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1 - INTRODUZIONE 
 
Gli ecosistemi sono sistemi funzionalmente aperti con ambienti di entrata e di uscita di 

materia organica ed energia di estensione variabile in funzione delle caratteristiche dei 

sistemi stessi, come grandezza, metabolismo e stadio di sviluppo. 

L’ecosistema fiume è un sistema aperto, fortemente dipendente dall'ambiente terrestre 

circostante per l’approvvigionamento di energia primaria e materia.  

I grandi fiumi italiani come il Tevere, il Po, l’Arno, l’Adige, ecc. subiscono notevoli 

modificazioni durante il loro percorso, attraversando tratti urbani ed agricoli che 

possono influenzare l’equilibrio del sistema.  

L’impatto delle attività umane, infatti, porta  al degrado degli ecosistemi soprattutto 

attraverso l’immissione di acque reflue non trattate. 

Il problema nasce nel momento in cui gli apporti inquinanti, superano quella che è la 

normale capacità autodepurativa dell’ecosistema che li riceve. 

Quando questa viene superata a causa dell'immissione di reflui urbani non trattati, 

l'ecosistema si degrada.   

Il processo di decomposizione della materia organica è una delle tre principali funzioni 

dell’ecosistema (Odum, 1988) in stretto rapporto con le altre due, “produzione” e 

“consumo”. La decomposizione è un processo che implica l’interazione di fattori biotici 

ed abiotici e fornisce importanti indicazioni sullo “stato di salute” del sistema stesso. 

Il presente studio è stato effettuato nel tratto del fiume Tevere che attraversa l’area 

urbana, circoscritta dal G.R.A.,  caratterizzata da elevati livelli d’antropizzazione e che 

riceve scarichi dai due più grandi depuratori di Roma; situati a Nord all’altezza di Castel 

Giubileo ed a Sud all’ altezza di Eur-Magliana. 

Scopo dello studio è valutare le influenze perturbative dei reflui di depurazione urbani 

sul naturale processo di decomposizione e quindi indagare se e come i reflui urbani 

sottoposti a depurazione possono influenzare il funzionamento ecosistemico. 

Lo studio, basato sull’analisi della struttura di rete, è volto a descrivere la complessità 

delle comunità a monte ed a valle dei due depuratori di Roma Nord e Roma Sud. 

Si è voluto valutare lo stato della comunità di macroinvertebrati appartenenti alla catena 

detritica quale indicatore dell’efficienza di autodepurazione del fiume Tevere ed in 

particolare  le influenze perturbative dei reflui di depurazione urbani sulle caratteristiche 

strutturali e funzionali delle reti trofiche a base detrito. 

Il lavoro è stato completato dall’analisi della velocità di decomposizione del detrito 

organico come misura del funzionamento ecosistemico fluviale. 



 4 

L’assunto sperimentale era la completa depurazione dei reflui urbani in uscita dai 

depuratori comunali. L’ipotesi testata con un classico disegno sperimentale: monte vs 

valle, era la non influenza dei reflui di depurazione nelle comunità fluviali e sul naturale 

processo di decomposizione. 

L’ipotesi è stata testata sperimentalmente scegliendo stazioni di controllo poste a monte 

e  a valle dei due depuratori, al fine di descrivere le differenze che si riscontrano. 

2 - ECOSISTEMA FIUME 

 

Gli ecosistemi delle acque lotiche (acque correnti) possono essere considerati sistemi 

aperti, in quanto dipendono dall'ambiente terrestre circostante per l’approvvigionamento 

di energia primaria. Se comparati con l’habitat marino e terrestre gli habitat d’acqua 

dolce occupano una piccola parte delle superficie della terra, ma il fiume costituisce un 

sistema di primaria importanza per la sua azione modificatrice del paesaggio (erosione e 

deposito), sia per la capacità di diffondere umidità nel terreno circostante e di trasportare 

continuamente sostanze minerali verso il mare; è una delle principali risorse naturali per 

le piante, gli animali e l’uomo.  

La vegetazione ripariale scarica nel fiume foglie e frammenti organici che vengono 

dapprima parzialmente decomposti da batteri e funghi e, quindi, consumati da organismi 

detritivori sminuzzatori (insetti acquatici), che li riducono in particelle minutissime. 

Queste particelle di materia organica, insieme ai frammenti di alghe epilitiche staccati 

dalle rocce da particolari organismi detti brucatori, costituiscono l'alimento base della 

dieta di svariate specie, dalle quali ha origine una catena alimentare subacquea che 

culmina con i pesci e gli insetti predatori. 

Il fiume, per sua natura, è in grado di autodepurarsi; tuttavia, la capacità di un fiume di 

smaltire liquami e fertilizzanti non è illimitata.  
Gli ecosistemi lotici, annoverati tra i sistemi aperti, essendo caratterizzati da acque 

correnti che hanno notevoli scambi con la terra ferma circostante per rifornirsi di 

energia primaria, costituiscono dei sistemi fortemente eterotrofi le cui catene alimentari 

sono basate essenzialmente su materiale organico alloctono (foglie, rami, frutti e altri 

frammenti organici). Questo infatti è scaricato in acqua dalla vegetazione ripariale e 

subito aggredito da funghi e batteri, che ne determinano una parziale decomposizione, 

per poi essere processato da organismi detritivori sminuzzatori che riducono il materiale 

in minutissime particelle (Bertoni R., 2001). 
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Per la sua azione di trasporto continuo di sostanze minerali verso il mare, ed essendo la 

sorgente d’acqua più economica e conveniente per le necessità domestiche ed 

industriali, compresi gli scarichi trattati e non dei reflui urbano-industriali, il fiume 

diviene quindi una delle principali risorse naturali non solo per le piante e gli animali 

ma anche per l’uomo. 

2.1 - Condizioni fisiche e chimiche delle acque correnti. 
La velocità di corrente è, in linea generale, progressivamente minore dall'origine del 

corso d'acqua alla sua fine. Le velocità minori si trovano lungo le scarpate laterali e sul 

letto (attrito dell'acqua in moto contro le pareti dell'alveo); basse velocità si hanno anche 

in superficie, per l'azione frenante esercitata dalla tensione superficiale; i filetti più 

veloci si trovano al centro del corso d'acqua un poco sopra lo strato equidistante dalla 

superficie e dal fondo. La velocità di corrente regola, in ogni punto, l'erosione, il 

trasporto del materiale eroso e la sedimentazione. 

La massima potenza erosiva di un corso d'acqua si ha nel suo tratto superiore, dove, 

l'acqua ha una grande velocità a causa della maggiore pendenza del letto. Oltre che dalla 

velocità di corrente, l'azione erosiva dipende dal volume dell'acqua in moto e dal 

materiale che costituisce le pareti dell'alveo. 

Il materiale eroso può essere trasportato a valle in sospensione nella corrente fluviale 

(materiale più minuto) o per rotolamento sul letto fluviale (materiale più grossolano).  

Sono generalmente presenti notevoli correnti, la cui velocità dipende da vari fattori ed è 

differente nelle diverse sezioni del corso d’acqua.  

La temperatura non presenta modificazioni cospicue rispetto alla profondità, ma 

piuttosto nei diversi tratti del corso d'acqua. 

Generalmente, le temperature più basse si registrano nel tratto iniziale durante i mesi 

invernali, le più alte nel tratto terminale, in pianura e alla foce, durante i mesi estivi. 

Quindi la temperatura aumenta dalla sorgente alla foce.  

Le acque lotiche hanno una modesta stratificazione termica, la temperatura non presenta 

modificazioni cospicue rispetto alla profondità come nei sistemi lentici, ma piuttosto nei 

diversi tratti del corso d'acqua. Nelle acque correnti l'ossigeno è contenuto quasi sempre 

in quantità prossime al valore di saturazione. In altre parole, ciò significa che la sua 

concentrazione è strettamente dipendente dalla temperatura e diminuisce, in genere, 

dalla sorgente alla foce. 

