
Univerzita Karlova 

Přírodovědecká fakulta 

 

Studijní program: Ekologie a ochrana prostředí 

Studijní obor: Ochrana životního prostředí 

 

 

 

Nikola Kofentová 

 

Vliv příčných překážek na společenstva ryb v říčním prostředí 

The effect of barriers on riverine fish communities 

 

 

Bakalářská práce 

 

 

Vedoucí práce: RNDr. Petra Horká, Ph.D. 

 

 

 

 

Praha, 2019  

https://www.cuni.cz/UK-6450.html
https://www.cuni.cz/UK-6450.html


 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Prohlášení 

Prohlašuji, že jsem závěrečnou práci zpracovala samostatně a že jsem uvedla všechny použité in-

formační zdroje a literaturu. Tato práce ani její podstatná část nebyla předložena k získání jiného 

nebo stejného akademického titulu. 

  

V Praze dne 8. 8. 2019                                                                             Podpis:               



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Poděkování 

Na prvním místě bych chtěla poděkovat své školitelce RNDr. Petře Horké, PhD. za veškerou pomoc, 

cenné rady a pozitivní přístup při tvorbě této práce. Dále bych chtěla poděkovat své rodině, která 

je to nejdůležitější, co mám, a bez které bych se takhle daleko nikdy nedostala. Nakonec bych ráda 

zmínila své spolužáky, díky kterým mě vše baví ještě o něco více. Studijní obor si vybrat můžete, ale 

na spolužáky musíte mít štěstí. 



Abstrakt 

Výstavba příčných překážek je celosvětově považována za jednu z největších hrozeb pro říční eko-

systémy a jednoznačně patří mezi nejzásadnější vlivy lidské činnosti na populace říčních ryb. Příčné 

překážky, zejména přehrady a jezy, narušují přirozené říční procesy, čímž dochází ke změnám fyzi-

kálních, chemických a biologických vlastností toku a vzniku fragmentované říční sítě, kde se střídají 

úseky tekoucích a stojatých vod. Zároveň dochází ke značným změnám ve struktuře habitatu, jelikož 

výstavba překážek je často spojena s kanalizací toku, regulací průtoku, opevněním břehů a prohlu-

bováním koryta. Říční organismy, zejména ryby, jsou na tyto změny vysoce citlivé, změny je posti-

hují na úrovni jedinců, druhů i celých populací. Mezi nejzávažnější dopady fragmentace patří zpo-

malení nebo úplné zastavení migrace ryb a ztráta habitatů. Nejvíce ohroženou skupinou jsou di-

adromní a reofilní druhy ryb, které mají složité migrační strategie a specifické nároky na prostředí. 

Kromě narušení migrace působí příčné překážky mnoha dalšími mechanismy – narušují reprodukci, 

růst a vývoj ryb, mění složení a trofickou strukturu společenstev a znesnadňují rybám přizpůsobení 

vůči dalším změnám prostředí, jako je například znečištění vody nebo posuny areálů vlivem klima-

tické změny. Zejména v rozvinutých částech světa se proto často přistupuje k určitým snahám o ná-

pravu nebo zmírnění dopadu příčných překážek. Za účelem zachování nebo obnovení prostupnosti 

fragmentované říční sítě jsou konstruovány rybí přechody. Jejich účinnost však často nebývá dosta-

tečná a populace ryb jsou stále vystavovány zvýšenému stresu, což má negativní vliv na jejich pře-

žívání. Do budoucna by bylo vhodné se zaměřit na zachování a obnovování celkového přirozeného 

charakteru toků, zabránit výstavbě nových překážek, a pokud je to možné, přistupovat k odstraňo-

vání těch starých. 

Klíčová slova: příčné překážky, přehrady, jezy, nádrže, ryby, fragmentace toků, migrační bariéra, 

habitat 

 

Abstract 

The construction of river obstacles is considered one of the major threat to freshwater ecosystems 

worldwide, with a greater impact upon riverine fish than any other human activity. River obstacles, 

especially dams and weirs, affect the natural environment in streams and rivers, causing changes 

in physical, chemical and biological processes and disrupting connectivity of rivers via alternating 

series of lotic and lentic reaches. The effect of obstacles is further magnified by associated habitat 

alterations like are channelization, flow regulation, fortification and deepening of a riverbed. Orga-

nisms and especially fish that live in rivers are highly sensitive to these changes, which affects them 



at the level of individuals, species and the whole populations. The most pronounced is 

the barrier-effect to upstream and downstream migration and loss of habitats. Diadromous 

and rheophilic species of fish are the most sensitive ones as they have complex migration strategies 

and habitat requirements. Fish are further affected by obstacles via many other mechanisms, such 

as the effect on reproduction success, growth and development, changes in the composition 

and trophic structure of communities and restricted response to further environmental constraints 

including water pollution or predicted climate changes. Efforts are made to remedy or mitigate 

barrier impact, particularly in developed countries. Fish passage facilities are constructed to main-

tain or restore the connectivity of watersheds, however, they are often inefficient and fish popula-

tion persistence further declines. There is, therefore, an increased need to conserve and restore 

the overall natural character of streams, preventing the construction of new obstacles and, if pos-

sible, removing the old ones. 

Keywords: river obstacles, dams, weirs, impoundments, fish, river fragmentation, migration 

barrier, habitat   
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1 Úvod 
Výstavba příčných překážek je považována za jeden z nejvýznamnějších antropogenních vlivů 

na říční ekosystémy a v nich žijících organismy včetně ryb. Ryby jsou vůči jejich působení zvláště 

citlivé (Slawski et al., 2008; Fuller et al., 2015). Výstavba příčných překážek je považována za nejvý-

raznější zásah do populací říčních ryb. Jejich přítomností je ovlivněna více než polovina (172 z 292) 

velkých říčních systémů světa (Nilsson et al., 2005) a jsou považovány za jednu z hlavních příčin 

snižování biodiverzity říčních ekosystémů (Dudgeon et al., 2006). Dodnes bylo ve světě postaveno 

více než 57 000 velkých přehrad, které zadržují 14 % z celkového ročního odtoku (Moldan, 2015). 

V České republice se nachází přibližně šest tisíc přehrad, jezů a dalších příčných překážek vyšších 

než 1 m, společně s překážkami nižšími než 1 m je však jejich celkový počet mnohem vyšší (Slavík, 

2013). Vzhledem k probíhajícím změnám klimatu a s nimi souvisejícími narůstajícími požadavky 

na dostupnost vody se předpokládá, že množství přehrad bude v budoucnu dále narůstat (Freeman 

et al., 2003).  

Ačkoliv by se mohlo zdát, že vliv příčných překážek na společenstva ryb je, zejména v sou-

vislosti s migracemi a rozmnožováním ryb, dobře znám, interakce vlivu příčných překážek s aktuál-

ními problémy životního prostředí, jako je například změna klimatu a eutrofizace toků, přináší nové 

souvislosti. Cílem této bakalářské práce je popsat vliv příčných překážek na společenstva ryb v říč-

ním prostředí a shrnout aktuální poznatky související s vlivem působení příčných překážek na ryby. 

Práce se nejprve zabývá složením, vývojem a kvalitou společenstev ryb v nenarušených vodních to-

cích, následně stručně představuje a definuje pojem příčné překážky. Podstatnou část práce, vy-

světlující mechanismy působení příčných překážek na rybí společenstva, lze pomyslně rozdělit na 

tři části. První část je zaměřena na změny v říčním prostředí, které příčné překážky způsobují, a do-

pad těchto změn na ryby. Jedná se o změny průtokového a teplotního režimu, změnu kvality vody 

a ztrátu habitatů. Druhá část popisuje vliv příčných překážek na strukturu a funkci společenstev ryb, 

zejména na migraci, druhovou diverzitu a trofickou strukturu. Třetí část se zabývá vlivem kumula-

tivního účinku příčných překážek na regionální a globální úrovni a shrnuje nápravná opatření, jejichž 

cílem je zabránění nebo zmírnění nepříznivého dopadu příčných překážek na ryby, obnovení přiro-

zených podmínek toku a propojenosti říční sítě. 
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2 Společenstva ryb v tocích 

2.1 Složení rybích společenstev 

Složení společenstva ryb v tocích je ovlivněno zejména podmínkami toku, ve kterém se společen-

stva nachází. Typickou vlastností toků je proměnlivost, kdy od pramene k ústí dochází k plynulým 

změnám v hloubce, šířce, rychlosti, objemu, teplotě a entropii, což se odráží ve vzhledu řek, velikosti 

transportovaného organického materiálu, poměru mezi respirací a produkcí, složení a početnosti 

populací. Tyto změny se následně odráží ve fungování říčního ekosystému jako celku. Říční ekosys-

tém lze obecně rozdělit na tři části – horní tok (řády toku 1–3), střední tok (řády toku 4–6) a dolní 

tok (řády toku >6). V závislosti na tom, v jaké části toku se nachází, se mění druhová diverzita a po-

travní specializace společenstev, a tedy i složení populace ryb (Vannote et al., 1980). 

Na podmínky v horních tocích má značný vliv pobřežní vegetace, která obvykle zastíněním 

snižuje primární produkci autotrofních organismů a jejímž prostřednictvím se do řek dostává velké 

množství organických látek alochtonního původu, systém je závislý na příjmu živin z okolí. Nachází 

se zde druhy ryb, které jsou adaptovány na život v chladné vodě. Většinou se jedná o převážně 

invertivorní druhy (živí se bezobratlými živočichy), jejichž diverzita je obvykle nízká (Huet, 1954, 

in Vannote et al., 1980). Se zvětšováním velikosti toku dochází ke snižování množství přísunu látek 

alochtonního původu, významu nabývá primární produkce a transport organických látek z vyšších 

úseků řeky. Společenstva ryb jsou zde více diverzifikovaná (Huet, 1954, in Vannote et al., 1980), 

kromě invertivorních druhů se zde nachází také druhy piscivorní (živí se ostatními rybami; Vannote 

et al., 1980). Dolní tok je charakterizován velkým množstvím partikulované organické hmoty, po-

cházející z listí a dřevěných úlomků zpracovávaných v předchozích částech řeky, která je zde důleži-

tým zdrojem energie. Primární produkce je v této části toku často limitována hloubkou a zákalem. 

Kromě invertivorních a piscivorních druhů ryb se zde vyskytují také planktivorní druhy (Vannote 

et al., 1980). 

Podobně jako Vannote et al. (1980) popsal plynulé změny v průběhu toku i Frič (1872), který 

rozdělil tekoucí vody České republiky na čtyři tzv. rybí pásma a pojmenoval je podle typického druhu 

ryb, který se v nich nachází. Prvním pásmem je pásmo pstruhové. Pstruhové pásmo je nejvýše po-

ložené. Vyznačuje se vysokým spádem (>0,4 %) a velkou rychlostí proudu, kamenitým dnem, vyso-

kým obsahem rozpuštěného kyslíku a nízkou teplotou vody (max. 12–18 °C). Charakteristickými zá-

stupci ryb jsou pstruh obecný Salmo trutta, vranka obecná Cottus gobio, střevle potoční Phoxinus 

phoxinus a mihule potoční Lampetra planeri. V lipanovém pásmu je spád výrazně nižší (0,1–0,2 %), 

proud mohutnější a klidnější, s tůněmi a fluviatilními úseky. Dno je kamenité až štěrkovité, teplota 

je vyšší (max. 18–20 °C), nasycení kyslíkem se blíží 100 %. Vyskytují se zde ryby jako lipan podhorní 
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Thymallus thymallus, střevle potoční, mřenka mramorovaná Barbatula barbatula, jelec tloušť Squ-

alius cephalus a ouklejka pruhovaná Alburnoides bipunctatus. Pro parmové pásmo jsou typické řeky 

s širokým, poměrně mělkým korytem. Spád je nižší než v lipanovém pásmu (0,03–0,15 %). Rychlost 

proudění je stále poměrně vysoká. Dno je kamenité s menšími ohlazenými kameny nebo štěrkovité, 

nachází se zde více tůní a fluviatilních úseků. Maximální teploty se pohybují v rozmezí 19–22 °C. 

Typickými druhy ryb jsou parma obecná Barbus barbus, ostroretka stěhovavá Chondrostoma nasus 

a podoustev říční Vimba vimba. Nejníže položené pásmo je pásmo cejnové. Přirozeně se nachází 

v meandrujících nížinných tocích, kde převažují fluviatilní úseky. Často se zde vytvářejí mrtvá ra-

mena. Spád je zde nejnižší (<0,08 %), proudění pomalejší. Maximální teplota dosahuje 22–30 °C. 

Obsah kyslíku může působením planktonního společenstva silně kolísat. Dno je pokryto štěrkem, 

pískem nebo bahnem. Typickými zástupci jsou například cejn velký Abramis brama, bolen dravý 

Leuciscus aspius, sumec velký Silurus glanis, candát obecný Sander lucioperca, karas obecný Caras-

sius carassius, lín obecný Tinca tinca, perlín ostrobřichý Scardinius erythrophthalmus, plotice 

obecná Rutilus rutilus a úhoř říční Anguilla anguilla. V dnešní době, kdy je velké množství toků re-

gulováno, představuje cejnové pásmo nejběžnější typ (Hartman et al., 2005; Kubečka, 2013). Roz-

dělení rybích společenstev do pásem dále rozpracovala řada autorů, jako například Huet (1959) 

pro Evropu nebo Hutchinson (1939) pro jižní Asii. Později se však ukázalo, že toto rozdělení je příliš 

zjednodušené. Vhodnější se jeví rozdělení rybích společenstev podle nároků na životní prostředí 

a prostředí pro rozmnožování na reprodukční (Balon, 1975) a ekologické skupiny (Schiemer 

a Waidbacher, 1992). Jelikož spolu tyto dvě skupiny z velké části korelují, lze podle ekologických 

a reprodukčních nároků rozlišovat tři základní skupiny ryb – reofilní, limnofilní a eurytopní (Schie-

mer a Waidbacher, 1992). 

Reofilní (proudomilné) druhy ryb se vyskytují s úsecích s vyšším spádem (Schiemer 

a Waidbacher, 1992). Zahrnují druhy ryb, které se vytírají nad štěrkovitým (litofilní) a písčitým (psa-

mofilní) substrátem (Balon, 1975). Patří sem například pstruh obecný, střevle potoční, mník jedno-

vousý Lota lota, lipan podhorní, parma obecná, bolen dravý nebo jelci (Horký, 2013). Limnofilní 

druhy preferují stojatou vodu, například tůně a pomaleji tekoucí úseky řek (Schiemer a Waidbacher, 

1992). Patří sem druhy ryb, které se vytírají nad rostlinami (fytofilní), staví si hnízdo ze zbytků rostlin 

(ariadnofilní) nebo využívají mlže jako mezihostitele (ostrakofilní; Balon, 1975). Typickými zástupci 

jsou karas obecný, perlín ostrobřichý, hořavka duhová Rhodeus amarus, piskoř pruhovaný Misgur-

nus fossilis a lín obecný (Horký, 2013). Poslední skupinou jsou druhy eurytopní. Tyto druhy nemají 

vyhraněné nároky na prostředí. Vyznačují se širokou ekologickou valencí, nízkou mírou specializace 

a odolností vůči změně prostředí (Schiemer a Waidbacher, 1992). Spadají sem druhy ryb bez speci-

fických nároků na tření (fyto-litofilní; Balon, 1975). Řadíme mezi ně například plotici obecnou, 

https://www.biolib.cz/cz/taxon/id15612/
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okouna říčního Perca fluviatilis, ouklej obecnou Alburnus alburnus nebo cejna velkého (Horký, 

2013). 

2.2 Kvalita rybích společenstev 

Společenstva ryb lze kvalifikovat nejen podle jejich složení, ale i podle jejich kvality. Tento koncept 

vychází z požadavků rámcové směrnice o vodách 2000/60/ES, vyhlášené Evropskou komisí v roce 

2000, která ke svému plnění vyžaduje komplexní posouzení ekologického stavu vodních ekosys-

témů. Stav vodních ekosystémů je posuzován na základě biologických, hydromorfologických, che-

mických a fyzikálně-chemických ukazatelů kvality, které vodní toky, ale i jiné vodní útvary, klasifikuje 

do pěti tříd kvality. Směrnice předepisuje, že veškeré vodní útvary by měly být uvedeny alespoň 

do dobrého ekologického stavu (Water Framework Directive 2000).  

