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Riassunto
Nell’ultimo secolo, la rapida e marcata evoluzione dei corsi d’acqua è stata accompagnata da un diffuso degrado degli ecosistemi e della 
qualità delle acque. Tra gli aspetti più rilevanti emerge l’intermittenza idrologica come ulteriore possibile minaccia dovuta ai cambia-
menti climatici e all’uso delle risorse idriche. La riqualifi cazione fl uviale offre un’interessante prospettiva per il recupero funzionale 
dei corsi d’acqua e delle zone laterali ad essi collegate. In questo contesto sono analizzati i servizi offerti da questi ecosistemi acquatici, 
in particolare quelli di regolazione del ciclo dell’azoto, e i fattori che possono compromettere la loro effi cacia. Infi ne la capacità di 
gestire processi e funzionalità dei corsi d’acqua nel contesto del cambiamento globale è discussa come priorità per la pianifi cazione e 
la gestione ambientali.

PAROLE CHIAVE: evoluzione temporale / pressioni antropiche / cambiamento globale / variabilità idrologica

Running waters in the Anthropocene. Ecosystem processes and services, deterioration and restoration
In the last century running water ecosystems have undergone a widespread degradation of either ecological status or water quality. The 
concurrent climate changes and water exploitation have further resulted in a great hydrological variability often shifting towards the 
hydrological intermittence. However, the running water ecosystems and the associated lateral areas can be restored, especially their 
functionality, thus enhancing the ecosystem services they can provide. Among others, the regulation of nitrogen cycling is a key service, 
this element being a major contaminant in the agricultural context. The capacity of managing processes and functions of running water 
is also a challenge for implementing environmental policies and related sectoral planning.
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I CORSI D’ACQUA NELL’ANTROPOCENE
In diversi lavori di recente pubblicazione viene 

sottolineato il ruolo dei cambiamenti climatici e delle 
attività antropiche come forze che modellano gli am-
bienti acquatici, in particolare quelli di acque correnti, 
nell’Antropocene, la nuova era geologica dominata 
dall’uomo (Vörösmarty et al., 2015). Pressioni e im-
patti che si sono succeduti e sovrapposti nell’ultimo 
secolo sono descritti in modo esemplare per i fi umi nei 
quali sono state sviluppate ricerche di lungo termine 
(Meybeck et al., 2016). Sulla base di queste suggestioni, 

in particolare di quelle dei modelli concettuali e degli 
schemi proposti da Vörösmarty et al. (2015) e Meybeck 
et al. (2016), l’evoluzione recente e tendenze plausibili 
per i corsi d’acqua italiani sono state ricostruite in modo 
qualitativo (Fig. 1 e 2). 

Nella prima metà del XX secolo, le maggiori pressio-
ni erano dovute alle bonifi che e allo sviluppo agricolo. 
Successivamente, soprattutto nel primo dopoguerra, 
hanno avuto un crescente impatto le modifi cazioni 
idro-morfologiche dovute alla costruzioni di dighe per 
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la produzione di energia idroelettrica, ai prelievi idrici 
e alle opere per la difesa idraulica e la navigazione 
fl uviale. Con lo sviluppo economico e la conseguente 
espansione delle aree urbane e delle infrastrutture, è 
cresciuto in modo esponenziale il prelievo in alveo 
di materiali inerti che ha raggiunto il picco a metà 
degli anni ’80. Successivamente, lo sfruttamento dei 
materiali inerti è passato dall’alveo attivo alle golene 
fl uviali, nelle quali sono comparsi laghi di cava. Su 
questi ecosistemi artifi ciali sono state avviate ricerche 
e si sono aperte prospettive interessanti per la riquali-
fi cazione ambientale (Rossi et al., 2010). Negli ultimi 
anni, è emersa di nuovo l’opzione della bacinizzazione 
fl uviale come una strada da perseguire per molteplici 
obiettivi, in primo luogo l’accumulo di risorse idriche, 
la produzione idroelettrica e la navigazione.