Il pH, normalmente, è prossimo alla neutralità ma può variare entro limiti ristretti. 

La torbidità è quasi esclusivamente di origine minerale e dipende in prevalenza 

dall’erosione.  
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2.2 - L’inquinamento delle acque dolci  

Per inquinamento si deve intendere l'aggiunta all'acqua di sostanze estranee, o 

l'eccessiva concentrazione di sostanze già presenti, tale da mutarne le qualità naturali. 

Nella quasi totalità dei casi una situazione di inquinamento va riportata all'intervento 

diretto, presente o remoto, dell'uomo. Indubbiamente l'uomo ha esercitato un'influenza 

negativa sulle acque fin da lontanissimi tempi, con lo scarico in esse dei propri rifiuti.  

Nella quasi totalità dei casi una situazione di inquinamento va riportata all'intervento 

diretto, presente o remoto, dell'uomo.  

Le sostanze inquinanti si differenziano in base alla loro natura e agli effetti che 

producono. Si distinguono in: 

•  Materiali galleggianti 

Oli, grassi, schiume e, in generale, materiali insolubili più leggeri dell’acqua. Questi 

deteriorano le caratteristiche estetiche del bacino o del corso d'acqua e impediscono la 

penetrazione delle radiazioni solari ritardando i processi fotosintetici. Gli oli in 

particolare interferiscono con la areazione naturale, distruggendo la vegetazione e sono 

spesso tossici nei confronti degli organismi acquatici. Se la quantità di olio in superficie 

è notevole si hanno addirittura pericoli di incendi.  

 

• Materiali in sospensione 

Si tratta di materiali insolubili, di densità uguale o superiore a quella dell’acqua, 

mantenuti in sospensione dalla turbolenza, che influiscono sull’attività degli organismi. 

Col tempo questi materiali si depositano come fango sulle rive e sul fondo. Se i depositi 

sono consistenti, deprimono l’azione depuratrice dei microrganismi e influiscono 

negativamente sulla nutrizione dei pesci. I materiali in sospensione di natura organica si 

decompongono progressivamente sotto l’azione dei microrganismi utilizzatori di 

ossigeno. Quando manca l’ossigeno insorgono fenomeni putrefattivi.  

• Sostanze disciolte 

Rappresentano la categoria più numerosa. Interessano maggiormente quelle sostanze 

che, come acidi o alcali, metalli pesanti, insetticidi, cianuri e altri prodotti tossici, 

rendono un’acqua non potabile e danneggiano la vita acquatica.  

Le sostanze organiche disciolte e l’ammoniaca, sono attaccate dai microrganismi che le 

trasformano utilizzando l’ossigeno disciolto nell’acqua. Quest’ultimo è consumato 
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anche da reazioni di prodotti chimici riducenti, come solfiti o sali ferrosi, dai sedimenti 

e dalla respirazione degli organismi. Alcune sostanze organiche sono refrattarie alla 

degradazione biologica e mantengono immutate le loro caratteristiche, spesso negative, 

come nel caso di certi tensioattivi, pesticidi, erbicidi, ecc. 

Alle sostanze disciolte può essere collegato lo sviluppo di colore, odore e sapore delle 

acque.  

• Materiali biologici 

Gli organismi viventi, animali e vegetali, influiscono sulla qualità delle acque. I batteri 

in determinate condizioni possono essere determinanti nei processi di autodepurazione, 

tuttavia in quantità eccessiva possono sviluppare odori, attaccare e distruggere altre 

piante ed animali. 

Le alghe sono organismi fotosintetici che utilizzano sostanze inorganiche, producendo 

ossigeno. In determinate condizioni possono contribuire al processo di eutrofizzazione. 

Con questa parola si indica un fenomeno naturale che si manifesta in sistemi acquatici 

con un incremento della loro capacità produttiva in seguito all’arricchimento delle 

acque di nutrienti delle piante. Tale arricchimento è dovuto a processi naturali quali il 

dilavamento del terreno del bacino idrografico ad opera dell’acqua di scorrimento 

superficiale e dell’acqua di drenaggio. Rilevanti sono anche i processi di eutrofizzazione 

dovuti all’uomo; spesso tali fenomeni procedono con notevole velocità e hanno per 

questo un incidenza maggiore sul fenomeno complessivo. Nella maggior parte dei casi 

il livello di produzione biologica risulta determinato dalla disponibilità di N e P. 

Generalmente il P è il fattore limitante della produttività primaria nei sistemi acquatici 

meso e oligotrofici, gli scarichi domestici ne sono la principale fonte (67%). L’N invece 

è il fattore limitante delle acque lentiche eutrofiche con elevati livelli di P disponibile. 

L’aumento della produttività come conseguenza dell’eutrofizzazione, può portare ad un 

produzione di biomassa vegetale e animale eccessiva per il sistema e determinare 

perturbazioni a vari livelli, in quanto la decomposizione microbica aerobica consuma 

più ossigeno di quello disponibile, determinando anossia. 

Possiamo classificare gli episodi di polluzione (inquinamento) in due gruppi principali:  

   -  Episodi di polluzione ad andamento acuto: determinati dall'immissione massiva di 

materiali inquinanti entro un breve intervallo di tempo; sono caratterizzati da un 

danneggiamento radicale delle biocenosi; 

   -  Episodi di polluzione ad andamento cronico: sono determinati dall’immissione 

continuata nel tempo di sostanze inquinanti in quantità anche modeste e si sviluppano in 
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assenza di danni spettacolari e subitanei alle biocenosi del corpo d'acqua. Agendo 

insidiosamente su anelli particolarmente vulnerabili della catena alimentare, 

determinano però lentamente lo scompaginamento di quest'ultima. 

Fonti di inquinamento 

Le fonti di inquinamento sono rappresentate principalmente da: 

• Acque di scarico domestiche: sono caratterizzate dalla ricchezza in sostanze 

organiche, solute o sospese, per lo più facilmente demolibili. Ad esse si aggiungono 

altre sostanze, inorganiche e non, che in misura sempre crescente vengono utilizzate nel 

governo della casa, quali ad esempio i detergenti. 

• Acque usate dalle industrie: assai cospicue quantitativamente, sono di natura 

estremamente varia in relazione con le produzioni e le lavorazioni cui si riferiscono. 

Appare pertanto necessario di raggrupparle in alcune categorie principali: 

1) Acque con detrito inorganico in sospensione: appartengono a questo gruppo le acque 

provenienti dagli impianti di estrazione e di lavorazione (taglio, lucidatura, molitura) di 

minerali; 

2) Acque con detrito organico a lenta demolizione in sospensione: tra di esse si 

annoverano principalmente le acque usate delle industrie in cui si procede alla 

lavorazione del legno e dei suoi derivati (segherie, fabbriche di cellulosa, cartiere), 

nonché di determinati stabilimenti tessili e specialmente filatura del cotone, della 

canapa, del lino; 

3) Acque contenenti sostanze organiche facilmente demolibili: sono rappresentate 

soprattutto dagli effluenti di industrie direttamente o indirettamente connesse con 

l'alimentazione (mattatoi, caseifici, salumifici, zuccherifici, birrerie); 

4) Acque contenenti sostanze tossiche; 

5) Acque contenenti prodotti oleosi. 

Gli effluenti che veicolano sostanza organica (carboidrati, grassi, proteine), nonché altri 

composti quali i fenoli, sono caratterizzati dalla instabilità di questi materiali che, 

pervenuti nell'ambiente acqueo ed in presenza di ossigeno, vengono immediatamente 

attaccati dalla flora batterica aerobica ivi ubiquitaria e trasformati in composti 

progressivamente più semplici.  

La velocità con la quale tale demolizione decorre appare variabilmente influenzata da 

numerosi fattori come: 1) temperatura ambientale; 2) natura dei materiali da demolire: 

molte sostanze; 3) presenza di ceppi batterici specializzati nella demolizione di un 

particolare substrato; 4) presenza di sostanze ad azione batteriostatica e battericida, 5) 

portata e velocità del corso d’acqua. 
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Come risultato principale e determinante di questi processi di demolizione si ha una 

sottrazione di ossigeno all'ambiente, deossigenazione che può essere più o meno 

rilevante a seconda della quantità relativa di sostanza organica ammessa e delle 

possibilità di ricambio di ossigeno del corpo recipiente. 