Jednou z metod používaných při biomonitoringu, je index biologické integrity (IBI, The Index 

of Biotic Integrity). Biologická integrita je definována jako schopnost podporovat a udržovat vyvá-

žená, propojená a přizpůsobivá společenstva organismů, jejichž druhové složení, diverzita a funkční 

organizace odpovídá přírodním podmínkám dané oblasti (Karr a Dudley, 1981). Do posuzování je 

zahrnuto druhové složení, diverzita a další ekologické faktory, jako je počet jedinců ve vzorku, po-

měr druhů ryb podle jejich potravní specializace apod. (Karr, 1981). Jelikož ryby vykazují řadu vlast-

ností, které se dají při tomto posuzování úspěšně využít, jako jsou například poměrně jednoduchá 

identifikovatelnost, variabilita v potravní specializaci a výskyt téměř ve všech vodách nezávisle 

na jejich velikosti a stupni znečištění (Karr, 1981), jevil se monitoring společenstev ryb jako vhodná 

alternativa. V době, kdy tato směrnice vstoupila v platnost, však většině států Evropské unie schá-

zely metody, které by se k tomuto hodnocení daly využít. Za účelem řešení tohoto problému byl 

Evropskou unií financován projekt FAME, jehož cílem bylo vytvoření metod vhodných k posuzování 

stavu vodních toků v celé škále evropských podmínek (Schmutz et al., 2007). Byl vytvořen index EFI1 

(FAME consortium, 2005), který vychází z principu IBI, a který byl dále vyvíjen v současně používaný 

EFI+ (EFI+ consortium, 2009). Mezi jeho hlavní výhody patří jeho široká aplikovatelnost na environ-

mentální podmínky po celé Evropě bez nutnosti interkalibrace. Dosahuje hodnot 0 až 1, kdy 0 značí 

nejhorší možný a 1 nejlepší možný ekologický stav (Schmutz et al., 2007). Většina členských států 

upravuje index s ohledem ke specifickým podmínkám prostředí. V České republice se pro posuzo-

vání ekologické kvality tekoucích vod prostřednictvím ryb využívá český multimetrický index (CZI). 

Tento index k hodnocení využívá ryby v juvenilních stádiích (YOY2) odlovené na konci léta. Využívání 

juvenilních ryb místo dospělých má několik výhod – patří mezi ně například nižší finanční náklady 

 
1 European Fish Index 
2 YOY – young of the year fish 
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a fakt, že juvenilní ryby jsou náchylnější ke změnám, a tedy na ně rychleji a výrazněji reagují. Nej-

větším přínosem metody je to, že odráží skutečný stav společenstva – tedy přirozené rozmnožování, 

a není ovlivněn (nebo jen minimálně) dosazováním ryb ze strany rybářských organizací (Horký et al., 

2013). 
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3 Příčné překážky – definice pojmů 

Za příčnou překážku považujeme tu, která příčně přehrazuje vodní tok po celé jeho šířce. Z legisla-

tivního hlediska příčné překážky dle § 55 odst. 1 zákona č. 254/2001 Sb., o vodách a o změně ně-

kterých zákonů (vodní zákon), zpravidla řadíme mezi vodní díla. Vodní díla jsou zde definována jako: 

„stavby, které slouží ke vzdouvání a zadržování vod, umělému usměrňování odtokového režimu 

povrchových vod, k ochraně a užívání vod, k nakládání s vodami, ochraně před škodlivými účinky 

vod, k úpravě vodních poměrů nebo k jiným účelům sledovaným tímto zákonem“. Dle § 1 odst. 1 

písm. c) vyhlášky č. 252/2013 Sb. mezi příčné překážky řadíme zejména přehradní hráze, hráze ma-

lých vodních nádrží nebo rybníků, jezy, stupně znemožňující přirozenou migraci vodních živočichů 

nebo stavby sloužící k pozorování stavu povrchových vod umístěné v korytě vodního toku 

nebo na pozemku sousedícím s korytem vodního toku. Ve své bakalářské práci jsem se zaměřila 

zejména na vliv přehrad a jezů. 

3.1 Přehrady 

Přehrada je dle § 2 písm. a) vyhlášky č. 23/2007 Sb. definována jako: „stavba přehrazující vodní tok 

nebo údolí, tvořená přehradní hrází, včetně funkčních zařízení, která slouží k trvalému vzdouvání 

a akumulaci povrchových vod ve vodní nádrži za účelem řízení odtoku povrchových vod“. Hráz je 

definována jako „stavba, včetně funkčních zařízení, která přehrazuje vodní tok nebo údolí a která 

slouží k trvalému nebo občasnému vzdouvání nebo akumulaci povrchových vod, slouží na ochranu 

před povodněmi, popřípadě ke zvětšení kapacity koryta vodního toku, nebo slouží k ohrázování 

vodních nádrží“ (§ 2 písm. b) vyhlášky č. 23/2007 Sb.). 

Výstavbou přehrad typicky vzniká nádrž zadržující velký objem vody (Radinger et al., 2018). 

Voda ve vodní nádrži může mít vlastnosti pomalu tekoucí nebo stojaté vody. O stojaté vodě v lim-

nologickém smyslu mluvíme, když rychlost proudu nepřesahuje 1 cms-1, tedy hraniční rychlost, 

která ještě umožňuje normální život planktonních organismů (Zelinka a Sládeček, 1964). Nádrž mů-

žeme rozdělit na tři zóny (viz. obrázky č. 1. a 2), které se vyznačují různými fyzikálními, chemickými 

a biologickými vlastnostmi. Říční zóna je relativně krátká, úzká, mělká a dobře promíchaná, s vyšší 

rychlostí proudění a vyšším zákalem a aerobními podmínkami. V přechodné zóně rychlost proudění 

a zákal klesá, zvyšuje se zatížení organickými látkami z alochtonních zdrojů a roste význam autoch-

tonní produkce. Podmínky v jezerní zóně jsou podobné podmínkám v jezeře. Dochází k termální 

stratifikaci, limitaci živinami a dekompozici v hypolimniu (Thornton et al., 1990; Wetzel, 2001).  



7 
 

 

Obrázek č. 1: Zonace nádrží při pohledu shora (upraveno podle Kimmel, 1990) 

 

Obrázek č. 2: Zonace nádrží – podélný průřez (upraveno podle Wetzel, 2001) 

V minulosti byly stavěny zejména přehrady jednoúčelové, využívané jako zásobárna vody 

nebo k zavlažování. S vývojem civilizace se začaly zvyšovat nároky na spotřebu vody a její kvalitu 

a objevovaly se další důvody pro přehrazení vodního toku (ICOLD). V průběhu 19. a 20. století umož-

nily nové technologie výstavbu větších přehrad s komplikovanější strukturou, což vyústilo v rozší-

ření způsobů jejich využití (Poff a Hart, 2002). V dnešní době existují zejména přehrady víceúčelové. 

K jejich výstavbě dochází zejména v rozvojových částech světa. Ve vyspělých zemích se v součas-

nosti nové přehrady příliš nestaví, naopak se na ně začíná pohlížet z hlediska jejich negativních 

účinků (Moldan, 2015), a v zejména ve vyspělých zemích dochází k jejich odstraňování a snaze vrátit 

řeky do původního stavu (Ding et al., 2018). 

Jednotlivé přehrady se mohou výrazně lišit jak ve velikosti, tak ve způsobu využití. Rozdělení 

podle velikosti bývá problematické, jelikož neexistuje jediné mezinárodně využívané kritérium. 

Pro potřeby této bakalářské práce jsem se tedy rozhodnula využít definici Mezinárodní komise pro 

velké přehrady (ICOLD), které definuje velké přehrady (large dams) jako přehrady, které dosahují 

minimální výšky 15 m nebo přehrady s výškou mezi 5 až 15 metrů, jejichž nádrž má objem více než 
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3 000 000 m3 (ICOLD, 2011). Podle způsobu využití rozlišujeme například přehrady sloužící k záso-

bování vodou (Acou et al., 2008), zavlažování, ochraně před povodněmi, vyrovnávání průtoků, vý-

robě elektrické energie (Dainys et al., 2017), navigaci, redukci množství sedimentu (Martignac et al., 

2013; Znachor et al., 2016) a okrajově k rekreaci, provozování vodních sportů nebo rybolovu (Aus-

tralian Water Association).  

V závislosti na velikosti i způsobu využití budou vlivy jednotlivých přehrad rozdílné. U veli-

kosti zpravidla platí, že čím je přehrada vyšší, tím výraznější je její vliv (Katano et al., 2006). U způ-

sobu využití už to tak jednoznačné není. Obecně mají poměrně specifické postavení přehrady pří-

slušící vodním elektrárnám, jelikož mohou například regulovat velikost průtoku v průběhu dne 

a ovlivňovat říční organismy působením turbín (Winter et al., 2006; Calles et al., 2010; Dainys et al., 

2017). Vodní elektrárny produkují 71 % veškeré energie pocházejících z obnovitelných zdrojů 

(World Energy Council, 2016) a produkce energie vodními elektrárnami stabilně roste o 3 % ročně 

(Moller, 2012).  

3.2 Jezy 

Jez je dle § 2 písm. c) vyhlášky č. 23/2007 Sb. definován jako: „stavba přehrazující vodní tok, pří-

padně údolí, včetně funkčních zařízení, která slouží především ke vzdouvání povrchové vody 

ve zdrži“. Jezy jsou oproti přehradám výrazně nižší a jejich výstavbou vzniká nádrž menší velikosti. 

Typickou charakteristikou je voda odtékající horem – tzv. přepad. Účelem jejich výstavby bývala 

většinou výroba elektrické energie, regulace vodního toku za účelem ochrany proti povodním, zvý-

šení splavnosti (Radinger et al., 2018) nebo zabránění migrace ryb z nádrže proti proudu řeky (Hla-

dík et al., 2008). Jejich dopad jakožto jedné konkrétní překážky sice bývá méně významný, ale vzhle-

dem k jejich mnohonásobně vyššímu počtu mohou z hlediska migrační bariéry také hrát důležitou 

roli, a je potřeba brát v úvahu i jejich kumulativní účinek (Poff a Hart, 2002, Musil et al., 2012). 
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4 Vliv příčných překážek na ryby 

V dnešní době je většina říčních ekosystémů narušena výstavbou příčných překážek (Dudgeon 

et al., 2006). V důsledku jejich přítomnosti vzniká uměle regulovaná řeka, ve které se střídají úseky 

tekoucí a stojaté vody. Dochází k přerušení říčního kontinua, což se projevuje ve změnách parame-

trů řeky a složení a fungování říčních společenstev (Moss, 2010). Koncept diskontinuity (The serial 

discontinuity concept; Ward a Stanford, 1983) teoreticky popisuje tyto změny v závislosti na tom, 

v jaké části řeky je tok přehrazen. Zatímco přehrazení toku v jedné části nemusí mít na určitý para-

metr téměř žádný vliv, v jiné části může způsobit výrazné změny (Ward a Stanford, 1983). S výstav-

bou příčných překážek dochází především k přehrazení toku, s ním ale souvisejí i další neméně pod-

statné důsledky, které mohou mít na fungování společenstev mnohdy větší vliv než samotné pře-

hrazení. K hlavním důsledkům výstavby příčných překážek patří změna průtokového režimu a re-

žimu transportu sedimentů a živin (Cheng et al., 2016), pokles koncentrace rozpuštěného kyslíku ve 

vodě (Tétard et al., 2016; Jumani et al., 2018), zvýšení nebo snížení zákalu (Vollenweider, 1992) 

a zhoršení projevů eutrofizace (Parker et al., 2016). Tyto faktory mohou mít negativní vliv zejména 

na citlivé druhy ryb, zvýhodňovat odolnější druhy, a vést ke změnám ve složení rybích společenstev 

(Jeppesen et al., 2000; Parker et al., 2016). Účinky těchto faktorů jsou popsány v následujících ka-

pitolách.  

4.1 Změna průtokového režimu 

Průtokový režim má klíčovou roli pro zachování biologické integrity říčních ekosystémů.  Je defino-

ván pěti složkami – velikostí průtoku včetně minimálních a maximálních průtoků, jejich frekvencí, 

trváním, načasováním a rychlostí, s jakou dochází k jejich změnám. Tyto složky mají vliv na kvalitu 

vody, dostupnost zdrojů, kvalitu habitatů a vzájemné interakce mezi organismy, a spolu s fyzicko-

geografickými poměry (klima, geologické a geografické podmínky, vegetační pokryv) formulují spe-

cifické podmínky daného toku, na které jsou v něm žijící organismy adaptovány (Wedderburn et al., 

2017). Výrazný vliv změny průtokového režimu lze pozorovat zejména u juvenilních stádií ryb. Jejich 

početnost a druhové složení se v průběhu let výrazně mění, jelikož jsou silně ovlivňována hodno-

tami průtoku. Vliv průtoku na rozmnožování ryb je druhově specifický a závisí na reprodukčním cho-

vání, fyziologii a požadavcích larválních a juvenilních stádií na habitaty (Lucas and Baras, 2001). Vyšší 

průtok může mít pozitivní vliv při překonávání příčných překážek. To potvrzují Acou et al. (2008) 

ve studii prováděné na francouzské řece Frémur na přehradě Bois Joli, vysoké 14 m. 91 % úhořů, 

kteří tuto překážku překonali, ji překonali v době zvýšeného průtoku. Podobné výsledky ukazuje 

studie Boubée et al. (2001), zabývající se vlivem průtoku na překonání překážky dvěma druhy úhořů 

žijícím na Novém Zélandu, úhoře australského Anguilla australis a úhoře novozélandského Anguilla 

dieffenbachii.  
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Typickým vlivem spojeným se změnou průtoků je tzv. špičkování (hydropeaking) vodních 

elektráren. Jedná se o střídání vysokých a nízkých průtoků v závislosti na jejich provozu. Nejvýraz-

nější vliv při hodnocení dopadu na ryby má frekvence stoupání a poklesu (tj. počet peaků za rok) 

a jeho načasování, rychlost stoupání a stav habitatu (Schmutz et al., 2015). Zvláště citliví jsou 

ke změnám výšky hladiny juvenilní jedinci, kteří mohou být během zvýšených průtoků strháváni 

proudem do nižších částí řeky, a následným poklesem mohou uvíznout podél okrajů kanálu. Riziko 

uvíznutí je vyšší v případě, kdy se okraje koryta svažují pozvolněji a jsou heterogenní, než když jsou 

strmá a homogenní (Tuhtan et al., 2012), když je rychlost stoupání hladiny vyšší než 15 cmh-1 a frek-

vence větší než 20 peaků ročně (Schmutz et al., 2015). Ve výsledku může špičkování vést ke snížené 

úspěšnosti reprodukce v důsledku ztráty trdlišť a habitatů potřebných k vývoji juvenilních stádií, 

narušení období tření nebo poškození jiker (García et al., 2011; Young et al., 2011). Všechny tyto 

faktory mohou snížit biomasu ryb v oblasti pod špičkujícími elektrárnami. Například v Rakousku je 

v řekách narušených špičkujícími elektrárnami biomasa ryb nižší průměrně o 114 kgha-1 (Schmutz 

et al., 2015). Důležité je také zachování minimálního zůstatkového průtoku pod vodními elektrár-

nami. To bylo dokázáno při srovnávání stavu rybích populací ve švédských řekách. Ryby v řekách, 

ve kterých byl minimální průtok (ve Švédsku odpovídá 5 % původního průtoku, tj. průtoku před 

regulací) trvale zachován, vykazovaly vyšší diverzitu, početnost, větší velikost těla a delší životní 

cykly než ryby v řekách, kde nebyl minimální průtok dodržován (Göthe et al., 2019). 

4.2 Změna teplotního režimu 

Teplota vody a její kolísání jsou důležitými faktory, které ovlivňují složení říčních společenstev (Mag-

nuson et al., 1979, Vannote et al., 1980).  V přirozených tocích teplota vody vzrůstá od pramene 

k ústí a zároveň vykazuje denní a sezónní oscilace (Lellák a Kubíček, 1991). Horní toky, které jsou 

výrazně ovlivněny zastíněním pobřežní vegetací, vykazují v průběhu dne pouze malé teplotní roz-

díly. Se zvětšující se vzdáleností od pramene a mohutněním toku se však vliv okolní vegetace sni-

žuje, čímž dochází ke zvětšování denních výkyvů teplot vlivem slunečního záření. Tyto výkyvy dosa-

hují maxima ve středních tocích, kde můžeme v průběhu dne zaznamenat největší teplotní rozdíly 

(Vannote et al., 1980). V dolních tocích jsou maximální denní výkyvy teplot nižší, a to díky velkému 

objemu vody v korytě řeky, který tyto výkyvy tlumí (Ross, 1963, in Vannote et al., 1980). Důležité je 

také zmínit fakt, že ve většině toků je díky turbulentnímu charakteru proudění stálá vertikální ho-

motermie (Lellák a Kubíček, 1991). 