A fronte di pressioni ed impatti così rilevanti, si è 
sviluppata e consolidata nel tempo la legislazione in 
materia di tutela delle acque e degli ecosistemi acquatici 
culminata con la direttiva quadro sulle acque (2000/60/
CE). Nel tempo si sono affermate anche normative na-
zionali che hanno raggiunto alcuni obiettivi signifi cativi, 
ad esempio: la pianifi cazione della tutela e dell’uso delle 
acque, un livello diffuso di depurazione delle acque 
refl ue urbane e la marcata diminuzione del contenuto 
di fosforo nei detersivi. Negli ultimi anni, infi ne, è stata 
avviata, sia pure a fatica e prevalentemente a livello 
di linee guida e di interventi pilota, la riqualifi cazione 
fl uviale (Caggianelli et al., 2012).

L’evoluzione delle pressioni e degli impatti sugli 
ambienti acquatici può essere letta anche attraverso le 
diverse tipologie di inquinamento. Nei primi decenni del 
1900, in assenza di adeguati interventi di depurazione, 
grande rilievo ha avuto la contaminazione organica 
e microbiologica delle acque. Successivamente sono 
cresciuti i carichi di azoto e fosforo, causa di marcati 
fenomeni di eutrofi zzazione delle acque, in particolare 
in numerosi laghi e, soprattutto, lungo la costa adriatica 
infl uenzata dal pennacchio fl uviale del Po. Il susseguirsi 
di fasi caratterizzate da diverse tipologie di inquinamen-
to ha richiesto adeguate politiche ambientali e diffusi 
interventi di risanamento, in alcuni casi raggiungendo 
livelli di recupero apprezzabili. Un esempio è dato dal 
miglioramento dello stato trofi co delle acque, imputabile 
in larga misura all’abbattimento del fosforo nei detersivi 
e alla depurazione delle acque refl ue urbane, mentre re-
sta elevata la contaminazione da nitrati da fonti diffuse. 
Di volta in volta, grazie anche allo sviluppo di nuove 
tecniche analitiche, sono state scoperte e monitorate 
nuove categorie di inquinanti rilasciati da nuove fonti di 
contaminazione sia agricole che industriali. Ad esempio, 
si passa dai pesticidi clorurati di prima generazione, come 
il DDT, messi al bando già negli anni ’60, ai solventi 
clorurati e ai diserbanti triazinici il cui impiego, soprat-
tutto nella coltura del mais, ha causato un diffuso e grave 

inquinamento delle acque destinate al consumo umano, 
al punto che anche l’atrazina è stata messa al bando. Le 
nuove frontiere sono infi ne costituite da nuove categorie 
di materiali e di composti chimici, come le nano-particelle 
impiegate in prodotti di largo consumo, i principi attivi 
di farmaci di uso comune e gli antibiotici.

VARIABILITÀ E 
INTERMITTENZA IDROLOGICA

In aggiunta alle pressioni illustrate nella fi gura 1, 
che hanno soprattutto dimensioni regionali o locali, sta 
assumendo un peso rilevante la variabilità idrologica 
derivante dal cambiamento climatico in atto (Viaroli, 
2014). Il mancato accumulo di ghiaccio o neve nel pe-
riodo invernale e la modalità della deposizione umida, 
che è sempre più concentrata in eventi di breve durata 
e forte intensità, stanno inducendo una vera e propria 
intermittenza idrologica, soprattutto nei corsi d’acqua 
mediterranei (Bonada e Resch, 2013). La variabilità 
e, ancor più, l’intermittenza idrologica determinano 

Fig. 1. Rappresentazione delle principali forme di pressione e 
le soluzioni adottate che si sono succedute dagli inizi del 1900 
ad oggi. L’intensità del colore indica la gravità/rilevanza del 
fenomeno che aumenta dai toni chiari a quelli scuri (tratto e 
modifi cato da Vörösmarty et al., 2015; Meybeck et al., 2016).
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Fig. 2. Rappresentazione delle principali forme di inquinamento 
che si sono succedute dagli inizi del 1900 ad oggi. L’intensità 
del colore indica la gravità del fenomeno che aumenta dai toni 
chiari a quelli scuri (tratto e modifi cato da Vörösmarty et al., 
2015; Meybeck et al., 2016).
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gradienti idrici verticali e orizzontali che si rifl ettono 
in una spiccata frammentazione dell’ecosistema fl u-
viale (Leigh et al., 2015 ). Gli effetti interessano tutte 
le componenti biologiche dell’ecosistema, ma alcune 
più di altre, ad esempio anfi bi e pesci, sono sensibili e 
soggette a minaccia di scomparsa (Bonada e Resh, 2013; 
Tierno de Figueroa et al., 2013). Alcune popolazioni 
bentoniche hanno però evoluto specifi ci adattamenti 
per sopravvivere sia all’eccesso che alla carenza idrica e 
per ricolonizzare l’alveo fl uviale al ritorno di condizioni 
di fl usso normale (Bonada e Resh, 2013). Più recente-
mente, l’intermittenza ha cominciato ad interessare con 
maggiore frequenza anche corsi d’acqua permanenti in 
contesti continentali. Ad esempio, nella porzione emi-
liana del bacino del Po sono presenti fi umi e torrenti 
caratterizzati da una grande variabilità idrologica, anche 
a causa di consistenti prelievi idrici (Tab. I). 

