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SHRNUTÍ 

Šíření invazních druhů rostlin závisí na mnoha faktorech. Mezi ty klíčové patří ekologické nároky na 

stanoviště (např. saturace lokalit živinami), druhová skladba invadovaného společenstva, vzdálenost 

od vektoru šíření atd. To, zda bude daná lokalita invadována, závisí na stupni narušení lokality 

člověkem a také na způsobu užívání krajiny (land-use). Typy biotopů odráží výše zmiňované 

ekologické nároky a po identifikaci k invazi náchylných lokalit by mohly být vhodným prediktorem 

pro následné šíření invazních druhů rostlin.  

Disertační práce shrnuje výsledky 3 publikací, které se věnují šíření invazních druhů rostlin. Bolševník 

velkolepý (Heracleum manteagazzianum), netýkavka žláznatá (Impatiens glandulifera), druhy rodu 

křídlatka (Fallopia spp.) a druhy rodu zlatobýl (Solidago spp.) byly podrobně mapovány ve vegetační 

sezoně 2013-2015 v chráněných územích a jejich okolí. Následně byly vytvořeny a testovány modely 

šíření druhů pro každou uvedenou skupinu invazních druhů rostlin. Cílem výzkumu bylo dále testovat 

vhodnost použití vrstvy biotopů z mapování Natura 2000 a dalších environmentálních proměnných pro 

tvorbu modelů šíření invazních druhů.  

Z výsledků vyplývá, že vhodné proměnné pro modelování na úrovni lokálního měřítka jsou typy biotopů, 

typy půd, nadmořská výška a vzdálenost od vodní a cestní sítě. Modely GBM, GAM a také model 

MAXENT dosahovaly z testovaných modelů nejlépe hodnocených výsledků. Zjistili jsme, že při 

konstrukci modelů primárně záleží na počtu výskytů a rozloze areálu. Pro malý počet výskytů je lepší 

dané lokality přímo sledovat a zaměřit se na jejich okolí, než vytvářet složité predikční modely 

s nejistým výsledkem a velkým podílem náhodných faktorů. Použití predikčního modelu pro 

chráněná území lokálního měřítka by mělo především pomoci při plánování managementu 

pracovníkům ochrany přírody. Díky tomuto nástroji by mohli vytipovat lokality, kam se invazní 

druhy budou rozšiřovat a zaměřit se na ně při plánování zásahů. 
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SUMMARY 

The invasive species spread depends on several ecological factors. These factors included different 

environmental requirements on invaded area (e.g. nutrient saturation of localities); invaded community 

composition or distance from the spreading vector, effect of human activities and land-use. etc. Habitat 

type cointains these  factors and could be useful predictor for the invasive plant spread. 

Disertation thesis concludes results from 3 manuscripts focused on invasive plant spread. Giant hogweed 

(Heracleum mantegazzianum), Himalayan balsam (Impetiens glandulifera), Knotweed taxa (Fallopia 

spp.) and Goldenrod taxa (Solidago spp.) have been mapped in protected areas during vegetation season 

2013-2015.  Species distribution models for each of listed group of invasive plant species were then 

created and tested by evaluation chracteristics. The aim of the research was analyze habitat layer from 

the Natura 2000 mapping and other environmental variables as environmental predictor, suitable for 

the species distribution models. 

 

The results show that suitable variables for modeling at a local scale are habitat types, soil types, 

altitudes and distance from water and road networks. The models GBM, GAM, and MAXENT 

achieved the best-rated results. We concluded that the accuracy of the models depends primarily on 

the number of occurrences and the area of the site. For the small number of occurrences, it is better 

monitoring of localities then creating prediction models with uncertain results. The use of the 

prediction model for protected areas on a local scale should primarily help conservation workers for 

planning suitable management. Thanks to this tool, they could identify sites where invasive species 

will spread and focus on planning their regulation. 
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1. SOUČASNÝ STAV ŘEŠENÉ PROBLEMATIKY 

1.1. Biologické invaze 

Invazní chování nepůvodních druhů je považováno za jednu z hlavních příčin ohrožující 

biologickou rozmanitost planety (Davis, 2003; Úmluva o biologické rozmanitosti, 1992). Dle IUCN 

(2017) představuje druhou nejzávažnější hrozbu pro vymírání druhů, hned po degradaci a ničení 

biotopů. Vlivem stále dynamičtějších přesunů druhů v rámci globalizace (více také v Seebens et al., 

2017; Shibu et al., 2013; Obr. 1) se tato problematika stala jedním z klíčových témat ochrany přírody. 

 

Obr. 1: Vzrůstající počet nepůvodních (suchozemských) druhů v 11 státech Evropské unie za období 1900–2008 (údaje jsou souhrnné 

pro Dánsko, Estonsko, Finsko, Německo, Island, Litva, Lotyšsko, Polsko, Norsko, Rusko, Švédsko). Zdroj: EEA (2010). 

Evropská agentura pro životní prostředí (EEA, 2012a) rozdělila možné dopady invazních1 

druhů do čtyř oblastí (viz také Simberloff et al., 2013; Vilà, et al., 2011): (1) vlivem invazí dochází 

k ohrožení životního prostředí, především biodiverzity. Ohrožení původních druhů způsobuje 

predace, kompetice a přenos nemocí z invazních druhů na druhy původní (např. přenos račího moru, 

více v Patoka et al., 2016). Další hrozbou pro původní druhy je eroze genofondu původních druhů, 

tedy křížení domácích druhů s blízce příbuznými druhy invazními (např. jelen sika a jelen evropský, 

viz např. Biedrzycka et al., 2012). Dále dochází (2) ke změnám v ekosystémových funkcích, 

zejména vodních a půdních poměrů a neméně významnému narušení cyklu živin (např. akáty mění 

půdní poměry dusíku, více ve Vítkové et al., 2016). (3) Invazní druhy se stávají stále častěji 

praktickým problémem ve vztahu k člověku; mohou způsobit alergické reakce (Follak et al., 2013), 

                                                 
1 Za invazní druhy označujeme nepůvodní druhy, které člověk přemístil z původního stanoviště přes významnou 

geografickou bariéru a jejich následné generace jsou schopné samostatné reprodukce v oblastech vzdálených od areálů 

původního zavlečení (u rostlin platí: 100 m za 50 let pro taxony šířící se semeny a pomocí propagulí; 

 > 6 m / 3 roky pro taxony šířící se kořeny, oddenky, nebo plazivými stonky). Základní vlastností invazních druhů je 

schopnost šířit se na větší vzdálenosti, obsazovat nové lokality, pronikat na narušená či přirozená stanoviště a vytlačovat 

z nich domácí vegetaci (Primack, 2001; Richardson et al., 2000). Tato definice je používána ve vědecké sféře a liší se od 

pojetí invazních druhů dle Nařízení 1143/2014 o prevenci a regulaci zavlékání či vysazování a šíření invazních 

nepůvodních druhů, dle které jsou invazní druhy ty s dopadem na biodiverzitu a ekosystémové funkce (vychází z Úmluvy 

o biologické rozmanitosti, 1992). 



8 

 

a přenášet některé nemoci (např. přenos salmonely z želvy nádherné na člověka více v Gong et al., 

2014). V neposlední řadě, dochází vlivem invazí ke značným (4) ekonomickým škodám: zhoršují 

nebo až znemožňují obhospodařování rozsáhlých ploch, provoz různých zařízení a komunikací. K 

významným hospodářským dopadům dochází zejména v zemědělství, lesnictví a rybářství (Vilà et 

al., 2010). Celkové náklady za škody a boj s invazními druhy v Evropské unii jsou odhadovány na 

12 miliard Euro (Kettunen et al., 2009); celosvětově škody způsobené invazními druhy představují 

5% z HDP (Pimentel, 2002).  

V České republice díky dlouhodobému výzkumu, zejména invazních druhů rostlin, je této 

problematice věnována značná pozornost (Pyšek et al., 2012a). Souhrnné náklady spojené s dopadem 

a potřebným managementem nejsou sice vyčísleny, ale velké množství projektů se problematikou 

invazních druhů zabývá. Pokud se zaměříme jen na vybrané druhy a oblasti, pak v letech 1997–2002 

byly náklady na likvidaci invazních a nepůvodních dřevin mimo chráněná území z fondů PPK 

(program péče o krajinu) 6,6 mil. korun; v NP České Švýcarsko bylo v letech 2000–2003 do kontroly 

vejmutovky (Pinus strobus) a modřínu (Larix decidua) investováno 4,5 mil. korun. V roce 2003 

investovala správa CHKO Český ráj 450 000 Kč do omezování invazních druhů (bolševník 

velkolepý, křídlatka japonská, sachalinská a česká, netýkavka žláznatá a třapatka dřípatá) (Křivánek, 

2006). Linc (2012) spočetl, že invaze bolševníku velkolepého (Heracleum mantegazzianum) v ČR 

stojí zhruba 2,5 mil. ročně.  

Jedním z největších projektů, zaměřený primárně na likvidaci bolševníků, křídlatek a 

netýkavky žláznaté, byl projekt „Omezení výskytu invazních druhů rostlin v Karlovarském kraji“ (80 

mil Kč za období 2013–2015). Další finančně podpořené projekty z Operačního programu životního 

prostředí (OPŽP) byly zaměřeny na likvidaci bolševníku velkolepého na Mariánskolázeňsku (I a II 

část v letech 2010–2013, náklady 8,9 mil. korun). Náklady v dalších projektech OPŽP na potlačení 

invazních druhů byly následující: projekt “Opatření k regulaci a likvidaci populací invazních druhů 

rostlin v bývalém vojenském výcvikovém prostoru Ralsko a v dalších lokalitách ve správě VLS ČR, 

s. p.“ (1 mil. korun na období 2014-2015); Likvidace křídlatky v povodí Ostravice (5,7 mil. korun za 

období 2013-2015); Likvidace křídlatky v povodí Odry I a II část (10 mil. korun za období 2010 - 

2013); Regulace norka amerického v NP České Švýcarsko a jeho přilehlém okolí (1,8 mil. korun za 

období 2010-2013), Regulace norka amerického v PP Černíč a v EVL Šlapanka a Zlatý potok (1,2 

mil korun za období 2008-2010); Likvidace křídlatky v povodí Rožnovské Bečvy (3 mil. za období 

2014-2015). Další projekty, podpořené Evropskou unií z projektů LIFE –Nature, jsou uvedeny 

v tabulce 1. 
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Projekt Částka a období Aktivita k inv. druhům 

Obnova teplomilných 

stanovišť v Moravském 

krasu 

cca 15 mil. Kč na období 

2004-2007 

odstranění invazních porostů 

akátů 

Záchrana lužních stanovišť 

v povodí Morávky 

cca 30 mil. Kč na období 

2007–2010 

regulace lokalit s křídlatkou v 

povodí řeky Morávky 

Aktivní ochrana evropsky 

významných lokalit s 

teplomilnými společenstvy a 

druhy v Lounském 

středohoří 

cca 35 mil. Kč na období 

2011-2016 

likvidace invazních druhů 

dřevin, především borovice 

černé, trnovníku akátu a také 

šeříku obecného 

Podpora lučních a říčních 

biotopů v EVL Krkonoše: 

obnova smilkových trávníků 

a populací hořečku českého 

a vranky obecné 

cca 88 mil. Kč na období 

2012-2018 

obnova pestrosti 

krkonošských luk a jednou z 

aktivit je omezení šíření 

invazních druhů, zejména 

šťovíku alpského a vlčího 

bobu mnoholistého 

Tab. 1: Finanční podporu z Evropské unie projektu LIFE-Nature získaly 4 projekty z České republiky, které se alespoň v jedné ze 

svých aktivit věnují problematice invazních druhů. Zdroj: DG Environment (2014). 

Finanční náklady za opatření k zamezení dalšímu šíření nepůvodních druhů dosahují 

značných částek nejen v České republice a Evropě, ale zejména na jiných kontinentech jako je 

Amerika a Austrálie (více v Pimentel et al., 2005). Téměř všechny tyto náklady směřují na zásahy 

proti druhům, které se již značně rozšířily a další náklady vznikají po vykonaných zásazích, kdy je 

nutný několikaletý monitoring lokalit a nutnost některé zásahy opakovat (více také projekt Heracleum 

2013-2015). Efektivní řešení navrhuje Pergl et al. (2016), tzn. zaměřit se na prioritní invazní druhy, 

aplikovat stratifikovaný management a to zejména v lokalitách ochranářsky. Obecně ale platí, že je 

důležité těmto situacím předcházet, v rámci prevence monitorovat výskyty nově zavlečených druhů 

a včas proti nim zasáhnout. 

1.1.1. Zavlékání nepůvodních druhů rostlin 

Za nepůvodní druhy označujeme ty druhy, které s  pomocí člověka překonaly významnou 

geografickou bariéru a dostaly se do sekundárního areálu. Tyto druhy pak v místě zavlečení 

(introdukce) musí překonat další bariéry (místní abiotické a biotické), aby se dostaly k dalšímu stupni 

šíření a tím je samotná reprodukce v sekundárním areálu. Teprve po překonání lokálních bariér a 
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uvolnění vhodného biotopu (např. disturbancí jako je požár) se druh může začít dále šířit (Richardson 

et al., 2000). 

 V jednotlivých regionech světa se stupně zasažení invazemi značně liší (Obr. 2), ale obecně 

platí, že v současné době hrozbě homogenizace flóry vlivem invazí čelí především endemitní druhy, 

a to zejména v ostrovních společenstvech v Tichomoří (van Kleunen et al., 2015). Příčinou je zřejmě 

odlišný geohistorický vývoj a s tím související větší biogeografická izolace a evoluční odlišnost 

tamější flóry. Nově introdukované druhy jsou tak schopné významně narušit rovnováhu místních 

endemitních společenstev. Dle Stohlgrena et al. (2011) dále obecně platí, že Evropa a Asie významně 

přispívají k homogenizaci flóry v Americe, zatímco v Evropě je počet nepůvodních druhů malý 

vzhledem k celkovému počtu druhů původních. 