Větší teplotní rozdíly během dne jsou spojovány s vyšší druhovou diverzitou (viz obrázek 

č. 3), jelikož diverzita pomáhá zachovávat ekosystémovou stabilitu proměnlivého systému (Vannote 

et al., 1980). Ekosystémovou stabilitu můžeme obecně popsat jako schopnost ekosystému udržovat 

relativně nezměněné prostředí i za působení rušivého vlivu, a zachovávat tak strukturu a funkci 
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přítomných společenstev. Docílit ji lze při ustavení dynamické rovnováhy mezi vlivy přispívajícími 

ke stabilizaci systému a vlivy, které systém narušují. V systémech se stabilní fyzickou strukturou 

může být tedy druhová diverzita nízká, ale celková stabilita zůstane zachována. Právě teplota je 

dobrým příkladem, na kterém lze toto stabilizační působení vysvětlit. V tocích, ve kterých teplota 

během dne výrazně kolísá, mohou být organismy po značnou část dne vystaveny teplotám, které 

pro ně nejsou optimální, ale v průběhu dne se každý organismus bude po nějakou dobu nacházet 

v takovém prostředí, jehož teplota pro něj optimální je. V tomto případě bude během dne optimální 

teplotě vystaven větší počet druhů než v prostředí, ve kterém je změna teploty během dne mini-

mální. Z toho vyplývá, že nejvyšší očekávaná diverzita bude ve středních tocích, zatímco v horních 

a dolních tocích bude diverzita nižší (Vannote et al., 1980).  

 

Obrázek č. 3: Vztah maximálních denních výkyvů teploty a diverzity (upraveno podle Vannote 

et al., 1980) 

Podle ekologické valence rozeznáváme druhy eurytermní, schopné přizpůsobit se značně 

odlišným teplotám prostředí, a stenotermní, žijící v prostředí s malým kolísáním teploty. Steno-

termní druhy můžeme podle teplotního optima rozdělit na druhy studenomilné a teplomilné. Mezi 

eurytermní druhy ryb řadíme například štiku obecnou Esox lucius a okouna říčního, vyskytující se 

od polárního kruhu až po jižní Evropu. Stenotermní druhy jsou v našich podmínkách převážně stu-

denomilné. Příkladem může být pstruh obecný nebo vranka obecná (Hartman et al., 2005). 

Změna teplotního režimu řek vlivem příčných překážek má významný vliv na rybí společen-

stva. Tento vliv je dán zejména hloubkou a povrchem nádrže, délkou doby zdržení a stratifikací ná-

drže (Lessard a Hayes, 2003). U menších překážek, jako jsou například nízké jezy, nebývá vliv změny 

teploty významný (Gillette et al., 2005), v případě větších překážek se ale projevuje výrazněji (Todd 

et al., 2005; Jumani et al., 2018). Zatímco v nenarušené řece je teplota vody v celém vodním sloupci 

stejná, při přehrazení vzniká nad přehradou vodní nádrž, která může v závislosti na klimatických 

podmínkách podléhat stratifikaci. Vliv přehrady na teplotní režim toku se bude výrazně lišit v závis-

losti na tom, v jaké části překážky je voda vypouštěna. Při vypouštění vody o vyšší nebo nižší teplotě, 
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než která je pro daný tok přirozená, mluvíme o tzv. tepelném znečištění (Lugg a Craig, 2014). Většina 

velkých přehrad jsou přehrady se spodní výpustí – voda uvolňována ze spodní, studené vrstvy, hy-

polimnia, a ochlazuje vodu pod přehradou. Jev vypouštění chladnější vody do přirozeného toku je 

poměrně dobře známý jako znečištění studenou vodou – cold water pollution – CWP (Lugg a Craig, 

2014). Mezi jeho důsledky patří zejména snížení letních teplot, zvýšení zimních teplot, snížení den-

ních a ročních výkyvů teplot a zpoždění sezónních výkyvů (Ward a Stanford, 1983; Ryan et al., 2001). 

V Austrálii na území Nového Jižního Walesu byla uskutečněna studie, která zkoumala vliv CWP 

u 27 velkých přehrad. Přehrady byly hlavním zdrojem způsobujícím CWP, z 27 velkých přehrad jich 

devět způsobovalo závažný a 14 středně závažný efekt. Rozdíl teplot nad a pod přehradou byl větší 

než 10 °C, s efektem setrvávajícím i více než 300 km (NSW Department of Infrastructure, Planning 

and Natural Resources, 2004).  

Teplota vody je důležitá pro rozmnožování, růst i přežívání dospělců. Jednotlivé druhy ryb 

se liší v požadavcích na teplotu vody, která je optimální pro líhnutí jiker (Koehn a O’Connor, 1990). 

Pokud se teplota vody výrazně sníží, může vývoji úplně zabránit. Příkladem může být australská 

endemická ryba paokoun mramorovaný Maccullochella peelii peelii pocházející z řeky Mitta Mitta, 

jejíž teplotní režim byl narušen vlivem přehrady Dartmouth, čtvrté největší přehrady v Austrálii. 

Jikry této ryby nejsou schopné přežít teploty nižší než 13 °C, avšak vykazují téměř 100 % přežívání 

při teplotě o pouhé 3 °C vyšší (Todd et al., 2005). Jako další faktor způsobující úbytek populací se 

ukazuje vliv teploty vody na přežívání ryb v larválních stádiích. U nich se vliv snížené teploty proje-

vuje sníženou schopností růst a dospívat a způsobuje vyšší úmrtnost (Clarkson a Childs, 2000; Todd 

et al., 2005). Dále je nutné zmínit vliv na juvenilní ryby. Ten byl dokázán studií Astles et al. (2003), 

ve které byly juvenilní ryby přirozeně obývající řeku Macquarie umístěny do teplých a chladných 

toků odpovídajících přirozeným letním teplotám řeky Macquarie a teplotám sníženým působením 

přehrady Burrendong. Ukázalo se, že vliv snížené teploty má výrazný vliv na původní ryby této řeky 

i během krátkého časového úseku. Například australská endemická ryba bručoun bydian (Bidyanus 

bidyanus) vykazovala úhyn v chladné vodě už po dvou dnech a během deseti dnů došlo k úhynu u 

více než 30 % jedinců. Ostatní jedinci, kteří přežili, vykazovali oproti jedincům v teplé vodě pouze 

minimální růst. Další sledovaná ryba, paokoun mramorovaný, preferuje vyšší teplotu vody (Astles 

et al., 2003), a ve studii Whiterod et al. (2017) dokonce docházelo vlivem snížené teploty k zastavení 

nebo zpomalení růstu juvenilních paokounů mramorovaných, pravděpodobně v důsledku energe-

tických ztrát. Tento vliv se s narůstající vzdáleností od přehrady postupně snižoval, avšak vhodné 

podmínky pro růst se vyskytovaly až 239 km pod přehradou (Whiterod et al., 2017). 

Menší přehrady s horním odpouštěním vody a jezy v létě uvolňují vodu z teplé, epilimnické 

vrstvy. To může mít za následek vytvoření teplotního rozdílu ve vodě nad a pod přehradou (Lessard, 
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2001; Lessard a Hayes, 2003). Tento vliv lze nejlépe vyjádřit změnou průměrné letní teploty daného 

toku. Průměrná letní teplota je zároveň parametr, který setrvává v oblasti pod přehradou mini-

málně další 2–3 km výrazně rozdílný (Lessard a Hayes, 2003). Takto ohřátá voda se není schopna 

během léta znovu ochladit, naopak vlivem přirozených říčních procesů dochází k jejímu dalšímu 

ohřívání (Vannote et al., 1980). Fraley (1979) ve své studii uvádí, že na řece Madison v Montaně 

nedošlo k ochlazení vody na teplotu nad přehradou ani ve vzdálenosti 53 km od přehrady (Fraley, 

1979). Přehrady s horní výpustí umístěné v chladných tocích mají výrazný vliv zejména na populace 

studenomilných ryb. Lessard a Hayes (2003) sledovali složení společenstva ryb celkem na 56 růz-

ných úsecích nad i pod přehradou v rámci deseti různých toků státu Michigan, USA. V oblasti 

nad přehradou se teplota pohybovala v rozmezí 13–23 °C, pod přehradou 15,8–25 °C. Rozdíly v tep-

lotě nad a pod přehradou se pohybovaly od ochlazení o 1 °C po oteplení o 5,5 °C. Celková diverzita 

ryb byla obecně vyšší v oblasti pod přehradou a nejsilnější korelaci vykazovala s průměrnou letní 

teplotou. Úbytek početnosti však vykazovaly studenomilné druhy ryb, jako jsou siven americký Sal-

velinus fontinalis, pstruh obecný a vranky druhů Cottus cognatus a Cottus bairdi (Lessard a Hayes, 

2003). Tato znevýhodnění se týkají především původních a stenotermních druhů ryb (Koehn et al., 

1995). Nepůvodní druhy a eurytermní druhy, které nebývají na výkyvy teplot tolik citlivé, tím nao-

pak mohou být konkurenčně zvýhodněny, čímž zároveň vyvíjejí další tlak na původní druhy (Hart-

man et al., 2005). 

4.3 Změna kvality vody 

Změna koncentrace kyslíku v řekách úzce souvisí se změnou teplotního režimu. Se stoupající teplo-

tou klesá rozpustnost kyslíku ve vodě, a snižuje se tedy i jeho koncentrace (Wetzel, 2001; Jumani 

et al., 2018). Přirozeně je v horních tocích, kde je teplota vody nižší a kde vlivem peřejí dochází 

ke zvýšenému vstupu kyslíku z atmosféry, koncentrace kyslíku vyšší, zatímco v teplejších klidnějších 

dolních úsecích toku je nižší (Hartman et al., 2005). Zejména druhy ryb žijící ve vyšších úsecích toků 

jsou obecně náročnější na koncentraci kyslíku ve vodě. Ryby lze dle požadavků na koncentraci kys-

líku rozdělit na velmi náročné, náročné, středně náročné a nenáročné. Pro velmi náročné ryby 

(např. lososovité, vrankovité, střevle) je ideální koncentrace rozpuštěného kyslíku ve vodě 

8–12 mgl-1. Náročné ryby (např. lipan podhorní, candát obecný) vyžadují koncentrace kyslíku 

7–10 mgl-1. Pro středně náročné ryby (např. okounovité, některé kaprovité, štika obecná) je opti-

mální koncentrace rozpuštěného kyslíku 4–8 mgl-1, nenáročné ryby (např. cejn velký, karas obecný, 

lín obecný) jsou schopny tolerovat i koncentrace nižší než 4 mgl-1 (Hanel a Lusk, 2005). Z našich ryb 

je zejména karas obecný známý pro svou extrémní toleranci hypoxických a anoxických podmínek 

bez ztráty aktivity (Nilsson a Renshaw, 2004). Obecně mají ryby tendenci se částem toku se sníženou 

koncentrací kyslíku vyhýbat. To může vést až k narušení migrace mezi habitaty, jelikož některé ryby 
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nejsou schopny tyto úseky překonat (Tétard et al., 2016). Snížená koncentrace kyslíku bývá nejvíce 

patrná v oblastech ihned pod překážkami (Jumani et al., 2018), kde má také nejvýraznější vliv na 

snižování druhové diverzity ryb (Cheng et al., 2016). 

Zvyšování zákalu v nádržích je způsobováno procesem eutrofizace. Jedná se o proces, kdy 

je voda obohacována živinami (hlavně dusíkem a fosforem), čímž dochází ke zvýšení primární pro-

dukce a k nárůstu biomasy řas a makrofyt. V nádržích, kde je proudění vody zpomalené a doba zdr-

žení vyšší, dochází k akumulaci živin a zesilování účinků eutrofizace, které mohou mít na ryby nega-

tivní vliv. Vedlejšími účinky eutrofizace je snížení koncentrace kyslíku, zvyšování zákalu a uvolňování 

toxických látek (Vollenweider, 1992). Zvýšený zákal snižuje orientační schopnosti vizuálních predá-

torů, snižuje reakční vzdálenost a ovlivňuje tak výsledné vztahy mezi predátory a kořistí. V důsledku 

zákalu ryby obvykle zvyšují svoji aktivitu, nicméně důsledkem je často i vyšší spotřeba energie, která 

se projeví snížením rychlosti růstu ryb (Benfield a Minello, 1996; Miner a Stein, 1996; Sweka a Hart-

man, 2001). Naopak ke snižování zákalu dochází v oblasti pod překážkami, jelikož překážky zastavují 

transport sedimentu. Ten se pak usazuje v nádrži a způsobuje její zanášení (Cheng et al., 2016). 

Zejména nebezpečné je pro ryby zvyšování koncentrace nedisociované formy amoniaku (NH3), 

který na ně působí toxicky (Svobodová, 2007; Parker et al., 2016). 

4.4 Ztráta habitatů a úpravy koryta toku 

S výstavbou příčných překážek jsou často spojeny různé úpravy koryta toku. Jedná se například 

o napřimování toku, betonování koryta, opevnění dna nebo různé úpravy příbřežní zóny. Koryta 

jsou upravována především za účelem ochrany proti povodním, stabilizace toku, zabránění eroze, 

odvodňování pozemků, využití kinetické energie toku nebo odběru vody. V důsledku těchto zásahů 

dochází k homogenizaci struktury koryta, ztráty pobřežní vegetace (Oscoz et al., 2005) a zmenšo-

vání či ztrátě záplavových oblastí (Pander et al., 2019), což vede ke zmenšování a úbytku habitatů 

vhodných k rozmnožování, zimování nebo ochraně před predátory. Ryby jsou nuceny využívat jiné, 

méně vhodné habitaty, jako jsou například přístaviště (Horký et al., 2007a), nebo migrovat na delší 

vzdálenosti (Lucas a Baras, 2001). Ztráta habitatů má výrazný vliv na rybí společenstva a vyúsťuje 

ve snižování početnosti (Oscoz et al., 2005; Hajdukiewicz et al., 2018) a celkové biomasy ryb (Oscoz 

et al., 2005). Například Oscoz et al. (2005) pozorovali na kanalizovaném úseku řeky Larraun na se-

veru Španělska přibližně desetinásobný pokles biomasy oproti nenarušeným částem řeky 

nad i pod kanalizovanou oblastí. Nejvýraznější pokles početnosti byl pozorován u střevle potoční 

(Oscoz et al., 2005). V nenarušených úsecích polské řeky Biała bylo pozorováno pětkrát více juve-

nilních ryb než v kanalizovaných úsecích, a i po příchodu osmdesátileté vody zůstala jejich početnost 

dvakrát vyšší než v kanalizovaných částech toku (Hajdukiewicz et al., 2018). Celkově je v kanalizo-

vaných úsecích pozorován především pokles početnosti reofilních druhů (např. pstruh obecný, mník 
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jednovousý; Johansson, 2013), které vyžadují specifické habitaty pro tření (Benitez et al., 2018). 

Eurytopní (např. plotice obecná, cejn velký) a limnofilní druhy (např. perlín ostrobřichý) jsou k těmto 

změnám tolerantní a jejich početnost v kanalizovaných tocích naopak stoupá (Johansson, 2013), 

navíc mohou kompeticí o potravu a prostor a predací přispívat k dalšímu úbytku reofilních druhů 

(Musil et al., 2012). Ztráta habitatů je považována za jeden z hlavních důvodů, proč je obnova pů-

vodních rybích společenstev v regulovaných řekách i přes snahy o zlepšení určitých parametrů, jako 

je kvalita vody, pomalé (Aarts et al., 2004). Na dostupnost habitatů pod přehradami mají vliv také 

špičkující vodní elektrárny. Například vodní elektrárny Pangue a Ralco na řece Biobío v Chile způso-

bily pokles dostupnosti a kvality habitatů u všech osmi sledovaných původních druhů ryb (García 

et al., 2011). Velmi významný vliv na dostupnost habitatů mají také neprostupné příčné překážky 

(Lucas a Baras, 2001; Lucas et al., 2009). Tento vliv je podrobněji rozepsán v kapitolách o narušení 

migrací ryb.  