Nel periodo 1992-2013, tutti i corsi d’acqua consi-
derati hanno presentato periodi con defl usso nullo e, in 
alcuni di essi, il 25% dei dati di portata è risultato di 
pochi m3 s-1. Si può inoltre osservare come la mediana 
sia all’incirca la metà della media, a signifi care che in 
questi ecosistemi tendono a prevalere gli eventi estremi, 
ovvero le magre prolungate e le piene lampo. Il perdurare 
di queste condizioni non solo pone problemi inediti per 
le ricerche ecologiche in ambito fl uviale, ma mette in 
crisi anche l’attuale sistema di monitoraggio basato su 
indici biotici sperimentati in altre condizioni idrologiche 
(Laini et al., 2014). Rilevante è inoltre la sfi da che si 
presenta per l’individuazione di criteri per misurare il 
defl usso minimo vitale e il fl usso ecologico (Guareschi 
et al., 2014; Bolpagni et al., 2016).

ORGANIZZAZIONE E INTERCONNESSIONE 
DEGLI ECOSISTEMI ACQUATICI

In questo contesto di signifi cativi cambiamenti, i 
temi dell’ecologia acquatica, in particolare di quella 
fl uviale, sono ancora oggi scarsamente considerati, non 
solo nella gestione dei corsi d’acqua, ma anche nelle 
ricerche ad essi dedicate. Prevale infatti un approccio 
di tipo idrologico e idraulico, mentre non si dedica 
suffi ciente attenzione ai processi ecologici che possono 

svolgere un ruolo di regolazione della qualità delle acque 
e che dipendono in larga misura dallo stato di conser-
vazione della morfologia e dalla salute delle comunità 
biotiche degli ambienti acquatici e delle zone terrestri 
ad essi contigue (Zalewski et al., 1997). Molti di questi 
concetti erano già presenti in lavori fondamentali che 
costituirono un prima sintesi delle ricerche svolte fi no 
agli anni ’80 del secolo scorso, quali il river continuum 
concept (Vannote et al., 1980), il nutrient spiralling 
(Newbold et al., 1981) e il fl ood pulse concept (Junk et 
al., 1989). Le ricerche svolte nell’ambito dell’Hubbard 
Brook Ecosystem Study portarono inoltre evidenze 
sperimentali di come la funzionalità degli ecosistemi 
acquatici potesse dipendere anche da processi localizzati 
nelle fasce terrestri ad essi collegate, “oltre la linea di 
costa” (Likens, 1984). Nonostante tali evidenze, nella 
prassi corrente tende ancora a prevalere un approccio 
riduzionista. Monitoraggi e studi sono svolti per tratti e/o 
componenti più o meno omogenei per le caratteristiche 
idro-morfologiche, mentre raramente si considera il 
sistema idrografi co come struttura risultante da unità 
interconnesse a cascata che progrediscono da monte 
verso valle con interruzioni (laghi), divagazioni (zone 
umide laterali), scorrimento iporreico e di sub-alveo, 
interazioni con la falda (Seitzinger et al., 2006; Durr et 
al., 2011; Bartoli et al., 2012; fi gura 3). 

