran-
ge of all occurring noble crayfish species in Poland was undertaken in 1958 by Lenikowa (1962). On
the basis of the research results of this author, the number of noble crayfish locations preserved in
Poland was assessed at 547, of which 86 were in Pomerania (Smietana et al. 2004). Since Leritkowa’s
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work (1962) was based on the analysis of surveys submitted by fishermen, it was probably impossible
to find all the actual locations. This was confirmed by research conducted in the years 2000 under the
joint Polish-German research in Pomerania (Schulz and Smietana 2001). In the course of the research,
the locations of this species not reported by Lenikowa were found (1962). For this reason, the results
of comparisons illustrating the rate of change in the disappearance of the noble crayfish described by
Smietana et al. (2004) stating that the rate of decrease of the number of locations in Pomerania was
from 86 locations in 1953 to 22 in 2002, should be interpreted as significantly faster than indicated by
direct comparing the above.

Because the specifics of the noble crayfish prevalence are related to the distinct isolation of particular
habitats, and given the dynamics and nature of the “crayfish plague” spreading (Taugbel et al. 1993),
any information or comparison results suggesting another location disappearance should be interpre-
ted as the loss of another separate population of this species. In light of the above, even loss of a single
location is in principle a significant reduction of biodiversity at the level of the gene pool depletion. For
this reason, in-situ research in order to preserve the noble crayfish species is of particular importance.
The current species range and individual analysis should be the core of the studies, which should be
understood as the need to analyze and study each preserved location as well as those relatively ,,fre-
shly” lost.

The analysis of published data on the noble crayfish range in Poland indicates that monitoring of lost
populations had not been conducted until now, there had only been results that more or less precisely
determined the range of occurrence of the species. These types of analysis can be found in few works
— Lenkowa (1962), Kossakowski (1966), Kossakowski and Orzechowski (1974), Jazdzewski and Kono-
packa (1993), Skalski (1994), Struzyniski and Smietana (1999), Smietana et al. (2004) and Krzywosz and
Smietana (2004).

The above analysis are usually point-based in the time scale, and methodological discrepancies in data
collection have not so far prompted the authors to analyse the variation in the noble crayfish range and
its dynamics. This data only outlines a process that can be expected in the current age of anthropoge-
nicity, and it’s only an intuitive approach to determine the direction of astax faunal change.

The dynamics of change and intensity of propagation of species disappearance analysis is, however, of
key importance in the light of the global need to take action to save the native species. It is necessary
to estimate how much time is left to save the noble crayfish species, taking into account both the dy-
namics of its disappearance and the dynamics of the invasion of the competitive species, which is the
spinycheek crayfish.

Information about the spread of spinycheek crayfish species, similar like in the case of the noble cray-
fish, allowed only for a relatively precise identification of the range of this species, which is merely one
of many aspects of its invasion. Kulmatycki (1935, 1936, 1938) and Pieplow (1938), as well as Kossa-
kowski (1956), Lenkowa (1962), Kossakowski and Orzechowski (1974), and more recent studies pre-
sented by Jazdzewski and Konopacka (1993, 1998), Krzywosz et al. (1994), Struzynski and Smietana
(1999), Szaniawska et al. (2005), Souty-Grosset et al. (2006), Jaszczott and Szaniawska (2011) and Smie-
tana (2011a) - all of these author’s analysis show mainly the range of spinycheek crawfish occurrence.
They do not fully reflect the dynamics of the propagation of a species expressed by a specific increase
in concentration. Concentration is understood as an increase in the number of occurrences within
the stated range. The basis for determining the dynamics lies in the need to identify as accurately as
possible the current distribution of species in the time domain, allowing for registering the changes,
particularly in areas where species coexist. This permits a comprehensive assessment of parallel chan-
ges between occurrence of the native and alien species, thus providing a basis for evaluating the nature
of interspecies interaction and anticipating effects.
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As aresult, any up-to-date analysis of the freshwater crayfish species occurrence in Pomerania should
be treated as a great opportunity to obtain information that determine the direction of saving native
species and limiting the expansion and the influence of American crayfish species.

The “Atlas of crayfish in Europe” (Souty-Grosset et al. 2006) indicates that Poland is a country with
alack of native species and the prevalence of alien species represented here by spinycheek crayfish Or-
conectes limosus. The reason for this situation lies primarily in the pioneering processes that influence
the spread of crayfish throughout Europe. For this reason, the description of the exact distribution of
particular species in the Pomerania area may be the basis for predictions of the direction and nature
of crayfish fauna changes in the rest of Europe. The time factor in this region is most definitely impor-
tant, and thus, simplifying the presentation of the problem, there are reasons to believe that what hap-
pened in Pomerania is most likely to happen or is happening now in other parts of Europe. Therefore,
when it comes to investigating the mechanisms that govern the displacement of native species by the
american species, getting to know the exact situation of crayfish in Pomerania is of prime importance.

The current crayfish distribution, especially of the alien species — spinycheek and signal crayfish - in
this area, should be considered as the basis for describing the mechanisms of native species disappe-
arance and thus for validating the thesis of Pomerania’s exceptional importance in explaining the
mechanism of crayfish displacement, disappearance of native crayfish in the aspect of increasing the
efficiency of actions taken to preserve the native species.

Spinycheek crayfish. Orconectes limosus Raf., 1817

An alien species with an exceptionally long history of invasion in the area of its introduction is un-
doubtedly the spinycheek crayfish (Fig. 10). In the case of crustaceans probably, and in the case of
tenths, this is certainly the longest-running history of alien species invasion in the world. An invasion
that can be described as successful for the invasive species and lasting still to this day. At present, this
North American species occurs in waters of at least 18 European and 1 African country.

The dynamics of spinycheek crayfish invasion is relatively best described for Polish territory (Smyth
2013). The introduction of 100 individuals of this species happened here in 1890. It was carried out by
the outstanding German fisherman Max von dem Borne in Barnéwek near Debno Lubuskie (West
Pomeranian province). The purpose of this introduction was to rebuild fishermen’s income after the
»crayfish plague” that harmed the noble crayfish. To date, it is not known why out of about 300 North
and Central American species of crayfish, Max von dem Borne chose the spinycheek crayfish. The
knowledge of the species’s resistance to ,,crayfish plague” was certainly the basis. In addition, the the
scientific name of the species at that time was Astacus limosus. Therefore, it can be assumed that Max
von dem Borne chose the closest known kinship possible at that time. For this reason, his choice sho-
uld not be judged in the light of what we know today. The German breeder acted in accordance with
the common scientific knowledge that the introducing the spinycheek crayfish and brown bullhead
would bring only economic and environmental benefits. Considering this, one should rather doubt the
widespread information that one individual spinycheek crayfish escaped from the pond that it was in-
troduced in, into the nearby river Myséla and thus spread in Europe. The results of analyzes of changes
in the distribution of this species in the following years in Pomerania discredit the theory of spinyche-
ek crayfish escape. All indications are that it was deliberately introduced to various places that were
often far away from the original introduction place by fishermen, who hoped to obtain revenues from
its commercial use. The above data is illustrated by the analysis (Smietana 2013) that by the autumn of
1939, the number of locations in Pomerania increased by at least 20.

The map (Fig. 11) illustrates the distribution of spinycheek crayfish in Pomeranian waters, described
in the literature until 1939. The character of the resultant distribution in this period clearly indicates
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that the propagation of the species from the place of primary introduction could not have proceeded
through a natural dispersion. Another period of invasion resulting in changes in species distribution
in the mid-twentieth century (1950-1975) is presented on the map (Fig. 12).

The most complete data on the distribution of spinycheek crayfish from this period is delivered by
Lenkowa (1962), who described 51 locations of this species. The rest of the locations was described on
the basis of information from other authors, who in their work reported the location of the spinycheek
crayfish in a verifiable manner.

This period of time can considered as the onset of the mechanism of the noble crayfish displacement
by the invasive species. At that time, the locations of the spinycheek crayfish were located in the im-
mediate vicinity of the noble crayfish locations.

On the basis of data comparisons on the historical prevalence of noble crayfish in Pomerania, a gra-
dual taking over of primary locations inhabited by noble crayfish, by spinycheek crayfish was recor-
ded. In the pre-war period Kulmatycki (1935, 1938) from 8 described by himself spinycheek crayfish
locations, he points out one location that is a place of co-occurrence with noble crayfish (river Brda).
Comparative analysis shows that 5 other locations were listed at the beginning of the century as places
of noble crayfish occurrence - two sites in the Wda river, Lake Bystawek connected with Lake Bystaw
and Lake Wierzcha (Mukrz).

Of all the noble crayfish locations known in the early 20th century after 1960, at least 20 new locations
were colonized by spinycheek crayfish, of which 9 were recorded by Lenkowa (1962), 4 locations by
Gajewski and Terlecki (1956), 3 locations by Sakowicz and Kompowski (1961), 2 locations by Kossa-
kowski (1964) and 3 locations by Wiktor (1955).

Terenological verification of historical data on the occurrence of spinycheek crayfish and field studies
on the occurrence of this species in Pomerania conducted in the years 1998-2010 allowed to obtain
the cartographic analysis of the current distribution of this species. The present occurrence of the
spinycheek crayfish in Pomerania is presented on the map (Fig. 13).

This study also allows for a thorough analysis of the degree of displacement of noble crayfish locations
by spinycheek crayfish in Pomerania. The Table 2 shows the number of known spinycheek crayfish
locations in Pomerania in the past 110 years.

Tab. 2. Comparison of the number of spinycheek crayfish locations in Pomerania in the years 1900-2010 based on their

occurrence in different types of waters (source: Smietana 2013)

Date 1901 1939 1950-1970 2010
Lakes, ponds 3 9 76 764
Rivers 1 14 25 92
Total 4 23 101 856

By compiling the data presented in the tables (Tab. 2 and Tab. 3), we can note large variations in the
number of species locations. The present number of known spinycheek crayfish sites accounts for only
7.8% of their state at the beginning of the century. The situation of spinycheek crayfish in Pomerania,
illustrated by changes in number of locations over the last century, looks opposite to the situation
of the noble crayfish situation. It is characterized by a dynamic increase in the number of locations,
particularly in the second half of the 20th century. Proposed by Smietana (2013) visualization of ten-
dencies of changes in number of species locations presented in Fig. 13 shows an exponential nature of
this growth. The occurrence of critically decreasing noble crayfish habitat numbers and the invasive
nature of the increase in the number of spinycheek crayfish should be noted. The use of exponential
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trend method allowed to obtain a view of changes in the number of species studied in Pomerania. The
main advantage of this presentation is the ability to forecast changes in the species distribution in
Pomerania. Therefore, using the above models, the estimated date of total disappearance of the noble
crayfish in the examined area is the 50s of the 21st century.

Taking into account the exponential growth of the current number of the examined species, the occu-
rrence of critically decreasing noble crayfish locations numbers and the invasive nature of the incre-
ase in the number of spinycheek crayfish should be noted. The use of exponential trend illustrations
allowed to obtain a model view of changes in the number of species studied in Pomerania. The use
of exponential trend method allowed to obtain a view of changes in the number of species studied in
Pomerania. The main advantage of this presentation is the ability to forecast changes in the species
distribution in Pomerania. Therefore, using the above models, the estimated date of total disappearan-
ce of the noble crayfish in the examined area is the 50s of the 21st century. However, this date should
be interpolated in terms of changes in the number of spinycheek crayfish locations in Pomerania. This
analysis allows us to assume an earlier date — 2020.

It is expected that lakes will be completely seized by this species of crustaceans in Pomerania. Accor-
ding to the current dynamics of growth, this year the indicative number of locations may reach 2050,
ie close to the total number of all lakes in Pomerania. In addition, considering antagonistic nature of
coexistence of the noble crayfish with the spinycheek crayfish, we can assume that the native species
will retreat from the Pomeranian waters much faster than the model statement indicates. The illu-
stration in the Fig. 14 indicates the predominant, degradative nature of spinycheek crayfish invasion
among all the other factors potentially eliminating the noble crayfish from its original location. The
role of invasive spinycheek crayfish is underlined by the fact that the noble crayfish has been com-
pletely replaced in all of its historical locations. Thanks to the precise localization of noble crayfish
locations at the beginning of the century, it was possible to check the current state of astax fauna in
each water body.

Tab. 3. Breakdown of locations showing the level of displacement of the noble crayfish by spinycheek crayfish (source:
Smietana 2013)

Author Seligo (1902) Lenkowa (1962) et Author’s own

al. (1950-1975) research (1998-2010)
Number of verified locations 318 125 37
Number of spinycheek crayfish 253 121 7*

locations at the site of the historical

occurrence of the noble crayfish

Number of currently confirmed noble | 6 2 37

crayfish locations

Number of locations with no 59 2 0

occurrence of any species of crayfish

*Coexistence of both species

The results of these studies are presented in the table (Table 3). The data indicate a high degree of ta-
keover of the native species habitat by spinycheek crayfish. Locations verification revealed over 79.5%
displacement level.

Taking into account the present number of locations registered as being totally devoid of crayfish, the
level of native crayfish displacement can be estimated at 98.1%. All water bodies in which no cray-
fish were found, were characterized as markedly degraded habitats. In all cases analyzed the area of
the water surface has decreased significantly over the last 100 years, and in a dozen or so cases, the
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reservoirs dried up or were completely drained. Other basins of this type usually located within the
village were characterized by signs of strong eutrophication — permanent algal blooms and siltation of
the reservoir. The results of such observations indicate that, in addition to coexistence with spinycheek
crayfish, the deterioration of habitat conditions has a degrading effect on the noble crayfish distribu-
tion and plays a significant role in shaping intra-species competition.

Hence, learning this region’s nature becomes meaningful in the light of gaining the knowledge abo-
ut conditions that may be relevant in the process of noble crayfish locations disappearance and the
expansion of the American crayfish species in Pomerania. Long-term observations have confirmed
the possibility of the noble and spinycheek crayfish co-existing in the same lake (Smietana 2013).

Changes in the noble crayfish population in the lakes of its exclusive occurrence comparing to changes
in the lakes with coexistence of two species, indicate the negative impact of the coexistence on the
native species. Its effect was a decrease of the noble crayfish population in the following years.

By recording possible long-term natural coexistence of these species (Smietana 2013), it has been
shown that the competitive displacement is not exclusively related to transmission of the ,crayfish
plague” pathogen Aphanomyces astaci. The competition mechanism in Pomerania is thus based on
differences in the characteristics of the populations of competing species.

The noble crayfish in its first five years of life is characterized by a comparable rate of individual
growth to the spinycheek crayfish residing in the lakes from which native species have been recently
displaced. The growth of the spinycheek crayfish tends to be more dependent on environmental con-
ditions than the growth of the noble crayfish. The pleuropodal fecundity of the average spinycheek
crayfish female individuals is significantly higher than that of the noble crayfish female individuals.
The spinycheek crayfish female individuals in all lakes studied were characterized by high fertility in
comparison with other populations of this species — Polish, European and American. The pleuropodal
fecundity of the noble crayfish from Pomerania is on a typical level for this species.

A summary of the results of growth rate and pleuropodal fecundity indicated the existence of a clear
reproductive advantage of the spinycheek crayfish over the noble crayfish. It showed that the average
three-year-old female spinycheek crayfish carries a number of eggs similar to that recorded in a six
or seven-year-old female noble crayfish. This determines the significant difference in the reproduc-
tive potential of the population of the alien species. Comparatively, same growth potential that the
spinycheek crayfish reached in the fifth year of its population (build from a single female), the noble
crayfish population is able to reach after 11 years. The differences in the rate of fecundity of the exami-
ned species show the signs of different growth and reproductive strategies — the ,,r-strategy” in case of
spinycheek crayfish and , K-strategy” in the noble crayfish population.

Large differences in fecundity and the absence of distinct differences in the rate of individual growth
between species indicate that interspecific competition may be particularly strong during the recru-
itment period, ie 0+ age. Comparative studies of crayfish at 0+ age, under the cage culture conditions
(Smietana 2013), show evidence of intra- and interspecific competition in the noble crayfish and Ame-
rican crayfish population.

The growth of the crayfish’s body size during the experiment indicated that both the location and
experimental conditions were favorable for both of the species and did not favor any of them. The
strongest reducing effect on the attainable size of the noble crayfish under the experimental conditions
was coexistence with the spinycheek crayfish, which was particularly noticeable at high densities.

The spinycheek crayfish that coexists with the noble crayfish in low densities has a larger body size
than the one in a mono-specific population, in the same density. In higher densities, the size reducing
impact of overgrowth was not dependent on the fact of coexisting with the noble crayfish. The effects
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of competition on species was measured by their body length growth during 3 months of culture. It
was found that in the case of noble crayfish, the interspecific competition influenced the size relatively
more than the intraspecific competition. The opposite effect was observed in the case of spinycheek
crayfish. There was no such dependency in the experimental conditions in the case of a single crayfish.

Under the experimental conditions (Smietana 2013), the noble crayfish was significantly smaller in size
than the spinycheek crayfish. This phenomenon occurred in all distribution settings and conditions,
targeting intra-species and intra-species competition analysis. The weight comparison showed par-
ticularly distinct differences. The spinycheek crayfish coexisting with noble crayfish in low densities
attained an average weight of 5.5 g, while the noble crayfish under the experimental conditions of
over-growth and coexistence reached a mass of more than four times lower.

In the applied distributions the survival of the noble crayfish was not dependent on the density of its
species. Coexisting with the spinycheek crayfish clearly affected the survival rate of the noble crayfish,
especially in high densities, where it dropped by almost half to 37%. The recorded decline in survival
of the spinycheek crayfish was related to the high density of its own species. The high competitiveness
of spinycheek crayfish was confirmed by the signal crayfish’s survival rate which was significantly
higher in the case of coexistence with the noble crayfish than with the spinycheek crayfish.

The noble crayfish body length in the hatching process was higher than the spinycheek crayfish body
length, but situation reversed after one month under experimental conditions (Smietana 2013). After
three months, the body length of the spinycheek crayfish was more than double that of the noble
crayfish. Intraspecific competition measured by the number of individuals losing claws (chela) was si-
gnificantly higher in the case of noble crayfish. Interspecific competition measured by the aggravation
of this phenomenon most strongly affected the noble crayfish and showed a loss of chela by more than
80% of individuals, regardless of population density. The competitive advantage of the spinycheek
crayfish is related to the larger size of its weapon, the chela. The difference in the chela length between
those of the spinycheek crayfish and the noble crayfish was about double. It has been shown that this
advantage is associated with a faster growth rate of the spinycheek crayfish body, rather than differen-
ces in body proportions.

The competitive impact of spinycheek crayfish on the noble crayfish is particularly strong during the
recruitment period, i.e. in the first year of life. The mechanisms of competition that take place during
this period may be considered significant for the displacement of the native species by the invasive
species. Studies (Smietana 2013) have shown that invasive spinycheek crayfish has a multi-faceted
advantage in interspecies competition over native crayfish. The advantage of the alien species results
from better adaptation to the conditions offered by the present state of the Pomeranian lakes. It is also
associated with the superiority of the ,,r-strategy” of survival, manifested by the more dynamic pace
of reproduction. Despite the possibility of relatively long coexistence of these species in one reservoir,
it results in the successful elimination of the noble crayfish from its natural habitat. It has been shown
that the effects of direct competition are particularly strong in the early stages of crayfish life.

Signal crayfish. Pacifastacus leniusculus Dana, 1852

The present situation of noble crayfish in relation to the above-described invasion of the spinycheek
crayfish is further complicated by the expansion of another type of American crayfish that has been
taking place since the 1970s. Signal crayfish Pacifastacus leniusculus is currently another deadly threat
to the last surviving populations of the native species (Fig. 15).

This species, due to its comparable to the noble crayfish size, and being the largest species of freshwater
crayfish in North America, was the subject of many anthropogenic introductions beyond its natural
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range. From 1895 to 1916, the species was transferred from Washington State to Lake Tahoe in eastern
California on the Nevada border. Introduction of this species to waters in the San Francisco Bay Area
and subsequent interspecies competition is considered to be the leading cause of total extinction of
the endemic species of Pacifastacus nigrescens (Bouchard 1977). Another endemic species endangered
by the introduction of the signal crayfish in the American continent is Pacifastacus fortis (Daniels
1980). Same as in the case of spinycheek crayfish, the main cause of the anthropogenic propagation
of the species was its commercial exploitation. Thus, in the 1990s, the spread of the signal crayfish in
the western states of North America allowed the exploitation on the level of 300-500 tonnes, including
another species of Procambarus clarkii (Huner 1994). The commercial attractiveness of this species
was the reason for its introduction in Japanese waters from 1926 to 1930. Under new conditions, the
signal crayfish has acclimated and contributed to limiting the occurrence of japanese native crayfish
— Cambaroides japonicus (Kawai and Hiruta 1999).

The European ,,career” of signal crayfish begins at the end of the 1950s. In 1959, a decision was made
to introduce the signal crayfish to a lake in southern Sweden. At the same time another American
crayfish, Orconectes virilis (Hagen), was introduced. Of these two species, only the signal crayfish
acclimatized to form a stable population (Smietana and Struzynski 1996). The reason for these intro-
ductions was an attempt to find a species of freshwater crayfish that would be able to ,,replace” in Swe-
den the wiped out by ,,crayfish plague” (about 95% of the species) noble crayfish Astacus astacus. The
immunity of North American crayfish to Aphanomyces astacus was the main reason why these new
species were introduced. The decision on these introductions was also a result of strong social pressure
on the Swedish authorities linked to the unique role of the crayfish in Swedish culture and traditions,
including culinary (Swahn 2004).

After a successful first attempt, the signal crayfish has been chosen as a substitute for Swedish noble
crayfish, also due to their relatively close phylogenetics relationship, high utility and potentially eco-
nomically viable breeding. The introduction in 1960 of 60,000 individuals of this species from Lake
Tahoe, California, guaranteed the prevailing of the signal crayfish in Swedish waters, and consequen-
tly also in the waters of other 21 European countries. The 69 lakes were inhabited by the signal cray-
fish (Brinck 1983). The next step was, in the same year, the approval of the Swedish National Board
of Fisheries to set up the Akvatiska Avelslaboratory Signal Crayfish Breeding Centre in Simontorp
near Blentarp in southern Sweden. This center after importing another 50,000 individuals from Lake
Tahoe, produced the first 200,000 ,crayfish babies” that were used for introductory purposes in the
1970-1971. The Simontorp Center, based on its own herd, has cultured over 20 million offsprings. On
basis of this material, at least 2697 locations of signal crayfish were established in Sweden up to 1996
and introduced to waters of 20 other countries, including Poland.

Similar as in Sweden, the purpose of bringing signal crayfish to Poland was to obtain the economic be-
nefits of fishery use, in this case based on the sale of crayfish. According to Smietana (2011a) introdu-
cing signal crayfish to Poland started in 1971. One year later, the team of Professor Jozef Kossakowski
from the Institute of Inland Fisheries in Olsztyn brought the first batch of 1000 individuals aged 0+
(Kossakowski et al. 1983, Kossakowski 1983, Krzywosz 1994). The material came from the Simontorp
centre in Sweden. Until 1977, 29,000 individuals were imported, 25,100 of whom were admitted to
mesotrophic Lake Garbas near Stare Juchy. The rest of the material was put experimentally into the
stocking centre in Brynsk near Dzialdowo and into the Brynica River. According to published reports
(Gondko and Girsztowtt 1987, Jazdzewski and Konopacka 1995, Krzywosz et al. 1995) these actions
did not result in obtaining a stable population, although the authors take into account the possibility
of signal crayfish survival at the aforementioned locations.

In 1979, the crayfish from the next batch, which consisted of 10,000 individuals, were held in the po-
ols of the Inland Fisheries Institute in Olsztyn, in the pools of the River Fishery Laboratory in Oliwa
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and in the pools of the stocking center in Naryjski Mlyn near Morag. A part of the imported crayfish
(4,200 individuals) was released to the excavation site near Etk, where up to 1991 fully grown indivi-
duals were still caught. In 1983, 70 adult individuals from the above-described batch were released to
Szelag Wielki Lake near Olsztyn.

The last batch of the signal crayfish from Simontorp was brought to Poland in 1991 (7,000 individuals)
and 1992 (3,200 individuals). They were cultured in the Stocking Center in Gawrych Ruda (Polish An-
gling Association) and the Experimental Stocking Center ,,Dgal” in Pieczarki near Gizycko (Institute
of Inland Fisheries). The purpose of this introduction was to develop methods of breeding the species
(Krzywosz et al. 1995). In 1995, adult individuals that remained after the study were returned to the
breeding ponds in Zelice near Koszalin belonging to the ,,Aquamar” company from Miastko, a fish
and crayfish farm.

Current research (Smietana, unpublished data) indicates that the species from ponds near the Wieprz
river tributary has spread practically throughout the entire length of the river including the estuary. In
the mid-2000s, the signal crayfish that originated from this introduction displaced the noble crayfish
from Lake Zamkowe. The presence of the signal crayfish in 2016 (Smietana, unpublished data) was
confirmed in the Wieprz river tributaries, i.e. Studnica and Pokrzywna. The expansion of this species
in Pokrzywna river is a deadly threat to the best-preserved noble crayfish population in Pomerania.
In addition, the occurrence of the signal crayfish is also reported in 4 lakes located near Miastko. This
species has also taken the area of the basin Stupia - probably also because of the introduction by man.
Here too, at least one population of the noble crayfish is at risk of competitive displacement. Research
has shown (Smietana 2013) that area of the Drawa National Park is another independent location of
the signal crayfish expansion. Here at the beginning of the 90s, mature individuals of signal crayfish
(imported from Sweden) were illegally introduced into the waters of two lakes, Krzywy Rog and Ada-
mowo. From Lake Adamowo, connected to the Drawa River, this species has entered the river and is
now relatively common in the waters of Drawa National Park.

In 2011 (Smietana 2011) the occurrence of the signal crayfish in at least 18 natural locations in Poland
was reported (Jazdzewski and Konopacka 1993, Jazdzewski and Konopacka 1995, Krzywosz et al.
1995, Smietana and Krzywosz 2005), 11 of which were confirmed at the end of the year 2000. Current
research indicates that this Fig. should be at least double because of the rapid invasion of this species
through ,natural” migration in river systems, but also through uncontrolled stocking by people who
have illegally acquired the signal crayfish, as well as through escapes from breeding facilities. This
assumption is justified by occurrence of the signal crayfish in the waters of the Zywiec Landscape Park
(Smietana 2016).

There is not enough research data on the signal crayfish impact on native ecosystems, and the exi-
sting one involves only characteristics of the population of this species, such as population size and
distribution, morphometric characteristics or growth rates (Smietana 2011). The research carried out
in other European countries, especially in Sweden, may indicate a potentially strong effect on the
biocoenosis, where signal crayfish occurs. Its high ecological plasticity is associated with the ability
of surviving in very diverse aquatic ecosystems. It is a species that is undoubtedly a carrier of ,cray-
fish plague” hence its negative effect on native astex fauna seems to be obvious. Swedish research has
proven that as an aggressive, very fertile and fast-growing species the signal crayfish displaces the
noble crayfish from its natural habitats even if no plague transmission is observed (Séderback 1993).
This species, in contrast to the noble crayfish, forms a stable social population structure by means of
single antagonistic confrontations (S6derback 1990), which results in an advantage over the native
species under conditions of coexistence. In the aspect of nutritional strategy the signal crayfish is
a typical opportunistic, therefore, it is considered important energy relay between multiple trophic
levels of biocenosis (Momot et al. 1978). It can consume small size foods such as micro zooplankton,
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periphyton and detritus, and macrophytes. It also eats larvae of mayflies (Ephemeroptera), stoneflies
(Plecoptera), caddistlies (Trichoptera) and Diptera (Mason 1975).

Omnivores with high population density have potentially strong impact on water biocenosis, which
may predispose the signal crayfish to be a key species in some aquatic ecosystems. Creating large
highly concentrated populations can significantly affect aquatic biocoenosis through trophic interac-
tions. This is one of the reasons of the noble crayfish Astacus astacus displacement in conditions of
coexistence, due to alteration of habitat conditions as well as through direct interspecies competition
(Soderback 1993).

Unlike the spinycheek crayfish invasion, the expansion of the signal crayfish in Polish waters can be
considered as being in the developmental phase. Therefore, some effects of the introduction of this
species observed in the countries of its original introduction in Europe are not yet visible. These inclu-
de the commercial effectiveness of the signal crayfish exploitation. Swedish experience (Edsman 2016)
indicates that the initially newly established signal crayfish population is attractive in terms of fishing.
Over the years, the signal crayfish body size decreases. This phenomenon, which is difficult to explain,
translates into a decreasing interest in the exploitation of existing populations and the tendency to
carry out new introductions. As a result, the tendency of anthropogenic propagation of the species
increases with simultaneous decrease of interest in existing ones.

Summary

The research results indicate that we should expect further expansion of alien species of crayfish in Po-
lish waters. Slowing down the increase of its range seems to be the only real remedy at the moment. In
addition to the need to popularize knowledge, another effective solution may be the growing interest
in commercial breeding of native species of crayfish. An example of saving atlantic salmon Salmo salar
species in Polish waters indicates that economic factor is usually an effective way to support native
species. In the case of the spinycheek crayfish, as a commercially not valuable species, that eliminates
a given reservoir in terms of the potential culturing of the Astacus astacus, fast limiting its expansion
would be justified.

Also in the case of signal crayfish, past experience indicates that further uncontrolled expansion of
the species in Polish waters should be expected. The history of the species spread indicates that fur-
ther spread is expected around its current occurrence locations. As in the case of spinycheek crayfish,
widespread popularisation of knowledge about the harmful effects of its immigration has become
amatter of fundamental importance in the light of past experience. The Regulation of the Minister of
Agriculture and Rural Development of 17 January 2003, Journal of Laws No 17, item 160, § 8, instructs
not to return the caught signal crayfish individuals into the waters, including those in which it was
caught. This regulation is a unique legal solution at European level, but without popularizing basic
knowledge about the crayfish, it may prove to be ineffective.

References

See page 86.
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Nierodzime kraby w wodach przybrzeznych Baltyku - stan
obecny i wplyw na siedliska rodzimych gatunkéw fauny
wodnej

Streszczenie

W polskiej strefie wod przybrzeznych i estuariowych wystepuja 3 gatunki inwazyjne krabéw — wetni-
stoszczypcy Eriocheir sinensis, brzegowy Carcinus maenas oraz krabik amerykanski Rhithropanopeus
harrisii. Krab welnistoszczypcy jest organizmem katadromicznym, pochodzi z wéd Morza Zéttego
(wybrzeza Chin i Korei). W Europie obserwowany od 1912 r. w rzece Aller, skad rozprzestrzenit sie
w przybrzeznych wodach péinocnego Atlantyku, Morza Pétnocnego i Battyckiego. W Polsce maso-
wo wystepuje w estuarium Odry, wptywajac na rodzima faune i flore wodng oraz utrudniajac prace
rybakéw i niszczac sprzet rybacki. Zachodnia cze$¢ Baltyku jest granica wystepowania kraba brze-
gowego, ktérego nieliczne populacje w wodach przybrzeznych nie zagrazaja naszej biocenozie wod-
nej. Punktowo wystepuje krabik amerykanski, cho¢ w Zatoce Gdanskiej i Zalewie Wislanym tworzy
liczne populacje. Krab pochodzi z wod Ameryki Péinocnej i najprawdopodobniej przedostal si¢ do
Baltyku w wodach balastowych statkéw. Osobniki doroste Zerujac na rodzimych matzach moga sta-
nowi¢ konkurencje dla niektorych ryb bentosozernych, same stanowiac pozywienie ryb drapieznych,
zamieszkujacych strefe przybrzezng. Kluczowe znaczenie dla oceny przebiegu inwazji ma analiza ge-
netyczna (mtDNA coxI, mikrosatelity) osobnikéw na réznym etapie rozwoju. Badania pozwalajg na
identyfikacje gatunkowg larw w wodach balastowych, $ledzenie drogi oraz przebiegu i skali inwazji
czy hybrydyzacji. Poznanie struktury populacji dzieki badaniom molekularnym moze by¢ pomocne
w zapobieganiu kolejnym inwazjom.

Stowa kluczowe

badania genetyczne, Carcinus maenas, Eriocheir sinensis, gatunki inwazyjne, krabik amerykanski,
krab brzegowy, krab wetnistoszczypcy, Rhithropanopeus harrisii

Wstep

Inwazje ekspansywnych gatunkéw obcych sg waznym problemem globalnym i wedtug Miedzynaro-
dowej Unii Ochrony Przyrody i Jej Zasobow (IUCN) sa jednym z najistotniejszych zagrozen rézno-
rodnosci biologicznej z powodu nieprzewidzianych skutkéw, jakie niesie za sobg pojawienie sie nowe-
go gatunku w §rodowisku (Richardson i in. 2000). Wspoélczesne zmiany arealéw wystepowania wielu
gatunkow roslin i zwierzat sa w znacznej czesci przypadkow efektem celowego dzialania czlowieka
(introdukcja zamierzona), cho¢ z pewnosciag w nie mniejszej czeéci sg zmianami przypadkowymi,
zwigzanymi z rozwojem transportu, handlu i wymiang produktéw (Casal 2006). Dla przykiadu, tylko
do Morza Srédziemnego i Czarnego w ostatnich dekadach celowo wprowadzono badz przypadkowo
zawleczono jednostkami ptywajacymi lub w inny sposéb az okoto 1000 gatunkéw obcego pochodze-
nia, w tym wiele patogenéw i organizmdw trujacych. Stanowi to nieco ponad 8% wszystkich gatunkow
(z 12 tysigcy) odnotowanych w obu akwenach (CIESM 2008). W Polsce liczbe gatunkéw obcych roélin,
zwierzat i grzybow szacuje si¢ na okoto 800 (Glowacinski i in. 2012). Wérdd zwierzat najliczniejsza
grupe stanowig bezkregowce z dominujacym udziatem skorupiakéw (Jazdzewski i in. 2005). Przy-
ktadowo jak podaje Jazdzewski i in. (2005) wsérdd 56 gatunkoéw skorupiakéw wyzszych (Malacostra-
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ca), blisko 20% stanowig gatunki obce (11 gatunkéw). Najwiecej nierodzimych gatunkéw zwierzat
wystepuje w wodach estuariowych. Do tej grupy zaliczy¢ mozna sporadycznie spotykanego w czesci
zachodniej Baltyku kraba brzegowego Carcinus maenas, kraba welnistoszczypcego Eriocheir sinensis
oraz krabika amerykanskiego Rhithropanopeus harrisii. Pierwszy z wyzej wymienionych - krab brze-
gowy — posiada dlugo$¢ pancerza 4 cm. Jest on bardzo rzadko spotykany w naszych wodach, czeéciej
wystepuje w szwedzkiej strefie przybrzeznej Baltyku. Ten drugi niewielki skorupiak — krabik amery-
kanski - u ktorego szerokos$¢ i dtugosci pancerza nie przekracza 2,5 cm, od lat 70-tych powszechnie
wystepuje w wodach Zatoki Gdanskiej i Zalewu Wislanego. Z kolei Zalew Szczecinski i ujscie Odry to
akweny najliczniejszego w Polsce wystepowania kraba welnistoszczypcego, ktory réwniez, aczkolwiek
w mniejszej liczbie spotykany jest w Zatoce Gdanskiej i jeziorach przymorskich.

Niniejsze opracowanie stanowi kompilacje wiedzy na temat tych skorupiakéw, a przedstawione w tym
rozdziale informacje pochodzg z badan wtasnych publikowanych w recenzowanych czasopismach
w latach 1999-2015 oraz dostepnej literatury krajowej i zagraniczne;j.

Krab welnistoszczypcy Eriocheir sinensis H. Milne Edwards, 1853

Pierwsze kraby nalezace do tego gatunku zostaly przypadkowo zaobserwowane w Europie w 1912 r
(Panning 1939, Grabda 1973). Mialo to miejsce w poInocnych Niemczech w trakcie rybackich poto-
wow prowadzonych w rzece Aller — dolnego doptywu rzeki Wezery. Prawdopodobnie kraby te w for-
mach larwalnych zostaly przypadkowo przetransportowane z wod Dalekiego Wschodu do portéw
niemieckich potozonych nad Morzem Pétnocnym (Cohen i Carlton 1997). Transport ten najpraw-
dopodobniej odbywat si¢ w wodach balastowych statkow, o czym moze $wiadczy¢ fakt znalezienia
w roku 1932 w Hamburgu dwoch dorostych osobnikéw (40 i 50 mm) w zbiornikach z wodg mor-
ska zlomowanego statku , Artemisia”, ktory zawijal do portéw polozonych nad Morzem Chinskim
(Grabda 1973). Nalezy podkresli¢, ze w pierwszej dekadzie XX wieku nastapil gwattowny rozwdj in-
tensywnego handlu morskiego Europy z krajami wschodniej Azji, sprzyjajacy transpozycji réznych
obcych gatunkoéw zwierzat na nowe tereny, a korzystne warunki srodowiskowe panujace w rzekach
uchodzacych do Morza Péinocnego spowodowaly szybki wzrost populacji tych krabow. Juz w poz-
nych latach dwudziestych XX wieku obszar ich wystepowania rozciaggat si¢ ku zachodowi do rzeki
Ems i ku wschodowi do Odry (Panning 1939). Rozwiniety w zachodniej Europie system rzek i ka-
naléw ulatwial temu skorupiakowi przemieszczanie i zasiedlanie nowych obszaréw. Do konca lat 30
ubieglego stulecia zasieg wystepowania krabéw welnistoszczypcych objal juz prawie catg Europe od
Francji (na zachodzie) do Estonii i Finlandii (na wschodzie). Po nastepnych 10 latach stwierdzono te
kraby w wodach Szwecji i Czechostowacji (Schaffer 1935). Obecnie takze potawiane sa min. w wodach
Portugalii, Wielkiej Brytanii i Finlandii (Haahtela 1963, Ingle 1986, Clark i in. 1998, Cabral i Costa
1999). Jak licznie moze wystepowacé ten gatunek $§wiadczy fakt, ze 20 lat po pierwszym jego zauwaze-
niu w Europie tylko w samych Niemczech pozyskiwano rocznie ponad 200 ton tego kraba, przy czym
masa ta stanowila tylko cze$ciowo zewidencjonowany przyléw, jaki uzyskano podczas podstawowej
dziatalnosci rybackiej — polowu ryb. O wielkosci populacji $wiadczyly réwniez liczne zaobserwowane
w tym czasie przypadki masowego wychodzenia krabéw wetnistoszczypcych z rzek i wchodzenia do
pobliskich doméw (Panning 1939). Oprocz wod europejskich w latach 50 krabowi wetnistoszczypce-
mu udalo si¢ przedostaé (prawdopodobnie w ten sam sposéb, co do Europy) na Hawaje, a pdzniej do
Ameryki Péinocnej, gdzie ,opanowal” obszar Wielkich Jezior, delte Mississipi, jak réwniez niedawno
(1992 r.) pojawit sie w Zatoce San Francisco (Nepszy i Leach 1973, Rudnick i in. 2000).