4.5 Vliv na rozmnožování ryb 

Reprodukční úspěšnost a přežívání larválních a juvenilních stádií jsou klíčovými podmínkami pro za-

chovávání rybích populací. Přítomnost přehrad a dalších příčných překážek má na rozmnožování 

ryb často negativní vliv (Humphries a Lake, 2000; Musil et al., 2012). Tyto negativní vlivy můžeme 

rozdělit do dvou skupin. Do první skupiny patří vlivy, které přímo zabraňují rozmnožování. Sem mů-

žeme zařadit například ztráty podmínek vhodných k dozrávání pohlavních žláz a tření, nebo zabrá-

nění migraci, interakcím předcházejícím tření nebo samotnému tření (Humphries a Lake, 2000). Vy-

produkovaná vajíčka nebo larvy nebudou životaschopné, tření nebude úspěšné, nebo k němu vůbec 

nedojde (Jobling, 1995, in Humphries a Lake, 2000). Do druhé skupiny řadíme vlivy, které neovliv-

ňují samotné tření, ale které po již proběhlém úspěšném tření zabraňují vývinu ryb do dalších stádií 

(Humphries a Lake, 2000). Patří sem například oddělení larev od prostředí s takovými podmínkami, 

které jsou v této životní fázi nezbytné pro jejich přežívání (Jobling, 1995, in Humphries a Lake, 2000), 

nebo podmínky, které znemožňují líhnutí plůdku, jako je například vyschnutí nebo nízká koncen-

trace kyslíku ve vodě (Humphries a Lake, 2000). Humphries a Lake v roce 2000 zveřejnili studii, je-

jímž cílem bylo zjistit, který z těchto vlivů je výraznější. Studie byla provedena na dvou australských 

řekách patřících do povodí Murray-Darling, na vysoce regulované Campaspe River a středně regu-

lované Broken River. Dřívější záznamy o přítomnosti původních a nepůvodních druhů ryb byly srov-

nány s výsledky z vzorkování larválních stádií a dospělců ve třech po sobě následujících letech mezi 

roky 1995 a 1998. Ve více regulované Campasne River bylo v minulosti zaznamenáno 12 původních 

druhů. Při vzorkování mezi lety 1995 a 1998 se zde stále vyskytovalo 8 původních druhů ryb, ale 

z nich pouze u dvou z nich byla zaznamenána larvální stádia. Z 8 nepůvodních druhů zde zůstalo 

6, z toho tři i v larválních stádiích. Stav počtu druhů ryb v méně regulované Broken River byl výrazně 
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lepší, z minulých 15 původních druhů zde mezi lety 1995 a 1998 bylo zaznamenáno 10, z toho 

9 i v larválním stádiu, a z nepůvodních minulých 6 zde bylo při vzorkování zaznamenáno všech 

6, z toho 5 i v larválním stádiu. Výsledky vzorkování v obou řekách naznačují, že většina zde naleze-

ných druhů ryb se i přes vysokou meziroční variaci předcházejících hydrologických podmínek třela 

každý rok. To by mohlo znamenat, že regulace řek má výraznější vliv na vývin mladých ryb než 

na tření jako takové (Humphries a Lake, 2000). 

4.6 Narušení migrace ryb 

Ryby se v průběhu života musí vyrovnávat s řadou nepříznivých podmínek. Migrace nebo přesuny 

v rámci vodního prostředí jsou pro mnoho druhů ryb nezbytnou podmínkou přežití.  Obecně nazý-

váme migrací cyklický pohyb mezi dvěma nebo více prostředími. Přesuny vyjadřují pohyb druhově 

a velikostně specifických částí společenstev na kratší vzdálenost. Migrace a přesuny slouží k vyhle-

dávání trdlišť, sběru potravy, úniku před predátory nebo nepříznivými a extrémními podmínkami 

(Slavík et al., 2012a). Mohou probíhat v různém časovém rozmezí, jedná se například o denní pře-

suny za potravou (Snedden et al., 1999), sezónní migrace nebo migrace různých věkových stádií ryb 

mezi vhodnými habitaty (Lucas a Batley, 1996) nebo migrace na dlouhé vzdálenosti za účelem roz-

množování (van Puijenbroek et al., 2018). U některých druhů ryb se požadavky na prostředí mění 

v závislosti na části životního cyklu. Těmto druhům migrace umožňuje změnit místo výskytu a vy-

hledat to, které je pro ně v daný okamžik výhodnější, nebo vyhledat vhodné místo ke tření, kde se 

uzavírá životní cyklus jedince (Molls, 1999). Fragmentace způsobená přítomností příčných překážek 

je celosvětově považována za jednu z největších hrozeb pro sladkovodní ekosystémy (Nilsson et al., 

2005; Dudgeon et al., 2006). Příčná překážka působí jako migrační bariéra, čímž je omezena nebo 

úplně znemožněna migrace organismů v říčním systému. To má negativní dopad na organismy, 

které v rámci svého životního cyklu migrují po nebo proti proudu řeky (Pringle, 2003).  

Z důvodu přehlednosti můžeme vlivy, které přímo zabraňují překonání překážky, souhrnně 

nazývat jako vlivy přímé. Patří k nim například přítomnost neprostupné migrační překážky nebo 

mortalita způsobená turbínami vodních elektráren (Marschall et al., 2011). Za neprostupnou pře-

kážku je považována překážka, která omezuje poproudovou i protiproudovou migraci ryb a dalších 

vodních organismů. Definice tohoto pojmu je poměrně nejednoznačná, jelikož je nezbytné zahrnout 

i dočasná omezení (např. při nízkých průtocích, kdy se zvyšuje rozdíl mezi úrovní hladin). Při posu-

zování neprostupnosti záleží také na složení příslušného společenstva a jeho schopnosti překážku 

překonat. Vhodnou definicí neprostupnosti by tedy mohla být neschopnost tuto překážku překonat 

jinak než skokem (Slavík et al., 2012a). Ani úspěšný průchod překážkou však nemusí znamenat 

úspěšné dokončení migrace. Jako důležitý faktor zvyšující mortalitu ryb se jeví také vlivy nepřímé. 

Příčné překážky mohou například prodlužovat dobu trvání migrace a tím snížit její úspěšnost 
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(Marschall et al., 2011). Dále sem lze zařadit změny průtoku. Průtok je důležitý pro orientaci migru-

jících ryb ve vodním prostředí a zajišťuje vyšší přežívání ryb při průchodu přes přepady a rybí pře-

chody (Acou et al., 2008; Stich et al., 2014). Zároveň však extrémně vysoký průtok může způsobovat 

značné energetické ztráty jedince (Thorstad et al., 2003; Martignac et al., 2013). Z hlediska prostoru 

můžeme migrace rozdělit na tři základní typy – diadromní, potamodromní a oceánodromní (Myers, 

1949). Jelikož se tato bakalářská práce zabývá vlivem příčných překážek na ryby v říčním prostředí, 

budu se dále zabývat pouze migracemi diadromními a potamodromními. Při posuzování vlivů příč-

ných překážek na migrace ryb je vhodné migrace rozdělit na poproudové a protiproudové. 

4.6.1 Diadromní migrace 

Diadromní migrace popisuje přesuny ryb mezi sladkou a slanou vodou. Lze ji dále podle orientace 

rozdělit na migraci anadromní a katadromní (Myers, 1949). Přestože mnoho diadromních druhů ryb 

a mihulí řadíme mezi primitivnější druhy (např. minule, jeseteři, úhoři, sledi), jejich životní cykly jsou 

velmi specializované. K přežití a dokončení životního cyklu vyžadují velké množství různých habi-

tatů, které jsou od sebe často výrazně vzdáleny (McDowall, 1992). 

Anadromní druhy ryb tráví většinu života ve slané vodě. V dospělosti migrují proti proudu 

řek, kde se vytírají. Typickým zástupcem anadromních druhů ryb je losos obecný Salmo salar 

(Myers, 1949). Dospělí lososi se vracejí do řek mnoho měsíců před vytřením, načasování se liší 

mezi jednotlivými populacemi. Ryby do řek vstupují v době, kdy jsou příznivé podmínky, překonání 

ústí řeky do moře obvykle trvá jen několik hodin (Thorstad et al. 1998; Solomon a Sambrook 2004). 

Hlavním proximátním faktorem ovlivňujícím migraci lososů do řek je průtok. Dalšími faktory, které 

ji ovlivňují, jsou teplota, příliv a kvalita vody (Jonsson a Jonsson, 2009). Pohyb lososů ve sladkých 

vodách obvykle zahrnuje přechodnou fázi, kdy ryby vyčkávají po dlouhou dobu v tůních nebo 

pod překážkami. Samotnou migraci na třecí plochy pak zahájí těsně před vytřením a záleží hlavně 

na reprodukční fyziologii ryb a proximátních faktorech jako jsou teplota vody, průtok a pachové 

klíče (Thorstad et al., 2008). Přestože je migrace velmi energeticky náročná, ryby během ní nepřijí-

mají potravu (Klemetsen et al., 2003). Po vytření se přeživší jedinci (kelts) vracejí zpět do moře (Ni-

emelä et al., 2000). Po vykulení jiker zůstávají mladé ryby v řekách několik let až do vyvinutí stádia 

strdlice (smolts). Toto stádium je již adaptované na život ve slané vodě a začíná migrovat po proudu 

řeky (Hoar, 1976; Marschall et al., 1998). Načasování začátku migrace záleží na vnějších faktorech, 

jako je například vzdálenost od ústí do moře, teplota vody nebo počasí a může se v různých popu-

lacích lišit (Carlsen et al., 2004). Například lososi z přítoků, které jsou od ústí řeky do moře více 

vzdálené, začínají migrovat dříve. To umožňuje dokončení migrace přibližně ve stejný čas (Stewart 

et al., 2006). Pozitivní vliv na zahájení migrace má také zvýšený průtok (například v důsledku dešťů 

nebo tání sněhu), jelikož migrace při vyšším průtoku je energeticky výhodnější. Strdlice obvykle tvoří 
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hejna, jejich migrace je synchronní (Carlsen et al., 2004). Po dosažení pohlavní dospělosti, které 

může trvat jeden rok až několik let a závisí na podmínkách prostředí a charakteristikách jednotlivých 

populací, migrují lososi proti proudu řeky zpět do místa narození, kde se poté znovu rozmnožují 

(Klemetsen et al., 2003). 

Katadromní druhy, například úhoř říční, žijí v řekách, a ke tření migrují do slaných vod 

(Myers, 1949). Životní cyklus úhoře říčního (viz obrázek č. 4) zahrnuje poměrně dlouhou fázi růstu 

(trvá přibližně 5 až 15 let; Lecomte-Finiger, 1994). Na konci této fáze, ke konci léta, dochází k pro-

cesu zvanému „silvering“. Tento proces, který je adaptací na život ve slané vodě, zahrnuje mnoho 

morfologických, fyziologických a endokrinologických změn (např. zvýšení produkce kortizolu), 

a souvisí se změnou barvy ryb (žlutí úhoři [yellow eels] se stávají stříbrnými [silver eels]). Obvykle 

k němu dochází ke konci léta a představuje soubor změn, který bezprostředně předchází zahájení 

migrace (van Ginneken, 2007). Samotné zahájení migrace závisí na mnoha faktorech, jako je průtok 

(Boubée et al., 2001, Cullen a McCarthy, 2003; Acou et al., 2008), teplota vody (Boubée et al., 2001; 

Carr a Whoriskey, 2008), část lunárního cyklu (tento vliv je však sporný, jelikož jiní autoři, jako např. 

Carr a Whoriskey [2008], žádnou souvislost z částí lunárního cyklu nezpozorovali) nebo směr větru 

(Cullen a McCarthy, 2003). Migrace častěji probíhá v noci (Carr a Whoriskey, 2008). Úhoři říční mi-

grují až do Sargasového moře, kde se třou. Z jiker se poté vykulí larvy (leptocephalus), které využívají 

Golfský proud a migrují k evropskému kontinentálnímu šelfu. Tam se přemění v monté (glass eel), 

kteří vstupují do řeky a zahajují migraci proti proudu (Schmidt, 1922). 

 

Obrázek č. 4: Životní cyklus úhoře říčního (upraveno podle Maes a Volckaert, 2007) 

4.6.2 Potamodromní migrace 

Potamodromní druhy ryb migrují v rámci sladkovodního prostředí (Myers, 1949). Tento druh mi-

grací je typický pro druhy ryb žijící na našem území. Patří mezi ně například bolen dravý, pstruh 
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obecný, parma obecná, jelec tloušť, ostroretka stěhovavá, jelec jesen (Leuciscus idus), kapr obecný 

Cyprinus carpio, lín obecný, štika obecná, plotice obecná a sumec velký (Benitez et al., 2018). Po-

tamodromní druhy ryb během života migrují za účelem nalezení potravy, zimovišť, úkrytů a nejvý-

raznější migrace probíhají v reprodukčním období, kdy dochází k nalezení vhodného místa ke tření 

(Lucas a Baras, 2001; Benitez et al., 2015). V závislosti na charakteristice ryb, jako jsou druh (Slavík 

et al., 2012b; Pfauserová et al., 2019), velikost (Young, 1994; Prchalová et al., 2011) nebo část ži-

votního cyklu (Prchalová et al., 2006a), a parametrech prostředí, jako jsou míra fragmentace 

(Geeraerts et al., 2007), dostupnost potravy (Horký et al., 2006), prostupnost překážek (Prchalová 

et al., 2011; Horký a Slavík, 2016), roční období (Hladík a Kubečka, 2003), fáze měsíce (Horký et al., 

2006), spád toku (Slavík et al., 2012b), teplota a průtok (Slavík a Bartoš, 2002; Prchalová et al., 2011) 

překonávají vzdálenosti několik málo až více než 100 km (Lucas a Baras, 2001; Benitez et al., 2018; 

Pfauserová et al., 2019). Migrace lze dále dělit na migrace denní a sezónní, je však třeba brát 

v úvahu, že charakter migrací v závislosti na časovém období se může u různých druhů ryb značně 

lišit (Lucas a Baras, 2001; Prchalová et al., 2006b). 

4.6.3 Způsoby překonávání příčných překážek 

Ryby překonávají překážky různými způsoby (viz obrázek č. 5) – jedná se například o průchod turbí-

nami vodních elektráren (Karppinen et al., 2014; Nyqvist et al., 2017), využití přepadů, jezů (Acou 

et al., 2008), nebo rybích přechodů (Aarestrup a Koed, 2003; Nyqvist et al., 2017). V závislosti 

na konkrétních podmínkách si ryby způsob migrace vybírají, často však mají pouze jedinou možnost. 

Ani možnost výběru nezaručuje úspěšné překonání – ryby bývají strženy proudem nebo si sami volí 

nevhodnou variantu (Nyqvist et al., 2017). Právě způsob překonání mívá rozhodující vliv na úspěš-

nost průchodu překážkou. 

 

Obrázek č. 5: Možné cesty překonání překážky (upraveno podle Budy et al., 2002) 
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Jedním ze způsobů překonání příčné překážky po proudu je průchod turbínou vodní elek-

trárny. Tento způsob nemusí mít vždy výrazně negativní dopad (Karppinen et al., 2014) a některé 

ryby tuto cestu před využitím rybích přechodů upřednostňují (Nyqvist et al., 2017). Při posuzování 

vlivu turbín však záleží na mnoha okolnostech. Zatímco například u ryb menší velikosti (např. str-

dlice lososa obecného) nemusí docházet k výraznému zvýšení mortality (Karppinen et al., 2014), 

u jiných druhů (např. dospělci úhoře říčního) může mít průchod turbínami fatální následky (Bruijs 

et al., 2003; Winter et al., 2006; Carr a Whoriskey, 2008; Dainys et al., 2017). Celková mortalita 

bude výrazně závislá na velikosti, typu, sklonu a počtu otáček turbíny a na tom, zda turbína je nebo 

není v provozu (von Raben, 1957, in Čada, 1990; Dainys et al., 2017). Ke zvýšené mortalitě způso-

bené turbínami může docházet třemi různými mechanismy. Prvním mechanismem je změna tlaku. 

Ten bude záviset na parametrech turbíny, jako je typ konstrukce a velikost průtoku, a na adaptaci 

ryby na tlak. Ryba, která je do turbíny vtažena z větší hloubky, bude na vyšší tlak adaptována lépe 

než ryba z povrchu hladiny. Nicméně mortalita způsobená zvýšením tlaku je velmi nízká (Čada, 

1990). Obecně jsou ryby citlivější na pokles tlaku. Tsvetkov et al. (1972) usuzují, že právě tento me-

chanismus je hlavní příčinou mortality způsobené změnou tlaku, jelikož může dojít k poškození ply-

nového měchýře ryby v důsledku jeho rychlého snížení. Dalším mechanismem je kontakt ryby s lo-

patkami turbíny, který se může i několikrát opakovat. Pravděpodobnost kontaktu s lopatkou se 

bude zvyšovat se vzrůstající délkou těla ryby, počtem lopatek, počtem otáček za minutu a snižujícím 

se průtokem (von Raben, 1957, in Čada, 1990). V důsledku poranění může docházet k přímému 

nebo opožděnému úmrtí ryby (Bruijs et al., 2003; Winter et al., 2006). Posledním mechanismem je 

zvýšení rychlosti vody v blízkosti turbín, který sice při experimentálních podmínkách nevykazuje vý-

razné zvýšení mortality, přesto by však neměl být zcela opomíjen (Čada, 1990). 

Dalším způsobem překonání příčné překážky je využití přepadu, který se nachází například 

u přehrad poskytujících zásobu pitné vody. Tento způsob je rybami poměrně hojně využívaný, jeho 

efektivita je však velmi závislá na velikosti průtoku (Larinier a Travade, 2002; Acou et al., 2008). 

Pokud je hladina vody příliš nízká, ryby nejsou tuto cestu schopny využít, zůstávají uvězněné v nádrži 

nebo jsou nuceny hledat jiný průchod, jako jsou například trubky zajišťující zachování minimálního 

průtoku (Acou et al., 2008). 