 

Obr. 2: Podíl invazních druhů rostlin v jednotlivých státech světa (čím tmavší barva, tím větší podíl invazních druhů). Zdroj: Matějček 

(2013). 

V České republice v posledních dvou stoletích přibývaly počty zavlečených druhů stálým 

tempem a dynamika zavlékání nejeví známky zpomalení. Přibližně do 70. let 19. století přibývaly 

zhruba stejně rychle taxony mediteránní a taxony zavlečené z ostatních částí Evropy, poté se však 

Středomoří stalo hlavním zdrojem do Čech zavlečených druhů. Ty ze vzdálenějších oblastí, jako je 

Asie a Severní Amerika, se začaly ve velkém objevovat s určitým zpožděním (Pyšek et al., 2012a). 

Díky silné tradici výzkumu rostlin v České republice (Danihelka et al., 2012; Chytrý, 2012b; 

Mlíkovský et Stýblo, 2006; Pyšek et al., 2012a) jsou dostupná data, která poskytují dobrou představu 

o flóře a rostlinných invazích. Nepůvodní druhy tvoří 33,3 % z celkového počtu taxonů, které byly 

kdy zaznamenány v české flóře; pokud ze srovnání vyloučíme původní vyhynulé taxony a z 

nepůvodních zahrneme pouze trvale přítomné, tedy naturalizované taxony, podíl zavlečených druhů 

klesne na 14,6 %. Do současnosti bylo u nás zaznamenáno 1 454 nepůvodních druhů rostlin. Z tohoto 

počtu je 350 archeofytů (zavlečeno od počátku neolitické revoluce po konec období středověku, tj. 
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objevení Ameriky 1492) a 1 104 neofytů, které se k nám dostali v období novověku. Z celkového 

počtu zavlečených (= nepůvodních) taxonů je 985 klasifikováno jako přechodně zavlečené, 408 jako 

naturalizované, avšak neinvazní a 61 jako invazní. V České republice je v současné době evidováno 

11 archeofytů a 50 neofytů, které tvoří invazní populace (Pyšek et al., 2012a).  

V roce 2016 byl v České republice publikován tzv. černý, šedý a varovný seznam 

nepůvodních druhů (Pergl et. al., 2016), který slouží jako odborný podklad a zaměřuje se jak na druhy 

široce rozšířené, tak na druhy, které se ještě v České republice nestačily rozšířit, ale mohou 

v budoucnu způsobovat velké škody. Jednotlivé nepůvodní druhy byly rozděleny dle míry schopnosti 

šíření, ale také podle stupně rozšíření, impaktu – tedy dopadu na životní prostředí, a na  

managementové možnosti likvidace. Mezi nejnebezpečnější druhy s doporučenými eradikačními 

zásahy vzhledem k jejich nebezpečnosti, byly zařazeny z rostlin bolševník velkolepý (Heracleum 

mantegazzianum) a ambrózie peřenolistá (Ambrosia artemisiifolia), z živočichů mýval severní 

(Procyon lotor) a norek americký (Neovison vison). 

1.1.2. Šíření nepůvodních druhů rostlin 

Důležitým předpokladem k obsazování nových stanovišť je strategie druhu. Významně 

úspěšnější v obsazování nových lokalit jsou druhy konkurenčně silnější (Soltysiak et al., 2012), tzn. 

schopné lépe využívat zdroje, které jsou společné (např. odebírá ostatním rostlinám vodu, živiny, 

stíněnní jim atd.); dále druhy, které mají na novém území málo nebo žádné přirozené nepřátele a 

druhy, které jsou schopné vypouštět některé chemické látky, škodící ostatním, tzv. exudáty (Ruiz et 

Carlton, 2013). Nejrozšířenější (potažmo nejúspěšnější) nepůvodní druhy rostlin celosvětově 

pocházejí z několika konkrétních rostlinných čeledí nebo skupin, jsou to především zástupci čeledi 

hvězdnicovitých (Asteraceae), brukvovitých (Brassicaceae), lipnicovitých (Poaceae) a bobovitých 

(Fabaceae). Rostliny, které jsou nejhojněji globálně rozšířené, mají většinou společné vlastnosti, jako 

jsou malá semena rozptylovaná větrem a zvířaty, odolnost vůči patogenům a herbivorům, nenáročnost 

na podmínky obsazovaných habitatů – tzv. oportunismus (Stohlgren et al., 2011).  

Jednou z hlavních příčin úspěšného obsazení nového habitatu jsou vlivy vnějších podmínek, 

jako jsou např. disturbance. Ty primárně naruší konkurenční vztahy mezi domácími druhy a dojde k 

destabilizaci společenstva (Prach et al., 1997). Přidání živin do ekosystému (např. eutrofizace), je 

možno považovat také za disturbanci, která podporuje šíření zavlečených druhů (Bímová et al., 2004; 

Scherer-Lorenzen et al., 2007). Neméně důležitý při procesu obsazování nových habitatů je tzv. tlak 

propagulí. Jedná se o množství rozmnožovacích částic rostlin, které unikly do lokalit, kde nejsou 

původními. Tlak propagulí (často podpořený činností člověka) může zvýšit šance na úspěšné šíření 

v dosud neobsazených areálech (Lockwood et al., 2005). 
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Při následném šíření invazních druhů je stěžejní struktura krajiny (mozaikovitost, množství 

liniových prvků aj.), včetně struktury ekonomické a sociální (intenzita pohybu lidí a materiálu, 

charakter průmyslu aj.) (Bradley et al., 2010). Invadovanost klesá s nadmořskou výškou, a to 

zřetelněji pro neofyty, jejichž výskyt je silněji koncentrován v nížinách. Další šíření nepůvodních 

druhů do vegetace závisí hlavně na tom, jak se mění obhospodařování krajiny (Pyšek et al., 2012a).  

Z hlediska krajinných složek jsou nejvíce zasaženy koridory. Silnice, cesty a železnice 

představují ideální transportní dráhy pro šíření. Řada nepůvodních druhů se k nám dostala např. jako 

příměs obilí, bobu či bavlny železnicí. Podél železnice, která podobně jako vozovky představuje 

vhodný koridor k šíření (ať již na kolech vozidel, jako příměs nákladu, nebo na krátké vzdálenosti 

pouhým vířením vzduchu), se také vyskytují (Křivánek et al., 2004). 

Krajinnou složkou, která představuje propojení vhodného stanoviště s možností šíření, jsou 

toky a jejich okolí (Pyšek et al., 2012a). Vodní tok je ideálním samohybným médiem, které umožňuje 

šíření druhu ve směru pohybu vody. Díky řadě vodního ptactva a savců využívajících břehové porosty 

k hnízdění a migraci v krajině je umožněno i šíření proti směru toku (buď v trávicím traktu, nebo na 

povrchu těla). Břehové porosty jsou vhodným prostředím s dostatkem živin i vody, umožňujícím plně 

rozvinout konkurenční schopnosti. Navíc zde velmi často chybí zásahy v podobě seče či vypalování, 

jak je tomu např. podél silnic. Břehový porost tak může sloužit nejen jako porost cílový, ale zároveň 

plnit funkci lokálního centra druhu umožňující další invazi do okolních porostů (Křivánek et al., 

2004). 

Oblastmi s největší hustotou invazních druhů v krajině, jakož i nejvyšší invadovaností 

rostlinných společenstev a jejich stanovišť, jsou však města, vesnice a jejich okolí (Lososová et al., 

2012; Pyšek et al., 2012a). Města představují tzv. tepelné ostrovy umožňující existenci a postupnou 

adaptaci druhů teplomilných, které by se v přirozených podmínkách nebyly schopny rozmnožovat 

(Křivánek et al., 2004). Dále se velké množství invazních druhů vyskytuje v oblastech s krajinou 

narušenou po těžbě uhlí na severu Čech a Moravy, v zemědělské krajině a ve výsadbách dřevin v 

teplých nížinách, zejména na jižní Moravě a ve středních a východních Čechách (Pyšek et al., 2012a). 

Často dochází k obsazování lokalit ruderální bylinné vegetace, orné půdy, křovinných porostů, 

porostů pionýrské vegetace u lesních pasek a nepůvodních dřevin. Žádné nebo jen málo nepůvodních 

druhů rostlin se vyskytuje v extrémních a na živiny chudých biotopech, např. rašeliniště, vřesoviště 

a vysokohorské trávníky (Sádlo et al., 2007).  

1.1.3. Rozšíření a management invazních druhů v chráněných územích 

Evropa má v současnosti celosvětově největší počet chráněných území, která zabírají  

21 % její rozlohy. Do tohoto počtu jsou zahrnuta také ochranářsky cenná území Evropsky 

významných lokalit (EVL), která jsou jedním z typů chráněných území v rámci soustavy Natura 2000 

(EEA, 2012b) a vznikla na základě směrnice o ochraně přírodních stanovišť, volně žijících živočichů 
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a planě rostoucích rostlin 92/43/EEC. Celkem je na území České republiky 1 112 EVL, pokrývajících 

10 % území (Kušnírová, 2017; AOPK, 2017).  

Chráněné lokality tvoří širokou škálu odstupňovaných forem ochrany, od území, kde je 

zakázán vstup člověka, po území s velkou hustotou lidských sídel a zemědělským využitím. Chráněná 

území hrají klíčovou roli v ochraně biologické rozmanitosti, avšak efektivita této ochranné sítě je 

narušena negativními vlivy jako je fragmentace biotopů a biologické invaze (Braun et al., 2016; 

Foxcroft et al., 2013). Stupeň zasažení invazemi v chráněných územích se značně liší v závislosti na 

geografických podmínkách, klimatu a především intenzitě činnosti člověka. Obvykle bývají invazemi 

málo zasaženy horské lokality, avšak většina chráněných území je situována v lokalitách již 

zasažených invazemi, jako jsou nížinné areály a koridory velkých řek (v České republice Obr. 3). Dle 

publikace Pyšek et al. (2002) počet nepůvodních druhů často pozitivně koreluje s počtem původních 

druhů v chráněných územích a zároveň s počtem návštěvníků, kteří se stávají významným faktorem 

pro jejich šíření. 

 

Obr. 3: Mapa zasažení invazemi v polopřirozených biotopech České republiky. Procentuální vyjádření odpovídá vyhodnocení podílů 

neofytů z celkového počtu druhů ve vegetačních plochách v 35 biotopových typech dle Chytrý et al. (2009). Síť chráněných území je 

vyznačena černými polygony. Zdroj: Pyšek et al. (2013). 

Dle publikace Braun et al. (2016) byly nejčastější zásahy pracovníků ochrany přírody ve 

střední Evropě vedeny proti široce rozšířeným invazním druhům křídlatky japonské (Fallopia 

japonica), bolševníku velkolepého (Heracleum mantegazzianum) a netýkavky žláznaté (Impatiens 

grandulifera). Zároveň v publikaci upozorňují na nedostatečné zdroje finančních prostředků, které se 

týkají většiny dotazovaných chráněných území. Přestože je problematika invazních druhů jedním ze 

zásadních problémů ohrožujících biodiverzitu v chráněných územích, zvolený management není 

dostatečný. Jak dodává Hulme et al. (2014), je nutný koordinovaný společný přehled o dopadu a 
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účinných managementových zásazích proti nebezpečným invazním druhům v chráněných územích a 

zároveň intenzivnější informování a zapojení veřejnosti v otázce dopadu nepůvodních druhů (Pyšek 

et al., 2013). Jedním z nástrojů, který by mohl pomoci s identifikováním lokalit zasažených invazemi 

a zároveň pomocí predikovat případné šíření invazních druhů jsou predikční modely šíření invazních 

druhů (Beans et al., 2012; Chytrý et al., 2012a; Kéry et al., 2010). 

1.2. Modelování šíření druhů 

První pokusy s modelováním šíření druhů sahají ke konci 70. let 20. století. V té době byla 

ještě kapacita počítačových technologií značně omezená. Výzkum byl zaměřen především na rozvoj 

metod, které simulovaly reakci druhů na rozdílné environmentální podmínky (Austin, 1987; Austin 

et al., 1990). Spolu s vývojem nových statistických postupů a geografických informačních systémů 

(GIS) rychle narostl počet modelů predikujících šíření druhů. V posledních desetiletích se velmi 

zvýšil zájem o tuto vědní disciplínu a její aplikace především v oblastech výzkumu biogeografie 

druhů, ochrany přírody, změny klimatu až po management biotopů a druhů (Guisan et Zimmermann, 

2000; Peterson et al., 2011; Zimmermann et al., 2010).  V závislosti na kvalitě dat a cílené aplikaci 

mohou tyto modely pomoci při identifikaci dosud neznámých populací, stanovení míst vysoce 

vhodných pro reintrodukci, ale také informovat o výběru a managementu zvláště chráněných částí 

přírody a oblastech dalšího podrobného výzkumu (Graham et al., 2004).  

Při modelování šíření druhů (Obr. 4) je třeba přihlédnout k více indikátorům umožňujícím 

šíření vybraných druhů. Nejdříve je nezbytné zvážit velikost území, pro které bude model 

konstruován (lokální či kontinentální měřítko) a také určit predikovaný časový úsek. Data modelů na 

území kontinentálního měřítka jsou často z několika států a zprůměrována na celý kontinent nebo 

přenesena na jiný stát mimo původní kontinent (Chytrý et al., 2012a; Pit et al., 2011). Je to způsobeno 

nedostatkem informací, která je velmi pracné získat pro tak velké území. To může snížit věrohodnost 

modelů.   

