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Riassunto
In questo lavoro sono presentati i risultati di campagne di misure dei tassi di denitrificazione in ambienti umidi situati nelle fasce laterali
del fiume Oglio sublacuale. Tali corpi idrici sono in parte alimentati dalle acque fluviali e in parte completamente isolati dall’alveo attivo.
I tassi di denitrificazione e i flussi bentonici di ossigeno, carbonio, azoto e fosforo inorganici disciolti sono stati determinati in carote
intatte di sedimento, prelevate nell’inverno e nell’estate 2007. Sul sedimento superficiale sono stati inoltre analizzati densità, porosità,
sostanza organica. I tassi di denitrificazione sono compresi tra 9 e 1800 μmol N m-2 h-1 e sono principalmente regolati dalla temperatura
e dalla disponibilità di nitrato nelle acque. Negli ambienti alimentati dal fiume i tassi di denitrificazione sono significativamente più elevati
di quelli delle zone umide isolate. In questi ultimi, l’isolamento dal fiume impedisce l’apporto di acque ricche di nitrato; parallelamente,
stagnazione, interrimento e mancanza di ossigeno impediscono l’accoppiamento tra nitrificazione e denitrificazione e favoriscono il
rilascio dai sedimenti di azoto ammoniacale che è alla base di un’elevata produttività primaria. Input occasionali di nitrato stimolano però
immediatamente l’attività di denitrificazione, che rimane quindi potenzialmente elevata anche negli ambienti isolati. In definitiva, si
evidenzia l’importanza della connettività e delle interazioni tra fiume e zone umide laterali come fattori che regolano il processo di
denitrificazione. La notevole restrizione delle fasce perifluviali e la pensilità delle golene possono dunque amplificare l’inquinamento da
azoto che costituisce uno dei principali fattori di rischio per le acque nel bacino padano-veneto.

PAROLE CHIAVE: aree umide perifluviali / connessione idraulica / denitrificazione / flussi bentonici

Hydraulic connectivity and nitrogen benthic fluxes and denitrification rates in riverine wetlands in the lower Oglio river
This paper aims at assessing the denitrification capacity of riverine wetlands with a different degree of connectivity with the river. Two
monitoring sessions were performed in winter and summer 2007 in isolated and river-connected wetlands in the lower Oglio river basin
(Northern Italy). Denitrification rates and benthic fluxes of oxygen and dissolved inorganic carbon, nitrogen and phosphorus were
determined in intact sediment cores. In parallel, the main sediment features, i.e. density, porosity and organic matter, were also analysed
in the upper 0-2 cm sediment horizon. Denitrification rates from 9 to 1800 μmol N m-2 h-1 were mainly related with nitrate availability
in the water column and water temperature. Denitrification rates measured at sites fed by river water were among the highest found in the
literature. Moreover, they were significantly greater than those measured in the isolated sites. Here water stagnation, organic matter burial
and oxygen depletion inhibited coupled nitrification-denitrification, thus causing ammonium regeneration into the water column. In turn,
ammonium supported a great primary productivity. Occasional nitrate inputs immediately fuelled denitrification activity, evidencing
that also the isolated wetlands had a potential denitrification. Overall, we can conclude that hydraulic connectivity and river-wetland
interactions are key factors in preventing water contamination by nitrates from diffuse sources.

KEY WORDS: riverine wetlands / hydraulic connectivity / denitrification / benthic fluxes

INTRODUZIONE
L’eccesso di azoto generato nelle zone continentali

ha causato l’eutrofizzazione e profonde modificazioni
negli ecosistemi marini costieri (VALIELA et al., 1997;
VIAROLI et al., 2008). L’impossibilità di controllare
questi fenomeni ha fatto emergere la necessità di stu-
diare i fattori causali dell’inquinamento da azoto, in
modo da poter adottare misure preventive per conte-

nere le emissioni e ridurre il carico azotato alla sorgen-
te e nel reticolo idrografico minore (PIND et al., 1997;
LAURSEN e SEITZINGER, 2002 e 2005; SCHALLER et al.,
2004; WALL et al., 2005).

Le elevate concentrazioni di nutrienti negli ecosiste-
mi acquatici della Pianura Padana sono la conseguenza
dello sfruttamento agricolo dei suoli, dell’urbanizzazio-
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ne e delle profonde alterazioni morfologiche e idrologi-
che dei corsi d’acqua (VIAROLI e BARTOLI, 2009). La
struttura e i processi degli ecosistemi fluviali e periflu-
viali risultano così fortemente compromessi dalla rea-
lizzazione di dighe e sbarramenti, dal prelievo di inerti,
dalla costruzione di arginature, opere per la sicurezza
idraulica e per la navigazione fluviale che favoriscono la
rettificazione e l’incisione degli alvei (NARDINI e SANSO-
NI, 2006). In parallelo, lo sfruttamento agricolo dei suoli
si è spinto fino ai bordi dei corsi d’acqua, causando la
progressiva eliminazione di fasce boscate, arbustive ed
erbacee ripariali e della vegetazione acquatica.

