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Riassunto
Il Lago di Mezzo (Mantova) è un ambiente lentico poco profondo (profondità media 3 m) che ha avuto origine dallo sbarramento del fiume
Mincio. Attualmente si presenta come un lago eutrofico in parte coperto da praterie di pleustofite dominate da Trapa natans. Il bacino
è assimilabile ad un sistema flow-through, in cui è possibile realizzare accurati bilanci di massa di gas, soluti e materiale particellato. Nel
2007, è stato condotto uno studio con l’obiettivo di valutare l’effetto della bacinizzazione sul metabolismo dell’ecosistema in relazione
a produzione primaria, flussi diffusivi e processi bentonici. Sono stati effettuati nove cicli di prelievi di acqua (ingresso e uscita dal lago)
e di sedimenti superficiali per calcolare i bilanci di ossigeno disciolto (O

2
), carbonio inorganico disciolto (TCO

2
), azoto (TN) e fosforo

(TP) totali e sono stati monitorati la concentrazione della clorofilla-a fitoplanctonica e le biomasse di T. natans. Su scala annuale il lago
è risultato complessivamente autotrofo, con il rilascio di 6,8 x106 mol y-1 di O

2
 accompagnato dall’abbattimento di 33,7 x106 mol y-1 di

TCO
2
. Su base annua, i sedimenti sono nettamente eterotrofi, in quanto consumano 15 x106 mol y-1 di O

2
 e rilasciano 20 x106 mol y-1 di

TCO
2
. I mesi in cui i bilanci dell’O

2
 sono negativi corrispondono al periodo vegetativo di T. natans. Una piccola frazione dei nutrienti

inorganici convertiti in biomassa macrofitica e fitoplanctonica è esportata a valle, mentre la maggior parte sedimenta nel bacino. Nel
periodo vegetativo T. natans fissa in biomassa 5,4 x106 moli di C, 0,4 x106 moli di N e 0,06 x106 moli di P. La quota dei nutrienti assimilati
è equivalente a quella rigenerata dai sedimenti superficiali ed è trascurabile rispetto ai carichi in transito.

PAROLE CHIAVE: bilanci di massa / gas / nutrienti / lago poco profondo / Trapa natans / flussi bentonici

Mass budgets of gas and nutrients in a shallow lake colonized by Trapa natans
The Lago di Mezzo (Mantova, Northern Italy) is a shallow lake (average depth 3 m) which originated from the Mincio river damming.
The lake is eutrophic and partially covered by dense pleustophyte meadows, which are dominated by Trapa natans. The lake can be
assumed to function as a flow-through system, where accurate mass balances of dissolved gas, solutes and particulate matter can be
performed. This study aimed at analyzing the effect of flow regulation on the whole ecosystem metabolism in relation to primary
production, diffusive fluxes and benthic processes. On nine dates, water was sampled at lake inlet and outlet and sediment cores were
collected at three sampling sites. Mass budgets were then estimated for dissolved oxygen (O

2
), dissolved inorganic carbon (TCO

2
), total

nitrogen (TN) and phosphorus (TP). In parallel, phytoplankton chlorophyll-a and T. natans biomass were determined. On an annual
basis, the lake was autotrophic, releasing 6.8 x106 mol O

2
 which coincided with the uptake of 33.7 x106 mol of TCO

2 
y-1. The surficial

sediment was net heterotrophic, taking up -15 x106 mol O
2
 y-1 and releasing 20 x106 mol TCO

2
 y-1. During the growth period of T. natans

O
2
 balance was negative. Our data indicate a large sedimentation and downstream export of phytoplankton. In the vegetative period T.

natans biomass immobilizes 5.4 x106, 0.4 x106 and 0.06 x106 mol of C, N and P, respectively. Overall, the nutrient uptake by primary
producers was equivalent to the nutrient quota released from sediments and it was much lower than the whole loadings.
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INTRODUZIONE
Negli ultimi decenni si è registrato un crescente

interesse per lo studio dell’eutrofizzazione nei laghi a
causa dell’accelerazione di tale processo indotta dalle
attività antropiche e per la necessità di riqualificare gli
ambienti più impattati e di ristabilire uno stato ecologi-
co accettabile (SCHINDLER, 2006). Nei laghi il cambia-
mento più visibile indotto dal processo di eutrofizza-

zione è il passaggio da acque limpide colonizzate da
macrofite sommerse, ad acque torbide dominate da
fitoplancton e da fanerogame emergenti o flottanti
(HILTON et al., 2006). L’intensità e la velocità di questo
cambiamento sono modulate da numerosi fattori, tra
cui i principali sono il carico di nutrienti in ingresso al
lago, la profondità del bacino e il tempo di residenza
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delle acque. In generale, in presenza di carichi di
nutrienti e tempi di residenza elevati, il fitoplancton è
maggiormente competitivo nell’assimilazione dei nu-
trienti rispetto alle macrofite. Al contrario, quando i
carichi sono ridotti ed il ricambio idrico rapido, domi-
nano le fanerogame sommerse (SØNDERGAARD et al.,
2007). Inoltre, i laghi profondi rispondono più rapi-
damente ad una riduzione del carico esterno di nu-
trienti, mentre nei laghi poco profondi il ciclo interno
dei nutrienti dal comparto sedimentario riveste un
ruolo di maggior peso nelle dinamiche di azoto e
fosforo (SØNDERGAARD et al., 2003; NOWLIN et al.,
2005).