 

Obr. 4: Základem modelů šíření druhů je kombinace datových souborů o výskytu druhů s prostorově kontinuálními environmentálními 

vrstvami. Tím se simulují ekologické požadavky druhů, obvykle s využitím statistických algoritmů. Geografické šíření druhu je pak 

předpovídáno mapovým výstupem oblasti, kde jsou tyto ekologické požadavky splněny. Zdroj: Long (2011). 
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Při samotném sestavování modelu je nutné dodržet jednotlivé kroky (Obr. 5), od koncepční 

formulace modelu, po jeho kalibraci a následnou verifikaci. Důležitým krokem je také volba 

analytických a statistických metod (Guisan et Zimmermann, 2000). 

 
Obr. 5: Přehled kroků při tvorbě modelu (1) koncepční formulace modelu: vstupní data mohou pocházet z databází, terénních šetření, 

herbářových položek apod.; (2): nalezení vhodného statistického algoritmu a statistické testování vstupních dat; (3) kalibrace modelu 

tzn. porovnání vhodných prediktorů; (4) modelování predikcí, výstupem je nejčastěji mapa v programu GIS; (5) evaluace modelu tzn. 

analýza predikční síly modelu. Zdroj: Guisan et Zimmermann (2000).  

1.2.1. Data pro modelování šíření druhů 

Pro správné fungování modelu je třeba zvážit výběr dat výskytu druhů (= závislých 

proměnných). Tím je charakterizováno, co je známo o geografické distribuci druhů. Ve většině 

případů jsou data odrazem skutečně zaznamenaného druhu. V některých případech jsou zaznamenána 

také místa, kde proběhlo mapování, ale druh nebyl zaznamenán - tzv. absenční data (Peterson et al., 

2011).  Údaje o výskytu druhů jsou pro většiny modelů velmi sporadické. Tento typ dat je vhodné 

ověřovat replikovaným měřením, které ale může být náročné jak časově, tak finančně (Elith et al., 

2006; Peterson et al., 2011; Kéry et al., 2010).   

Neméně důležitá je volba prediktorů, tj. environmentálních proměnných (= nezávislých 

proměnných). Rozdělují se na následující tři typy: zdroje (živiny, světlo, voda atd.), přímé (teplota, 

pH atd.) a nepřímé gradienty (topografická poloha, typ habitatu, geologie atd.). Nepřímé gradienty 

jsou lehce měřitelné v terénu a často využívány kvůli jejich dobré korelaci s pozorovanými druhy 

(Austin, 1980; Austin et Smith, 1989; Peterson et al., 2011). V podstatě nahrazují kombinaci zdrojů 
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a přímých gradientů. Nedostatkem použití přímých gradientů je, že mohou být aplikovány na 

omezený geografické území. Naopak použití přímých a zdrojových gradientů zajistí, že model je více 

obecný a aplikovatelný na větších územích (Guisan et al., 1999; Guisan et Zimmermann, 2000). 

Většinou jsou tato data v rastrovém formátu v aplikaci GIS. Objasněním faktorů, které určují úspěch 

introdukce nepůvodních druhů, zahrnuje vysvětlení vlivů charakteristiky druhů, životního prostředí a 

specifických událostí. Tlak propagulí má silnou vysvětlující hodnotu, avšak predikční hodnota musí 

být pečlivě testována. Neméně důležitá je genetická variabilita a síla evolučních procesů. Nízká 

genetická variabilita může vzrůst křížením s domácími druhy, a tím vznikají jedinci s novými 

invazními vlastnostmi (Lockwood et al., 2005).  

Obecně je nutné se vyhnout použití mnoha proměnných a mnoha druhů (Goedickemeier et al., 

1997; Lischke et al., 1998; Guisan et Zimmermann, 2000). Harell et al. (1996) doporučuje nemít více 

než m/10 prediktorů, přičemž m znamená celkový počet pozorování nebo počet pozorování v nejméně 

reprezentované kategorii v případech binárních odpovědí.   

1.2.2. Typy modelů šíření druhů  

Podle typu použitých dat můžeme predikční modely šíření druhů rozdělit do dvou skupin: 

první skupina používá pouze prezenční data druhů a druhá prezenční i absenční data (Elith et al., 

2006).  

Modely založené na prezenčních a absenčních datech aktuálního rozšíření druhů vzhledem 

k různým faktorům prostředí, tzn. na základě regresních metod, jsou mnohem univerzálnější a hojně 

používané. Pro modelování šíření druhů jsou nejčastěji používané populární obecné lineární modely 

(GLM). Mezi další modelovací algoritmy můžeme zařadit metodu založenou na umělých 

neuronových sítích (např. ANN), ordinační a klasifikační metody, metodu nejmenších čtverců (např. 

zobecněné aditivní modely – GAM), metodu obálek (SRE) nebo případnou kombinací těchto metod 

(Elith et al., 2006; Guisan et Zimmermann, 2000).   

Výrazně mladší a složitější jsou modely založené na detailních znalostech ekologie, šíření a 

interakcích daného druhu a prostředí. V principu jde o simulaci šíření jednotlivých jedinců v čase. 

Příkladem takové práce je modelování šíření Heracleum mantegazzianum v publikaci Nehrbass et al. 

(2007). Tyto metody jsou však spíše „experimentální“, příliš náročné na nutné znalosti daného druhu 

a bylo by obtížné vytvořit obecný model aplikovatelný na více druhů. Jejich využití je spíše 

vyvrcholením poznání ekologie daného druhu (Brych, 2009). 

Výsledné predikce šíření druhů se obvykle zobrazují graficky do predikčních map, 

nejčastějším nástrojem pro zobrazení predikcí se stávají GIS. Predikce mohou být definovány a 

prezentovány různými způsoby např. jako pravděpodobnost výskytu druhu, pravděpodobná 
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abundance druhu, potenciální šíření druhu, nejpravděpodobnější jedinec v habitatu, tzn. podle 

hierarchické posloupnosti jako vegetační mapy (Guisan et Zimmermann, 2000).    

Přehled vybraných modelovacích algoritmů a jejich stručná charakteristika (Obr. 6): 

GLM (Generalized Linear Models) modely představují nástavbu jednoduché regresní metody 

nejmenších čtverců a jsou vhodné pro modelování ekologických vztahů, protože se flexibilně 

přizpůsobí rozsahu chybných struktur. Jsou založeny na odhadu vztahů („link funkce“) mezi 

průměrem závislé proměnné a lineární kombinaci nezávislých proměnných (Peterson, et al. 2011). 

Vztahy definuje shoda mezi výskytem druhů a individuální environmentální proměnné. Data mohou 

být aproximována různými rozděleními: normálním, binomickým, Poissonovým nebo negativně 

binomickým či gamma rozdělením (Guisan et Zimmermann, 2000; Guisan et al., 2002).  

GAM (Generalized Additive Models) jsou neparametrickou nástavbou GLM a patří do 

skupiny regresních a semi-parametrických modelů. Stejně jako GLM využívají „link funkci“ a je s 

nimi možné vytvářet komplikovanější vztahy, které mohou být nelineární vzhledem k vysvětlující 

proměnné (Peterson et al., 2011). Propojují závislou proměnnou a vyhlazují funkce vysvětlujících 

proměnných. Důležitým krokem při aplikaci modelu je výběr vhodného stupně vyhlazení. Toho je 

docíleno pomocí stupňů volnosti. Při fitování modelu musí být dosažena rovnováha mezi celkovým 

počtem pozorování a celkovým počtem stupňů volnosti (Guisan et al., 2002). Díky jejich větší 

flexibilitě, jsou GAM vhodnější k modelování komplexní ekologické reakce než GLM modely (Elith 

et al., 2006).  

GBM (Generalized boosted regresion models) je relativně novější a moderní metoda, která 

opakovaně vytváří a kombinuje klasifikační stromy založené vždy na jedné vysvětlující proměnné. 

Tato metoda bere automaticky v potaz možné interakce. Může být náchylná k overfittingu2 (Brych, 

2009; Elith et al., 2006).  

MARS (Multivariate adaptive regression splines) poskytuje alternativní metodu založenou na 

regresních postupech pro vytváření nelineárních odpovědí. Rozdělují gradient odpovědi závislé 

proměnné na vysvětlující proměnné při výpočtu na jednotlivé segmenty a poté je samostatně 

vypočítán regresní model (Friedman, 1991; Elith, 2006). Je velmi podobný GAM modelům, jen místo 

vyhlazování používá segmentaci (Peterson et al., 2011). Při vytváření predikčních map v GIS je jejich 

aplikace jednoduší a rychlejší než GAM (Elith et al., 2006).  

SRE (Surface range envelope) je technika založená na environmentálních obálkách, 

identifikuje podle maximálních a minimálních hodnot každé vstupní proměnné v místě prezenčního 

                                                 
2 Overfitting - model je příliš přizpůsoben trénovacím datům.  
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záznamu. Kvůli nízké přesnosti není často v modelování používána. Je vhodná pro modelování 

jednoduchého vztahu mezi biotopem a výskytem druhu (Wu, 2017; Thuiler et al., 2009) 

CTA (Classification Tree Analysis) základem je klasifikační strom, tvořen opakovaným 

rozdělením dat, definovaných jednoduchým pravidlem založeným na jediné vysvětlující proměnné. 

Algoritmus se snaží co nejvíce snížit odchylky v podskupině. (Thuiller et al., 2009). 

ANN (Artificial neural networks) jejich vývoj byl inspirován strukturou a činností živočišného 

nervového systému - neuronových sítí. Princip spočívá v odpovědi druhů na environmentální 

prediktory. Ty jsou opakovaně vkládány jako cvičná data do umělých neuronových sítí. Uzpůsobením 

vnitřních struktur nervové sítě po každém vložení jsou ANN schopné ve výstupu zobrazit jeden 

relativně přesný výsledek (Pearson et al., 2002).  

MAXENT (Maximum Entropy Model) odhaduje šíření druhů hledáním maximální entropie 

s přihlédnutím k omezením, že očekávaná hodnota každé proměnné (nebo transformace a/nebo 

interakce) podle odhadu průměru odpovídá empirickému průměru. Je vhodný i pro malý počet 

pozorování. Pracuje na principu presenčních dat ve spojení s klimatickými nebo environmantálními 

vrstvami a hledá, která buňka obsahuje vhodné podmínky pro šíření druhů (Philips et al., 2006).   

Jednou z nejvýhodnějších softwarových implementací těchto i dalších algoritmů jsou balíky 

v softwaru R a knihovny OpenModeller. Jejich využití je velmi flexibilní a umožňují integraci 

prakticky s čímkoliv (Brych, 2009). 

 
Obr. 6: Porovnání predikcí šíření pro různé typy modelů (SRE, GLM, GBM, MAXENT) pro tuřičku (Kobresia pygmaea) v náhorní 

plošině Tibetu. Zdroj: Wu (2017). 
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1.2.3. Modelování šíření invazních druhů  

Jako modely šíření druhů v invazní biologii jsou obecně označovány modely umožňující 

předpovědět případné budoucí chování invazního druhu a jeho průběh (Křivánek, 2006). Většina 

přístupů k modelování šíření rostlinných a živočišných druhů má svůj původ v kvantifikaci vztahů 

druh-prostředí (Guisan et Thuiller, 2005). Typickým příkladem jsou modely predikce šíření v rámci 

habitatů, které předpokládají rovnováhu mezi distribucí a ekologickými nároky druhů. V případě 

invazních rostlin tato rovnováha neplatí. Jejich abiotické a biotické nároky a možnosti rozšíření v 

sekundárním areálu jsou často limitovány na rozdíl od původního areálu (Dullinger et al., 2009), nebo 

se naopak šíří i do jiných typů biotopů než v původním areálu (Stohlgren et al., 2011).  

Obvyklý postup při modelování predikce šíření druhů je kalibrace dat výskytu z jednoho 

regionu a následné promítnutí do areálu nepůvodního šíření (Broennimann et Guisan, 2008). Tento 

krok může být aplikován do lokalit, které ještě invadovány nebyly, ale je nutné posoudit a 

identifikovat možné dopady jejich introdukce a do jaké míry jsou náchylné k invazi. Pak tyto modely 

označujeme jako preintrodukční. Zajímá nás, s jak velkou pravděpodobností se podaří druhu uniknout 

z kultury, naturalizovat se v zemědělské či volné krajině a negativně působit na společenstva, do nichž 

pronikne (Lopéz-Darias et Lobo, 2008; Křivánek, 2006).   

Z hlediska statusu invazního druhu v zájmové oblasti rozlišujeme dále modely 

postintrodukční. U nich testujeme změny do budoucna pro různá časová období. Druh je již 

introdukován, případně i rozšířen ve vybrané oblasti, a nás zajímá, jaký bude další průběh jeho dalšího 

chování, potažmo jeho invaze. Tento typ modelů většinou pracuje s GIS. Vstupními daty do analýzy 

jsou pak hlavně poznatky o dosavadním chování druhu v zájmové oblasti, údaje o předpokládaném 

vývoji klimatu a o vhodnosti, přítomnosti a rozšíření jednotlivých biotopů, do nichž proniká nebo by 

mohl pronikat (Broennimann et Guisan, 2007; Křivánek, 2006). V mnoha případech může být 

výhodnější nebo nezbytné použít pouze data z invadovaného území, ať už z důvodů přílišné odlišnosti 

přirozeného prostředí nebo nedostupnosti těchto dat. Modely založené na takových datech jsou pak 

výrazně přesnější (Loo et al., 2007).  

Podle metody, jakou je docíleno výsledků modelu, lze rozlišit systémy empirické, založené na 

zkušenosti hodnotitele s daným druhem či jeho příbuznými (např. Daehler et al., 2004), geograficko-

klimatické, které vycházejí zejména z údajů o rozšíření a nárocích studovaného druhu (v ČR např. 