Va sottolineato come i materiali organici tendano a sedimentare e che pertanto è a 

livello del fondo che i processi di demolizione sono particolarmente vivaci. D'altra parte 

è proprio in corrispondenza dei sedimenti che il contenuto di ossigeno è minimo. 

Queste caratteristiche variano, quindi, tra i diversi corsi d’acqua e nell’ambito di uno 

stesso corso d’acqua, tra la zona della sorgente, la zona centrale e quella finale di sbocco 

in altri fiumi o nel mare. 

Importante è anche l’autopurificazione dei corsi d'acqua e la diagnosi biologica degli 

inquinamenti organici: partendo dallo sbocco di un effluente organico in un corso 

d'acqua e procedendo verso valle, si può constatare una sequenza di situazioni 

biologiche diverse legate al graduale svolgersi dei processi di demolizione delle 

sostanze organiche. Questi, tumultuosi e imponenti immediatamente a valle 

dell'effluente, regrediscono gradatamente, procedendo nel senso della corrente fino a 

cessare completamente ad avvenuta mineralizzazione dei materiali veicolati. 

Come conseguenza principale e determinante si avranno, immediatamente a valle dello 

scarico, le minime concentrazioni di ossigeno o la sua scomparsa, per poi risalire a 

valori progressivamente più elevati procedendo verso valle, fino a giungere al ripristino 

della situazione esistente nel corso d'acqua a monte dell'effluente ("autopurificazione"). 

Ora, avendo i diversi organismi animali e vegetali una tolleranza differente ai bassi 

livelli di ossigeno, procedendo dalla fonte di inquinamento verso valle si potrà 

constatare l'esistenza di una successione di comunità biologiche caratteristiche, in 

quanto progressivamente più ossifile. 

Da tale constatazione è nato lo studio delle "zone" biologiche di un corso d'acqua 

inquinato quale strumento di evidenziazione e di valutazione degli episodi di 

inquinamento organico; esso ha portato alla creazione di numerosi "sistemi" biologici 

che si rifanno però quasi tutti al "Saprobiensystem" di Kolkwitz e Marsson (1908). 

Viene così chiamato in quanto contrappone al concetto di "trofia", proprio dei corpi 

d'acqua in condizioni di naturale evoluzione, quello di "stato saprobico", da utilizzarsi 

invece per le acque abnormemente ed innaturalmente arricchite di materiali organici. 

Esso definisce la sequenza di situazioni biologiche esistenti in un corso d'acqua a valle 

di una fonte di inquinamento organico nel modo seguente: 
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  1) Zona polisaprobica: immediatamente a valle della sorgente di inquinamento. In essa 

i processi di demolizione procedono con estrema vivacità, con conseguente mancanza 

quasi totale di ossigeno.  

  2) Zona mesosaprobica: in essa sono presenti materiali organici a molecola più 

semplice ed il contenuto in ossigeno è in aumento. 

  3) Zona oligosaprobica: in essa si sono praticamente concluse la mineralizzazione 

delle sostanze inquinanti e l'autopurificazione che ne deriva. L'ossigeno vi è presente, 

anche durante le ore notturne, in quantità costantemente superiori a 5 mg/l. Accanto a 

specie animali e vegetali già presenti nelle zone precedenti, ne compaiono altre 

particolarmente esigenti come efemerotteri e tricotteri. 

Le sostanze organiche disciolte e l’ammoniaca sono attaccate dai microrganismi che le 

trasformano, utilizzando l’ossigeno disciolto nell’acqua.  Quest’ultimo è consumato 

anche dai prodotti chimici riducenti, come solfiti o sali ferrosi, dai sedimenti, dalla 

respirazione degli organismi. Alcune sostanze organiche sono refrattarie alla 

degradazione biologica e mantengono immutate le loro caratteristiche, spesso negative, 

come nel caso di certi tensioattivi, pesticidi, erbicidi, ecc. 

Il contenuto organico presente in un liquame può essere stimato mediante quattro 

metodi o parametri diversi. Questi sono:  

1) BOD (Biological Oxygen Demand, ovvero domanda biologica di ossigeno). Questo 

parametro quantifica il carbonio organico biodegradabile e, in certe  

condizioni, l’azoto ossidabile presente nel liquame;  

Per definizione il BOD è la quantità di ossigeno richiesta per la stabilizzazione 

biologica della sostanza organica ossidabile presente nel liquame. Il metodo standard si 

riferisce ad una durata della prova di incubazione pari a 5 giorni a 20 °C (BOD5)  

2) COD (Chemical Oxygen Demand, ovvero domanda chimica di ossigeno). Questo 

parametro misura il carbonio organico totale con esclusione di certi composti aromatici, 

tipo il benzene, che non vengono completamente ossidati nel corso della prova. Il 

metodo di misura del COD consiste nel fare, in condizioni controllate, una reazione di 

ossido-riduzione durante la quale vengono ossidate e misurate come costituenti del 

COD anche altre sostanze, quali solfuri, solfiti e ferro ferroso;  

3) TOC (Total Organic Carbon, ovvero carbonio organico totale). Con il metodo di 

misura del TOC viene valutato, come CO2, tutto il carbonio contenuto nel liquame. Il 

carbonio inorganico contenuto nel liquame (presente come CO2, HCO3, ecc.) dovrà 
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quindi essere rimosso preventivamente; in alternativa, il risultato finale della 

determinazione dovrà essere corretto per tener conto di questa componente;  

4) TOD (Total Oxygen Demand, ovvero domanda totale di ossigeno). Questo metodo di 

misura individua il carbonio organico, oltre all’azoto e allo zolfo nelle forme non 

ossidate presenti nel liquame   

Alle sostanze disciolte può essere collegato lo sviluppo di colore, odore e sapore delle 

acque.  

• Materiali biologici 

• Gli organismi viventi, animali e vegetali, influiscono sulla qualità delle 

acque. I batteri possono sviluppare odori e attaccare e distruggere altre piante ed 

animali, ma in determinate condizioni provocano, come si è visto, il processo di 

autodepurazione. 

Le alghe sono organismi fotosintetici che si nutrono prevalentemente di prodotti 

inorganici, dando luogo allo sviluppo di ossigeno. Se però sono presenti in eccesso, 

come ad esempio quando è presente un'abbondanza di elementi nutritivi, morendo 

consumano l’ossigeno, producendo uno sgradevole odore e sapore delle acque. 

 

2.3 - Le biocenosi fluviali 
Zonazione degli organismi  insediati in acque correnti e loro adattamenti 

Nelle acque correnti non esiste generalmente una tipica biocenosi planctonica. Vi si 

trovano però spesso elementi planctonici (fito- e zoo-) anche nei fiumi non molto grandi. 

Il fattore di maggiore importanza per gli insediamenti biologici nei corsi d'acqua è la 

velocità di corrente e, quasi sempre in buona correlazione con essa, la natura del 

substrato, la temperatura e la quantità di ossigeno disciolto. Ne deriva che i principali 

componenti delle comunità animali dell'ambiente lotico sono le biocenosi bentoniche e 

quelle dotate di un'attiva capacità di nuoto (pesci). 

Sui substrati prevalentemente limosi predominano gli oligocheti, ed in modo particolare 

i tubificidi, che vivono parzialmente immersi nel fango, dal quale estraggono il loro 

alimento, principalmente costituito da detrito organico non recente. Frequenti sono 

anche i chironomidi., che possono costruirsi piccoli tubi di fango e che sono pure 

parzialmente limofagi, ma che preferiscono generalmente il sedimento organico più 

recente, e quindi più superficiale. 
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Alla superficie del sedimento abbiamo altre larve e ninfe di efemerotteri (Caenis), 

isopodi (Asellus) e gasteropodi (Bithynia e Valvata). Su un substrato più solido troviamo 

gli irudinei, gasteropodi , turbellari.  