In sistemi caratterizzati da ridotta profondità anche
le macrofite giocano un ruolo significativo sui processi
di assimilazione, traslocazione e rilascio per decompo-
sizione dei nutrienti e sono in grado di influenzare il
metabolismo dell’ecosistema acquatico e lo stato trofi-
co delle acque (MARION e PAILLISSON, 2003). Negli
ambienti in cui dominano le forme emergenti o a foglie
flottanti vengono spesso raggiunti livelli di copertura
estremamente alti, tanto da limitare la penetrazione
della luce e influenzare gli scambi di gas all’interfaccia
acqua-atmosfera (MOORE et al., 1994; MIRANDA e
HODGES, 2000). Queste situazioni possono portare a
frequenti eventi di ipossia o anossia della colonna
d’acqua e dei sedimenti con effetti spesso rilevanti sui
processi biogeochimici e sulla vita degli organismi
acquatici (CARACO e COLE, 2002).

Le risposte delle biomasse algali e delle macrofite
alle variazioni del carico dei nutrienti sono state stu-
diate con modelli di tipo sia deterministico che stoca-
stico, tra i quali hanno avuto un notevole sviluppo
quelli basati sui bilanci di massa degli elementi eutro-
fizzanti e dell’acqua (ad esempio si veda GIORDANI et
al., 2005). I processi bentonici sono stati studiati
invece per valutare il ruolo dei sedimenti come trap-
pola o sorgente di nutrienti (BOSTRÖM et al., 1988;
JENSEN e ANDERSEN, 1992; SØNDERGAARD et al., 1999).
Tuttavia, in sistemi acquatici eterogenei come i bacini
poco profondi, la valutazione dei processi di uptake e
rigenerazione, dei trasferimenti di energia e della re-
golazione operata sugli stessi dalle comunità dei pro-
duttori primari, richiede generalmente pesanti assun-
zioni per la difficoltà di effettuare campionamenti
esaustivi nel tempo e nello spazio. Da questo punto di
vista il lago considerato in questo studio presenta
caratteristiche ottimali, in quanto assimilabile ad un
sistema flow-through in cui è possibile realizzare
accurati bilanci di massa di gas, nutrienti disciolti e
materiale particellato. Questa caratteristica ha per-
messo di studiare l’evoluzione stagionale del metabo-
lismo del bacino in relazione ai carichi in ingresso e
alla presenza, tra maggio e ottobre, di letti di pleusto-

fite, in particolare Trapa natans, una macrofita a foglie
galleggianti in grado di occupare fino ad un quinto
della superficie complessiva del bacino lacustre. L’ipo-
tesi del lavoro è che in sistemi eutrofici poco profon-
di lo sviluppo di comunità pleustofitiche alteri le
dinamiche dei gas promuovendo deficit di ossigeno
con implicazioni a cascata per i bilanci dei nutrienti.
Più in particolare questo lavoro ha avuto lo scopo di:
(i) valutare il rapporto tra processi autotrofici ed
eterotrofici dell’ecosistema, (ii) individuare i princi-
pali processi di trasformazione dei nutrienti (N e P) al
fine di identificare i comparti sink e source, (iii)
valutare l’incidenza delle praterie di T. natans sulle
dinamiche di gas e nutrienti.

MATERIALI E METODI

Area di studio
Lo studio è stato condotto nel Lago di Mezzo, uno

dei tre bacini che sono stati realizzati attorno al XII
secolo d.C. con lo sbarramento del fiume Mincio per
proteggere la città di Mantova dalle piene del fiume Po
(Fig. 1). Attualmente i tre laghi si trovano inseriti in un
contesto territoriale fortemente antropizzato e sono
caratterizzati da marcata eutrofizzazione delle acque,
con concentrazioni di clorofilla-a fitoplanctonica com-
prese tra 40 e 100 μg L-1.

Dal punto di vista idrodinamico i laghi di Mantova
possono essere considerati un sistema ibrido tra un
ambiente lotico ed uno lentico; essi costituiscono in-
fatti una porzione del fiume Mincio, ma la velocità della
corrente è molto ridotta. La bassa profondità, in ragio-
ne degli intensi processi di deposizione di materiale
fine, permette la colonizzazione e la proliferazione di
densi tappeti di macrofite, prevalentemente radicate, a
foglia emergente e flottante. La bassa trasparenza delle
acque, causata dal materiale algale in sospensione,
determina una limitata penetrazione della luce (confi-
nata ai primi 20-60 cm) e tassi elevati di produzione
primaria fitoplanctonica nelle acque più superficiali.
Fenomeni di stratificazione, con deficit di ossigeno sul
fondo, si possono verificare nel periodo estivo in
corrispondenza delle massime temperature e dei mini-
mi deflussi idrici.