Hrázský et al., 2005), historické využívající poznatky o lag fázi a chování druhu v minulosti 

(Dullinger et al., 2009; Lososová et al., 2012) a modely populačně ekologické operující s 

demografickými, reprodukčními a kompetičními vlastnostmi, jež podporují invazní chování (Daehler 

et al., 2004; Křivánek, 2006).  
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Jako faktor s nejvyšší predikční sílou označil Fischer (1990) ve své publikaci land-use. Ve 

studii, provedené na regionálním měřítku (oblastech menších než 1000 m2), bylo zjištěno, že podíl 

nepůvodních druhů rostlin určuje hlavně typ habitatu a značně menší vliv má faktor klimatických 

podmínek (Chytrý et al., 2008a). Predikční modely šíření invazních druhů regionálního měřítka by se 

tedy v budoucnu měly zaměřovat na faktor land-use, který je spojován se změnou typu habitatu, 

režimu disturbancí a rychlou změnou druhového složení (Hobbs, 2000).   

Další užitečnou proměnnou k modelování budoucího šíření může být historie invaze, ale 

takové analýzy se mohou setkat s metodologickými problémy. Invazní historie byla již u některých 

druhů zkoumána na regionální nebo kontinentální úrovni, např. použitím herbářových položek 

(Mihulka et Pyšek, 2001; Fuentes et al., 2008). Je pouze několik studii dlouhodobých pozorování 

lokálního šíření (např. Foxcroft et al., 2004). Tyto studie mají však některá omezení. Především 

spolehlivé dálkové snímky a GPS data jsou dostupné jen pro nedávné dekády. Jen několik invazních 

rostlin může být identifikováno jako zřetelné plochy, např. kvetoucí Heracleum mantegazzianum. 

Navíc jsou některé invazní rostliny smíšené a částečně pokryty vyšší vegetací (Kollmann et al., 2009; 

Müllerová et al., 2005). Z trojrozměrných fotografií dálkového průzkumu země však můžeme navíc 

vyčíst přesné informace o vlhkosti, vegetačním pokryvu, land-use využití dané lokality (Guisan et 

Zimmermann, 2000).  

Existuje velké množství predikčních modelů šíření invazních druhů, které na základě 

dostupných informací o daném organismu hodnotí jeho budoucí rozšíření v různých časových a 

geografických horizontech (Elith et al., 2006; Chytrý et al., 2012a; Scott, et al. 2002). Nesplnitelným 

ideálem je univerzální model, který by měl se 100 % přesností správně určit invazní druhy, aby byla 

jejich introdukce včas zastavena, případně, pokud již introdukovány byly, aby byly co nejdříve a 

nejefektivněji omezeny než začne exponenciální fáze jejich invaze nebo než se již invazní druhy 

rozšíří do dalších zájmových oblastí. Tento model by navíc měl být velmi flexibilní, zahrnovat v sobě 

prvek stochasticity prostředí a předpokládaných i nepředpokládaných geopolitických, sociálních, 

biotických i klimatických změn (Křivánek, 2006).  

1.3. Invazní druhy rostlin vybrané pro jednotlivé studie 

Na evropském kontinentě se vyskytuje kolem 12 000 nepůvodních druhů, z nichž  

10-12 % podle odhadů způsobuje vážné dopady na biodiverzitu (Vilà et al., 2010; Nařízení  

EP a Rady EU č. 1143/2014). Za invazní druhy rostlin s nejzávažnějšími dopady na biodiverzitu  

a ekosystémové funkce v Evropě jsou považovány především pajasan žláznatý (Aliantus altissima), 

taxony z rodu křídlatka (Fallopia), bolševník velkokvětý (Heracleum mantegazzianum), netýkavka 

žláznatá (Impatiens glandulifera) a trnovník akát (Robinia pseudoacacia) (Pyšek et al., 2013).  
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Pro tvorbu a testování modelů šíření byli vybráni zástupci invazních druhů rostlin ze skupiny 

neofyta. Jsou hojně rozšířeny v zájmových lokalitách a bude zkoumáno jejich následné šíření 

v chráněných územích. 

1.3.1. Bolševník velkolepý (Heracleum mantegazzianum) 

Monokarpická rostlina z čeledi miříkovitých (Apiacea), která se může dožívat více než 13 let 

(Pergl et al., 2006). Rozmnožuje se zásadně semeny, přičemž jedna rostlina může vyprodukovat 

průměrně 20 000 semen s klíčivostí kolem 90 % (Moravcová et al., 2006; Perglová et al., 2006). Její 

původní areál je v západní části Kavkazu (Ochsmann, 1996), odkud byl v roce 1817 introdukován do 

Evropy jako okrasná rostlina (Jahodová et al., 2007). První záznam o výskytu v České republice je z 

roku 1862, kdy byl vysazen v parku u zámku Kynžvart (Pyšek, 1991; Pyšek et al., 2008). Doba mezi 

jeho introdukcí a začátkem exponenciálního šíření se odhaduje na 60–70 let, kdy prudká invaze 

nastala od roku 1940 (Pyšek et Prach, 1993). Způsobily to radikální změny ve využívání krajiny a 

antropogenní narušování krajiny po druhé světové válce (Müllerová et al., 2005). 

Nejčastěji obsazuje lokality bohaté na živiny v polopřirozených travnatých porostech, okraje 

lesů a antropogenně ovlivněné habitaty (Pyšek et Pyšek, 1995; Thiele et al., 2007). Je také ale zároveň 

schopen obsazovat lokality chudé na živiny, jako jsou rašelinné louky nebo kyselé půdy lesních pasek 

(Thiele et Otte, 2006). Často se vyskytuje v okolí liniových prvků, jako jsou říční toky a silnice 

(Mlíkovský et Stýblo, 2006). 
https ://www.facebook.com/pg /knihovnanerat ovice/photos /?tab=albu m&album_ id=193636 4623253237 

Obr. 7: Bolševník velkolepý (Heracleum mantegazzianum) je v CHKO Kokořínsko pracovníky správy pravidelně 

monitorován a likvidován.; A- detail listu jedince; lokalita u Janovy Vsi je několik let eradikována, přesto se nepodařilo 

populace vymýtit, B- lokalita silně zasažená populací bolševníků v těsné blízkosti hranic CHKO Kokořínsko u Mšena (foto: 

Dvořák 2014), C-lokalita v sousedství pastvin poblíž Dubé, několik jedinců mělo zalomená květenství a poničené kořenové 

hlavy, zřejmě pokus o management (foto: Pěknicová 2013-2015). 

A 

B 

C 
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1.3.2. Zlatobýl kanadský (Solidago canadensis)  

Vytrvalá rostlina s rozsáhlými rhizomy z čeledi hvězdnicovité (Asteracea), která se 

rozmnožuje vegetativně i semeny. Její přirozený areál je území Severní Ameriky, od Aljašky po 

Labrador na severu, po Mexiko a Floridu na jihu (Heigi, 1979; Slavík et al., 2004). Do České 

republiky se dostal jako okrasná a medonosná rostlina a volně v přírodě byl zaznamenán v roce 1838. 

Samotná invaze začala v první polovině 19. století (Slavík et al., 2004). Nacházíme ji na okrajích 

lesů, podél řek a v habitatech narušených disturbancí jako jsou opuštěné pastviny, okraje cest, 

opuštěná pole, travnaté plochy a městské oblasti (Mlíkovský et Stýblo, 2006; Walck et al., 1999). 

Nyní je rozšířen na většině regionů České republiky, dominantní je zejména v trvalé termofilní 

ruderální vegetaci (Pyšek et al., 2012b). 

1.3.3. Zlatobýl obrovský (Solidago gigantea) 

Tato vytrvalá rostlina z čeledi hvězdnicovitých (Asteracea)se rozmnožuje se vegetativně 

rhizomy i generativně pomocí semen (Slavík et al., 2004). Do Evropy byla zavlečena jako medonosná 

a okrasná rostlina botanických zahrad. Invaze začala v druhé polovině minulého století, především 

v lokalitách zasažených disturbancemi kolem silnic a železnic. Vyskytuje se méně často než zlatobýl 

kanadský a upřednostňuje lokality vlhčí a bohatší na živiny, jako jsou nivy řek. Oba druhy mají 

podobný dopad na biodiverzitu rostlinných společenstev, kterou snižuje zhruba  

o 30 % (Hejda et al., 2009).  

 

 

 

 
  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 8: Zlatobýl kanadský (Solidago canadensis) v CHKO Kokořínsko; A- kvetoucí jedinci záměrně pěstovaní v zahradě, B- rozsáhlé 

populace na neobhospodařované pastvině poblíž Dubé, C- jednolitý porost v lokalitě poblíž Lhotky v Kokořínském dole,  D- lokalita 

zarůstajícího mokřadu třtinou křovistní (Calamgrotis epigejos) spolu se zlatobýlem v Kokořínském dole (foto: Pěknicová 2013-2015). 

A 
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1.3.4. Rod křídlatky (Fallopia syn. Reynoutria) 

Křídlatka japonská (Fallopia japonica) a křídlatka sachalinská (Fallopia sachalinensis) jsou 

vytrvalé rostliny s rozsáhlými rhizomy z čeledi rdesnovité (Polygonaceae). Areálem původního 

rozšíření je jižní Asie, odkud byla zavlečena v 19. století do Evropy jako zahradní okrasná a krmná 

rostlina (Conolly, 1977). V České republice se rod Fallopia vyskytuje mimo zmíněné 2 druhy také 

jako hybrid (Fallopia × bohemica). Výskyt hybrida byl poprvé zaznamenán ve Velké Británii v roce 

1872 a poté byl několikrát zaznamenán i v areálu původního rozšíření (Bailey et Conolly, 2000). 

Všechny 3 druhy byly do České republiky pravděpodobně zavlečeny jako okrasné rostliny. Jako první 

zde byla zaznamenána Fallopia japonica v roce 1883, v roce 1921 F. sachalinensis a F. bohemica 

jako poslední v roce 1950. Masivně se začaly šířit v druhé polovině 20. století. Hybridní forma se šíří 

agresivněji než rodičovské druhy (Mandák et al., 2003; Bímová et al., 2001; Pyšek et al., 2003). 

Všechny tři druhy se šíří převážně vegetativní formou, díky jejich regenerační schopnosti rhizomů a 

částí stonků, které jsou transportovány půdou a vodou (Bímová et al., 2003; Pyšek et al., 2003). 

Fallopia japonica byla zavlečena do Evropy pouze jako jeden samičí klon (Bailey et Conolly, 2000; 

Pashley et al., 2007). Jsou náročné na vlhkost a přísun dusíku a často obsazují opuštěné zahradní 

centra a zaplavovaná území, kde se pomocí rhizomů mohou dále šířit a obsazovat nové habitaty 

(Pyšek et al., 2012a). Rod Fallopia představuje nejzávažnější dopad na bohatost a diverzitu druhů ze 

středoevropských invazních rostlin. Během invaze redukuje přítomné druhy z 66-86 % (Hejda et al., 

2009; Bímová et al., 2004).  

 

1.3.5. Netýkavka žláznatá (Impatiens glandulifera) 

Vytrvalá rostlina z čeledi (Balsaminaceae), jejíž původní areál rozšíření je střední Asie a 

Himaláje (DAISIE, 2017). V roce 1846 byla zavlečena jako okrasná rostlina do České republiky 

(Slavík, 1996), ale výraznější šíření nastalo až v polovině 20. století (Pyšek et Prach, 1993). 

V současnosti je rozšířena především jako součást pobřežních populací podél toků. V posledních 

letech se šíří ze zamokřených oblastí do oblastí sušších, jako jsou okraje lesů a cest, s menším 

Obr. 9: Křídlatka česká (Fallopia bohemica) je častým invazním druhem v CHKO Kokořínsko; A-lokalita zasažená porosty 

křídlatky a zlatobýlů poblíž obce Kanina, B- jedinci, kteří se rozšiřují ze soukromé zahrady i přes chemické zásahy (foto: 

Pěknicová 2013-2015). 

B 
A 
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nárokem na živiny (Malíková et Prach, 2010). Její porosty lehce regenerují, čemuž napomáhají 

adventivní kořenové systémy. Vytváří vysoké porosty monokultur, které mohou snižovat druhovou 

bohatost ostatních druhů pobřežní vegetace. Zároveň představuje konkurenci pro ostatní druhy v boji 

o opylovače (DAISIE, 2017; Chittka et Schürkens, 2001). 

 

Obr. 10: Netýkavka žláznatá (Impatiens glandulifera) záměrně pěstována v předzahrádce u silnice v obci Kokořín. Podél hlavních toků 

v CHKO Kokořínsko (Liběchovka a Pšovka) prozatím zaznamenána nebyla (foto: Pěknicová 2013-2015). 

 

  

A B 
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2. CÍLE A VÝSTUPY DISERTAČNÍ PRÁCE 

V této kapitole uvádím shrnutí cílů a přehled výstupů disertační práce. Výstupy jsou seřazeny 

vzestupně dle časové posloupnosti zpracování. U každého výstupu (publikace) je krátký abstrakt 

v češtině, shrnující nejdůležitější cíle a výsledky, poté následuje přiložený vlastní článek. První dvě 

publikace byly již otištěny, třetí publikace byla odeslána do redakce časopisu a čtvrtá publikace je ve 

stavu rozpracovaného manuskriptu před odesláním do redakce časopisu. 