Attualmente, una delle cause principali della conta-
minazione da azoto è attribuita al disaccoppiamento tra
allevamento ed attività agricola e all’eccesso di nu-
trienti derivanti dalle deiezioni animali che non è assor-
bito dalle colture (ADBPO, 2006). Alcune zone critiche
presentano una disponibilità stimata di azoto superiore
a 1000 kg N ha-1y-1, mentre le colture azoto-esigenti
raramente assimilano più di 300 kg N ha-1y-1. La con-
seguenza di questi disequilibri è l’aumento della con-
centrazione di nitrato nelle acque superficiali e di falda
e del trasporto di azoto dai fiumi al sistema costiero.

Assimilazione biologica, sedimentazione, ammonifi-
cazione, nitrificazione e denitrificazione sono processi
chiave del ciclo dell’azoto (MARTIN et al., 1999; BER-
NOT e DODDS, 2005). In particolare, la denitrificazione
batterica è l’unico processo in grado di rimuovere in
modo permanente l’azoto dall’acqua trasferendolo in
atmosfera. In virtù della sua importanza, il processo di
denitrificazione e la sua regolazione sono stati studiati
in modo approfondito per sistemi terrestri, d’acqua
dolce e marini (CHRISTENSEN et al., 1990; RYSGAARD et
al., 1994; SEITZINGER e KROEZE, 1998; SIRIVEDHIN e
GRAY, 2006). In generale gli ambienti con acque poco
profonde presentano una maggiore efficienza di rimo-
zione del nitrato in quanto caratterizzati da accumulo di
sostanza organica ed anossia dei sedimenti e delle
acque (SEITZINGER, 1988; BACHAND e HORNE, 2000;
SAUNDERS e KALFF, 2001; MCCLAIN et al., 2003; DAY et
al., 2004; BARTOLI e VIAROLI, 2006). Sebbene le zone
umide d’acqua dolce siano riconosciute come siti im-
portanti per il controllo e l’abbattimento dei carichi di
azoto, mancano ancora un quadro di sintesi dei tassi di
denitrificazione e adeguate conoscenze dei fattori che
regolano questo processo.

In questo studio sono presentati i risultati di due
campionamenti svolti in inverno ed estate 2007 per
misurare i flussi bentonici e i tassi di denitrificazione in
undici ambienti umidi relitti della Pianura Padana. Il
lavoro si propone di valutare la capacità di rimozione
dell’azoto delle zone umide considerate e di verificare
quali sono i fattori che regolano il processo di denitrifi-
cazione, analizzando l’importanza della connessione al

fiume. I risultati sono discussi in relazione all’estensio-
ne totale delle zone umide presenti all’interno del baci-
no indagato e della superficie adibita all’attività agro-
zootecnica.

MATERIALI E METODI
Area di studio

Sono stati campionati ed analizzati undici ecosiste-
mi acquatici poco profondi appartenenti al bacino del
fiume Oglio sublacuale e situati tra le province di
Cremona e Mantova (Fig. 1). La maggior parte di
questi ambienti presenta condizioni di stato trofico
elevato, con spiccate condizioni di eutrofia o ipertro-
fia, e un avanzato stato di interramento. Si tratta
prevalentemente di lanche e torbiere con estensione
variabile da 0,2 a 12 ha, profondità media di 0,8 m e
con differente grado di connessione idraulica al fiu-
me: alcune sono alimentate dal fiume in modo costan-
te o pulsante (OG1-OG6), altre sono completamente
isolate (OG7-OG11).