Il concetto di continuum del fiume (Vannote, Cummins et al. 1980) che implica scambi 

longitudinali nel metabolismo della comunità, diversità biotica e grandezza delle 

particelle dalla sorgente alla foce, descrive come le comunità biotiche si adattino al 

cambiamento delle condizioni. 

In una data estensione di un corso d’acqua, generalmente si possono evidenziare due 

zone: 

• Zona delle rapide: è caratterizzata da acque con elevata velocità che scorrono su 

un fondo ciottoloso o ghiaioso, la corrente è sufficientemente forte da mantenere 

il fondo libero dal fango o da altro materiale disciolto. La vegetazione è scarsa, 

costituita prevalentemente da alghe epilitiche che sono la fonte principale di cibo 

per gli animali che vi abitano. Questa zona è occupata da fauna variamente 

specializzata e adattata alla corrente, molti invertebrati sono in grado di fissarsi 

al substrato per mezzo di uncini, chele o ventose ed hanno generalmente 

dimensioni ridotte e corpo appiattito. Vivono spesso sotto i frammenti litoidi o in 

zone riparate. I Pesci ed altri animali resistono alla corrente con il nuoto. 

• Zona di ristagno: acqua più profonda, dove la velocità della corrente è ridotta, 

tanto che la sabbia e il fango sedimentano, formando un fondo morbido che 

permette agli animali di nuotare e costruire tane e alle piante di radicare. Questa 

zona viene popolata da animali scavatori e nuotatori e da piante con apparato 

radicale. Molti animali sono detritivori mentre altri predatori. 

 

2.4 – Il fiume  e l’ecosistema urbano 
 
Gli habitat acquatici e le risorse idriche in genere, hanno attratto gli insediamenti umani 

fin da tempi remoti. Durante i secoli e i millenni molti di questi insediamenti si sono 

evoluti in città ed agglomerati urbani con pesanti conseguenze sulle risorse idriche e la 

loro sostenibilità. 

L’ambiente urbano può essere considerato come un ecosistema antropico fortemente 

organizzato in efficienti flussi di acqua, materia, energia ed informazione, che a 

differenza di quanto accade nei sistemi naturali o semi-naturali, sono intensi e 

concentrati. 
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Il concetto di ecosistema, introdotto originariamente da Tansley nell’ambito delle teorie 

sulle successioni ecologiche e sulle comunità, è stato oggetto di controversie circa il suo 

uso negli ambienti urbani. Si ritiene però che, se si includono la società umana e le 

strutture da essa costruite, nel concetto stesso di ecosistema, questo possa essere 

applicato negli studi sull’ecologia urbana (Pickett & Grove, 2009). 

L’ecosistema urbano nasce inizialmente all’interno di un contesto agro - ecosistemico, 

come luogo in cui svolgere la funzione di interazione sinergica tra i flussi delle 

eccedenze agricole.  

Successivamente si è evoluto come sistema fortemente eterotrofo e sussidiato che si 

inserisce nelle reti trofiche e catene alimentari con il duplice ruolo di consumatore e 

parassita di risorse anche spaziali. 

Vi sono diversi motivi per ritenere che gli ecosistemi urbani siano una delle maggiori 

fonti di pressione sugli ecosistemi. 

Attualmente più del 50% della popolazione mondiale vive in aree urbane (Breil et al., 

2008) e questa tendenza è particolarmente pronunciata nei paesi in via di sviluppo, dove 

si trovano 15 delle 20 megalopoli mondiali (città con più di 10 milioni di abitanti). Si 

prevede che nel 2030 saranno oltre 5 miliardi le 'persone urbanizzate' di cui più 

dell'80% nei Paesi in via di sviluppo, mentre nel continente Europeo, la crescente 

concentrazione di popolazione nelle aree urbane, si assesterà  all’80%.  A questa forte 

pressione demografica va aggiunta la questione del cambiamento climatico e che Il 50% 

di tutta l’energia prodotta viene oggi ‘consumata’ in città, mentre solo il 10% del 

fabbisogno energetico mondiale è ‘coperto’ dalle fonti rinnovabili (Ecopolis, 2009). 

La popolazione urbana richiede un enorme quantità  di servizi e risorse vitali, inclusa 

l’acqua. Ma la crescente pressione urbana riduce la capacità degli habitat acquatici e 

delle loro comunità biologiche, di fornire risorse e servizi rinnovabili quali acqua 

potabile, assorbimento dei reflui urbani tramite processi di auto-purificazione, 

detossificazione e decomposizione, irrigazione dei suoli agricoli, regolazione del clima 

locale, mitigazione di eventi di piena e di siccità, mantenimento della biodiversità e 

servizi educativi e ricreativi. 

Quando le sostanze inquinanti provenienti dal bacino idrografico a monte della città e/o 

prodotte dal metabolismo urbano superano la capacità di assorbimento e adattamento 

dei sistemi biologici acquatici, la resistenza dell’ecosistema, ossia la sua capacità di 

mantenere strutture e funzioni sotto condizioni di stress, declina velocemente. Nelle 

aree fortemente urbanizzate la capacità di assorbimento attraverso meccanismi di auto-

recupero della comunità biologica è peraltro compromessa dalla deforestazione, la 
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frammentazione dell’habitat, la diminuzione della biodiversità, che riducono l’efficacia 

dei cicli biogeochimici nel processare o trattenere gli inquinanti urbani, che vengono 

rapidamente dilavati dalle precipitazioni e convogliati da reti di drenaggio artificiali, 

talvolta connesse con il sistema fognario, verso i corpi acquiferi recettori (torrenti 

urbani, canali, fiumi, stagni, bacini di raccolta e laghi). La gestione delle acque urbane è 

infatti tradizionalmente rivolta ad assicurare le necessità idriche, in entrata e in uscita, 

quindi servizi di potabilizzazione e trattamento delle acque reflue, nonché a proteggere 

la popolazione umana da estremi idrologici (alluvioni e magre). Anche se la gestione 

idrica urbana tende ad includere anche la protezione di habitat acquatici, generalmente, i 

fiumi e i torrenti urbani sono stati convogliati in effluenti municipali, causando una 

degradazione degli ecosistemi acquatici urbani, esposti ad impatti concentrati come la 

maggiore temperatura degli effluenti e scarichi di inquinanti. D’altra parte gli impatti 

risultano mitigati laddove restano ancora aree ripariali semi-naturali che agiscono da 

filtro con l’area urbanizzata (Day et al., 2008).  Le caratteristiche degli habitat acquatici 

maggiormente influenzate dalla pressione antropica in ambiente urbano sono (Lafont et 

al., 2008) :  

- il regime del flusso idrico. L’urbanizzazione controlla il flusso idrico mediante 

dighe e canalizzazioni, altera profondamente il ciclo idrologico nella città, 

modificando il trasporto dei sedimenti, la geomorfologia fluviale e la diversità 

degli habitat. L’isolamento del fiume  urbano dalla circolazione idrica 

superficiale e sotterranea circostante, provoca intensi cambiamenti nella 

modalità di deflusso: si alternano eventi di piena e di secca le cui magnitudo e 

periodicità diventano imprevedibili; 

- la struttura fisica dell’habitat. Risulta dall’interazione tra flusso idrico, 

geomorfologia, input di sedimenti e vegetazione ripariale. A seguito di  

interventi  che  semplificano  la struttura  dell’ambiente fluviale urbano,  

diminuisce la sua eterogeneità e quindi la capacità di sostenere biodiversità. 