Il lago di Mezzo ha un’estensione di 1,09 km2, un
perimetro di circa 6 km e un volume d’acqua pari a
3,27 x106 m3 (OSSERVATORIO DEI LAGHI LOMBARDI,
2004). Le portate in ingresso sono regolate dalla diga
Vasarone (stazione IN, Fig. 1) per garantire un livello
idrico di 17,5 m slm per il Lago Superiore e di 14,4 m
slm per i Laghi di Mezzo e Inferiore, questi ultimi
separati solo da un restringimento situato sotto al
Ponte di San Giorgio (stazione OUT, Fig. 1). La
profondità media del lago è di 3 m, quella massima di
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circa 7 m. La portata media annua misurata in ingresso
al lago, nel periodo 2000-2006, è pari a 20±6 m3 s-1

(dati AIPO Mantova), che equivale a un tempo di
residenza delle acque di circa 2 giorni.

Dalla primavera all’autunno, nel Lago di Mezzo si
sviluppano dense isole di macrofite radicate emergenti
che arrivano a ricoprirne buona parte della superficie.
Queste piante crescono in zone dove la profondità non
supera i 2 m: nella porzione più orientale è presente
un’estesa formazione di T. natans (circa 10 ha), men-
tre nella porzione centro occidentale il sedimento è
colonizzato da una formazione mista di Nuphar lu-
teum, Nymphaea alba e T. natans che si estende per
circa 4 ha (Fig. 1).

Campionamento
Complessivamente sono state condotte nove cam-

pagne sperimentali, da gennaio a dicembre 2007 (20
gennaio; 17 marzo; 30 aprile; 17 giugno; 25 luglio; 25
agosto; 25 settembre; 23 ottobre; 04 dicembre). Nel
corso di ogni campagna sono stati prelevati campioni
di acqua per il calcolo dei bilanci di massa di ossigeno
disciolto (O2), carbonio inorganico disciolto (TCO2),
azoto (TN) e fosforo (TP) totali e della clorofilla-a
fitoplanctonica. A partire dai valori di saturazione di O2

e CO2 e dai coefficienti di diffusione dei due gas sono
stati calcolati gli scambi all’interfaccia acqua-atmosfe-
ra. Mediante l’incubazione di carote intatte di sedimen-
to sono stati misurati il metabolismo bentonico e i tassi
di denitrificazione. Infine, è stata monitorata l’evolu-
zione stagionale della copertura e della biomassa di T.
natans.

Bilanci di massa
In ogni data di campionamento prelievi di acqua per

il calcolo dei bilanci di massa sono stati effettuati dalle
stazioni IN e OUT (Fig. 1) ad intervalli di 4 ore per un
intero ciclo giorno-notte. Temperatura, conducibilità e
pH sono stati misurati in situ mediante una sonda
multiparametrica (YSI Instruments, mod. 556). I cam-
pioni d’acqua sono stati prelevati mediante una botti-
glia di Ruttner in superficie e al fondo e sono stati
successivamente integrati. Un’aliquota non filtrata del
campione è stata trasferita in provette di vetro da 12 ml
(Exetainers, Labco, UK) e trattata con i reagenti per la
misura di O2 secondo la metodica Winkler (APHA,
1981). Una seconda aliquota è stata filtrata (Whatman
GF/F) e trasferita in provette di vetro per la misura del
carbonio inorganico disciolto (TCO2) (ANDERSON et
al., 1986) e del fosforo reattivo solubile (SRP) (VAL-
DERRAMA, 1977) e in provette di plastica per la determi-
nazione dell’azoto inorganico disciolto (DIN = NH4

+ +
NO2

- + NO3
-) e delle forme disciolte totali di azoto e

fosforo (TDN e TDP) (KOROLEFF, 1970; APHA, 1981).
Sui filtri sono state effettuate le analisi per la determi-
nazione della clorofilla-a fitoplanctonica (Chl-a) e di
azoto (TPN) e fosforo (TPP) particellati (APHA, 1981).

Per il calcolo dei bilanci di massa la concentrazione
di ogni parametro è stata moltiplicata per la portata
(dati AIPO Mantova) e per l’intervallo di campiona-
mento (espresso in ore), in modo tale da ottenere i
carichi parziali in entrata e in uscita dal sistema. Questi
sono stati quindi sommati per ottenere i carichi giorna-

Fig. 1. Mappa dell’area di studio con indicate le stazioni IN e OUT (corrispondenti all’ingresso e all’uscita delle acque dal Lago di
Mezzo), le isole di vegetazione a Trapa natans e le stazioni 1, 2 e 3 di prelievo dei sedimenti.
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lieri della stazione IN e OUT e quindi, per differenza, il
bilancio netto giornaliero (DELTA = OUT-IN). I bilan-
ci annuali sono stati ottenuti dalla sommatoria dei
bilanci giornalieri moltiplicati per i giorni compresi tra
un campionamento ed il successivo.

Stima degli scambi
all’interfaccia acqua-atmosfera

Gli scambi all’interfaccia acqua-atmosfera (D) sono
stati calcolati a partire dai valori medi di saturazione di
O2 e CO2 e dai coefficienti di diffusione dei due gas,
secondo l’equazione 1:

dove FBx è il flusso del parametro x; Cf e Ci sono le
concentrazioni finale ed iniziale del parametro x; V è il
volume di acqua nella carota; A la sua superficie; t il
tempo di incubazione.