Jak podaje Grabda (1973) na obecnym obszarze Polski pierwsze osobniki krabéw welnistoszczypcych
zfowiono w 1928 roku w Zalewie Szczeciniskim, a juz kilka lat pdzniej stwierdzono ich wystepowanie
prawie we wszystkich doptywach Odry (w Warcie, Noteci, Nysie Luzyckiej, Kwisie Slaskiej, Bobrze,
Slezie i Otawie), w ujsciu Wisly (1930 1.), pod Wloctawkiem (1933 r.) oraz w Zatoce Puckiej (1933 r.) i na
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Helu od strony otwartego morza. W 1932 roku znaleziono nawet tego kraba w jeziorze Wydminy pod
Gizyckiem, do ktdérego prawdopodobnie dostatl sie wraz z materiatem obsadowym wegorza. W latach
70-tych nastgpil niewyjasniony, znaczny spadek liczebnosci tych krabéw w potowach $roédladowych
prowadzonych w naszych wodach, sugerujacy ,,wycofywanie” si¢ tego gatunku wskutek niekorzyst-
nej zmiany czystosci rzek i zalewdw. Niewielka liczebno$¢ populacji tych zwierzat utrzymywala sie
do poczatku lat 90-tych. Od tego czasu odzywaja si¢ alarmujace glosy rybakéw z estuarium Odry
o szybko zwiekszajacej si¢ ilosci krabéw welnistoszczypceych pozyskiwanych w trakcie polowéw ryb
(Czerniejewski 2010). W okresie jesiennym w zestawach alhamowych, jak réwniez zakach posadowio-
nych na Zalewie Szczecinskim, Zalewie Kamienskim i jeziorze Dabie nie jest czym$ odosobnionym
pozyskanie dziennie kilkuset osobnikéw tego gatunku. Czerniejewski i Wawrzyniak (2006) oszaco-
wali, iZ §redniorocznie liczebno$¢ i biomasa polawianych E. sinensis wyniosta 33 000 osobnikéw (4,7
ton). Z najnowszych informacji uzyskanych od rybakéw potawiajacych na niektérych jeziorach przy-
morskich (Gardno, Jamno, Bukowo) jak réwniez od pracownikéw stacji badawczej na Helu wynika,
ze w tych akwenach osobniki tego gatunku spotykane sa sporadycznie.

Gléwna czescig ciala kraba welnistoszczypcego jest glowotuléw, nazywany inaczej karapaksem. Jego
ciezar waha si¢ od 40 do 70% calkowitej masy tego skorupiaka. Zbudowany jest on z chityny, otacza-
jacej i chronigcej na ksztalt masywnego pancerza wszystkie organy wewnetrzne (Ryc. 16). Z badan
Czerniejewskiego i in. (2007) wynika, ze u wigkszosci potawianych osobnikéw tego gatunku szero-
kos¢ glowotulowia wynosi 50-80 mm, ale czasami spotyka sie wieksze okazy. U dorostych okazéw
glowotutéw ksztattem zblizony jest do kwadratu o barwie najczeséciej jasnobrazowej, jednakze spoty-
ka sie osobniki ciemnobrazowe a nawet czerwone. Ten gatunek kraba posiada pare symetrycznych du-
zych szczypiec, ktdrych wewnetrzne brzegi zakonczone s3 masywnymi ,,zebami”. U samic szczypce
stanowig okolo 15% masy ciala, natomiast u samcow sa one wyraznie wicksze (zaréwno pod wzgle-
dem dlugosci jak i masy) i osiagaja nawet 30% cigzaru calego kraba.

Fig. 16. Chinese mitten crab Eriocheir sinensis (photo by P. Czerniejewski)

Dymorfizm piciowy ujawnia sie w wielko$ci szczypiec oraz ksztalcie odwloka, ktory jest widoczny do-
piero u osobnikéw o szerokosci karapaksu 40 mm. U samcéw zbudowany z chityny odwlok ma ksztatt
»dzwonu”, natomiast u samic jest owalny (De Giosa i Czerniejewski 2011). Z czterech par odnézy

104



krocznych tego gatunku kraba dwa srodkowe sa blisko dwukrotnie dtuzsze od szerokosci karapaksu.
U dorostych osobnikéw oprocz szczypiec réwniez trzy pierwsze odndza charakteryzujg si¢ owlosie-
niem znajdujacym si¢ wzdluz zewnetrznych ich segmentdw, a czwarte — ostatnie odnéze — owltosione
jest zardwno na wewnetrznej jak i zewnetrznej stronie. W warunkach silnego stresu wywotanego np.
atakiem drapieznika, podobnie jak jaszczurki, kraby te potrafig gwattownie ,odrzuci¢” jeden lub kilka
odndzy, co pozwala uratowac sie przed niechybng $miercia. Podobnie ,,reaguja” przy wyjmowaniu ich
z sieci rybackich, stad tez czesto w polowach spotykane sg osobniki okaleczone. Zaobserwowano, ze
po pewnym czasie nastepuje regeneracja utraconych odndzy lub szczypiec, przy czym ,nowe” charak-
teryzujg sie znacznie mniejszymi rozmiarami.

Kraby welnistoszczypce sa zwierzetami katadromicznymi, co oznacza ze wigksza czg$¢ zycia spe-
dzaja w wodach stodkich, natomiast rozmnazajg si¢ w wodzie morskiej. W Europie znanym miej-
scem rozrodu, ktéry odbywa si¢ w okresie zimowym, stanowi strefa przybrzezna Morza PéInocnego
w rejonie Niemiec (Veldhuizen i Stanish 1999). Woda, w ktdrej odbywa si¢ rozréd powinna mieé
zasolenie powyzej 25%o (Ingle 1986, Vincent 1996). W okresie wiosennym z 250 tys. do 1 miliona
jaj przyczepionych do brzusznych czeéci ciala samicy wylegaja sie larwy, dajace poczatek nowemu
pokoleniu (Panning 1939, De Giosa i Czerniejewski 2011). Nastepnie zaréwno samce (po wylince) jak
i samice (po wylegu larw) przemieszczaja si¢ na plytsze wody w strefie ujSciowej rzek, gdzie koncza
swoje zycie. Wiosna, lub gdy rozrdd jest opdzniony — wezesnym latem w morzu wylegaja sie osobniki
mlodociane — w postaci larw tzw. zoea — ktdre $rednio po 15 dniach przeksztalcaja sie w nastepne
stadium - tzw. megalopa — gotowe do wejscia do wod stodkich. Po kolejnym, ostatnim juz przeobra-
zeniu w ostateczna forme miodociane kraby, zaczynaja latem wedrowke, przemieszczajac si¢ nawet do
1200 kilometréw w gore rzek. W zaleznosci od wielkosci osobnikéw i kondycji ich §rednia predkosé
wedréwki wynosi od 1 do 3 km dziennie. Podczas okresu rzecznego skorupiaki te intensywnie rosna.
Kazdorazowe zwigkszenie masy poprzedzane jest koniecznym zrzuceniem starego, ograniczajacego
dalszy wzrost ciala — pancerza.

W wodach Europy w pierwszym roku zycia kraby welnistoszczypce linieja 6-8 razy, powigkszajac przy
tym mase o okoto 24%, w drugim roku Zycia - linienie odbywa si¢ 4-6-krotnie, w trzecim - 2-3-krot-
nie. Cztero i pigcioletnie kraby zrzucajg pancerz tylko raz w roku, a ich masa jak juz wspomniano
moze dochodzi¢ nawet to 0,5 kg. Dla prawidlowego wzrostu doroste osobniki preferuja temperature
wody w szerokim zakresie od 7 do 30°C (Veldhuizen i Stanish 1999). Warunki $rodowiskowe odgry-
waja znaczacg role zaréwno przy wzroscie jak i osigganiu przez te kraby dojrzalosci plciowej. Przykla-
dowo w cieptych wodach Chin gatunek ten zdolny jest do rozrodu juz w wieku 1-2 lat (informacja ust-
na prof. Xin Naihong), natomiast w wodach europejskich, charakteryzujacych sie nizszg temperatura,
dojrzato$¢ plciows osiaga dopiero w 3-5 roku zycia (Panning 1939). W tym czasie doroste kraby wetni-
stoszczypce odbywaja wedréwke powrotnag z rzek do ich potencjalnych miejsc rozrodu, znajdujacych
sie w morskiej strefie przybrzeznej, przy czym pierwsze przemieszczanie rozpoczynaja samce. Szczyt
migracji zaréwno w wodach naturalnego wystepowania tych skorupiakéw, jak i miejscach ich aklima-
tyzacji notuje si¢ w miesigcach jesienno - zimowych (Czerniejewski i Wawrzyniak 2006). W wodach
niemieckich najwiekszg biomase krabéw stwierdza si¢ w okresie p6znego lata do wczesnej zimy (Pan-
ning 1939), w wodach brytyjskich od wrzesnia do grudnia (Robbins i in. 1999), natomiast we francu-
skich od sierpnia do pazdziernika (Dittel i Epifanio 2009). W pozostatych miesigcach roku spotyka sie
pojedyncze osobniki doroste oraz osobniki mlodociane, ktore najliczniej wystepuja w okresie migracji
w gore rzek (wiosna/lato) (Panning 1939, Dittel i Epifanio 2009).

Kraby wetnistoszczypce naleza do zwierzat wszystkozernych, jednakze dieta tych skorupiakéw zmie-
nia si¢ podczas ich poszczegoélnych okreséw zycia. Stadia mlodociane odzywiajg si¢ gléwnie pokar-
mem pochodzenia roélinnego: moczarkg kanadyjska, rzesg i réznymi gatunkami rdestnic, natomiast
doroste osobniki przechodzg na pokarm sktadajacy si¢ z drobnych bezkregowcow, przy czym i w tym
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okresie znaczny udzial diety przypada na skfadniki roslinne. W wodach estuarium Odry w diecie
tych skorupiakéw stwierdzono detrytus stanowiacy 59,6% objetosci tresci zotgdka, pokarm zwie-
rzecy, rosliny naczyniowe i glony odpowiednio 10,4%, 10,7% i 5,3%. Wsérdéd pokarmu zwierzecego
zanotowano 38,6% szczatkéw Copepoda, oraz 11,2% larw Chironomidae (Czerniejewski i in. 2010).
W Chinach stwierdzono, iz kraby welnistoszczypce sporadycznie odzywiajg sie rowniez rybami (Tan
iin., za Veldhuizen i Stanish 1999), jednakze ten sktadnik pokarmowy znaleziono tylko u kilku z 3 000
przebadanych osobnikéw. Opancerzone, ciezkie i dos¢ wolne kraby prawdopodobnie nie sg w stanie
w warunkach naturalnych chwyta¢ zdrowych ryb. Stad tez podobnie jak nasze rodzime raki czesto
pelnia funkcje sanitarne, polegajace na oczyszczaniu dna z martwych ryb. Fakt konsumowania przez
te kraby pokarmu rybnego potwierdzaja réwniez doniesienia zawodowych rybakéw towiacych na Za-
lewie Szczecinskim, jak i obserwacje poczynione w warunkach sztucznych (Czerniejewski i in. 2010).

Korzystne warunki $rodowiskowe, jak rowniez duza zdolnos¢ przystosowawcza i wysoka pltodnosé
krabow welnistoszczypcych sa gléwnymi przyczynami statego wzrostu liczebnosci tych zwierzat nie
tylko w naszych wodach (Ryc. 17). Przykladowo w estuarium rzeki San Francisco w ciggu jednego
roku ich ilo$¢ wzrosta z 20 000 szt. (w 1997 r.) do ponad 1 miliona (w 1998 r.). Z tego tez wzgledu w Sta-
nach Zjednoczonych rozpoczeto systematyczne badania zmierzajace do wskazania i opanowania po-
tencjalnych zagrozen wynikajacych z obecnosci tak duzej populacji tych krabéw (Rudnick i in. 2000).

Ryc. 17. Kraby welnistoszczypce Eriocheir sinensis wyciagniete w sezonie jesiennym z jednego zestawu
zakow na Zalewie Szczecinskim (Fot. P. Czerniejewski)
Fig. 17. Chinese mitten crab Eriocheir sinensis individuals caught during autumn using one set of fyke nets in

the (photo by P. Czerniejewski)

Na terenach zajetych przez tego skorupiaka stwierdzono niekorzystnie zmniejszenie si¢ iloci drob-
nych bezkregowcow stanowiacych pokarm wykorzystywany przez ryby i inne zwierzeta. W wyniku
tej miedzygatunkowej konkurencji wyraznie spadta ilo$¢ potawianych tam krewetek i rakéw sygna-
towych (Veldhuizen i Stanish 1999). Wydaje si¢ réwniez, iz kraby zywiac sie gléwnie roslinnoscia
zanurzong réwnoczesnie niszczg lub zjadaja zlozong na niej ikre, co w konsekwencji prowadzi do
zmniejszania si¢ réwniez populacji niektorych gatunkéw ryb. W naszym kraju skorupiaki nalezg do
ucigzliwych i niechcianych ,,go$ci”. Z obserwacji poczynionych przez rybakéw wynika, ze kraby te po-
trafig niszczy¢ $ciany stawnych narzedzi rybackich (zakéw), a przy braku pozywienia réwniez moga
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uszkadza¢ znajdujace sie w nich ryby (Czerniejewski i Filipiak 2001). Nie bez znaczenia jest fakt, ze
ich obecnosé¢ w sieciach utrudnia selekcje pozyskanych ryb, a tym samym zmniejsza efektywno$¢ po-
fowowa. Duze populacje krabow welnistoszczypcych stanowia réwniez pewne zagrozenie dla samego
zbiornika. W okresach pobytu w wodzie stodkiej skorupiaki te chronig si¢ we wczesniej wydrazonych
w brzegach, groblach lub dnie gtebokich norach, ktorych na powierzchni 1 m* moze znajdowa¢ sie
nawet do 30 sztuk. Prowadzi to do zwigkszenia tempa erozji brzegéw tych zbiornikéw, zmniejsza sta-
bilno$¢ watdéw chronigcych przez powodziami, a w skrajnych przypadkach moze powodowaé nawet
catkowite ich zniszczenie. Jednakze bezposrednio dla cztowieka najwieksze zagrozenie ze strony kra-
béw wetnistoszczypcych moze wynikac¢ z faktu, iz te skorupiaki sg nosicielami ,,azjatyckich” pasozy-
tow, ktore razem z nimi przedostaly si¢ niezauwazone na obszar obecnych terenéw ich wystepowania
np. przywra z rodzaju Paragonimus (Walter i Culver 2000).

Krabik amerykanski Rhithropanopeus harrisii Gould, 1841

Naturalnym miejscem wystepowania krabika amerykanskiego jest péinocno-amerykanskie wybrze-
ze Atlantyku (Petersen 2006), gdzie zasiedla stonawe wody estuariowe (od Nowej Szkocji w Kanadzie,
wzdluz pétwyspu Florydy do poéinocnych czesci Zatoki Meksykanskiej). Do Europy przedostat sie
prawdopodobnie w wodach balastowych statkow transportujacych towary ze Stanéw Zjednoczonych
do Europy. Pierwsze osobniki tego gatunku zaobserwowano w 1874 roku w holenderskiej rzece Zu-
iderzee, a skorupiaki te zostaly opisane przez Maitlanda jako Pilumnus tridentatus. Stanowisko sys-
tematyczne tego kraba zostalo zrewidowane w 1892 roku przez De Man’a, ktory zaliczyl je do krabow
z rodzaju Heteropanope. Dopiero w 1949 roku Buitendijk i Holthuis (za Turoboyski 1973) stwierdzili,
ze Heteropanope tridentatus odkryty 75 lat wezesniej w Europie pochodzi z pétnocno-amerykanskich
wod i ze wzgledu na niewielkie morfologiczne réznice uznali go za podgatunek Rhithropanopeus har-
risii spp. tridentatus. Do tego czasu krabik amerykanski zdgzyl zasiedli¢ wody przybrzezne Holandii,
Niemiec, a nawet w 1936 roku pierwsze osobniki tego gatunku przedostaly si¢ kanalem Kilonskim do
wdd Morza Baltyckiego. W tym samym roku krabiki amerykanskie pojawily sie w Morzu Czarnym,
a w 1948 roku stwierdzono wystepowanie tego gatunku w Morzu Azowskim, jedenascie lat pdzniej
w Morzu Kaspijskim, a w 1971 roku w Morzu Aralskim. W 1969 roku pierwsze osobniki krabika
amerykanskiego stwierdzono u wybrzezy Panamy, a na poczatku lat 90 tych we Wtoszech (Nehring
2000, Goncalves i in. 1995, Mizzan i Zanella 1996, Andreyev i Andreyeva 1988). Oprécz wéd zlewiska
Atlantyku, od lat 30 tych gatunek ten zaczal osiedla¢ si¢ na kilku stanowiskach przybrzeznej strefy
Pacyfiku — w Zatokach: San Francisco, Humboldta, Coos i Tilamookie (Petersen 2006).

W naszym kraju pierwsze osobniki tego gatunku ztowiono w 1951 roku w Zalewie Wislanym (Demel
1953). W latach 50 tych krabiki zasiedlity rowniez Martwa Wiste, Motlawe i przybrzezng strefe Zatoki
Gdanskiej (Kujawa 1957, Turoboyski 1973, Normant i in. 2004) . W tych akwenach wystepuje dos¢
liczna populacja tego gatunku, natomiast dotychczas tylko sporadycznie pojedyncze osobniki noto-
wane byly w estuarium Odry. Jednakze byt to przyléw okazjonalny, ktérego ilos¢ nie przekraczata
2-3 sztuk rocznie i zazwyczaj traktowany byt jako wielka sensacja. Jesienig 2007 roku ilo$¢ krabikéw
amerykanskich w estuarium Odry z nieznanych przyczyn znacznie wzrosta. Przyktadowo we wrze-
$niu i pazdzierniku ich liczebno§¢ w 1 zaku niekiedy dochodzita do 5-7 sztuk. Trudno na tej podsta-
wie jednoznacznie okreéli¢ biomase i ich liczebno$¢ w tym akwenie, poniewaz stosowana w zakach
do potowu ryb tkanina sieciowa, charakteryzuje sie duzym bokiem oczka, przez ktére przechodzg
mate krabiki. Jednakze o wzro$cie liczebnosci tych skorupiakéw swiadczy fakt, iz w okresie wrzesnia
i pazdziernika przeprowadzono kilkunastokrotnie potowy eksperymentalnymi narzedziami putap-
kowymi (zaki zbudowane z tkaniny sieciowej o boku oczka 5 mm), pozyskujac 146 krabikdéw amery-
kanskich (Czerniejewski i Rybczyk 2008). Prawdopodobnie wzrost liczebnoéci tych zwierzat w estu-
arium Odry, zwigzany byl z zakladaniem osiadtej, zdolnej do reprodukcji populacji tego skorupiaka
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w wodach Zalewu Szczecinskiego i jeziora Dabie. Nalezy przy tym zaznaczy¢, iz wsrod zlowionych
krabikéw najwiekszy udzial mialy osobniki w klasach szerokosci karapaksu od 16,01 do 20,00 mm
(Czerniejewski i Rybczyk 2008), co wedlug informacji podawanych przez Normant i in. (2004) ozna-
cza iz sg to zwierzeta dojrzale gotowe do rozrodu.

Cale cialo i narzady wewnetrzne krabika pokrywa chitynowy pancerz, ktéry stanowi jego ochrone
przed drapieznikami. Masa dorostych osobnikéw tego gatunku wynosi okoto 1 g, przy czym u nie-
ktérych krabikéw moze dochodzi¢ do 5 g (Ryc. 18). Zazwyczaj samce charakteryzuja sie o okoto 30%
wieksza masg jednostkowa w poréwnaniu do samic o tej samej wielkosci. Ten dymorfizm plciowy
wynika ze znacznie cigzszych kleszczy u samcoéw do 64,0% masy ciata, natomiast u samic tylko do
28,0% (Turoboyski 1973).

Ryc. 18. Krabik amerykanski Rhithropanopeus harissi z Zatoki Pomorskiej (Fot. P. Czerniejewski)

Fig. 18. Harris mud crab Rhithropanopeus harissa from the Pomeranian Bay (photo by P. Czerniejewski)

Dymorfizm plciowy zaznacza si¢, podobnie jak u krabéw innych gatunkéw, dysproporcja w wygla-
dzie odwloka tych zwierzat, ktéry u samcow jest w ksztalcie wydtuzonego ,,dzwonu”, a u samic jest
bardziej zaokraglony.

Wigkszos¢ krabow jest gotowa do rozrodu w drugim roku Zycia, przy szerokosci karapaksu powyzej
8 mm. W okresie pdznej wiosny (maj-czerwiec), przy do$¢ szerokim zakresie temperatury (14-32°C),
samice przy pomocy wydzielanych feromonéw, stymuluja samce do rozrodu (Carlisle i Knowles 1959).
Zaplodniona samica po kilku - kilkunastu dniach, w zaleznosci od temperatury sktada jaja (Kujawa
1957, Turoboyski 1973) w iloéci od 1 280 do 16 000 szt. (Kinne i Rotthauwe 1952, Turoboyski 1973).
Wigkszos$¢ samic ze ztozonymi jajami obserwuje si¢ w okresie od czerwca do konca sierpnia, tylko
nieliczne samice w tej fazie rozwoju jaj polawiane sa w wodach estuariowych Polski az do poczatku
pazdziernika. Rozwdj embrionalny ztozonych jaj trwa od 14 do 23 dni (Lawinski i Weglarska 1959,
Winnicki i Sfomianko 1969). Natomiast dtugos¢ rozwoju larwalnego tego gatunku (stadia zoea I, zoea
I1, zoea I1, zoea IV) i postlarwalnego (stadium megalopa) wynosi okolo 1 miesigca (Lawinski i Pautsch
1969). W tym okresie przezywalnosé¢ krabika amerykanskiego jest bardzo niska. W warunkach labo-
ratoryjnych nie przekracza 10-25% (Lawinski i Pautsch 1969, Turoboyski 1973), natomiast w $rodowi-
sku naturalnym znacznie si¢ zmniejsza wskutek zerowania ryb planktonozernych.
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Stadia larwalne (zoea) w przybrzeznych wodach potudniowego Baltyku obserwowane sg od potowy
lipca do polowy wrzeénia, z najwieksza ich liczebnoscig w okresie sierpnia, po czym przeksztalcaja si¢
w forme megalopa.

Srodowisko zycia

Krabik amerykanski zyje w wodach estuariowych, na glebokos$ci dochodzacej do kilku metréw (z naj-
wieksza liczebnoscig na glebokosci do 1,5 m), unikajac przy tym podtozy pokrytych gruba warstwa
mutu. Nalezy do zwierzat euryhalinowych (zaréwno w stadium larwalnym, jak i dorostym zyciu) to-
lerujacych duze wahania zasolenia wody. Przebywa w wodach estuariowych o mocno zréznicowanym
zasoleniu w zakresie od 0,5 do 25 %o. W Europie najczesciej stwierdzano wystepowanie tego gatunku
w akwenach o zasoleniu od 0,98 do 14 %o, natomiast w Polsce w Zalewie Wislanym zanotowane jego
obecno$¢ w wodach o zasoleniu od 2 do 4 %o (Zmudziniski 1961). Krabik amerykanski charakteryzuje
sie takze znaczng tolerancja na wahania temperatury. Zwierzeta te zyja w temperaturach od 1-2 °C
do nawet 37°C. Doroste osobniki dobrze toleruja temperature okofo 35°C, natomiast larwy najlepiej
rozwijaja si¢ w wodach, w ktérych temperatura wynosi okoto 30°C.

Prawdopodobnie ta duza zdolno$¢ przystosowawcza do wod o znacznej zmiennoéci zaréwno tempe-
ratury jak i zasolenia, ulatwia przezycie w nowych dla tego gatunku warunkach srodowiskowych. Jed-
nakze wielkos$¢ populacji krabika jest regulowana przez liczne zwierzeta drapiezne (gléwnie wegorz),
a nawet planktonozerne, zerujace na stadiach mlodocianych tego gatunku. Ponadto u tych skorupia-
kéw powszechne jest zjawisko kanibalizmu w okresie linienia, ktére znacznie redukuje liczebnos¢
populaciji.

Dieta krabika amerykanskiego jest urozmaicona i rézni si¢ w zaleznosci od zajmowanego $rodowi-
ska. W Kanale Kilonskim w pokarmie tego kraba znajdowano przede wszystkim skorupiaki Gam-
marus sp. oraz ro$liny z grupy Entheromorpha sp. a takze Ulva sp. W Morzu Azowskim w zotadkach
krabikéw amerykanskich znaleziono gtéwnie pokarm roélinny oraz materi¢ organiczng. Natomiast
w olsce, w Zalewie Wislanym skorupiak ten spozywal gtéwnie Neomysis vulgaris, Nereis diversicolor
a takze larwy Chironomidae (Turoboyski 1973). Kujawa (1957) analizujac diete tego gatunku wy-
mienia takze obecnos$¢ w zotadkach: Dreissena polymorpha, Mytilus edulis, Cordyrophora caspia oraz
detrytus i szczatki nieorganiczne natomiast z pokarmu roslinnego: Cladophora sp. i Entheromorpha
sp. Jak podaje Czerniejewski i Rybczyk (2008) populacja z estuarium Odry odzywia sie gtéwnie de-
trytusem oraz organizmami zwierzecymi m.in. widlonogami (Copepoda), owadami (Insecta) a takze
Mpytilus edulis i Dreissena polimorpha.

Krab brzegowy Carcinus maenas L., 1758

Krab brzegowy Carcinus maenas (Portunidae), w Polsce nazywany jest raczyncem jadalnym. Za-
mieszkuje wody przybrzezne morz strefy umiarkowanej, tropikalnej i subtropikalnej calego obszaru
kuli ziemskiej. Spotykany jest w wodach plytkich, czesto u ujécia rzek (Silva i Paula 2008). Carlton
i Cohen (2003) sugeruja, ze rozprzestrzenienie kraba brzegowego nastapito w trzech gtéwnych okre-
sach: I - okolo 1800 r., II — w latach 1850-70 oraz III - w latach 1980-90. Po raz pierwszy opisano
wystepowanie C. maenas poza Europg w 1817 r., a okazy pochodzily z Morza Czerwonego. Zostaly ze-
brane przez Savigny w czasie wyprawy do Egiptu, ktéra miata miejsce kilka lat wczesniej (1799-1801).
Sugeruje si¢, ze okazy tego kraba, opisane pod koniec XIX w., zostaly zawleczone do Morza Czerwone-
go jeszcze przed otwarciem Kanatu Sueskiego (1869 r.) na statkach wycieczkowych plywajacych wokot
Afryki (Carlton i Cohen 2003).
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Gatunek ten skolonizowal globalnie wody Japonii, poludniowej Afryki, Ameryki PéInocnej, Australii
i Tasmanii (Le Roux i in. 1990, Cohen i in. 1995, Carlton i Cohen 2003). Sporadycznie spotykany jest
w zachodniej cze$ci Morza Baltyckiego, ktdre stanowi wschodnig granice zasiegu wystepowania tego
kraba. W Polsce Carcinus maenas zostal po raz pierwszy opisany przez Demela w 1928 w przybrzez-
nej strefie Baltyku w okolicach Gdanska (Demel 1953). Kosmopolityczne rozprzestrzenienie gatunku
jest wynikiem przede wszystkim translokacji larw na kadlubach statkéw oraz w wodach balastowych
(Carlton i Cohen 2003), algami wykorzystywanymi do pakowania zywej przynety (Cohen i Carlton
1997). Sprzyja temu takze fakt, ze krab brzegowy jest gatunkiem niezwykle tolerancyjnym w stosunku
do temperatury wody czy jej zasolenia i z fatwoscig adaptuje si¢ do nowych srodowisk (Jazdzewskiiin.
2005).

Krab brzegowy ma karapaks o szerokosci od 1-2 cm do 9-10 cm (Grosholz i Ruiz 1996) i jest szerszy niz
dluzszy (Klassen i Locke 2007). Wigksze rozmiary osiagnely kraby na wybrzezu Pacyfiku w meryce
Pétnocnej niz na wybrzezu atlantyckim Ameryki Péinocnej i w ich rodzimych miejscach wystepo-
wania (Gillespie i in. 2007). Pomiary morfometryczne pozwalaja zaobserwowa¢ dymorfizm plciowy
u C. maenas (Silva i Paula 2008). Samce maja wigksze szczypce niz samice, a ich karapaksy sa mniej
wypukle niz u samic (Ledesma i in. 2010). GI6wna czeécia ciala jest zwezajacy sie ku tytowi ciala gto-
wotuléw, w ktérym znajduja sie najwazniejsze dla funkcjonowania organizmu organy wewnetrzne
(Ryc. 19). W przedniej czeéci glowotulowia raczyniec jadalny posiada charakterystycznie zagbkowana
krawedz, na ktdrej znajduje sie po 5 zabkéw po prawej i lewej stronie. Rostrum wystaje z trzema bar-
dzo rozwartymi, nieréwnymi zebami, przy czym $redni zab jest najmniejszy. Po bokach gtowotutowia
zlokalizowane sg 4 pary odnézy krocznych i jedna para odnézy chwytnych, w postaci kleszczy. Od-
noéza kroczne sg lancetowato zakonczone. Pod glowotutowiem, znajduje si¢ zwiniety odwlok, ktérego
ksztalt jest dzwonowaty (u samcéw), lub owalny (u samic).

Ryc. 19. Krab brzegowy Carcinus maenas z wod przybrzeznych Baltyku (ztowiony w okolicach Dziwnowa,
fot. P. Czerniejewski)

Fig. 19. European green crab Carcinus maenas individual from the Baltic coastal waters (caught near Dziwnow,

Poland; photo by P. Czerniejewski)

Najtatwiejszg do rozpoznania cecha, dzigki ktorej mozna rozpoznaé kraba brzegowego od innych ga-
tunkéw krabow wystepujacych w Battyku jest obecno$¢ 5 zeboéw bocznych po kazdej stronie kraba
i rzech zaokraglonych ptatéw miedzy oczami (Yamada i Hauck 2001).
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W rozwoju kraba brzegowego wyrdzniamy nastepujace stadia: protozoea, zoea (4 stadia) i megalo-
pa. Larwy zyja, unoszac si¢ swobodnie w postaci planktonowej na otwartym morzu przez okres 4-6
tygodni, w zaleznos$ci od temperatury (Dawirs 1982), a u osobnikéw zyjacych na dnie czas ten moze
trwa¢ do 90 dni (Grosholz i Ruiz 2003). Kazde stadium zoea trwa od 5 do 7 dni, a etap megalopa 8 dni
(Webster i Dircksen 1991). Ostatnie stadium larwalne w trakcie metamorfozy w stadium doroste, opa-
da na dno i staje si¢ organizmem bentosowym (Dominigues i in. 2011). W trakcie rozwoju larwy
s3 narazone na zmienne warunki srodowiskowe, co wplywa na ich przezywalno$¢. Rumrill (1990)
oszacowal $miertelnos$¢ larw na poziomie az 7% dziennie. Larwy s3 mniej odporne na niekorzystna
temperature, zasolenie lub brak pokarmu niz osobniki doroslte, co moze ogranicza¢ opanowanie no-
wych stanowisk. Jednakze zdaniem Dawirs (1982) larwy tego kraba sa dosy¢ dobrze przystosowane do
naturalnego niedoboru Zywnoéci. Suboptymalne zasolenie moze powodowaé op6znienia w rozwoju
larw (Bravo 2007) a wahania temperatury o 10°C w sezonie stanowig bariere termiczng dla dalszego
rozprzestrzeniania si¢ (Klassen i Locke 2007). Samice kraba brzegowego zyja okolo 3 lat, a samce
okoto 5 lat. Cykl reprodukcyjny trwa okolo roku, a w przypadku duzych samic gonadogeneza moze
wystapi¢ dwa razy w roku, rozréd raz w roku w lecie (Klassen i Locke 2007). Krab brzegowy nalezy do
gatunkow niezwykle plodnych, samice produkuja w sezonie 200 000 jaj. Strategia rozrodcza moze si¢
r6zni¢ wsrdd krabow, ktore od niedawna przybyly na nowe siedliska (Audet i in. 2008).

Doroste kraby brzegowe sg eurytermiczne, toleruja temperature wody w zakresie od 0 do 33°C, eury-
halinowe (moga zamieszkiwac rejony o zasoleniu od 4 do 54%o) i dobrze znoszg brak pozywienia na-
wet do 3 miesiecy (Bravo i in. 2007). Populacje tego gatunku z powodzeniem skolonizowaly naturalne
siedliska przybrzezne, estuaryjne i pélosloniete skaliste wybrzeza oraz siedliska sztuczne np. doki
portowe (Klassen i Locke 2007). Bytuja od poziomu przyptywu do gltebokosci 5-6 m, a rekordowo
do 60 metréw (Breen i Metaxas 2008). Rozszerzenie i zmniejszenie zasiegu dla tego gatunku wzdluz
pétnocnej granicy, wzdtuz zachodniego Atlantyku, zbiegl si¢ z krétkotrwalymi zmianami temperatu-
ry, sugerujac ze niska temperatura wody wyznacza najwyzsza na pétnoc granice wystepowania tego
gatunku (de Rivera i in. 2011).

Krab brzegowy jest wszystkozerny i odzywia sie roslinnosciag wodng, malzami, slimakami, ale takze
spetnia funkcje sanitarna zjadajac padline (Elner i in. 1981, Eastwood i in. 2007). Jednakze wyspe-
cjalizowat si¢ jako drapieznik mieczakéw (DeGraaf i Tyrrell, 2004, Floyd i Williams 2004) a takze
form juwenalnych ryb w warunkach naturalnych oraz w akwakulturze (Gillespie i in. 2007). Podczas
wzrostu, jego dieta zmienia si¢ z roélin i miekko skorupowych malzy do twardo skorupowych matzy
i §limakow (Silva i Paula 2008).

Krab brzegowy to jeden z najbardziej inwazyjnych gatunkéw krabow na $wiecie (Darling i in. 2008,
Global Invasive Species Database 2017). Odnotowano wplyw tego gatunku na zmniejszenie popu-
lacji malza omutka jadalnego i slimaka Nucella lapillus na wybrzezu Brytyjskim (Muntz i in. 1965)
a takze small grapsid crab, Hemigrapsus oregonensis and Transennella spp. (Grosholz i Ruiz 1996).
W Zatoce Bodega (p6inocna Kalifornia, USA) krab brzegowy doprowadzit do zmniejszenia liczebno-
$ci populacji rodzimych matzy z rodzaju Nutricola N. tantilla i N. confusa, przez co wzrosta liczebnoé¢
zawleczonych malzy Gemma gemma. Jego liczebno$¢ w Zatoce Maine zostala ograniczona przez in-
nego inwazyjnego kraba Hemigrapsus sanguineus (Griffen i in. 2008). W rodzimych regionach Europy,
Carcinus maenas byl potawiany komercyjnie przez lata a takze uwazany jest za waznego padlinozerce
(Klassen i Locke 2007). Ponadto, krab ten wykorzystywany jest jako wskaznik do monitorowania
skazenia metalami ciezkimi, poniewaz zanieczyszczenia te wywoluja u nich niewydolnos¢ oddecho-
wa (Klassen i Locke, 2007). Locke i in. (2007) twierdzi ze kraby brzegowe poprzez ich drapieznictwo
maja znaczacy, negatywny bezposredni i posredni wptyw na inne gatunki skorupiakéw (konkurencja
miedzygatunkowa), niszczenie siedlisk, spadek biordznorodnosci, a takze akwakulture i polowy ryb.
Jednakze wplyw ten obserwuje si¢ na terenach silnie ,,zakrabionych”, natomiast w Morzu Baltyckim
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ze wzgledu na sporadyczne wystepowanie tego gatunku nie zanotowano negatywnego wplywu tego
gatunku na biocenoze wodna.

Migracje kraboéw w $wietle badan molekularnych

Kosmopolityczne rozprzestrzenianie gatunkéw inwazyjnych krabéw sklonito badaczy do podjecia ba-
dan molekularnych nad tymi gatunkami. Analizy allozyméw 6 loci kraba brzegowego Carcinus ma-
enas z Anglii wykazala niskg zmiennos¢ genetyczna pomiedzy populacjami tego gatunku (Brian i in.
2006). Na podstawie analizy genetycznej materialéw muzealnych krabéw brzegowych z XIX i poczat-
kow XX wieku okreslono pochodzenie (Geller 1999), a tym samym prawdopodobna droge transportu
tego gatunku na kontynent australijski (Bagley i Geller 2001).

W zwiazku z globalnym rozprzestrzenianiem krabéw brzegowych analiz¢ PCR-RFLP fragmentu coxI
(502 bp) wykorzystano do wykrywania larw krabéw w wodach balastowych statkéw (Darling i Tepolt
2008). Jest to bardzo uzyteczne narzedzie monitoringu i szybkiego wykrywania zagrozen w postaci
pojedynczych larw. Na podstawie analizy coxI wykazano tez, ze zréznicowanie sekwencji pomiedzy
osobnikami z Morza Srédziemnego i Adriatyku wynosi 11% i podejrzewa sie, ze jest to wynikiem
wielokrotnych inwazji (Geller i in. 1997, Bagley i Geller 2001, Roman i Palumbi 2004). Analiza 10 mi-
krosatelit larw kraba welnistoszczypcego u wybrzezy Portugalii wykazala duza stabilno$¢ genetyczng
oraz brak réznic w odniesieniu do osobnikéw dorostych odtowionych kilka lat wezesniej (Domingues
iin. 2011). Na podstawie analizy mikrosatelitarnego DNA wykazano tez pojedyncza inwazje hybry-
dow C. maenas i C. aestuarii na Potwyspie Iberyjskim (Bagley i Geller 2001) a do hybrydyzacji moglo
doj$¢ na skutek dziatalnosci cztowieka (wspdlny transport obu gatunkow).