 

2.1. Cíle disertační práce 

 Zmapovat výskyty vybraných invazních druhů rostlin ve vybraných chráněných územích 

 Testovat vhodnost použití vrstvy biotopů z mapování Natura 2000 jako jedné 

z environmentálních proměnných pro tvorbu modelů šíření invazních druhů rostlin  

 Testovat další vhodné environmentální proměnné použitelné pro tvorbu modelů šíření 

invazních druhů rostlin a ověřit použitelnost nově vzniklé konsolidované vrstvy ekosystémů 

 Vytvořit a testovat modely šíření invazních druhů rostlin pro bolševník velkolepý 

(Heracleum manteagazzianum), netýkavku žláznatou (Impatiens glandulifera), druhy rodu 

křídlatka (Fallopia spp.) a druhy rodu zlatobýl (Solidago spp.), šířících se v chráněných 

územích 

 Testovat modely pro další lokality chráněných území, a to zejména evropsky významné 

lokality v rámci České republiky 
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2.2. Aplikace dat Natury 2000 pro predikce šíření invazních 

nepůvodních druhů rostlin3 

Abstrakt: Rozšíření invazních druhů rostlin v lokálním měřítku závisí na mnoha faktorech; 

mezi ně patří vzdálenost od zdroje šíření, složení invadovaného společenstva, rozhodující je také typ 

využívání krajiny (tzv. land-use). Po určení klíčových faktorů, napomáhajících šíření těchto drůhu, je 

možné predikovat jejich následné výskyty pomocí modelování. Faktorem, který odráží specifické 

environmentální podmínky lokality, jsou biotopy. Druhy biotopů obsahují unikátní informaci o stupni 

degradace, typu managementu a vegetačním krytu. Biotopy z mapování Natura 2000 pokrývají téměř 

všechna chráněná území a v kombinaci s vhodnými typy modelovacích algoritmů by mohly být 

důležitým prediktorem šíření invazních druhů rostlin. Cílem analýz bylo testovat vrstvu z mapování 

biotopů Natura 2000 a určit vhodné měřítko pro čtvercovou síť, následně použitou pro predikční 

modely šíření invazních druhů rostlin v CHKO Kokořínsko. Dále pak určit typy preferovaných 

biotopů, kde se vybrané invazní druhy rostlin nejčastěji vyskytovaly. Součástí výstupů byly pilotní 

výsledky predikčních modelů šíření invazních druhů rostlin.  

K testování byla použita terénní data výskytu invazních rostlin rodu křídlatka (Fallopia spp.), 

rodu zlatobýl (Solidago spp.), trnovník akát (Robinia pseudoacacia), bolševník velkolepý 

(Heracleum mantegazzianum) zmapovaná v sezóně 2013 na území CHKO Kokořínsko. Celkem bylo 

na ploše 80 km2 zaznamenáno 495 výskytů vybraných invazních druhů rostlin, z nichž nejvíce 

rozšířené byly Solidago spp. (188 výskytů) a Robinia pseudoacacia (266 výskytů). Tyto druhy nejsou 

nijak v CHKO Kokořínsko regulovány a nejčastěji se šíří podél cestní sítě, na neobhospodařovaných 

loukách až k okrajům lesa. Fallopia spp. a Heracleum mantegazzianum jsou pracovníky správy již 

několik let zaznamenávány a likvidovány, přesto se opakovaně vyskytují na stejných lokalitách a dále 

se šíří (Obr. 7 a 9). Nejčastěji obsazovaly biotopy v blízkosti lidských sídel. 

Z výsledků srovnání různých rozměrů čtverců, vstupujících následně do modelů šíření, bylo 

vyhodnoceno: (a) s rostoucí generalizací vrstvy biotopů rostla shoda s biotopy zaznamenanými 

v terénu; pro účely tvorby modelu šíření s co nejpřesnějším lokálním měřítkem se však již měřítko 

rastru 50 × 50 m jeví jako velmi generalizované, ale přesto použitelné. Jako optimální škála rastrové 

sítě tak byla vyhodnocena ta s rozměry 30 × 30 m; (b) srovnáním terénních dat a mapových podkladů 

byly typy biotopů z mapování Natura 2000 vyhodnoceny jako vhodná a relativně podrobná 

environmentální proměnná pro modely šíření invazních druhů. Z následných pilotních výsledků 

modelů šíření (pro každý druh byla vytvořena sada modelů) byly vyhodnoceny na základě 

evaluačních metod jako nejvhodnější modely GBM a GAM (model MAXENT dosahoval také velmi 

dobrých výsledků). 

                                                 
3 Pěknicová, J., Petrus D., Berchová-Bímová, K. (2015): Application of Natura 2000 data for the invasive species 

spread prediction. Scientia Agriculturae Bohemica 46, 159-166. 
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2.3. Použití modelů šíření invazních druhů pro chráněná území 4 

Abstrakt: Modely šíření druhů byly zkonstruovány pro vybrané invazní druhy rostlin 

v CHKO Kokořínsko a následně byla vyhodnocena jejich přesnost pomocí rozdílných evaluačních 

technik. Dále byly testovány vhodné environmentální proměnné, odrážející podmínky pro šíření 

invazních druhů rostlin (vrstva mapování biotopů, konsolidovaná vrstva ekosystémů, půdní typy, 

nadmořská výška, sklonitost, průměrné srážky, vzdálenost od vodních a silničních sítí). Predikční 

modely šíření druhů byly následně aplikovány na maloplošná chráněná území (menší území 

mimořádných hodnot; zahrnující národní přírodní rezervace, přírodní rezervace, národní přírodní 

památky a přírodní památky). Na základě vyhodnocení vhodného modelu a vhodných proměnných 

bylo cílem z výsledků analýz určit lokality potenciálně ohrožené invazí.  

Pro Solidago spp. (239 prezenčních gridů5) byly vyhodnoceny jako vhodné typy modelů šíření 

druhů především modely GBM a MARS. Jako vhodné typy modelů pro Heracleum mantegazzianum 

(4 prezenční gridy) a Fallopia spp. (27 prezenčních gridů) byly vyhodnoceny modely GAM, GBM a 

ANN.  Díky menšímu počtu výskytů byla predikční síla modelů o poznání nižší. Pro použití při tvorbě 

modelů šíření druhů pro lokální měřítko z environmentálních proměnných byly vyhodnoceny jako 

vhodné především vrstvy mapování biotopů, typy půd a vzdálenost od vektorů šíření. Typ biotopů a 

typy půd byly vyhodnoceny jako environmentální proměnné důležité pro šíření Solidago spp., 

zatímco vzdálenost od cestní a vodní sítě spolu s nadmořskou výškou jsou důležité pro šíření Fallopia 

spp. Pro Heracleum mantegazzianum vycházela nadmořská výška a land cover jako stěžejní faktory 

šíření, ale vzhledem k celkovému malému počtu výskytu v mapovaném území nebyly vyhodnoceny 

tyto proměnné jako signifikantní. Ze 14 testovaných maloplošných chráněných území (MCHÚ) jich 

bylo 12 identifikováno jako ohrožené invazí a to zejména šířením druhy rodu Solidago spp., 8 MCHÚ 

ohroženo invazí druhy rodů Fallopia spp. a 7 MCHÚ ohroženo invazí Heracleum mantegazzianum. 

Souhrnně lze konstatovat, že stěžejní pro přesnost modelů šíření druhů je množství 

prezenčních výskytových dat vstupujících do modelu. Při konstrukci modelů primárně záleží na počtu 

výskytů vzhledem k rozloze mapovaného území. Dále platí, že pro různé typy modelů jsou vhodná 

jiná data: např. pro modely  GBM více než 100 lokalit/ 100 km2, pro modely GAM více než 50 lokalit/ 

100 km2 a při méně než 20 lokalitách/100 km2 je predikční síla modelů nízká. U lokalit s nízkým 

počtem výskytů je lepší pravidelný monitoring, než aplikace predikčních modelů šíření. 

 

                                                 
4 Pěknicová, J., Berchová-Bímová, K. (2016): Application of species distribution models for protected areas 

threatened by invasive plants. Journal for Nature Conservation 34, 1-7. 

 
5 Prezenčním gridem je zde chápáno rastrové zobrazení s rozměrem hrany 50 × 50 m, který, může obsahovat jednu nebo 

až několik lokalit výskytů invazního druhu. 
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2.4. Role zónování chráněných území v managementu invazních rostlin6 

Abstrakt: Vybrané evropsky významné lokality (EVL) a jejich kilometrové obalové zóny 

byly rozděleny dle cennosti biotopů v závislosti na stupni ochrany území a antropogenních vlivů do 

několika zón a následně bylo hodnoceno rozšíření invazních druhů rostlin. Dále byl hodnocen vliv 

environmentálních proměnných na šíření invazních druhů rostlin a také určeny nejvíce invadované 

biotopy. Cílem výzkumu bylo zhodnocení, zda odstupňované formy ochrany území mohou pomoci 

při plánování eradikačních či regulačních zásahů proti invazním druhům rostlin.  

Celkem bylo zmapováno 629 km2 území zahrnující plochu samotných chráněných území (241 

km2) a jejich kilometrové obalové zóny. Výsledky ukazují, že i když je souhrnný počet jednotlivých 

výskytů invazních druhů rostlin v rámci zmapovaného území vysoký (celkem 3 222), nepředstavují 

tyto druhy pro stanoviště evropského významu plošnou hrozbu (podíl invadované plochy v EVL činí 

méně než 0,6 % z jejich celkové rozlohy). Zmapované výskyty se nachází převážně v obalových 

zónách EVL (58 %). V mapovaném území se nejvíce vyskytovaly porosty Solidago spp. (61,3 % 

z celkové invadované plochy), dále pak Impatiens glandulifera (19,4 % z celkové invadované 

plochy) a porosty Heracleum mantegazzianum (zastoupení 18,3 % z celkové invadované plochy). 

Nejmenší plochu z invadovaných lokalit zabíraly porosty Fallopia spp. (kolem 1 % z celkové 

invadované plochy). Solidago spp. se nejčastěji vyskytovaly v porostech neobhospodařovaných 

pastvin a luk, okrajů polí a na biotopech vzniklých po těžbě dřevin. Heracleum mantegazzianum 

upřednostňoval podobné biotopy jako Solidago spp., a to zejména intenzivně obhospodařované 

pastviny, okraje cest a mezické louky, zatímco porosty Impatiens glandulifera se vyskytovaly 

v podmáčených biotopech, jako jsou mokřady, vodní cesty a také porosty křovin. Fallopia spp. byly 

nalezeny na okrajích aluviálních a smíšených lesů, intenzivně obhospodařovaných luk a pastvin a při 

okrajích cest.  Stěžejním faktorem pro šíření je pak vzdálenost od vodního toku, jako zdroje šíření, 

menší význam pak měl faktor vzdálenosti od urbánních sídel. 

Výskyt invazních druhů rostlin v jádrovém území EVL, zahrnujícím nejcennější biotopy, byl 

pozitivně korelován s jejich vyšším výskytem v zónách s vyšším antropogenním tlakem v okolí 

daného chráněného území. Odlišná situace je u EVL, kde chráněné biotopy jsou přímo vázány na 

vodní tok a ten zároveň slouží jako vektor šíření některých invazních druhů rostlin (Impatiens 

glandulifera, taxony rodu Fallopia). Použití zonace chráněných území může poskytnout efektivní 

ochranu chráněných biotopů, ale pouze za předpokladu aplikace náležitých opatření a 

stratifikovaného přístupu k eradikaci invazních druhů rostlin. 

 

 

                                                 
6 Vardarman, J., Berchová-Bímová, K., Pěknicová, J. (submit.): The role of protected areas zoning in invasive 

plant manegement. Odesláno do Biodiversity and Conservation. 
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3. KOMENTÁŘ K VÝSTUPŮM DISERTAČNÍ PRÁCE 
 

Klíčovým cílem výzkumu bylo testování použití vrstvy biotopů z mapování soustavy 

Natura 2000 (dále jen vrstva mapování biotopů; dle Chytrého et al, 2010), jako stěžejního 

environmentálního faktoru při šíření invazních druhů rostlin. Vycházeli jsme z hypotézy, že šíření 

invazních druhů rostlin závisí na mnoha aspektech. Mezi tyto aspekty patří ekologické nároky na 

stanoviště, saturace lokalit živinami, druhová skladba společenstva, vzdálenost od vektoru šíření atd. 

(Bímová et al., 2004; Křivánek et al., 2004; Richardson et al., 2000). To, zda bude daná lokalita 

invadována, závisí také na stupni narušení lokality člověkem a způsobu užívání krajiny (land-use). 

Právě typy biotopů odráží výše zmiňované ekologické podmínky, jako jsou vlhkostní poměry, 

druhové složení, land-use atp. Z těchto faktorů náchylnosti sekundárních areálů k invazi plyne, že po 

identifikaci ohrožených typů lokalit (tzn. biotopů), by bylo možné pomocí nástrojů predikovat šíření 

invazních druhů. Těmito nástroji jsou myšleny modely predikce šíření invazních rostlin, mezi které 

patří modely šíření druhů na lokální úrovni (např. Jimenéz-Valverde et al. 2011; Kollmann et al. 

2009; Nehrbass et al. 2007). 

 Doposud žádná publikace se takovýmto využitím vrstvy mapování biotopů pro šíření 

invazních druhů nezabývala. Některé články se věnovaly použití vrstvy z jiného hlediska např. určení 

bohatosti biotopů na základě rozdílných environmentálních proměnných (Drakou et al., 2011) nebo 

při výzkumu dopadu klimatických změn na biotopy Natura 2000 (Rannow et al., 2014). Naproti tomu 

publikace Carranza et al. (2011), Chytrý et al. (2008a), Smolík et al. (2010) uvádí typy biotopů jako 

jeden z důležitých faktorů prostředí pro úspěšné šíření invazních druhů. Modelováním šíření 

invazních druhů, založených na predikcích v závislosti mimo jiné také na typech biotopů, se věnují 

např. publikace Crall et al. (2013),  Elith et Leathwick (2009), Guisan et Thuiller (2005). 