Il sistema idrografi co così articolato penetra in quello 
terrestre attraverso la rete dei canali, che si sviluppa in 
modo capillare amplifi cando in modo esponenziale le 
interfacce acqua-suolo, dove avvengono fondamentali 
processi biogeochimici di regolazione delle acque e 
dell’atmosfera (Thorp et al., 2006). La connettività e le 
interazioni con il sistema laterale sono fattori critici nel 
determinare la funzionalità dei corsi d’acqua (Pinay et 
al., 2002). In particolare, cruciale è il ruolo svolto dalla 
molteplicità di habitat di acque basse e/o zone umide in 
termini di modifi cazione del substrato e adattamenti del-
la vegetazione (Wetzel, 1990). La connettività laterale è 
fondamentale anche per il normale svolgimento dei cicli 
vitali di numerose specie acquatiche che possono essere 
danneggiate dalla sua interruzione, fi no a raggiungere 
l’estinzione locale.

Tab. I. Distribuzione di frequenza delle portate medie giornaliere 
(m3 s-1) dei principali corsi d’acqua emiliani misurate dal 1992 
al 2013 nella stazione di chiusura bacino o in quella più prossi-
ma alla chiusura bacino. I dati sono stati ottenuti dagli Annali 
Idrologici di ARPAE Emilia-Romagna (https://www.arpae.it/
sim/?idrologia/annali_idrologici). 

 Trebbia Taro Parma Enza Secchia Panaro
Minimo 0 0 0 0 0 0
25° quartile 4 4 0 0 3 3
50° quartile 11 16 5 4 11 9
75° quartile 25 35 15 13 30 18
Massimo 624 1813 390 479 381 391
Media 22 38 12 15 26 16
Dev. St. 37 92 22 38 41 29

Fig. 3. Rappresentazione schematica dell’organizzazione a ca-
scata dei sistemi acquatici e delle funzioni ad essi associate in un 
bacino idrografi co (modifi cato da Durr et al., 2011). 
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PROCESSI E FUNZIONI 
NEGLI ECOSISTEMI ACQUATICI

La regolazione dei defl ussi e della qualità delle acque, 
lo stato trofi co, le peculiarità del paesaggio acquatico e, 
in ultima analisi, i servizi resi dagli ecosistemi acquatici 
sono dipendenti da processi e funzioni che avvengono 
a diverse scale spaziali e temporali.

Se prendiamo ad esempio il bacino idrografi co del 
fi ume Po, possiamo osservare differenze macroscopiche 
tra i versanti alpino ed appenninico. A nord del fi ume, 
i corsi d’acqua sono prevalentemente regolati dai 
ghiacciai e dalla presenza dei grandi laghi peri-alpini; 
nel versante appenninico mancano invece ghiacciai e 
nevai, sono presenti solo piccoli laghi relitti dell’ultima 
glaciazione e il defl usso nei corsi d’acqua è quasi esclusi-
vamente dipendente dalla frequenza e dall’intensità delle 
deposizioni umide. Di fatto, il bacino del Po è ripartito 
in due zone nettamente distinte per il comportamento 
idrologico e per le caratteristiche fi siche e chimiche delle 
acque (Fig. 4). Gli affl uenti lombardi contribuiscono 
a circa il 50% della portata del Po a Pontelagoscuro, 
mentre gli apporti dei corsi d’acqua appenninici non 
superano il 10%. I laghi hanno un effetto rilevante anche 
sulla qualità delle acque dei fi umi emissari, in quanto 
svolgono funzioni metaboliche e di sedimentazione che 
tendono a trattenere il materiale particellato, mentre nei 
corsi d’acqua appenninici si osserva la tendenza opposta 
(Fig. 4). Questi ultimi, in particolare, presentano un 
elevato trasporto solido che dipende in larga misura 
dalla durata e dall’intensità delle piene. I laghi possono 
dunque svolgere un ruolo di regolazione dei processi 
biogeochimici da cui dipende la qualità delle acque, con 
effetti molto più marcati sugli elementi che hanno un 
ciclo sedimentario, come il fosforo e il silicio. Per questo 
motivo, le acque degli emissari possono presentare un 
impoverimento delle forme reattive e assimilabili di 
P e Si rispetto alla disponibilità di quelle di N, che si 
mantengono elevate grazie soprattutto alla solubilità 
dei nitrati (Ittekot et al., 2000).