W przypadku kraba wetnistoszczypcego Eriocheir sinensis, ktory jest kosmopolitycznym w Europie
i Ameryce wyro6zniono 7 réznych haplotypdw, a genetyczne zréznicowanie bylo wyzsze w populacjach
rodzimych niz w mlodych populacjach (Hénfling i in. 2002, Tepoltiin. 2007, Czerniejewskiiin. 2012).
Stad sugeruje si¢, ze obecnos¢ mniejszej liczby haplotypéw w pétnocnoamerykanskiej populacji praw-
dopodobnie wynikato z jednego zdarzenia transferowego (Hanfling i in. 2002).

Uzywajac markerdw mikrosatelitarnych, zbadano strukture genetyczna i kierunek migracji chinskich
populacji kraba welnistoszczypcego do Europy (Herborg i in. 2007). Ich wyniki potwierdzily badania
Hanfling i in. (2002), wykazujace nizszg réznorodno$¢ genetyczng w populacji europejskiej w porow-
naniu z rodzimymi. Ponadto wykazaly, ze homogenizacja genéw zachodzi obecnie w Europie z po-
wodu stosunkowo wysokiego przeplywu gendéw miedzy réznymi systemami rzecznymi (Herborg i in.
2007). W swoim badaniu Hénfling i in. (2002) zaobserwowali, ze haplotyp ES4 kraba chinskiego wy-
stapil w umiarkowanych czestotliwo$ciach (20-33%) w Europie, ale byl jedyny w regionie Zatoki San
Francisco w Stanach Zjednoczonych. Ten haplotyp nie zostal jednak znaleziony w Zadnej z 22 probek
kraba z Chin (Hénfling i in. 2002).

Europejskie populacje krabika amerykanskiego maja mniej haplotypéw mtDNA coxI w stosunku
do populacji z Ameryki Péinocnej co moze §wiadczy¢ o efekcie waskiego gardta podczas kolonizacji
(Projecto-Garcia i in. 2010). Wieksze zréznicowanie genetyczne wystepuje w starszych europejskich
populacjach a brak przeptywu gendéw pomiedzy populacjami moze przyczynic¢ sie do szybkiej ada-
ptacji i specjalizacji w nowych warunkach (Projecto-Garcia i in. 2010). Analiza sekwencji mtDNA
cox] wykazata zréznicowanie genetyczne tego kraba w zaleznosci od zasolenia §rodowiska (Boyle i in.
2010).

W czterech polskich populacjach krabika amerykanskiego analiza sekwencji mtDNA fragmentu coxI
wykazala obecnos¢ 8 réznych haplotypoéw, stad przypuszcza sig, ze pochodzenie poszczegélnych grup
jest rozne (Hegele-Drywa i in. 2015). Krab ten dobrze zaadoptowat sie w polskich warunkach. Pomie-
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dzy populacjami wykazano duze zréznicowanie genetyczne, co wedtug Mooney i Cleland (2001) and
Sakaiiin. (2001) moze to sprzyja¢ dalszym inwazjom.

Analiza genetyczna krabéw inwazyjnych dostarcza kluczowych danych na temat Zrédta, kierun-
ku, przebiegu inwazji, wplywu na rodzime gatunki i hybrydyzacji. Znajomo$¢ tych mechanizméw
w oparciu o techniki molekularnych pomaga w prognozie dotyczacej wplywu inwazji na rodzime ga-
tunki, oszacowanie wielko$ci populacji zalozycielskiej i dostarczenie informacji odno$nie dynamiki
populacji po inwazji a takze zapobieganiu kolejnym inwazjom.

Podsumowanie

Ekspansja nierodzimych kraboéw w polskich wodach estuariowych Baltyku zakonczyla sie tylko po-
fowicznym sukcesem. Krab wetnistoszczypcy, w wigkszosci europejskich akwenéw zaliczany jest do
100 najgrozniejszych gatunkéw inwazyjnych, w polskich estuariach tylko lokalnie wystepuje w ma-
sowych ilo$ciach. Nowe warunki srodowiskowe, a w szczegolnosci duza odleglos¢ od miejsc rozrodu
ogranicza jego liczebnos¢ w zlewisku Baltyku. Jedynie w wodach estuarium Odry moze stanowi¢
zagrozenie dla biotopu, stad jego populacja powinna by¢ systematycznie monitorowana. W pozosta-
tych akwenach jego obecnosci nie nalezy traktowa¢ jako zagrazajaca wspolistnieniu autochtonicznej
flory i fauny, lecz jako nieliczny organizm spetniajacy wazng role sanitarng, poprzez wyzerowywanie
martwej materii organicznej oraz nadmiernej iloéci glonéw w zbiorniku.

Krabika amerykanski, ze wzgledu na mniejszy stopien migracji w stosunku do kraba welnistoszczyp-
cego, charakteryzuje wolniejsze tempo rozprzestrzeniania si¢. Osobniki tego gatunku ze wzgledu na
swoja wielko$¢ moga by¢ pozywieniem dla réznych drapieznikéw, choé przy masowym wystepowa-
niu mogg wplywac na zasoby pokarmowe rodzimych gatunkdéw ryb, wyjadajac organizmy bentosowe.

Najmniejszy wplyw na siedliska gatunkéw rodzimych estuariéw battyckich ma krab brzegowy, ktéry
okazjonalnie spotykany jest w zachodniej czeéci naszego morza.

Bibliografia

Andreyev J.A., Andreyeva S.I. 1988. A crab Rhithropanopeus harrisii (Decapoda, Xantidae) in the Aral Sea.
Zoologichesky Zhurnal 67: 135-136

Audet D., Miron G., Moriyasu M. 2008. Biological characteristics of a newly established green crab (Carcinus
maenas) population in the southern gulf of St. Lawrence, Canada. Journal of Shellfish Resources 27: 427-441

Bagley M.J., Geller J.B. 2001. Macrosatellite DNA analysis of native and invading populations of European green
crabs. W: Pederson J. (red.). Marine Bioinvasions: Proceedings of the First National Conference. MIT Sea Grant
College Program. Massachusetts Institute of Technology. Massachusetts: 241-243

Boyle T. Jr, Keith D., Pfau R. 2010. Occurence, reproduction, and population genetics of the estuarine mud crab,
Rhithropanopeus harrisii (Gould) (Decapoda, panopidae) in Texas freshwater reservoirs. Crustaceana 83(4): 493-
505

Bravo M.A., Cameron B., Metaxas A. 2007. Salinity tolerance in the early larval stages of Carcinus maenas
(Decapoda, Brachyura), a recent invader of the Bras d’Or Lakes, Nova Scotia, Canada. Crustaceana 80(4): 475-
490

Breen E., Metaxas A. 2008. A comparison of predation rates by non-indigenous and indigenous crabs (Juvenile
Carcinus maenas, juvenile Cancer irroratus, and adult Dyspanopeus sayi) in laboratory and field experiments.
Estuaries and Coasts 31(4): 728-737

Brian J.V,, Fernandes T., Ladle R.J., Todd P.A. 2006. Patterns of morphological and genetic variability in UK
populations of the shore crab (Carcinus maenas). Journal of Experimental Marine Biology and Ecology 329(1):
47-54

Cabral H.N., Costa M.J. 1999. On the occurrence of the chinese mitten crab, Eriocheir sinensis, in Portugal
(Decapoda, Brachyura). Crustaceana 72(1): 55-58

113



Carlisle D.B., Knowles F. 1959. Endocrine control in crustaceans. University Press. Cambridge

Carlton ].T., Cohen A.N. 2003. Episodic global dispersal in shallow water marine organisms: the case history of
the European shore crabs Carcinus maenas and C. aestuarii. Journal of Biogeography 30: 1809-1820

Casal C.M.V. 2006. Global documentation of fish introductions: the growing crisis and recommendation for
action. Biological Invasions 8: 3-11

CIESM 2008. Atlas of Exotic Crustaceans in the Mediterranean Sea [dostep: 25.07.2017]. <http://www.ciesm.org/
atlas/appendix1.html>

Clark P.F., Rainbow P.S., Robbins R.S., Smith B., Yeomans W.E., Thomas M., Dobson G. 1998. The alien chinese
mitten crab, Eriocheir sinensis (Crustacea: Decapoda: Brachyura), in the Thames catchment. Journal of the
Marine Biological Association of the United Kingdom 78: 1215-1221

Cohen A.N,, Carlton ].T., Fountain M.C. 1995. Introduction, dispersal and potential impacts of the green crab
Carcinus maenas in San Francisco Bay, California. Marine Biology 122(2): 225-238

Cohen A.N., Carlton J.T. 1997. Transoceanic transport mechanism: Introduction of the Chinese Mitten Crab,
Eriocheir sinensis, to California. Pacific Science 51(1): 1-11

Czerniejewski P, Filipiak J. 2001. Krab welnistoszczypcy - przybysz czy juz endemit estuarium Odry? Przeglad
Rybacki 1(56): 42-47

Czerniejewski P., Wawrzyniak W. 2006. Seasonal changes in the population structure of the Chinese mitten
crab, Eriocheir sinensis (H. Milne Edwards) in the Odra/Oder Estuary. Crustaceana 79(10): 1167-1179

Czerniejewski P., Wawrzyniak W., Pasewicz W., Beldowska A. 2007. A comparative analysis of two allochthonous
populations of the Chinese mitten crab (Eriocheir sinensis H. Milne Edwards, 1853) from the Szczecin Lagoon
(NW Poland) and San Francisco Bay (US west coast). Oceanologia 49(3): 353-367

Czerniejewski P., Rybczyk A. 2008. Body weight, morphometry, and diet of the mud crab, Rhithropanopeus
harrisii tridentatus (Maitland, 1874) in the Odra estuary, Poland. Crustaceana 81(11): 1289-1299

Czerniejewski P. 2010. Changes in condition and in carapace length and width of the Chinese mitten crab
(Eriocheir sinensis H. Milne Edwards, 1853) harvested in the Odra River estuary in 1999-2007. Oceanological
and Hydrobiological Studies 39(2): 25-36

Czerniejewski P., Rybczyk A., Wawrzyniak W. 2010. Diet of the Chinese mitten crab, Eriocheir sinensis H. Milne
Edwards, 1853, and potential effects of the crab on the aquatic community in the River Odra/Oder estuary (N.-
W. Poland). Crustaceana 83(2): 195-205

Czerniejewski P., Skuza L., Drotz M.K., Berggren M. 2012. Molecular connectedness between self and none self-
sustainable populations of Chinese mitten crab (Eriocheir sinensis, H. Milne Edwards, 1853) with focus to the
Swedish Lake Vdnern and the Oder and Vistula River in Poland. Hereditas 149: 55-61

Darling J.A., Tepolt C.K. 2008. Highly sensitive detection of invasive shore crab (Carcinus maenas and Carcinus
aestuarii) larvae in mixed plankton samples using polymerase chain reaction and restriction fragment length
polymorphisms (PCR-RFLP). Aquatic Invasions 3(2): 141-152

Dawirs R.R. 1982. Methodological aspects of rearing decapod larvae Pagurus bernhardus (Paguridae) and
Carcinus maenas (Portunidae). Helgolander Meeresuntersuchungen 35: 439-464

Demel K. 1953. Nowy gatunek w faunie Battyku. Kosmos 2: 105-106

Dittel A.L, Epifanio C.E. 2009. Invasion biology of the Chinese mitten crab Eriocheir sinensis: A brief review.
Journal of Experimental Marine Biology and Ecology 374: 79-92

Domingues C.P.,, Creer S., Taylor M., Queiroga H., Carvalho G.R. 2011. Temporal genetic homogeneity among
shore crab (Carcinus maenas) larval events supplied to an estuarine system on the Portuguese northwest coast.
Heredity 106: 832-840

Eastwood M.M., Donahue M.J., Fowler A.E. 2007. Reconstructing past biological invasions: niche shifts in
response to invasive predators and competitors. Biological Invasions 9: 397-407

Elner RW. 1981. Diet of green crab Carcinus maenas (L.) from Port Hebert, southwestern Nova Scotia. Journal
of Shellfish Research 1(1): 89-94

Floyd T., Williams J. 2004. Impact of green crab (Carcinus maenas L.) predation on a population of soft-shell
clams (Mya arenaria L.) in the Southern Gulf of St. Lawrence. Journal of Shellfish Research 23(2): 457-462

Geller J.B. 1999. Decline of a native species masked by sibling species invasion. Conservation Biology 13:661-664

114



Gillespie G.E., Phillips A.C., Paltzat D.L., Therriault T.W. 2007. Status of the European green crab, Carcinus
maenas, in British Columbia - 2006. Canadian Technical Report of Fisheries and Aquatic Sciences 2700: 1-38

Giosa de M., Czerniejewski P. 2011. Major axis approach to the statistical analysis of the relative growth of
Chinese mitten crab (Eriocheir sinensis) in the Odra estuary (Poland). Oceanological and Hydrobiological
Studies 40(1): 36-45

Global Invasive Species Database (2017) [dostep: 10.05.2017]. <http://www.iucngisd.org/gisd/search.php>

Glowacinski Z., Okarma H., Pawlowski J., Solarz W. 2012. Gatunki obce w faunie Polski. Wydanie internetowe.
Instytutu Ochrony Przyrody PAN w Krakowie. Krakéw

Goncalves F., Ribeiro R., Soares A. 1995. Rhithropanopeus harrisi (Gould), an American crab in the estuary of
the Mondego-River. Portugal. Journal of Crustacean Biology 15: 756-762

Grabda E. 1973. Krab welnistoszczypcy, Eriocheir sinensis Milne-Edwards, 1853 w Polsce. Przeglad Zoologiczny
17: 46-49

GraafdeJ., Tyrrell M.C. 2004. Comparison of the feeding rates of two introduced crab species, Carcinus maenas
and Hemigrapsus sanguineus, on the blue mussel, Mytilus edulis. Northeastern Naturalist 11: 163-167

Griffen B.D., Guy T., Buck J.C. 2008. Inhibition between invasives: a newly introduces preda- tor moderates the
impacts of a previously estabilished invasive predator. Journal of Animal Ecology 77: 32-40

Grosholz E.D., Ruiz G.M. 1996. Predicting the impact of introduced marine species: Lessons from the multiple
invasions of the European green crab Carcinus maenas. Biological Conservation. 78(1-2): 59-66

Grosholz E.D., Ruiz G.M. 2003. Biological invasions drive size increases in marine and estuarine invertebrates.
Ecology Letters. 6(8): 700-705

Haahtela I. 1963. Some new obserwations and remarks on the occurrence of the mitten crab, Eriocheir sinensis
Milne Edwards (Crustacea, Decapoda) in Finland. Aquilo Amicorum Naturae Oulensis 1: 9-16

Hinfling B., Carvalho G.R., Brandl R. 2002. mt-DNA sequences and possible invasion pathways of the Chinese
mitten crab. Marine Ecology Progress Series 238: 307-310

Hegele-Drywa J., Thiercelin N., Schubart C.D., Normant-Saremba M. 2015. Genetic diversity of the non-native
crab Rhithropanopeus harrisii (Brachyura: Panopeidae) in the Polish coastal waters — an example of patchy
genetic diversity at a small geographic scale. Oceanological and Hydrobiological Studies International Journal of
Oceanography and Hydrobiology 44(3): 305-315

Herborg L.M., Weetman D., Oosterout C.A., Hinfling B. 2007. Genetic population structure and contemporary
dispersal pattern of a recent European invader, the Chinese mitten crab, Eriocheir sinensis. Molecular Ecology
16: 231-242

Ingle R.W. 1986. The chinese mitten crab Eriocheir sinensis H. Milne Edwards - a contentious Immigrant. The
London Naturalist 65: 101-105

Jazdzewski K., Konopacka A., Grabowski M. 2005. Native and alien malacostracan crustacea along the Polish
Baltic Sea coast in the twientieth century. Oceanological and Hydrobiological Studies 34(1): 176-193

Kinne O., Rotthauwe H.W. 1952. Biologische Beobachtungen und Untersuchungen uber die Blutkonzentration
an Heteropanope tridentatus Maitland (Decapoda). Kieler Meeresforsch 8: 212-217

Klassen G., Locke. A. 2007. A biological synopsis of the European green crab, Carcinusmaenas. Canadian
Manuscript Report of Fisheries and Aquatic Sciences. No. 2818 [dostep: 10.05.2017]. <http://waves-vagues.dfo-
mpo.gc.ca/Library/330845.pdf>

Kujawa S. 1957. Biology and cultivation of the crab R. harrisii tridentatus from the Vistula Lagoon. Wszech$wiat
2:57-59

Le Roux PJ.,, Branch G.M., Joska M.A.P. 1990. On the distribution, diet and possible impact of the invasive
European shore crab Carcinus maenas (L.) along the South African coast. South African Journal of Marine
Science 9: 85-92

Ledesma F.M., van der Molen S., Barén P. J. 2010. Sex identification of Carcinus maenas by analysis of carapace
geometrical morphometry. Journal of Sea Research 63: 213-216

Locke A., Hanson J.M., Ellis K.M., Thompson J., Rochette R. 2007. Invasion of the southern Gulf of St. Lawrence
by the clubbed tunicate (Styela clava Herman): Potential mechanisms for invasions of Prince Edward Island
estuaries. Journal of Experimental Marine Biology and Ecology 342: 69-77

Lawinski L., Weglarska B. 1959. Morphological and histochemical investigation on embryological t of the crab
Rhithropanopeus harrisii (Gould) subsp. tridentatus (Maitl.). Acta Biologica et Medica Gdansk 3: 1-17

115



Lawinski L. Pautsch F. 1969. A successful trial to rear larvae of the crab Rhithropanopeus harrisii (Gould) subsp.
tridentatus (Maitland) under laboratory condition. Zoologica Poloniae 19: 495-504

Mizzan L., Zanella L. 1996. First record of Rhithropanopeus harrisii (Gould, 1841) (Crustacea, Decapoda,
Xantidae) in the italian Waters. Bollettino del Museo Civico di Storia Naturale di Venezia 46: 109-122

Mooney H., Cleland E. 2001. The evolutionary impact of invasive species. Proceedings of the National Academy
of Sciences USA 98: 5446-5451

Muntz L., Ebling E.J., Kitching J.A. 1965. The ecology of Lough Ine, XIV. Predatory activity of large crabs. Journal
of Animal Ecology 34: 315-29

Nehring S. 2000. Zur Bestandssituation von Rhithropanopeus harrisii (Gould, 1841) in deutschen Gewéssern: Die
sukzessive Ausbreitung eines amerikanischen Neozoons (Crustacea: Decapoda: Panopeidae). Senckenbergiana
Maritima. Frankfurt 30(3/6): 115-122

Nepszy S.J., Leach J.H. 1973. First record of the Chinese mitten crab, Eriocheir sinensis, (Crustacea: Brachyura)
from North America. Journal of the Fisheries Research Board of Canada 30: 1909-1910

Normant M., Miernik J., Szaniawska A. 2004. Remarks on the morphology and the life cycle of Rhithropanopeus
harrisii sbsp. tridentatus (Maitland) from the Dead Vistula river. Oceanological and Hydrobiological Studies
33(4): 93-102

Panning A. 1939: The Chinese mitten crab. Annual Report Smithsonian Institution 1938, 361-375

Petersen C.H. 2006. Range expansion in the northeast Pacific by an estuary mud crab- a molecular study.
Biological Invasions 8: 565-576

Projecto-GarciaJ., Cabral H., Schubart C.D. 2010, High regional differentiation in a North American crab species
throughout its native range and invaded European waters: a phylogeographic analysis. Biological Invasions 12(1):
253-263

Richardson D.M., Pysek P., Rejmanek M., Barbour M.G., Panetta F.D., West C.J. 2000. Naturalization and
invasion of alien plants: concepts and definitions. Diversity and Distributions 6: 93-107

Rivera de C.E., Grosholz E.D., Ruiz G.M.. 2011. Multiple and long-term effects of an introduced predatory crab.
Marine Ecology Progress Series 429(16): 145-155

RobbinsR.S., Smith B.D., Rainbow P.S., Clark P.F. 1999. Seasonal changes (1995-1997) in the population structure
of Chinese mitten crabs, Eriocheir sinensis (Decapoda, Brachyura, Grapsidae) in the Thames at Chelsea, London.
W: Vaupel-Klein von J.C., Schram E.R. (red.). Proceedings of the fourth international crustacean congress: the
biodiversity crisis and crustacea. A.A. Balkema Publishers. Amsterdam: 343-349

Roman J., Palumbi S.R. 2004. A global invader at home: population structure of the green crab, Carcinus maenas,
in Europe. Molecular Ecology 13(10): 2891-2898

Rudnick D.A., Halat K.M., Resh V.H. 2000. Distribution, ecology and potential impacts of the Chiese mitten crab
(Eriocheir sinensis) in the San Francisco Bay. University of California Water Resources Center. Berkeley

Rumrill S.S. 1990. Natural mortality of marine invertebrate larvae. Ophelia 32: 163-198
Sakai A.K., Allendorf EW., Holt ].S., Lodge D.M., Molofsky J., With K.A., Baughman S., Cabin R.J., Cohen J.E.,

Ellstrand N.C., McCauley D.E., O’Neil P., Parker I.M., Thompson J.N., Weller S.G. 2001. The population biology
of invasive species. Annual Review of Ecology and Systematics 32: 305-332

Schaffer N.A. 1935. Uvahu o cinskem ci vinoklepetem. Vestnik Rybopromyshlennosti 15(8): 117-121
Silva I.C., Paula J. 2008. Is there a better chela to use for geometric morphometric differentiation in brachyuran

crabs? A case study using Pachygrapsus marmoratus and Carcinus maenas. Journal of the Marine Biological
Association of the United Kingdom 88(5): 941-953

Tepolt C.K., Blum M.J., Lee V.A.,, Hanson E.D. 2007. Genetic analysis of the Chinese mitten crab (Eriocheir
sinensis) introduced to the North American Great Lakes and St. Lawrence Seaway. Journal of Great Lakes
Research 33: 658-667

Turoboyski K. 1973. Biology and ecology of the crab Rhithropanopeus harrisii sbsp. tridentatus. Marine Biology
23:303-313

Veldhuizen T., Stanish S. 1999. Overview of the life history, distribution, abundance, and impacts on the Chinese
mitten crab, Eriocheir sinensis. Report prepared for U.S. Fish and Wildlife Series, Sacramento (CA): California
Department of Water Recources. Berkeley

Vincent T. 1996. Le crabe Chinois Eriocheir sinensis H. Milne- Edwards 1854 (Crustacea, Brachyura) en Seine-
maritime. Annales de I'Institut Oceanographic 72(2): 155-171

116



Walter M., Culver C. 2000. The chinese mitten crab as a potential host for human parasitic lung flukes in the San
Francisco Bay Estuary. IEP Newsletter 13(3): 12

Webster S.G., Dircksen H. 1991: Putative molt-inhibiting hormone in larvae of the shore crab Carcinus maenas
L. an immunocytochemical approach. Biological Bulletin 180(1): 65-71

Winnicki A., Stomianko M. 1969. Pobieranie wody przez jaja a wiasciwoéci ostonek jajowych kraba
Rhithropanopeus harrisii. Materialy ze Zjazdu Polskiego Towarzystwa Zoologicznego Lublin 9: 151

Yamada S.B., Hauck L. 2001. Field identification of the European green crab species: Carcinus maenas and
Carcinus aestuarii. Journal of Shellfish Research 20(3): 905-909

Zmudzinski L. 1961. Skorupiaki dziesiecionogie (Decapoda) Baltyku. Przeglad Zoologiczny 5(4): 352-360

117



Non-native crabs in the Baltic coastal waters: current situation
and effect on the habitats of native aquatic fauna species

Abstract

In the Polish coastal and estuary waters, three invasive crab species can be found - Chinese mitten
crab Eriocheir sinensis, European green crab Carcinus maenas and Harris mud crab Rhithropanope-
us harrisii. The Chinese mitten crab is a catadromous species that originates from the waters of the
Yellow Sea (Chinese and Korean coast). In Europe, it has been observed in the Aller river since 1912,
from where it spread to the coastal waters of the Northern Atlantic, North Sea and Baltic Sea. In Po-
land, it occurs in large quantities in the Oder river estuary, affecting the native aquatic fauna and flora,
and causing problems for fisheries, even damaging fishing equipment. The western part of the Baltic
Sea is the border of the region of occurrence of the European green crab, whose few populations do not
pose threat to the native aquatic biocenosis. The Harris mud crab occurs in spots, but forms numerous
populations in Gdansk Bay and Vistula Lagoon. The species originates from North American waters
and was probably carried to the Baltic in the ballast water tanks of ships. Adult individuals that feed
on native mussels can compete with some benthivorous fish, but are also prey for carnivorous fish
that inhabit the coastal zone. Genetic analysis (mtDNA coxI, microsatellites) of individuals at various
developmental stages is of key importance for the assessment of the course of invasion. Studies allow
species identification of larvae in ballast waters, as well as tracking and assessing the size of invasion
or hybridization. Understanding the structure of the population using molecular analysis can help to
prevent further invasions.

Keywords

Carcinus maenas, Chinese mitten crab, European green crab, Eriocheir sinensis, genetic analysis, Har-
ris mud crab, invasive species, Rhithropanopeus harrisii

Introduction

Invasions of expansive non-native species are an important problem globally and, according to the
International Union for Conservation of Nature (IUCN), is one of the most prominent threats to
biodiversity due to unforeseen consequences of introducing a new species into the environment. Con-
temporary changes in areas inhabited by numerous plant and animal species are often a consequence
of intentional human activity (deliberate introduction), although certainly in just as many cases the
changes are random, associated with development of transport, trade and exchange of goods (Casal
2006). For example, approximately 1000 non-native species, including many pathogens and toxic or-
ganisms, have been introduced into the Mediterranean and Black Sea by ships in the recent decades.
This is slightly over 8% of all species (12,000) known in both reservoirs (CIESM 2008). In Poland, the
estimated number of non-native species of plants, animals and fungi is approx. 800 (Glowacinski et
al. 2012). Among animals, the most abundant group are invertebrates, mostly crustaceans (Jazdzewski
et al. 2005). For example, as reported by Jazdzewski et al. (2005), 11 out of 56 (almost 20%) species of
higher crustaceans have been introduced. Most non-native animal species live in estuary waters. This
group includes the European green crab, sporadically seen in the Western Baltic, as well as the Chine-
se mitten crab and the Harris mud crab. The first of these species, European green crab, has a carapace
length of 4 cm. It is very rarely seen in Polish waters, and is more common in the Swedish coastal
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waters of the Baltic. The Harris mud crab is a small crustacean, with carapace width and length not
exceeding 2,5 cm, that has been common in the waters of Gdansk Bay and the Vistula Lagoon since
1970s. In turn, the Szczecin Lagoon and the Oder mouth have the most abundant population of the
Chinese mitten crab in Poland, but the species is also seen in smaller quantities in Gdansk Bay and
coastal lakes.

This report is a compilation of knowledge about these crustaceans, with the information presented
being derived from studies published in peer-reviewed journals in 1999-2015, as well as the available
domestic and international literature.

Chinese mitten crab Eriocheir sinensis H. Milne Edwards, 1853

The first crabs of this species in Europe were casually observed in 1912 in northern Germany during
fishing activities in the River Aller, a lower tributary of the River Weser (Panning 1939, Grabda 1973).
The crabs were probably carried as larvae from the waters of the Far East to German ports in the
North Sea (Cohen and Carlton 1997). They might have been carried in the ballast water tanks of ships,
which is supported by the fact that in 1932 in Hamburg, two adult individuals (40 and 50 mm in size)
were found in the ballast tanks of the scrapped ship ‘Artemisia’ that had entered ports in the China
Sea (Grabda 1973). It should be noted that in the first decade of the 20th century, rapid intensification
of shipping trade between Europe and East Asia occurred, which allowed transposition of various
animal species into new areas, and the favourable environmental conditions of rivers flowing into the
North Sea resulted in a fast growth of crab populations. As early as in late 1920s, their area of occur-
rence spread from the River Ems in the west to the River Oder in the east (Panning 1939). The highly
developed system of rivers and canals in Western Europe facilitated their transfer and colonization of
new areas. By the end of 1930s, the Chinese mitten crab inhabited almost entire Europe, from France
(in the west) to Estonia and Finland (in the east). After another 10 years, the crab was observed in the
waters of Sweden and Czechoslovakia (Schaffer 1935). It is currently caught in countries such as Por-
tugal, United Kingdom and Finland (Haahtela 1963,Ingle 1986, Clark et al. 1998, Cabral and Costa
1999). The potential abundance of this species is demonstrated by the fact that 20 years after the first
observation in Europe, more than 200 tonnes of this crab was caught annually only in Germany, with
the quantity being only partially registered bycatch obtained during the principal activity—fishing.
The size of the population was also evidenced by the numerously observed cases of crabs walking out
of rivers en mass and approaching nearby houses (Panning 1939). Apart from the European waters,
the Chinese mitten crab reached Hawaii in the 1950s (probably via the same mechanism), followed by
North America, where it “took over” the Great Lakes and the Mississippi Delta, and recently (1992) has
occurred in San Francisco Bay (Nepszy and Leach 1973, Rudnick et al. 2000).

As reported by Grabda (1973) the first individuals of the Chinese mitten crab in the area of today’s
Poland were caught in 1928 in Szczecin Lagoon, and only a few years later the species was present
in almost all tributaries of the Oder (Warta, Note¢, Lusatian Neisse, Silesian Kwisa, Bébr, Sleza and
Otawa), the Vistula mouth (1930), near Wloctawek (1933) and Puck Bay (1933) and the Hel Peninsula
(open sea side). In 1932, the crab was found even in Lake Wydminy near Gizycko, where it was proba-
bly transferred along with eel stocking material. In 1970s, an unexplained reduction in the population
of this crab was noticed in inland catches, which suggested “retreat” of the species from Polish waters
due to unfavourable changes in the water quality of rivers and reservoirs. A small population of the
crab remained until early 1990s. Since then, fishers from the Oder estuary have raised their concern
about the increasing quantities of the Chinese mitten crab captured as bycatch during fishing (Czer-
niejewski 2010). In autumn, it is not uncommon to encounter several hundred individuals per day in
fyke nets installed in the Szczecin Lagoon, the Kamienski Lagoon and Lake Dabie. Czerniejewski and
Wawrzyniak (2006) estimated that the mean annual abundance and biomass of the caught E. sinensis
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was 33,000 individuals (4.7 tonnes). According to the most recent information obtained from fishers
working on coastal lakes (Gardno, Jamno, Bukowo) and employees of the Hel Marine Station, the
species is sporadically seen in these basins.

The main body part of the Chinese mitten crab is cephalothorax, also called carapace. Its weight
ranges from 40% to 70% of total body weight. It is composed of chitin that surrounds and protects
all internal organs, resembling massive armour (Fig. 4). In their study, Czerniejewski et al. (2007)
reported that the width of cephalothorax in most caught individuals of this species is 50-80 mm, but
sometimes larger individuals can be observed. Cephalothorax in adult crabs is roughly square in sha-
pe and light brown, but dark brown and even red individuals can also be found. The species has one
pair of symmetrical large chelae whose internal edges are equipped with massive ‘teeth’. The chelae in
females constitute approx. 15% of body weight, while those in males are significantly larger (in both
length and weight) and reach 30% of body weight.

Sexual dimorphism is evidenced by the chelae size, but predominantly by the shape of the abdomen,
only in individuals with carapace width no smaller than 40 mm. The chitin abdomen is bell-shaped
in males and oval in females (De Giosa and Czerniejewski 2011). Of the four pairs of walking legs,
two middle pairs have almost two times greater length than the width of the carapace. In adult forms,
the first three legs in addition to the chelae have hairs along the outer segments, while the fourth leg
has hairs on both the internal and external side. Under great stress caused, e.g., by a carnivore attack,
crabs, similarly to lizards, can ‘reject’ one or several legs in an attempt to save themselves from being
killed. A similar reaction occurs when they are taken out of fishing nets, thus injured individuals are
often found by fishers. It has been observed that after certain period, the lost legs and chelae are rege-
nerated, with the ‘new’ ones being smaller.

The Chinese mitten crab is a catadromous species, which means that it spends most of its life in fre-
shwater, but reproduces in salt water. A well-known place for the reproduction of the species in Europe
in the winter is the coastal zone of the North Sea near Germany (Veldhuizen and Stanish 1999). The
water in which reproduction occurs should have a salinity level above 25 %o (Ingle 1986, Vincent
1996). In the spring, larvae hatch from 250,000 to 1 million eggs attached to the abdominal parts of
the female’s body to give rise to a new generation (Panning 1939, De Giosa and Czerniejewski 2011).
Subsequently, both males (after moulting) and females (after larvae hatching) move into more shallow
waters in river mouth zones where they die. In the spring or, with delayed reproduction, early sum-
mer, juvenile forms hatch as larvae, the so-called zoea, that after 15 days on average transform into
the so-called megalopa ready to enter fresh waters. After the last metamorphosis into the final form,
in the summer, young crabs initiate migration, passing up to 1,200 km upstream in rivers. Depending
on the size and condition of individuals, their speed is between 1 and 3 km/day. In their river period,
the crabs grow intensively. Their weight gain requires periodical shedding of old armour that restrains
further growth.

In the waters of Europe, the Chinese mitten crab moults 6-8 times in the first year of life, increasing
its weight by approx. 24%, 4-6 times in the second year of life, and 2-3 times in the third year of life.
Four- and five-year-old crabs moult their armour only once per year, and their weight can reach up to
0.5 kg. For the correct growth, adult individuals have a wide range of preferred temperatures: from 7 to
30°C (Veldhuizen and Stanish 1999). Environmental conditions play a significant role in both the size
and the sexual maturity of the crabs. For example, in the warm waters of China, the species is ready
for reproduction as early as at the age of 1-2 years (according to spoken communication with prof.
Xin Naihong), while in the waters of Europe, characterized by a lower temperature, sexual maturity
is achieved at the age of 3-5 years (Panning 1939). When it happens, young Chinese mitten crabs mi-
grate back from rivers to their potential reproduction sites located in the coastal zone of the sea, with
females initiating migration earlier than males. The peak of this migration in both the waters of origin

120



and the waters to which the crabs have adapted occurs in the autumn and winter (Czerniejewski and
Wawrzyniak 2006). In the waters of Germany, the peak biomass is observed from late summer to early
winter (Panning 1939), in the United Kingdom—from September to December (Robbins et al. 1999),
while in France—from August to October (Dittel and Epifanio 2009). In other months, single adult
and juvenile individuals can be found, the latter of which are most abundant in the period of upstream
migration in rivers (spring/summer) (Panning 1939, Dittel and Epifanio 2009).

The Chinese mitten crab is an omnivore, however, its diet is different depending on the stage of life.
At juvenile stages, the crabs mainly eat plant material: Canadian waterweed, duckweed and various
pondweed species, while the diet of adult individuals consists of small invertebrates, but still with a
large share of plant components. Analysis of their diet in the Oder estuary revealed detritus (59.6%
of the stomach content volume), animal, vascular plants material and algae (10.4%, 10.7% and 5.3%
respectively). The animal material consisted in 38.6% of Copepod remains and in 11.2% of Chiro-
nomidae larvae (Czerniejewski et al. 2010). In China, the crabs sporadically also consume fish (Tan
et al., cited for Veldhuizen and Stanish 1999), but this component was reported in a few examined
individuals out of 3,000. Being armoured, heavy and relatively slow, the crabs are probably unable to
catch healthy fish in natural conditions. Thus, similarly to the native crayfish, they often play the role
of cleaners removing dead fish from the reservoir bottom. Consumption of fish by the crabs has also
been confirmed by professional fishers working in the Szczecin Lagoon, as well as observations made
in artificial conditions (Czerniejewski et al. 2010).

Favorable environmental conditions, as well as the high adaptability and fertility of the Chinese mit-
ten crab are the main causes of the constant growth of its population, not only in the local waters (Fig.
5). For example, the population of the species in the San Francisco estuary increased from 20,000
(1997) to more than 1 million (1998) over one year. Therefore, systematic studies were initiated in
the USA to identify and manage the potential threats resulting from the presence of such a large crab
population (Rudnick et al. 2000).

In areas inhabited by this species, an unfavourable decrease in the abundance of small invertebrates,

that are food to fish and other animals, has been noticed. This interspecific competition caused a signi-
ficant decrease in the quantities of prawns and signal crayfish caught (Veldhuizen and Stanish 1999).
It also appears that the crabs, while feeding mainly on submerged plants, destroy or eat fish eggs depo-
sed on these plants, which results in a decrease in the population of some fish species. In Poland, these
crabs are troublesome and unwanted ‘guests’. According to observations made by fishers, the crabs
can destroy the walls of pond fishing tools (fyke nets) and damage fish caught in these nets in cases
of food shortage (Czerniejewski and Filipiak 2001). Moreover, their presence in the nets complicates
selection of the caught fish, thereby reducing fishing effectiveness. Large populations of the Chinese
mitten crab are also a threat for the reservoir itself. During their period in fresh water, the crabs shel-
ter in dens pre-excavated in shores, levees and bottom, with up to 30 dens per 1 m2. This leads to an
increased erosion rate of the shores of these reservoirs, as well as reduces the stability of levees and in
extreme cases can lead to their complete destruction. However, the direct threat to humans posed by
the Chinese mitten crab is due to the fact that the species is a carrier of ‘Asian’ parasites, such as flukes
of the Paragonimus genus (Walter and Culver 2000).