Infatti habitat complessi e vari sono spesso associati a comunità  vegetali, ittiche 

e bentoniche in buone condizioni di funzionalità. L’appiattimento e 

l’allargamento dei letti e la rettificazione di corsi fluviali, può portare a basse 

concentrazioni di ossigeno disciolto, elevate temperature dell’acqua e mancanza 

di ombreggiamento e rifugi durante la stagione estiva; 

- le interazioni biotiche. La semplificazione dell’habitat limita le risorse trofiche 

per il biota acquatico, diminuendo la forza delle interazioni nella rete trofica fino 

a degradare irreversibilmente la struttura della stessa. Cambiamenti nella 
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produzione primaria e secondaria, l’interruzione dei cicli vitali negli organismi 

autoctoni o l’introduzione di specie aliene, possono ulteriormente impattare le 

interazioni biologiche modificando le relazioni prede-predatori e quelle 

competitive; anche l’ecologia trofica di specie resilienti, compresi i predatori 

terminali,  può essere alterata, con effetti sulla funzionalità e stabilità della rete 

alimentare acquatica (Layman et al., 2007a); 

- variabili chimico-fisiche. Gli effluenti urbani innalzano la temperatura dei corpi 

idrici ricettori,  ma anche le piogge estive, possono contribuire ad innalzare la 

temperatura degli habitat acquatici urbani. La dispersione di calore nelle acque 

urbane riduce la concentrazione di ossigeno e aumenta la frequenza di specie 

adattate a temperature più elevate. Nelle acque urbane vi sono frequenti 

fenomeni di eutrofizzazione dovuti all’eccesso di fosforo e azoto, 

contaminazioni di sostanze organiche in traccia, contaminazioni di ammoniaca 

che insieme ad alti e bassi valori di pH rendono l’ambiente proibitivo per la 

fauna ittica, livelli elevati di cloruri che mobilitando i metalli pesanti ne 

aumentano la loro tossicità. Una delle comunità acquatiche che risente 

dell’effetto urbano è quella delle macrofite, sensibili alla torbidità, come quella 

successiva agli eventi di piena. Le macrofite sono importanti produttori di 

ossigeno e regolatori del pH. Un impatto su questa comunità e sul suo habitat si 

ripercuote anche sulla  fauna ad essa associata.  

Gli habitat acquatici urbani sono anche descritti come ecosistemi dominati dagli 

effluenti.  

Si stima che dal 2006, circa il 20% delle città nel mondo (nell’Unione Europea il 

50%) sono dotate di impianti di trattamento-depurazione degli scarichi urbani 

(Tuhkanen, 2008). D’altra parte gli effluenti dagli impianti di trattamento possono 

sempre veicolare significative quantità di inquinanti chimici e microbiologici, in 

funzione del tipo di trattamento e dell’efficienza di rimozione dello stesso. Le acque 

delle fognature contengono oltre le deiezioni umane e micro-organismi patogeni 

anche metalli pesanti, composti organici ed inorganici di sintesi (compresi prodotti 

farmaceutici, detersivi e detergenti) molti dei quali considerati xenobiotici.  Un 

impianto convenzionale a fanghi attivi riesce a biodegradare il 90% dei 

microrganismi patogeni, ma molti composti o parti di essi, idrofobiche e non 

biodegradabili passano indenni attraverso il processo di trattamento riversandosi 

nelle acque riceventi. 
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Gli ecosistemi acquatici urbani sono sistemi dinamici che crescono in termini di 

flussi energetici e biomassa accumulata, quando esposti ad input di nutrienti, ma 

regrediscono se sovraccaricati. Ciò accade quando la quantità di nutrienti rilasciati 

nell’unità di tempo supera la quantità che può essere processata dalla cinetica dei 

processi di bioassimilazione. Questa dipende da diversi fattori: pendenza del letto 

fluviale, permeabilità del sedimento, variabilità del flusso idrico, la lunghezza del 

tratto fluviale privo di input di nutrienti, la temperatura e l’ossigenazione dell’acqua 

nonché l’esposizione alla luce che supporta il processo di fotosintesi. 

Se sottoposta a moderati livelli di inquinamento, la resistenza di una comunità 

acquatica e quindi la sua capacità di  adattamento e bioassimilazione, si esprime 

attraverso l’aumento della sua biodiversità. In funzione dell’input inquinante le 

variazioni della biodiversità sono  reversibili, si manifesta quindi la resilienza della 

comunità. Oltre un certo limite di stress da inquinamento, ed è il caso frequente 

negli habitat acquatici urbani, la biodiversità decresce, ma non la capacità di 

bioassimilazione, che può persistere indipendentemente da quello che era 

l’ecosistema acquatico originario. Questa situazione può portare, oltre al decremento 

della biodiversità, ad un ecosistema acquatico instabile, quando esposto a naturali 

perturbazioni od oscillazioni di variabili fisiche. Pertanto gli ecosistemi acquatici 

urbani, pur essendo fortemente vincolati da stress antropici, possono in parte 

persistere utilizzando la loro capacità di bioassimilazione.  

 

2.4.1 – Il fiume Tevere 
Negli ultimi decenni del XIX secolo, quando Roma contava circa 400000 abitanti, 

cominciarono ad essere avvertite le conseguenze ambientali degli scarichi urbani nel 

Tevere. Tuttavia l’acqua fluviale era allora considerata potabile alle porte della città 

(Castel Giubileo) e poi, per effetto auto depurante del fiume, fino alla foce (Ravaglioli, 

1995). Il quadro ambientale è peggiorato decisamente a partire dagli anni ’50 del XX 

secolo, quando la città di Roma raggiunse i due milioni di abitanti. Le percentuali di 

sostanze inquinanti erano elevatissime soprattutto dopo l’innesto dell’Aniene nel 

Tevere. Il fiume sembrava allora incapace di smaltire impurità, infatti alla foce i tassi di 

inquinamento non erano molto diversi da quelli registrati al centro cittadino.  

Fino al 1976, mano a mano che avanzava l’urbanizzazione della città, il reticolo 

idrografico veniva imboccato nei collettori, nei quali finivano per scorrere insieme, 

allontanandosi a valle della città, le acque reflue, sia usate sia di pioggia. Pertanto il 

sistema fognante era concepito per diluire i liquami ed evitare ristagni in fogna, e 
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numerosi fossi o acque bianche di varia origine vennero conglobati e drenati insieme 

alle acque nere in condotti fognanti che poi scaricavano a fiume. La realizzazione di 

invasi, dighe, traverse e canalizzazioni, per approvvigionamento idrico per usi 

industriali, irrigui e produzione di energia elettrica, hanno sottratto acqua dal fiume, 

riducendo la sua capacità di auto depurazione.  Gli ambienti vegetali ripariali urbani, da 

Castel Giubileo alla foce, si sono ridotti a rari nuclei di fitocenosi naturali, lasciando 

prevalere, specialmente nello strato erbaceo ed arbustivo, la vegetazione degradata 

(nitrofila, ruderale, antropica) tipica dei luoghi abitati e delle colture.    

A rallentare il degrado del fiume hanno contribuito i quattro grandi depuratori (Roma 

Nord, Roma Est, Roma Sud e quello del quartiere di Ostia, realizzati in fasi successive 

dal 1976 al 1982 e sul finire del XX secolo in grado di trattare a norma di legge (dalla 

L. 319/76 fino al D.Lgs. 152/06) le acque di scarico prodotte dall’80% della 

popolazione urbana censita. Ma non tutti i reflui urbani vengono depurati secondo le 

previsioni normative, per via di una sfasatura tra le previsioni progettuali e le effettive 

esigenze depurative. Infatti l’impostazione della rete fognante, basata sul criterio della 

diluizione dei liquami, si è rivelata non opportuna per il funzionamento degli impianti 

stessi, finalizzati alla concentrazione e separazione degli inquinanti (AA.VV., 1995). 

Inoltre numerosi fossi e ruscelli urbani, le cosiddette “marrane”, censite in numero di 

165, e le reti fognanti senza depurazione, convogliano nel Tevere  reflui civili ma anche 

di origine industriale - artigianale.  