I processi di trasformazione e ritenzione di sostanza 
organica e inquinanti possono avvenire anche nei corsi 
d’acqua. Nei singoli tratti fl uviali, soprattutto in quelli 
di pianura, si possono sviluppare alcune specie vegetali 
che svolgono un ruolo di “engineer species”, ovvero 
sono in grado di determinare la struttura e le funzioni 
della comunità. Un esempio è dato da Vallisneria spiralis 
che colonizza lunghi tratti dei fi umi Oglio sub-lacuale 
e Mincio (Fig. 5). 

La presenza di questa macrofi ta modifi ca in modo 
signifi cativo i fl ussi di ossigeno, carbonio inorganico, 
azoto e fosforo (Pinardi et al., 2009; Tab. II). In parti-
colare, nei tratti a sedimento colonizzato da microfi to-
bentos, il sistema fl uviale consuma ossigeno ed emette 
CO2, in altre parole è eterotrofi co. V. spiralis determina 
invece condizioni di netta autotrofi a con la rimozione 

di oltre 200 g m2 y-1 di CO2. I tratti fl uviali considerati 
hanno un’elevata capacità di rimuovere l’azoto per 
denitrifi cazione (31 g N m2 y-1 ) che non sembra essere 
infl uenzata dalla presenza delle macrofi te. Le biomasse 
di V. spiralis sono però in grado di assimilare e tratte-
nere un’ulteriore quota di azoto (~3 g N m2 y-1) che è 
circa 3 volte più elevata di quella del sedimento nudo. 
Complessivamente, la prateria di V. spiralis è in grado 
di rimuovere una quantità di azoto (~34 g N m2 y-1) 
equivalente alla fertilizzazione azotata ammessa nelle 
zone non vulnerabili a nitrati, ovvero 340 kg N ha-1 y-1. 
Questo tipo di vegetazione produce però elevate quantità 
di detrito organico sotto forma di fronde che, una volta 
distaccate, sono trasportate a valle e vanno incontro a 
lenta decomposizione. Questo tipo di materiale può 
anche causare problemi di gestione delle opere di presa 
delle centrali idroelettriche o delle derivazioni irrigue. 

Il carico organico che si accumula nei sedimenti fl u-
viali può indebolire la capacità di trasporto dell’ossigeno 
da parte delle rizofi te. Al crescere della concentrazio-
ne della sostanza organica nel sedimento l’apparato 
radicale subisce infatti una perdita di volume e, nel 

Fig. 5. Prateria sommersa di Vallisneria spiralis nel Fiume 
Mincio (Foto M. Bartoli).

Fig. 4. Confronto della qualità chimica delle acque degli emissari 
dei laghi sud-alpini e dei corsi d’acqua appenninici. Sono pre-
sentati i dati medi del periodo novembre 2014-ottobre 2015 (tra 
parentesi i valori minimo e massimo). SST: solidi sospesi totali, 
TPP: fosforo totale particellato, TPN: azoto totale particellato, 
TDP: fosforo totale disciolto, TDN: azoto totale disciolto, PSi: 
silice biogenica particellata; DSi: silice reattiva disciolta (fonte 
dei dati Viaroli et al., 2015).
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contempo, diminuisce lo sviluppo delle interfacce 
radice-sedimento (Soana et al., 2015). V. spiralis ha 
però un’elevata resilienza (Bolpagni et al., 2015), ed è 
in grado di mantenere buone capacità metaboliche fi no 
a concentrazioni di sostanza organica del 10% rispetto 
al sedimento secco.

Studi condotti nelle zone del litorale in laghi di cava 
colonizzati da altre fanerogame sommerse (Potamoge-
ton pectinatus) confermano il ruolo importante svolto 
dalla vegetazione acquatica nella rimozione dell’azoto. 
In particolare circa il 55% dell’azoto è rimosso in 
modo permanete per denitrifi cazione e il rimanente 
45% è, almeno temporaneamente, immobilizzato nelle 
biomasse vegetali (Nizzoli et al., 2014).

Le zone perifl uviali possono avere un ruolo meta-
bolico rilevante nella rimozione dei nutrienti, anche 
se questa è largamente infl uenzata dalle condizioni 
idrologiche, dalla tipologia e dallo stato di salute delle 
comunità dei produttori primari (Racchetti et al., 2011). 
Lo studio, condotto in 22 zone umide perifl uviali del 
tratto di pianura del Po e di due suoi affl uenti (Oglio e 
Mincio), ha dimostrato come la connettività idrologica 
svolga un ruolo di regolazione del processo di rimo-
zione dell’azoto, in particolare dei processi accoppiati 
di nitrifi cazione-denitrifi cazione. Nelle zone umide 
connesse al fi ume e in buona salute, nel periodo estivo 
la rimozione dell’azoto raggiunge massimi di ~6 kg 
ha-1 d-1; mentre nelle zone isolate e degradate i tassi di 
denitrifi cazione sono di un ordine di grandezza inferiori 
(Tab. III).