I flussi e i tassi di denitrificazione relativi all’intero
lago sono stati determinati moltiplicando i valori otte-
nuti in ciascun sito per un terzo della superficie del
lago e quindi sommando tra loro i valori ottenuti.

Calcolo della produzione netta del
comparto pelagico (colonna d’acqua)

Il contributo della produzione primaria in colonna
d’acqua al bilancio di massa di ogni parametro misura-
to (O2, TCO2, DIN e SRP) è stato calcolato, per
differenza, a partire dai valori del delta, del metaboli-
smo bentico e, per i gas, dei flussi misurati all’interfac-
cia acqua-atmosfera, secondo l’equazione (3):

(1)

dove Di è la diffusione all’interfaccia acqua-atmosfera
del parametro i; Ki è il coefficiente di trasferimento di
massa del parametro i; A è la superficie del lago; Ci e Csat

sono rispettivamente la concentrazione misurata del
parametro i e la concentrazione del parametro i alla
saturazione. I valori di K per O2 e CO2 a 20 °C sono stati
assunti rispettivamente pari a 0,018 e 0,017 cm h-1.

I valori di diffusione così calcolati sono stati molti-
plicati per il relativo intervallo temporale (4 ore) e
quindi sommati al fine di ottenere i valori giornalieri.
Questi sono stati moltiplicati per il periodo di tempo
compreso tra un campionamento e quello successivo
(~ 40 giorni) e quindi sommati per ottenere il flusso
annuo.

Misura del metabolismo bentonico
e dei tassi di denitrificazione

Per la misura del metabolismo bentonico (FB) e la
stima dei tassi di denitrificazione sono state prelevate
carote intatte di sedimento (diametro interno 8 cm;
altezza 40 cm) da tre siti considerati rappresentativi
delle caratteristiche dell’intero lago. Il sito 1 (profon-
dità 2 m) è localizzato vicino all’isola di vegetazione
mista a macrofite emergenti, il sito 2 (profondità 3
m) si trova al centro del lago, mentre il sito 3 (pro-
fondità 1,5 m) si trova all’interno dell’isola colonizza-
ta esclusivamente da T. natans (Fig. 1). Una volta
prelevate, le carote sono state trasferite in laboratorio
e quindi incubate al buio secondo metodiche stan-
dard, alle quali si rimanda per maggiore dettaglio
(DALSGAARD et al., 2000). I tassi di denitrificazione
sono stati calcolati in accordo con le equazioni e le
assunzioni di NIELSEN (1992). Mentre i flussi dei gas
(O2, CO2) e dei nutrienti inorganici disciolti (DIN e
SRP) sono stati calcolati come differenza tra la con-
centrazione finale ed iniziale di ciascun parametro in
accordo con l’equazione 2:

(2)

(3)

dove:
DELTAi= differenza tra il carico in uscita e quello in
ingresso (OUT-IN) del parametro i;
FBi= flusso netto misurato all’interfaccia acqua-sedi-
mento del parametro i;
PPi= produzione primaria in colonna d’acqua del para-
metro i;
Di= flusso netto misurato all’interfaccia acqua-atmo-
sfera del parametro i.

Evoluzione stagionale dei
popolamenti di T. natans

L’evoluzione stagionale di T. natans è stata moni-
torata da aprile a settembre 2007 con frequenza circa
mensile. Nel corso di ogni campionamento, il perime-
tro delle isole di vegetazione è stato georeferenziato
con GPS (Garmin, mod. GPS12) e la copertura
superficiale è stata determinata mediante l’uso di un
software GIS (ArcView Versione 3.2). Ad ogni so-
pralluogo sono state contate le rosette presenti in un
metro quadrato di superficie d’acqua (posizionamen-
to casuale di una struttura galleggiante di superficie 1
m2, almeno 20 repliche) e sono state raccolte piante
intere (n=10) che sono state caratterizzate (numero
di rosette per pianta, peso secco a 70 °C) e analizzate
per la composizione elementale media (C, N e P).

RISULTATI

Caratterizzazione chimico-fisica delle acque
Nel corso del 2007 la portata media in ingresso al

lago è risultata pari a 12,5±6,2 m3 s-1, con deflussi
minori tra luglio e agosto, misurati in corrispondenza
delle massime derivazioni per uso irriguo. I tempi medi
di residenza idraulica sono risultati compresi tra un
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minimo di 1,8 giorni (agosto) e un massimo di 20
giorni (luglio).

La temperatura dell’acqua (per questo e per i para-
metri descritti di seguito, calcolata mediando l’intero
pool di dati relativi a ingresso e uscita in ogni periodo
di campionamento) è caratterizzata da un netto anda-
mento stagionale, con massimi estivi superiori a 29
°C e minimi invernali pari a circa 8 °C. La conducibi-
lità presenta un valore medio di 445±22 μS cm-1, con
un massimo misurato nel mese di dicembre (570±16
μS cm-1). I valori di pH sono risultati simili in tutte le
stagioni e mediamente pari a 8,3±0,3 unità. Il valore
medio di saturazione dell’ossigeno disciolto nelle ac-
que superficiali è risultato pari a 126±45%; valori di
sottosaturazione sono stati misurati solo in ottobre e
dicembre. Le concentrazioni di anidride carbonica
disciolta, invece, sono risultate sempre al di sopra
della saturazione (315±221%), ma con forti oscilla-
zioni diurne e stagionali.