Harris mud crab Rhithropanopeus harrisii Gould, 1841

The natural site of occurrence of the Harris mud crab in the North American coast of the Atlantic
(Petersen 2006), where the species inhabits brackish waters of estuaries (from Nova Scotia in Canada,
along the Florida peninsula, to the northern part of the Gulf of Mexico). It was carried to Europe pro-
bably in the ballast water tanks of ships carrying goods from the USA. The first individuals in Europe
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were seen in 1874 in the Dutch river Zuiderzee and identified by Maitland as Pilumnus tridentatus. The
taxonomic position of the crab was revised in 1892 by De Man who assigned it to the Heteropanope
genus. As late as in 1949, Buitendijk and Holthuis (cited for Turoboyski 1973) concluded that Hetero
Panope tridentatus, discovered in Europe 75 years beforehand, originated from North American wa-
ters and due to insignificant morphological differences considered it as Rhithropanopeus harrisii spp.
tridentatus. By that time, the Harris mud crab had colonized the coastal waters of Holland, Germany
and even the Baltic Sea, where the first individuals migrated via the Kiel Canal in 1936. The same year,
the species also appeared in the Black Sea, in 1948—in the Sea of Azov, in 1959—in the Caspian Sea,
and in 1971—in the Aral Sea. In 1969, the first individuals of the Harris mud crab were discovered in
the coastal waters of Panama, and in early 1990s—in Italy (Andreyev and Andreyeva 1988, Goncalves
etal. 1995, Mizzan and Zanella 1996, Nehring 2000). Apart from the waters of the Atlantic Basin, sin-
ce 1930s the species has colonized several sites of the Pacific coastal zone: San Francisco, Humboldt,
Coos and Tilamook Bays (Petersen 2006).

The first individuals in Poland were caught in the Vistula Lagoon in 1951 (Demel 1953). In 1950s, the
species also colonized Martwa Wista, Motlawa and the coastal zone of Gdansk Bay (Kujawa 1957,
Turoboyski 1973, Normant et al. 2004). A relatively abundant population of this species is present in
these basins, while only single individuals have been sporadically reported in the Oder estuary. This
was, however, occasional bycatch not exceeding 2-3 individuals per year, treated as a sensational phe-
nomenon. In the autumn of 2007, the abundance of the Harris mud crab in the Oder estuary increased
for unknown reasons. For example, in September and October that year, its quantity per one fyke net
reached 5-7 individuals. It is difficult to precisely establish the biomass and abundance in that area, as
the mesh size used in fyke nets is large and the small crabs pass through it. However, the increase in
the abundance of the species is evidenced by the fact that catches conducted with experimental traps
(fyke nets with a mesh size of 5 mm) some dozen times in September and October resulted in 146 cau-
ght Harris mud crabs (Czerniejewski and Rybczyk 2008). This increase in the Oder estuary was pro-
bably associated with the founding of a settled population of this species, capable of reproduction, in
the waters of the Szczecin Lagoon and Lake Dabie. The prevailing range of carapace width among the
caught crabs was 16.01-20.00 mm (Czerniejewski and Rybczyk 2008) which, according to Normant et
al. (2004) means that the animals are ready for reproduction.

The entire body and internal organs of the crab are covered by a chitin armour providing protection
from carnivores. The body weight of adult individuals of this species is approx. 1 g, with some of them
reaching 5 g (Fig. 6). Males are usually characterized by approx. 30% greater individual weight than
females of similar size. This sexual dimorphism is caused by the much heavier chelae in males. The
weight of chelae in males reaches 64.0% of total body weight in males and 28.0% of total body weight
in females (Turoboyski 1973).

Sexual dimorphism, as in other crab species, is also evidenced by different appearance of the abdo-
men: bell-shaped in males and more rounded in females.

Most crabs are ready for reproduction in the second year of life, with a carapace width above 8 mm. In
late spring (May-June), in a relatively large temperature range (14-32°C), females stimulate males for
reproduction using pheromones (Carlisle and Knowles 1959). A fertilized female after a few to some
dozen days, depending on the temperature (Kujawa 1957, Turoboyski 1973), lays between 1280 and
16,000 eggs (Turoboyski 1973, Kinne and Rotthauwe 1952). Most females with laid eggs can be ob-
served between June and end of August, with only few females with eggs at that stage of development
caught in the estuary waters of Poland until early October. Embryo development in the laid eggs lasts
from 14 to 23 days (Lawinski and Weglarska 1959, Winnicki and Stomianko 1969). The length of the
larval (zoea I, zoea II, zoea III, zoea IV) and post-larval (megalopa) development in this species is ap-
prox. 1 month (Lawinski and Pautsch 1969). In this period, the survival rate of the Harris mud crab is
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very low. In laboratory it does not exceed 10-25% (Lawinski and Pautsch 1969, Turoboyski 1973), while
in the natural environment it is much lower due to the activity of planktivorous fish.

The larval stages (zoea) in the coastal waters of the Southern Baltic are found from mid-July to mid-
-September, with the greatest abundance in August, and subsequently transform into megalopa.

The Harris mud crab inhabits estuary waters of up to several metres in depth (with the greatest abun-
dance at up to 1.5 m), avoiding bottoms covered with a thick layer of silt. It is a euryhaline animal
(both larvae and adult forms) that tolerates great variations in water salinity. It inhabits estuary waters
with a highly variable salinity ranging from 0.5%o to 25%o. In Europe, the presence of this species
has been most frequently detected in basins with a salinity of 0.98-14%o0 (Zmudziniski 1961), while in
Poland it has been found in waters with a salinity of 2-4%o. The Harris mud crab is characterized by
a high tolerance to temperature variations. It lives at temperatures ranging from 1-2°C to even 37°C.
Adult individuals tolerate well temperatures around 35°C, while larvae develop best at approx. 30°C.

It is probably this high adaptability to waters with a broad range of temperatures and salinity that
promotes the survival of the species in new environmental conditions. However, the size of the popu-
lation of this crab is regulated by numerous carnivores (mainly eel) or even planktivores that feed on
the juvenile stages of the species. Moreover, cannibalism is common in this species during moulting,
which severely reduces the population.

The diet of the Harris mud crab is varied and differs depending on the inhabited environment. In the
Kiel Canal, the food of this species mainly consists of crustaceans of the Gammarus sp., and plants of
the Enteromorpha sp. and Ulva sp. In the Sea of Azov, the stomachs of this species contain mainly plant
material and organic matter. In Poland, in the Vistula Lagoon, the species feeds mainly on Neomysis
vulgaris, Nereis diversicolor and Chironomidae larvae (Turoboyski 1973). Having analysed the diet of
the species, Kujawa (1957) also reported the presence of: Dreissena polymorpha, Mytilus edulis, Cordy-
lophora caspia, as well as detritus and inorganic matter , while the plant matter included Cladophora
sp. and Enteromorpha sp. As reported by Czerniejewski and Rybczyk (2008), the population of the
Oder estuary feeds mainly on detritus and animals, e.g., copepods (Copepoda), insects (Insecta), as
well as Mytilus edulis and Dreissena polymorpha.

European green crab Carcinus maenas L., 1758

The is also known as the (European) shore crab. It inhabits the coastal waters of seas of the moderate,
tropical and subtropical zones throughout the globe. It is found in shallow waters, often in river mo-
uths (Silva and Paula 2008). Carlton and Cohen (2003) suggested that the spread of this crab occurred
at three major intervals: I: around 1800, II: in 1850-1870, and III: in 1980-1990. C. maenas was first
identified outside Europe in 1817. The characterized individuals originated from the Red Sea. They
were collected by Savigny during an expedition to Egypt that had taken place a few years beforehand
(1799-1801). It is suggested that individuals of this species identified in late 19th century were carried
to the Red Sea before the opening of the Suez Canal (1869) by cruise ships voyaging around Africa
(Carlton i Cohen 2003).

The species has colonized the waters of Japan, South Africa, North America, Australia and Tasmania
(Le Roux et al. 1990, Cohen et al. 1995, Carlton and Cohen 2003). It is sporadically seen in the western
part of the Baltic Sea, which constitutes the eastern border of the crab’s range of occurrence. In Po-
land, Carcinus maenas was first described by Demel in 1928 in the coastal zone of the Baltic Sea near
Gdansk (Demel 1953). The cosmopolitan spread of the species is mainly a result of transfer of larvae
on the hulls and in ballast water tanks of ships, but also co-transfer with algae used for packing of
living bait (Carlton and Cohen 2003). Colonization is also facilitated by the fact that the crab is very
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tolerant to water temperature and salinity, and adapts very easily to a new environment (Jazdzewski
et al. 2005).

The European green crab is a shore crab that can range in size from a carapace width of 1-2 cm to 9-10
cm (Grosholz and Ruiz 1996) and is wider than it is long (Klassen and Locke 2007). Individuals inha-
biting the Pacific and Atlantic Coasts of North America, as well as the species’ original sites of occur-
rence are larger (Gillespie et al. 2007). Morphometric measurements demonstrate sexual dimorphism
in the European green crab (Silva and Paula 2008). Males have larger chelae and less convex carapaces
than females (Ledesma et al. 2010). The main body part is the cephalothorax that narrows caudally
and contains the most important internal organs (Fig. 7). In the posterior part of the cephalothorax
of the European green crab, a characteristic toothed edge can be found, with 5 teeth on each side (left
and right). The orbit subovate is an obtuse tooth beneath the anterior canthus. The rostrum protrudes
with three very obtuse subequal teeth, with the middle tooth being the smallest. On both sides of the
cephalothorax, 4 pairs of walking legs and one pair of prehensile legs (chelae) are located. The walking
legs have lanceolate tips. Under the cephalothorax is the folded abdomen with bell-like (in males) or
oval (in females) shape.

The most characteristic feature allowing an easy identification of the European green crab among
other Baltic species is the presence of 5 antero-lateral teeth or spines on each side of the crab and three
rounded lobes between the eyes (Yamada and Hauck 2001).

The following developmental stages of the European green crab can be distinguished: protozoea, zoea
(4 stages) and megalopa. Its larvae float freely in a plankton-like form in open sea for 4-6 weeks,
depending on temperature (Dawirs 1982), while in individuals inhabiting the bottom, this period
can last up to 90 days (Grosholz and Ruiz 2003). Each zoea stage lasts 5 to 7 days, and the megalopa
stage lasts 8 days (Webster and Dircksen 1991). The last larval stage during metamorphosis into the
adult form descends to the bottom and becomes a benthic organism (Dominigues et al. 2011). During
their development, the larvae are exposed to changing environmental conditions, which affects their
survival. Rumrill (1990) estimated the mortality rate of the larvae at as high as 7% per day. Larvae are
less resistant to adverse temperature, salinity and lack of food than adult forms, which can limit the
colonization of new sites. However, according to Dawirs (1982), the larvae of this species are relatively
well adapted to natural food shortage. Suboptimal salinity can cause delays in larval development
(Bravo 2007), while variations in temperature of 10°C per season are a thermal barrier for further
spreading (Klassen and Locke 2007). The European green crab females live for approx. 3 years, while
males live for approx. 5 years. The reproductive cycle lasts approx. 1 year, and gonadogenesis in large
females can be observed twice a year (Klassen and Locke 2007). Mating occurs once a year during the
midsummer. The European green crab is a particularly fertile species, with females producing 200,000
eggs per season. Reproductive strategy can be different in crabs that have recently colonized a new site
(Audet et al. 2008).

Adult European green crabs are euthermic (tolerate a temperature range of 0-33°C), euryhaline (can
inhabit sites with a salinity of 4%o to 54%o) and tolerate lack of food for up to 3 months (Bravo et al.
2007). Populations of this species have successfully colonized natural coastal habitats, estuaries and
semi-closed rocky shore locations, as well as artificial habitats, e.g., port docks (Klassen and Locke
2007). They occur at depths ranging from the tide level to 5-6 m below water surface, with the greatest
known depth of 60 m (Breen and Metaxas 2008). The widening and reduction of the range of occu-
rrence of this species along the western coast of the Atlantic was observed concurrently with short
variations in temperature, which suggests that low water temperature is the limiting factor in the
northward expansion of the species (de Rivera et al. 2011).
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The European green crab is an omnivore feeding on aquatic plants, mussels, snails, but also carrion,
thus playing the role of a cleaner (Elner et al. 1981, Eastwood et al. 2007). However, the species has
specialized as a carnivore feeding on molluscs (DeGraaf and Tyrrell 2004, Floyd and Williams 2004)
and juvenile forms of fish in both natural environment and aquaculture (Gillespie et al. 2007). During
development, the crab switches its diet from plants and soft-shelled clams to hard-shelled mussels and
snails (Silva and Paula 2008).

The European green crab is one of the most invasive crab species in the world (Darling et al. 2008, Glo-
bal Invasive Species Database 2017). It has been seen to diminish the populations of the blue mussel
Mytilus edulis and snail Nucella lapillus on the British coast (Muntz et al. 1965), as well as the small
grapsid crab, Hemigrapsus oregonensis and Transennella spp (Grosholz and Ruiz 1996). In Bodega Bay
(Northern California, USA), the European green crab has led to a reduction in the native population of
mussels of the Nutricola genus (N. tantilla and N. confusa), which has increased the abundance of the
non-native mussels Gemma. The species’ abundance in the Gulf of Maine has been limited by another
invasive crab, Hemigrapsus sanguineus (Griffen et al. 2008). In Europe, the species has been caught
commercially for many years and is considered as an important carrion eater (Klassen and Locke
2007). Moreover, it is used as an indicator of heavy metal contamination, as this group of pollutants
causes respiratory failure in this crab (Klassen and Locke 2007). According to Locke et al. (2007), the
carnivorous nature of the European green crab has a significant detrimental effect on other crustacean
species (interspecific competition), destruction of habitats, decreased biodiversity, as well as aquacul-
ture and fisheries. However, the effect is observed in areas with a high abundance of the crab, while
in the Baltic Sea, due to the sporadic occurrence of the species, no negative influence on the aquatic
biocenosis has been noticed.

Crab migrations reflected in molecular studies

The cosmopolitan spread of invasive species has encouraged researchers to use molecular methods in
their studies of these species. The inter-population variability, genetic structure and heterozygosity of
the European green crab populations from the UK was analysed using allozymes of 14 enzymes and
6 loci, and a low genetic variability between the populations was revealed (Brian et al., 2006). Based on
the genetic analysis of museum specimens of the European green crab from the 19th and early 20th
century (Geller 1999), the origin of the species and thus the probable route of its transfer to Australia
was determined (Bagley and Geller 2001).

In light of the global spread of the European green crab, PCR-RFLP method employing the coxI (502
bp) fragment was used to detect its larvae in the ballast water tanks of ships (Darling and Tepolt 2008).
It is a very useful tool for monitoring and quick detection of threats in the form of single larvae. The
cox] fragment analysis showed that sequence divergence between individuals from the Mediterranean
and Adriatic Seas is 11% and is suspected to result from multiple invasions (Geller et al. 1997, Bagley
and Geller 2001, Roman and Palumbi 2004). Analysis of 10 microsatellites of the Chinese mitten crab
larvae from the coast of Portugal demonstrated a high genetic stability and lack of differences in adult
individuals caught a few years beforehand (Domingues et al. 2011). Analysis of microsatellite DNA
also revealed a single invasion of C. maenas and C. aestuarii hybrids in the Iberian Peninsula (Bagley
and Geller 2001), and the hybridization is suspected to be due to human activity (concurrent transport
of both species).

In the case of the Chinese mitten crab Eriocheir sinensis, a cosmopolitan invasive species, analysis of
mtDNA coxI fragment allowed reconstruction of the route of invasion in Europe and America. Seven
different haplotypes were distinguished, and genetic variability was higher in native populations than
in new populations (Hénfling et al., 2002, Tepolt et al. 2007, Czerniejewski et al. 2012). Thus, it is sug-
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gested that the lower number of haplotypes in the North American population was probably a result
of a single transfer event (Hénfling et al. 2002).

By using microsatellite markers, the genetic structure and migration route of the Chinese population
of the Chinese mitten crab to Europe were established (Herborg et al. 2007). The results confirmed
those obtained by Hanfling et al. (2002) demonstrating a lower genetic variability in the European
population compared to native one. Moreover, it was shown that gene homogenization currently occu-
rring in Europe is due to the relatively high gene transfer between various river systems (Herborg et al.
2007). In their study, Hanfling et al. (2002) observed that haplotype ES4 of the Chinese crabs occurred
at a moderate frequency (20-33%) in Europe, but was the only haplotype found in the San Francisco
Bay area in the USA. However, the haplotype was not found in either of the 22 samples of the Chinese
crabs (Hanfling et al. 2002).

European populations of the mud crab Rhithropanopeus harrisii have fewer mtDNA cox1 haplotypes
than populations of North America, which suggests a bottleneck effect during colonization (Projec-
to-Garcia et al. 2010). Higher genetic variability is found in older European populations, and the lack
of gene transfer between populations can result in a quicker adaptation and specialization in new
conditions (Projecto-Garcia et al., 2010). Analysis of the mtDNA coxI sequences revealed genetic va-
riability of the crab depending on the salinity of the environment (Boyle et al. 2010).

In four Polish populations of the Harris mud crab, analysis of the mtDNA cox! sequences showed the
presence of 8 different haplotypes, therefore it is suspected that the origin of each group is different
(Hegele-Drywa et al. 2015). The crab has adapted very well to the Polish environment. High genetic
variability between groups was detected which, according to Mooney and Cleland (2001) and Sakai et
al. (2001), can be favourable for further invasions.

Genetic analysis of invasive crabs provides essential data regarding the origin, route and course of
invasion, as well as the effect on native species and hybridization. Learning these mechanisms using
molecular techniques helps predicting the effect of invasion on native species, estimating the size of
the original invading population, providing information about population dynamics after invasion
and preventing further invasions.

Conclusions

The expansion of non-native crabs in the Polish estuary waters of the Baltic Sea has been partially suc-
cessful. The Chinese mitten crab, considered as one of the 100 most dangerous invasive species in the
European waters, only locally occurs in masses in the Polish waters. New environmental conditions
and particularly great distance from the reproduction sites limit the abundance of the species in the
Baltic basin. Only in the waters of the Oder estuary it poses threat to the biotope, thus its population
should be systematically monitored. In other basins, the species should not be considered as a threat
to the native flora and fauna but as one of the few cleaners, feeding on dead organic matter and pre-
venting excessive growth of algae in the reservoir.

The Harris mud crab, as a less migratory species than the Chinese mitten crab, is characterized by a
lower spread rate. Although individuals of this species, due to their size, can be food for various car-
nivores, in cases of mass occurrence they can affect food availability for native fish species by feeding
on benthic organisms.

The European green crab has the least significant effect on the habitats of the native species of the Bal-
tic estuaries, as it is only occasionally observed in the western part of the Polish coast.
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Szczezuje chinska Sinanodonta woodiana (Lea, 1834)
w Europie

Streszczenie

Gatunki inwazyjne zawsze stanowig problem na nowych terenach, gdzie znajdujac doskonate warunki
do wzrostu i rozrodu, przy braku naturalnych wrogdw zagrazaja autochtonicznym gatunkom. Do sku-
tecznego zwalczania gatunkow inwazyjnych niezbedna jest wiedza o ich biologii, zasobach genetycz-
nych i sposobach migracji. Problem ten w Europie dotyczy chinskiego gatunku malza Sinanodonta
woodiana (Lea 1834), ktdéry na poczatku lat 80. XX wieku pojawil sie w akwenach slodkowodnych
wraz z importem ryb (niosacych pasozytnicze larwy tego gatunku), dajac poczatek licznym popu-
lacjom. Naturalny zasieg wystepowania S. woodiana to tereny wschodniej i poludniowowschodniej
Azji, od Rosji przez Chiny, Kambodze, Tajlandie, Japonie i Tajwan po Malezje. Pierwsze doniesienia
o obecnosci S. woodiana w Rumunii (rok 1979), Francji (rok 1982) i na Wegrzech (rok 1984) dotycza
stawow rybnych i dalsza ekspansja tego gatunku na terenie Europy réwniez zwigzana jest z importem
ryb. Poczatkowo sadzono, ze inwazja chinskiego malza w Europie bedzie ograniczona tylko do sta-
wow rybnych, gdzie zostal wprowadzony w sposob bierny wraz z narybkiem. Jednak S. woodiana two-
rzy stabilne populacje takze w rzekach i jeziorach w prawie 20 krajach. Jest najwiekszym gatunkiem
spoérod stodkowodnych malzy w Europie i stanowi zagrozenie dla rodzimej fauny stodkowodnej, a na
pewnych stanowiskach jest juz nawet gatunkiem dominujacym.

Stowa kluczowe

dystrybucja, gatunki inwazyjne, mitochondrialny DNA, Sinanodonta woodiana, stodkowodne matze,
szczezuja chinska, Unionidae

Wstep

Gatunki inwazyjne zawsze stanowig problem na nowych terenach, gdzie znajdujac doskonale wa-
runki do wzrostu i rozrodu, przy braku naturalnych wrogéw zagrazajg autochtonicznym gatunkom,
w szczegdlnosci rzadkim i chronionym. Bardzo czesto ich ekspansja jest zwiazana z dzialalnoscig
czlowieka, przypadkowymi zdarzeniami lub kilkoma czynnikami réwnoczesnie. Do skutecznego
zwalczania gatunkow inwazyjnych niezbedna jest wiedza o ich biologii, zasobach genetycznych i spo-
sobach migracji.

Na poczatku lat 80. XX wieku w akwenach stodkowodnych Europy pojawil si¢ nowy gatunek matza,
szczezuja chinska Sinanodonta woodiana, ktéra jest najwiekszym gatunkiem sposréd stodkowod-
nych malzy w faunie tego kontynentu (Ryc. 20). Naturalny zasieg wystepowania S. woodiana to tereny
wschodniej i potudniowowschodniej Azji, od potudniowo-wschodniej Rosji przez Chiny, Kambod-
z¢, Tajlandie, Japonie¢ i Tajwan po Malezje (Watters 1997). Gatunek ten, jak i wszystkie matze Unio-
nidae, posiada w swoim cyklu zZyciowym pasozytnicze stadium larwalne zwane glochidium, ktére
przytwierdza sie do stodkowodnych gatunkéw ryb. Glochidia przez pewien czas bytujg na skorze,
pletwach i skrzelach ryb, skad czerpia substancje odzywcze, ale jest to takze stadium umozliwiajgce
rozprzestrzenianie si¢ osiadlych osobnikéw dorostych réznych gatunkéw matzy Unionidae.
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Ryc. 20. Okaz muszli Sinanodonta woodiana z Polski (Fot. M. Soroka)

Fig. 20. Sinanodonta woodiana from Poland (photo by M. Soroka)

Ekspansja malza S. woodiana nie dotyczy wylacznie kontynentu europejskiego, jest on takze obecny
w Ameryce Centralnej (Watters 1997), na wyspach Indonezji (Djajasasmita 1982), a ostatnio takze
w Ameryce Péinocnej (Bogan 2011). Gatunek ten charakteryzuje si¢ szczegolnymi cechami fizjologicz-
nymi, ekologicznymi i biologicznymi, ktére przyczynily si¢ do takiego sukcesu inwazyjnego. Szcze-
zuja chinska ma istotna fizjologicznag wlasciwos$¢ zwigzang z aktywnoscia enzymu cholinoesterazy,
co mozliwia jej wigkszg tolerancje na niekorzystne warunki srodowiskowe, takie jak zanieczyszczenie
i niedotlenienie w poréwnaniu do autochtonicznych gatunkéw matzy Unionidae (Corsi i in. 2007).

Gatunek S. woodiana najprawdopodobniej przedostat sie do Europy wraz z importem ryb, z ktérymi
dotarly malenkie glochidia tego matza (o wymiarach 0,4 mm) dajac poczatek licznym populacjom.
Pierwotnym celem importu roélinozernych gatunkéw ryb do Europy byta walka z masowg eutrofizacja
stawow 1 importowano gltéwnie tolpyge pstra Aristichthys nobilis, tolpyga biata Hypophthalamichthys
molitrix i amura biatego Ctenopharyngodon idella (Protasov i in. 1993, Kraszewski i Zdanowski 2001,
Kraszewski 2007). Dlatego pierwsze doniesienia o obecnosci S. woodiana w Europie pochodzg ze sta-
wow rybnych, charakteryzujacych sie czesto podwyzszong termika wod. Ekspansja szczezui chinskiej
na terenie Europy réwniez zwigzana jest z importem ryb (Kraszewski 2007). W przypadku Polski
zostalo to udowodnione w oparciu o dane molekularne, jak i dokumentacje rybacka (Urbanska i in.
2012, Soroka i in. 2014).

Historia wystepowania chinskiego gatunku matza S. woodiana w Europie rozpoczyna si¢ doniesienia-
mi z Rumunii, Francji i Wegier, pochodzacych odpowiednio z lat 1979, 1982 oraz 1984 (Petrd 1984,
Kiss i Pekli 1988). Nastepnie stopniowo pojawiaja si¢ publikacje stwierdzajace wystepowanie pierw-
szych, jak i kolejnych stanowisk szczezui chinskiej w wielu krajach Europy, obecnie udokumentowana
jest jej obecno$¢ w 19 krajach (Tab. 4) (Mienis 2002, 2006, 2007, 2009, 2012, von Proshwitz 2006,
Kraszewski 2007, Popa i in. 2007, Munjiu i Shubernetski 2008, Pou-Rovira i in. 2009, van Peursen
2011, Bogan 2011, Piechocki i Wawrzyniak-Wydrowska 2016). Obserwowane sg zaréwno liczne popu-
lacje tego gatunku, badz pojedyncze okazy, jak w przypadku pierwszych doniesien z Czech i Stowacji
(Beran 2008), a nawet pojedyncze puste muszle z rzeki Narew w Polsce (Bohme 1998). Publikacje
donoszace o pierwszych, badz kolejnych stanowiskach S. woodiana w réznych krajach europejskich
nie odzwierciedlaja rzeczywistego czasu powstania tych populacji, ani drég migracji tego matza w Eu-
ropie (Tab. 4).
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Tab. 4. Stanowiska wystepowania Sinanodonta woodiana w Europie i rok pierwszego notowania tego gatunku w danym kraju

Lp. | Kraj Rok Przykladowe stanowiska Literatura

1 Austria 1999 rzeka Dyje, Dolna Austria i Stockerauer Arm Mienis 2002
k. Klosterneuburga

2 Belgia 1999 byle stawy rybne we Flandrii Mienis 2009

3 Bulgaria 2005 rzeka Dunaj pomiedzy miejscowos$ciami Gorni | Mienis 2007
Vadin i Rose

4 Chorwacja 2001 rzeki Dunaj, Drava i Orljava, jeziora: Lapovac, | Lajtner i Crn¢an 2011
Vrana

5 Czech Republic | 1996 rzeka Dyje k. Breclav, potudniowe Morawy i Beran 2008
staw rybny Chropynsky

6 Francja 1982 stawy rybne k. Arles, region Bouches du Rhone | Watters 1997
irzeka Ren, kanal du Midi

7 Grecja 2006 staw rybny polaczony z jeziorem Pamvotis Mienis 2006
(Toannina)

8 Hiszpania 2006 rzeka Fluvis i rzeka Ter, na péInoc od Pou-Rovira iin. 2009
Barcelony

9 Holandia 2010 stawy rybne w prowingji Limburg Peursen 2011

10 Moldawia 2008 jezioro Beleu, rzeka Prut Munjiu i Shubernetski

2008

11 Niemcy 1999 staw rybny Donauwroth w Bawarii i jezioro Kraszewski 2007
Seiler k. Iserlohn

12 Polska 1993 Jeziora Koninskie, rzeki Barycz, Odra, Warta Kraszewski i
i Wista Zdanowski 2001

13 Rumunia — 1979 rzeki Dunaj, Cisa i Keresz z doplywami Popaiin. 2007

pierwszy kraj w
Europie

14 Serbia 1998 rzeki Dunaj, Tisza i Sava z doptywami Paunovic i in. 2006

15 Stowacja 2005 rzeka Ipel k. Tesmak i zalewowe tereny Mienis 2006
Dunaju, k. Cicov

16 Szwecja 2005 strumien k. Hjdrnap blisko ujécia stawu Proschwitz 2006
rybnego (potudniowa prowincja Szwecji)

17 Ukraina 1999 kanat Sasyk w delcie Dunaju Munjiu i Shubernetski

2008

18 Wegry 1984 rzeki Dunaj, Tisza i Koros z doplywami, Benké-Kiss i in. 2013
jezioro Balaton

19 Wtochy 1997 jezioro Garda i Maggiore, rzeka Po k. Bolonii | Mienis 2007

W przypadku Polski wiadomo, Ze od lat 60-tych XX wieku masowo sprowadzano z Wegier ryby cie-
plolubne i roslinozerne do réznych gospodarstwach rybackich. Dlatego zaobserwowane na poczatku
lat 90. XX wieku pierwsze populacje S. woodiana w stawach rybnych centralnej Polski, zostaly po-
wigzane z transportami narybku z Wegier w polowie lat 80. ubieglego wieku (Protasov i in. 1993,
Kraszewski i Zdanowski 2001, Kraszewski 2007, Urbanska i in. 2012, Soroka i in. 2014). Kolejne sta-
nowiska wystepowania S. woodiana w Polsce stwierdzone w latach 2003-2010 takze zlokalizowane
sa w stawach rybnych, czesto posiadajacych podwyzszong termike wod. Dlatego sadzono, ze inwazja
chinskiego matza w Polsce bedzie ograniczona tylko do stawéw rybnych, gdzie zostaly wprowadzone
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w sposob bierny wraz z narybkiem. Niestety gatunek ten znalazt takze dogodne warunki do wzrostu
i rozwoju w polskich rzekach, gdzie moze stanowi¢ juz zagrozenie dla rodzimych gatunkéw malzy
stodkowodnych. Obecnie w Polsce S. woodiana zostata zanotowane na przynajmniej 25 stanowiskach,
gtownie w stawach rybnych oraz rzekach Odra, Warta i starorzeczach Wisty (Domagala i in. 2007,
2013, Szlauer-Lukaszewska i in. 2017). W innych krajach europejskich matz ten wystepuje w stawach,
rzekach ijeziorach (Paunovic i in. 2006, Popaiin. 2007, Beran 2008, Lajtner i Crn¢an 2011, Douda i in.
2012). Wiadomo, ze S. woodiana wystepuje w kilku rzekach Hiszpanii, gdzie przyczynia sie do spadku
liczebnosci czterech rodzimych gatunkéw malzy, ktérych populacje sa rzadkie i silnie zredukowane
(Pou-Rovira i in. 2009). Na kilku stanowiskach w Czechach S. woodiana jest juz gatunkiem domi-
nujacym i zagraza populacjom rodzimych gatunkéw (Douda i in. 2012, Beran 2013). Natomiast we
Wiloszech szczezuja chinska wystepuje w najwiekszych jeziorach i rzekach pétwyspu Apeninskiego
oraz na Sycylii (Colomba i in. 2013, Kamburska i in. 2013). W jeziorze Balaton (Wegry) nastapily juz
zmiany w $rodowisku matzy Unionidae i S. woodiana zwieksza swoje zageszczenie i biomase (do 50-
80% na pewnych stanowiskach), stopniowo zakldcajac lub zastepujac rodzime gatunki, np. Anodonta
anatina i A. cygnea (Benkd-Kiss iin. 2013).

Biologia

Gatunek S. woodiana to najwiekszy matz w Europie, ktérego muszle dochodzg do 130-250 mm diugo-
$ci, 70-120 mm wysokosci i 45-70 mm szeroko$ci. W sprzyjajacych warunkach tworzy duze, stabilne
populacje, gdzie obserwuje si¢ wysokie zageszczenie (30-60 osobnikéw/m?) i duza biomase (do 25 kg/
m?) (Piechocki i Wawrzyniak-Wydrowska 2016). Dojrzalos$¢ ptciows osiagaja przy dtugosci muszli 30-
40 mm. Samice, jak wszystkie malze Unionidae, inkubujg jaja a nast¢pnie larwy (glochidia) w skrze-
lach zewnetrznych, tzw. marsupium. Glochidia (o wymiarach 390 x 400 pm) w ilo$ci oszacowanej na
167-200 milionéw sa wytwarzane 2-3 razy podczas sezonu. Glochidia szczezui chinskiej moga pa-
sozytowac na kazdym gatunku ryby, gléwnie na introdukowanych rybach roslinozernych, taki jak:
tolpyga biata Hypophthalamichthys molitrix, tolpyga pstra Aristichthys nobilis, amur biaty Ctenopha-
ryngodon idella, amur czarny Mylopharyngodon piceus i karp Cyprinus carpio (Piechocki i Wawrzy-
niak-Wydrowska 2016). Po opuszczeniu ciata ryb mlodociane osobniki S. woodiana pozostala w po-
ktadach dennych zbiornika az do osiagniecia dojrzatoéci plciowej. Gatunek ten zyje 6-9 lat (Piechocki
i Wawrzyniak-Wydrowska 2016). Struktura plciowa populacji S. woodiana w Polsce wynosi 1:1, cho¢
sa notowane populacje z przewaga samic (Soroka 2000, Hliwa i in. 2015, Labecka i Domagala 2016).

Szczezuja chinska odzywia si¢ glonami, detrytusem i drobnym zooplanktonem. Poprzez intensywna
filtracje gatunek ten moze przyczyniaé sie do poprawy jakosci wod, poniewaz usuwa seston, aku-
muluje fosfor i metale ciezkie. Zwarte populacje S. woodiana mogg przefiltrowac 1-2 litry na godzine.
Gatunek ten wykorzystywany jest przez akwarystow do oczyszczania wody w akwariach (Piechocki
i awrzyniak-Wydrowska 2016).

Gatunek S. woodiana wykazuje w Europie duze zréznicowanie morfologiczne obserwowane w para-
metrach biometrycznych muszli, co zostalo szczegdtowo opisane dla polskich i wloskich populacji.
Zmienno$¢ ta skorelowana jest ze zréznicowanymi warunkami $srodowiskowymi i nie odzwierciedla
réznic genetycznych (Soroka i Zdanowski 2001, Kraszewski 2006, Soroka 2006, Douda i in. 2012,
Urbanska i in. 2012, Guarneri i in. 2014). W wodach cieplejszych dominuja osobniki wigksze o dtu-
gosci muszli 125-160 mm, a w chlodniejszych mniejsze 70-115 mm (Kraszewski i Zdanowski 2001,
Piechocki i Wawrzyniak-Wydrowska 2016).

Duza plastycznos¢ obserwowana takze wsrod europejskich rodzimych gatunkéw malzy z rodzaju
Anodonta utrudnia nie tylko klasyfikacje okazéw do poszczegélnych gatunkow, ale moze powodowaé
mylne uznanie okazdw S. woodiana za osobniki Anodonta anatina czy A. cygnea. Ma to istotne zna-
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czenie w monitoringu inwazyjnego gatunku, jak i ochronie gatunkowej rodzimych matzy (Piechocki
i Wawrzyniak-Wydrowska 2016).

Genetyka

U zwierzat wystepuja dwa genomy, jadrowy i mitochondrialny, réznigce sie sposobem dziedziczenia.
Genom jadrowy wykazuje mendlowskie dziedziczenie po obu rodzicach, natomiast u wigkszoéci zwie-
rzat genom mitochondrialny (mtDNA) dziedziczony jest po matce. Genom mitochondrialny ewoluuje
szybciej w stosunku do jadrowego i dlatego moze on by¢ bardziej informatywny przy badaniach mto-
dych populacji S. woodiana w Europie. Ponadto, odmienny sposéb dziedziczenia mitochondrialnego
DNA, nazwany podwdjnie jednorodzicielskim dziedziczeniem (double uniparental inheritance DUT),
zostal po raz pierwszy opisany u malzy morskich Mytilus, a nastepnie u stodkowodnych matzy Unio-
nidae (Fisher i Skibinski, 1990, Skibinski i in. 1994, Zouros i in. 1994, Hoeh i in. 1996, Liu i in. 1996).

W przypadku DUI obserwuje si¢ dwa typy DNA mitochondrialnego - haplotyp F (typ F lub genom
zenski), dziedziczony po matce i haplotyp M (typ M lub genom meski), dziedziczony po ojcu. Samice
sa homoplazmatyczne (homoplasmic) i posiadajg tylko F typ mtDNA, ktéry odziedziczyly po matce
i rzekazuja go do nastepnych pokolen poprzez potomstwo zenskie. Natomiast samce sg heteroplazma-
tyczne (heteroplasmic) i posiadaja obie formy mtDNA. Mitochondrialny genom typu M zlokalizowa-
ny w gonadach samcéw osobnik meski otrzymuje od ojca i przekazuje go swoim meskim potomkom.
W tkankach somatycznych samce posiadajg natomiast mtDNA typu F, ktory odziedziczyli po matce
i nie przekazuja go do nastepnych pokolen. Oba mitochondrialne genomy malzy sg zblizonej wiel-
kosci (okoto 16 000 par zasad) i posiadaja jednakowe geny, natomiast M typ jest dluzszy i ewoluuje
w szybszym tempie niz F (Stewart i in. 1995, Hoeh i in. 1996, Zouros 2000 Zbawicka i in. 2010, Soroka
i Burzynski 2015, Soroka i Burzynski 2016, Soroka i Burzynski 2017).

Zwierzeta bezkregowe sg malo poznane genetycznie i dlatego najczesciej badania identyfikacyjne,
populacyjne oraz filogenetyczne dotycza gendéw mitochondrialnych, 16S rDNA i coxI, dla ktérych
opracowane sg uniwersalne startery. Od lat 80. XX wieku w genetyce populacyjnej znalazlty szerokie
zastosowanie jadrowe loci mikrosatelitarne, szczegélnie w badaniach nad gatunkami zagrozonymi,
jak i inwazyjnymi. Loci mikrosatelitarne charakteryzuja si¢ wysokim tempem mutacji i poziomem
zmienno$ci oraz kodominujacym sposobem dziedziczenia.

Mimo ok. 40-letniej obecnosci na naszym kontynencie inwazyjnego, chinskiego gatunku matza jego
badania genetyczne nalezg do najmniej licznych. Dotychczasowe analizy genetyczne tego gatunku
sprowadzaly sie do identyfikacji w oparciu o mitochondrialny gen, oksydaze cytochromowa podjed-
nostke I (coxI). Ten mitochondrialny gen jest najczesciej wykorzystywany w identyfikacji gatunkowej
i analizach filogenetycznych bezkregowcéw oraz kregowcodw. Stwierdzono, ze u ponad 95% zwierzat
wystepuja charakterystyczne sekwencje w regionie 5 tego genu o dtugosci 648 par zasad, ktore wy-
korzystywane sa do tworzenia ogromnej bazy danych, tj. The Barcode of Life (Hebert i in. 2003a, b,
Ratnasingham i Hebert 2007). Dane sekwencyjne dla fragmentu genu coxI sg takze dostepne w bazie
GenBank dla okazéw S. woodiana z réznych krajow Europy i $§wiata, réwniez pod pierwotng nazwa
Anodonta woodiana.