 Sulla base di questi dati si può stimare una rimo-
zione media annua di ~400 kg N ha-1 y-1 (mediana 350) 
nei sistemi connessi al fi ume e di ~60 kg N ha-1 y-1 

(mediana 37) in quelli non connessi. In altre parole, le 
zone umide in buona salute e interconnesse con il fi ume 
sono in grado di rimuovere un quantitativo di azoto che 
è confrontabile con il quantitativo massimo (340 kg N 
ha-1 y-1) ammesso per la fertilizzazione azotata in suoli 
non vulnerabili ai nitrati.

Studi analoghi sono stati condotti in canali artifi -
ciali nella bonifi ca ferrarese, confrontando sistemi con 
vegetazione diffusa e in buona salute con altri carat-
terizzati prevalentemente da sedimento nudo e dalla 
presenza sporadica di macrofi te (Pierobon et al., 2013; 
Castaldelli et al., 2013, 2015). Anche in questi sistemi 
artifi ciali, la rimozione dell’azoto è dovuta principal-

mente ai processi di denitrifi cazione batterica, mentre 
la vegetazione svolge prevalentemente un’azione fi ltro, 
inducendo la sedimentazione del materiale particellato 
in sospensione.

Le macrofi te possono inoltre trasportare ossigeno 
nella rizosfera, favorendo i processi di nitrifi cazione 
nei micro-strati ossici peri-radicali a cui è accoppiata 
la denitrifi cazione nelle interfacce anossiche adiacenti. 
I dati sperimentali ottenuti con diverse tecniche anali-
tiche evidenziano una rimozione del carico di azoto di 
origine diffusa ad un tasso di 1,520,80 kg N km-1 d-1 in 
presenza di vegetazione in buona salute e di 0,240,30 
kg N km-1 d-1 con il solo sedimento nudo  (Pierobon et 
al., 2013). Se si considera che nell’intero bacino del Po 
i canali hanno uno sviluppo lineare di 50,000 km, se 
tutti i canali fossero colonizzati da vegetazione in buono 
stato, considerando che in un anno ci possano essere 
s olo sei mesi di attività biologica ottimale, si potrebbe 
raggiungere una rimozione potenziale di 14,000 t di 
azoto nei canali vegetati, mentre in assenza di vegeta-
zione l’abbattimento si ridurrebbe 2000 t. In pratica, 
i canali potrebbero garantire la rimozione di circa il 
20% del carico di azoto che viene rilasciato dal Po nel 
mare Adriatico in un anno mediamente umido (Viaroli 
et al., 2013). In entrambi i casi, si tratta di stime basate 
su una serie di dati limitata nel tempo e riferita solo ad 
alcune tipologie di canali o zone umide. I valori che 
emergono evidenziano però come la gestione di questi 
ecosistemi possa offrire una soluzione al problema della 
contaminazione da nitrati che affl igge in modo diffuso 
le acque del bacino del Po.

SERVIZI E DISSERVIZI DEGLI ECOSISTEMI
I processi descritti nel paragrafo precedente sono 

capaci di rimuovere sostanze inquinanti, garantendo 
così un miglioramento della qualità ambientale. In altre 
parole, sono in grado di fornire un “servizio ecosiste-
mico” (Maes et al., 2011, fi gura 6). 

Tab. II. Flussi di ossigeno disciolto (O2), carbonio inorganico disciolto (DIC), azoto ammoniacale (N-NH4) e nitrico (N-NO3), fosforo 
reattivo solubile (SRP), denitrifi cazione totale (Dt) e azoto (N-B) e fosforo (P-B) accumulati nella biomassa di V. spiralis e vegetazione 
microfi tobentonica (dati tratti da Pinardi et al., 2009).