Campionamento di acqua e sedimenti
I prelievi di acqua e sedimento sono stati effettuati

nel 2007 in febbraio-marzo e in giugno-agosto. In ogni
sito sono state prelevate manualmente o con un caro-
tatore 4 carote di sedimento indisturbato (Ø 8 cm, h 30
cm) per la misura del metabolismo bentonico e dei
tassi di denitrificazione e 3 carote (Ø 5 cm, h 30 cm)
per la caratterizzazione del substrato. Sui campioni di
acqua, prelevati in prossimità del fondo mediante botti-
glia di Ruttner, è stata misurata la temperatura e la

Fig. 1. Localizzazione degli 11 siti di indagine (OG1-OG11).
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concentrazione dell’ossigeno disciolto (sonda multipa-
rametrica YSI 556 MPS), mentre in laboratorio è stata
determinata la concentrazione di azoto nitrico median-
te tecniche spettrofotometriche (A.P.H.A., 1981). Da
ogni sito sono stati prelevati circa 50 L di acqua per il
mantenimento delle carote nelle fasi di pre-incubazione
e incubazione. Entro poche ore dal prelievo le carote
sono state trasportate in laboratorio evitandone il ri-
scaldamento, quindi sono state sommerse in vasche di
incubazione contenenti acqua del sito alla stessa tem-
peratura dell’ambiente naturale. Per il mescolamento
dell’acqua nelle fasi di pre-incubazione e di incubazio-
ne, in ogni carota è stata posta una barretta di metallo
teflonata mantenuta in sospensione qualche cm al di
sopra del sedimento per evitarne la risospensione. La
barretta è fatta ruotare da un motore magnetico cen-
trale alla velocità di 60 rpm.

Misura dei flussi bentonici e
dei tassi di denitrificazione

Le incubazioni per la misura dei flussi bentonici e
dei tassi di denitrificazione sono state effettuate al buio
utilizzando metodiche standard per sedimenti non co-
lonizzati da macrofite (NIELSEN, 1992; DALSGAARD et
al., 2000). Il giorno successivo al prelievo è stata
effettuata una prima incubazione per la misura degli
scambi di gas e dei nutrienti azotati, seguita da una fase
di sommersione-preincubazione e da una seconda in-
cubazione mirata alla quantificazione dei tassi di deni-
trificazione. Al momento dell’avvio delle incubazioni, il
livello dell’acqua delle vasche è stato abbassato al di
sotto del bordo superiore delle carote; l’apertura supe-
riore delle stesse è stata quindi chiusa con un tappo
galleggiante in plexiglass.

Appena prima della chiusura delle carote, dalla va-
sca di incubazione sono stati prelevati in triplo 100 mL
di acqua per le determinazioni dei gas e dei nutrienti
azotati disciolti. Al termine dell’incubazione è stato
effettuato da ogni carota un secondo prelievo per la
determinazione delle concentrazioni finali dei composti
di interesse. La durata delle incubazioni è stata calibra-
ta in modo da evitare una variazione eccessiva della
concentrazione dell’ossigeno (non superiore al 20%
della concentrazione iniziale). Nel periodo invernale il
tempo di incubazione è stato compreso tra 4 e 5 ore,
mentre nel periodo estivo tra 2 e 3 ore.

L’acqua prelevata è stata in parte trasferita in fiale
exetainer di vetro per le misure di ossigeno (metodo
iodometrico di Winkler, A.P.H.A., 1981) e di carbonio
inorganico totale (TCO2 = H2CO3 + HCO3

- + CO3
2-,

titolazione con HCl a sei punti finali di pH, ANDERSON et
al., 1986). Una seconda aliquota, filtrata, è stata tra-
sferita in vial di plastica per successive misure di
ammonio (NH4

+, metodo del blu indofenolo, KORO-

LEFF, 1970), nitriti e nitrati (NOx
-, diazotazione dopo

riduzione con colonne al cadmio, A.P.H.A., 1981).
I tassi di denitrificazione sono stati misurati con la

tecnica dell’accoppiamento isotopico proposta da NIEL-
SEN (1992) a cui si rimanda per i calcoli e le assunzioni.
La metodica permette di quantificare il tasso totale di
denitrificazione (Dtot) e di distinguere tra la denitrifi-
cazione dovuta al nitrato che diffonde nei sedimenti
dalla colonna d’acqua (Dw) e quella dovuta ai processi
accoppiati di nitrificazione-denitrificazione (Dn).

Dopo una breve fase di preincubazione con carote
sommerse nell’acqua del sito, sottocampioni di acqua
sono stati prelevati per stimare il contenuto di nitrato
non marcato (14NO3

-) presente in acqua. Successiva-
mente l’acqua nella vasca di incubazione è stata
abbassata fino ad un livello tale da isolare le singole
carote, quindi alla colonna d’acqua di ciascuna carota
è stata addizionata una soluzione di azoto marcato
(15NO3

-). Dopo qualche minuto un secondo sotto-
campione di acqua è stato prelevato da ogni carota
per quantificare l’arricchimento rispetto al tenore
iniziale di nitrato; l’incubazione è poi iniziata tappando
le carote. L’aggiunta di nitrato marcato (15NO3