K zajištění průchodnosti příčných překážek jsou konstruovány rybí přechody. Přestože se 

jedná o konstrukce navržené přímo k těmto účelům, jejich účinnost bývá nedostatečná (Nyqvist 

et al., 2017). Ryby často přechod nedokážou najít, mohou se při jeho použití poranit, ohrožuje je 

predace ostatními rybami nebo dochází ke zpoždění migrace (Aarestrup a Koed, 2003; Nyqvist et al., 

2017). Rybími přechody a dalšími způsoby zmírňování dopadů příčných překážek na migrující ryby 

se zabývá samostatná kapitola. 
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4.6.4 Vliv příčných překážek na poproudové migrace diadromních druhů ryb 

Poproudové migrace využívají juvenilní stádia anadromních, dospělci katadromních a dospělci po-

lycyklických anadromních druhů ryb. Úspěšnost migrace je ovlivňována různými vlastnostmi jed-

notlivých druhů ryb a jejich velikostí, zároveň i vlastnostmi překážek i okolního prostředí (Larinier, 

2008).  

Pro studenovodní diadromní druhy ryb je velmi důležité správné načasování migrace 

(Lassalle et al., 2008; McCullough et al., 2009). Tento mechanismus lze pozorovat zejména u strdlic 

anadromních druhů ryb (Aarestrup a Koed, 2003, Marschall et al., 2011). Nesouladem mezi časem 

migrace a podmínkami prostředí se zabývala například studie Marschall et al. (2011). V této studii 

byl sledován vliv teploty a průtoku v průběhu deseti let z americké řeky Connecticut, pomocí kte-

rých byl simulován pohyb strdlic lososa obecného po směru toku řeky. Studie ukázala, že nesoulad 

mezi načasováním a příznivou teplotou může mít výrazný vliv na úspěšnost migrace lososa obec-

ného, jelikož strdlice musí opustit řeky dříve, než teplota vody dosáhne příliš vysoké hodnoty 

(McCormmick et al., 1999). Jelikož je teplota vody v řece Connecticut v průběhu let a lokalit pro-

měnlivá, může být migrace v průběhu let zahájena v různou dobu. Pokud v řece nejsou příčné pře-

kážky, úspěšnost migrace závisí na teplotě a vzdálenosti od ústí. Strdlice z částí řek blíže k ústí mají 

širší rozsah teplot, během kterého mohou zahájit a úspěšně dokončit migraci v porovnání se strdli-

cemi ze vzdálenějších míst od ústí. Pokud by se uvažovaly všechny strdlice z celého říčního systému 

a vzal by se v úvahu jejich příspěvek z jednotlivých částí řeky, rozsah teplot dovolující úspěšnou mi-

graci (75 % nebo více přežívajících strdlic) by byl stále poměrně široký (5,5–10,5 °C). Pokud však byla 

uvažována přítomnost příčné překážky, mortalita strdlic se dramaticky zvýšila. Už při dvoudenním 

zpoždění a 2,5 % mortalitě způsobené přímým působením překážky neexistuje rozmezí teplot, které 

by umožňovalo přežívání 75 % a více strdlic migrujících ze vzdálenějších přítoků. Při uvažování ce-

lého říčního systému byl rozsah teplot umožňující úspěšnou migraci velmi úzký (5,5–6 °C). Úspěš-

nost migrace se dále snižovala se vzrůstajícím zpožděním a větší vzdáleností od ústí, a v průběhu let 

kolísala. Například řeka Wells, která je od ústí vzdálená 428 říčních kilometrů, vykazovala při změně 

z půldenního na osmidenní zpoždění snížení procenta přežívajících jedinců z 76 % na 0 %. Řeka 

West, vzdálená 241 říčních kilometrů, vykazovala za stejných podmínek pokles z 92 % na 42 % pře-

žívajících jedinců. Ze studie vyplývá, že přímé (tj. způsobené přímo na přehradách) i nepřímé (tj. 

zpoždění při průchodu rybími přechody) vlivy příčných překážek vyúsťují ve vzrůstající mortalitu str-

dlic, a že nepřímé vlivy, které bývají často přehlíženy, jsou minimálně stejně závažné, jako vlivy 

přímé (Marschall et al., 2011). Podobným nesouladem mezi časem migrace a podmínkami prostředí 

lze vysvětlit pokles početnosti tichooceánských lososů (Oncorhynchus spp.) v řece Columbia 

(Waples et al., 2007). Déle trvající, případně zpožděná migrace a z ní plynoucí úspěšnost přežívání, 
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je ovlivňována i energetickými ztrátami při zpožděné migraci (Budy et al., 2002). Zvýšený energe-

tický výdej snižuje obranyschopnost ryb (Plumb et al., 2006) a jejich schopnost vyhnout se predaci 

(Ryan et al., 2003).  

Studie Karppinen et al. (2014), prováděná na silně regulované finské řece Oulujoki, se zabý-

vala vlivem teploty vody na migraci strdlic lososa obecného, na rozdíl od předchozích však pouka-

zuje na vliv příliš nízké teploty v případě příliš časného zahájení migrace. Strdlice vypouštěné brzy 

na jaře, kdy je voda velmi chladná, migrovaly pomaleji, a vykazovaly velmi nízké procento přežití 

(0–15 %). Jakmile teplota vody přesáhla hodnotu 5,9 °C, procento přežití výrazně vzrostlo (např. 

31 % v roce 2009), a ještě výraznější nárůst byl zaznamenán při teplotě vyšší než 10,1 °C (např. 91 % 

v roce 2009). Vysoká mortalita strdlic (40,4 %) je v této studii vysvětlována predací (40–62 %). Mor-

talita způsobená turbínami vodních elektráren se ukázala být relativně nízká a neukázalo se žádné 

výrazné zpoždění migrace. Autoři si tento jev vysvětlují tím, že většina jedinců prošla skrz únikové 

brány, jelikož průtok řeky byl výjimečně vysoký (Karppinen et al., 2014). Pozitivní vliv zvýšeného 

průtoku na přežívání strdlic je všeobecně známý, což potvrzuje například následující studie. 

Aarestrup a Koed (2003) se zabývali přežíváním strdlic dvou anadromních druhů ryb, pstruha obec-

ného a lososa obecného, v průběhu migrace po proudu ve dvou dánských řekách Salten a Mattrup. 

Strdlice byly při své cestě nuceny překonávat malé jezy vybavené rybími přechody. Ztráty strdlic 

pstruha obecného se pohybovaly v rozmezí 18–71 %. Ztráty strdlic lososa obecného byly vyšší 

a v průměru dosahovaly 53 %. Autoři si ztráty vysvětlují zachycením v česlích pod rybími farmami 

a predací. Na přežívání strdlic měl hlavní vliv průtok, při vyšším průtoku bylo přežívání strdlic vyšší. 

Při jejich migraci se také projevilo zpoždění plynoucí z nutnosti najít a využít rybí přechod, což 

u obou druhů ryb trvalo přibližně 9 dní (Aarestrup a Koed, 2003).  

Pokud bychom chtěli co nejpřesněji vyjádřit úspěšnost poproudové migrace lososů skrz 

příčné překážky vybavené rybími přechody, bylo by nutné sledovat působení všech faktorů dohro-

mady. Nyqvist et al. (2017) sledovali průběh, úspěšnost a chování 50 strdlic lososa obecného při 

migraci po proudu řeky v řece Winooski. Strdlice musely překonat úsek řeky obsahující tři přehrady 

patřící k vodním elektrárnám, které byly vybaveny rybími přechody. Z celkového počtu pocházelo 

37 strdlic z umělé líhně a zbylých 13 bylo divokých. Strdlice, které byly vypuštěny dříve, zahajovaly 

migraci rychleji. Oproti tomu ryby, které byly vypuštěny později, vykazovaly vyšší rychlost migrace. 

Ryby z umělé líhně vypouštěné později častěji nedokázaly zahájit migraci, a tedy ji s vyšší pravdě-

podobností nedokončily. Úspěšně dokončit migraci dokázalo pouze 10 % vypuštěných ryb. Jako nej-

důležitější faktor ovlivňující úspěšnost průchodu rybím přechodem se ukázalo množství upouštěné 

vody. Nejvyšší úspěšnost (100 %) průchodu skrz přehradu byla pozorována na druhé přehradě (pře-

hrada Gorge), jelikož příslušná vodní elektrárna nebyla po většinu času experimentu v provozu, 
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a tedy byl odtok nejvyšší. Na první přehradě (přehrada Essex), kde bylo množství upouštěné vody 

nejnižší, byla úspěšnost průchodu pouze 65 %. Na přehradě se středním průtokem tato úspěšnost 

dosahovala téměř 82 % (Nyqvist et al., 2017). Pozitivní vztah mezi průtokem a přežíváním migrují-

cích ryb byl pozorován i v dalších studiích. Například studie Stich et al. (2014), která byla prováděla 

na řece Penobscot v Maine, USA, prokázala tento vztah na strdlicích lososa obecného při průchodu 

rybím přechodem na přehradě Milford. V letech, kdy byl průtok nejnižší, bylo procento přežití str-

dlic nižší (cca 82–90 %). V letech, kdy byl naměřen nejvyšší průtok, bylo procento přežití vyšší 

(cca 90–93 %). Na nízkou účinnost rybích přechodů poukazují například data naměřená na druhé 

přehradě. Úspěšnost přežívání při migraci skrz turbínu byla 67 %, zatímco při migraci s využitím ry-

bího přechodu byla pouze 38 %. Ukázalo se tedy, že rybí přechod není v tomto případě preferova-

ným způsobem překonání překážky (Nyqvist et al., 2017).  

U úhořů je poproudová migrace jednou z nejkritičtějších částí jejich životního cyklu. Úhoři 

si při migraci vybírají ty části řeky, ve kterých je proudění vody největší. Díky tomu se velmi často 

dostávají přímo do turbín vodních elektráren, kde díky podlouhlému tvaru těla často dochází k jejich 

poranění nebo úhynu (Barteková et al., 2017). Vliv vodních elektráren se ukazuje být jedním z nej-

významnějších faktorů ohrožujících přežívání úhořů říčních. Například Pedersen et al. (2012) uvá-

dějí, že při průchodu vodní elektrárny Tange na dánské řece Gudenaa dosáhla mortalita úhořů ne-

závisle na způsobu překonání elektrárny (skrz turbíny, přepad nebo rybím přechodem) 58 %. Způsob 

překonání vodní elektrárny však hraje významnou roli, jelikož nejvýraznější bývá úmrtnost způso-

bená turbínami. Na řece Meuse v Nizozemsku se ukázalo, že přímá mortalita způsobená turbínami 

je minimálně 9 %. Celková mortalita je však odhadována vyšší (16–26 %), jelikož úhoři často nebývají 

usmrceni okamžitě, ale pouze poraněni, a umírají až v dalších částech toku (Winter et al., 2006). 

Jiná studie, prováděná na stejné řece, dokázala, že v roce 2002 bylo turbínami poraněno 34 % mi-

grujících úhořů, z čehož 70 % vlivem zranění uhynulo (Bruijs et al., 2003). Ve švédské řece Ätran 

byla mortalita ryb překonávající elektrárnu Ätrafors skrz turbínu 60 %, a mortalita ryb překonávající 

elektrárnu zároveň skrz turbínu i česle až 74 %, zatímco při použití přepadu uhynulo pouze 17 % 

pozorovaných ryb. Celková mortalita lososů procházející touto elektrárnou byla 70 % (Calles et al., 

2010). V kanadské řece Magaguadavic průchod turbínami nepřežil ani jeden z pozorovaných 19 je-

dinců (Carr a Whoriskey, 2008). Celková mortalita způsobená turbínami je silně závislá na typu tur-

bíny (Larinier a Travade, 2002; Bernaś et al., 2017; Dainys et al., 2017). Jako nejnebezpečnější se 

jeví turbína typu CINK. Při průchodu skrze turbíny litevských malých vodních elektráren Bagdonony 

a Pabradė, vybavených turbínou typu CINK, dosahovala mortalita úhořů na obou elektrárnách 

100 %. Dalším typem turbíny je Kaplanova turbína, která vykazuje variabilitu v mortalitě procháze-

jících úhořů v závislosti na velikosti. Malá vodní elektrárna Valtūnai s Kaplanovou turbínou 

https://cs.wikipedia.org/wiki/%C5%9A
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vykazovala mortalitu na turbínách 52,4 %. Nejmenší mortalita (16 %) způsobená Kaplanovou turbí-

nou byla pozorována na velké vodní elektrárně Kaunas (Dainys et al., 2017). Posledním pozorova-

ným typem turbíny je Francisova turbína. Při průchodu skrze Francisovu turbínu malé vodní elek-

trárny v polské řece Łupawa nebyl zaznamenán úhyn žádného ze 14 pozorovaných jedinců, i když 

jeden až tři jedinci byli pravděpodobně poraněni (Bernaś et al., 2017). Toto pozorování se však ne-

shoduje s výsledky studie Larinier a Travade (2002), kteří uvádějí, že mortalita ryb při průchodu 

Francisovou turbínou se pohybuje v rozmezí 5–90 %. Dále je při posuzování vlivu turbín vodních 

elektráren důležitá velikost těla úhořů, kteří jimi prochází (Calles et al., 2010; Bernaś et al., 2017). 

Pokud jsou úhoři menší, jejich šance na přežití je výrazně vyšší (Bernaś et al., 2017). Ve studii Calles 

et al. (2010) z pozorovaných malých úhořů průchod turbínami přežilo 52 %, zatímco u velkých úhořů 

to byla pouze 4 %. Roli mohou hrát i další okolnosti, jako je rychlost rotace turbín (ta mohla vysvět-

lovat nízkou mortalitu při průchodu Francisovou turbínou v řece Łupawa; Bernaś et al., 2017), pří-

tomnost rybího přechodu (na vodní elektrárně Valtūnai s Kaplanovou turbínou prošlo 34 % rybím 

přechodem a turbínou pouze zbylých 66 %; Dainys et al., 2017) nebo zpoždění migrace. Zpoždění 

bylo zpozorováno téměř ve všech studiích, které se katadromní migrací zabývaly (např. Carr a Who-

riskey, 2008; Dainys et al., 2017). To je způsobeno například tím, že ryby bývají nucené aktivně vy-

hledávat cestu skrz nebo dlouhou dobu váhají nad způsobem, jak příčnou překážku překonat, 

a cestu započnou až po několika neúspěšných pokusech (Carr a Whoriskey, 2008; Calles et al., 2010; 

Pedersen et al., 2012; Dainys et al., 2017). Podle Acou et al. (2008) může toto zpoždění vést k po-

dobným důsledkům, které byly zpozorovány u strdlic anadromních druhů ryb, nicméně dále po-

dotýkají, že stříbrní úhoři bývají z hlediska životních strategií více flexibilní. Někteří stříbrní úhoři 

mohou například pozastavit migraci a pokračovat v ní až následující rok, a tudíž by důsledky zpož-

dění nemusely být tak závažné (Pedersen et al., 2012).  

4.6.5 Vliv příčných překážek na protiproudové migrace diadromních druhů ryb 

Proti proudu migrují dospělci anadromních a juvenilní stádia katadromních druhů (Myers, 1949). 

Obecně nejhorší dopady na úspěšnost jejich migrace mají neprostupné překážky, které se nacházejí 

nejblíže k ústí řeky do moře. Tyto překážky mohou způsobit nedostupnost celého povodí (Katano 

et al., 2006) a jsou častou příčinou vymizení druhů z oblastí původního výskytu. Na území České 

republiky došlo v minulosti v důsledku zabránění migrace k vyhynutí několika druhů ryb, např. 

placky pomořanské Alosa alosa, hlavatky podunajské Hucho hucho nebo lososa obecného (Slavík 

et al., 2012a). 

Mezi druhy ryb, jejichž protiproudová migrace a její narušení příčnými překážkami je rela-

tivně dobře známá, patří losos obecný (Ovidio a Philippart, 2002). Lososi jsou známi pro svou schop-

nost překonávat nižší překážky skokem. To je však podmíněno dostatečným prostorem k získání 

https://cs.wikipedia.org/wiki/%C5%9A
https://cs.wikipedia.org/wiki/%C5%9A
https://cs.wikipedia.org/wiki/%C5%9A
https://cs.wikipedia.org/wiki/%C5%9A
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potřebné rychlosti a dostatečnou hloubkou vody pod překážkou (Ovidio a Philippart, 2002; Slavík 

et al., 2012a), a je omezeno výškou překážky (Newton et al., 2017). Pokud jsou vyšší příčné překážky 

vybaveny funkčními přechody nebo výtahy, migrace lososů nebývá úplně omezena, přesto je její 

úspěšnost značně snížena (Gowans et al., 2003). Někteří lososi například zůstanou v rybím pře-

chodu, po neúspěšném pokusu migrují zpět po proudu, uvíznou na kamenech nebo na březích toku 

nebo umírají na různé infekce, ke kterým mohou být kvůli zvýšenému stresu náchylnější (Gowans 

et al., 2003). Většina lososů, která překážku překoná, uspěje až při několikátém pokusu, někteří 

překážku překonají až po desáté návštěvě (Gowans et al., 1999). Zpoždění způsobené jednotlivými 

překážkami je výrazné a pohybuje se v rozmezí 1–41 dní při překonávání překážek s rybím přecho-

dem a 1–51 dní u překážek s rybím výtahem (Gowans et al., 2003).  Úspěšnější bývají menší jedinci 

s menším množstvím tělesného tuku (Newton et al., 2017). Dalšími podmínkami, které hrají důleži-

tou roli při zahájení a pokračování migrace a překonávání překážek, jsou optimální teplota vody 

(Elson, 1969; Jensen et al., 1986; Newton et al., 2017) a průtok (Jensen et al., 1986; Thorstad et al., 

2003; Martignac et al., 2013; Newton et al., 2017). 