L’inadeguatezza degli impianti alla diluizione dei liquami affluenti sembra essere una 

problematica tutt’altro che risolta, come si evince da un recente rapporto dell’ente 

gestore dei depuratori (Acea, 2007):”…la quantità di acqua reflua addotta agli impianti 

di trattamento è superiore alla quantità di acqua potabile erogata, in quanto il sistema 

delle fognature cittadine è configurato in modo da raccogliere anche parte delle acque 

meteoriche e alcuni corsi d’acqua superficiali…” , ma sempre nello stesso rapporto 

l’ente afferma che “…l’acqua viene inviata al depuratore di pertinenza dove è sottoposta 

al trattamento di depurazione e quindi immessa nel fiume Tevere, dove le basse 

concentrazioni degli inquinanti trasportati determinano una situazione d’impatto 

ambientale relativamente bassa, comunque compatibile con le dinamiche biologiche che 

sostengono la vitalità del corso d’acqua…”.  D’altra parte, assumendo che il 100% del 

carico organico, immesso nei depuratori, sia trattato, resta sempre un 9% di carico 

prodotto dall’agglomerato romano, che pur essendo connesso alle fognature non 

raggiunge gli impianti di trattamento (Salvati & Licopodio, 2007). 
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In fig. 2.4.1.1 viene riportata un‘elaborazione, effettuata durante questa ricerca, dove 

viene mostrato il deficit depurativo dell’ecosistema fluviale a Roma. 

 

 

 

 

 

La città di Roma, a partire dal programma UNESCO MAB-11 sugli studi ecologici 

integrati degli insediamenti umani, è stata oggetto di numerosi lavori scientifici sui 

singoli componenti e meccanismi e la loro visione integrata per comprendere il 

funzionamento dell’intero sistema metropolitano di Roma. Sono stati studiati i flussi di 

energia e la circolazione dei materiali, arrivando a considerare Roma come un 

ecosistema, composto di aree funzionali, assimilabili a compartimenti, (produzione, 

consumo e decomposizione) che interagiscono tra loro e con gli ambienti seminaturali, 

compreso il fiume, i quali svolgono la funzione, fondamentale per la qualità della vita 

nella città, di dissipare il disordine in essa generato direttamente e indirettamente dalle 

attività umane. Gli ordini di grandezza delle variabili energetiche considerate, ad 

esempio nel periodo 1985-89 (cfr. Rossi  & D’Ayala, 1991), compresi tra 104 MJ e 1011 

Fig. 2.4.1.1 consumo energetico e deficit nell’abbattimento del  

carico organico nel Tevere a Roma (elaborazione basata su dati  

Acea e ARPA       Lazio, 2006) 

 

20/01/2011 ecosistema urbano 8

Deficit auto - depurativo del BOD5 nel Tevere 
a Roma nel 2005 (elaborazioni dati ACEA e 
ARPA Lazio 2006)

Consumo depuratori per abbattere il 77% di BOD5: 4,32*108 MJ
Output depuratori BOD5: 15 mg/l BOD5

Residuo di BOD5 misurato al termine del tratto 
urbano (Ponte Mezzocammino) = 2,45 mg/l

Lavoro della comunità biologica del Tevere per abbattere 12,55 mg/l 
di BOD5 (15 mg-2,45 mg)=1,079*108 MJ

L’efficienza depurativa del Tevere riguardo il BOD5 immesso 
nel tratto urbano è dell’83,6% , il deficit 

energetico del processo ecosistemico
è quantificabile in 0,21 * 108 MJ dissipate a valle della città
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MJ, sono simili a quelli osservati in altri sistemi urbani, ma oltre tremila volte più 

grandi dei valori che si possono osservare in studi sui sistemi naturali ad energia solare 

(Odum, 1988, op. cit.). La maggior parte dell’energia in entrata viene completamente 

metabolizzata e quindi incorporata nelle strutture, principalmente del compartimento dei 

consumatori. Appena lo 0,35% dell’input energetico cittadino è dissipato per mantenere 

l’isola di calore urbana ed esportata nel sistema fluviale di smaltimento. Sebbene questi 

valori appaiono piccoli rispetto al metabolismo globale, essi sortiscono effetti rilevanti 

sulla qualità dell’aria e sullo stato di salute del Tevere (Rossi & Nobile, 1995). A questo 

si aggiunge la disproporzione metabolica tra i compartimenti dei consumatori, della 

produzione e della decomposizione. Quest’ultimo non appare sufficientemente 

utilizzato rispetto alle dimensioni energetiche degli altri due comparti. Questo 

suggerisce una diluizione dei cataboliti prodotti nell’intero sistema, soprattutto dai 

consumatori, ed il loro impatto sui sistemi naturali di smaltimento, come il fiume 

Tevere. A tale riguardo, il fiume Tevere è stato studiato per la messa a punto di un 

sistema di bioindicatori  per la sua comunità ecologica (Rossi & Basset, 1991) per 

valutare l’impatto urbano sullo stato ambientale del fiume. 

In questo lavoro, è stato utilizzato come macro-indicatore nel tratto urbano del Tevere, 

la misura dello stato di gerarchia della velocità di variazione delle componenti 

ecologiche. In un ecosistema “sano” i tassi di variazione sono ordinati gerarchicamente 

secondo il livello di organizzazione dell’ambiente. L’aumento della variazione di un 

dato parametro, nello spazio e nel tempo, appare così relazionato al proprio livello 

gerarchico (O’Neill et al., 1986). Così ci si attende che i tassi di variazione annuale, a 

livello di popolazione (es. densità di individui), siano maggiori dei tassi di variazione 

annuale al livello ecosistemico (ad es. decomposizione biologica). Sono stati misurati 

24 parametri fondamentali per l’ecologia fluviale raggruppati in quattro categorie, 

descrittive dell’organizzazione biologica (da individuo a ecosistema): di popolazione, di 

interazione nelle popolazioni, di interazione nelle comunità e a livello di ecosistema. 

L’analisi delle variazioni temporali (CV) dei suddetti parametri, ha permesso osservare 

tre distinti tratti urbani del Tevere, uno a monte, uno centrale e uno a valle. Lungo il 

tratto a monte, le variazioni dei parametri ecologi erano conformi al livello gerarchico di 

appartenenza. I tratti centrale e a valle erano invece caratterizzati da una progressiva 

perdita dell’organizzazione gerarchica dei loro sistemi ecologici: i parametri di 

popolazione variavano nel tempo come quelli di comunità; quelli a livello di 

ecosistema, come la decomposizione biologica non sembravano controllati dalla 

biologia del sistema ma da fattori chimici e fisici oscillanti con dinamiche esplosive. La 
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perdita di organizzazione è il sintomo di uno stress  delle popolazioni e comunità che 

può portare alla confusione nella gerarchia dei processi al punto di bloccare i processi 

ecosistemici, come la  decomposizione, o renderli indipendenti dalle richieste degli 

organismi.   

L’andamento della decomposizione del detrito vegetale nel fiume Tevere a Roma, e la 

comunità ad esso associata di macroinvertebrati detritivori, è stato studiato come indice 

dello stato di funzionalità del fiume sottoposto agli output metabolici urbani, in tre 

stazioni, due agli estremi e una al centro della città (Rossi et al., 1992). In questo studio, 

i tassi di variazione temporale dei parametri biologici esaminati diminuivano con 

l’aumentare del livello gerarchico del parametro cui si riferivano. L’ecosistema appariva 

quindi strutturato secondo un ordinamento gerarchico nell’ambito di ciascuna stazione. 

Ma  confrontando i tassi di variazione degli stessi parametri strutturali (ad es. la densità 

animale) tra le tre stazioni, lungo l’asta fluviale, si notava un’alta variabilità. Potrebbe 

essere una risposta delle comunità di detritivori, coinvolte nella decomposizione, allo 

stress ambientale crescente cui sono sottoposte lungo il gradiente monte-valle del fiume 

Tevere. In questi studi citati, l’impatto della città sul fiume si è evidenziato meglio con i 

valori assunti dai descrittori della nicchia ecologica,  che mostravano una scarsa 

efficienza nel consumo delle risorse trofiche, da parte dei macrodetritivori, e la 

progressiva diminuzione della velocità di decomposizione del detrito vegetale lungo il 

tratto urbano per raggiungere il minimo valore a valle della città, su cui gravano 

maggiormente i suoi output metabolici.  