Pro testování typů biotopů jako stěžejní environmentální proměnné při šíření druhů je nutné 

použití relativně podrobných dat o výskytech invazních druhů. Velká část publikací, které se věnují 

modelování šíření druhů, používá často predikce pro velká území a výsledky nejsou dostatečně přesné 

(např. Dullinger et al., 2009; Pitt el al. 2011). Vývoj modelování šíření druhů se posouvá v posledních 

letech od predikcí pro velká území k modelům pro území lokálního měřítka. Kéry et al. (2010) 

upozorňuje, že současné modely neberou v úvahu reálné rozšíření druhů, ale jen zdánlivé. Autoři 

Lundholm et Learson  (2004) argumentují, že v mnoha studiích podhodnocují skutečný výskyt druhů 

a doporučují použít relativní pokryvnost invazního druhu či biomasy. Došli k závěru, že k pochopení 

faktorů spojených s rostlinnou invazí je nutné brát v úvahu obsazenost invazních druhů v biotopu a 

jejich dominanci.  
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Pro naše účely bylo stěžejní použití relativně podrobných dat o výskytu invazních druhů 

rostlin. Pilotní mapování druhů rodu zlatobýl (Solidago spp.), druhů rodu křídlatka (Fallopia spp.7), 

bolševníku velkolepého (Heracleum mantegazzianum) a zkušebně trnovníku akátu (Robinia 

pseudoacacia) proběhlo na vybrané ploše 80 km2 v CHKO Kokořínsko v roce 2013 (článek 

Pěknicová et al., 2015). Vycházeli jsme ze zaznamenaných dat výskytů těchto druhů z minulých let 

pracovníky správy, která však nebyla kompletní a některé druhy nebyly zmapovány vůbec (Robinia 

pseudoacacia a Solidago spp.). Následně proběhl v roce 2014 monitoring celého tehdejšího území 

CHKO Kokořínsko (dnes již rozsáhlejší CHKO Kokořínsko-Máchův kraj) a dalších menších území 

v rámci České republiky, kde byly mapovány Solidago spp., Fallopia spp., Heracleum 

mantegazzianum a nově také netýkavka žláznatá (Impatiens glandulifera) (článek Pěknicová et 

Berchová, 2016). Po pilotních výsledcích jsme se rozhodli mapovat jen rostlinné zástupce. Robinia 

pseudoacacia jsme vypustili z důvodů velkého množství jedinců, které jsme nemohli v mapování 

všechny obsáhnout a zároveň z důvodu jejího častého a záměrného pěstování v lesních porostech. 

V CHKO Kokořínsko dochází k jeho redukci pouze ve výjimečných případech, zejména 

v ochranářsky cenných lokalitách (zohledněno je jeho využití jako medonosné dřeviny a produkce 

kvalitní dřevní hmoty). Záměrné zachovávání jejích porostů tak znemožňuje využití predikčních 

modelů. Návazně na předchozí roky mapování proběhlo v roce 2015 rozsáhlé mapování Solidago 

spp., Fallopia spp., Heracleum mantegazzianum a  Impatiens glandulifera ve vybraných evropsky 

významných lokalitách (EVL) České republiky a jejich bezprostředním okolí (více v článku 

Vardarman et al., submit.; a také v manuscriptu Petrus et al., in prep.) na celkové ploše 629 km2.  

Po všechna období mapování jsme používali jednotnou metodiku a postupy analýz. Všechny 

výzkumné lokality jsme mapovali systematicky celé a získali jsme tak ucelená prezenční a absenční 

data výskytů daných invazních druhů rostlin. Kéry et al. (2010) upozorňuje, že je potřeba rozlišovat 

mezi absenčními daty, kdy se druh opravdu v daném území nevyskytuje a kdy druh nebyl na 

zájmovém území mapován. Dle Elith et al. (2006) použítí kompletních dat o přítomnosti a 

nepřítomnosti druhu zpřesní výsledky modelování šíření druhů (více také v Brotons et al 

2004; Peterson et al., 2011). Náročné a detailní systematické mapování území jsme zvolili především 

kvůli zvýšení přesnosti modelování, ale získaná data byla dále použita pro další hodnocení, zejména 

zasažení území invazními druhy a také byla poskytnuta pracovníkům ochrany přírody k dalšímu 

využití. 

 

                                                 
7 Fallopia japonica, F. sachalinensis a F. bohemica jsme z důvodů výskytu ve stejných lokalitách zařadili do jednotné 

skupiny Fallopia spp. Stejně tak jsme postupovali při  mapování Solidago canadensis a S. gigantea (skupina Solidago 

spp.) 
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Celkově se při pilotním mapování v CHKO Kokořínsko nejvíce vyskytovaly porosty Solidago 

spp. a Robinia pseudoacacia, několik trvalých porostů Fallopia spp. a jen pár jedinců Heracleum 

mantegazzianum. V mapovaných EVL České republiky se obdobně jako v pilotním mapovaném 

území nejvíce vyskytovaly Solidago spp, ale druhým nejrozšířenějším invazním druhem rostliny byla 

Impatiens glandulifera. Porosty jedinců Heracleum mantegazzianum zabíraly třetí největší plochu 

invadovaného území a nejmenší plochu z invadovaných lokalit zabíraly porosty Fallopia spp. 

Dosažené poznatky z mapování EVL se shodovaly s publikací Pyšek et al. (2013), kde shrnují 

výsledky výskytu invazních druhů v chráněných územích České republiky. Ve skupině nejvíce se 

vyskytujících neofytů byly zařazeny podle početnosti sestupně mimo dalších druhů porosty Robinia 

pseudoacacia, Solidago canadensis, Impatiens glandulifera, Heracleum mantegazzianum a Fallopia 

spp. V publikaci Braun et al. (2016) hodnotili na základě dotazníkových šetření nejčastější zásahy 

pracovníků ochrany přírody ve střední Evropě. Ty byly vedeny proti široce rozšířeným invazním 

druhům Fallopia japonica, Heracleum mantegazzianum a Impatiens glandulifera.  Vzhledem k jejich 

dopadu na biodiverzitu jsou tyto invazní druhy rostlin v popředí zájmu ochrany přírody České 

republiky a managementové zásahy jsou často přednostně vedeny právě proti nim.  

 

3.1.   Testování vrstvy mapování biotopů  

Získaná prvotní data mapovaných prezenčních/absenčníchvýskytu invazních druhů rostlin 

byla v prostředí GIS proložena vrstvou mapování biotopů a z takto vzniklé datové sady byly následně 

hodnoceny typy preferovaných biotopů, kde se vybrané invazní druhy rostlin nejčastěji vyskytovaly 

(článek Pěknicová et al., 2015). Prvotní preferované biotopy byly určeny pro porosty Solidago spp. 

jako louky a pastviny, obhospodařovaná pole s výskytem invazního druhu na jeho okrajích a 

urbanizovaná území.  Nejvíce se porosty rozšiřovaly ze zahrádek v urbánních částech, odkud se dále 

šířily do luk a pastvin ponechaných ladem (Obr. 8). Dle publikace Walck et al. (1999) lze Solidago 

spp. nalézt na okrajích lesů, podél řek, a v narušených biotopech jako jsou okraje pastvin, cest a 

lidských sídel. Navzdory tvrzení Chytrý et al. (2008), že se nepůvodní druhy většinou nevyskytují 

v extrémních lokalitách, jako jsou mokřady, byly porosty Solidago spp. často nalezeny i 

v mokřadních ekosystémech CHKO Kokořínsko.  

Porosty Fallopia spp. jsou naproti tomu náročné na vlhkost a přísun dusíku a často obsazují 

např. opuštěná zahradní centra a zaplavovaná území (Bímová et al., 2003; Pyšek et al., 2003). Pro 

Fallopia spp. byly vyhodnoceny preferované biotopy zejména lokality v okolí urbanizovaných území 

a okraje lužních lesů a lesních kultur s nepůvodními lesy (Obr. 9). Tyto výskyty u lesních 

společenstev si vysvětlujeme reliéfem mapovaného území, kdy pískovcová údolí s četnými porosty 
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borovic dovolují šíření Fallopia spp. jen při jeho okrajích, kde jsou vhodné světelné a živinové 

podmínky.  

Hearacleum mantegazzianum, stejně jako Fallopia spp., jsou v CHKO Kokořínsko 

pracovníky správy nepravidelně likvidovány, proto tedy lokalit Heracleum mantegazzianum bylo 

nalezeno v pilotním mapování jen velmi málo. Jeho výskyt se promítl, obdobně jako u Fallopia spp., 

v biotopech okrajů lesů s nepůvodními dřevinami (Obr. 7). Dle Thieleho et al. (2007) nejčastěji 

obsazuje lokality bohaté na živiny v polopřirozených travnatých porostech, okraje lesů a 

antropogenně ovlivněné habitaty.  

Pilotně byly testovány také výskyty Robinia pseudoacacia v jednotlivých biotopech, který dle 

Musila (2005) vyhledává stanoviště při okrajích acidofilních a písčitých okrajů lesů. Primárně se šíří 

podél cest a kolem zemědělsky využívaných polí. Porosty Robinia pseudoacacia byly v pilotním 

mapování protnuty s vrstvou biotopů typu acidofilních dubových lesů, lesů s nepůvodními dřevinami 

a okraji polí.  

Na základě pilotních výsledků byly preferované typy biotopů následně hodnoceny také 

v publikaci Vardarman et al. (submit.). Na rozdíl od pilotního mapování jednoho rozsáhlého území, 

probíhalo mapování vybraných invazních druhů rostlin na dalších ochranářsky cenných lokalitách 

České republiky, celkem ve 23 EVL v 8 regionech (kraj Karlovarský, Ústecký, Středočeský, Plzeňský 

a Jihočeský). Nejčastěji obsazovaným biotopem pro porosty Fallopia spp. byly vyhodnoceny 

ruderální vegetace, nepůvodní křoviny a také okraje lesů. Solidago spp. byly rozšířeny v podobných 

lokalitách jako Fallopia spp. (často se vyskytovaly společně), při okrajích lesů, pastvin a luk a  v 

porostech nepůvodních křovin. Impatiens glandulifera obývala okraje vodních ploch a mokřadní 

biotopy, ale také okraje aluviálních lesů. Heracleum mantegazzianum byl nejčastěji nalezen na 

lokalitách pastvin a luk. 

 

Naše výsledky nejčastěji obsazovaných biotopů se shodovaly s lokalitami uváděnými 

v odborné literatuře (Chytrý et al., 2008; Pyšek et al., 2012a; Mlíkovský et Stýblo, 2006), kde je 

uváděn častý výskyt  Heracleum mantegazzianum na  lokalitách při okrajích luk a ruderálních 

stanovištích při vodních tocích a cestách; Impatiens glandulifera se nejčastěji výskytuje na živinově 

bohatých stanovištích v okolí aluviálních řek; Fallopia spp. často zplaňuje ze zahrad a rozšiřuje se na 

vlhčí lokality s vyšším obsahem dusíku a podél vodních toků; Solidago spp. je nenáročný na živiny a 

světlomilný a nejčastěji je  nalezneme při okrajích pastvin a luk, ale také podél cest při okrajích lesů. 
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Při porovnání dat z terénu a z digitálních map lze konstatovat, že vlivem odchylky 

zaznamenání polohy GPS je nutné počítat s odchylkou cca 10 m, což se  promítá do možnosti 

lokalizace výskytu invazního druhu rostliny do sousedních  biotopů (např. některé biotopy pobřežních 

vegetací se promítly do biotopu vodní plochy, i když byl zaznamenán jejich výskyt v pobřežní 

vegetaci).  

 

Zjistili jsme, že vlivem odchylky zaznamenávaných dat v GPS se v některých případech 

mohou lišit biotopy zaznamenané digitálně oproti záznamům výskytů v  terénních papírových 

mapách. Kategorie vrstvy mapování biotopů (typy biotopů) jsou však po konfrontaci dat 

z terénu a preferovaných biotopů dle odborné literatury podrobná a přesná environmentální 

proměnná vhodná pro modely šíření invazních druhů (Pěknicová et al., 2015). 

 

Dalším cílem pilotních analýz bylo určení vhodného měřítka pro velikost čtvercové sítě vrstvy 

mapování biotopů, následně použité pro pilotní modely šíření invazních druhů rostlin v CHKO 

Kokořínsko (článek Pěknicová at al. 2015). Dle Brycha (2009) je velikost rastru 1 × 1 km pro 

modelování šíření dle rozdílných biotopů už velmi generalizovaná a pro optimální přesnost 

doporučuje použít rastr 100 × 100 m. Nehrbass et al. (2007) modelovali šíření Heracleum 

mantegazzianum v různých biotopech pro velikost čtverce (gridu) 5 × 5 m. Pro takto podrobné lokální 

měřítko je možné porovnat biotopy a vliv změn využívání krajiny (land-use). Nevýhodou jsou detailní 

vstupní data, která je obtížné získat, a aplikovatelnost modelu limitovaná na lokální měřítko.  

Na základě zkušeností z terénu o mírné odchylce mapovaných výskytů do sousedních biotopů 

jsme vrstvu biotopů generalizovali, tzn., převedli z vrstvy vektorové na vrstvu rastrovou o různých 

velikostech gridu (protnuli jsme vektorovou vrstvu čtvercovou sítí o různých velikostech hrany 

čtverců). Následně bylo provedeno porovnání správnosti protnutí zaznamenaných výskytů Robinia 

pseudoacacia, Solidago spp., Fallopia spp. (Heracleum mantegazzianum byl z této analýzy vyloučen 

z důvodu malého počtu zaznamenaných výskytů) v biotopech vrstvy mapování biotopů a 

konfrontováno s biotopy zaznamenanými v terénu. Srovnání bylo provedeno pro 3 různé škály 

velikosti gridu na základě podrobnosti biotopů. Velikosti gridů jsme zvolili podle generalizace 

biotopů na škály podrobnosti v měřítku 20 × 20 m (odpovídá podjednotce biotopu např. L2.2A),  

30 × 30 m (odpovídá jednotce biotopu např. L2) a 50 × 50 m (odpovídá formační skupině biotopu 

např. L). Z výsledků srovnání různých rozměrů gridů (článek Pěknicová et al, 2015), vstupujících 

následně do modelů šíření, bylo vyhodnoceno, že s rostoucí generalizací biotopů (tzn. rostoucí 

velikostí gridu) rostla shoda s biotopy zaznamenanými v terénu; pro účely tvorby modelu šíření 

s co nejpřesnějším lokálním měřítkem se však již měřítko rastru 50 × 50 m jeví jako velmi 

generalizované, přesto ale použitelné.  
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Ze získaných výsledků jsme vyhodnotili, že optimální škála rastrové sítě by měla mít 

rozměry 30 × 30 m vzhledem k podrobnosti zmapovaných biotopů a odchylce zaznamenané 

polohy GPS přístroje. 