-) al-
l’interno di ogni singola carota è tale da avere un
arricchimento del nitrato marcato pari ad almeno il
30% del pool di nitrato non marcato (14NO3

-) presente
nel sito ed in modo da avere per le 4 repliche tenori
crescenti di 15NO3

-. Al termine dell’incubazione le
carote sono state avvelenate con ZnCl2 7M e mesco-
late per omogeneizzare le acque interstiziali con le
acque surnatanti i sedimenti. Un sottocampione dello
slurry ottenuto è stato trasferito in una fiala exetainer
e spedito presso il National Environmental Research
Institute di Silkeborg (DK) dove è stato analizzato
con uno spettrometro di massa ad accoppiamento
isotopico per la determinazione delle frazioni di 28N2,
29N2 e 30N2.

Determinazione delle caratteristiche
chimico-fisiche dei sedimenti superficiali

In laboratorio, il giorno successivo al prelievo, il
sedimento è stato estruso dalle carote ed il primo
centimetro è stato sezionato ed omogeneizzato. Suc-
cessivamente sottocampioni sono stati prelevati per la
determinazione di densità, porosità, contenuto di ac-
qua e sostanza organica, e concentrazione della cloro-
filla-a.

La densità è stata misurata pesando un volume noto
di sedimento fresco, mentre la porosità e la percentua-
le di acqua sono state determinate come perdita in peso
dopo essiccazione a 105°C per 24 ore di 1 mL di
sedimento. La sostanza organica è stata misurata come
perdita in peso dopo incenerimento a 350°C per 2 ore
di circa 0,2-0,3 g di sedimento secco macinato. Il
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contenuto di clorofilla-a è stato misurato tramite estra-
zione in acetone al 90% (24 ore al buio) e lettura
spettrofotometrica a 4 lunghezze d’onda (LORENZEN,
1967). Sottocampioni di sedimento secco e macinato
sono stati analizzati per determinare la concentrazione
di C e N totali (CHN elemental analyser).

Analisi statistica
L’analisti statistica è stata effettuata mediante SPSS

(versione 13 per Windows). La normalità delle distri-
buzioni dei dati è stata verificata mediante il test di
Shapiro-Wilk’s. Data la non normalità per diverse serie
di dati, neppure previa trasformazione, le relazioni tra
tassi di denitrificazione e altri parametri sono state
valutate mediante la correlazione non parametrica di
Spearman (n=22). Il test T non parametrico di Wilco-
xon è stato utilizzato per testare le differenze tra i dati
invernali (n1=11) ed estivi (n2=11), mentre il test U di
Mann-Whitney è stato usato per valutare le differenze
tra le zone umide isolate (x1=5) e quelle connesse
(x2=6). Per ogni test, le differenze sono state conside-
rate significative per P<0,05.

RISULTATI
Caratterizzazione delle acque di fondo
e dei sedimenti superficiali

La temperatura delle acque non presenta differenze
tra siti ed è 10,2±1,4°C in inverno e 24,8±1,1°C in
estate.

Nei mesi invernali la maggior parte dei siti presenta
concentrazioni di ossigeno prossime alla saturazione,
mentre in quelli estivi i tenori di ossigeno sono soggetti
a maggiore variabilità, con alcuni siti in condizione di
saturazione (OG6, OG10) o di sovrassaturazione (OG4,
OG5, OG11) e altri che presentano concentrazioni di
ossigeno inferiori al 70% (OG1, OG2, OG3, OG8 e
OG9) in accordo con l’aumento della temperatura

(Tab. I).
Le concentrazioni del nitrato sono variabili e presen-

tano differenze significative sia tra siti (P<0,001) che
tra stagioni (P<0,0001). Gli ambienti connessi con il
fiume o alimentati dalle acque di falda hanno concen-
trazioni più alte, fino a 1133 μM (OG3, inverno), sia in
estate che in inverno. I siti isolati (OG7, OG8, OG10 e
OG11) hanno invece concentrazioni di nitrato più bas-
se, con valori più alti nei mesi invernali, ad eccezione di
OG9 (Tab. I).

Le caratteristiche dei sedimenti superficiali non
cambiano in modo significativo dal campionamento
invernale a quello estivo. I valori di densità sono
compresi tra 0,92±0,02 (OG9) e 1,66±0,07 g cm-3

(OG4): si tratta quindi di sedimenti soffici e poco
compatti, ad indicare elevati tassi di sedimentazione
di detrito prevalentemente organico. I siti si presenta-
no eterogenei per il contenuto di sostanza organica,
che varia tra 1,5±0,2 (OG4) e 33,6±1,2% (OG9). Il
contenuto di clorofilla nei sedimenti superficiali è
compreso tra 13,5±5,4 (OG11) e 48,9±1,2 μg cm-3

(OG3), con i valori maggiori misurati nei mesi inver-
nali. Il rapporto C/N dei sedimenti è compreso tra
16,2 (OG1) e 44,3 (OG4).