 O2 DIC N-NH4 N-NO3 SRP Dt N-B P-B
 g m-2 y-1 g C m-2 y-1 g N m-2 y-1 g N m-2 y-1 g P m-2 y-1 g N m-2 y-1 g N m-2 y-1 g P m-2 y-1

Sedimento nudo -149±16 77±22 4.2±1,4 24±11 -0,6±0,3 31±4 1,4±0,2 0,18±0,03
Vallisneria spiralis 86±51 -206±58 5,6±1,4 -64±20 2,8±0.9 31±4 3,2±0,6 0,73±0,22

Tab. III. Tassi di rimozione dell’azoto per denitrifi cazione (g N 
ha-1 d-1) in zone umide isolate e connesse all’ecosistema fl uviale 
(Racchetti et al., 2011).

media 166 1142
mediana 101 960
minimo 7 118
massimo 775 6343
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In questo caso si tratta di un servizio di regolazione 
che consiste nella rimozione dell’azoto nitrico che è 
responsabile dell’inquinamento delle acque. Il processo 
biogeochimico consta di due sequenze di reazioni: la 
nitrifi cazione che avviene in ambiente ossico in presenza 
di batteri autotrofi  e la denitrifi cazione che opera in am-
biente anossico grazie a batteri eterotrofi . La sequenza 
di reazioni porta prima nell’ossidazione dell’ammoniaca 
a nitrato e quindi alla riduzione del nitrato a N2, un gas 
poco reattivo. Collettivamente queste reazioni danno 
forma alla funzione che defi niamo “rimozione dell’a-
zoto” alla quale corrisponde un “servizio”, ovvero la 
depurazione dell’acqua, che a sua volta determina un 
benefi cio, il miglioramento della qualità dell’acqua. 

Il mantenimento di questi processi e dei servizi che 
ne derivano ha dei costi che potranno essere computati 
in vario modo, ad esempio con il metodo del valore di 
sostituzione, con la volontà di pagare da parte di citta-
dini, ecc. Il pagamento serve a garantire le risorse da 
utilizzare per ottenere il servizio, ovvero per la gestione 
e il corretto funzionamento dell’ecosistema. In assenza 
di interventi, ad esempio quando l’ecosistema acquatico 
diventa ipertrofi co e le acque e il sedimento diventano 
anossici e riducenti, la normale sequenza di riduzione 
del nitrato a N2 (1) si interrompe al secondo passaggio e 
si ha la formazione di azoto ammoniacale (2), che resta 
in soluzione e si genera pertanto un semplice riciclo 
delle diverse specie azotate. In alcuni casi, in seguito 
a variazioni sensibili di pH e temperatura, la riduzione 
si ferma all’ultimo passaggio (3) con la formazione 
e l’emissione di ossido nitroso (N2O), un potente gas 
clima-alterante. In altre parole, in assenza di cure, c’è il 
rischio che l’atteso servizio si tramuti in un disservizio.

 NO3-  NO2-  NO  N2O  N2 (1)
 NO3-  NO2-  NH4+ (2)
 NO3-  NO2-  NO  N2O (3)

GESTIONE REATTIVA 
VS MANUTENZIONE ADATTATIVA

Quando si verifi ca una piena, la prima reazione dei 
cittadini e, conseguentemente, il primo punto all’ordine 
del giorno di amministrazioni pubbliche e servizi tecnici 
riguarda la rimozione di ghiaia e vegetazione dalle zone 
di pertinenza fl uviale. Non si considera affatto quanto, 
al contrario, possa essere importante il loro ruolo nel 
controllo e nella laminazione della piena, così come 
non si valuta quanto possa essere rischiosa la presenza 
di manufatti e opere artifi ciali situati in punti critici del 
corso d’acqua. Negli Stati Uniti e in diversi paesi del 
Nord Europa è già stata avviata la deframmentazione 
dei corsi d’acqua, rimuovendo opere obsolete o delle 
quali è stata valutata l’inutilità mediante analisi costi-
benefi ci (De Graff e Evans, 2013). In altri contesti sono 
stati avviati progetti di riqualifi cazione della morfologia 

con l’obiettivo di favorire lo sviluppo delle componenti 
vegetali sia riparie che acquatiche e di potenziare i 
processi biogeochimici che sono in grado di regolare la 
qualità delle acque e lo stato di salute dell’ecosistema 
acquatico. Gli interventi sono condotti con un approccio 
adattativo, monitorando gli effetti e correggendo gli 
eventuali errori, in accordo con Holling (1998). 