 

3.2. Porovnání modelů šíření druhů 

Jedním z cílů našeho výzkumu bylo vytvoření predikčního modelu pro chráněná území 

v lokálním měřítku, který by pomohl při plánování managementu pracovníkům ochrany 

přírody. Díky tomuto nástroji by mohli vytipovat lokality, kam se invazní druhy budou rozšiřovat, a 

zaměřit se na ně při plánování managementových zásahů. Ze skupiny modelů založených na 

regresních přístupech jsou nejpoužívanější zobecněné lineární modely (GLM) a zobecněné aditivní 

modely (GAM). Mají silný statistický základ a schopnosti realisticky modelovat ekologické vztahy 

(Austin, 2002). Pro vytváření modelů potenciálního rozšíření druhů jsou ve spojení s GIS využívány 

již dlouhou dobu (Moisen et al., 2006). Z velkého množství dostupných modelovacích technik, jsme 

po zvážení dosavadních postupů vyhodnotili jako nejvhodnější použití balíčku „biomod2“, jež je 

součástí statistického programu R a obsahuje řadu modelovacích algoritmů např. GBM, GAM, 

MARS (Thuiller et al., 2003).  

Dle Manel et al. (1999) by při statistickém hodnocení v průběhu konstrukce modelu měla být 

použita více než jedna statistická metoda na stejná data. Nejčastěji jsou modely hodnoceny 

standardním způsobem pomocí hodnot AUC (Area under the curve, také ROC). Výstupem modelu je 

pravděpodobnost v rozmezí 0 – 1 (0 až 100 %), s jakou se v každém bodě může na základě vstupních 

dat daný druh vyskytovat (Elith et al. 2006; Brych 2009).  

Jednou z možností hodnocení přesnosti modelů je pomocí váženého kappa koeficientu К. Ten 

se používá například pro porovnání velkého množství dat simulovaných typů habitatů s různými 

párovými odlištnostmi. Jestliže získáme hodnotu kolem 0,5, pak je predikční schopnost dobrá a 

vynikající v rozmezí 0,85-0,99. Záleží však především na subjektivním posouzení (Guisan et 

Zimmermann, 2000; Oreskes et al., 1994).  

K hodnocení je možno také použít korelaci mezi pozorovanými presenčními/absenčními daty 

a jejich predikcí šíření. Může být vypočítána Pearsonovým korelačním koeficientem a použita pro 

zobecněné lineární modely. Bere v úvahu, do jaké míry se liší predikce od pozorování a informuje o 

diskriminaci modelu (Zheng and Agresti, 2000; Murphy et Winkler, 1992). Pilotní výsledky 

predikčních modelů šíření invazních druhů rostlin z mapování CHKO Kokořínsko (pro každý druh 
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byla vytvořena sada modelů) byly vyhodnoceny na základě evaluačních technik, které jsou součástí 

zmiňovaného balíčku „biomod2“ (viz dále). 

 

Modely šíření druhů byly nejdříve zkonstruovány pro vybrané invazní druhy rostlin 

z pilotního mapování (GAM, GBM, CTA, GLM, ANN, SRE; článek Pěknicová et al., 2015) a 

hodnoceny evaluačními technikami TSS, ROC, KAPPA a POD. Pro Fallopia spp. a Solidago spp. 

byly optimálním typem modelů GAM, GBM a CTA. Pro Heracleum mantegazzianum dosahoval 

dobrých výsledků GLM a ANN modely. Vzhledem k několika málo výskytům Heracleum 

mantegazzianum na mapovaných lokalitách je však výsledky nutné brát jako málo průkazné. Model 

MAXENT dosahoval velmi dobrých výsledků pro Fallopia spp. a Solidago spp., pro Heracleum 

mantegazzianum byly výsledky opět neprůkazné. Další modely podhodnocovaly (ANN) nebo naopak 

nadhodnocovaly budoucí šíření (SRE). Výsledky korespondují s výsledky modelování publikací 

Leathwick et al. (2006) a Moisen et al. (2006), kteří shrnují, že GBM dosahují signifikantně lepších 

výsledků než jiné modely. V publikaci Brych (2009) bylo porovnáno 8 vybraných algoritmů pro 

modelování potenciálního rozšíření druhů na 34 invazních rostlinách v České republice. 

Nejpřesnějších výsledků dle standardního kritéria AUC dosahuje algoritmus GBM, což souhlasí s 

výsledky studie Elith et al., (2006). Mírně horších, ale rovněž stabilních a dobrých výsledků dosahují 

GLM a GAM, přičemž mezi nimi v kvalitě modelů není podstatný rozdíl. Přesto jsou GAM vhodnější 

k modelování více než GLM, z důvodu jejich větší flexibility (Elith et al. 2006). Slibné algoritmy 

ANN, MARS  dosahují středně kvalitních výsledků, v případě MARS je to způsobeno především 

selháním některých z modelů.  

 

 Zjistili jsme, že při pilotní konstrukci modelů primárně záleží na počtu výskytů a 

rozloze areálu. Pro malý počet výskytů je lepší dané lokality přímo sledovat a zaměřit se na 

jejich okolí, než vytvářet složité predikční modely s nejistým výsledkem a velkým podílem vlivu 

náhodných faktorů. 

 

Po pilotním výzkumu vhodnosti vrstvy mapování biotopů, tj. testování velikosti gridů pro 

rastrovou síť a určení preferovaných biotopů, jsme přistoupili k rozsáhlejšímu testování predikčních 

modelů  GLM, GAM, GBM, CTA, MARS, ANN a také k testování environmentálních proměnných, 

simulujících podmínky pro šíření druhů (Pěknicová et Berchová, 2016). Modely šíření druhů byly 

vytvořeny pro Fallopia spp., Solidago spp. a Heracleum mantegazzianum, které byly zmapované  
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v CHKO Kokořínsko. Vrstvy výskytů invazních druhů rostlin byly protnuty čtvercovou sítí o 

velikosti gridu 50 × 50 m. Velikost gridu byla zvolena pro generalizovanou síť biotopů na úrovni 

formační skupiny (např. L) z důvodů testování nové konsolidované vrstvy ekosystémů (KVES) a 

dalších vrstev, které nedosahovaly takové podrobnosti jako vrstva biotopů. Testovanými 

environmentálními proměnnými byly vzdálenosti od vodního toku a cestní sítě, vliv nadmořské 

výšky, půdní typ, typ biotopu, průměrné srážky, sklonitost terénu a typy ekosystémů (podrobnější 

charakteristiky prediktorů viz článek Pěknicová et Berchová, (2016). Vstupní vrstvy prediktorů a 

výskytů invazních druhů byly následně testovány a pro každý druh byl vyhodnocen vhodný model 

šíření druhů a zároveň vhodná environmentální proměnná. 

Pro srovnání modelovacích technik šíření druhů byly použity 3 evaluační techniky: TSS, ROC 

a KAPPA. Z testovaných modelů šíření druhů byly nejlépe hodnoceny modely GBM, GAM and 

MARS pro  Solidago spp. Porosty Solidago spp. byly v mapovaném území zastoupeny nejčastěji. 

Modely GAM, GBM a ANN byly vyhodnoceny jako vhodné pro Fallopia spp. Těch se v mapovaném 

území vyskytovalo o méně než Solidago spp.. Pro porosty Heracleum mantegazzianum díky malému 

množství lokalit výskytů některé modely selhaly (MARS) a modely, které vyšly dle statistického 

hodnocení jako nejlepší (GAM, ANN), dosahovaly naopak vysokých hodnot (článek Pěknicová et  

Berchová,  2016).  

 

Souhrnně se výsledky studií shodovaly v hodnocení přesnosti modelů, kdy GBM a GAM 

byly hodnoceny jako nejvhodnější k použití v modelování šíření druhů. To odpovídá závěrům  

i dalších publikací např. Brych (2009), Elith et al (2006), Moisen et al. (2006), Leathwick et al. 

(2006).  Zároveň lze také shrnout, že modelovací algoritmy jsou vhodné pro různé počty výskytů 

a počet lokalit je důležitý pro úspěšné modelování šíření, kdy se dá obecně říci, že výsledky jsou 

průkazné pro 100 výskytů na 100 km2 (modely MARS), GAM pro více než 50 výskytů na 100 

km2. V případě méně než 10 lokalit na 100 km2 je síla modelů velmi malá. 

 

3.3. Testování environmentálních proměnných 

Pro rozdílné typy modelovacích algoritmů (GLM, GBM, GAM, CTA, ANN, MARS) byly 

testovány vhodné environmentální proměnné (článek Pěknicová et Berchová, 2016). Z hodnocených 

environmentálních proměnných v CHKO Kokořínsko byly určeny jako prediktory s nejvyšší 

hodnotou srovnávacího kritéria typy biotopů a typy půdy pro Solidago spp. Nadmořská výška, 

vzdálenosti od vodní a cestní sítě dosahovaly také velmi dobrých výsledků. Faktor land cover se řadil 
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svými nízkými hodnotami k podprůměrným výsledkům. Srážkové poměry a sklonitost dosahovaly 

velmi nízkých hodnot.  

Pro Fallopia spp. vyšly jako stěžejní prediktory nadmořská výška (což mohlo být způsobeno 

výběrem území a vlivem geomorfologie terénu, viz Vardarman et al. (submit.)) a vzdálenost od 

silnice. Typy biotopů, vzdálenost od vodních cest a typy půd dosahovaly také vyšších hodnot 

srovnávacích kritérií. Naproti tomu sklonitost, srážkové poměry a faktor typů ekosystémů dosahovaly 

nízkých hodnot.  

Pro porosty Heracleum mantegazzianum byla vyhodnocena nadmořská výška a typy 

ekosystémů jako kritéria s nejvyšší hodnotou. Další environmentální proměnné, zejména vzdálenosti 

od vodní a cestní sítě, dosahovaly také vyšších hodnot evaluačních technik. Celkově výsledky pro 

Heracleum mantegazzianum dosahovaly překvapivě vysokých hodnot, což ale vzhledem k malému 

počtu výskytů může být způsobeno nesprávnou evaluací modelů. V publikaci Harell (1996), 

upozorňují, že by počet prezenčních dat neměl překračovat počet prediktorů, což v případě 

Heracleum mantegazzianum v našem výzkumu nebylo splněno (malý počet výskytů a značné 

množství prediktorů).  

Environmentální faktory šíření byly hodnoceny kanonickou korespondenční analýzou také 

v publikaci Vardarman et al. (submit.) a to souhrně pro několik lokalit chráněných území (23 EVL). 

Pro Impatiens glandulifera jsou stěžejními faktory šíření blízkost vodní sítě a geomorfologie.. 

Vzdálenost od vodní sítě je také stěžejní pro oba druhy Solidago spp. a Fallopia bohemica. 

Nadmořská výška a vzdálenost od sídel byla vyhodnocena stěžejní pro Heracleum mantegazzianum. 

 

Lze shrnout, že typy biotopů a nadmořská výška byly vyhodnoceny jako faktory stěžejní 

pro šíření druhů. To se shoduje s publikacemi Chytrý et al. (2004) a Křivánek (2006),  kteří  

upozorňují, že s nadmořskou výškou klesá množství invazních druhů. Dále dobrých výsledků 

dosahovaly faktory vzdálenosti od vodních či cestních sítí a v některých případech také typy 

půdy. Vrstva land-cover je jako užitečný prediktor uváděna např. v publikaci Meentemeyer et al. 

(2008). Vrstva ekosystémů KVES však překvapivě nedosahovala statisticky významných hodnot, 

přestože byla vytvořena na základě  vrstvy biotopů a vrstvy ZABAGED. V dalším testování by bylo 

vhodnější použití míry disturbance land use, než jen pouhé kategorie land-cover. To se shoduje 

s publikací Hobbs (2000), kde uvádí, že predikční modely šíření invazních druhů regionálního 

měřítka by se v budoucnu měly zaměřovat na faktor land-use, který je spojován se změnou typu 

habitatu, režimu disturbancí a rychlou změnou druhového složení.  
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Další proměnné, úhrn srážek a sklonitosti terénu byly vyhodnoceny jako faktory šíření 

s nejmenší predikční silou.  

 

3.4. Vyhodnocení zonace chráněných území pro šíření invazních druhů 

Zkušebně jsme pro všechny mapované invazní druhy (Solidago spp., Fallopia spp., 

Heracleum mantegazzianum) na území CHKO Kokořínsko použili modelovací techniku GBM a 

vytvořili predikční modely šíření pro 14 maloplošných chráněných území (MCHÚ) uvnitř 

mapovaného území CHKO Kokořínsko (Pěknicová et Berchová, 2016). Zjistili jsme, že Solidago 

spp. se vyskytují ve 3 MCHÚ a Fallopia spp. a Heracleum mantegazzianum v jednom MCHÚ. 

Všechny  invazní druhy se vyskytovaly v největším MCHÚ Kokořínský důl. Z výsledků modelování 

vyšlo potenciálně ohrožených 12 MCHÚ invazí Solidago spp., 8 MCHÚ potenciálně ohrožených 

šířením Fallopia spp. a 7 MCHÚ ohrožených porosty Heracleum mantegazzianum. Většina 

mapovaných druhů se vyskytovala při okrajích chráněných území, zejména v okolí lidských sídel a 

podél cest, odkud se mohou dál šířit do ochranářsky cenných lokalit. Výskyty invazních druhů při 

okrajích chráněných území se shodovaly s publikovanými výsledky výzkumu Hostetler et Knowles 

(2009), kteří shrnují, že v jádrových oblastech chráněných území  se nevyskytuje takové množství 

invazních druhů jako na jeho okrajích. Je to způsobeno především lidskými zásahy (disturbancemi 

např. kácení dřevin, chůze mimo vyznačené cesty) a také zvýšenou kompetencí s dalšími druhy. 