Okazy S. woodiana pozyskane z kilku populacji w Polsce oraz z Wegier i Ukrainy posiadaty identycz-
ne sekwencje dla fragmentu mitochondrialnego genu coxI (Soroka 2010a, Soroka i in. 2014). Jest to
silny dowdd na sposdb zasiedlenia tych stanowisk w Europie przez jedng populacje zrodtows, pocho-
dzacq najprawdopodobniej z Wegier.

Pierwsze w Europie badania genetyczno-populacyjne S. woodiana zostaly przeprowadzone w Polsce
technikg elektroforezy izoenzymoéw (Soroka i Zdanowski 2001, Soroka 2005, 2006). Wykazaly one,
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ze masowa kolonizacja polskich stanowisk przez chinskiego matza nastapita albo przez liczne gene-
tycznie zréznicowane osobniki, badz mialy miejsce wielokrotne kolonizacje przez osobniki z réznych
akwendw wodnych. W Polsce opisano u S. woodiana zjawisko podwdjnego uinparentalnego dziedzi-
czenia genomu mitochondrialnego (DUI) charakterystyczne dla malzy z rodziny Unionidae (Soroka
2008). U chinskiego malza opisane zréznicowanie pomiedzy zeniskimi (F) i meskimi (M) kilkoma
mitochondrialnymi genami wynosi 25-35% (Soroka 2008, 2010a).

W 2010 roku po raz pierwszy poznany zostal caly zenski mitochondrialny genom tego gatunku (nu-
mery akcesyjne w Banku Gendéw to HQ283345 i HQ283346). Jego dlugos¢ wynosi 16 243 par zasad,
zawiera 38 genow (37 typowych dla zwierzat i dodatkowo jedna otwarta ramka odczytu, ang. open
reading frame F ORF) i 7,8% genomu stanowig regiony niekodujace (Soroka 2010b).

W 2011 i 2015 roku opracowano pierwszych osiem, a nastepnie dziewie¢ loci mikrosatelitarnych dla
S. woodiana, ktére wykazaly wysoka zmienno$¢ — od 7 do 14 alleli na locus oraz poziom heterozygo-
tycznosci 0,650-0,950 dla rumunskich okazdw tego gatunku i nizsze wartosci parametréw dla osob-
nikéw z Czech z Czech (Popaiin. 2011, Popaiin. 2015).

Do tej pory nie ma dalszych badan populacyjnych tego gatunku w innych krajach europejskich. Po-
znanie relacji filogeograficznych europejskich populacji S. woodiana jest konieczne do odtworzenia
pelnej filogenezy tego gatunku oraz niezbedne do poszukiwania w przyszlosci zrodtowych populacji
tego gatunku na terenie Azji. Dotychczasowe poréwnania dostepnych w Banku Genéw europejskich
i azjatyckich (z Japonii, Potudniowej Korei i tropikalnych wysp Wallacea) sekwencji dla genu coxI
tego gatunku wykazujg na ich duze zréznicowanie, wykluczajace przynaleznos$¢ do jednej populacji
(Soroka i in. 2014, Bolotov i in. 2016) .

Podziekowania

Autorzy skladaja serdeczne podzieckowania dla dr Abraham bij de Vaate (z Halandii) i dr Carsten
Renker (ConchBooks, Niemcy) za pomoc w pozyskaniu materialéw dotyczacych wystepowania Sina-
nodonta woodiana w Holandii.

Bibliografia

Benk6-Kiss A., Ferincz A., Kovats N., Paulovits G. 2013. Spread and distribution pattern of Sinanodonta
woodiana in Lake Balaton. Knowledge and Management of Aquatic Ecosystems 408: 1-7

Beran L. 2008. Expansion of Sinanodonta woodiana (Lea, 1834) (Bivalvia:Unionidae) in the Czech Republic.
Aquatic Invasions 3: 91-94

Beran L. 2013. Freshwater molluscs of the Dyje (Thaya) river and its tributaries - the role of these water bodies in
expansion of alien species and as a refuge for endangered gastropods and bivalves. Folia Malacologica 21: 143-160
Bogan A. 2011. The first confirmed record of the Chinese Pond Mussel (Sinanodonta woodiana) (Bivalvia:
Unionidae) in the United States. Nautilus 125: 41-43

Bolotov I.N., Bespalaya Y.V., Gofarov M.Y., Kondakov A.V., Konopleva E.S., Vikhrev LV. 2016. Spreading of the
Chinese pond mussel, Sinanodonta woodiana, across Wallacea: One or more lineages invade tropical islands and
Europe. Biochemical Systematics and Ecology 67: 58-64

Bohme M. 1998. Ein neuer Fundort der Chinesichen Teichmuschel (Sinanodonta woodiana) in Mitteleuropa.
Heldia 2: 166

Colomba M.S,, Liberto F., Reitano A., Grasso R., Di Franco D., Sparacio I. 2013. On the presence of Dreissena
polymorpha Pallas, 1771 and Sinanodonta woodiana woodiana (Lea, 1834) in Sicily (Bivalvia). Biodiversity
Journal 4: 571-580

Corsi I, Pastore A.M., Lodde A., Palmerini E., Castagnolo L., Focardi S. 2007. Potential role of cholinesterases in
the invasive capacity of the freshwater bivalve, Anodonta woodiana (Bivalvia: Unionacea): A comparative study
with the indigenous species of the genus, Anodonta sp. Comparative Biochemistry and Physiology C 145: 413-419

133



Djajasasmita M. 1982. The occurrence of Anodonta woodiana Lea, 1837 in Indonesia (Pelecypoda, Unionidae).
Veliger 25: 175

DomagalaJ., Cieslik L., Pilecka-Rapacz M. 2013. Chinese clam Sinanodonta woodiana in the Natural Park Ujscie
Warty. Folia Malacologica 21(3): 188

Domagata J., Labecka A. M., Migdalska B., Pilecka-Rapacz M. 2007. Colonisation of the channels of the
Miedzyodrze (northwestern Poland) by Sinanodonta woodiana (Lea, 1834) (Bivalvia: Unionidae). Polish Journal
of Natural Sciences 22: 679-690

Douda K., Vrtilek M., Slavik O., Reichard M. 2012. The role of host specificity in explaining the invasion successof
the freshwater mussel Anodonta woodiana in Europe. Biological Invasions 14: 127-137

Fisher C., Skibinski D.O.F. 1990. Sex-biased mitochondrial-DNA heteroplasmy in the marine mussel Mytilus.
Proceeding of the Royal Society of London B 242: 149-156

Guarneri I, Popa O. P.,, Gola L., Kamburska L., Lauceri R., Lopes-Lima M., Popa L.O., Riccardi N. 2014.
A morphometric and genetic comparison of Sinanodonta woodiana (Lea, 1834) populations: does shape really
matter? Aquatic Invasions 9: 183-194

Hebert P.D.N., Cywinska A., Ball S.L., Dewaard J. 2003a. Biological identifications through DNA barcodes.
Proceeding of the Royal Society of London B 270: 313-321

Hebert P.D.N,, Ratnasingham S., Dewaard J.R. 2003b. Barcoding animal life: cytochrome ¢ oxidase subunit 1
divergences among closely related species. Proceeding of the Royal Society of London B 270: S96-S99

Hliwa P., Zdanowski B., Dietrich G.J., Andronowska A., Krdl J., Ciereszko A. 2015. Temporal changes in
gametogenesis of invasive chinese pond mussel Sinanodonta woodiana (Lea, 1834) (Bivalvia: Unionidae) from
the Konin Lakes system (Central Poland). Folia Biologica (Krakow) 63: 175-185

Hoeh W.R,, Stewart D.T., Sutherland B.W., Zouros E. 1996. Multiple origins of gender-associated mitochondrial
DNA lineages in bivalves (Mollusca: Bivalvia). Evolution 50: 2276-2286

Kamburska L., Lauceri R., Riccardi N. 2013. Establishment of a new alien species in Lake Maggiore (Northern
Italy): Anodonta (Sinanodonta) woodiana (Lea, 1834) (Bivalvia: Unionidae). Aquatic Invasions 8: 111-116

Kiss A., PekliJ. 1988. On the growth rate of Anotonta woodiana (Lea 1834) (Bivalvia: Unionacea). Bulletin of the
University of Agriculture Science G6doll6 1: 119-124

Kraszewski A., Zdanowski B. 2001. The distribution and abundance of the Chinese mussel Anodonta woodiana
(Lea, 1834) in the heated Konin lakes. Archivies of Polish Fisheries 9: 253-265

Kraszewski A. 2006. Morphological variation in the Chinese clam Sinanodonta woodiana (Lea, 1834) in the
heterogeneous conditions of the Konin heated lake system in central Poland. Folia Malacologica 14: 11-23
Kraszewski A. 2007. The continuing expansion of Sinanodonta woodiana (Lea, 1834) (Bivalvia: Unionidae) in
Poland and Europe. Folia Malacologica 15: 65-69

Labecka A.M., Domagala J. 2016. Continuous reproduction of Sinanodonta woodiana (Lea, 1824) females — an
invasive mussel species in a female-biased population. Hydrobiologia. DOI: 10.1007/s10750-016-2835-2

Lajter J., Crnc¢an P. 2011. Distribution of the invasive bivalve Sinanodonta woodiana (Lea, 1834) in Croatia.
Aquatic Invasions 6: S119-S124

Liu H.P., Mitton J.B., Wu S.K. 1996. Paternal mitochondrial DNA differentiation far exceeds maternal
mitochondrial DNA and allozyme differentiation in the fresh-water mussel, Anodonta grandis grandis. Evolution
50: 952-957

Mienis H.K. 2002. The Chinese pond mussel Sinanodonta woodiana in Europe: Further gleanings. Ellipsaria
4(2):12-13

Mienis H.K. 2006. Additional information concerning the conquest of Europe by the invasive Chinese pond
mussel Sinanodonta woodiana. News from Austria, Slovakia and Greece. Ellipsaria 8(1): 8-9

Mienis H.K. 2007. Additional information concerning the conquest of Europe by the invasive Chinese pond
mussel Sinanodonta woodiana. News from Bulgaria, Italy, Poland and Sweeden. Ellipsaria 9(2): 3-4

Mienis H.K. 2009. Additional information concerning the conquest of Europe by the invasive Chinese pond
mussel Sinanodonta woodiana. News from Belgium. Ellipsaria 11 (2): 5-6

Mienis H.K. 2012. Additional information concerning the conquest of Europe by the invasive Chinese pond
mussel Sinanodonta woodiana. News from the Czech Rrpublic, the Netherlands, Poland, Serbia and some
general information. Ellipsaria 14(3): 15-16

134



Munjiu O., Shubernetski I. 2008. First record of Sinanodonta woodiana (Lea, 1834) (Bivalvia: Unionidae) in
Moldova. Aquatic Invasions 3: 441-442

Paunovic M., Csanyi B., Simic V., Stojanovic B., Cakic P. 2006. Distribution of Anodonta (Sinanodonta) woodiana
(Lea, 1834) in inland waters of Serbia. Aquatic Invasions 1: 154-160

Petrd E. 1984. The occurrence of Anodonta woodiana woodiana in Hungary. Allattanu Kézlemények 71(84):
189-191

Piechocki A., Wawrzyniak-Wydrowska B. 2016. Guide to freshwater and marine Mollusca of Poland. Bogucki
Wydawnictwo Naukowe, Poznan

Popa O.P,, Bartakova V., Bryja J., Reichard M., Popa L.O. 2015. Characterization of nine microsatellite markers
and development of multiplex PCRs for the Chinese huge mussel Anodonta (Sinanodonta) woodiana Lea, 1834
(Molusca, Bivalvia). Biochemical Systematics and Ecology 60: 234-237

Popa O.P., Kelemen B.S., Murariu D., Popa L.O. 2007. New records of Sinanodonta woodiana (Lea, 1834)
(Mollusca: Bivalvia: Unionidae) from Eastern Romania. Aquatic Invasions 2: 265-267

Popa O.P., Popa L.O., Krapal A-M., Murariu D., Iorgu E.I., Costache M. 2011. Sinanodonta woodiana (Mollusca:
Bivalvia: Unionidae): isolation and characterization of the first microsatellite markers. International Journal of
Molecular Sciences 12: 5255-5260

Pou-Rovira Q., Araujo R., Boix D., Clavero M., Feo C., Ordeix M., Zamora L. 2009. Presence of the alien Chinese
pond mussel Anodonta woodiana (Lea, 1834) (Bivalvia, Unionidae) in the Iberian Peninsula. Graellsia 65: 67-70
Proshwitz von T. 2006. Faunistical news from the Géteborg Natural History Museum 2005 - snails, slugs and
mussels — Bithynia transsilvanica (E. A. Bielz) refound in Sweden - Sinanodonta woodiana (Lea) - for Sweden
new fresh water mussel. Goteborg Naturhistoriska Museum Arstryck 2006: 39-70

Protasov A.A., Afanasjev S.A., Zdanowski B. 1993. Natural self-purification system of the Konin lakes.
Komunikaty Rybackie 6: 6-9

Ratnasingham S., Hebert P.D.N. 2007. The Barcode of Life Data System (http://www.barcodinglife.org).
Molecular Ecology Notes 7: 355-364

Skibinski D.O.F., Gallagher C., Beynon C.M. 1994. Sex-limited mitochondrial DNA in the marine mussel Mytilus
edulis. Genetics 138: 801-809

Soroka M. 2000. Age structure and sex ratio of Anodonta woodiana (Lea, 1834) (Bivalvia: Unionidae) from Konin
reservoirs (C Poland). Folia Malacologica 8: 239-244

Soroka M., Zdanowski B. 2001. Morphological and genetic variability of the population of the population of
Anodonta woodiana (Lea, 1834) occurring in the heated Konin lakes system. Archives of Polish Fisheries 9: 239-
252

Soroka M. 2005. Genetic variability among freshwater mussel Anodonta woodiana (Lea, 1834) (Bivalvia:
Unionidae) populations recently introduced in Poland. Zoological Science 22: 1137-44

Soroka M. 2006. Genetic structure of the Chinese clam Anodonta woodiana Lea, 1834. Folia Malacologica 14:
169-178

Soroka M. 2008. Doubly uniparental inheritance of mitochondrial DNA in the freshwater bivalve Anodonta
woodiana (Bivalvia: Unionidae). Folia Biologica (Krakow) 56: 91-95

Soroka M. 2010a. Characteristics of mitochondrial DNA of unionid bivalves (Mollusca: Bivalvia: Unionidae).
L. Detection and characteristic of double uniparental inheritance (DUI) of unionid mitochondrial DNA. Folia
Malacologica 18: 147-188

Soroka M. 2010b. Characteristics of mitochondrial DNA of unionid bivalves (Mollusca: Bivalvia: Unionidae). II.
Comparison of complete sequences of maternally inherited mitochondrial genomes of Sinanodonta woodiana
and Unio pictorum. Folia Malacologica 18: 189-209

Soroka M., Urbanska M., Andrzejewski W. 2014. Chinese pond mussel Sinanodonta woodina (Lea, 1834)
(Bivalvia): origin of the Polish population and GenBank data. Journal of Limnology 73: 454-458

Soroka M., Burzynski A. 2015. Complete female mitochondrial genome of Anodonta anatina (Mollusca:
Unionidae): confirmation of a novel protein-coding gene (F ORF). Mitochondrial DNA 26: 267-269

Soroka M., Burzynski A. 2016. Complete male mitochondrial genome of Anodonta anatina (Mollusca:
Unionidae). Mitochondrial DNA 27: 1679-1680

Soroka M., Burzynski A. 2017. Doubly uniparental inheritance and highly divergent mitochondrial genomes of
the freshwater mussel Unio tumidus (Bivalvia: Unionidae). Hydrobiologia DOI 10.1007/s10750-017-3113-7

135



Stewart D.T., Saavedra C., Stanwood R.R., Ball A.O., Zouros E. 1995. Male and female mitochondrial DNA
lineages in the blue mussel (Mytilus edulis) species group. Molecular Biology and Evolution 12: 735-747
Szlauer-Lukaszewska A., Andrzejewski W., Gierszal H., Urbanska M. 2017. Co-occurrence of Sinanodonta
woodiana with native Unionidae in the lower Oder. Oceanological and Hydrobiological Studies 46: 244-248
Urbanska M., Lakomy A., Andrzejewski W., Mazurkiewicz J. 2012. The story of one clam. Probably the oldest
location of the Chinese pond mussel Sinanodonta woodiana (Lea, 1834) (Bivalvia, Unionidae) in Poland.
International Journal of Oceanography and Hydrobiology 41: 41-45

Watters G.T. 1997. A synthesis and review of the expanding range of the Asian freshwater mussel Anodonta
woodiana (Bivalvia: Unionidae). Veliger 40: 152-156

Zbawicka M., Burzynski A., Skibinski D., Wenne R. 2010. Scottish Mytilus trossulus mussels retain ancestral
mitochondrial DNA: complete sequences of male and female mtDNA genomes. Gene 456: 45-53

Zouros E., Ball A.O., Saavedra C., Freeman K.R. 1994. An unusual type of mitochondrial DNA inheritance in the
blue mussel Mytilus. Proceeding of the National Academy of Sciences USA 91(16): 7463-7467

Zouros E. 2000. The exceptional mitochondrial DNA system of the mussel family Mytilidae. Genes and Genetic
Systems 75: 313-318

136



Chinese pond mussel Sinanodonta woodiana
(Lea, 1834) in Europe

Abstract

Invasive species are always a problem in new areas where, in perfect conditions for growth and repro-
duction with no natural enemies, they constitute a threat for the native species. In order to effectively
combat invasive species, the knowledge of their biology, genetic resources and migration pathways is
necessary. This problem in Europe concerns the Chinese pond mussels Sinanodonta woodiana, which
in the early 1980s appeared in freshwater bodies with fish imports (carried parasite larvae of this
species) giving rise to numerous population. The natural range of occurrence of S. woodiana covers
eastern and south-eastern Asia, from south-eastern Russia, China, Cambodia, Thailand, Japan and
Taiwan to Malaysia. The first reports of the occurrence of S. woodiana in Romania (in 1979), France
(1982) and Hungary (1984) come from fish ponds and the further expansion of this species in Europe
is also related with the import of fish. Initially it was thought that the invasion of Chinese pond mus-
sels in Europe would be limited only to fish ponds, where it was introduced in a passive way with fry.
However, S. woodiana creates stable populations also in rivers and lakes in almost 20 countries. It is
the biggest bivalve in Europe and is a threat to native freshwater fauna, and in some localities it is even
a dominant species.

Keywords

chinese pond mussel, distribution, freshwater mussels, invasive species, mitochondrial DNA, Sinano-
donta woodiana, Unionidae

Introduction

Invasive species are always a problem in new areas where, in perfect conditions for growth and re-
production with no natural enemies, they constitute a threat for the native species, in particular rare
and protected ones. Very often, their expansion is associated with human activity, accidental events
or several concurrent factors. In order to effectively combat invasive species, the knowledge of their
biology, genetic resources and migration routes is necessary.

In the early 1980s, a new mussel species appeared in European freshwater bodies, the Chinese pond
mussel Sinanodonta woodiana (Lea, 1834), which is the largest species of freshwater mussels in the
fauna of the continent (Fig. 20). The natural range of occurrence of S. woodiana covers eastern and
south-eastern Asia, from south-eastern Russia, China, Cambodia, Thailand, Japan and Taiwan to Ma-
laysia (Watters 1997). The life cycle of the species, similarly to all other mussells of the Unionidae fa-
mily, includes a parasitic larval stage called a glochidium which attaches to the freshwater fish species.
For some time, glochidia remain in the skin, fins and gills, from which they obtain nutrients, but it
is also a stage permitting the spread of the settled adult individuals of various species of Unionidae.

The expansion of the S. woodiana mussel reaches not only the European continent, as it is also pre-
sent in Central America (Watters 1997), Indonesian islands (Djajasasmita 1982), and recently also in
North America (Bogan 2011). The species has many specific physiological, environmental and biolo-
gical characteristics that contributed to such a degree of invasion success. The Chinese pond mussel
has an important physiological property related with the activity of the enzyme cholinesterase, which
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permits a higher tolerance to unfavourable environmental conditions, such as pollution and under-
-oxygenation, compared to the indigenous species of Unionidae (Corsi et al. 2007).

The species S. woodiana most likely appeared in Europe together with imported fish, which carried
small glochidia of the mussel (0.4 mm) giving rise to numerous populations. The primary purpose of
the import of herbivorous fish species to Europe was counteracting mass eutrophication of ponds and
the imported fish were mainly the bighead carp Aristichthys nobilis (Richardson 1836), the silver carp
Hypophthalmichthys big (Valenciennes, 1844) and the grass carp Ctenopharyngodon silver (Valencien-
nes, 1844) (Protasov et al. 1993, Kraszewski and Zdanowski 2001, Kraszewski 2007). Therefore, the
first reports of the occurrence of S. woodiana in Europe come from fish ponds, often characterized by
higher water temperature. The expansion of the Chinese pond mussel in Europe is also related with
the import of fish (Kraszewski 2007). This has been proved in the case of Poland, based on molecular
data and fish farm documentation (Urbanska et al. 2012, Soroka et al. 2014).

The history of observation of the Chinese pond mussel S. woodiana in Europe began with the reports
from Romania, France and Hungary from 1979, 1982 and 1984, respectively (Petrd, 1984, Kiss and Pe-
kli 1988). Subsequently, publications reporting the occurrence of the Chinese pond mussel in further
locations in many European countries appeared gradually, and the presence of the mussel has now
been documented in 19 countries (Tab. 4) (Mienis 2002, 2006, 2007, 2009, 2012, von Proshwitz 2006,
Kraszewski 2007, Popa et al. 2007, Munjiu and Shubernetski 2008, Pou-Rovira et al. 2009, van Peursen
2011, Bogan 2011, Piechocki and Wawrzyniak-Wydrowska 2016). Either multiple populations of the
species or single individuals, as in the first reports from the Czech Republic and Slovakia (Beran 1997),
and even single empty shells from the Narew River in Poland (B6hme 1998), have been reported. Pu-
blications describing the first or subsequent locations inhabited by S. woodiana in different European
countries do not reflect the real time formation of these populations or the migration routes of this
mussel in Europe (Tab. 4).

Tab. 4. Localities of Sinanodonta woodiana in Europe and the year of its first record in the country

L.P. | Country Year Localities References
Austria 1999 the Thaya River, Lower Austria and Mienis 2002

Stockerauer Arm near Klosterneuburg

2 Belgium 1999 the former fish farms in Flanders Mienis 2009

3 Bulgaria 2005 the river Danube between the villages of Mienis 2007
Gorni Vadin and Ruse

4 Croatia 2001 The river Danube, Drava and Orljava, Lake: | Lajtner and Crn¢an 2011
Lapovac, Vrana

5 Czech Republic | 1996 the Thaya River near Bfeclav, southern Beran 2008
Moravia, and the fish pond Chropynsky

[ France 1982 fish ponds near Arles, Bouches du Rhone Watters 1997

region, and the Rhine River, Canal du Midi

7 Germany 1999 the fish pond Donauwrdth in Bavaria, Seiler | Kraszewski 2007

lake near Iserlohn

8 Greece 2006 the fish pond connected to the ancient Lake | Mienis 2006

Pamvotis (Ioannina)

9 Hungary 1984 the rivers Danube, Tisza and Koros with Benkdé-Kiss et al. 2013
their tributaries
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L.P. | Country Year Localities References

10 Italy 1997 the lakes Garda and Maggiore, the Po River | Mienis 2007
near Bologna
11 Moldova 2008 the lake Beleu, Prut River Munjiu and Shubernetski
2008
12 Poland 1993 Konin Lakes, Barycz River, Oder, Warta and | Kraszewski and
Vistula Zdanowski 2001
13 Romania - the | 1979 the rivers Danube, Tisza and Koros with Popa et al. 2007
first country in their tributaries
Europe
14 Serbia 1998 the rivers Danube, Tisza and Sava with their | Paunovic et al. 2006
tributaries
15 Slovakia 2005 the river Ipel near Tesmak and the Danube Mienis 2006
floodplains near Ci¢ov
16 Spain 2006 the rivers Fluvis and Ter, north of Barcelona | Pou-Rovira et al. 2009
17 Sweden 2005 the stream near Hjdrnap near the outlet of a | Proschwitz 2006
carp-pond (southern province of Sweden)
18 The 2010 fish ponds in the province of Limburg Peursen 2011
Netherlands
19 Ukraine 1999 the Sasyk Channel in the Danube Delta Munjiu and Shubernetski
2008

In the case of Poland, it is known that since the 1960s, there has been a mass import of thermophilic
and herbivorous fish from Hungary to many fish farms. Therefore, the first populations of S. woodiana
observed in early 1990s in the fish ponds of central Poland have been associated with the transports of
juvenile fish from Hungary in the mid-1980s (Protasov et al. 1993, Kraszewski and Zdanowski 2001,
Kraszewski 2007, Urbanska et al. 2012, Soroka et al. 2014). Further locations inhabited by S. woodiana
in Poland, reported in 2003-2010, are located in fish ponds as well, often with elevated water tempe-
rature. Therefore, it is thought that the invasion of the Chinese pond mussel in Poland will be limited
only to fish ponds into which they have been introduced passively along with juvenile fish. However,
it cannot be ruled out that the species will find favorable conditions for growth and development in
the Polish rivers and lakes, where it may already constitute a threat to the native species of freshwater
mussels. Currently in Poland, S. woodiana has been recorded in at least 25 localities, mostly in fish
ponds and rivers Oder, Warta and Vistula oxbow (Domagala et al. 2007, 2013, Szlauer-Lukaszewska
etal. 2017). In other European countries this species occurs in ponds, rivers and lakes (Paunovic et al.
2006, Popa et al. 2007, Beran 2008, Lajtner and Crné¢an 2011, Douda et al. 2012). It is known that S. wo-
odiana occurs in several rivers in Spain, where it contributes to the decrease in the abundance of four
native species of mussels, whose populations are rare and strongly reduced (Pou-Rovira et al. 2009).
On several localities in the Czech Republic the Chinese pond mussel is already the dominant species
and threatens populations of native species (Douda et al. 2012, Beran 2013). While in Italy, the Chinese
pond mussel occurs in the largest lakes and rivers of the Apennine Peninsula and Sicily (Kamburska
etal. 2013, Colomba et al. 2013). In Lake Balaton S. woodiana has developed an increasing population
since the first record in 2006. In this basin the impact of this exotic mussel seems high reaching in
some sites 50-80% of the total unionid biomass and disturbing or replacing native species e.g. Anodon-
ta anatina and A. cygnea respectively (Benkd-Kiss et al. 2013).
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Biology

The species S. woodiana is the biggest bivalve in Europe its shells reach 130-250 mm in length, 70-120
mm in height and 45-70 mm in width. In favourable conditions it has produces a large, stable popu-
lations where high density is observed (30-60 individuals / m?) and large biomass (up to 25 kg / m?)
(Piechocki and Wawrzyniak-Wydrowska 2016). They attain sexual maturity at the length of 30-40
mm. Females, like the native unionids, deposit eggs and then larvae (glochidia) in external gills called
marsupium. Glochidia (390 x 400 pm) in the number of 167-200 million are produced 2-3 times in the
season. Glochidia of the Chinese pond mussel can parasitise all species of freshwater fishes, mainly on
introduced herbivorous species: silver carp Hypophthalmichthys molitrix, bighead carp Aristichthys
nobilis, grass carp Ctenopharyngodon idella, black carp Mylopharyngodon piceus and carp Cyprinus
carpio (Piechocki and Wawrzyniak-Wydrowska 2016). Having left the host, the juveniles of S. woodia-
na stay in the bottom deposits until they become sexually mature. The life span of this species is 6-9
years (Piechocki and Wawrzyniak-Wydrowska 2016). In the waters of Poland the sex ratio is approxi-
mately 1:1, although there are listed the populations with a predominance of females (Soroka 2000,
Hliwa et al. 2015, Labecka and Domagala 2016).

The Chinese pond mussel nourishes algae, detritus and fine zooplankton. Through the high filtration
efficiency this species may contribute to improving water quality by removing sestone, accumulating
phosphorus and heavy metals. A dense population of S. woodiana can filter 1-2 litres per hour. Also
this mussel is used by aquarium hobbyists to clean water in their aquaria (Piechocki and Wawrzyniak-
-Wydrowska 2016).

The species S. woodiana in Europe demonstrates a high morphological variability observed in the
biometric parameters of the shell, which have been described for the Polish and Italian populations.
This variability is correlated with different environmental conditions and does not reflect genetic dif-
ferences (Soroka and Zdanowski 2001, Kraszewski 2006, Soroka 2006, Douda et al. 2012, Urbanska et
al. 2012, Guarneri et al. 2014). In warmer water bodies individuals 125-160 mm long predominate but
in cooler places the length of mussels is 70-115 mm (Kraszewski and Zdanowski 2001, Piechocki and
Wawrzyniak-Wydrowska 2016).

The high plasticity observed also among the native European mussel species of the Anodonta ge-
nus not only complicates the classification of individuals into appropriate species, but also may cause
S. woodiana individuals to be mistaken for Anodonta anatine or A. cygne. This is of significant impor-
tance in the monitoring of invasive species and the protection of the native mussel species (Piechocki
and Wawrzyniak-Wydrowska 2016).

Genetics

In animals, two genomes exist — nuclear and mitochondrial - that differ in the mode of inheritance.
Nuclear genome is inherited from both parents in a Mendelian manner, while mitochondrial genome
(mtDNA), in most animals, is inherited only from the mother. The mitochondrial genome evolves
faster than the nuclear genome and therefore can be more informative in the studies of the juvenile
populations of S. woodiana in Europe. Furthermore, a unique path of inheritance of mtDNA called
double uniparental inheritance (DUI) was described for the first time in a marine mussel of the genus
Mpytilus and then in freshwater mussels of the family Unionidae (Fisher and Skibinski, 1990, Skibinski
et al. 1994, Zouros et al. 1994, Hoeh et al. 1996, Liu et al. 1996).

In the case of DUI there are two independently inherited mitochondrial genomes: haplotype F (F type
or female genome) inherited from the mother, and haplotype M (type M or male genome), inherited
from the father. The females are homoplasmic and have only one mtDNA type F that they have in-
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herited from the mother and which they continue to pass on to the next generations through female
offspring. Males are heteroplasmic and have both forms of mtDNA. The mitochondrial genome of the
M type is located in the male gonads. Males receive it from the father and transmit it to their male
offspring. In somatic tissues, males have the mtDNA of the F type inherited from their mother and not
transmitted to the next generations. In both types the mitochondrial genomes are similar in size (abo-
ut 16,000 base pairs) and contain the some genes, and the M type is longer and evolves faster than the
F type (Stewart et al. 1995, Hoeh et al. 1996, Zouros 2000, Zbawicka et al. 2010, Soroka and Burzynski
2015, Soroka and Burzynski 2016, Soroka and Burzynski 2017).

Little is known about the genetic characteristics of invertebrate animals and therefore most identifi-
cation, population and phylogenetic studies regard the mitochondrial genes 16S rDNA and cox1, for
which universal primers have been developed. Since 1980s, microsatellite loci have been widely used
in population genetics, particularly in the studies of endangered and invasive species. Microsatellite
loci are characterized by high mutation rate and variability level, as well as a codominant inheritance
pattern.

Despite the 40-year presence of the invasive Chinese pond mussel in our continent, its genetic studies
are among the least common. The genetic analyses of the species performed to date were limited to
their identification based on a mitochondrial gene - cytochrome ¢ oxidase subunit I (coxI). This mi-
tochondrial gene is most often used in species identification and the phylogenetic analyses of inverte-
brates and vertebrates. It was observed that more than 95% of animals carry characteristic sequences
near the 5-terminus of the 648-bp gene and the sequences are included in a large database, i.e. The
Barcode of Life (Hebert et al. 2003a, b, Ratnasingham and Hebert 2007). Sequence data for a fragment
of the coxI gene are also available in the GenBank database for S. woodiana individuals from multiple
countries of Europe and other continents, also under the former name Anodonta woodiana.

The S. woodiana individuals derived from several populations from Poland, Hungary and Ukraine
had identical sequences of the fragment of the mitochondrial gene coxI (Soroka 2010a, Soroka et al.
2014). This is a robust proof that these European locations were invaded by one source population,
probably originating from Hungary.

The first population genetics studies of S. woodiana in Europe were carried out in Poland using isoen-
zyme electrophoresis (Soroka and Zdanowski 2001, Soroka 2005, Soroka 2006). The studies revealed
that mass colonization of locations in Poland by the Chinese pond mussel has been achieved by nu-
merous, genetically diverse species or that multiple colonizations were conducted by individuals from
different water bodies. The phenomenon of double uniparental inheritance of mitochondrial genome
(DUI), characteristic for Unionidae mussels, has been described in Poland for S. woodiana (Soroka
2008). The differences within several mitochondrial female (F) and male (M) genes are 25-35% in
Chinese pond mussel (Soroka 2008, Soroka 2010a).

The complete female mitochondrial genome of this species has been made available for the first time
in 2010 (accession numbers in GeneBank are HQ283345 i HQ283346). Its length is 16243 bp, contains
38 genes (37 as in most metazoa plus one open reading frame F ORF) and 7.8% of the mitochondrial
genome constituting non-coding sequences (Soroka 2010b).

In 2011 and 2015, the first eight and then nine microsatellite loci for S. woodiana were established,
which demonstrated high variability: from 7 to 14 alleles per locus and the level of observed heterozy-
gosity of 0.650-0.950 for the individuals from Romania and lower parameters for specimens from the
Czech Republic (Popa et al. 2011, 2015).

So far, there is no further population studies of this species in other European countries. Learning the
phylogeographic relations of the European populations of S. woodiana is necessary to reproduce the
full phylogeny of this species and to search for its Asian source populations in the future. The current
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comparisons of European and Asian (from Japan, South Korea and tropical islands of Wallacea) sequ-
ences of the coxI gene available from GenBank indicate a high variability which excludes the possibi-
lity that they originate from one population (Soroka et al. 2014, Bolotov et al. 2016).
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Inwazyjne rosliny obcego pochodzenia w Polsce

Streszczenie

Istnieje wiele hipotez wyjasniajacych przyczyny inwazyjnego zachowania roslin obcych na nowo ko-
lonizowanych siedliskach, ale wcigz nie jest znane uniwersalne wyttumaczenie tego zjawiska. Praw-
dopodobnie jest ono wypadkowa wielu czynnikéw, w tym: cech biologicznych i przystosowan tych
gatunkow, jak i korzystnego splotu warunkéw siedliskowo-klimatycznych oraz braku potencjalnego
»wroga”, ktory pozostaje w pierwotnym miejscu wystepowania gatunku inwazyjnego. W warunkach
braku naturalnych ograniczen cale swoje zasoby moze on zainwestowa¢ w uwolnienie potencjatu
biologicznego, co moze skutkowaé niepohamowanym rozprzestrzenianiem si¢ na drodze autochorii
i allochorii oraz powigkszaniem zasiegu wystepowania. Obce rosliny inwazyjne wnikajac do fitoce-
noz rodzimych opanowuja je do tego stopnia, iz dokonuje si¢ przebudowa ich struktury i sktadu flo-
rystycznego wskutek czego powstaje wtorna kombinacja gatunkow. Szacuje sie, iz w Europie wérdd
obcych sktadnikéw flory i fauny od 10 do 15% stanowig wilasnie gatunki inwazyjne. W Polsce liczba
inwazyjnych gatunkéw roslin zostala oszacowana na 76, z czego okolo 21 stanowig te o najwyzszej
kategorii inwazyjnosci i najwigkszym stopniu zagrozenia dla krajowej bioréznorodnosci. Wigkszos¢
z nich to kenofity, ktére przybyly do Polski w XIX wieku, gléwnie z Ameryki Péinocnej, Azji oraz
Europy. Obce gatunki rosli inwazyjnych w pierwszej kolejnosci zasiedlaja siedliska antropogenicz-
ne, jednakze najwigcej niekorzystnych zmian dokonuja na siedliskach naturalnych i péinaturalnych,
zwlaszcza tych najcenniejszych przyrodniczo.