Flussi bentonici di ossigeno,
anidride carbonica e azoto inorganico

La domanda sedimentaria di ossigeno (SOD)
presenta differenze stagionali significative (P<0,05)
ed è in media -1,47±0,47 mmol O2 m

-2 h-1 in inverno e
-2,69±0,48 mmol O2 m-2 h-1 in estate. In generale i
valori più alti sono stati determinati nei siti caratterizza-
ti da maggior contenuto di sostanza organica (OG10 e
OG11) e da quelli colonizzati da organismi bentonici in
grado di bioturbare il sedimento (OG8, inverno). Per la
maggior parte degli ambienti, SOD aumenta con la
temperatura dell’acqua, ad eccezione di OG2 e OG8,

Tab. I. Variabili idrochimiche delle acque di fondo degli 11 siti campionati in inverno ed in estate.

[O
2
], (μM) O

2
 sat (%) [NO

3
-], (μM)

inverno estate inverno estate inverno estate

OG1 377 119 106,8 44,9 355 363
OG2 408 147 115,6 55,5 364 479
OG3 161 87 45,6 32,8 1133 681
OG4 365 317 103,4 119,6 819 370
OG5 300 602 85 227,2 821 689
OG6 289 252 81,9 95,1 571 960
OG7 181 192 51,3 72,5 3 1
OG8 323 136 91,5 51,3 6 10
OG9 353 141 100 53,2 13 113
OG10 310 240 87,8 90,6 13 1
OG11 224 545 63,5 205,7 80 9
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che mostrano invece tassi più alti in inverno, probabil-
mente per la presenza di alte densità di larve di chiro-
nomidi (Fig. 2).

I flussi del TCO2 sono principalmente positivi e
presentano valori medi di 2,01±1,74 mmol m-2 h-1 in
inverno e di 3,61±1,37 mmol m-2 h-1 in estate (Fig. 2).
In valore assoluto essi sono generalmente più elevati
dei corrispondenti flussi di ossigeno, ad indicare che
una frazione rilevante della respirazione totale è anae-
robica. I flussi negativi di TCO2 sono probabilmente la
conseguenza di precipitazione dei carbonati, processi
di metanogenesi o assimilazione al buio da parte dei
batteri chemioautotrofi (e.s. batteri nitrificanti). Le
differenze tra inverno ed estate sono meno evidenti
rispetto a quelle determinate per i flussi di ossigeno,
ma con l’aumentare della temperatura gli efflussi au-
mentano in 8 siti su 11.

I flussi dell’ammonio sono risultati tendenzialmente
positivi e quindi diretti dal sedimento verso la colonna
d’acqua, mentre quelli di nitriti e nitrati (NOx

-) sono
risultati negativi (Fig. 3). Ciò indica che i sedimenti
rigenerano ammonio che viene rilasciato nella colonna
d’acqua, mentre abbattono il nitrato disciolto, che
sostiene i processi anaerobici di denitrificazione e ridu-
zione dissimilativa del nitrato. I flussi dell’azoto am-
moniacale crescono nettamente dall’inverno (75±100
μmol m-2 h-1) all’estate (439±249 μmol m-2 h-1), in
quanto l’innalzamento della temperatura stimola i pro-
cessi batterici. Anche la domanda sedimentaria di NOx

-

aumenta nei mesi estivi in 7 siti su 11: i valori medi dei
flussi di NOx

- sono -357±192 μmol m-2 h-1 in inverno e
-698±459 μmol m-2 h-1 in estate. Inoltre differenze
significative sono state determinate tra i flussi misurati
nei siti non collegati (OG7-OG11) e collegati al fiume
(OG1-OG6), con valori fino a un ordine di grandezza
più alto per questi ultimi (P<0,05).