Le concentrazioni del TN sono risultate compre-
se tra 113±42 (marzo) e 401±75 μM (dicembre); le
forme disciolte prevalgono nettamente su quelle par-
ticellate, in particolare il nitrato, che rappresenta
mediamente l’89% del DIN. I valori di concentra-
zione di TPN mostrano un andamento stagionale,
con valori più alti misurati tra giugno e settembre
(massimo in luglio pari a 53±8 μM) e minimi in
gennaio e dicembre (8±2 μM). Lo stesso trend
caratterizza anche le concentrazioni di TPP (massi-
mo in luglio pari a 3,5±1,3 μM), che risultano
positivamente correlate con quelle di TPN (r2=0,91,
p<0,01, n=112). Il fosforo totale (TP) presenta
valori di concentrazione compresi tra 1,8±0,3 (mar-
zo) e 7,0±2,2 μM (luglio), senza un chiaro anda-
mento stagionale. Al carico totale di TP in ingresso
al lago contribuiscono per il 53% le forme disciolte,
prevalentemente SRP (36%), e per il 47% quelle
particellate. Le concentrazioni di Chl-a sono risulta-

te maggiori in marzo (92±31 μg L-1) e tra giugno e
agosto, mentre i valori più bassi (<12 μg L-1) sono
stati misurati nei mesi invernali.

Flussi bentonici e tassi di denitrificazione
La domanda sedimentaria di ossigeno è risultata

compresa tra -0,19 e -4,83 mmoli O2 m
-2 h-1. I tassi

mostrano un marcato andamento stagionale, con mas-
simi misurati nel periodo estivo e minimi in quello
invernale, senza differenze significative tra i tre siti di
campionamento (Fig. 2). I flussi di TCO2 sono sem-
pre diretti dal sedimento verso la colonna d’acqua,
con valori compresi tra 0,02 e 12,04 mmoli m-2 h-1,
ad eccezione del mese di giugno, quando il flusso
netto è risultato negativo in tutti e tre i siti di campio-
namento (-1,35±1,60 mmoli m-2 h-1).

I flussi di NH4
+ variano tra -0,13 e 0,84 mmoli m-2

h-1 e mostrano un andamento stagionale con valori
maggiori in estate e minori nel periodo invernale e
primaverile. I flussi di NO3

- sono risultati molto varia-
bili, compresi tra -3,1 e 1,2 mmoli m-2 h-1 e senza un
chiaro andamento stagionale. I flussi di SRP sono
compresi tra -26,3 e 23,8 μmoli m-2 h-1, con valori
generalmente negativi nel periodo autunno-invernale e
positivi in estate.

I tassi di denitrificazione sono risultati compresi tra
4,9 e 627,6 μmoli N m-2 h-1, con valori crescenti da
gennaio a giugno e decrescenti fino a dicembre, in
relazione alle variazioni di temperatura della colonna
d’acqua. Un’eccezione a questo trend stagionale è
rappresentata dai valori di luglio, quando i tassi sono
risultati ridotti (56±34 μmoli m-2 h-1), probabilmente a
causa delle basse concentrazioni di NO3

- in colonna
d’acqua (<10 μM). Al contrario, in dicembre i tassi di
denitrificazione sono risultati bassi, nonostante l’eleva-
ta disponibilità di NO3

-, probabilmente per le basse
temperature e la minore disponibilità di sostanza orga-
nica labile (Fig. 2).

Fig. 2. Domanda sedimentaria di ossigeno e tassi di denitrificazione (media±deviazione standard; n=3) misurati nelle stazioni 1, 2 e 3 del
Lago di Mezzo nel corso del 2007.
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Bilanci di massa di gas disciolti e nutrienti
I bilanci annuali di O2 e TCO2, TN e TP sono

riportati schematicamente in figura 3. Il Lago di Mezzo
è un sistema autotrofo, con un export netto di O2 pari a
circa 7 x106 moli y-1 ed un consumo netto di TCO2 di
circa 33 x106 moli y-1. I processi di respirazione bento-
nica consumano una quantità di ossigeno equivalente
all’11% di quella importata dal bacino a monte; una
quota simile (9%) viene persa in atmosfera. Conside-
rando che T. natans rilascia ossigeno direttamente in
atmosfera e che le macrofite sommerse sono scarsa-
mente rappresentate in questo bacino eutrofico, il bi-
lancio positivo dell’ossigeno è principalmente determi-
nato dalla produzione primaria fitoplanctonica, stima-
bile su scala annuale in almeno 35 x106 moli O2 y

-1.
Analogamente, la fissazione di TCO2 dal fitoplancton è
stimata in 49 x106 moli y-1, equivalenti a 2,5 volte il
carbonio inorganico rigenerato dai sedimenti. L’attività
del fitoplancton attenua solo in parte la costante so-
vrassaturazione della CO2, che determina un efflusso
netto verso l’atmosfera (4 x106 moli y-1, Fig. 3). L’analisi
dei dati a livello stagionale indica che il Lago di Mezzo
esporta O2 disciolto in inverno, primavera e autunno,
mentre è un sink netto per questo gas nel periodo
estivo. Il bacino è invece risultato un sink netto di
TCO2 in 7 date su 9, uniche eccezioni i campionamenti
di luglio e dicembre (Fig. 4).