Stowa kluczowe

gatunek obcy, kenofity, rozprzestrzenianie sie, rosliny inwazyjne, zadomowienie sie, zagrozenia bio-
réznorodnosci

Wstep

Nie kazdy gatunek obcy wywotuje negatywne zmiany w $rodowisku przyrodniczym i musi budzi¢
obawy, zwlaszcza w kontekscie zagrozenia dla rodzimej bioréznorodnosci. Gatunek obcy a gatunek
inwazyjny to dwa rézne pojecia, ktdére nie s3 réwnoznaczne, cho¢ czgsto razem zestawiane. Wynika
to z faktu, iz cz¢s$¢ roélin i zwierzat obcego pochodzenia wykazuje inwazyjnos¢ lub moze staé si¢ in-
wazyjna, tym samym niekorzystnie wplywac na réznorodnos¢ biologiczna, na kazdym jej poziomie.
Zgodnie z reguly dziesiatek (Tens rule) jednemu z dziesi¢ciu gatunkéw introdukowanych na nowe
tereny udaje sie¢ wymkna¢ spod kontroli, co nie przesadza o jego inwazyjnosci (Williamson i Fitter
1996). Regula zaktada bowiem, ze tylko 10% wsrod takich uciekinieréw podlega procesowi naturali-
zacji (zadomowieniu), a najwyzej jeden z dziesieciu naturalizowanych gatunkéw staje si¢ inwazyjny
(Domaradzki i in. 2013). Istnieja odstepstwa od tej reguly i dotycza one gatunkéw wyselekcjonowa-
nych, $wiadomie wprowadzonych do uprawy lub do $rodowiska zurbanizowanego (Gniazdowska
2005). W skali globalnej, najwi¢ksza liczba naturalizowanych roélin obcego pochodzenia wystepuje w
Ameryce PéInocnej. Znaczny udzial gatunkéw zadomowionych odnotowuje si¢ réwniez na obszarach
Europy oraz Australazji (GloNAF, Global Naturalized Alien Flora). Zgodnie z informacjami podawa-
nymi przez Pysek i in. (2017), rejony o najwigkszym udziale naturalizowanych gatunkéw roslin ob-
cych znajduja sie w: Ameryce Péinocnej (wschodnie, jak i zachodnie wybrzeze), Potudniowej Afryce,
potudniowo-wschodniej Australii, Nowej Zelandii, Indiach oraz pétnocno-zachodniej Europie. Sza-
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cuje sie, iz w Europie wérdd allochtonicznych sktadnikow flory i fauny (okoto 12 122 gatunkéw), od 10
do 15% stanowia gatunki inwazyjne (Rozporzadzenie 1143/2014, Baza DAISIE, Delivering Alien Inva-
sive Species Inventories for Europe). Problem inwazji biologicznych jest na tyle powazny, iz w przeciw-
dziataniu zagrozen plynacych ze strony inwazyjnych gatunkéw obcych zostalo opracowanych wiele
instrumentéw polityki miedzynarodowej, wytycznych oraz metod ich zwalczania, jak i dzialan zapo-
biegawczych. Inwazyjne gatunki obcego pochodzenia zostaly za$ uznane za jedna z najwazniejszych
przyczyn bezpo$redniej utraty bioréznorodnosci i zmian w ekosystemach, co zostalo podkreslone
w Rekomendacji dotyczacej Europejskich wytycznych w sprawie obszaréw chronionych i inwazyjnych
gatunkoéw obeych (Monaco i Genovesi 2013). Szkody wyrzadzane w ekosystemach przez inwazyjne
gatunki roslin obcych sg bardzo rozlegte i moga przybiera¢ rézne formy (Rozporzadzenie 1143/2014,
Domaradzki i in. 2013). Gatunki te przyczyniajg sie do ubozenia bioréznorodnosci rodzimej flory
i fauny poprzez skuteczniejsze wykorzystywanie zasobéw srodowiska, zdolnosci allelopatyczne, za-
stepowanie gatunkéw rodzimych w znacznej czesci ich zasiegu oraz ,,inwazje poprzez hybrydyzacje”,
czyli zdolnos$¢ tworzenia mieszancéw z gatunkami pokrewnymi. Tym samym przyczyniajg si¢ do
ubozenia puli genowej gatunkéw rodzimych. Wnikajac do zbiorowisk naturalnych i pétnaturalnych
zaczynaja w nich dominowac¢ zagluszajac inne roéliny, co skutkuje przeksztalceniem struktury i skta-
du gatunkowego danego siedliska oraz moze prowadzi¢ do zmian wla$ciwosci fizyko-chemicznych
gleby. Ponadto wywieraja negatywny wplyw na zdrowie i gospodarke cztowieka. Moga ograniczaé
funkcjonalno$¢ gruntéw rolnych, skrajéw pél uprawnych oraz wptywaé hamujgco na plonowanie ro-
§lin. Zarastaja brzegi rowow i koryt rzecznych oraz przyczyniaja sie do spowalniania, badz blokowa-
nia proceséw renaturalizacji i sukcesji wtornej na opuszczonych polach (Rozporzadzenie 1143/2014,
Domaradzki i in. 2013).

Niniejsze opracowanie stanowi zarys problemu dotyczacego inwazji roélin obcego pochodzenia na
terenach Starego Kontynentu ze szczegdlnym uwzglednieniem najbardziej inwazyjnych gatunkéow
w skali kraju oraz narazonych obszaréw chronionych i cennych przyrodniczo siedlisk. Szczegdlng
uwage po$wiecono terminologii i klasyfikacji roslin obcych i inwazyjnych oraz podjeto probe przesle-
dzenia hipotez wyjasniajacych przyczyny ich inwazyjnosci, uwzgledniajac najwazniejsze cechy, spo-
soby rozprzestrzeniania si¢ oraz gléwne drogi i mechanizmy inwazji.

Gatunki obce a inwazyjne - podstawowa terminologia i klasyfikacja

Aby zrozumie¢ faktyczne zagrozenie jakie niosa za sobg inwazje biologiczne i ich skutki, niezbedna
jest znajomos¢ terminologii zwigzanej z tym zjawiskiem. W tabeli 5 zostaly podane podstawowe, lecz
czesto niewlasciwie definiowane i interpretowane pojecia, w tym: gatunek obcy, ekspansywny, czy
inwazyjny. W Polsce, oficjalna definicja gatunku obcego zostala zawarta w Ustawie z dnia 16 kwietnia
2004 r. o Ochronie Przyrody (Dz. U. 2004 nr 92 poz. 880). Jest ona zbiezna z definicjami zawartymi
w Konwengji o Bior6znorodnosci Biologicznej (CBC) oraz Rozporzadzeniu Parlamentu Europejskiego
i Rady UE z 2014 roku w sprawie dziatan zapobiegawczych i zaradczych w odniesieniu do wprowa-
dzania i rozprzestrzeniania inwazyjnych gatunkéw obcych (Rozporzadzenie 1143/2014). Wszystkie
definicje podkreslaja, iz gatunek obcy to taki, ktéry wystepuje poza swoim naturalnym zasiegiem.
Jest to zywy osobnik danego gatunku, podgatunku lub nizszego taksonu, ktéry zostal wprowadzony
(introdukowany) za sprawg czlowieka poza obszar swojego naturalnego wystepowania, w sposob ce-
lowy, badZ nieswiadomy (zawleczenie). Za gatunek obcy uznawane sa réwniez wszelkie czesci takiego
osobnika, gamety, nasiona, jaja lub diaspory, czy zgodnie z wyzej cytowanym Rozporzadzeniem (Roz-
porzadzenie 1143/2014) hybrydy, odmiany oraz rasy zdolne do przezycia i rozmnazania si¢ na nowym
terenie. Nie kazdy jednak jest wstanie utrzymac si¢ trwale w nowym $rodowisku. Istnieja i takie ga-
tunki roélin i zwierzat, ktére doskonale radzg sobie na nowych siedliskach, na ktérych spontanicznie
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sie utrzymuja i produkuja Zywotne potomstwo. Sa one okreslane mianem gatunkéw zadomowionych
(CBC, IUCN).

Tab. 5. Podstawowe terminy i ich znaczenie, zwigzane ze zjawiskiem inwazji gatunkéw obcych (Jackowiak 1999, Falinski

2004, Ustawa o Ochronie Przyrody Dz.U 2004 nr 92 poz. 880, Tokarska-Guzik i in. 2011, Najberek i Solarz 2016)

Gatunek obcy to gatunek wystgpujacy poza swoim naturalnym zasi¢giem, zdolny do przezycia

i rozmnazania si¢ na nowym terenie,

Gatunek ekspansywny to gatunek charakteryzujacy si¢ duzymi zdolnosciami do rozprzestrzeniania
sie oraz zasiedlania nowych terenéw i siedlisk, w obrebie swojego naturalnego
zasiggu wystgpowania (ekspansja ekologiczna) lub poza jego granicami
(ekspansja geograficzna), ktdrego liczebno$¢ populacji wyraznie wzrasta, co

prowadzi do powigkszenia si¢ areatu,

Gatunek inwazyjny to z reguly gatunek ekspansywny, ktéry negatywnie oddziatuje na

bioréznorodnos¢ oraz gospodarke i/ lub zdrowie czlowieka,

Gatunek obcy inwazyjny | to gatunek poza granicami swojego naturalnego zasiegu wystepowania, obcy na
danym terenie, gdzie zagraza bioréznorodnosci oraz moze negatywnie wplywac

na gospodarke i/lub zdrowie cztowieka,

Gatunki takie czesto charakteryzuja si¢ duzymi zdolnosciami do rozprzestrzeniania si¢ oraz kolo-
nizowana nowych siedlisk. Ponadto, przy braku naturalnych wrogéw (hipoteza uwalniania od wro-
géw, Enemy Release Hypothesis, ERH) moga z powodzeniem powieksza¢ liczebnos¢ populacji oraz
wielko$¢ swojego areatu (Elton 1958, Najberek i Solarz 2016). Wykazuja tym samym cechy charakte-
rystyczne dla gatunku ekspansywnego (Tab. 5). Nalezy jednak pamieta¢, iz ekspansja jest pojeciem
zlozonym i moze dotyczy¢ zaréwno gatunkéw obceych, jak i rodzimych (Tokarska-Guzik i in. 2011,
Tokarska-Guzik i in. 2012). U roslin modele i mechanizmy ekspansji zostaly, miedzy innymi opisane
w pracach Jackowiaka (1999) czy Falinskiego (2004). Zgodnie z ich trescig, ekspansja moze by¢ reali-
zowana przez rosliny obcego pochodzenia, przekraczajace bariery geograficzne, tak zwana ekspansja
geograficzna (chorologiczna). Zjawisko moze dotyczy¢ rowniez gatunkéw rodzimych, ktére rozprze-
strzeniajg si¢ na siedliska antropogeniczne (roéliny synantropijne) w obrebie naturalnego zasiegu,
czyli w wyniku ekspansji ekologicznej. Niekiedy ekspansja gatunkéw utozsamiana jest ze zjawiskiem
inwazji, zwlaszcza w starszych publikacjach, czego potwierdzeniem moga by¢ prace Falinskiego (1969
a), czy Trojana (1977). Pierwszy z autoréw sugeruje, iz inwazja dotyczy gatunkéw obcych i mozna
uznac ja za szczegdlng forme ekspansji geograficznej. Natomiast wedlug drugiego badacza inwazja
i ekspansja to terminy jednoznaczne i dotyczg zasiedlania przez osobniki terenéw nowych, nie zaje-
tych dotychczas przez zadng populacje. Jesli ten proces prowadzi do rozszerzenia areatu zajmowane-
go przez gatunek, to mozna przyja¢ inwazje za skuteczng. W rozwianiu niescistosci w interpretacji
powyzszych termindéw moze by¢ pomocna oficjalnie przyjeta definicja inwazyjnego gatunku obce-
go (Invasive Alien Species, IAS), zawarta miedzy innymi w Konwencji o Bioréznorodnosci (CBD),
Miedzynarodowej Unii Ochrony Przyrody (IUCN, International Union for Conservation of Nature),
czy Rozporzadzeniu Parlamentu Europejskiego i Rady UE z 2014 roku (Rozporzadzenie 1143/2014).
Wskazuje ona wyraznie, iz inwazyjno$¢ gatunku wigze si¢ z jego negatywnym wplywem na rézno-
rodno$¢ biologiczng i/lub funkcjonowanie ekosystemoéw. Gatunki inwazyjne moga oddziatywac nie-
korzystnie rowniez na gospodarke i zdrowie czlowieka (Baza ,,Gatunki obce w Polsce”, IOP PAN) i jak
podkreslajag Najberek i Solarz (2016) nie muszg by¢ w trakcie ekspansji. Ich liczebno$¢ i zasieg moga
by¢ ustabilizowane. Ponadto, wedtug niektérych autordéw, jak zauwazajg Tokarska-Guzik i in. (2011,
2012) inwazja moze dotyczy¢ gatunkéw rodzimych (Valéry i in. 2008, Valéry iin. 2009 a, b, Zajac i Za-
jac 2009). Istnieje zatem potrzeba, aby doprecyzowac i ujednolici¢ terminologie podnoszacg problem
inwazji biologicznej. W dostepnej literaturze mozna bowiem dostrzec rozbieznosci w interpretacji
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tych samych poje¢. Przyktadowo Richardson i in. (2000) oraz Pysek i in. (2004) inwazyjno$¢ roslin
wiaza przede wszystkim z ich zadomowieniem na obszarze pierwotnie obcym, rozprzestrzenianiem
sie na duze odleglosci i powigkszaniem liczebno$ci populacji, w wyniku produkowania ogromnej licz-
by, zywotnego potomstwa. Zauwazalne sg rowniez réznice w klasyfikacji synantropijnych roélin ob-
cego pochodzenia, wedtug podziatu przyjetego w Polsce a prezentowanego w zachodnioeuropejskich
publikacjach anglojezycznych. Wedtug klasyfikacji geograficzno-historycznej, zaproponowanej przez
Kornasia (1977 a i b, 1981), gléwnymi kryteriami podziatu antropofitéw jest czas przybycia obcych
gatunkow i stopien ich zadomowienia. Najwigkszy udzial roslin inwazyjnych dotyczy grupy gatunkow
zadomowionych trwale (metafity), ktére ze wzgledu na czas przybycia na nowy obszar zaliczane sg do
tak zwanych kenofitow (Tab. 6). W przeciwienstwie do archeofitow (,dawni przybysze” synantropijni)
przybytych na nowe tereny przed konicem XV wieku, ,wedréwka” kenofitéw rozpoczeta sie po odkry-
ciu Ameryki w 1492 roku (umownie po 1500 roku) (Brzosko i in. 2016). We wspolczesnej literaturze
poswieconej roslinom synantropijnym obcego pochodzenia, w stosunku do ,nowych przybyszow”,
zadomowionych na kolonizowanych siedliskach coraz czeéciej stosowany jest termin neofity, jako
synonim kenofitéw w ujeciu klasyfikacji Kornasia (Tokarska-Guzik i in. 2011, Tokarska-Guzik i in.
2012).

Tab. 6. Podzial antropofitow w ujeciu krajowej klasyfikacji geograficzno-historycznej (Kornas 1977a, Kornas 1977b, Kornas
1981, Tokarska-Guzik i in. 2011, Tokarska-Guzik i in. 2012)

I. Metafity II. Diafity

trwale zadomowione sktadniki flory nie zadomowione trwale, przej$ciowe skladniki flory
1. Archeofity 1. Efemerofity

»dawni przybysze” (do 1500 r.) gatunki zawlekane przej$ciowo

2. Kenofity 2. Ergazjofigofity

»nowi przybysze” (po 1500 r.) gatunki uprawne przejéciowo dziczejace

- Epekofity

gatunki siedlisk antropogenicznych

- Agrofity

gatunki siedlisk pétnaturalnych i naturalnych

Wsrdd obeych gatunkéw wyrdzniane sa za$ te znajdujace si¢ w uprawie i te poza uprawg, ktére moga
podlega¢ procesowi naturalizacji lub reprezentowa¢ grupe roslin niezadomowionych (Ryc. 21) (Ri-
chardson i in. 2000, Pysek i in. 2004).

Podzial ten wyraznie wskazuje, iz inwazyjno$¢ nie jest tu jednoznacznie kojarzona z negatywnym
wplywem roslin obcych na biordznorodnos¢, gdyz w ich obrebie autorzy wyrdznili rdwniez chwasty
oraz gatunki, ktdre nie powoduja szkéd w srodowisku przyrodniczym. Dla tych za$, ktére zmieniajg
charakter i funkcjonowanie ekosysteméw Richardson i in. (2000) zaproponowali termin transfor-
mers. Nie znalazt on jak dotad odpowiednika w krajowej terminologii (Ryc. 21) (Tokarska-Guzik i in.
2011, Tokarska-Guzik i in. 2012).

Przyczyny inwazji roslin - koncepcje wyjasniajgce

Istnieje wiele hipotez prébujacych wyjasni¢ przyczyny inwazyjnego zachowania gatunkéw obcych
na nowo zasiedlanych siedliskach, zwlaszcza, iz w naturalnym $rodowisku swego wystepowania nie
musza by¢ zagrozeniem dla innych gatunkéw i moga koegzystowac z nimi w harmonii. Nie wykazuja
réwniez tak znacznej ekspansywnosci, jakg moga charakteryzowac si¢ poza granicami swego zasiegu
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(Gniazdowska 2005, Najberek i Solarz 2016). Zjawisko te ttumaczone jest wieloma czynnikami. Moga
by¢ one wypadkowa cech i przystosowan tych gatunkéw, jak i specyficznych warunkéw, w ktérych sie
znalazly oraz zasobnos$ci danego $rodowiska.

Obce gatunki roslin
Alien plant species

Rosliny uprawiane Rosliny poza uprawa
Crop plants Non-crop plants
Rosliny zadomowione Rosliny niezadomowione
Established species Non-established species
Gatunki inwazyjne Gatunki nieinwazyjne
Invasive species Non-invasive species

nie powodujgce szkod
not harmful

chwasty
weeds

wywotujgce zmiany
— w ekosystemach
transformers

Ryc. 21. Podzial roslin obcego pochodzenia w $wietle wspolczesnej literatury (Zrédto: Richardson i in. 2000,
Pysek i in. 2004, Tokarska-Guzik i in. 2011, Tokarska-Guzik i in. 2012, DomaradzKki i in. 2013)

Fig. 21. Division of plants of foreign origin in the light of the prsesent literature (source: Richardson i in. 2000,
Pysek i in. 2004, Tokarska-Guzik i in. 2011, Tokarska-Guzik i in. 2012, Domaradzki i in. 2013)

Jedna z hipotez, tak zwanej ,,pustej niszy” (ang. Empty niche hypothesis) zaklada, iz w poréwnaniu
z gatunkami rodzimymi efektywniej wykorzystuja zasoby naturalne jakie oferuje im nowe $rodowi-
sko, w tym: dostep do $wiatla, wody, czy sktadnikéw pokarmowych. Dotyczy to szczegdlnie siedlisk
antropogenicznych, zmienionych w wyniku dzialalnos$ci czlowieka, zdewastowanych, badz sztucznie
utworzonych, na ktérych potrafig skuteczniej sie utrzymywac, zajmujac wolne nisze ekologiczne (EI-
ton 1958, MacArthur 1970). Takie tereny charakteryzujg sie z reguty niewielka réznorodnoscig i bo-
gactwem gatunkowym, przez co sa mniej odporne na presje ze strony gatunkéw inwazyjnych. Istnieje,
bowiem poglad, ktory zaklada zwigzek pomiedzy skuteczno$cig inwazji biologicznych a bioréznorod-
nosécia danego obszaru; im jest ona wieksza tym mniejsza podatno$¢ na inwazje (Diversity-invasibi-
lity hypothesis) (Elton 1958). Roéliny obcego pochodzenia zasiedlajac nowe siedliska tworzg czesto
rozlegle monokulturowe skupiska i z powodzeniem zagtuszaja rodzime gatunki, z ktérymi konkuruja
o podstawowe skladniki srodowiska. Ponadto wyrdzniajg sie wiekszymi zdolnosciami adaptacyjnymi
w stosunku do zmian o charakterze antropogenicznym. Juz na nowo kolonizowanych obszarach moga
podlega¢ zmianom ewolucyjnym na wskutek mutacji genetycznych a w odpowiedzi na presje selekcyj-
ng w nowym srodowisku (Mack i in. 2000, Sakai i in. 2001, Maron i in. 2004, Genton i in. 2005, Stastny
iin. 2005). Moze to si¢ przejawiac lepszym wykorzystaniem potencjalnych mozliwosci biologicznych
(zwiekszona plodnos¢, szybszy rozwdj, przyspieszona reprodukcja) a tym samym sprzyjaé¢ inwazji
(Brzosko i in. 2016). Jak podaje Gniazdowska (2005) fakt tworzenia przez roéliny obce jednogatunko-
wych fitocenoz nasuwa przypuszczenie, iz konkurencja nie musi by¢ jedynym skutecznym mechani-
zmem na drodze ich ,,podboju”.
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Za sukces roslin inwazyjnych moga odpowiadac zdolnosci allelopatyczne, co zostato zawarte w oncep-
cji ,nowej broni chemicznej” (Novel weapons hypothesis) (Callaway i Aschehoug 2000, Bais i in. 2003,
Callaway i Ridenour 2004). Roéliny wyposazone w takg bron majg zdolno$¢ wytwarzania substancji
chemicznych (alleopatiny), ktére moga dziata¢ jak inhibitory wzrostu i rozwoju a tym samym od-
dziatywa¢ niekorzystnie na sgsiednie gatunki roélin, jak i mikroorganizmy glebowe. Ponadto istnieje
poglad, iz siewki roélin inwazyjnych sa w stanie wlacza¢ sie w sie¢ grzybni mikoryzowej (symbiotycz-
ne grzyby arbuskularne z gromady Glomeromycota) w zbiorowiskach roélinnych, ktére kolonizuja.
Poprzez strzgpki grzybéw symbiotycznych moze dochodzi¢ do wymiany zwigzkéw chemicznych po-
miedzy roélinami inwazyjnymi a rodzimymi, co moze wplywa¢ na konkurencyjnos¢ tych gatunkow
(Marler i in. 1999, Richardson i in. 2000, van der Heijden 2004, Giovannetti i in. 2006, Zubek 2012).
Cytowani autorzy sugeruja, iz ,kolonizatorzy” moga korzysta¢ z substancji chemicznych pobranych,
badz przeznaczonych dla gatunkéw miejscowych, ktdre sa dostarczane dzigki grzybom symbiotycz-
nym, w tym zawierajacych niezbedne dla wzrostu i rozwoju pierwiastki (fosfor, azot, potas, cynk,
wapn, miedZ czy magnez). Strzepki zewnatrzkorzeniowe sprawniej penetruja glebe i pobieraja zwigzki
fosforu, ktérych moze zabrakna¢ w bezposrednim otoczeniu strefy korzeniowej, co z kolei wptywa li-
mitujgco na wzrost roéliny. Jednoczesnie dzieki sieci strzepek, ktdre oplatajg system korzeniowy rosli-
ny (grzybnia zewnatrzkorzeniowa), jak i wnikajg do wnetrza korzeni (grzybnia arbuskularna) gatunki
obce sa w stanie przekazywac allopatiny o dziataniu toksycznym.

Obserwuje sig, iz negatywny allelopatyczny wplyw jest silniejszy w stosunku do gatunkéw rodzimych,
niz do ,,sasiadéw” z naturalnych fitocenoz, z ktérych pochodza inwazyjni ,,najezdzcy”. Istnieje przy-
puszczenie, iz roéliny w toku ewolucji uodpornily sie na dzialanie niektérych substancji chemicz-
nych produkowanych przez sasiednie gatunki, co pozwolito im wspoélnie koegzystowac. Jak sugeruje
Gniazdowska (2005), cytujac za Fitter (2003) moga one podlega¢ koewolucji i dzigki temu sg w stanie
tolerowa¢ wydzielane przez siebie allelopatiny.

Do sukcesu inwazyjnych roslin obcego pochodzenia na nowych terenach mogg przyczyniac sie row-
niez inne czynniki, w tym czestotliwos$¢ przypadkéw introdukeji, jak i liczba wprowadzanych za kaz-
dym razem osobnikéw (Propagule pressure hypothesis) (Williamson 1996). Wraz ze zwiekszeniem tej
liczby, roénie szansa zadomowienia na nowych terenach oraz prawdopodobienstwo inwazji. Na tempo
inwazji biologicznych, jak i na stopien konkurencyjnosci gatunkéw obcych moga réwniez wplywac
zmiany klimatyczne (Najberek i Solarz 2016). To one ksztattuja rozktad geograficzny gatunkéw ro-
dzimych, jak i obcych na kuli ziemskiej. Polce i wspotautorzy (2011) opisuja dwie mozliwe hipotezy
tlumaczace wplyw warunkéw klimatycznych i inwazji biologicznych na ksztalt i strukture rodzimych
zbiorowisk roslinnych. Zgodnie z trescig pierwszej hipotezy (Mesic hypothesis) inwazjom roslinnym
sprzyjaja umiarkowane wartosci temperatur i wilgotnosci, ktore sa korzystniejsze dla wzrostu i roz-
woju gatunkow obcych a przektadaja sie na wigksza liczebno$¢ oraz lepsza kondycje (Rejmanek 1989).

Jednakze, w poréwnaniu do gatunkéw rodzimych gorzej znosza skrajne wartosci czynnikéw klima-
tycznych, zwlaszcza wilgotnoéci. W takich warunkach liczebnos¢ ich populacji wykazuje silne ten-
dencje spadkowe (Rejmanek 1989, Stohlgren i in. 1998, Larson i in. 2001). Druga z hipotez, tak zwa-
nej ,pustej przestrzeni klimatycznej” (Empty climate space), wydaje si¢ by¢ bardziej prawdopodobna
i przydatna do opisania modelu inwazji u roslin (Polce i in. 2011). Jak podaja Godefroid i in. (2006),
im wigksze zréznicowane mikroklimatyczne wystepuje w danym rejonie, tym wigksza réznorodnosé
zestawu gatunkowego. Obce gatunki z reguly lepiej znosza zmiany klimatyczne. Dotyczy to w zcze-
golnosci gatunkéw cieplolubnych, ktére w warunkach wzrostu temperatury moga by¢ w stanie zasie-
dla¢ tereny dotad dla nich niedostepne. Jednoczesnie moze to skutkowac obnizeniem zdolnosci przy-
stosowawczych gatunkéw rodzimych, tolerujacych nizsze temperatury otoczenia. Ustepujac z anego
terenu, beda stwarzaty dogodne warunki i przestrzen dla gatunkéw inwazyjnych (Thomas i in. 2001,
Wilson i in. 2005). Hipoteza ,,pustej przestrzeni klimatycznej” sugeruje, iz inwazyjne rosliny obcego

148



pochodzenia powinny wystepowa¢ najobficiej w najcieplejszych mikrosiedliskach. Wérdd licznych
koncepcji ttumaczacych przyczyny inwazji biologicznych do najczesciej weryfikowanych nalezy hipo-
teza ,uwalniania od wrogéw” (Enemy Release Hypothesis, ERH) (Elton 1958).

Zgodnie z informacjami podawanymi przez Najberek i Solarz (2016) zostata ona sformutowana przez
Eltona w 1958 roku, jednakze wigksze zainteresowanie zyskata dopiero wlatach 90-tych XX wieku. Jej
formalne zalozenia zostaly sprecyzowane stosunkowo niedawno, bo w ciagu ostatnich kilkunastu lat
(Maroni Vila 2001, Keane i Crawley 2002). Hipoteza ERH zaklada, iz na nowo zasiedlanych obszarach
gatunek obcy nie znajduje skutecznego przeciwnika, limitujacego jego liczebno$¢ (patogeny, paso-
zyty, drapiezniki, roélinozercy), gdyz swojego naturalnego wroga zostawia w pierwotnym miejscu
wystepowania. Wobec jego braku cale swoje zasoby moze zainwestowa¢ w ,,uwolnienie” potencjalu
biologicznego (szybszy lub diuzszy wzrost, wyzsza rozrodczo$¢, liczniejsze potomstwo, wigksze roz-
miary, wiekszy wigor nasion) (Brzosko i in. 2016). Potwierdzeniem stusznosci tego pogladu s, miedzy
innymi wyniki prezentowane przez Ebeling i in. (2008), ktérzy badali populacje rodzime (10 populacji
w Chinach) oraz inwazyjne (10 populacji w Niemczech) krzewu budleja Dawida Buddleja davidii;
gatunku inwazyjnego w skali Europy i potencjalnie inwazyjnego w Polsce (Tokarska-Guzik i in. 2012,
Baza DAISIE). Autorzy wykazali wigksza zywotnos¢ i rozrodczos¢ roslin inwazyjnych, co skutkowa-
o wyksztalceniem wyzszych roélin o grubszych todygach, wiekszych kwiatostanach, zawigzujacych
liczniejsze, cigzkie i duze nasiona. Wyniki sugeruja, iz ucieczka od naturalnych wrogéw (owaddw i or-
ganizmoéw chorobotworczych) przyczynita si¢ do sukcesu inwazyjnego gatunku B. davidii w Europie
Srodkowej.

Wsrdd dostepnej literatury mozna znalez¢ inne przyklady prac, ktdre potwierdzajg stusznosé hipotezy
ERH uroélin, w tym u licznych gatunkéw zielnych introdukowanych z Europy do Ameryki Pétnocnej
(Mithell i Power 2003). Zauwazono, iz w nowym srodowisku byly one w mniejszym stopniu narazone
na atak ze strony patogenéw, w tym: grzybow i wiruséw, a wiec swoich naturalnych wrogéw. Dostepne
sg 1 takie publikacje, ktorych wyniki w sposéb niejednoznaczny odnosza si¢ do stusznosci hipotezy;
wskazuja co prawda na mniejszg presje ze strony naturalnych wrogéw, jednakze nie przeklada si¢ to
na kondycje gatunkéw obcych, co zaobserwowano u ostroznia polnego Cirsium arvense, roéliny inwa-
zyjnej w Nowej Zelandii (Cripps i in. 2010). Najberek i Solarz (2016) w pracy po$wieconej gatunkom
obcym i przyczynom ich inwazyjnego zachowania, powoluja sie na wyniki naukowcéw z Uniwer-
sytetu w Toronto (Agrawal i Kotanen 2003), ktorzy badali podatno$¢ obcych i rodzimych gatunkéw
ro$lin na presje ze strony owaddw. Rezultaty ich badan sg przeciwne do zalozen koncepcji ,uwalniania
od wrogéw”. Badacze do doswiadczenia polowego wykorzystali populacje 30 gatunkow roélin, a do
kazdego rodzimego dobrali spokrewniony gatunek obcy. Wykazali poréwnywalny stopien podatno-
$ci na atak ze strony wrogdw, ale co ciekawe, w przypadku niektérych gatunkéw obcych presja ze
strony szkodnikéw byla wieksza. Wyniki te moga sugerowad, iz mechanizm ,,uwalniania do wrogow”
nie jest jedynym i najwazniejszym, na drodze sukcesu inwazji roélin obcego pochodzenia. Waznym
czynnikiem, moze by¢ tu réwniez odpowiednio duzy poziom tolerancji na atak ze strony wrogéw, jak
i negatywne skutki ich obecnosci (Schierenbeck i in. 1994).

Cechy i rozprzestrzenianie si¢ inwazyjnych rosélin obcego pochodzenia

Pomimo funkcjonowania wielu hipotez wyjasniajacych przyczyny inwazyjnego zachowania gatun-
kéw obcych weigz nie jest znane uniwersalne wyttumaczenie tego zjawiska. Prawdopodobnie odpo-
wiedzi nalezy szuka¢ w samych wilasciwosciach biologicznych gatunkéw obcych. Gatunki inwazyjne,
oprdcz tego, iz z reguly majg obce pochodzenie geograficzne i znajduja sie w trakcie ekspansji, charak-
teryzuja sie rowniez innymi cechami. Jaroszewicz (2011) wymienia te nieodlaczne:
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- mozliwo$¢ kolonizowania réznorodnych siedlisk, w tym antropogenicznych, naturalnych oraz
péinaturalnych,

- zadomowienie w nowym $rodowisku,

- zdolnoé¢ do skutecznego rozprzestrzenia, namnazania si¢ i zwiekszania liczebnosci populacji.

Zaklada sie rowniez, iz w nowym $rodowisku istnieje pula nieopanowanych siedlisk, ktore moga by¢
kolonizowane przez obce gatunki inwazyjne. Jednakze introdukowana populacja z reguty charakte-
ryzuje si¢ niewielkg liczebnos$cia poczatkows a przejscie do fazy ekspansji jest zjawiskiem diugotrwa-
tym. Czynnikami odpowiedzialnymi za ten stan rzeczy s3, miedzy innymi (Hobbs i Humphries 1995,
Gazda 2003):

- adaptacja genetyczna,
- cykliczne zaburzenia lub powstanie specyficznej kombinacji warunkéw srodowiska,

- specyfika procesu wzrostu liczebnoéci populacji, ktdra przy braku oporu srodowiska ma prze-
waznie charakter wyktadniczy; poczatkowo przyrost liczebnosci jest niewielki, co zmienia sie po
przekroczeniu wartosci krytyczne;j.

Roéliny obcego pochodzenia skuteczno$¢ w ,,podboju” nowych terenéw zawdzigczaja przede wszyst-
kim swoim cechom biologicznym (Domaradzki i in. 2013) i to one, jak podkreslaja Brzosko i in. (2016)
s3 uznawane za gtéwny mechanizm inwazji. Do najwazniejszych zas naleza (Kornas 1996, Falinski
2004, Heywood i Brunel 2008):

- znaczna tolerancja ekologiczna na zréznicowane warunki srodowiskowe i klimatyczne oraz duza
odporno$é¢ na ich nagte zmiany,

- duze zdolno$ci konkurencyjne w stosunku do innych gatunkéw,

- zrdznicowany sposéb reprodukcji, na drodze plciowej, bezplciowej i wegetatywnej, przy mozli-
wos¢ wystepowania obcopylnosci oraz samopylnos¢ fakultatywnej,

- znaczna rozrodczos¢ oraz produkowanie ogromnej liczby trwatych i zywotnych nasion (moga one
kietkowa¢ nawet po okresie paru lat),

- korzystne wlasciwoéci i budowa nasion (badz diaspor), sprzyjajace rozprzestrzenianiu sie na duze
odlegtosci, w tym lekkoé¢, niezatapialno$é, obecnoséé roznorodnych struktur i aparatéow, zapew-
niajacych lotnos¢, sterownosé, lepsza przyczepnosé do powlok zewnetrznych zwierzat i ludzi oraz
atrakcyjnos$¢ wizualna, smakowa i zapachowa, przez co chetniej sa zjadane lub objadane przez
zwierzeta,

- szybki wzrost siewek, wczesna dojrzato$¢ do reprodukcji oraz stosunkowo krétki cykl zyciowy,

- zmienno$¢ morfologiczna i genetyczna, tworzenie ekotypdéw, znaczna alokacja biomasy w czesci
podziemne,

- zdolnoé¢ do krzyzowania z pokrewnymi gatunkami na nowym terenie, tworzenie poliploidow;
»inwazja poprzez hybrydyzacje”,

- niepohamowane rozprzestrzenianie si¢ w warunkach braku naturalnych ograniczen i wrogow.
Warto doda¢ za Domaradzkim i in. (2013), iz nie kazdy gatunek obcy musi charakteryzowa¢ sie
wszystkimi wymienionymi cechami, lecz im wiecej ich bedzie posiadal, tym rosnie prawdopodo-

bienstwo jego inwazyjnosci i potencjalnego zagrozenia dla bioréznorodnosci ,,podbijanego obszaru™.
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Duzg role w kolonizowaniu nowych siedlisk u roélin obcych odgrywa zdolno$¢ do skutecznego roz-
przestrzeniania si¢ za pomocg diaspor (propagul), realizowanego dzieki silom wlasnym (autochoria,
czyli samosiewnosc¢), badz zewnetrznym czynnikom transportowym (allochoria, czyli obcosiewno$¢),
w tym: wiatru (anemochoria), wody (hydrochoria) oraz dzigki zwierzetom (zoochoria) i cztowiekowi
(antropochoria) (Podbielkowski i Podbielkowska 1992).

Pod wzgledem zasiggu docierania diaspor, do najbardziej efektywnych sposobéw nalezg anemochoria
i hydrochoria (Soons 2006). Woda i wiatr umozliwiajg roslinom podrézowanie na znaczne odleglosci,
stwarzajac swoiste korytarze migracyjne, nie tylko dla gatunkéw rodzimych, ale réwniez dla obcych
geograficznie. Stad, miedzy innymi tak liczne wystepowanie inwazyjnych gatunkow roélin w siedli-
skach dolin rzecznych, gdzie woda moze pelni¢ role ,noénika diaspor” (Dajdok i Tokarska-Guzik
2009, Tokarska-Guzik i in. 2012). Niewatpliwie sam czlowiek réwniez przyczynia si¢ do ,wedréwek
ro$lin” obcego pochodzenia i niekontrolowanego rozprzestrzeniania sie ich nasion.

Cze$¢ gatunkow trafia na nowe obszary w wyniku celowych zabiegéw cztowieka, wprowadzona do
uprawy jako roéliny uzytkowe, w tym spozywcze, energetyczne, lecznicze, ozdobne, barwierskie, mio-
dodajne, kosmetyczne, inne za$ zostajg nieSwiadomie zawleczone. Globalizacja i powszechny rozwdj
transportu drogowego, kolejowego, lotniczego, $rédladowego, czy morskiego zintensyfikowaty ,,po-
droéze roslin”, stajac sie istotnymi wektorami dyspersji ich nasion. Baczek-Kwinta (2015) powoluje sie
na wyniki badan przeprowadzonych w niemieckich tunelach szybkiego ruchu, gdzie analizowano
sktad iilo$¢ nasion pobranych z pobocza, ktére opadaly z przejezdzajacych aut (von der Lippe i Kowa-
rik 2007). Opad roczny nasion wahat si¢ od 635 do 1 579 nasion na metr kwadratowy, wérod ktorych
okolo 19,1% nalezalo do gatunkéw o wysokim stopniu inwazyjnoéci. Sposréd pozyskanych nasion
potowa byta zdolna do kietkowania, co wskazuje na ich duzg Zywotno$¢ i odpornosé na wysokie tem-
peratury zwigzane z pracg silnika czy tarciem opon.

Do rozprzestrzeniania si¢ inwazyjnych roélin obcego pochodzenia mogg przyczyniaé sie rowniez
zwierzeta, w tym ptactwo wodne z rodziny kaczkowatych (Anatidae), dla ktérych nasiona (badz dia-
spory) rodlin wodnych i ladowych sg istotnym elementem diety (Brochet i in. 2009). Wedrowne ga-
tunki ptakow, przemieszczajac si¢ na znacznym dystansie moga pelni¢ role wektora roslin obcego
pochodzenia (dyspersja nasion na znaczne odleglosci; long-distance dispersal LDD of seeds), w tym
egzotycznych, ktére w nowym $rodowisku moga podlega¢ procesowi naturalizacji i sta¢ sie inwazyjne.
Udzial ptactwa wodnego w dyspersji nasion roslin obcych geograficznie, potwierdzajg doniesienia
innych badaczy w: Ameryce Poinocnej (Powers i in. 1978), Australii (Green i in. 2008) oraz Europie
(Sanchez i in. 2006). Brochet i wspétautorzy (2009) badali role migracyjnego ptactwa wodnego, mie-
dzy innymi cyraneczki zwyczajnej Anas crecca w dyspersji nasion na duze odleglosci (LDD) gatunkéw
rodzimych, jak i obcych. W diecie kaczek zidentyfikowali 14 gatunkdéw roslin obcych, z czego 8 zostalo
wprowadzonych na potudniu Europy, a 6 w jej pétnocnej czesci. Nalezaly one do 7 rodzin, w tym:
Amaranthaceae, Asteraceae, Elaeagnaceae, Najadaceae, Pontederiaceae, Rubiaceae oraz do traw (Po-
aceae), wérdd ktorych wykryto nasiona az 7 gatunkow obcych (50% zidentyfikowanych). Ponadto,
badacze stwierdzili w diecie A. crecca obecno$¢ nasion 44 gatunkéw introdukowanych przynajmniej
do jednego kraju w Europie.