Tassi di denitrificazione
I tassi di denitrificazione totale sono estremamente

eterogenei e variano tra 9 e 1888 μmol N m-2 h-1. I tassi
di denitrificazione sono influenzati dalla temperatura e
aumentano in modo significativo in estate (P<0,01). I
tassi di denitrificazione totale (DT) sono dovuti princi-
palmente alla denitrificazione (DW) del nitrato presente
nella colonna d’acqua; la frazione DW rappresenta
infatti l’80% del DT sia nella stagione invernale che in
quella estiva e significativamente più alti (P<0,001)
sono i valori trovati negli ambienti connessi al fiume
rispetto a quelli isolati (Fig. 4). I tassi della DW variano
in un intervallo compreso tra 12 e 300 μmol m-2 h-1 in
inverno e tra 3 e 1888 μmol m-2 h-1 in estate supportan-
do il 90±18% e 71±26% del DT rispettivamente per i
due periodi indagati. I tassi di DN cadono nell’intervallo
da 0 a 67 μmol N m-2 h-1 in inverno e da 0 a 134 μmol
N m-2 h-1 in estate.

Il processo di denitrificazione dipende dalla tipologia
di zona umida ed è correlato con diversi fattori am-
bientali. Confrontando i tassi tra le due tipologie di
zone umide, i tassi DW sono risultati più bassi nei siti
isolati in entrambe le stagioni (P<0,001). Le mediane
sono 39,9 μmol N m-2 h-1 in inverno e 37,8 μmol N m-2

h-1 in estate nei siti isolati contro quelle di 135,3 μmol
N m-2 h-1 in inverno e 383,7 μmol N m-2 h-1 in estate
nei siti connessi. I tassi DN sono invece risultati più
bassi nei siti isolati rispetto a quelli connessi solo in
inverno (P<0,05). I tassi DT risultano correlati positi-
vamente con la concentrazione di NO3

- (P<0,001),
con la domanda sedimentaria di NOx

- (P<0,001), con
la concentrazione del carbonio inorganico disciolto
(P<0,05) e con la densità sedimentaria (P<0,05), men-
tre DT non è risultato correlato con il contenuto di
sostanza organica. Relazioni simili sono state trovate
per i tassi DW, riflettendo la netta importanza di questa

Fig. 2. Domanda sedimentaria d’ossigeno (SOD) e flussi di carbonio inorganico (TCO
2
) (media ± errore standard, n = 4) per i campionamenti

invernale ed estivo degli 11 siti di indagine.
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frazione nella DT rispetto al DN. I tassi di DN presenta-
no una correlazione significativa solo con la tempera-
tura (P<0,05) poiché questa favorisce il processo di
ammonificazione e quindi la disponibilità di NH4

+ nelle
acque interstiziali. Negli ambienti isolati i tassi DW e DN

sono risultati bassi a causa delle concentrazioni limi-
tanti del nitrato in colonna d’acqua e potenzialmente a

causa della scarsa entità del processo di nitrificazione.
Tassi di denitrificazione più alti sono stati trovati nei
siti connessi, perché il nitrato non è risultato un fattore
limitante il processo o lo è stato solo in minima parte.
L’aggiunta di concentrazioni crescenti di 15NO3

- ha
indicato infatti che vi è lo stimolo immediato dei tassi di
denitrificazione come D15 (denitrificazione di 15NO3

-

Fig. 4. Tassi di denitrificazione (D
T
=D

N
+D

W
) misurati nei siti collegati (a sinistra) e in quelli scollegati (a destra) al fiume (media ± errore

standard, n=4) per la stagione invernale ed estiva.

Fig. 3. Flussi bentonici di NH
4
+ e NO

x
- (media ± errore standard, n = 4) degli 11 siti di indagine per il campionamento invernale ed estivo.
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aggiunto alla colonna d’acqua): gli incrementi nei tassi
sono risultati lineari all’arricchimento di nitrato nelle
zone umide isolate con bassa concentrazione di nitrato
(Fig. 5).

DISCUSSIONE E CONCLUSIONI
I sedimenti superficiali nella maggioranza degli am-

bienti considerati hanno un elevato contenuto organi-
co. La domanda sedimentaria dell’ossigeno si colloca
infatti all’estremo superiore di quelli riportati in lettera-
tura per fiumi e laghi eutrofici (CHRISTENSEN et al.,
1990; NIELSEN et al., 1990; RYSGAARD et al., 1994;
PIND et al., 1997). Significativa risulta inoltre la corre-
lazione tra SOD e contenuto di sostanza organica nel
sedimento (P<0,01).

I flussi bentonici del carbonio inorganico disciolto
sono generalmente maggiori dei corrispondenti consu-
mi sedimentari di ossigeno, ad indicare che sono attivi
i processi anaerobici di ossidazione della sostanza or-
ganica, come la denitrificazione. L’elevata attività di
mineralizzazione è confermata da notevoli efflussi di
azoto ammoniacale (fino a oltre 500 μmol m-2 h-1) e
dalla significatività della correlazione tra l’uptake sedi-
mentario di ossigeno e il rilascio di ammonio dai sedi-
menti (P<0,01).