 
 

3 - LA DECOMPOSIZIONE DELLA MATERIA ORGANICA IN 

ACQUE DOLCI 
La materia organica presente negli ecosistemi acquatici è costituita in gran parte da 

materiale vegetale che deriva sia dalle catene di pascolo fluviali come perdita non 

predatoria (imput autoctono), sia dall’ambiente terrestre limitrofo che fa parte del 

bacino fluviale (imput alloctono). 

La materia organica morta può essere sia di origine vegetale che animale, ed è costituita 

da sostanze facilmente degradabili quali proteine, amminoacidi, carboidrati e da 

sostanze refrattarie quali lignina, cellulosa, chitina, ossa. La materia organica vegetale è 

la costituente principale dei sistemi acquatici. In ambiente lotico le entrate di tipo 

alloctono sono nettamente prevalenti rispetto a quelle di tipo autoctono e nelle zone 

caratterizzate da una densa vegetazione ripariale la maggior fonte di energia e di materia 
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deriva dalla lettiera fogliare. Le foglie sono dunque la  maggior fonte di energia e di 

materia nei sistemi acquatici con densa vegetazione ripariale, le foglie entrano a far 

parte del pool del detrito soprattutto durante la obscissione autunnale.  

Negli ambienti di acqua dolce, il detrito autoctono e alloctono presenta dimensioni 

variabili, da frammenti grossolani che caratterizzano il fondo fino a particelle 

microscopiche sospese in superficie. Le diverse dimensioni rispecchiano sia l'origine 

che lo stato di decomposizone del detrito.  

Quest’ultimo comprende tutta la materia organica derivante dalla decomposizione degli 

organismi morti (Odum e de La Cruz 1963), inoltre può essere assimilata in questo 

concetto anche la materia organica disciolta (Rich e Wetzel 1978). La materia organica 

vegetale si presenta quindi nei sistemi acquatici come detrito di dimensioni differenti e 

può essere suddiviso in tre classi dimensionali (Cummins e Klug 1979) : 

-  CPOM (Coarse Particulate Organic Matter) ovvero materia organica grossolana di 

diametro superiore a 1 mm, rappresentata da foglie, rami, corteccia. 

-  FPOM (Fine Particulate Organic Matter) ovvero materia organica finemente 

particolata, avente diametro compreso tra 0,5 µm e 1 mm. Costituito da materiale 

derivante dalla degradazione di CPOM e dalle feci degli organismi detritivori 

(Cummins e Klug 1979, op. cit.). 

-   DOM (Dissolved Organic Matter) ovvero materia organica disciolta, avente 

diametro minore di 0.5 µm costituito da materia organica disciolta persa o estratta 

da tessuti morti o vivi. 

La frazione più importante dell'input detritico è rappresentata dal CPOM (Rossi et al., 

1990), che risulta costituito principalmente da materiale fogliare sia autoctono che 

alloctono, le altre classi invece sono costituite da materiale fitoplanctonico o da prodotti 

di degradazione del CPOM. 

In ogni ecosistema, la condizione di equilibrio della biomassa stabile detritica in tutte le 

sue forme dimensionali, è garantita da un bilanciamento tra le entrate e le uscite. Negli 

ecosistemi acquatici il meccanismo principale di uscita del detrito è rappresentato dai 

processi di decomposizione. 

La decomposizione (fig. 3.1) è perciò il maggior processo implicato nella dissipazione 

dell'energia accumulata nella materia organica nei sistemi acquatici (Saunders et al, 

1976), essa consiste nella riduzione di composti organici ad elevato peso molecolare in 
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composti a basso peso molecolare attraverso meccanismi enzimatici, fino alla completa 

trasformazione in nutrienti inorganici. 

Il detrito fogliare una volta entrato in acqua  viene processato da una combinazione di 

fattori fisici e biologici che possono essere raggruppati in tre fasi (Fig 3.2): 

lisciviazione, colonizzazione da parte dei microrganismi e frammentazione (Cummins 

1974). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 3.1 Una generica curva di decomposizione  
(da Saunders, 1976). 

[S] = concentrazione del substrato 

Fig.3.2 sequenze del processamento del detrito fogliare 
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Tale schematizzazione è largamente accettata, ma il processo non è rigidamente legato 

alla sequenza temporale descritta, e spesso la colonizzazione e la frammentazione 

sembrano avvenire contemporaneamente. 

La lisciviazione è un processo che si esplica essenzialmente nelle prime 24 ore di 

immersione del detrito nel corpo d'acqua, periodo durante il quale si osserva una perdita 

di circa il 30% del peso iniziale di sostanza organiche solubili (Webster & Benfield, 

1986) che vanno ad alimentare il detrito in sospensione o DOM. 

Causata da fattori abiotici, i quali causano una ingente perdita della materia organica 

solubile (amminoacidi e zuccheri) nelle prime 24/48 ore. La rimanente materia organica 

si decompone molto lentamente. 

Con il termine colonizzazione si indicano invece i cambiamenti qualitativi che il detrito 

vegetale subisce durante il processo di colonizzazione microbica (Boling et al. 1975, 

Golladay et al., 1983; Bärlocher, 1985), processo che comporta un incremento del 

valore nutrizionale attraverso  una riduzione del rapporto C:N. Studi di laboratorio 

hanno dimostrato che i funghi possono convertire fino al 70% dell’iniziale massa secca 

in materia organica particolata. 

La frammentazione è il processo di riduzione della dimensione granulometrica del 

materiale vegetale. la frammentazione fisica e l’abrasione riducono la taglia del detrito 

organico. 

Viene anche adoperato il termine Deterioramento per indicare la riduzione 

dimensionale operata dall’attività trofica operata dall’attività degli organismi detritivori. 

Gli invertebrati detritivori che si alimentano del detrito fogliare appartengono al gruppo 

funzionale degli “shredders” o frammentatori. Questi organismi spesso occupano gli 

accumuli di foglie e hanno come loro maggiore fonte di energia la materia organica 

particolata grossolana (CPOM) alloctona che processano attraverso la frammentazione e 

l’ingestione di materiale fogliare grossolano.  In realtà è probabile che i frammentatori 

si nutrano del biofilm microbico che colonizza e decompone la CPOM quando questa 

entra nel fiume. Specie diverse di foglie sono condizionate a gradi differenti e i 

frammentatori sembra che scelgano preferenzialmente le foglie con il biofilm più 

nutriente.   

Il processo di decomposizione può essere descritto come variazione del peso secco della 

materia organica nel tempo. Pertanto la tecnica usata per misurare la decomposizione 
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vegetale nelle acque dolci e in altri sistemi, consiste nel determinare la perdita in peso 

nel tempo di pacchi fogliari (Cummins 1974; Cummins et al. 1985; Merritt et al.1979; 

Petersen e Cummins 1974; Webster e Benfield 1986) o macrofite. In letteratura  

esistono svariate equazioni che lo descrivono. Uno dei modelli che si adattano meglio a 

tale processo è quello proposto da Olson (1963), che assimila la decomposizione ad una 

curva esponenziale negativa la quale indica appunto la perdita in peso, nel tempo, della 

materia organica, operando secondo la seguente relazione matematica:   

 

Wt = Wo e–kt 

 

Dove Wt è il peso del materiale fogliare al tempo t ,Wo è il peso del materiale fogliare al 

tempo t = 0 e k è il coefficiente di decomposizione dato dalla relazione : 

 

k = ln (Wo/ Wt)/ t . 

 

Il coefficiente k varia in base al tipo di materiale sottoposto a decomposizione e misura 

la velocità alla quale avviene il suddetto processo. 

Secondo questa equazione la curva del peso rimasto tende a diminuire col tempo 

avvicinandosi asintoticamente ad alcuni valori costanti. 