4.6.6 Vliv příčných překážek na potamodromní migrace 

Příčné překážky mají velmi výrazný vliv i na potamodromní druhy ryb. Neprostupné překážky zabra-

ňují migraci ryb proti proudu, čímž dochází k hromadění ryb pod překážkami, a snižování druhové 

diverzity v oblasti nad nimi. Tento účinek mají zejména neprostupné přehrady a jezy, a byl prokázán 

například v Illinois na řece Fox (Santucci et al., 2005), Vermilion a North Fork Vermilion (Smith et al., 

2017), v Brazílii na přítocích řeky Machado (Sousa et al., 2018) nebo na francouzské řece Viaur (Pou-

let, 2007). Už přítomnost jedné neprostupné překážky v hlavním toku může způsobit, že se celé 

povodí stane pro ryby migrující proti proudu nedostupné (Schiemer et al., 2004). Například Katano 

et al. (2006) uvádějí, že překážky nebo stupně vysoké 1,5–3,9 m nacházející se do 400 m od ústí 

do moře dokážou zabránit migraci proti proudu řeky u většiny sledovaných druhů. Překážky doká-

zaly proti proudu překonat pouze některé druhy hlaváčů (Rhinogobius spp.) a ryb rodu Gymnogo-

bius (Gymnogobius spp.), kteří mají břišní ploutve přeměněné v přísavku. I jejich schopnost šplhat 

je však omezená výškou a v oblasti nad stupněm vysokým 3,9 m jich bylo nalezeno pouze malé 

množství (Katano et al., 2006). Ryby, které nedokážou překážku překonat, se poté shromažďují 

pod překážkou (Horký et al., 2007b), u některých druhů bylo prokázáno, že začnou migrovat zpět 

po proudu (Kulíšková et al., 2009). 

Třecí migrace je v našich řekách a nádržích nejvýraznějším typem migrace (Lucas a Baras, 

2001; Hladík a Kubečka, 2003). Objevuje se zejména na jaře a v létě (Hladík a Kubečka, 2003; Prcha-

lová et al., 2011) a je ovlivněna různými faktory, jako jsou světelné podmínky, teplota vody (Prcha-

lová et al., 2006b), fáze měsíce (Horký et al., 2006), spád toku (Slavík et al., 2012b), průtok a počasí 
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(Hladík a Kubečka, 2003; Slavík et al., 2012b). Působení jednotlivých faktorů se liší v závislosti 

na druhu ryby (Prchalová et al., 2011), a v neovlivněných tocích se typicky se projevují jako migrace 

proti proudu nebo migrace do slepých ramen (Lucas a Baras, 2001). Jiná situace je u přehrazených 

toků. Většina ryb žijících v nádržích přehrazených toků původně pocházejí z říčního prostředí, a ně-

které druhy proto nejsou schopny v nádrži svůj životní cyklus uzavřít (Hladík a Kubečka, 2003). Re-

produkční úspěšnost ryb proto často závisí na nalezení vhodných trdlišť. Příčné překážky mohou být 

jedním z činitelů způsobujících jejich přímou nedostupnost (Beatty et al., 2009) nebo mohou zkra-

covat migrační vzdálenosti (Slavík a Bartoš, 2002; Geeraerts et al., 2007; Slavík et al., 2012b). 

Pro ryby žijící v nádržích je oblast přítoku řeky do nádrže extrémně důležitá, jelikož rybám 

poskytuje habitat vhodný ke tření. V našich podmínkách proto například často dochází k jevu, kdy 

ryby migrují za účelem rozmnožování do přítoků nádrží, kde dochází ke tření. Po vytření ryby migrují 

po proudu zpět (Pfauserová et al., 2019). Obecně lze z hlediska nároků na umístění trdliště rozdělit 

ryby do tří skupin. Do první skupiny patří druhy ryb, které za trdlišti vždy migrují z nádrží do přítoků 

(např. bolen dravý, ouklej obecná, jelec tloušť, cejnek malý Blicca bjoerkna). Druhou skupinu tvoří 

třecí generalisté, tedy druhy, které se jsou schopné vytřít jak v nádrži, tak v přítocích (např. cejn 

velký, plotice obecná, okoun říční, štika obecná, ježdík obecný Gymnocephalus cernuus). Do třetí 

skupiny řadíme druhy, které se rozmnožují mimo přítok (např. kapr obecný, candát obecný, sumec 

velký (Hladík a Kubečka, 2003). Ve vodní nádrži Lipno, kde byla sledována třecí migrace bolena dra-

vého, se ukázalo, že ryby zůstávají v přítocích až několik měsíců.  Průměrně se ryby do nádrže vra-

cely dvě po sobě následující jara (celkový rozsah byl 0 až 4 návraty) a častěji se vracely samice než 

samci. U označených jedinců bylo zpozorováno, že se třou ve vzdálenosti do 1 metru od místa, kde 

se třeli předešlý rok (Pfauserová et al., 2019). 

Některé druhy ryby jsou schopné se na změny podmínek způsobených příčnými překážkami 

adaptovat. Zároveň se u nich často projevuje rozdílné migrační chování než u ryb v nenarušených 

tocích. Mezi přizpůsobivé druhy patří například plotice obecná (Geeraerts et al., 2007), pstruh 

obecný (Slavík et al., 2012b) nebo bolen dravý (Horký a Slavík, 2016). Tyto druhy byly pozorovány 

při třecích migracích ve fragmentovaném prostředí různých evropských řek. Plotice obecná, která 

přirozeně migruje za účelem hledání vhodných trdlišť na vzdálenosti cca 10 km (Baade a Fredrich, 

1998; Geeraerts et al., 2007), dokáže ve fragmentovaném prostředí svůj životní cyklus úspěšně do-

končit i na úsecích kratší než 2 km. To je pravděpodobně důvodem, proč bývá v silně regulovaných 

řekách a nádržích převažujícím druhem (Geeraerts et al., 2007). Pstruh obecný vykazoval při třecích 

migracích v různých úsecích fragmentované řeky Labe na území České republiky schopnost adap-

tace v závislosti na délce dostupného úseku (5,7–16,1 km; Slavík et al., 2012b).  
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Bolen dravý, sledovaný v oblasti řeky Labe pod zdymadlem Střekov, ani přes přítomnost 

rybího přechodu nedokázal překážku překonat a jeho migrace tím byla omezena. Dokázal však 

na kratším úseku řeky (3–16 km) využít dostupná trdliště, a uzavřít tak svůj životní cyklus (Horký 

a Slavík, 2016). Mezi další druhy, pro které je překonání rybích přechodů problematické, patří na-

příklad jelec proudník Leuciscus leuciscus a parma obecná (Prchalová et al., 2011). Jiné druhy ryb, 

jako jsou například plotice obecná, ouklej obecná, jelec tloušť a hrouzek obecný Gobio gobio, jsou 

naopak schopny při migraci proti proudu za trdlišti rybí přechody efektivně využít (Prchalová et al., 

2011). Jako nejdůležitější faktor při překonávání rybího přechodu se ukazuje průtok (Slavík et al., 

2009). Kaprovité ryby nemají tak vysoký energetický potenciál (Lucas a Baras, 2001) a obvykle vyu-

žívají k překonávání přechodu střední hodnoty průtoku. Typickým příkladem jsou plotice obecná 

a cejnek malý, parma preferuje hodnoty průtoku o něco vyšší (Slavík et al., 2009). Pstruh obecný 

na trdliště naopak častěji migroval v období nižšího průtoku, jak uvádějí Slavíka a Bartoš (2004), 

kteří zjistili nejvyšší výskyt pstruhů v přechodu na řece Ohři v době snížených průtoků.  

Pokud je překážka zcela neprostupná a ryby ji nedokážou překonat, akumulují se v oblasti 

pod ní. Podle zjištění Horkého et al. (2007b) se u kaprovitých ryb, které byly v reprodukčním období 

aktivní obvykle v průběhu noci, objevovala denní aktivita, která byla pravděpodobně důsledkem 

kanalizace toku a opakovaných pokusů projít překážkou. Po nějaké době většinou ryby prostory 

opustily, přičemž reofilní druhy kaprovitých ryb, např. jelec tloušť, zůstávaly pod neprostupnými 

překážkami přibližně o měsíc déle než eurytopní druhy kaprovitých ryby, jako např. karas obecný 

(Horký et al., 2007b). 

Některé druhy ryb jsou k narušení migrace příčnými překážkami zvláště citlivé. Příkladem 

může být mník jednovousý, jehož migrace byla sledována na fragmentované řece Ohři (Slavík a Bar-

toš, 2002). Mník patří k druhům, které se třou v zimě, třecí migrace mníků tedy běžně probíhá v ob-

dobí podzimu v době sníženého průtoku (Hudd a Lehtonen, 1987). Kvůli přílišnému snížení průtoku 

z přehrady došlo k omezení migrace, což vedlo k tomu, že nejvyšší migrační aktivita mníků byla 

místo podzimu zpozorována na jaře a v létě. Podobné narušení a zastavení migrace mníků kvůli 

zvyšování a snižování průtoku vlivem přehrady bylo pozorováno na řece Kootenai, protékající mezi 

USA a Kanadou, a sloužící k výrobě elektrické energie a jako ochrana před povodněmi (Paragamian 

et al., 2005). 

Důsledkem omezení, až úplné zabránění třecích migrací, mohou být změny v genetické 

struktuře populací ryb. Snížením prostupnosti toku dochází k jejich fragmentaci, což vyúsťuje ve sni-

žování alelové diverzity populací. Tyto změny jsou nejvýraznější, pokud je tok úplně neprostupný. 

Pokud je překážka vybavena rybím přechodem, není efekt tak výrazný (Gouskov et al., 2016). 
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Dalším důležitým typem denních nebo sezónních migrací jsou úkrytové migrace. Úkrytové 

migrace mohou sloužit k ochraně před predátory nebo k přečkávání nepříznivého období – zimo-

vací migrace. Migraci k úniku před predátory využívají zejména malé ryby v juvenilních stádiích, 

které se ukrývají v mělčích částech toku, aby se vyhnuli predaci piscivorními rybami (Harvey, 1991). 

Pro tyto ryby je největším nebezpečím ztráta záplavových oblastí a kanalizace toků, které vedou 

ke zvyšování rizika úhynu (Horký et al., 2006). Využívání speciálních habitatů sloužící k přezimování, 

tzv. zimovišť, vede ke zvyšování pravděpodobnosti přežití a zachování energetických rezerv, jež má 

za následek větší růst a vyšší reprodukční úspěšnost (Lucas a Baras, 2001). Dostupnost těchto habi-

tatů proto hraje v životě ryb důležitou roli (Jepsen a Berg, 2002). Zejména v regulovaných řekách 

jsou však tyto habitaty méně dostupné, což může vést k nutnosti zimovacích migrací i u ryb, které 

v nenarušených tocích nemigrují (např. parma obecná, vranka obecná; Lucas a Baras, 2001). U ryb, 

které za zimovišti migrují přirozeně (např. jelec tloušť), může docházet k prodloužení vzdálenosti 

migrace (Bruylants et al., 1986). V našem prostředí se u kaprovitých ryb migrace na zimoviště zpra-

vidla objevují začátkem zimy, jakmile teplota poklesne pod určitou hodnotu. Ryby žijící v nádržích, 

jako například bolen dravý, se po vytření v přítocích vracejí přezimovat zpět do nádrží (Pfauserová 

et al., 2019). Boleni v regulovaných tocích nachází zimoviště typicky v úsecích řeky podél břehů 

a v přístavech, kde je proudění vody pomalejší a hloubka vody větší než tři metry.  Za jejich naleze-

ním migrují až 32 km (Horký a Slavík, 2016). Obecně způsobuje nedostupnost vhodných úkrytů a zi-

movišť zvyšování aktivity ryb, jelikož jsou nuceny vyhledávat vhodné habitaty i na delší vzdálenost. 

To může mít různé negativní důsledky, jako je zvyšování úmrtnosti a energetických ztrát (Bruylants 

et al., 1986; Horký et al., 2006). 

Posledním typem migrací jsou migrace potravní. Tyto migrace mohou být také vlivem příč-

ných překážek narušeny. Příkladem může být candát obecný. Candát je typicky nočním predátorem, 

avšak v kanalizované řece Labe vykazuje zvýšenou denní aktivitu, která je způsobena nedostatkem 

potravy v podobě malých juvenilních ryb (Horký et al., 2006). Stejně tak jako v případě úkrytových 

migrací způsobuje zvyšování aktivity ryb (Bruylants et al., 1986). 

4.7 Změna složení a druhové diverzity rybích společenstev 

Změna struktury a druhové diverzity společenstev ryb vlivem příčných překážek je jevem, který je 

relativně dobře prozkoumaný. Přesto je obtížné ho jednoduše kvantifikovat, jelikož je silně závislý 

na mnoha parametrech a lze ho sledovat z několika různých úhlů. Mezi nejčastější přístupy patří 

porovnávání stavu společenstva v oblasti nad a pod překážkou (Penczak et al., 1998; Poulet, 2007; 

Sá-Oliveira et al., 2015; Smith et al., 2017; Jumani et al., 2018; Sousa et al., 2018), srovnávání stavu 

před a po výstavbě příčné překážky (Penczak et al., 1998; Hladík et al., 2008, Jo et al., 2019) nebo 

porovnání stavu toků, jejichž podmínky jsou podobné, ale liší se mírou fragmentace (Jumani et al., 
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2018). Existují však i studie, které se zabývají strukturou společenstev v rámci menších ploch, napří-

klad pouze v rámci konkrétní nádrže (Prchalová et al., 2006c; Vašek et al., 2016).  

Všeobecným trendem v regulovaných tocích je pokles početnosti, biomasy a druhové di-

verzity ryb během výstavby překážky. Po její výstavbě většinou dochází k opětovnému zvyšování 

početnosti, biomasy (Jo et al., 2019) a někdy i diverzity (Liew et al., 2016), avšak zejména ve pro-

spěch nepůvodních druhů (Liew et al., 2016; Jo et al., 2019). Z delšího časového hlediska je pozoro-

ván posun od původních, endemických, specializovaných a reofilních druhů ryb k nepůvodním, ge-

neralistickým, eurytopním a limnofilním druhům (i když ty někdy také ubývají v důsledku eutrofi-

zace; Aarts et al., 2004), které jsou v regulovaných tocích často zvýhodněni (Johansson, 2013; Liew 

et al., 2016; Jo et al., 2019). Příkladem může být kapr obecný (Gehrke et al., 1995), jehož početnost 

bývá nejvyšší v regulovaných nížinných tocích (Driver et al., 2005), nebo plotice obecná, která patří 

mezi nejrozšířenější ryby řek České republiky (Hartman et al., 2005) i mnoha dalších řek Evropy 

(Baade a Fredrich, 1998). Nepůvodním druhům ryb se ve fragmentovaném prostředí daří zpravidla 

lépe než druhům původním (Liew et al., 2016; Jo et al., 2019), jelikož mohou využívat snížené kom-

petice a nových lentických habitatů (Liew et al., 2016), a navíc mohou vyvíjet další tlak na původní 

druhy (např. konkurencí, predací, zavlečením nových nemocí, narušováním habitatů; Mack et al., 

2000; Gozlan et al., 2010). Výstavba přehrad je s introdukcí nepůvodních druhů často spojována. 

Do nového prostředí se rozšiřují například únikem z akvakultur, nádrží, při neopatrné manipulaci 

nebo posunem domovských okrsků v důsledku klimatické změny (Lodge, 1993).  

Společenstvo ryb nad překážkou bývá primárně ovlivněno rybami, které migrují z nádrže 

proti proudu do vyšších částí řeky (Martinez et al., 1994). Podle svého složení mohou být společen-

stva ryb v nádržích střední a východní Evropy rozděleny na šest typů, z nichž nejčastějším (61 %) je 

typ, kde dominují kaprovité ryby (obvykle plotice obecná, cejn velký a cejnek malý) a z menší části 

(<20 %) také okoun říční. Tomuto typu často předchází přechodný typ, kde převažuje okoun říční 

(20–50 %) společně s kaprovitými rybami (Kubečka, 1993). Tento postupný vývoj rybího společen-

stva lze pozorovat například v řece Malši, která byl výrazně ovlivněna výstavbou přehrady Římov 

v roce 1978. V řece Malši se původně vyskytovaly zejména druhy ryb žijící v lotických vodách (jelec 

tloušť, jelec proudník, pstruh obecný, parma obecná). Několik let po výstavbě přehrady (1984–

1986) začal v nádrži dominovat okoun říční, druhým nejhojnějším druhem se stala plotice obecná. 