I tassi di denitrificazione misurati negli 11 siti stu-
diati rientrano nell’intervallo 12-1700 μmol m-2 h-1 ri-
portato da HERNANDEZ e MITSCH (2007) in riferimento
a stime dirette di denitrificazione in differenti tipologie
di zone umide. Un altro lavoro di riferimento è quello di
PIÑA-OCHOA e ÁLVAREZ-COBELAS (2006), nel quale gli
autori, attraverso una meta analisi, hanno raggruppato
136 data set di studi differenti sui tassi di denitrifica-
zione in cinque tipologie di ambienti acquatici (oceani,
ambienti costieri, estuari, laghi e fiumi). Gli 11 ambien-

ti oggetto di questo studio sembrano presentare una
capacità denitrificante maggiore rispetto a quella di
ambienti marini, ma inferiore a quella di laghi e fiumi.

L’analisi dei tassi di denitrificazione mette inoltre in
evidenza l’importanza del grado di connessione idrauli-
ca delle zone umide perifluviali con il fiume: infatti tassi
di denitrificazione dell’ordine di 2-4 mol N m-2 y-1 sono
stati determinati per gli ambienti collegati al fiume,
mentre valori molto più bassi (< 1 mol N m-2 y-1)
caratterizzano quelli isolati. Il principale fattore re-
sponsabile di tali differenze sembra essere la disponibi-
lità di nitrato nella colonna d’acqua che è risultata
sensibilmente più alta per i siti collegati al fiume e
correlata significativamente con i tassi di denitrifica-
zione. Il collegamento con il fiume garantisce infatti un
continuo apporto di nitrato, mantenendo il processo di
denitrificazione sempre attivo. Al contrario, negli am-
bienti isolati questo accettore di elettroni viene consu-
mato rapidamente e diviene limitante.

La disponibilità di nitrato, insieme a temperatura,
sostanza organica e tenore di ossigeno è uno dei
fattori determinanti che controllano l’intensità e le
variazioni stagionali dei tassi di denitrificazione (SEIT-
ZINGER, 1988; RISGAARD-PETERSEN et al., 1994; PIÑA-
OCHOA e ÁLVAREZ-COBELAS, 2006). La dipendenza
dei tassi di denitrificazione dalla temperatura, e quindi
dalla stagione, viene messa in evidenza dal grafico di
figura 6 dove i tassi di denitrificazione DW sono messi
in relazione con la concentrazione di nitrato in acqua.
Come si può osservare l’incremento dei tassi estivi è
evidente per la maggioranza dei siti ed è imputabile sia
all’aumento della temperatura dell’acqua (mediamen-
te di 15°C tra i due periodi) che stimola l’attività
denitrificante, sia alla minore disponibilità di ossige-
no, conseguenza della ridotta solubilità e dell’incre-
mento dei tassi respiratori. In generale gli incrementi
maggiori in relazione alla temperatura si registrano in
siti dove il nitrato in estate non diventa limitante, ad
indicare l’interazione tra i due fattori di regolazione
del processo (Tab. I, Fig. 5 e 6).

Non è stata invece riscontrata una relazione tra tassi
di denitrificazione e contenuto di sostanza organica del
sedimento (P>0,05) e questo potrebbe essere dovuto
alla metodica di misura utilizzata (perdita in peso per
incenerimento), che consente di determinare solo il
contenuto, ma non le caratteristiche, in termini di
facilità di degradazione, del materiale organico presen-
te. Nessuna correlazione è stata inoltre evidenziata tra i
valori medi del rapporto C/N ed i tassi di denitrificazio-
ne (P>0,05).

Durante la stagione invernale la disponibilità di
nitrato in colonna d’acqua determina un DW che
costituisce la quota dominante del tasso totale, costi-
tuendone in alcuni siti anche il 100%. Il nitrato pro-

Fig. 5. Risposta dell’attività denitrificante dei siti isolati (tassi di
denitrificazione del 15NO

3
- (D

15
)) a seguito dell’esperimento con

serie di concentrazioni crescenti di 15NO
3
-.
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dotto per nitrificazione nel sedimento contribuisce
invece in modo secondario al processo di denitrifica-
zione, ad eccezione di pochi ambienti. Anche nella
stagione estiva DW risulta essere la frazione principale
del DT; cambia il contributo di DN tra le due tipologie
di zone umide. I tassi DN rispetto a quelli totali riman-
gono simili nei siti con concentrazioni di nitrato ele-
vate e pressoché costanti durante l’anno, mentre nei
siti isolati con minore disponibilità di nitrato la frazio-
ne DN raggiunge valori paragonabili a quelli dei siti
connessi: le più alte temperature stimolano infatti il
processo di ammonificazione rendendo disponibile il
substrato per i batteri nitrificanti che a loro volta
favoriscono il processo di denitrificazione DN produ-
cendo nitrato all’interno del sedimento.