U roélin inwazyjnych proces kolonizacji nowych obszaréw jest zjawiskiem dtugotrwatym i przebiega
w trzech etapach (Groves 1986, Domaradzki i in. 2013):

- introdukcja - to etap wprowadzenia diaspor danego gatunku poza granice jego naturalnego wy-
stepowania, trwajacy do momentu wyksztalcenia populacji osobnikéw dorostych,

- kolonizacja - ten etap obejmuje okres, w trakcie ktdrego pierwotna populacja uzyskuje zdolnoé¢
skutecznego rozmnazania si¢ w nowym $rodowisku i moze powieksza¢ obszar swojego wystepo-
wania,
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- naturalizacja - to proces zadomowienia, podczas ktorego gatunek tworzy samoreplikujace sie po-
pulacje, podlegajace intensywnemu rozprzestrzenianiu si¢ i przenikajace do naturalnych fitoce-
noz.

Falinski (1969 b, 1998, 2004) wyznaczyt etapy zadomowienia si¢ gatunku obcego (neofit) w zbioro-
wiskach naturalnych oraz jego stosunek do rodzimych komponentéw fitocenoz. Proces naturalizacji
nazwal etapem neofityzmu, w obrebie ktérego wyrdznit stadia: proneofitéw, euneofitéw oraz postneo-
fitéw. Do tego ostatniego stadium mozna zaliczy¢ rosliny inwazyjne. Osiaggaja je taksony obce, ktorych
populacje wnikaja do fitocenoz rodzimych i opanowuja je do tego stopnia, ze dokonuje sie przebudowa
ich struktury i sktadu florystycznego, w skutego czego powstaje wtorna kombinacja gatunkéw (Danie-
lewicz i Wiatrowska 2014).

Jak informuja Tokarska-Guzik i in. (2012) proces inwazji bywa czesto ilustrowany za pomoca krzy-
wej Gaussa, zwanej w tym przypadku krzywa inwazji. Obrazuje ona poszczegdlne fazy zwigckszania
liczebnosci populacji i wielkosci zajmowanego obszaru. Wyrdznia sie tu faze wzrostu poczatkowego,
tak zwang faze oczekiwania lub utajenia (lag phase), w trakcie ktorej nastepuje adaptacja do nowych
warunkow siedliskowych oraz faze wzrostu wykltadniczego, ktora moze przebiega¢ gwaltownie i na
masowg skale (Hobbs i Humpheries 1995, Richardson i Pysek 2006).

Czas trwania pierwszej fazy wzrostu liczebnoséci populacji moze by¢ zréznicowany w zaleznosci od
gatunku roéliny. Dla przykladu w warunkach Europy obce gatunki lesne (krzewy i drzewa) potrzebu-
ja $rednio okoto 150 lat na adaptacje do lokalnych warunkéw $rodowiska i przejscia do kolejnej fazy
wzrostu (Kowarik 1995, Tokarska-Guzik i in. 2012). Kowarik (1995) dokonat historycznej rekonstruk-
cji drég i czasu trwania faz inwazji dla 184 gatunkoéw lesnych, introdukowanych do Europy w okresie
od 1780 roku do 1990 roku. Zgodnie z informacjami jakie dostarczyl, sredni czas trwania lag phase
dla drzew wynosi okoto 170 lat, podczas gdy dla krzewow okoto 130 lat. Czas trwania fazy wzrostu po-
czatkowego jest wypadkowa wielu czynnikéw w tym: biologicznych cech i potencjalu danego gatunku
roéliny, adaptacji do lokalnych warunkoéw siedliskowych i zmian klimatycznych oraz dostepnosci do-
godnych i bezpiecznych siedlisk.

Inwazyjne rosliny obcego pochodzenia w polskiej florze

Wedlug informacji zawartych w Bazie ,,Gatunki obce w Polsce” IOP PAN liczba gatunkéw obcych
wnaszym kraju, w tym grzyboéw, roslin i zwierzat, wynosi aktualnie 1 332. Jest to warto$¢ szacunkowa,
ktéra obejmuje zaréwno gatunki zadomowione, jak i te stwierdzane sporadycznie. Kazda informacja
o0 obecnosci gatunku obcego na obszarze naszego kraju, jest dokladnie sprawdzana, dokumentowana
ikonsultowana z ekspertami, dopiero wowczas jest on wlaczany do Bazy. Jednakze trzeba pamietac, ze
Baza nie jest kompletna, w dalszym ciggu jest systematycznie uzupelniana oraz moze zawieraé pewne
niescistosci. Informacje o liczbie gatunkéw obcych, w tym inwazyjnych podawane przez dostepne
europejskie cyfrowe bazy danych réznig si¢ miedzy sobg, dlatego nalezy je traktowaé orientacyjnie.
Na terenie Europy informacje o wszystkich gatunkach obcych sa zamieszczane w ramach Projektu
DAISIE. Sg one przydzielone do sze$ciu grup: roélin ladowych, grzybow, kregowcow ladowych, zwie-
rzat bezkregowych srodowiska ladowego, organizméw wodnych, w tym morskich oraz $rédladowych.

Liczba gatunkéw obceych w Polsce wedtug Projektu DAISIE jest oceniona na 875, co stanowi okoto 7%
wszystkich obcych przybyszow na terenie Starego Kontynentu (12 122 gatunkéw, z czego ponad poto-
wa to roéliny ladowe). Najwiecej takich gatunkéw na obszarze naszego kraju mozna znalez¢ w obrebie
bezkregowcow ladowych (369 gatunki) oraz roélin ladowych (301 gatunkéw). ,Roélinni najezdzcy”
dostali si¢ na obszar Polski réznymi drogami, nie wszystkie sg znane, lecz gléwnie w trakcie trans-
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portu, na przyklad wraz z importowanym towarem (zanieczyszczony towar, nasiona), nie§wiadomie
zawleczone przez cztowieka oraz w wyniku dyspersji nasion z udzialem zwierzat.

Wiele z nich to rosliny ozdobne, uprawne lub uzytkowe, najczesciej ,uciekinierzy” z upraw, ogrodow
botanicznych, badz przydomowych ogrédkéw. Zostaty one sprowadzone na drodze celowej intro-
dukeji a nastepnie ,wymknely” sie spod kontroli czlowieka. Niektérym z nich udato si¢ zadomowi¢
trwale w polskiej florze. W celu wymiany informacji o gatunkach obcych pomiedzy Europg $rodkowa
a polnocng zostat opracowany System NOBANIS (European Network on Invasive Alien Species), do
ktérego wlaczono Baze ,,Gatunki obce w Polsce”. Zgodnie z danymi zamieszczonymi w Systemie licz-
ba inwazyjnych gatunkéw obcych w Polsce ksztaltuje sie na poziomie 121, czyli okoto 10% wszystkich
obcych gatunkéw notowanych w naszym kraju (1 160 gatunkéw wedlug Systemu).

Na liScie obcych gatunkéw roslin i zwierzat w Polsce, ktore w przypadku uwolnienia do srodowiska
przyrodniczego moga zagrozi¢ gatunkom rodzimym lub siedliskom przyrodniczym, dotaczonej do
Rozporzadzenia Ministra Srodowiska z dnia 9 wrzeénia 2011 r. (Rozporzadzenie Dz. U. 2011 nr 210)
znajduja si¢ obecnie 52 gatunki, w tym 16 gatunkdéw roélin. Skala problemu, w przypadku inwazyjnych
gatunkow roélin, jest jednak duzo wieksza. Wydaje sie rdwniez, ze nie wszystkie z nich powinny by¢
zamieszczone na tej liScie. Dotyczy to zwlaszcza trzech gatunkéw, co do ktérych nie ma przestanek,
aby stanowily zagrozenie dla krajowej bior6znorodnosci, co wiecej nie odnotowuje si¢ ich w stanie
»dzikim” w obrebie granic naszego panstwa (Tokarska-Guzik i in. 2012, Tokarska-Guzik i in. 2015).
Nalezg do nich: grubosz Helmsa Crassula helmsii, tulejnik amerykanski Lysichiton americanus oraz
gatunek trawy Spartina anglica. Watpliwe wydaje si¢ by¢ rowniez umieszczenie na liscie kolcolistu
zachodniego Ulex europaeus, krzewu ktory nalezy do gatunkéw obcych zadomowionych w Polsce,
lecz nieinwazyjnych (Tokarska-Guzik i in. 2012). Co prawda, gatunki tych roslin lub ich hybrydy (na
przyktad Lysichiton americanus x camtschatcensis hyb.) zaliczane sa do inwazyjnych, ale dotyczy to
innych krajow europejskich (Baza DAISIE). Istnieje zatem potrzeba uaktualnienia ministerialnej listy
obcych gatunkoéw roélin, oddziatujacych niekorzystnie na pozostale gatunki krajowe oraz siedliska
przyrodnicze.

Wedtug jednego z bardziej aktualnych, syntetycznych opracowan, dotyczacych roslin obcego pocho-
dzenia zadomowionych w Polsce autorstwa Tokarskiej-Guzik i in. (2012), liczba inwazyjnych gatun-
kow zostala oszacowana na 76. Wér6d nich dominuja byliny (30 gatunkéw) oraz rosliny roczne (29
gatunkow). Natomiast liczba inwazyjnych gatunkéw drzew i krzewéw to tacznie 18 gatunkow (8 ga-
tunkéw drzew). W zaleznosci od skali ich inwazyjnosci cytowani autorzy podzielili je na grupy roslin
zadomowionych inwazyjnych: w skali kraju (35 gatunkéw), regionalnie (31 gatunkéw) oraz lokalnie
(10 gatunkow). Ponadto, w opracowaniu uwzglednili rosliny potencjalnie inwazyjne, zaréwno te wy-
stepujace w Polsce (12 gatunkdéw), ale rowniez takie, ktérych brak w naszym kraju, lecz s zadomowio-
ne w innych rejonach Europy (4 gatunki). Na te gatunki powinno sie zwroci¢ szczegdlng uwage i objaé
je monitoringiem przyrodniczym, gdyz istnieje duze ryzyko, iz w przysztosci moga stanowi¢ rowniez
zagrozenie dla rodzimych fitocenoz, tak jak to ma miejsce w niektérych panstwach sasiednich.

W Tab. 7 przedstawiono wykaz 21 gatunkéw roslin obcych o najistotniejszym niepozadanym dzia-
taniu w skali kraju, ktérym za Tokarska-Guzik i in. (2012) nadano najwyzsze kategorie inwazyjnosci
(ITII i IV). Kategorie te zostaly ustalone na podstawie analizy 5 cech, w tym: zasiegu wystepowania,
wielkosci populacji, typu kolonizowanych siedlisk, tendencji dynamicznych oraz rodzaju stwarza-
nych zagrozen przez rosliny inwazyjne. Te, o najwiekszym stopniu inwazyjnosci stanowig zagrozenie
ekologiczne, ekonomiczne oraz spoteczne. Ich populacje z reguty charakteryzuja si¢ duza liczebno$cia
i zageszczeniem. Moga wystepowal rowniez w rozproszeniu, ale w obrebie licznych stanowisk, na
ktérych wykazuja znaczng ekspansywnos¢, co wiaze sie z kolonizowaniem nowych siedlisk (antro-
pogenicznych, naturalnych i pélnaturalnych), powiekszaniem liczebnosci i zasiegu wystepowania.
Wszystkie wymienione w tabeli 7 gatunki nalezg do kenofitéw, tak zwanych ,,nowych przybyszow”.
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Wigkszo$¢ z nich, bo okoto 57% przybylo na nasze ziemie w XIX wieku, introdukowane gléwnie
z Ameryki Pétnocnej, Azji oraz Europy.

Tab. 7. Wykaz najbardziej inwazyjnych (kategoria IIT i IV) gatunkéw roélin obcego pochodzenia w skali kraju, stanowigcych
istotne zagrozenie ekologiczne, ekonomiczne lub spoteczne (zrodlo: Tokarska-Guzik i in. 2012, Tokarska-Guzik i in. 2015,

Baza ,,Gatunki obce w Polsce”, IOP PAN)

Nazwa facinska Nazwa polska | Pochodzenie | Kategoria | Czas Najbardziej zagrozone typy
przybycia | siedlisk przyrodniczych
Natura 2000
Forma zyciowa - drzewo
Acer negundo Klon Am. Pin. v 1808 91E0
jesionolistny
Fraxinus Jesion Am. Pin. 111 1805 91F0
pennsylvanica pensylwanski
Prunus serotina Czeremcha Am.Pln. & |[IV 1813 9190
amerykaniska | Am Sr.
Quercus rubra Dab Am. Pin. v 1806 9190
czerwony
Robinia Robinia Am. Pin. v 1750 6120, 9190
pseudoacacia akacjowa
Forma zyciowa - bylina
Bunias orientalis Rukiewnik Europa pd.- | III 1858
wschodni wsch. & Azja
zach.
Elodea canadensis Moczarka Am. Pin. v 1876 3150
kanadyjska
Heracleum Barszcz Kaukaz v 1973 6430
mantegazzianum mantegazyjski® | i tereny
przylegte
Heracleum Barszcz Kaukaz v 1958 6430
sosnowskyi Sosnowskiego | i tereny
przylegte
Lupinus polyphyllus | Lubin trwaly | Am. Pin. 111 1877 6510, 6520
Reynoutria x Rdestowiec Europa v XXw. 6430
bohemica posredni®
Reynoutria japonica | Rdestowiec Azja wsch. v 1882 6430
ostrokonczysty
Reynoutria Rdestowiec Azja wsch. v 1903 6430
sachalinensis sachalinski
Solidago canadensis | Nawlo¢ Am. Pin. v 1853 6410, 6430
kanadyjska
Solidago gigantea Nawlo¢ pézna | Am. Pin. v 1758 6410, 6430, 6510
Forma zyciowa - roélina roczna
Bidens frondosa Uczep Am. Pin. 111 1777 3270
amerykanski
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Nazwa tacinska Nazwa polska | Pochodzenie | Kategoria | Czas Najbardziej zagrozone typy
przybycia | siedlisk przyrodniczych
Natura 2000
Bromus carinatus Stoklosa Am. Pin. v 1911 6430
splaszczona“
Echinocystis lobata Kolczurka Am. Pin. v 1937 6430
klapowana
Impatiens Niecierpek Azjadr. v 1890 6430
glandulifera gruczotowaty
Impatiens parviflora | Niecierpek Azja ér. & v 1850 9160, 9170, 91E0, 91F0
drobnokwiatowy | wsch.
Xanthium albinum | Rzepien Am. Pin. v 1853
wloski

a - bylina lub roélina dwuletnia; b — mieszaniec R. japonica i R. sachalinensis, opisany po raz pierwszy w Republice Czeskiej
w latach 80 XX w. (Chrtek i Chyrtkova 1983); ¢ - roslina roczna lub dwuletnia;

Kategoria inwazyjnoéci (za Tokarska-Guzik i in. 2012) jako wypadkowa wielu cech: III - gatunki, ktére wystepuja w duzej
liczebnosci na niewielu stanowiskach lub w rozproszeniu w obrebie wielu stanowisk, gdzie stanowig istotne zagrozenie
ekologiczne, ekonomiczne lub spoleczne; IV - gatunki, ktére wystepuja bardzo licznie na wielu stanowiskach i moga by¢ nadal
w fazie wzrostu wykladniczego, co wiaze si¢ z powigkszaniem liczby stanowisk lub zajmowanego obszaru; 3150 - Starorzecza
inaturalne eutroficzne zbiorniki wodne ze zbiorowiskami Nympheion, Potamion; 3270 - Zalewane muliste brzegi rzek; 6120 -
Cieplolubne $§rodlagdowe murawy napiaskowe; 6410 - Zmiennowilgotne taki trzeslicowe; 6430 — Ziotorosla gorskie i ziotoro$la
nadrzeczne; 6510 — Nizowe i gorskie $wieze taki uzytkowane ekstensywnie; 6520 — Gorskie faki konietlicowe uzytkowane
ekstensywnie; 9160 — Grad subatlantycki; 9170 — Grad srodkowoeuropejski i subkontynentalny; 9190 — Pomorski kwasny las
brzozowo-degbowy; 91E0 - Legi wierzbowe, topolowe, olszowe i jesionowe; 91F0 — Legowe lasy debowo-wigzowo-jesionowe

Znaczny udzial gatunkéw poétnocnoamerykanskich wsréd roslin inwazyjnych naszego kraju, mozna
tlumaczy¢ zblizonymi warunkami klimatycznymi. Ulatwiajg one trwale zadomowienie si¢ na nowych
terenach. Dla przykiadu najbardziej inwazyjne w skali kraju gatunki drzew charakteryzuja si¢ wasnie
pétnocnoamerykanskim pochodzeniem, na przyktad: klon jesionolistny Acer negundo, jesion pen-
sylwanski Fraxinus pennsylvanica, czeremcha amerykanska Prunus serotina, dab czerwony Quercus
rubra, czy tez robinia akacjowa Robinia pseudoacacia (Tab. 7). Podobne tendencje odnotowuje si¢
wérdd inwazyjnych gatunkow zwierzat, z ktérych ponad 20% pochodzi réwniez z Ameryki Pétnoc-
nej (Najberek i Solarz 2016). Obce rodliny inwazyjne wkraczajac na ,podbijane obszary”, w pierwszej
kolejnosci kolonizuja siedliska antropogeniczne, w znacznym stopniu przeobrazone przez czlowie-
ka (epekofity). W Polsce najbardziej podatnymi na inwazje rodlinna sg rejony: Gornego i Dolnego
Slaska, Opolszczyzny, Malopolski oraz Podkarpacia. Im dalej na pétnocny-wschéd tym odnotowuje
sie mniejszy udzial ,,obcych przybyszow” rodlinnych (Dajdok i in. 2011). Jednakze najwiecej nieko-
rzystnych zmian dokonuja one na siedliskach naturalnych i pétnaturalnych, zwlaszcza na tych naj-
cenniejszych przyrodniczo, znajdujacych si¢ na liscie NATURA 2000. Wiele gatunkéw inwazyjnych
zagraza siedliskom typu 6430, czyli: zioloroslom goérskim i ziotoroslom nadrzecznym (Rozporzadze-
nie Dz. U. 2010 nr 77). Wéréd nich dominuja byliny (okoto 70% gatunkéw) oraz roéliny roczne (okoto
50% gatunkoéw). Przykladem moga tu by¢ gatunki okazalych bylin pochodzace z terenéw Kaukazu
a sprowadzonych do Polski gléwnie jako rosliny paszowe i ozdobne do parkéw oraz ogrodéw: barszcz
mantegazyjski Heracleum mantegazzianum oraz barszcz Sosnowskiego Heracleum sosnowskyi (Sa-
chajdakiewicz i in. 2014).

Istotne zagrozenie dla tego typu siedlisk (6430) stwarzaja rowniez wywodzace sie z Azji rdestowce,
ktore zostaly sprowadzone jako roéliny ozdobne do ogrodéw, w tym: pochodzacy z Japonii rdesto-
wiec ostrokonczysty Reynoutria japonica oraz rdestowiec sachalinski Reynoutria sachalinensis, ktéry
»przywedrowal” z Sachalina i Wysp Kurylskich (Kostuch i Kostuch 2013). Gatunki te sg bardzo trud-
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ne do odréznienia a dodatkowo moga tworzy¢ mieszance, czego przykladem moze by¢ rdestowiec
posredni Reynoutria x bohemica hybryda, ktéra powstala prawdopodobnie juz po ich introdukcji do
Europy (Fojcik i Tokarska-Guzik 2000, Tokarska-Guzik i in. 2012, Baza ,,Gatunki obce w Polsce”, IOP
PAN).

Negatywne skutki inwazji biologicznych sa odczuwalne réwniez w parkach narodowych. Jak poda-
ja Bomanowska i in. (2014), przeprowadzone rozpoznanie obecnego stanu ,,zainfekowania” polskich
parkéw narodowych wykazalo, iz rodliny inwazyjne wystepuja w kazdym z nich. Najwiekszy ich
udzial odnotowuje sie¢ wérdd fitocenoz na terenie Drawienskiego, Kmpinoskiego oraz Ojcowskiego
Parku Narodowego. Szczegélnie niekorzystne odzialywanie przypisuje sie tu ,,przybyszom” z Azji,
nalezacym do rodzaju Impatiens, a zwlaszcza mikoryzowym (mikoryza typu arbuskularnego) gatun-
kom: niecierpka drobnokwiatowego Impatiens parviflora oraz niecierpka gruczolowatego Impatiens
glandulifera. Zostaly one sprowadzone do ogrodéw botanicznych ze wzgledu na walory dekoracyjne,
obecnie za$ s3 uznawane za jedne z bardziej inwazyjnych gatunkéw roslin. Impatiens parviflora wyste-
puje na terenie 19 polskich parkéw narodowych, podczas gdy I. glandulifera w 16 (Zubek 2012; Boma-
nowska i in. 2014). Niecierpek gruczolowaty to niezwykle inwazyjna na $wiecie roélina, produkujaca
nektar o duzej zawartosci cukru. Te wlasciwosci powoduja, iz zagraza wielu cennym gatunkom roslin,
miedzy innymi poprzez zmniejszanie czestotliwosci ich odwiedzin przez zapylacze, glownie pszczoly
(Cawoy i in. 2012).

Zubozajac sklad gatunkowy fitocenoz, do ktorych przenika, powoduje réwnoczesnie utrate miejsc
legowych, schronien oraz bazy pokarmowej dla wielu gatunkéw zwierzat. Oba gatunki niecierpka
chetnie kolonizuja cenne przyrodniczo siedliska, powodujac ich catkowite przeksztalcenie. Impatiens
parviflora stanowi zagrozenie az dla 4 typow takich siedlisk 9160, 9170, 91E0 i 91F0 (Tab. 7). Szeroko
rozpowszechnione na obszarach chronionych sa réwniez byliny pochodzenia péinocnoamerykan-
skiego, a zwlaszcza: nawlo¢ pézna Solidago gigantea, spotykana w 17 z nich oraz nawlo¢ kanadyjska
Solidago canadensis wystepujaca w 15 parkach. Sprowadzone zostaly na tereny Starego Kontynentu
jako roéliny ozdobne, uprawne oraz miododajne (Dajdok i in. 2011, Baza ,,Gatunki obce w Polsce”,
IOP PAN). Ponadto to roéliny zyjace w symbiozie mikoryzowej z grzybami z gromady Glomeromy-
cota i podobnie jak I parviflora wywoluja negatywne zmiany w obrebie licznych siedlisk NATURA
2000, miedzy innymi na zmiennowilgotnych takach trzeslicowych (6 410) oraz ziotoroslach gorskich
i zioloroslach nadrzecznych (6 430).

Podsumowanie

Wobec skali zagrozen jakie niosg za sobg inwazje biologiczne mozliwie jak najszybsze wykrycie ich
zrodtla, na etapie poczatkowego wzrostu liczebnosci populacji (lag phase), cho¢ nie jest tatwe, powinno
by¢ priorytetem w przeciwdziataniu i minimalizowaniu ich skutkéw. Pojawienie si¢ w nowym miejscu
gatunku obcego, bez wzgledu na to czy jest to zwierze, roélina czy grzyb nie zawsze musi stanowi¢
powod do obaw. Jezeli jednak istniejg przestanki, iz moze by¢ on potencjalnie inwazyjny, co obserwu-
je sie na terenach innych panstw, nalezy przeprowadzi¢ ocene ryzyka zagrozenia i podjaé stosowne
dzialania prewencyjne. Zapobieganie inwazjom jest bowiem bardziej pozadane ze wzgledéw $rodo-
wiskowych oraz bardziej optacalne niz dziatanie ,,po fakcie”. W momencie kiedy gatunki inwazyjne
znajduja sie w fazie wzrostu wykladniczego a ich zasieg sie powieksza, za$ skala zagrozenia obejmuje
terytorium calego kraju, w tym najcenniejsze przyrodniczo siedliska, ,walka” z nimi bywa bardzo
trudna i czesto nie przynosi zamierzonych efektow. Zwalczanie chemiczne, mechaniczne (koszenie,
wykopywanie, karczowanie przed okresem kwitnienia i owocowania), niszczenie siedlisk ruderal-
nych w obszarach chronionych, spalanie poza obszarem chronionym oraz edukacja okazuja si¢ nie-
wystarczajaco skuteczne. Ponadto metody te generuja duze nakfady finansowe. Ten problem odnosi
sie zaréwno do inwazyjnych gatunkéw roslin, jak i zwierzat. Trudno$ci w zwalczaniu ,inwazyjnych
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najezdzcéw” obcego pochodzenia oraz niska skuteczno$¢ takich dziatan, sprawiaja, ze podwaza sie
ich celowos¢. Jednakze zaniechanie jakiejkolwiek ,walki” byloby ,,cichym przyzwoleniem” na poste-
pujace ubozenie rodzimej bioréznorodnosci, na kazdym z jej poziomoéw, poczawszy od zrdéznicowania
genetycznego, a konczac na zréznicowaniu na poziomie ponadgatunkowym.
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Invasive alien plant species in Poland

Abstract

Many hypotheses explain alien plants invasive behavior on newly colonized habitats, however, there
is still no universal explanation for such phenomenon. Presumably it is resultant of many factors
resultant, including: biological characteristic, species adaptations as well as habitat and climate a com-
bination of beneficial conditions and an absence of potential “enemy” that remains in the invasive
species original site. Under natural constraints, an absence of such condition, all of its resources can
be invested in unleashing biological potential, which can result in unstoppable proliferation through
autochory and allochory and in increased appearance range. Alien invasive plants penetrating into
native phytocoenosis overcome them to such an extent, that plant communities structure and floristic
composition are reconstructed, resulting in a secondary species. It is estimated that 10 to 15% of flora
and fauna alien species in Europe, are invasive. In Poland, invasive plant species number was evalu-
ated at 76, about 21 of which are those with the highest invasiveness category and the highest threat to
national biodiversity. Most of them are kenophytes brought to Poland back in the 19th century, mainly
from North America, Asia and other regions of Europe. Non-native invasive species first colonize an-
thropogenic habitats, however, they make the most unfavorable changes in natural and semi-natural
habitats, especially in valuable natural environments.

Keywords

alien species, propagation, kenophytes, invasive plants, naturalization, threats to biodiversity

Introduction

Not every alien species causes negative changes in natural environments and must raise concern,
especially in the context of native biodiversity threat. Non-native species and invasive species are two
different terms, not synonymous, but often combined together. Owing to the fact that some non-na-
tive plants and animals are invasive or can be invasive, thus adversely affect biodiversity at all levels.
According to Tens rule, one of ten species introduced into new territories is able to escape, which
does not prejudge its invasiveness (Williamson and Fitter 1996). Rule assumes that only 10% of such
escapers are subject to naturalization, and at most one of ten naturalized species becomes invasive
(Domaradzki et al. 2013).

There are exceptions to this rule and they concern selected species deliberately introduced to tillage or
to an urbanized environment (Gniazdowska 2005). On a global scale, the largest number of naturali-
zed alien plants is found in North America. Significant naturalized species are also noted in Europe
and Australasia (GIoNAF, Global Naturalized Alien Flora). According to Pysek et al. (2017), areas with
highest naturalized alien flora number are located in: North America (East and West Coast), South
Africa, South-East Australia, New Zealand, India and North-West Europe. It is estimated that among
all allochthonous flora and fauna components (about 12,122 species) in Europe 10 to 15% are invasive
species (Regulation 1143/2014, DAISIE database, Delivering Alien Invasive Species Inventories for
Europe).

The biological invasion problem is so serious that counteracting the threat of invasive alien species
that many international policy instruments, guidelines and combating methods, as well as preventive
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procedures have been developed. Invasive non-native species have been identified as one of the most
important cause of direct biodiversity loss and ecosystems change, what was highlighted in the Re-
commendation on European Guidelines on Protected Areas and Invasive Alien Species (Monaco and
Genovesi 2013). Ecosystems damage caused by invasive alien plant species is very extensive and can
take many forms (Regulation 1143/2014, Domaradzki et al. 2013). These species contribute to poorer
native fauna and flora biodiversity by more efficient environmental resource use, allelopathic abilities,
native species being replaced in large ranges and by “invasion through hybridization” i.e. the ability
to create hybrids with related species. Thereby, contributing to gene pool loss of native species. By pe-
netrating into natural and semi-natural communities they dominate, masking other plants, resulting
in species structure and composition transformation within habitat, and can lead to soil physicoche-
mical properties changes. Moreover, they have negative impact on human health and economy. They
may limit agricultural land and crop fields edges functionality and inhibit plant yields. Invasive spe-
cies overgrow trenches, banks and river beds and contribute to renaturalization of abandoned fields
and secondary succession slowing down or blocking (Regulation 1143/2014, Domaradzki et al. 2013).

This study provides invasive alien plants in Old Continent problem outlines, with particular focus on
the most invasive species at national level and vulnerable protected areas as well as valuable natural
habitats. Special attention is to alien and invasive flora terminology and classification has been paid,
and an attempt to trace hypotheses explaining their invasiveness was made, taking into account main
features, spreading methods and main invasion routes and mechanisms.

Alien species and invasive species - basic terminology and classification

In order to understand the real threat posed by biological invasions and their consequences, know-
ledge of terminology associated with this phenomenon is essential. Table 5 shows basic but often in-
correctly defined and interpreted terms, including: alien, expansive or invasive species. In Poland, the
official definition of alien species was presented in the Act of 16 April 2004 on Nature Conservation
(Dz. U. [Journal of Laws] from 2004 No. 92, item. 880). It is consistent with Convention on Biological
Diversity (CBD) and Regulation of the European Parliament and of the Council of 2014 on the preven-
tion and management of the introduction and spread of invasive alien species, definitions (Regulation
1143/2014). All definitions emphasize that alien species is one that is outside its natural range. It is
a living species, subspecies or lower taxon, individual that has been introduced by human deliberately
or unconsciously outside their natural habitat. Also any parts, gametes, seeds, eggs, diasporas of such
individual or accordance with above-mentioned Regulation (Regulation 1143/2014) hybrids, varieties,
races capable to survive and reproduce in new territory should be considered as alien species. Ho-
wever, not every species is able to adapt and be sustained in its new environment. Plant and animal
species that perfectly manage new habitats, where spontaneously maintain and produce live offspring
are called domesticated species (CBD, IUCN).

Such species are often characterized by their large spread and colonization capacities of new habitats.
In addition, the absence of natural enemies (Enemy Release Hypothesis, ERH) can successfully incre-
ase population and area sizes (Elton 1958, Najberek and Solarz 2016). Thereby, exhibiting the charac-
teristics of expansive species. However, it should not be forgotten that expansion is a complex concept
and may relate to both non-native and native species (Tokarska-Guzik et al. 2011, Tokarska-Guzik et
al. 2012). Plants expansion models and mechanisms have been described, among others, in Jackowiak
(1999) and Falinski (2004), according to them non-native plants can expand, exceeding geographical
barriers, so-called geographical (chorological) expansion. The phenomenon may also be related to
native species that spread to anthropogenic habitats (synanthropic plants) within its natural range,
that is, as a result of ecological expansion. Sometimes species expansion is associated with invasion,
especially in older publications, for example Falinski (1969a) or Trojan (1977). The first one suggests
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that invasion is related with alien species and can be considered as a particular form of geographical
expansion. On the other hand, the second author points out that invasion and expansion are equiva-
lent terms and refer to new areas, not occupied by any population, it is colonization. If this process
leads to expansion by the occupied by species, then invasion can be considered as successful.

To clarify above terms interpretation officially accepted Invasive Alien Species (IAS) definition may be
helpful, included in Convention on Biological Diversity (CBD), International Union for Conservation
of Nature (IUCN) and Regulation of the European Parliament and of the Council of 2014 (Regulation
1143/2014). The definition clearly indicates that species invasiveness is connected with its negative
impact on biodiversity and/ or ecosystems functioning. Invasive species can also adversely affect eco-
nomy and human health (Database “Alien species in Poland”, IOP PAN), and as Najberek and Solarz
(2016) emphasize, do not have to be in expansion process. Their quantity and range may be stabilized.
According to some authors, as Tokarska-Guzik and others (2011, 2012) note, invasion may concern
native species (Valéry et al. 2008, Valéry et al. 2009a,b, Zajac and Zajac 2009).

Therefore, terminology related to the problem of clarification and standardization of the biological
invasion, is clearly needed. In available literature same concept interpretation divergent can be discer-
ned. For example, Richardson et al. (2000) and Py$ek et al. (2004) primarily relate invasiveness to their
localization in originally non-native area, to spreading over long distances and increasing population
size, as result of large viable offspring number. Differences in synanthropic alien plants classification
are also found, according to categorization accepted in Poland and presented in Western European
English-language publications. Geo-historical classification proposed by Korna$ (1977 aib, 1981), in-
dicates aliens species time of arrival and naturalization level as main criteria for synanthropic plants
assortment. The largest number of invasive plants refers to permanently naturalized species group
(metaphyses), which due to time of appearance in the new area belong to so-called kenophytes. In con-
trast to archaeophytes (synanthropic “former arrivals”), which arrived in new areas before end of 15th
century, kenophytes “wandering” began after America was discovered in 1492 (conventionally after
1500) (Brzosko et al. 2016). In current literature devoted to synanthropic non-native plants, the term
neophyte is increasingly used as a synonym of kenophytes for “newcomers” naturalized in colonized
habitats it terms of Kornas$ classification (Tokarska-Guzik et al. 2011, Tokarska-Guzik et al. 2012).

Plant invasions causes - explanatory concepts

There are many hypotheses that try to explain the behaviour of alien species invasive on newly inha-
bited habitats, especially because in their natural environment they do not have to be threat to other
species and may even coexist in harmony. They also do not demonstrate as much expansiveness as
beyond reaching borders (Gniazdowska 2005, Najberek and Solarz 2016). This phenomenon is expla-
ined by many factors. May be resultant of species characteristics and adaptations as well as specific
conditions where they are found which and environment richness. One hypothesis called “Empty
niche hypothesis” assumes that, compared to native species, they use natural resources of the new
area more effectively, including access to light, water or nutrients. This is particularly true for anthro-
pogenic habitats, altered by human activity, devastated or artificially created, where they can sustain
themselves more effectively by occupying free ecological niches (Elton 1958, MacArthur 1970). Such
terrains are generally described by low diversity and species poorness, what makes them less resistant
to invasive species pressure. In fact, the concept which implies connection between biological inva-
sions effectiveness and area biodiversity is recognized; higher it is, the lower invasion susceptibility
(Diversity-invasibility hypothesis) (Elton 1958).

Alien flora occurring in new habitats often creates extensive mono-cultural clusters and successfully
masks native species, which are their core environment components competitors. Moreover, greater
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adaptive ability to anthropogenic changes distinguishes them. On newly colonized areas may undergo
evolutionary changes due to genetic mutations and in response selective pressure to the new environ-
ment (Mack et al. 2000, Sakai et al. 2001, Maron et al. 2004, Genton et al. 2005, Stastny et al. 2005).
This may be better use of potential biological possibilities (increased fertility, faster growth, accelera-
ted reproduction), thereby fostering invasion (Brzosko et al. 2016). According to Gniazdowska (2005),
alien plants monospecific phytocoenosis production, suggests that competition does not have to be the
only effective “conquest” mechanism. The success of invasive plants can be attributed to allelopathic
abilities, as contained in “Novel weapons hypothesis” concept (Callaway and Aschehoug 2000, Bais et
al. 2003, Callaway and Ridenour 2004). Plants equipped with such weapons have the ability to produce
chemicals that can act as growth and development inhibitors, thus adversely affect neighboring plant
species and soil microorganisms. In addition, invasive plant seedlings are able to penetrate mycorrhi-
za mycelium (symbiotic arbuscular fungi of the phylum Glomeromycota) in colonized plant commu-
nities. Through symbiotic fungi hyphae chemical compounds exchange between invasive and native
plants can be possible, which may affect those species competitiveness (Marler et al. 1999, Richardson
et al. 2000, van der Heijden 2004, Giovannetti et al. 2006, Zubek 2012). Cited authors suggest that
“colonizers” may use collected or intended for local species chemical substances supplied by symbiotic
fungi, including elements essential for growth and development (phosphorus, nitrogen, potassium,
zing, calcium, copper and magnesium). Extraradical hyphae penetrate soil more readily and absorb
phosphorous compounds, which may be missing in immediate root zone vicinity, what in turn has
alimiting effect on plant growth. At the same time, thanks to hyphal structure that entwine plant root
system (extraradical mycelium) and penetrate into roots (arbuscular mycelium) alien species are able
to transmit toxic allelochemicals. Stronger negative allelopathic impact on native species rather than
on natural phytocoenosis “neighbors” is observed. It is assumed that plants in the course of evolution
have become immune to some chemicals produced by neighboring species, what has allowed them to
coexist. As Gniazdowska (2005), quoting Fitter (2003) suggested, they can be co-evolutional, therefore
are able to tolerate each other’s allelochemicals.

Other factors, including introduction frequency and number of individuals introduced each time
(Propagule pressure hypothesis), may also contribute to success of invasive alien plants in new areas
(Williamson 1996). With introduced individuals number increase, grows opportunity of new territo-
ries naturalization and invasion likelihood. Biological invasion rate as well as alien species competiti-
veness level can be affected by climate change (Najberek and Solarz 2016). This phenomenon shapes
native and non-native species geographic distribution on Earth Globe. Polce and co-authors (2011)
describe two possible hypotheses that explain climatic conditions and the influence of biological inva-
sions on the shape and structure of native plant communities. According to first (Mesic hypothesis),
moderate temperatures and humidity favor plant invasions, such conditions are more advantageous
for growth and development of alien species and result in greater abundance and better health (Rej-
manek 1989). However, in comparison to native species, they suffer more extreme climatic factors,
especially humidity. Under such conditions, population abundance shows strong downward trends
(Rejmének 1989, Stohlgren et al. 1998, Larson et al. 2001).