Zmíněné disturbance způsobené člověkem, značně přispívají k následnému šíření invazních druhů 

(např Solidago spp., více v Laurance, 2013; Leroux et Kerr, 2013). Proto by bylo vhodné ochranářsky 

cenná území a jejich okolí rozdělit do systému ochranných zón pro lepší kontrolu zavlékání invazních 

druhů, s tím související aplikací vhodného managementu  a také zvýšit povědomí veřejnosti např. 

vhodným značením (více také ve Foxcroft et al., 2013; McKinney 2002). 

 

Na to jsme navázali v následném výzkumu, kdy jsme testovali rozdíl zasažení území 

invazními druhy rostlin, tzn. stupně invaze v chráněných územích a jejich bezprostředním okolí 

(článek Vardarman et al., submit.). Lokality chráněných území (23 EVL) včetně jejich kilometrových 

obalových zón byly rozděleny do 5 zón odstupňovaných z hlediska stupně ochrany přírody a míry 

ovlivnění lidskou činností a to na základě vrstvy mapování biotopů a konsolidované vrstvy 

ekosystémů (zóna A - jádrové území; zóna B – širší jádrová zóna, biotopy v chráněných územích; 

zóna C – polopřirozené lokality; zóna D – člověkem ovlivněná stanoviště, zemědělsky a lesnicky 

obhospodařované plochy, zóna E – člověkem ovlivněná stanoviště, silně degradovaná).   
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Z výsledků  jsme vyhodnotili, že zmapované výskyty invazních druhů rostlin se nacházely  

převážně v obalových zónách EVL (58 %), než uvnitř chráněných oblastí (42%). To se shoduje  

s výsledky publikace Pyšek at al. (2002), kde byly nalezeny neofyty převážně v okolí chráněných 

území (85 %) než uvnitř MCHÚ (25 %). Dle Foxcroft et al. (2013) jsou výskyty invazních druhů 

v chráněných územích pozitivně korelovány s lidskými činnostmi jako je kácení dřevin či  záměrné 

zavlékání druhů ze soukromých zahrádek apod. Zároveň výskyty takovýchto druhů korelují s počtem 

návštěvníků, kteří se stávají významným faktorem pro jejich šíření (např. chůzí po neznačených 

cestách a distribucí invazních druhů). 

Z vybraných invazních druhů rostlin se v mapovaném území nejvíce vyskytovaly porosty 

Solidago spp. (61,3 % z celkové invadované plochy), dále pak Impatiens glandulifera (19,4 % 

z celkové invadované plochy) a porosty Heracleum mantegazzianum (zastoupení 18,3 % z celkové 

invadované plochy). Nejmenší plochu z invadovaných lokalit zabíraly porosty Fallopia spp. (kolem 

1 % z celkové invadované plochy). Nejvíce invazních druhů rostlin se vyskytovalo v zóně C, tedy v 

polopřirozených lokalitách.  Obdobně invadovaná byla zóna D. 

Heracleum mantegazzianum se nejvíce vyskytoval v zónách ovlivněných člověkem  (zejména  

v zóně C, D a E). Impatiens glandulifera se vyskytovala téměř ve všech zónách (zóna A a B), ale 

nejvíce v lokalitách ovlivněných člověkem (zóny D a E). Solidago spp. byl zaznamenán nejčastěji 

v okrajových zónách C a D, zatímco Fallopia spp.byly nalezeny v zóně A a D. 

 

Souhrnně lze  konstatovat, že porosty Impatiens glandulifera, Fallopia sachalinensis a 

Fallopia japonica invaduje více vniřní části chráněných území, zatímco Heracleum 

mantegazzianum, Solidago spp. se více vyskytují v okolí chráněných území. 

Zjistili jsme, že použití zonace chráněných území může poskytnout efektivní ochranu, 

ale pouze za předpokladu aplikace náležitých opatření a stratifikovaného přístupu k eradikaci 

invazních druhů rostlin. 
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3.5     Plánované výzkumné záměry 

Z provedených analýz byla vrstva mapování biotopů vyhodnocena jako relativně přesná 

a vhodná environmentální proměnná k modelování šíření druhů v chráněných území.   Při 

hodnocení použitelnosti vrstvy mapování biotopů jsme se museli vyrovnat s některými praktickými 

nedostatky. Jednak mapování může  ovlivnit výše zmíněná odchylka GPS přístroje a zanést tak 

požadovaný výskyt invazních druhů rostlin do jiného biotopu v digitální mapě. Tím jak jsou kategorie 

biotopů velmi podrobné a často území zabírá jen nepatrnou plochu, může dojít k nepřesným 

záznamům výskytu. Chybně přiřazený biotop k výskytu značně ovlivní testování preferovaných typů 

biotopů, ale také převod vektorové sítě na rastrovou před samotným modelováním. Tomu se dá 

předejít zaznamenáváním zároveň do papírových mapových podkladů, následnou pečlivou kontrolou 

a úpravou nalezených dat v programu GIS.  

Dalším problémem u vrstvy mapování biotopů se  jeví časté zastoupení biotopu typu mozaika. 

Tento biotop se skládá z nahloučených bodových segmentů nebo malých polygonů různých biotopů 

(většinou se jedná o 2-3 segmenty). To způsobuje problémy při vyhodnocování výskytů, kdy je 

obtížné rozklíčovat, který biotop převažuje. Rovněž zpracovatelé mapování biotopů navrhují značné 

omezení zastoupení biotopu mozaika mimo jiné i kvůli vizualizaci aj. Při následných analýzách může 

tento biotop některé výsledky zkreslovat a pro kontrolu je užitečné vytvářet paralelní analýzy 

s vyloučením tohoto biotopu. 

Posledním omezením ve využití vrstvy biotopů je to, že pokrývá ochranářsky cenná území, 

ale není celistvá pro celé území České republiky. Lokality, které jsou významně ovlivněny lidskou 

činností (např. pole) jsou shrnuty do jednotné kategorie nemapovaných segmentů a pro další využití 

vrstvy bitotopů je nutné tyto vrstvy propojit s dalšími kategoriemi odpovídajících typů land-use/land 

cover. Proto jsme přistoupili k testování konsolidované vrstvy ekosystémů, která odráží 

geomorfologické a další podmínky krajiny, typy biotopů a je celistvá pro území České republiky. 

Z dosažených výsledků modelování však nebyla  prozatím vyhodnocena jako signifikantní prediktor 

pro šíření invazních druhů v chráněných územích. Přesto její vhodnost chceme nadále testovat a 

použít jí ve spojení s modelováním vlivu proběhlého managementu na šíření invazních druhů 

rostlin.  

V chráněných územích jsou některé druhy invazních rostlin opakovaně likvidovány (zejména 

Heracleum manteggazianum a Fallopia spp.) a vliv proběhlých zásahů je zásadní pro další šíření. 

V případě zanesení této proměnné do modelů by se jednalo o významné přiblížení modelování 

k reálnému šíření.  Managementové zásahy by zásadním způsobem zpřesnily výsledky 

predikovaného šíření 
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Z testovaných faktorů šíření byly vyhodnoceny jako stěžejní pro šíření druhů zejména vodní 

toky a cesty, dále typy biotopů, nadmořská výška a v některých případech i typy půd. Ostatní 

testované faktory, které nedosahovaly statisticky významných hodnot (např. klimatické poměry, 

průměrné srážky), budou z dalších hodnocení vyjmuty. Naproti tomu bychom rádi zařadily do 

testování vlivu na šíření i některé další proměnné, zejména odrážející ekologické vztahy. Podle 

odborné literatury by měly být do modelování zahrnuty vzájemné biotické vztahy, tzn. kompetiční 

interakce a v úvahu je nutné také vzít vliv sousedních vztahů tzv. autokorelace (Fischer, 1994; Greene, 

1993; Zimmermann, 2010). Dalšími faktory, významně přispívajícím k predikčním vlastnostem 

modelu, jsou vliv historie lokality a vývoj genetické adaptace (Pearson et Dawson, 2003). Vlivem 

geologických, klimatických událostí nebo fyzikálních bariér, jako jsou hory, se tak vysvětlí absence 

druhů v potenciálně vhodném habitatu (Brown et al., 1996). Zde je klíčové pro jak velké území by 

modelování probíhalo a vyvarovat se použití pro větší území než lokálního měřítka.  

Další důležitou proměnnou, která ovlivňuje úspěšnost v šíření invazních druhů, a chtěli 

bychom jí testovat, je změna režimu disturbancí. Ta je jednou z hlavních příčin náchylnosti 

společenstev k invazím. Disturbance naruší konkurenční vztahy mezi domácími druhy a dojde k 

destabilizaci společenstva (Prach et Pyšek, 1997). Takováto narušovaná stanoviště a stanoviště, na kterých 

kolísá množství dostupných zdrojů (zejména živin, ale i vody nebo světla), a na ně vázané vegetační typy 

jsou nejvíce invadovány. Použití takovýchto proměnných však již vyžaduje propojení zručnosti 

v modelování a pochopení složitých ekologických vztahů. 

Další slibnou proměnnou jsou silnice a cestní sítě. Z hlediska krajinných složek jsou nejvíce 

zasaženy silnice, cesty a železnice, které představují ideální transportní dráhy pro šíření. Podél 

železnice, která podobně jako vozovky představuje vhodný koridor k šíření (ať již na kolech vozidel, 

jako příměs nákladu, nebo na krátké vzdálenosti pouhým vířením vzduchu), se také vyskytují. Vodní 

tok je dalším ideálním samohybným médiem, které umožňuje šíření druhu ve směru pohybu vody 

(Křivánek et al., 2004). Prozatím jsme testovali vzdálenost od cestní a vodní sítě, ale zařazením 

např. šíření po směru toku a podél pobřežní vegetace, by se mohlo modelování přiblížit 

skutečnému šíření v reálných podmínkách.  

 

Na základě několikaletého opakovaného námi mapovaných vybraných lokalit by bylo 

vhodné zkonstruovat modely, do kterých vstupuje proměnná time-series. Tím by se sledovalo 

šíření v několika časových obdobích a zároveň monitorovalo šíření nebo naopak zpomalení. O 

rychlosti šíření invazních rostlin v krajině neexistuje mnoho publikovaných studií. Poznatky o této 

problematice jsou však potřebné pro rekonstrukci a predikci invazí. V publikaci Kollmann et al. 

(2009) zkoumali invazní chování nepůvodního keře Rosa rugosa v pobřežních dunách 
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severozápadního pobřeží Dánska. Ke zjištění rychlosti šíření v minulosti a v současné době použili 

letecké snímky a GPS souřadnice výskytu invazní rostliny z terénu (také Müllerová, et al. 2005). 

Rozrůstající plochy výskytu byly použity ke kalkulaci rychlosti šíření, která byla vypočítána jako 0,42 

m za rok. 

 

Testované modely pro šíření invazních druhů rostlin v CHKO Kokořínsko jsme dále chtěli 

ověřit v dalších geomorfologicky rozdílných oblastech České republiky. Vytvořili jsme  modely 

lokálního měřítka šíření vybraných invazních druhů rostlin pro další lokality chráněných území 

(zejména EVL), a to na základě propojení vrstvy dat výskytů invazních druhů rostlin v kombinaci s 

dalšími environmentálními proměnnými. Byly zkonstruovány modely šíření pro invazní druhy rostlin 

ve vybraných EVL a jejich kilometrových obalových zónách (více v Petrus et al., in prep.8) . Modely 

byly zkonstruovány na základě environmentálních proměnných (typů biotopů, land cover, nadmořské 

výšky, sklonitosti terénu, expozice terénu, vzdálenosti od vodní a cestní sítě) pro Fallopia spp., 

Solidago spp., Heracleum mantegazzianum a Impatiens glandulifera, jejichž výskyty byly 

zmapované v roce 2015.  Testovali jsme, jednak jaké typy modelů jsou pro různá EVL vhodné a zda 

se vhodnost použití modelů liší na základě geomorfologie a land-use/land-cover místních podmínek 

chráněných území. Součástí hodnocení bylo statistické porovnání evaluačních kritérií jednotlivých 

modelů. N azákladě statistického porovnání (ANOVA) byla hodnocena evaluační kritéria Relative 

Operating Characteristic (ROC, obdoba AUC), True Skill Statistic (TSS), Cohen’s kappa statistic 

(KAPPA), Success Ratio (SR), Probability of Detection (POD), která dosahovala hodnot od 0 do 1, 

přičemž hodnoty blížící se 0 indikovaly slabou predikční sílu modelovacích technik 

 

Z předběžných výsledků vyplývá, že z hlediska land use/land-cover je k hodnocení vhodnosti 

modelu na danou lokalitu vhodným evaluačním kritériem ROC. Pro vyhodnocení přesnosti modelu 

pro konkrétmí území je vhodné použít evaluační kritérium SR. Data jsou v současné době 

analyzována a dopočítávána. Zhodnocené výsledky by měly být známy během měsíce září tohoto 

roku. Výsledky by měly potvrdit nebo vyvrátit naší hypotézu o rozdílném použití modelů pro rozdílné 

lokality České republiky tzn., zda je možné použít jakousi univerzalní verzi modelů pro všechny 

oblasti. Z předběžných výsledků vyplývá, že generalizace výskytu jednotlivých druhů není možná, 

jelikož jednotlivé studované EVL jsou od sebe navzájem velmi odlišné jak v přítomnosti jednotlivých 

                                                 
8 Rozpracovaný článek bude odeslán do redakce Environmental Modelling – Petrus, D., Pěknicová, J., Vardarman, J., 

Berchová, K. (in prep.): Modelling of invasive plants distribution in Sites of Community Importance. 



84 

 

druhů, tak v jejich abundanci. Přítomnost jednotlivých invazních druhů se liší dle geomorfologie EVL 

a v ČR dle geografické oblasti. 
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