I risultati di questo studio consentono quindi di
classificare gli 11 ambienti in due categorie: perma-
nentemente collegati al fiume e permanentemente iso-
lati dal fiume. I primi, avendo rifornimento idrico
continuo, presentano concentrazioni di nitrato in ac-
qua analoghe a quelle del fiume e pressoché costanti
durante l’anno: non subendo limitazione da substrato,
l’attività microbica dipende strettamente dalla tempe-
ratura, quindi i tassi di rimozione dell’azoto nitrico
risultano maggiori durante la stagione estiva. I secon-
di, al contrario, non riescono ad esprimere completa-
mente il loro potenziale denitrificante quando le alte
temperature potrebbero favorire l’attività metabolica,
data la mancanza di substrato per la comunità denitri-
ficante. L’impiego di concentrazioni crescenti di ni-
trato marcato per gli esperimenti di incubazione ha
infatti messo in evidenza che gli ambienti con minore
concentrazione di nitrato (quelli isolati) possiedono
un’attività potenziale maggiore di quella effettiva-
mente espressa, limitata in sito dalla disponibilità di

substrato. Nei siti ad elevata concentrazione di azoto
nitrico le aggiunte non hanno invece prodotto aumen-
ti consistenti del D15, conseguenza di arricchimenti
insufficienti o della saturazione del processo.

L’efficienza di rimozione di N dal sistema risulta
dall’equilibrio tra i processi di denitrificazione e am-
monificazione e permette di stabilire se il sistema
funziona da source o da sink per l’azoto inorganico. I
tassi di ammonificazione sono stati calcolati in modo
teorico considerando i flussi netti di anidride carboni-
ca prodotta, che sono la risultante di processi respi-
ratori aerobici e anaerobici, e il rapporto C:N per il
pool organico del sedimento. I boxplot di figura 7
evidenziano come su base annuale le due tipologie di
ambienti (collegati e isolati) presentino metabolismo
nettamente differente. Gli ambienti collegati fungono
da sink per l’azoto, denitrificando più azoto di quanto
ne viene prodotto per ammonificazione, con un’effi-
cienza di rimozione leggermente superiore nel perio-
do estivo. Gli ambienti isolati rappresentano invece
dei source per l’azoto in quanto i tassi di denitrifica-
zione, limitati da substrato, non compensano l’am-
monio rigenerato.

Queste considerazioni evidenziano l’importanza che
interventi di riconnessione delle zone umide perifluviali
potrebbero avere per il controllo dei carichi di azoto
veicolati dai corsi d’acqua. In questo senso i tassi di
denitrificazione misurati hanno anche consentito di
effettuare delle stime di capacità di abbattimento, in
relazione ai carichi generati all’interno del bacino idro-
grafico considerato. Dalla differenza tra il carico zoo-
tecnico prodotto e l’uptake delle colture agricole risul-
ta un surplus medio di azoto di circa 200 kg N ha-1 y-1,
che, considerando la superficie agricola utilizzabile,
corrisponde ad un carico in eccesso di 32633 t N y-1. I

Fig. 6. Relazione tra i tassi di denitrificazione (D
W

) e la
concentrazione di nitrato in acqua nei siti studiati per il
campionamento estivo ed invernale.

Fig. 7. Efficienza di rimozione dell’azoto dal sistema su base
annuale considerando tutti gli ambienti studiati, quelli collegati e
quelli isolati.
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tassi di denitrificazione massimi misurati in zone umide
collegate sono pari ad oltre 600 kg N ha-1 y-1, quindi
potenzialmente in grado di abbattere il surplus genera-
to. Tuttavia la superficie di zone umide perifluviali
presenti all’interno del bacino del fiume Oglio è com-
plessivamente inferiore a 200 ha, corrispondente ad
una capacità di abbattimento massima di appena 120 t

N y-1. In conclusione la capacità tampone di questi
ecosistemi non è sufficiente a risolvere il problema
dell’inquinamento da nitrati del bacino e diviene chiara
l’esigenza di un programma di interventi integrati che
preveda innanzitutto una riduzione a monte dei quanti-
tativi di azoto che giungono in ambito fluviale e inter-
venti di riqualificazione.
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