V řece nad nádrží se stále udržovala většina (60 %) původních druhů, okoun zde byl však také hojně 

zastoupen. Po roce 2000 společenstvo dosáhlo stabilní fáze, kdy v řece dominovaly kaprovité ryby 

(plotice obecná, cejn velký, ouklej obecná). Okoun obecný byl již zastoupen poměrně málo a proni-

kal do vyšších částí řeky až k prvnímu neprostupnému jezu Plach. Některé druhy ryb, jako je střevle 

potoční a parma obecná, vlivem přehrady z řeky úplně vymizely (Hladík et al., 2008). Ukazuje se, že 
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celková diverzita v nádržích často bývá poměrně vysoká, ale většina přítomných druhů jsou druhy 

s nespecifickými nároky na prostředí (generalisté) a nepůvodní (Zogaris et al., 2012), zatímco za-

stoupení reofilních druhů klesá (Gao et al., 2019). Početnost původních reofilních druhů ryb roste 

od jezerní zóny k říční zóně, jelikož jsou adaptovány na život v řece a instinktivně preferují tyto ob-

lasti (Vašek et al., 2004; Hladík et al., 2008). Pokud není migrace ryb z nádrže zastavena jinou bari-

érou (např. jezem; Hladík et al., 2008), vliv přehrady na strukturu rybích společenstev je patrný 

i ve vyšších částech řeky, než jen ve vytvořené nádrži (Gao et al., 2019). 

Společenstva ryb v oblasti pod překážkami jsou obvykle ovlivněna změnami podmínek toku 

(Gillette et al., 2005; Jumani et al., 2018) a vstupem juvenilních ryb, které se vylíhly v nádrži nad pře-

kážkou (Martinez et al., 1994). Jejich složení a diverzita je výrazně ovlivněna typem překážky. Ob-

lasti pod neprostupnými jezy a malými přehradami bývají z hlediska druhové diverzity bohatší než 

oblasti nad nimi, a někdy je dokonce diverzita pod přehradou vyšší než diverzita v úseku stejné řeky, 

který se nachází mimo vliv překážky (Poulet, 2007; Santucci et al., 2005; Smith et al., 2017; Sousa 

et al., 2018). To však neznamená, že by přítomnost malé přehrady nebo jezu zvyšovala celkovou 

druhovou diverzitu řeky. Ryby se akumulují pod přehradami z důvodu zabránění migrace do oblastí 

nad přehradou (Poulet, 2007; Santucci et al., 2005; Smith et al., 2017; Sousa et al., 2018), a navíc 

v těchto společenstvech často dominují nepůvodní a limnofilní druhy ryb (Poulet, 2007; Beatty 

et al., 2009). Oblasti pod většími překážkami (např. přehrady zadržující pitnou vodu, sloužící jako 

ochrana proti povodním nebo patřící k vodním elektrárnám) mají obecně na rybí společenstva ne-

gativní vliv i z hlediska druhové diverzity (Penczak et al., 1998; Freeman a Marcinek, 2006; Sá-Oli-

veira et al., 2015; Jumani et al., 2018). Nádrže sloužící k zásobování pitnou vodou mají negativní 

účinek na společenstva rybích specialistů, jejichž početnost a diverzita se v oblasti pod přehradou 

se zvyšováním odběru vody snižuje. Oproti tomu generalisté nevykazují s přítomností nádrže ani se 

zvětšujícím se odběrem vody signifikantní změny (Freeman a Marcinek, 2006). Negativní účinek 

na strukturu společenstev se projevuje i pod hrázemi vodních elektráren, kde dochází k poklesu po-

četnosti, biomasy a druhové diverzity ryb (Sá-Oliveira et al., 2015), ke snižování počtu endemických 

druhů a ke zvyšování dominance eurytopních druhů (Jumani et al., 2018). Dopad vodních elektráren 

na rybí společenstva bývá výraznější v oblasti pod hrází než v oblasti nad ní (Penczak et al., 1998). 

Se vzrůstající vzdáleností od překážky se druhová diverzita zvyšuje a společenstva ryb svou struktu-

rou opět připomínají původní společenstva (Jumani et al., 2018). 

4.8 Změna trofické struktury společenstev 

Z předchozí kapitoly vyplývá, že příčné překážky mění strukturu společenstev ryb v regulovaných 

řekách ve prospěch nepůvodních druhů s méně specifickými nároky na prostředí. Díky nárůstu po-

četnosti generalistů, ale i působením dalších vlivů spojených s fragmentací toků, může docházet i ke 
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změnám trofické struktury společenstev ryb. Posun v trofické struktuře může vyústit v další změny, 

které dále narušují funkci už tak degradovaných sladkovodních ekosystémů (Layman et al., 2007). 

Ukazuje se, že posun v trofické struktuře a fungování potravních sítí v regulovaných řekách 

je významný. Dochází ke změně ve složení a dostupnosti potravy (Delariva et al., 2013), čímž do-

chází ke změnám v šířkách trofických nik, změnám v trofických úrovních a posunům poměrů v za-

stoupení trofických gild přítomných ryb (Layman et al., 2007; Dubey et al., 2013; Konan et al., 2013; 

Latli et al., 2019). Ke zmenšování šířky trofických nik dochází v případě predátorů. Změna fyzikálních 

a chemických podmínek toku, snižování velikosti dostupného prostředí, úbytek biomasy vodních 

rostlin a zabraňování vstupu kořisti do systému působením překážek zapříčiňuje zjednodušování 

potravních sítí v oblasti nad i pod překážkou. To vede ke zvýšení citlivosti predátorů k populačním 

fluktuacím, které může vést až k jejich vyhynutí (Layman et al., 2007; Dubey et al., 2013). Obecně 

se ukazuje, že dravé druhy ryb jsou k fragmentaci nejcitlivější. O něco mírněji na přítomnost příč-

ných překážek reagují bentičtí insektivorní, invertivorní a herbivorní druhy, přesto však patří po kar-

nivorních druzích k nejvíce ohroženým (Delariva et al., 2013; Dubey et al., 2013, Gao et al., 2019). 

To je vysvětlováno například tím, že fragmentace toku snižuje množství potravy z alochtonních 

zdrojů, jako jsou rostliny a hmyz, a bentických bezobratlých (Delariva et al., 2013). Naopak nárůst 

početnosti vykazují druhy piscivorní a detritivorní (Delariva et al., 2013; Pereira et al., 2016). Stejně 

tak se v systémech, kde se dříve nevyskytovaly, mohou vlivem zpomalení toku a akumulace živin 

začít objevovat druhy fytofágní a planktivorní (Delariva et al., 2013). Snížená dostupnost potravy 

ryb na vyšších trofických úrovních může dále vést ke zvyšování konkurenčního a predačního tlaku 

na citlivější ryby. Typicky jsou citlivou skupinou larvální a juvenilní stádia ryb (Latli et al., 2019). 

V řece Meuse došlo vlivem kanalizace a fragmentace k výraznému snížení množství planktonu, 

který je důležitým zdrojem potravy přítomných druhů ryb. To vedlo k nutnosti využití jiných zdrojů 

potravy a zvětšování šířky trofických nik u všech čtyř sledovaných druhů ryb (ouklej obecná, jelec 

tloušť, plotice obecná, okoun říční). Ukázalo se, že nejcitlivější jsou na tyto změny YOY, jelikož mo-

hou být kromě nedostatku potravy ohrožovány také zvýšenou predací. Pro tři ze sledovaných druhů 

(okoun říční, jelec tloušť, plotice obecná) totiž YOY tvořily v regulovaných částech řeky více než 50 

% potravy, zatímco v neregulovaných úsecích to bylo méně než 20 %. Překryv trofických nik, značící 

míru konkurence, byl nejvýraznější u larválních stádií, implikující možnost úbytku jejich početnosti 

vlivem vnitrodruhové konkurence (Latli et al., 2019).  

Dalším typickým trendem regulovaných řek je zvyšování trofické úrovně ryb. To bylo doká-

záno na řece Yangtze ve studii Wang et al. (2016). Trofická úroveň ryb stejného druhu v oblasti 

těsně nad přehradou Three Gorges byla často o 0,5 úrovně vyšší než v oblasti, které byla od této 

přehrady proti proudu vzdálenější. Podobné výsledky ukazuje studie Dubey et al. (2013), prováděné 
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na dvou indických řekách. Průměrná trofická úroveň omnivorních druhů ryb v řece Betwa, na které 

se nachází tři velké přehrady a dva jezy, byla vyšší než trofická úroveň ryb z méně narušené řeky 

Ken. Vyšší trofická úroveň ryb v regulovaných tocích je vysvětlována tím, že v přehradách je do-

stupná potrava na vyšší trofické úrovni, jelikož je zde větší množství živin (Delariva et al., 2013; 

Wang et al., 2016). Omnivorní druhy ryb, které jsou obecně k regulaci toků více tolerantní, zase 

vykazují schopnost příjmu potravy z velkého množství různých zdrojů, a proto v regulovaných tocích 

často dominují (Dubey et al., 2013).  

4.9 Kumulativní účinek 

Vlivem jednotlivých příčných překážek na společenstva říčních ryb se zabývalo velké množství studií 

(např. García et al., 2011; Birnie-Gauvin et al., 2017; Pfauserová et al., 2019) a tyto vlivy jsou tedy 

relativně dobře popsané. Již méně známý je však kumulativní účinek většího množství příčných pře-

kážek v rámci větších území (povodí, regionu, státu apod.). Právě tento pohled se však zdá při po-

suzování skutečného vlivu překážek na ryby jako klíčový (Sousa et al., 2018). Problematikou kumu-

lativního účinku překážek se ve své studii zabývali Cooper et al. (2016). Jako studovanou oblast 

si zvolili území třech států Spojených států amerických – Michiganu, Wisconsinu a Minnesoty, která 

byla rozdělena na tři ekoregiony. V této oblasti se nacházelo celkem 2305 velkých přehrad. Při zkou-

mání vlivu kumulativního účinku přehrad bylo zjištěno, že z 59 druhů ryb lze 18 považovat za druhy 

indikující fragmentaci, jelikož v některé části toku vykazovali pozitivní nebo negativní korelaci s její 

mírou (Cooper et al., 2016). Většina studovaných teplomilných druhů, jako například okounek 

pstruhový Micropterus salmoides nebo slunečnice velkoploutvá Lepomis macrochirus, vykazovala 

v horních a středních tocích s mírou fragmentace pozitivní korelaci. Nejvýraznější vliv měl na teplo-

milné druhy objem vytvořených nádrží. Ve studených tocích hrál hlavní roli kumulativní účinek ob-

jemu nádrží nad přehradou, zatímco v teplých převládal vliv vzdálenosti nejbližší přehrady po směru 

toku řeky. Naopak studenomilné druhy, například vranka Cottus bairdii nebo koljuška říční Culaea 

inconstans, vykazovaly korelace negativní. Z této studie vyplývá, že skutečný stav regulované řeky 

lze nejlépe popsat jako kombinaci vlivů jednotlivých přehrad a jejich celkového kumulativního 

účinku (Cooper et al., 2016). 

Musil et al. (2012) se ve své studii zabývali vlivem počtu, typu a prostorovém rozmístění 

příčných překážek na ryby v juvenilních stádiích (YOY) v 33 řekách na území České republiky. Studie 

hodnotila složení společenstev ryb na 54 lokalitách s různý stupněm regulace toku (od téměř nedo-

tčených po silně regulované toky). Studovaná oblast zahrnovala 28 přehrad a 1118 jezů. Zanalyzo-

váno bylo celkem 27 596 vzorků juvenilních ryb patřících do 35 druhů.  Ze studie vyplývá, že s na-

růstajícím počtem příčných překážek a se zkracující se relativní vzdáleností mezi nimi klesá hodnota 

indexu biologické integrity (viz obrázek č. 6) a snižuje se zastoupení reofilních druhů (viz obrázek 
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č. 2). EFI a CZI vykazovaly podobné trendy a jejich hodnoty se pohybovaly v rozmezí 0–0,61 (EFI) 

a 0–0,83 (CZI). Jinými slovy, čím větší množství příčných překážek umístěných blíže u sebe se na řece 

nachází, tím horší je kvalita a dostupnost habitatů, propojenost celého systému, a tedy i stav da-

ného rybího společenstva.  Stejně jako v předešlých studiích (např. Johansson et al., 2013; Benitez 

et al., 2018) se tak potvrzuje fakt, že reofilní druhy ryb reagují na změny související s říčními barié-

rami negativněji než druhy eurytopní, nezávisle na tom, zda se jedná o juvenilní nebo dospělé je-

dince. Důvodem je pravděpodobně to, že reofilní druhy vykazují komplexnější požadavky na pro-

středí a v průběhu životního cyklu často migrují na delší vzdálenosti (Lucas a Baras, 2001).  

 

Obrázek č. 6: Pravděpodobnost dominance reofilních (a) a eurytopních (b) druhů ryb v závislosti 

na počtu příčných překážek podle jejich relativní vzdálenosti v závislosti na délce řeky (Musil et al., 

2012) 

4.10 Souvislost s globální klimatickou změnou 

Globální změna klimatu je v současné době hojně diskutovaným tématem. Spolu s dalšími antropo-

genními faktory může mít vliv na prostorové rozmístění organismů a způsobovat pokles početnosti 

populací a lokální vymírání druhů (Radinger et al., 2017; Jarić et al., 2019). Jedním z jejích důsledků 

je posun areálů (Colwell et al., 2008; Radinger et al., 2017). Předpokládá se, že vliv posunu areálů 

bude nejvýraznější u organismů, které z různých důvodů nemohou migrovat s posunujícím se 
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areálem, nebo už nemají kam. To se týká zejména druhů žijící na horní hranici své teplotní tolerance, 

ve vysokohorských oblastech nebo ve fragmentovaném prostředí (Ficke et al., 2007; Freeman et al., 

2018). Příkladem fragmentovaného prostředí může být řeka narušená přítomností příčných překá-

žek. Celkově se tedy předpokládá, že přítomnost příčných překážek může zhoršovat vlivy globálního 

oteplování na přítomné druhy ryb. Z evropských sladkovodních druhů ryb se jedná zejména o citli-

vější druhy ryb žijící v oblasti mediteránu s menší velikostí těla, menší velikostí a nižší nadmořskou 

výškou areálu (Jarić et al., 2019). Předpokládaným vlivem klimatických změn na 17 původních druhů 

ryb v povodí řeky Labe se zabývaly studie Radinger et al. (2017) a Radinger et al. (2018). V Labi 

a jeho hlavních přítocích se nachází celkem 855 příčných překážek, z nichž 256 je vybaveno rybím 

přechodem, a do roku 2021 je naplánované zprůchodnění dalších 144. To však stále znamená 455 

neprostupných překážek. Každá neprostupná bariéra omezuje v průměru pohyb dvou sledovaných 

druhů ryb, čímž omezuje jejich schopnost čelit budoucím posunům habitatů v důsledku klimatic-

kých změn (Radinger et al., 2018). Radinger et al. (2017) se navíc pokoušeli předpovědět reakce ryb 

na klimatické změny do roku 2050. V této studii byly uvažovány dva scénáře – středně závažný 

(vzrůst průměrné globální teploty o 0,4–1,6 °C) a závažný (vzrůst teploty o 1,4–2,6 °C). Ukázalo se, 

že předpovězené globální změny ovlivnily všech 17 sledovaných druhů. Mezi důsledky patřily ztráty 

nebo zisky stanovišť a jejich posuny po nebo proti proudu. Ztráty nebo zisky stanovišť jsou silně 

závislé na druhu ryby. Celkem osmi druhům ryb (např. mřenka mramorovaná, vranka obecná) se 

budou stanoviště v důsledku klimatické změny zvětšovat, devíti druhům (např. cejn velký, bolen 

dravý) se budou zmenšovat. Obecně se budou stanoviště zvětšovat menším druhům ryb a zmenšo-

vat druhům větším. Průměrná ztráta habitatů činí 23,5 říčních kilometrů pro středně závažný a 94,3 

říčních kilometrů pro závažný scénář. Předpokládá se, že stanoviště druhů v dolních tocích se bude 

posouvat po proudu a stanoviště druhů žijících v horních tocích se bude posouvat proti proudu, a že 

rychlost posunu stanovišť bude vyšší, než je rychlost migrace ryb. K nejcitlivějším a nejméně odol-

ným druhům budou pravděpodobně patřit malé ryby (<20 cm), jelikož nedokážou dostatečně rychle 

migrovat. Migrace velkých ryb bude omezena spíše přítomností příčných překážek (Radinger 

et al., 2017). 