Su base annuale il Lago di Mezzo è risultato una

trappola per l’azoto totale (-1,5 x106 moli y-1) anche
se questa quantità corrisponde solo al 2-3% del cari-
co di azoto totale disciolto veicolato al lago da monte.
Nel dettaglio, le forme disciolte subiscono un abbatti-
mento annuale del 5% (-3,3 x106 moli y-1), mentre
quelle particellate aumentano di quasi il 22% (1,8
x106 moli y-1). Su base annuale, la rigenerazione di
azoto ammoniacale dai sedimenti del Lago di Mezzo
prevale sulla domanda delle forme ossidate; la rige-
nerazione netta stimata (0,14 x106 moli y-1) è però
trascurabile rispetto al carico esterno (78 x106 moli
y-1). Nel bilancio dei flussi bentonici dell’azoto inor-
ganico la denitrificazione è un processo rilevante

Fig. 3. Rappresentazione schematica dei bilanci netti annuali di ossigeno (O
2
), carbonio inorganico totale (TCO

2
), azoto e fosforo totale

(TN e TP), relativi alle misure condotte nel corso del 2007.

Fig. 4. Bilanci netti giornalieri di O
2
 e TCO

2
 relativi a ciascuna

delle nove campagne sperimentali condotte nel 2007.
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(1,54 x106 moli N y-1), ma non controlla in alcun
modo la disponibilità di questo elemento per i produt-
tori primari.

Per quanto riguarda il fosforo, nel Lago di Mezzo
entrano annualmente 1,2 x106 moli di TP, di cui circa il
60% nella forma disciolta (44% SRP) e il restante 40%
in quella particellata (Fig. 3). In uscita dal lago il carico
delle forme particellate aumenta di quasi il 21% (0,11
x106 moli y-1) e quello delle forme disciolte diminuisce
di circa il 6% (-0,04 x106 moli y-1). Nel dettaglio, la
diminuzione della frazione disciolta è probabilmente
sostenuta dall’assimilazione e dalla precipitazione del-
l’SRP (-0,07 x106 moli y-1), solo in parte controbilan-
ciate dall’aumento delle forme organiche (DOP=+0,03
x106 moli y-1). Su base annuale il comparto sedimenta-
rio è risultato essere un sink netto per il P con 0,03
x106 moli y-1, equivalenti al 2% del TP in ingresso al
Lago. Questo risultato è apparentemente in contrasto
con il bilancio annuale del TP che è positivo, con un

incremento da monte verso valle del 5% circa (Fig. 3).
Tuttavia nel computo dei flussi sedimentari non sono
considerati i flussi di DOP, che possono rappresenta-
re una frazione importante del fosforo disciolto rige-
nerato.

Il bilancio netto annuale della clorofilla-a fitoplan-
ctonica è risultato ampiamente positivo, con un incre-
mento monte-valle di circa 4 t y-1, pari a circa il 25%
del carico in ingresso al sistema. Utilizzando i rapporti
di conversione clorofilla – C (1 μg Chl-a = 30 μg C,
CLOERN et al., 1995) e i rapporti stechiometrici di
Redfield (C:N:P = 106:16:1) risulta che l’export di
clorofilla dal Lago di Mezzo è equivalente ad un uptake
di almeno 1,51 x106 moli y-1 di N e 0,09 x106 moli y-1 di
P. Questi valori sono confrontabili con quelli relativi
all’export delle forme particellate di N e P dal sistema,
ad indicare che il materiale particellato esportato verso
valle è prevalentemente di natura fitoplanctonica. La
natura fitoplanctonica del materiale particellato è con-
fermata anche dal rapporto stechiometrico tra le forme
particellate di azoto e fosforo (TPN:TPP = 17±3), che
è simile al rapporto N:P indicato da Redfield per la
crescita bilanciata del fitoplancton (Fig. 6).

Infine, dai rapporti di Redfield, dal quoziente foto-
sintetico medio (1,2) riportato da VOLLENWEIDER (1974)
e dalla quota di O2 teoricamente prodotta dal fitoplan-
cton (35 x106 moli O2 y

-1) sono state stimate le quantità
di azoto e fosforo potenzialmente assimilate annual-
mente dal fitoplancton, che sono rispettivamente pari a
4,40 e 0,27 x106 moli y-1. Questi valori sono 3 volte
superiori a quelli relativi all’export di materiale particel-
lato ed indicano che circa due terzi della produzione
fitoplanctonica sedimenta nel bacino.