Nel contesto nazionale, l’approccio dominante è 
però di tipo reattivo e prettamente tecnologico, per cui 
ad eventi idrologici estremi si contrappongono canaliz-
zazioni e casse di espansione, opere sicuramente utili e 
in alcuni casi indispensabili, ma non si esplorano con 
suffi ciente convinzione le possibili alternative.

La riqualifi cazione fl uviale apre interessanti sce-
nari in questo senso, ma è ancora debole la capacità 
di progettare interventi con una chiara connotazione 
ecologica e sono ancora poco sviluppate le conoscenze 
dei processi dell’ecosistema che stanno alla base delle 
funzioni ecologiche che lo caratterizzano e che possono 
essere sfruttati per la loro utilità. Gli studi citati nelle 
sezioni precedenti dimostrano che interventi di riquali-
fi cazione dei canali, presenti in modo capillare in tutto 
il territorio, hanno grandi potenzialità di applicazione 
per la regolazione della qualità delle acque (Castaldelli 
et al., 2013). La riqualifi cazione dei canali di bonifi ca 
potrà potenziare queste funzioni e i servizi ecosistemici 
correlati.

Considerazioni analoghe valgono per i laghi di cava 
presenti nelle golene fl uviali, dove possono surrogare 
il ruolo di lanche e zone umide fl uviali (Nizzoli et al., 
2010). Le zone umide perifl uviali presentano non solo 
grandi potenzialità nella rimozione del carico azotato o 
di altri inquinanti, ma sono anche siti in cui è confi nata 
la naturalità residuale in territori ormai completamen-
te destinati all’uso agricolo o pervasi da una diffusa 
urbanizzazione. Paradossalmente, in questo contesto 
di impoverimento delle componenti naturali, i canali 
artifi ciali contribuiscono in modo signifi cativo alla 
conservazione della biodiversità vegetale, ospitando 
alcune decine di specie che non si trovano in altri contesti 
a maggiore naturalità (Bolpagni et al., 2013). Questi 

Fig. 6. Rappresentazione schematica della struttura, dei processi 
e delle funzioni che producono un servizio ecosistemico in un 
canale di bonifi ca e della catena di decisioni che lo rendono 
possibile (modifi cato da Maes et al., 2011).
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ecosistemi hanno però un’estensione marginale rispetto 
allo sviluppo dei suoli agricoli e delle aree urbane in 
cui sono inclusi, e sono frammentati e isolati, per cui 
non possono che incidere marginalmente sull’abbatti-
mento delle sostanze inquinanti o nella rigenerazione 
del paesaggio. La riqualifi cazione dei canali e un loro 
utilizzo multifunzionale potrebbe offrire una soluzione 
interconnettendo gli altri ecosistemi, al momento isolati 
e in stato di degrado, a formare una rete strutturata di 
siti a naturalità elevata.

La gestione degli ecosistemi fl uviali ha davanti a 
sé un’ulteriore e più grande sfi da, ovvero la capacità 
di prevedere le condizioni idrologiche che si potranno 
verifi care nei prossimi anni in un contesto di marcato 
e imprevedibile cambiamento climatico. Variabilità e 
imprevedibilità pongono infatti seri problemi alla pia-
nifi cazione e, soprattutto, alle politiche di protezione e 
conservazione della natura. La variabilità idrologica e, 
nelle zone più aride, la crescente intermittenza dei corsi 
d’acqua mettono a rischio la persistenza di comunità 
e habitat che dipendono dalla presenza di defl usso. In 
questo contesto, uno degli obiettivi più importanti è 

valutare la capacità di resilienza delle comunità dopo 
eventi idrologici estremi. Nel contempo, però, nel 
greto fl uviale si possono sviluppare nuove formazioni 
vegetali, il più delle volte effi mere, e habitat acquatici 
temporanei dipendenti dal fl usso di subalveo (Bolpagni e 
Paduano, 2014). Si tratta di temi rilevanti per le ricerche 
di ecologia fl uviale e di conservazione della natura che 
dovranno valutare la loro persistenza o l’insorgenza di 
possibili regime shift, nel caso si possano verifi care gli 
scenari climatici peggiori.
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