4.11 Nápravy 

4.11.1 Ochrana ryb před poraněním turbínami vodních elektráren 

Ochrana ryb před poraněním turbínou se dá v zásadě řešit dvěma způsoby. První možností je zajis-

tit, aby se ryby dovnitř turbíny vůbec nedostaly. To se dá zajistit například instalací mechanických 

nebo behaviorálních bariér. Mezi mechanické bariéry by patřily česle nebo filtry. Nicméně, toto ře-

šení není ideální, jelikož ryby menší velikosti, než je velikost ok, mohou mříží projít. A zároveň při-

bývá další způsob poranění – pokud je průtok před turbínou příliš vysoký, může dojít k nárazu ryby 
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do česlí jejímu poranění nebo usmrcení (Larinier a Travade, 2002; AOPK ČR3, 2019). Jiné mechanické 

bariéry nebo behaviorální bariéry mohou sloužit k nasměrování ryb do požadovaných míst, napří-

klad do obtokového žlabu, potrubí nebo rybího přechodu (Slavík et al., 2012a). Behaviorální bariéry 

pracují například na principu vizuální, sluchové, hydrodynamické nebo elektrické stimulace. Patří 

mezi ně například žaluziové, bublinné, elektrické, světelné nebo akustické clony (Larinier a Travade, 

2002, Slavík et al., 2012a; AOPK ČR, 2019). Druhým způsobem je konstrukce k rybám šetrných tur-

bín (např. využití Archimédova šroubu jako turbíny) nebo snížení otáček nebo úplné zastavení pro-

vozu v době, kdy je migrace nejintenzivnější (Slavík et al., 2012a).  

4.11.2 Rybí přechody 

Rybí přechody umožňují migraci ryb po nebo proti proudu i v místech, ve kterých se nachází příčné 

překážky, a slouží k zachování nebo obnovení propojenosti říční sítě. Jedná se o žlaby, koryta nebo 

technologická zařízení různého tvaru a velikosti. Při navrhování a výstavbě rybích přechodů je třeba 

zohledňovat velké množství různých parametrů, jako je například směr migrace (proti nebo 

po proudu), druh ryby, pro který je přechod určen a jeho specifické vlastnosti, případně složení cí-

lového rybího společenstva, a charakteristiky konkrétního toku a příslušné příčné překážky (Slavík 

et al., 2012a). 

Mezi konstrukce umožňující překonání příčné překážky po proudu řadíme různé typy rybích 

přechodů, rybí výtahy nebo různá odlovná zařízení pro přímý transport. Přechody lze podle prosto-

rového vedení trasy dělit na obtoková koryta (bypass), která vedou okolo překážky až za hranicí 

koryta řeky, a rampy, které koryto řeky modifikují. Podle tlumení energie proudu lze rozlišovat ba-

zénové přechody (např. balvanitý, štěrbinový, komůrkový nebo kartáčový), tedy kaskádu odděle-

ných bazénů, kdy k tlumení energie dochází uvnitř bazénů, a skluzy s prvky, které energii tlumí prů-

běžně pomocí různých balvanů nebo kartáčových přechodů vložených do dna (např. balvanitý skluz, 

skluz strukturovaný izolovanými kameny apod.). Dále sem můžeme zařadit rybí komory, fungující 

na principu plavební komory pro lodě, nebo rybí výtahy (Slavík et al., 2012a).  

Při navrhování a realizaci rybích přechodů je třeba respektovat charakteristiky daného toku, 

překážky a cílového společenstva, jelikož ryby často nemají jinou možnost, jak překážku proti 

proudu překonat (Slavík et al., 2012a). Zatímco při překonávání překážek po proudu mohou v pří-

padě dostatečného průtoku ryby poměrně jednoduše využít i jezy nebo přepady (Acou et al., 2008), 

při protiproudové migraci je situace složitější. Některé druhy ryb jsou schopny nižší překážky pře-

konat. Například lososi překonávají nižší překážky skokem, úhoří monté do 10 cm délky těla lezením 

po stěnách hrázových těles (Legault, 1988) nebo některé druhy hlaváčů pomocí přísavek (Katano 

 
3 Agentura ochrany přírody a krajiny České republiky 
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et al., 2006). Pro většinu ryb, zejména pak pro menší druhy (např. vranka, střevle), je však překážka 

tímto způsobem neprostupná (Slavík et al., 2012a). O to důležitější je zde přítomnost efektivního 

rybího přechodu.  

Jako jedna z nejdůležitějších charakteristik rybího přechodu se ukázalo jeho umístění. Umís-

těním přechodu v blízkosti hlavní proudnice lze zajistit dostatečný průtok a rychlost proudění, které 

jsou nutné pro přilákání ryb. Dostatečný průtok je možné zajistit i přídavným lákavým proudem 

(Thorstad et al., 2003; Slavík et al., 2012a). Přechody příslušejících vodním elektrárnám se nejčastěji 

umisťují poblíž savek. Dále je výhodné, aby přechody navazovaly na migrační cesty podél břehových 

linií a jejich vstup byl co nejblíže k příčné překážce, jelikož právě tam se ryby shlukují (Jurajda et al., 

1998). Pokud by se vstup nacházel ve větší vzdálenosti od překážky, hrozilo by, že se ryby po setkání 

s překážkou začnou vracet zpět (Slavík et al., 2012a; Martignac et al., 2013). Výstup přechodu je 

nutné volit tak, aby ryby nebyly strhávány proudem pod jez nebo do hydraulického obvodu vodní 

elektrárny a nebyly ohrožovány predací. V neposlední řadě se umístění přechodu volí tak, aby bylo 

možné jeho čištění, protože zanesení přechodu snižuje jeho účinnost (Slavík et al., 2012a). 

Funkční přechod vykazuje úspěšnost alespoň 70 % (Slavík et al, 2012a). Obecně by měl být 

přechod navržen tak, aby ho mohly snadno využít všechny migrující druhy ryb včetně těch se sníže-

nou schopností plavby ve všech životních stádiích. Přechod by měl být snadno a rychle nalezitelný, 

bezpečný, poskytovat místa pro odpočinek, plnit svou funkci po celý rok při různých průtocích a tep-

lotách, a nezpůsobovat zdržení, stres, ztráty energie, zranění a neovlivňovat následný reprodukční 

úspěch (Cowx a Welcome, 1998; Quigley a Harper, 2006; Castro-Santos et al., 2009).  

Navrhováním, instalací a účinností rybích přechodů se zaobíralo velké množství studií. Na-

příklad Lehmann et al. (2012) se zabývali plánováním a vývojem největšího rybího přechodu v Ev-

ropě, nacházející se na severu Německa na řece Labi, Lee et al. (2019) vyhodnocovali účinnost ry-

bích přechodů ve třech různých povodích v Jižní Korei, a Garavelli et al. (2019) vyhodnocovali účin-

nost rybích přechodů, na kterých byla využita technologie WFTS4 (v podstatě se jedná o systém 

elastických trubek, který rybu v řádu několika sekund přenese přes příčnou překážku) v kombinaci 

se systémem WESS5. Tato kombinace se ukázala být efektivní, jelikož umožňovala samostatný a po-

měrně bezpečný vstup a následný transport proti proudu řeky pro ryby různých velikostí. Účinností 

zprůchodnění belgické řeky Meuse a jejího přítoku Ourthe pro potamodromní druhy ryb se zabývala 

studie Benitez et al. (2018). V této studii bylo v letech 2012 až 2016 sledováno celkem 11 potamod-

romních druhů ryb, zahrnujících reofilní (pstruh obecný, parma obecná, jelec tloušť, ostroretka 

 
4 The Whooshh Fish Transport System 
5 Whooshh Ellips Scanning Sorting system 
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stěhovavá, jelec jesen, bolen dravý), limnofilní (kapr obecný, lín obecný), velké karnivorní (štika 

obecná, sumec velký) i eurytopní (plotice obecná) druhy ryb. Sledovaná oblast zahrnovala 32 km 

dlouhý úsek, na kterém se nacházely příčné překážky sloužící k navigaci, regulaci průtoku a výrobě 

elektrické energie, vybavené rybími přechody. Účinnost přechodu nejblíže od místa vypuštění ryb 

dosahovala 86,3 %, byla vyšší pro reofilní druhy (pro všechny druhy >85 %), celkově nejvyšší pro byla 

pro bolena dravého (100 %) a jelce tlouště (94,3 %). Instalace rybích přechodů v degradované řece 

Meuse se zdá být adekvátním způsobem obnovení volného pohybu potamodromních druhů ryb 

(Benitez et al., 2018).  

4.11.3 Odstraňování překážek 

I přes to, že při zohlednění všech důležitých parametrů lze využitím rybích přechodů dosáhnout 

poměrně vysoké úspěšnosti jejich překonání, není toto řešení dokonalé. Účinnost rybích přechodů 

není téměř nikdy stoprocentní a liší se v závislosti na druhu ryb (Benitez et al., 2018), jejich životním 

stádiu a vnějších podmínkách prostředí (Williams et al., 2012; Slavík et al., 2012b). Návrhům zprů-

chodnění by mělo předcházet zhodnocení, zda by nebylo lepší překážku úplně odstranit. K tomu se 

v dnešní době v některých případech přistupuje, jelikož se předpokládá, že odstraněním bariéry 

může dojít k obnovení propojenosti říční sítě, přirozených habitatů a původních společenstev živo-

čichů (Doyle et al., 2000; Birnie-Gauvin et al., 2017). Tento předpoklad se v mnoha případech uka-

zuje jako správný. Například odstranění malé vodní elektrárny Vilholt z dánské řeky Gudenaa v roce 

2008 vedlo k výraznému nárůstu početnosti pstruha obecného, a to zejména juvenilních jedinců 

(YOY). Početnost pstruhů bylo v této řece sledováno od roku 1987 do roku 2016, a to 1,5 km 

nad i pod přehradou. Odstranění přehrady vedlo v oblasti nad přehradou k okamžitému nárůstu 

početnosti juvenilních (průměrně o 6,18 ryb na metr délky řeky) i dospělých ryb (o 0,14 ryb na metr 

délky řeky). V oblasti pod přehradou se nárůst projevil až po třech letech. U juvenilních ryb byl prů-

měrný nárůst o 5 ryb na metr délky řeky a u dospělců o 0,12 ryb na metr (Birnie-Gauvin et al., 2017). 

Stejně tak odstranění vodní elektrárny Jidu z řeky Jidu na jihozápadě Číny vedlo k okamžitému ná-

růstu diverzity a početnosti v oblasti nad i pod přehradou (Ding et al., 2018). V Evropě existuje 

od roku 2016 projekt zvaný Dam Removal Europe, jehož cílem je odstraňování zejména zastaralých 

přehrad a jezů z evropských řek a obnovení přirozeného charakteru toku. V posledních letech byly 

v Evropě odstraněny například 22 m vysoká přehrada Yecla de Yeltes z řeky Huebra (Španělsko), 

vodní elektrárna Sofieholm z řeky Nianån (Švédsko) nebo 2 m vysoká přehrada Sihlpost z řeky Sihl 

v Curychu (Švýcarsko). Celkem bylo v Evropě odstraněno již 4800 přehrad (Dam Removal Europe, 

2018). Odstraňování příčných překážek s sebou však může přinášet i určité problémy. Jedním z nich, 

zejména při odstraňování starých překážek, může být uvolnění naakumulovaného jemného sedi-

mentu, který je po odstranění překážky proudem odnášen do nižších částí řeky, a může zapříčiňovat 
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ztrátu habitatů, a s ní související pokles diverzity vodních bezobratlých, což se projevilo například 

po odstranění přehrady Unnefors ze švédské řeky Nissan. Tento účinek však obvykle přetrvává jen 

několik let (Renöfält et al., 2012).  
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5 Závěr 

Příčné překážky narušují propojenost říčního systému, průtokový, teplotní a kyslíkový režim řeky, 

a přispívají ke ztrátě a homogenizaci habitatů. Jejich přítomností vznikají nové, lentické vodní eko-

systémy, které mění původní charakter toků. Fragmentace tak neprobíhá jen na úrovni samotného 

přerušení říčního kontinua, ale vede k celkovým změnám jak abiotických, tak biotických podmínek 

prostředí. Tyto podmínky pak často neodpovídají životním nárokům původních druhů ryb, které 

jsou příčnými překážkami ovlivňovány omezením možnosti migrace, sníženou dostupností třecích, 

úkrytových a přezimovacích stanovišť, změnou potravní nabídky, zvyšováním rizika poranění a vý-

deje energie, zpomalováním růstu a zvýšenou konkurencí a predací. Spolu s dalšími tlaky, které 

na ryby v říčních ekosystémech působí, jako je například znečištění vody, eutrofizace, úpravy ko-

ryta, rybaření, globální klimatické změny a zavlečení nepůvodních druhů, dochází ke změnám 

ve struktuře, početnosti, biomase a druhové diverzitě rybích společenstev, které vedou u některých 

druhů až k vymírání.  

Vliv fragmentace toku na ryby se liší v závislosti na druhu, jeho životní strategii, části život-

ního cyklu a požadavcích na kvalitu vody a habitatů. Důležitou roli hrají také parametry příčných 

překážek, zejména jejich druh, počet a způsob využití. I zdánlivě malé narušení toku může způsobit 

výrazné změny v kontinuu toku a pro složení a kvalitu rybích společenstev může mít katastrofální 

následky.  

Obecně nejohroženější skupinou jsou migrující druhy ryb. Zejména diadromní druhy, které 

při zastavení migrace nejsou schopny dokončit svůj životní cyklus, vlivem překážek z toků často 

úplně vymizí (Slavík et al., 2012a). Příčné překážky a s nimi související změny toku také výrazněji 

působí na juvenilní a larvální stádia ryb, která jsou výrazněji než dospělci ovlivněna změnou teploty 

vody a koncentrace kyslíku, predací nebo ztrátou vhodných habitatů důležitých pro jejich vývoj (Mu-

sil et al., 2012; Latli et al., 2019). Tato stádia jsou zároveň klíčová pro rozvoj a udržení stabilních 

populací ryb v tocích. Všeobecným trendem ve fragmentovaných tocích je posun od původních a re-

ofilních druhů k nepůvodním a eurytopním druhům, které mají méně specifické nároky na prostředí, 

a kompeticí a predací mohou dále negativně ovlivňovat původní populace ryb (Musil et al., 2012). 

Z hlediska působení jednotlivých překážek mají nejvýraznější vliv velké přehrady a přehrady 

zadržující velký objem vody (Katano et al., 2006). Poměrně specifickou roli mají hráze vodních elek-

tráren. Ty mohou způsobovat poranění a následný úhyn ryb kontaktem s lopatkami turbín (Carr 

a Whoriskey, 2008; Dainys et al., 2017) a v jejich okolí dochází k rychlým změnám průtoku a výšky 

hladiny (Schmutz et al., 2015). Při posuzování celkového působení příčných překážek na rybí 
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společenstva se však jako nejdůležitější ukazuje kumulativní účinek, tedy celkový počet překážek 

a jejich vzdálenost v říčním toku (Musil et al., 2012; Cooper et al., 2016). 

S nárůstem lidské populace a s ním spojeným nárůstem spotřeby vody, intenzity zeměděl-

ství a průmyslu vzrůstají nároky na dostatek vody. Zároveň dochází ke zvyšování množství odpad-

ních vod a úrovně znečistění, což způsobuje zhoršování kvality vodních zdrojů včetně kvality vody 

v nádržích. V souvislosti s narůstajícím vlivem klimatické změny se také postupně usiluje o snižování 

spalování fosilních paliv, což vyúsťuje ve zvyšování požadavků na výrobu energie z obnovitelných 

zdrojů, a tedy i na produkci energie vodními zdroji. Z toho vyplývá, že výstavba nových nádrží 

a s nimi spojený vznik dalších příčných překážek je stále velmi aktuálním tématem. Jejich negativní 

vliv je známý, a proto se přistupuje k různým ochranným opatřením, která by vedla ke zmírňování 

negativních dopadů. Jedná se například o výstavbu rybích přechodů, konstrukcí k rybám šetrných 

turbín nebo udržování minimálního průtoku. Podle § 15 odst. 8 zákona č. 254/2001 Sb. (vodní zá-

kon) musí být při výstavbě nových vodních děl, jejich změnách nebo odstraňování, zohledněna 

ochrana vodních a na vodu vázaných ekosystémů, a tato vodní díla nesmějí vytvářet bariéry pohybu 

ryb v obou směrech vodního toku. Tato opatření však nedostačují. S klimatickou změnou dochází 

k posunům areálů živočichů, ryby se na tyto změny nedokážou dostatečně rychle adaptovat, a pří-

tomnost příčných překážek tuto situaci ještě více komplikuje (Radinger et al., 2017). K obnově a za-

chování stabilních populací ryb v tocích je proto potřeba co nejvíce omezit výstavbu nových překá-

žek a u stávajících se zaměřit na obnovení přirozeného stavu toků a propojenosti habitatů různého 

typu. Koryta toků by měla být navracena do původního stavu, jelikož nenarušený tok přispívá k při-

rozenému fungování ekosystému, a navíc i ke zvyšování kvality vody. Pokud je to možné, mělo by, 

zejména u starých překážek, docházet k jejich odstraňování.  
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