Evoluzione stagionale dei
popolamenti di T. natans

La crescita dei letti di T. natans nel Lago di Mezzo
inizia dal mese di aprile. Nei primi mesi i livelli di
copertura sono già molto alti (circa l’11% della super-
ficie lacustre in maggio), ma con valori di biomassa
contenuti. Successivamente aumentano sia copertura
che biomassa, fino ad un massimo che nel 2007 è stato
raggiunto nel mese di agosto, con copertura pari a
circa il 20% della superficie lacustre e biomassa com-
plessiva pari a circa 83 tonnellate di peso secco. Nel
mese di settembre prende avvio la fase di senescenza
della pianta, che culmina col collasso dei letti verso la
metà di ottobre (Fig. 5). Trapa natans ha un contenuto
elementale medio di 38% C, 3% N e 0,35% P. Consi-
derando che la produzione stagionale di T. natans è
pari al doppio dello standing stock (stima conservati-
va) nel periodo di massima espansione le quantità di C,
N e P assimilate da T. natans sono pari a 5,3 x106 (C),
0,4 x106 (N) e 0,02 x106 (P) moli.

Fig. 5. Evoluzione stagionale (anno 2007) della copertura e della
biomassa dei letti di Trapa natans nel Lago di Mezzo.

Fig. 6. Relazione tra i valori di concentrazione dell’azoto e del
fosforo totali particellati (TPN e TPP) e la clorofilla
fitoplanctonica (Chl-a) nelle acque del Lago di Mezzo nel corso
del 2007.
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DISCUSSIONE
Il Lago di Mezzo è un bacino poco profondo in cui

gli elevati tenori dei nutrienti disciolti e particellati,
sostenuti costantemente dall’apporto dell’immissario,
determinano condizioni eutrofico-distrofiche (DODDS

et al., 1998). In queste condizioni sono selezionate due
tipologie di produttori primari: il fitoplancton, che è
stato rinvenuto nell’intero periodo di indagine, e T.
natans, che è presente nel lago da maggio a settembre.
Altri studi riportano l’instaurarsi di queste comunità in
ambienti acquatici eutrofici poco profondi in climi
temperati (CROOK et al., 1983; SCHEFFER et al., 2003;
HILTON et al., 2006). Il flusso d’acqua, variabile nel
Lago di Mezzo in relazione agli usi plurimi delle acque a
monte del lago, determina un export di materiale parti-
cellato fitoplanctonico prodotto internamente al siste-
ma e mantiene elevato il potenziale di crescita del
fitoplancton stesso. Non avviene lo stesso per T.
natans, che è debolmente radicata al fondo e ha una
crescita tipicamente stagionale, limitata da fattori fisici
(lo spazio a disposizione per le rosette) e dalla profon-
dità della lama d’acqua che ne circoscrive la presenza
alle zone con profondità uguale o inferiore a 2 m
(PAPASTERGIADOU e BABALONAS, 1993). Nelle condizio-
ni di non limitazione da nutrienti tipiche di questo lago,
la produzione primaria fitoplanctonica e quella della
macrofita ammontano annualmente a circa 356 e 62 t
C y-1; l’export di fitoplancton dal bacino ammonta a
108 t C y-1, mentre il resto della produzione (248 t C y-

1) è trasformato e sedimenta nel lago. Viste le basse
velocità dell’acqua, è verosimile che l’export di mate-
riale particellato di origine macrofitica sia trascurabile
e che gran parte della produzione di T. natans alimenti
i processi eterotrofici interni al bacino. Le dinamiche
della sedimentazione sono differenti per i due produt-
tori: quella del fitoplancton è distribuita nell’anno, ve-
rosimilmente in modo inversamente proporzionale alle
portate, mentre quella macrofitica è concentrata nella
fase di senescenza (GRANÉLI e SOLANDER, 1988; ASAE-
DA et al., 2000).

Dai tassi di sedimentazione è possibile stimare l’ap-
porto medio di carbonio ai sedimenti superficiali; i
valori sono compresi tra un minimo di 0,89 (dicembre)
ed un massimo di 5,41 mmoli C m-2 h-1 (luglio) e con
una media annuale di 2,95±1,83 mmoli C m-2 h-1;
questi tassi sono tra i più alti tra quelli riportati in
letteratura e tipici di ambienti ipereutrofici (FALLON e
BROCK, 1980) o caratterizzati da attività impattanti
come gli allevamenti ittici (AVNIMELECH et al., 1999).
Dal confronto di questi valori con i tassi di mineralizza-
zione misurati mediante le incubazioni (0,57÷2,83 mmoli
C m-2 h-1, media annuale 1,73±0,90 mmoli C m-2 h-1)
risulta un accumulo netto di carbonio organico nei
sedimenti, il cui valore è paragonabile a quelli riportati

per ambienti poco profondi in rapida evoluzione (ASA-
EDA et al., 2000).