Second hypothesis — “empty climate space” - seems to be more likely and useful to describe the plant
invasion model (Polce et al. 2011). According Godefroind et al. (2006), larger microclimatic variation
in a given region leads to a greater species diversity. Alien species generally better tolerate climate
change. Especially thermophiles, which under increase temperature conditions may be able to natu-
ralize previously unavailable areas. Simultaneously, this may reduce the adaptability of native species,
due to their lower temperature tolerance. By leaving are, they will create favorable conditions and
space for invasive species (Thomas et al. 2001, Wilson et al. 2005). “Empty climate space” hypothesis
suggests that alien invasive plants should be most abundant in the warmest microhabitats. Among
numerous explaining biological invasions concepts, the most commonly verified is “Enemy Release
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Hypothesis” (ERH) (Elton1958). According to information provided by Najberek and Solarz (2016),
the hypothesis was formulated by Elton in 1958, however, not gained more attention until the 90’s of
20th century. Formal assumptions have been clarified relatively recently, because in the past dozen or
so years (Maron and Vila 2001, Keane and Crawley 2002). ERH assumes that alien species does not
find an effective opponent, limiting its size (pathogens, parasites, predators, herbivores) on new areas,
because its natural enemy stay in the original environment. Towards its absence, all resources can
be invested in biological potential “unlocking” (faster and longer growth, higher reproduction, more
offspring, larger sizes, better seed vigor) (Brzosko et al. 2016). Idea fairness confirmation are, among
others results presented by Ebeling et al. (2008) who studied native (10 populations in China) and
invasive (10 populations in Germany) butterfly bush Buddleja davidii; Invasive species on European
scale and potentially invasive in Poland (Tokarska-Guzik et al. 2012; DAISIE database). Authors de-
monstrated greater viability and reproduction of invasive plants, resulting in taller plants with thicker
stems, larger inflorescences, heavier, larger and more numerous seeds. Results indicate that escape
from natural enemies (insects, pathogens) has contributed to invasive success of B. davidii in Central
Europe.

Among available literature, there are other plant examples that confirm ERH validity, including nu-
merous herbaceous species introduced from Europe to North America (Mithell and Power 2003).
Smaller vulnerability to pathogens, including fungi and viruses - their natural enemies, in the new
environment was noted. Some publications whose results ambiguously relate to hypothesis validity
are also available; smaller pressure from natural enemies is pointed out, however, this does not trans-
late into alien species condition, as observed for creeping thistle Cirsium arvense, invasive plant in
New Zealand (Cripps et al. 2010). In their work devoted to alien species and invasive behavior causes
Najberek i Solarz (2016) refer to researchers from the University of Toronto (Agrawal and Kotanen
2003) results, who examined native and non-native species susceptibility to insect pressure. Research
outcomes are contrary to “enemy release hypothesis” concept. Scientists used a population of 30 plant
species in a field experiment , and to each native they selected a related alien species. Comparable de-
gree of vulnerability of enemy attacks was shown, but interestingly, for some alien species pest pressu-
re was higher. These results may suggest that ERH mechanism is not the only and most important way
of successful plant invasion. Sufficient high tolerance to enemy attacks as well as negative effects of
their presence, may be considered as an important factors (Schierenbeck et al. 1994).

Alien invasive plants characteristics and spreading

Although there are many hypotheses explaining invasive alien species behavior and causes, there is
still no universal explanation of this phenomenon. Probably the answer should be sought in the bio-
logical properties of alien species. Invasive species, except that generally have foreign geographical
origin and are expanding, also feature other properties. Jaroszewicz (2011) lists these inherent:

- ability to colonize diverse habitats, including anthropogenic, natural and semi-natural,

— new environment naturalization,

- ability to effectively spread, multiply and increase population size.

It is also assumed that in a new environment there is a uncontrolled habitats pool that can be co-
lonized by alien invasive species. However, introduced population is initially small and transition

into expansion phase is a long-term phenomenon. Factors responsible for this state are, among others
(Hobbs and Humphries 1995, Gazda 2003):

- genetic adaptation,
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- environmental condition cyclic disorders or specific combination,

- population growth specificity, which without environmental resistant is mostly exponential;
initially, the increase is small, what changes after exceeding critical value.

Non-native plants efficiency in new territories “conquest” owes primarily to its biological characteri-
stics (DomaradzKki et al. 2013) and they, as Brzosko and co-authors (2016) point out, are indicated as
the main invasion mechanism. The most important include:

- significant ecological tolerance for varied climatic and environmental conditions and high re-
sistance to sudden changes,

- high competitive ability with other species,

- differentiated reproduction, sexual, agamic and vegetative, with possibility of allogamy and auto-
gamy,

- notable reproduction and large number of viable, tough seeds production (can germinate even
after few years),

- seeds (or diaspore) conductive properties and structure, favorable for long-distance spreading, inc-
luding: lightness, un-sinkability, different apparatuses and structures presence, providing volatili-
ty, controllability, better adhesion to human and animal external coatings, visual, taste and aroma
attractiveness, what makes them more likely eaten or over eaten by animals,

- rapid seedlings growth, early reproduction ripeness and relatively short life cycle,

- morphological and genetic variability, ecotypes forming, significant biomass allocation into un-
derground parts,

- unstoppable spreading when no natural limitations and absence of enemies .

According to Domaradzki and co-authors (2013) not every alien species must have all of these featu-
res, however, with an increase in numbers, invasiveness possibility and potential “conquered area”
biodiversity threat also increases. A major role in new habitat colonization by alien plants is the ability
to spread effectively with diaspore (propagule), carried out without external vectors (autochory or
self-dispersal), or external transport agents (allochrony or passive dispersal) including wind, water,
thanks to animals and humans (Podbielkowski and Podbielkowska 1992). In terms of diaspore reach,
most efficient ways are anemochory and hydrochory (Soons 2006). Water and wind enable plants to
travel long distances, creating specific migration corridors for native as well as geographically alien
species. Hence, numerous invasive plant species occurrence in river valley habitats where water can
act as “diaspore carrier” (Dajdok and Tokarska-Guzik 2009, Tokarska-Guzik et al. 2012).

Undoubtedly, humans also contribute to non-native ,plants wandering” and uncontrolled spread of
seeds. Some species arrive to new areas as a deliberate result of human treatment, introduced into
crops as domesticated plants, including: food, energy, medical, decorative, dyeing, melliferous, cosme-
tic, while others are unconsciously dragged. Globalization and road, rail, air, marine transport wide-
spread development has intensified “plant travels”, becoming an important vector of seed dispertion.
Baczek-Kwinta (2015) cites results of research conducted in German fast-traveling tunnels, where seed
composition and the amount taken from the roadside, which fell from passing cars, were analyzed
(von der Lippe and Kowarik 2007). Annual seed precipitation ranged from 635 to 1579 seeds per squ-
are meter, and about 19.1% of which belonged to highly invasive species. Half of the obtained seeds was
capable of germination, indicating their longevity and resistance to high engine temperatures or tire
friction. Animals, including waterfowl particularly Anatidae, for which aquatic and terrestrial plant
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seeds (or diaspores) are important part of diet may also be involved in the spread of invasive alien
flora (Brochet et al. 2009). Migratory bird species, moving at considerable distances, can be vectors of
alien species (long-distance dispersal LDD of seeds), including exotic species that can be naturalized
in new environments and become invasive. Waterfowl participation in this phenomenon is confirmed
by other researchers in North America (Powers et al. 1978), Australia (Green et al. 2008) and Europe
(Sanchez et al. 2006). Brochet and others (2009) investigated migratory water birds role, inter alia
Eurasian teal Anas crecca in seeds long-distance dispersal (LDD) of native and non-native species. In
teals diet, 14 alien plant species of which 8 were introduced in southern Europe and 6 in northern,
were identified. They belonged to 7 families, including: Amaranthaceae, Asteraceae, Elacagnaceae,
Najadaceae, Pontederiaceae, Rubiaceae and Poaceae, among which 7 species were found as alien (50%
identified). Moreover, researchers found in the A. crecca diet, 44 species were introduced in at least
one European country.

Invasive plants new areas colonization is a long-term phenomenon and include three stages (Groves
1986, Domaradzki et al. 2013):

- introduction - stage of species diaspore implementation beyond naturally occurring borders, con-
tinues until adult population development.

- colonization - stage cover period during which primary population gains the ability to effectively
reproduce in the new environment and may increase its prevalence,

- naturalization — process of becoming self-replacing populations that are highly spread and are
penetrating to natural phytocoenosis.

Falinski (1969 b, 1998, 2004) has set alien species (neophytes) naturalization stages in natural com-
munities and its relation to native phytocoenosis. He called this process stage of “neophytism”, in
which he distinguished “pro-neophyte”, “eu-neophyte” and “post-neophyte” phases. The last phase
may include invasive plants. Only alien taxa reach this status, whose populations penetrate the native
phytocoenosis and control them to such an extent that their structure and flora composition begin
to reconstruct, resulting in a secondary species (Danielewicz and Wiatrowska 2014). According To-
karska-Guzik et al. (2012) the invasion process is often illustrated by a Gaussian curve, in this case
called the invasion curve. It illustrates individual phases of increasing population size and size of the
occupied. The initial growth phase, so-called waiting phase or lag phase, where adaptation to new
conditions take place and an exponential growth phase, which can run rapidly and massively, are di-
stinguished (Hobbs and Humpheries 1995, Richardson and Pys$ek 2006). The first population growth
phase duration may vary depending on the plant species. For example, in Europe, forest alien species
(shrubs and trees) need about 150 years to adapt to the local environmental conditions and to transmit
to next growth phase (Kowarik 1995, Tokarska-Guzik et al. 2012). Kowarik (1995) made a historical
roads and invasion phases duration reconstruction of184 forest species introduced to Europe from
1780 to 1990. He provided information that the average lag phase duration for trees is about 170 years
while for shrubs about 130 years. The initial growth stadium is a result of many factors including bio-
logical features, plant species potential, adaptation to the local habitat and climate change, convenient
and safe habitats availability.

Invasive alien plants in Polish flora

According to “alien species in Poland” IOP PAN database, number of alien species in our country,
including fungi, plants and animals is currently 1,332. It is an estimated value that encompasses both
established species and found sporadically. Any information about alien species occurrence in our
country is carefully checked, documented and consulted with experts, only then species is posted in
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database. However, it must be borne in mind that database is not complete, continues to be systema-
tically supplemented and may contain some inaccuracies. Information about number of alien species
comprising invasive, given by available European digital databases differ, therefore, should be treated
as an indication.

In Europe, all alien species information is listed in DAISIE project. They are assigned to six groups:
terrestrial plants, fungi, terrestrial vertebrates, invertebrate terrestrial animals, aquatic organisms
including marine and inland waters. Accordingly DAISIE project, number of alien species in Poland
is estimated at 875, which accounts for about 7% of all non-native species in Old Continent (12,122
species, and about half of that are terrestrial plants). Most of these species in our country are found
in terrestrial invertebrates (369 species) and terrestrial plants (301 species) groups. “Plant invaders”
got into Polish territory in different ways, not all are known but mainly during transport, for example
with imported goods (contaminated goods, seeds), unconsciously brought by human and as a result of
seed dispersion involving animals.

Many of them are ornamental or useful plants, most often “escapers” from crops, botanical gardens
or backyard gardens. They were brought by deliberate introduction and then “slipped out of control”.
Some managed to establish permanently in Polish flora. The NOBANIS (European Network on Inva-
sive Alien Species) system, which incorporate “Alien species in Poland” database, was developed to
exchange non-native species information between Central and Northern Europe. In accordance with
System data, number of invasive alien species in Poland is 121, i.e. about 10% of all non-native species
recorded in our country (1,160 species — System data). Alien plant and animal species in Poland, which
in case of release to natural environment, may threaten native species or natural habitats list, attached
to Minister of Environment Regulation from 9th September 2011 (Dz. U. [Journal of Laws] from 2011
No. 210) shows 52 species, including 15 plant species. However, the scale of the problem of invasive
plant species is much larger. It also seems that not all of them should be on that list. Particularly
three species that are not prone to endangering national biodiversity, moreover, are not recorded as
“wild” state within our borders (Tokarska-Guzik et al. 2012; Tokarska-Guzik et al. 2015). These inclu-
de: swamp stonecrop Crassula helmsii, western skunk cabbage Lysichiton americanus and cordgrass
species Spartina anglica.

There is also questionable appearance of the common gorse Ulex europaeus, a shrub which belongs
to alien species naturalized in Poland but not invasive, was placed on this list (Tokarska-Guzik et al.
2012). These plants species or their hybrids (for example, Lysichiton americanus x camtschatcensis) are
indicated as invasive, but in other European countries (DAISIE database). Therefore, alien plant spe-
cies that adversely affect other species and inhabits the ministerial list needs to be updated.

According to a more recent, synthetic study concerning alien plant species naturalized in Poland by
Tokarska-Guzik et al. (2012), the number of invasive species was estimated at 76. Among them peren-
nials (30 species) and annuals (29 species) are dominant. Whereas, the number of invasive trees and
bushes species is in total 18 (8 tree species). Depending on their invasiveness scale, the authors cited
divided them into established invasive plants groups: a national scale (35 species), regional (31 spe-
cies), local (10 species). Furthermore, the study includes potentially invasive plants, both in Poland
(12 species) and also those which are absent in our country, but are located in other Europe parts
(4 species). Special attention should be given to these species and an understanding of them developed
with natural monitoring, because of future native phytocoenosis threat they may cause, likewise in
some neighboring countries.

Tab. 7 lists 21 alien plant species with significant undesirable actions nationally, for which Tokarska-
-Guzik et al. (2012) has given highest invasiveness categories (III and IV). Categories were determined
based on 5 features of analysis: occurrence extent, population size, colonized habitat type, dynamic
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tendencies and threat type posed by invasive plants. Those with highest invasiveness level are ecologi-
cally, economically and socially dangerous. Generally high abundance and density characterize their
populations. However, they may also occur dispersed, but within numerous sites where they show
considerable expansiveness, related to new habitats (anthropogenic, natural and semi-natural) colo-
nization, appearance range and size increasing. All species listed in Table 7 are kenophytes, so-called
“newcomers”. Most of them, because about 57% were brought to our lands in the 19th century mainly
from North America, Asia and Europe. North American species high involvement among invasive
plants in Poland can be explained by climatic conditions, which makes it easier to establish new areas.
For example, most invasive trees species in our country come from North America: box elder Acer
negund, green ash Fraxinus pennsylvanica, black cherry Prunus serotina, northern red oak Quercus
rubra or black locust Robinia pseudoacacia (Tab. 7). Similar trends among invasive animal species
have been recorded, more than 20% of these are also from North America (Najberek and Solarz 2016).

Non-native invasive alien plants entering “conquered areas” first colonize anthropogenic habitats, lar-
gely transformed by humans (epoecophytes). In Poland, regions most susceptible to plant invasions
are Upper and Lower Silesia, Opolian Silesia, Lesser Poland, Subcarpathia. The further north-east,
there is smaller alien plant “visitors” participation (Dajdok et al. 2011). However, the most negative
changes occur on natural and semi-natural habitats, especially the most valuable ones, posted on the
NATURA 2000 list. Many invasive species threaten type 6430 habitats i.e.: Hydrophilous tall herb
fringe communities of plains and of the montane to alpine levels (Regulation Dz. U. [Journal of Laws]
from 2010 No. 77). Among them perennials (about 70% species) and annuals (about 50% species)
dominate. As examples, exuberant perennials from Caucasus can be assigned, brought to Poland ma-
inly as fodder and ornamental plants for parks and gardens: giant hogweed Heracleum mantegazzia-
num and Sosnowsky’s hogweed Heracleum sosnowskyi (Sachajdakiewicz et al. 2014). The real threat
to this habitat type (6430) are also, native to Asia and introduced as ornamental plants for gardens:
Asian knotweed from Japan Reynoutria japonica and giant knotweed Reynoutria sachalinensis, which
“traveled” from the Sakhalin and Kuril Islands (Kostuch and Kostuch 2013). These species are very
difficult to distinguish and additionally may form hybrids, like bohemian knotweed Reynoutria x
bohemica - hybrid, which was probably created after both species were introduced in Europe (Fojcik
and Tokarska-Guzik 2000; Tokarska-Guzik et al. 2012; ,,Alien species in Poland” database, IOP PAN).

Negative biological invasion effects are also felt in national parks. According to Bomanowska et al.
(2014), the current “infestation” state recognition of Polish National Parks has shown that invasive
plants occur in each of them. The largest number among phytocoenosis in Drawa, Ojcéw and Kam-
pinos National Parks. The particularly negative impact is attributed to “newcomers” from Asia, be-
longing to genus Impatiens, and especially mycorrhizal (arbascular type mycorrhiza) species: small
balsam Impatiens parviflora and Himalayan balsam Impatiens glandulifera. Both were brought to
botanical gardens due to their decorative qualities, and nowadays, are considered as one of the most
invasive plant species. Impatiens parviflora occurs in 16 Polish National Parks, while I. glandulifera in
19. Zubek 2012; Bomanowska et al. 2014). Himalayan balsam is a highly invasive plant in the world,
producing high-sugar nectar. These properties make it a threat to many valuable plant species, mainly
because of a reduction in the frequency of visits by pollinators, especially bees (Cawoy et al. 2012). By
depleting the penetrated phytocoenosis species composition, it reduces the number of breeding sites,
shelters and feed bases for many animals. Both species are eager to colonize valuable natural habitats,
causing their complete transformations. Impatiens parviflora poses threat to as many as four habitat
types 9160, 9170, 91E0 i 91F0 (Tab. 7). There are also perennials from North America, widely spread in
protected areas , mainly: tall goldenrod Solidago gigantea, found in 17 zones and Canadian goldenrod
Solidago canadensis occurring in 15 National Parks. Introduced in the Old Continent area as orna-
mental, cultivated and melliferous plants (Dajdok et al. 2010); “Alien species in Poland” database, IOP
PAN). Moreover, those plants live in mycorrhizal symbiosis with Glomeromycota fungi and similarly
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to I parviflora cause negative changes in many NATURA 2000 habitats, including: Molinia meadows
on calcareous, peaty or clayey-silt-laden soils (Molinion caeruleae) (6410) and Hydrophilous tall herb
fringe communities of plains and of the montane to alpine levels (6430).

Tab. 7. The most invasive (category III and IV) alien plant species on national scale, being a serious ecological, economic
or social hazard, list (source: Tokarska-Guzik et al. 2012; Tokarska-Guzik et al. 2015; “Alien species in Poland” database, IOP

PAN)

Latin names Common names | Origin Category | Introduction | The most endangered
(English names) time Natura 2000 natural
habitats types
Life form - tree
Acer negundo Box elder, maple | North America | IV 1808 91E0
ash
Fraxinus Green ash, red | North America | III 1805 91F0
pennsylvanica ash
Prunus serotina Black cherry, North & Central | IV 1813 9190
rum cherry America
Quercus rubra Northern red North America | IV 1806 9190
oak
Robinia Black locust North America | IV 1750 6120, 9190
pseudoacacia
Life form - perennial
Bunias orientalis Turkish South-East 11 1858
wartycabbage Europe & West
Asia
Elodea canadensis Canadian North America | IV 1876 3150
waterweed
Heracleum Giant hogweed* | Caucasus and v 1973 6430
mantegazzianum adjacent areas
Heracleum Sosnowsky’s Caucasus and v 1958 6430
sosnowskyi hogweed adjacent areas
Lupinus polyphyllus | Large-leaved North America | III 1877 6510, 6520
lupine
Reynoutria x Bohemian Europe v XXec. 6430
bohemica knotweed®
Reynoutria japonica | Asian knotweed | West Asia v 1882 6430
Reynoutria Giant knotweed | West Asia v 1903 6430
sachalinensis
Solidago canadensis | Canadian North America | IV 1853 6410, 6430
goldenrod
Solidago gigantea Tall goldenrod | North America | IV 1758 6410, 6430, 6510
Life form - annual plant
Bidens frondosa Devil’s North America | III 1777 3270
beggarticks
Bromus carinatus California North America | IV 1911 6430
brome*
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Latin names Common names | Origin Category | Introduction | The most endangered
(English names) time Natura 2000 natural
habitats types

Echinocystis lobata | Wild cucumber | North America | IV 1937 6430

Impatiens Himalayan Central Asia v 1890 6430

glandulifera balsam

Impatiens parviflora | Small balsam Central & West | IV 1850 9160, 9170, 91EO0,
Asia 91F0

Xanthium albinum | - North America | IV 1853

a - perennial or biennial plant; b —R. japonica and R. sachalinensis hybrid, for the first time described in Czech Republic in 80’s
of 20th century (Chrtek and Chyrtkova 1983); ¢ — annual or biennial plant.

Invasiveness category (According Tokarska-Guzik et al. 2012) as many features resultant: III - species numerous in few places
or spread across multiple sites, where are being a serious ecological, economic or social hazard; IV —species very numerous on
many sites and may still be in exponential growth phase, what is connected with sites number and occupied area increases;
3150 — Natural eutrophic lakes with Magnopotamion or Hydrocharition - type vegetation; 3270 — Rivers with muddy banks
6120 — Xeric sand calcareous grasslands; 6410 — Molinia meadows on calcareous, peaty or clayey-silt-laden soils Molinion
caeruleae; 6430 — Hydrophilous tall herb fringe communities of plains and of the montane to alpine levels; 6510 — Lowland
hay meadows Alopecurus pratensis, Sanguisorba officinalis; 6520 — Mountain hay meadows; 9160 — Sub-Atlantic and medio-
European oak or oak-hornbeam forests of the Carpinion betuli; 9170 — Galio-Carpinetum oak-hornbeam forests; 9190 -
Old acidophilous oak woods with Quercus robur on sandy plains; 91E0 — Alluvial forests with Alnus glutinosa and Fraxinus
excelsior (Alno-Padion, Alnion incanae, Salicion albae); 91F0 - Riparian mixed forests of Quercus robur, Ulmus laevis and
Ulmus minor, Fraxinus excelsior or Fraxinus angustifolia, along the great rivers Ulmenion minoris.

Summary

Towards the threat that biological invasions carry, detecting their source, at initial stage of popula-
tion growth (lag phase), though not easy, should be a priority in counteracting and minimalising any
invasion and its effects. Appearance of an alien species in a new area, whether it is animal, plant or
fungus does not always have to be reason of concern. However, if there are indications that the species
may be potentially invasive, as observed in other countries, a risk assessment should be conducted and
appropriate preventive actions taken. Invasion prevention is more desirable for environmental reasons
and more cost-effective than “after-the-fact” actions. When invasive alien species are in exponential
growth phase and their range expands, whereas, a threat spans the whole country, including the most
valuable natural habitats. “Fighting” them becomes highly demanding and often does not bring inten-
ded effects. Chemical and mechanical (mowing, excavating, grubbing before flowering and fruiting)
control, ruderal habitats in the destruction of protected areas, burning outside protected areas and
education are effective but insufficient. Moreover, these methods generate the need for substantial
financial investments. This problem applies to both plant and animal invasive species. Difficulties in
combating alien “invasive invaders” and low effectiveness of such actions, question their purposeful-
ness. However, abandoning any “fight” would be “silent approval” to combat the reduction of native
biodiversity progression at each level, from genetic diversity to diversity at superspecies level.
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See page 157.
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Samantekt a koflum a islensku

Tilvist ifarandi erlendra tegunda 4 veidisvadi landsins, til demis mardarhundurinn Nyctereutes
procyonoides Gray, 1834

Mardarhundur eda Nyctereutes procyonoides er randyr sem veldur fjolmoérgum deilum. Petta er te-
gund sem er mjog sveigjanleg pegar huin velur sér umhverfi til ad lifa i, er teekifeerissinni pegar ke-
mur ad matarleit og er med mikla eexlunarmoéguleika. Allir pessir peettir studla ad skjotri utbreidslu
tegundarinnar; Pvi er litid 4 tegundina sem innrasartegund. Pad eru engar dreidanlegar upplysingar
sem benda til pess ad naervera mardarhunda hafi neikvaed dhrif 4 innfeett dyralif, pratt fyrir pad ef ad
tegundin er i miklum péttleika getur hun keppt vid 6nnur randyr og par af leidandi haft ahrif 4 reek-
tun bradar ef st tegund er ekki fjslmenn. Pad er porf a areidanlegum rannséknum 4 vidburdum og
dreifingu mardarhundsins sem og samsetningu mataraedis peirra sem nalgast ma 4 ymsum svedum
Péllands. Til pess ad leera raunveruleg ahrif pessarar tegundar er porf 4 varanlegu eftirliti med hopum
mardarhunda sem og med tegundum med svipadan sess { vistkerfinu, adallega vegna flokins edlis
sogunnar og fjolbreytni peirra patta sem hafa ahrif 4 ymsa hluti vistkerfisins. Slik voktun etti ad fara
fram i nattarulegum flutningsleidum tegunda (t.d. vatnsfoll). Enn fremur atti ad taka innfeddar
tegundir, sem verda sérstaklega fyrir dhrifum mardarhunda, til uménnunar og verndar, adallega med
pvi ad vernda busveedi peirra. Einnig atti ad gera radstafanir til ad beeta samfélagsvitund um raunve-
ruleg ahrif erlendra tegunda 4 innfeett dyralif.

Vandamal vegna innrasar minksins Neovison vison Schreb. 1777 i Pollandi

[farandi erlendar tegundir eru miklar og neikvaed 6gn vid nattarulegt umhverfi par sem peer hafa
veruleg ahrif 4 liffj6lbreytni annarra dyra. Pessar tegundir eru vistfraedilegt, efnahagslegt og féla-
gslegt vandamadl. Hins vegar, ef tegundirnar eru vistadar undir styrdum skilyrdum, geta peer gegnt
mikilveegu hlutverki i landbuinadi. Minkurinn Neovison vison er fullkomid deemi um ifarandi tegund
sem er afar mikilveeg { loddyrarekt. A 20. aratugnum hefur dyrid breidst ut i Evrépu, Asfu og Sudur-
-Ameriku, par sem pad er alvarleg 6gn, pa adallega gagnvart innfeeddum tegundum sem hysa sému
busveedi eda lifa 4 somu feedutegundum. Morg samhengi sonnunargagna stydja hugmyndina um ad
petta fyrirbeeri hafi komid fram vegna mikillar loddyraraktunar. Ymsar adferdir hafa verid hugsadar
til ad draga ur stofni villta minksins. Pad er pess virdi ad leggja dherslu 4 ad deetlanir sem ganga ut a
ad takmarka fjolda minka eetti einnig ad fela i sér vardveislu pessara tegunda 4 upprunalegu busveedi
sinu i Kanada og vidhalda peim fj6lda sem er i haldi i buskapartilgangi.

Ekki innfeeddar og fisktegundir sem eru ifarandi i Vestur Pomeranian Voivodeship

[ yfirbordsvatni Vestur Pomeranian Voivodeship, sem ner yfir 5% af svaedinu, eru 20 tegundir sem
eru ekki innfeeddar og tegundir sem eru blendingar. Utbreiddar leidir, upptok uppruna, pekkt og
fyrirhugud ahrif a vistkerfi hafa einkenni. Mikilveegasta uppspretta framandi tegunda eru fiskeldi og
seedyrasofn. Elsta uppspretta framandi tegunda atti sér stad 4 13. 6ldinni og hapunktinum var nad a
20. 6ld. Pad eru nt 20 framandi tegundir sem pvi tilheyra: Styrjur (og blendingar peirra), Polyodonti-
dae, lax, vatnakarpi, Pangasiidae, kytingur og Centrarchidae. Svaedid er einnig utbreidslumidstod fy-
rir framandi tegundir, en pad eru hlyju géngin “Dolna Odra” virkjunin, pad virkar eins og “hitaeyja”
par sem framandi tegundir, par 4 medal fiskategundir, lifa vid peegileg lifsskilyrdi.
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Ahrif framandi tegunda 4 astand fjélda vatnakrabba ferskvatnsvatni i Péllandi - saga og
nuverandi astand

Framandi tegundir frd Nordur-Ameriku, sem voru innleidd visvitandi af manninum { v6tn i Evropu,
olli endurreisn 4 tegundasamsetningum yfir heimsélfuna. I sambandi vid demid um krabba i fer-
skvatni getum vi0 fylgst med 6llum peim adferdum sem draga tr liffreedilegum fjolbreytileika vistker-
fa vegna innleidslu 4 framandi tegundum. Pdlsk votn, sérstaklega i Pommern, eru eins konar tilrau-
nastodvar fyrir framangreind fyrirberi sem eiga sér stad a krabbadyrum. Pessi grein synir ségu um
tilfeerslu innfeddra tegunda af stérbrotnum krabba vegna framandi tegunda, p.e. vatnakrabba Orco-
nectes limosus og vatnakrabba Pacifastacus leniusculus.

Krabbar sem eru ekki innfeeddir vid Eystrasaltsstrendur: niverandi astand og ahrif a
busvadi innfaddra dyralifvera

[ pélsku strand- og &rmynni, hafa fundist prjir krabbategundir - kinverskur mitten krabbi Eriocheir
sinensis, evropskur bogkrabbi Carcinus maenas og Harris mud krabbi Rhithropanopeus harrisii. Ki-
nverski mitten krabbinn er catadromous tegund sem kemur upprunalega ur votnum Gulahafs (vid
kinverskar og koreiskar strandir). I Evrépu hefur sést til hans { Aller 4nni sidan 1912, padan hefur
hann breidst ut { strandvotn { Nordur-Atlantshafi, Nordursjé og Eystrasalti. I Péllandi gerist petta {
miklu magni i armynni Oder ar og hefur dhrif 4 innfeett sjavarlif og floru og er ad valda vandraedum {
sjavarutvegi, jafnvel skadlegt veidibunadi. Vesturhluti Eystrasaltsins er landameeri sveedisins par sem
evropskur graenkrabbi er til stadar, par sem hann er i litlu magni er hann ekki 6gn vid samfélag inn-
feeddra sjavarlifvera. Harris mud krabbinn kemur upp 4 dkvednum stodum en hefur buid til storan
stofn { Gdansk fléa og vid Vistulalon. Tegundirnar eru upprunalega ur vétnum i Nordur-Ameriku og
voru liklega fluttar til Eystrasaltsins i skriddrekavatnsgeymum skipa. Fullordnir einstaklingar sem
alast 4 innfeeddum kreeklingi geta keppt vid suma botnfiska en eru einnig brad fyrir ranfiska sem lifa
vid strandsveedi. Erfdafreedileg greining (mtDNA COX-1, 6rgervihnettir) einstaklinga 4 mismunandi
proskastigum er lykilatrioi fyrir mat 4 stefnu innrasarinnar. Rannsoknir gera pad ad verkum a0 heegt
er ad bera kennsl 4 tegundir lirfra i kjolfestuvatni, auk maelinga og mat a steerd innrasar eda kynblon-
dun. AJ skilja uppbyggingu stofnsins med pvi ad nota sameindagreiningu getur hjalpad til vid ad
koma i veg fyrir frekari innrasir.

Kinverskur kraklingur Sinanodonta woodiana (Lea, 1834) i Evropu

[farandi tegundir eru alltaf vandamal 4 nyjum sveedum par sem fullkomnar adstedur fyrir vexti og
@xlun og nattarulegir 6vinir eru ekki til stadar, paer 6gna pa innfeeddum lifverum. Til pess ad koma
i veg fyrir innras framandi tegunda er naudsynlegt ad pekkja liffraedi peirra, erfdaaudlindir og flut-
ninga. Petta vandamal i Evrépu vardar kinverska kreeklinginn, Sinanodonta woodiana, sem snemma
a tuttugasta aratugnum birtist { ferskvatnsstofninum med innflutningi 4 fiski (baru lirfur snikjudyra
af pessari tegund) sem olli aukningu 4 stofninum. Edlilegt svid S. woodiana ner yfir austur og sud-
-austur Asiu, frd sud-austur Ruasslandi, Kina, Kamboédiu, Teelandi, Japan og Teevan til Malasiu. Fyrstu
skyrslur um uppruna S. woodiana i Rimeniu (arid 1979), Frakklandi (1982) og Ungverjalandi (1984)
koma fra fiskeldi og frekari aukning pessarar tegundar i Evropu tengist einnig innflutningi a fiski. Up-
phaflega var talid ad innrds kinverska kraeklingsins i Evropu takmarkadist vid fiskeldid, par sem hun
var kynnt 4 6beinan hatt med smafiskum. Hins vegar skapar S. woodiana einnig stodugan stofn i am
og votnum { nestum 20 londum. Petta er steersta lindyr i Evropu og dégnar innfeddri ferskvatnsfloru
og 4 sumum stodum er petta jafnvel rikjandi tegund.
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[farandi framandi plontutegundir i Péllandi

Margir tilgatur atskyra hegdun ifarandi framandi plantna & nylendum busveedum, hins vegar er enn
engin alhlida skyring 4 slikum fyrirberum. Liklega spila inn { mismunandi peettir, par 4 medal: lif-
freedileg einkenni, adlogun tegunda, busveedi og loftslag, sambland af jakvedum adstedum og fjarve-
ru hugsanlegra “6vina” sem enn eru til stadar a upphafssvedum. Undir natturulegum takmérkunum,
an pess a0 slikt astand sé til stadar, er haegt ad fjarfesta allar audlindir sinar 1 lausum liffreedilegum
moguleikum, sem getur leitt til dstodvandi atbreidslu i gegnum “autochory” og “allochory” og aukid
utlit svids. Ifarandi framandi pléntur sem komast inn { innfett plontusamfélag sigrast & peim ad svo
miklu leyti ad bygging plontustofns og blomleg samsetning endurbyggist, sem leidir til annars konar
tegunda. Aztlad er ad 10 til 15% af fléru og dyralifi i Evropu séu ifaranir framandi tegunda. I Péllandi
var fj6ldi ifarandi plontutegunda metin 4 76, um 21 peirra eru paer sem eru i heesta ifarandflokknum
og sem eru mesta 6gn vid innlenda liffradilega fjolbreytni. Flestar eru kendfitar sem komid var med
til Pollands aftur 4 19. 6ld, adallega fra Nordur-Ameriku, Asiu og 60rum svedum i Evrépu. Tegun-
dir sem eru ekki innfeeddar i landinu, safnast fyrst og fremst til manneldis, en aftur 4 méti bta peer
til 6hagsteedustu breytingarnar 4 natturulegum og half-natturulegum bisvaedum, sérstaklega i dyr-
metu nattarulegu umhverfi.
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Ryc. 4. Osobnik jesiotra syberyjskiego zlowiony w Odrze w roku 2008 (T1=58 cm) (Fot. S. Keszka)

Fig. 4. Siberian sturgeon specimen caught in Odra River in 2008 (TI=58 cm) (photo by S. Keszka)

Ryc. 5. Wypreparowany egzemplarz wiostonosa amerykanskiego zlowionego w Szczecinie w Kanale Odyniec
(opisany w pracy Krzykawski i in. 2001)

Fig. 5. American paddlefish prepared specimen caught in Odyniec Canal in Szczecin (described in Krzykawski
et al. 2001)
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Ryc. 6. Uzebienie pirapitingi Piaractus brachypomus, ztowionej w Jeziorze Dabie w 2002 roku (opisana
w pracy Wiecaszek i in. 2016)

Fig 6. Pirapitinga Piaractus brachypomus teeth, caught in Dgbie Lake in 2002 (described in Wigcaszek et al.
2016)

Ryc. 7. Duzy osobnik babki byczej zlowiony w Odrze na wysokosci Stepnicy (T1=19 cm) (Fot. S. Keszka)

Fig. 7. Large specimen of round goby caught in Odra River at Stepnica (Tl=19 cm) (photo by S. Keszka)



gatunkow do wod wojewoddztwa zachodniopomorskiego (Fot. S. Keszka)

Fig. 8. Pumpkinseed caught in Roztoka Odrzariska (TI=18.1cm) - one of the earliest (photo by S. Keszka)

Ryc. 9. Rak szlachetny Astacus astacus (Fot. P. Smitana)
Fig. 9. Noble crayfish Astacus astacus (photo by P. Smietana)
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Ryc. 10. Rak pregowaty Orconectes limosus (Fot. P. Smietana)
Fig. 10. Spinycheek crayfish Orconectes limosus (photo by P. Smietana)

! 2 3 4 5 6 7 8 9 10 q iz i3 14 15 16 17 18 19 20
4 | | T A
T
B B
C 1 N 8 C
D KR AL I AR D
% L IC A 0 .
i L i _“ i T
E i R3P: D AE M ] E
\_n o . A Ry
F = ' F
<t
G a S
L]
H H
1 1
, it )
oA PGP A P

100 Iem

Ryc. 11. Rozsiedlenie raka pregowatego na Pomorzu na poczatku XX wieku (lata 1900-1939) ustalonego na
podstawie danych z pismiennictwa oraz badan terenowych wspoélczesnego wystepowania gatunku (Zrédto:
Smietana 2013)

Fig. 11. Range of occurrence of the spinycheek crayfish in Pomerania at the beginning of the 20th century (1900-
1939) based on data from literature and field studies of the present species distribution (source: Smietana 2013)
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Ryc. 12. Rozsiedlenie raka pregowatego na Pomorzu w potowie XX wieku (lata 1960-1975) ustalonego na
podstawie danych z piSmiennictwa oraz badan terenowych wspélczesnego wystepowania gatunku (zrédto:
Smietana 2013)

Fig. 12. Range of occurrence of the spinycheek crayfish in Pomerania in the mid 20th century (1960-1975) based
on data from literature and field studies of the present species distribution (source: Smietana 2013)
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Ryc. 13. Wspélczesne rozsiedlenie raka pregowatego na Pomorzu (zrédto: Smietana 2013)

Fig. 13. Current range of occurrence of the spinycheek crayfish in Pomerania (source: Smietana 2013)
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Ryc. 15. Rak sygnatowy Pacifastacus leniusculus (Fot. P. Smietana)

Fig. 15. Signal crayfish Pacifastacus leniusculus (photo by P. Smietana)

Ryc. 16. Krab welnistoszczypcy Eriocheir sinensis (Fot. P. Czerniejewski)

Fig. 16. Chinese mitten crab Eriocheir sinensis (photo by P. Czerniejewski)



Ryc. 17. Kraby welnistoszczypce Eriocheir sinensis wyciagniete w sezonie jesiennym z jednego zestawu
zakow na Zalewie Szczecinskim (Fot. P. Czerniejewski)

Fig. 17. Chinese mitten crab Eriocheir sinensis individuals caught during autumn using one set of fyke nets in
the (photo by P. Czerniejewski)

Ryc. 18. Krabik amerykanski Rhithropanopeus harissi z Zatoki Pomorskiej (Fot. P. Czerniejewski)
Fig. 18. Harris mud crab Rhithropanopeus harissa from the Pomeranian Bay (photo by P. Czerniejewski)
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Ryc. 19. Krab brzegowy Carcinus maenas z wod przybrzeznych Battyku (ztowiony w okolicach Dziwnowa,
fot. P. Czerniejewski)

Fig. 19. European green crab Carcinus maenas individual from the Baltic coastal waters (caught near Dziwnow,
Poland; photo by P. Czerniejewski)

Ryc. 20. Okaz muszli Sinanodonta woodiana z Polski (Fot. M. Soroka)

Fig. 20. Sinanodonta woodiana from Poland (photo by M. Soroka)
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