Dalla stima della produzione primaria di fitoplancton
e T. natans e considerando che la macrofita scambia
gas direttamente con l’atmosfera, emerge come le
microalghe siano i principali regolatori dei tenori dei
gas disciolti in acqua. Gli efflussi di CO2 verso l’atmo-
sfera stimati dai gradienti di concentrazione sono in
accordo con quelli riportati in letteratura per gli ecosi-
stemi fluviali a bassa velocità della corrente (1,59÷3,68
moli m-2 y-1, RAYMOND et al., 1997) e tendenzialmente
superiori a valori riportati per sistemi lentici (1,14÷2,75
moli m-2 y-1, XING et al., 2005). La quota di CO2

emessa dalle acque sovrassature del Lago di Mezzo (4
x106 moli y-1) rappresenta una frazione trascurabile
(<0,1%) del carbonio inorganico disciolto in transito,
ma importante (il 25% circa) rispetto alla CO2 libera
che è veicolata al lago dall’immissario. L’anidride car-
bonica teoricamente fissata dal fitoplancton (circa 30
x106 moli y-1) ha lo stesso ordine di grandezza di quella
importata (19 x106 moli y-1) e di quella rigenerata dai
sedimenti superficiali (20 x106 moli y-1).

La produzione fitoplanctonica di ossigeno disciolto,
desunta dai bilanci dell’O2, è risultata compresa tra
1,75 e 6,45 mmoli O2 m-2 h-1 (media annuale di
3,85±2,04 mmoli m-2 h-1) e supera generalmente la
quota consumata dai sedimenti (0,57÷2,83, media an-
nuale 1,73±0,90 mmoli O2 m-2 h-1) determinando la
sovrassaturazione delle acque che tendenzialmente ri-
lasciano O2 in atmosfera (media 1,60±2,12 mmoli m-2

h-1). Analogamente alle dinamiche della CO2, anche
quelle dell’ossigeno sembrano principalmente regolate
dall’attività fitoplanctonica, anche se lo sviluppo di T.
natans sul 20% della superficie del lago sembra re-
sponsabile del deficit misurato nel periodo compreso
tra aprile e agosto. Questa pleustofita, infatti, local-
mente azzera con l’ombreggiamento l’attività fotosin-
tetica del fitoplancton e aumenta i tassi respiratori dei
sedimenti e della colonna d’acqua a seguito dell’appor-
to di materiale organico e della respirazione stessa delle
porzioni sommerse. I tassi respiratori del sistema ben-
tonico misurati nella stazione 3 durante i mesi in cui T.
natans è presente sono compatibili con il deficit di
ossigeno calcolato tramite i bilanci di massa di questo
gas. Risultati analoghi sono riportati da CARACO e COLE

(2002) e da BOLPAGNI et al. (2007).
In relazione alle dinamiche dei nutrienti, il ruolo del

fitoplancton consiste nel convertire grandi quantità di
forme inorganiche disciolte (DIN e SRP) in forme
particellate (TPN e TPP), che possono subire un
rapido turnover in colonna d’acqua o nel sedimento e
che al netto vengono esportate dal sistema (Fig. 3). La
conversione delle forme disciolte in quelle particellate
determina in effetti le differenze tra i carichi in uscita e
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in ingresso al lago. Analizzando i dati su scala stagiona-
le risulta infatti evidente che i valori dei delta (OUT-IN)
dell’azoto e del fosforo totali, sono spiegati dai tassi di
produzione primaria fitoplanctonica, così come mo-
strano le relazioni di proporzionalità diretta riportate in
figura 7. Al contrario le relazioni tra i delta TN e TP ed
i flussi bentonici non sono risultate significative, ad
indicare che nel sistema indagato il metabolismo ben-
tonico ha un ruolo trascurabile. Tale evidenza contra-
sta con quanto riportato da altri autori per bacini poco
profondi, dove il ruolo del carico interno è spesso più
importante rispetto alle sorgenti esterne di nutrienti
(BURGER et al., 2007). L’importanza dei carichi esterni
rende trascurabile anche il ruolo della denitrificazione,
nonostante nel Lago di Mezzo questo processo pre-
senti elevata efficienza (denitrificazione/rigenerazione
NH4

+ pari a 1,7 su base annua) e tassi maggiori rispetto
a quelli determinati in altri ambienti con caratteristiche
simili (NÕGES et al., 1998; QU et al., 2005).

Il Lago di Mezzo rappresenta l’evoluzione estrema di
un tratto fluviale bacinizzato che è caratterizzato da uno
stato trofico molto elevato. Il continuo apporto di nu-
trienti in ingresso al sistema alimenta lo sviluppo del
fitoplancton e di estesi letti di T. natans, determinando
tassi di produzione primaria ampiamente superiori a
quelli che possono essere sostenuti dai processi bento-
nici di mineralizzazione. Della biomassa prodotta, solo
una piccola frazione viene esportata dal sistema, mentre
il resto sedimenta favorendo il processo di interramento.
Le isole di vegetazione emergente, che nel momento di
massimo sviluppo ricoprono quasi il 20% della superfi-
cie del lago, non sembrano però avere un ruolo di rilievo
sui bilanci dei gas e nutrienti, che sono invece modulati
dall’azione delle comunità fitoplanctoniche.

Fig. 7. Relazione tra i valori dei delta (OUT-IN) di azoto e fosforo
totali (TN e TP) e la produzione primaria fitoplanctonica misurati
nel corso delle nove date di campionamento del 2007.
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