Il modello esponenziale negativo è basato sull'assunto che la perdita in peso sia una 

frazione  

costante nel tempo della quantità di materia che rimane. Sperimentalmente però si è 

visto che raramente il valore di “k” è costante, di conseguenza le curve di 

decomposizione non sempre seguono l'andamento teorico (Wester & Benfield, 1986, 

op. cit.). 

3.1 - Fattori che influenzano i tassi di decomposizione 

La decomposizione nei fiumi è specie-dipendente. Le velocità di decomposizione sono 

state classificate come rapide, intermedie e lente (Kaushik e Hynes, 1971; Petersen e 

Cummins, 1974; Triska, 1970). Le differenze nelle relative velocità di decomposizione 

probabilmente riflettono differenze nella natura chimico-strutturale delle differenti 

specie di foglie quali: 

• Abbondanza di elementi nutrienti essenziali nei tessuti delle foglie (in particolare 

l’azoto) (Khaushik et al., 1971); 
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• Contenuto in fibre (in particolare lignina); 

• Presenza di inibitori chimici quali cera, cutina e tannini. 

Le velocità dei processi di decomposizione sono influenzate da variabili interne, che 

determinano la natura chimico-fisica del detrito e da variabili esterne. E' stata proposta 

una classificazione della dinamica di decadimento per l'imput detritico proveniente dalla 

lettiera di ambienti terrestri limitrofi ai sistemi acquatici. Questa classificazione nasce 

dalla constatazione che la velocità di decomposizione descrive  una gerarchia di specie 

fogliari (Peterson e Cummins, 1974, op.cit.). Gli studi effettuati sul processo 

decompositivo hanno infatti dimostrato l'esistenza di velocità di decomposizione 

differenti a seconda del tipo di substrato analizzato.  

Le velocità di decomposizione sono state suddivise in tre classi in base ai valori 

assunti dal coefficiente di demolizione “k”: 

• decomposizione lenta (k<0.005) 

• decomposizione media (0.005<k<0.010) 

• decomposizione veloce (k>0.010) 

Il fatto che i substrati organici possono essere classificati in base alla velocità di 

decomposizione, suggerisce che organismi produttori e decompositori possono essere 

differentemente controllati da tipi di detrito distinti in base alla loro natura (Saunders, 

1976). L'assenza di substrati organici a lenta decomposizione può, ad esempio, 

influenzare la disponibilità stagionale della risorsa e quindi influenzare la struttura delle 

comunità bentoniche.  

Le differenze nelle relative velocità di decomposizione riflettono differenze nella natura  

chimico- strutturale delle differenti specie di foglie, da fattori ecologici quali la presenza 

o l'assenza di detritivori e da fattori chimico-fisici quali acqua e temperatura. 

I fattori strutturali possono essere schematizzati in tre categorie: 

1. Abbondanza dei nutrienti essenziali nei tessuti fogliari: è stato analizzato che 

la velocità del processo di decomposizione è direttamente proporzionale alla 

concentrazione di azoto. 

2. Contenuto in fibre: il tasso di decomposizione è correlato negativamente alla 

concentrazione di lignina iniziale (Webster & Benfield, 1986, op. cit.). 

3. Presenza di inibitori chimici come cera, cutina e tannini. Cera e cutina infatti 
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forniscono una protezione fisica all'attacco della microflora mentre i tannini si 

complessano con le proteine opponenedo resistenza al processo decompositivo. 

In letteratura uno degli elementi chimico-fisici più considerati è la temperatura 

dell'acqua durante il processo di decadimento. Studi condotti in vari ambienti di acqua 

dolce, con differenti tipi di substrato fogliare, hanno dimostrato variazioni stagionali 

nella velocità di decomposizione con tassi più elevati in periodi stagionali più caldi 

(Suberkropp et al., 1975; Carpenter & Adams, 1979). In molti degli studi in campo, 

come evidenziato anche da Webster & Benfield (1986), la dimostrazione dell'effetto 

temperatura è molto indiretta, spesso sovrapposta ad altre variabili come i nutrienti o i 

cicli vitali degli organismi detritivori. In esperimenti di decomposizione sono state prese 

in considerazione anche altre variabili. Ad esempio bassi livelli di ossigeno disciolto 

sono associati a più bassi tassi di decomposizione (Reed, 1979); alcuni microinquinanti 

producono un rallentamento dei tassi di decomposizione (Giesy, 1978; Leland & Carter, 

1985). L'interazione di queste variabili con microfunghi e detritivori incide sulla 

velocità di decomposizione. Infatti è stato dimostrato che un rallentamento nella 

velocità di decomposizione è imputabile ad effetti indiretti sul detrito e diretti, di tipo 

inibitorio, su organismi microbici ed invertebrati (Barness et al., 1978;  Hall et al., 1980; 

Leland & Carter, 1985). 

3.2 - I decompositori e la colonizzazione del detrito 
Gli organismi che facilitano il processo decompositivo sono batteri e funghi, i quali 

producono enzimi che accelerano la disgregazione molecolare del detrito vegetale, e 

invertebrati detritivori, che si nutrono del detrito stesso e degli organismi che lo 

colonizzano. Questi ultimi non posseggono enzimi in grado di operare la completa 

degradazione dei componenti strutturali del detrito,  cellulosa e lignina, mentre funghi e 

batteri producono enzimi idrolizzanti proprio a questo fine. Quindi il materiale organico 

una volta immesso viene colonizzato dai microrganismi che lo “condizionano”, ovvero 

comportano cambiamenti qualitativi  i quali sono: 

- Aumento del contenuto di azoto e fosforo del detrito e diminuzione dei polisaccaridi 

strutturali; 

- Diminuzione della consistenza del detrito fogliare e conseguente diminuzione della 

resistenza alla frammentazione. 

   Il condizionamento è dato dalla produzione microbica di proteine e lipidi e dalla loro 

catalisi, ovvero degradazione dei polisaccaridi resistenti del tessuto vegetale in 

monosaccaridi facilmente digeribili dai detritivori. Questi processi rendono il detrito 
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vegetale più digeribile ed appetibile per gli invertebrati detritivori ( Cummins e Klug, 

1979, op. cit.) che altrimenti non potrebbero accedere alla grande quantità di energia 

contenuta in lignina e cellulosa. 

3.3 - La colonizzazione microbica  

Il substrato vegetale immerso nell'acqua viene colonizzato rapidamente da una ricca 

microflora batterica e fungina. La colonizzazione microfungina svolge un duplice 

effetto sulla decomposizione del detrito: 1) Diretto: attraverso un processo di 

metabolismo enzimatico dei polisaccaridi; 2) Indiretto: il tessuto fungino e' un'ottima 

sorgente di cibo ad alto valore nutritivo per gli invertebrati bentonici.   

Il detrito vegetale più grande, viene colonizzato e condizionato dai funghi. Nei fiumi i 

funghi ifomiceti sono considerati i principali colonizzatori del materiale fogliare 

(Saunders, 1976; Cummins et al., 1989) e questa iniziale colonizzazione è molto 

importante per la decomposizione dei carboidrati. Studi di laboratorio hanno dimostrato 

che i funghi possono convertire fino al 70% dell’iniziale massa secca in materia 

organica particolata. La successiva colonizzazione da parte dei batteri aiuta ad 

incrementare il valore nutrizionale attraverso la riduzione del rapporto C:N. Poiché più 

appetibile, i detritivori si nutrono delle foglie condizionate e di conseguenza la velocità 

di decomposizione è incrementata (Seddel et al. 1974) 

La progressiva colonizzazione microbica del detrito viene definita "condizionamento" 

(Boling et al., 1975). L'attivita' microbica sul detrito particolato cresce fino ad un punto 

massimo oltre il quale diminuisce nuovamente. Questa diminuzione e' legata 

probabilmente all'esaurimento delle parti piu' morbide delle foglie, che sono quelle piu' 

facilmente metabolizzabili. Nella fase di condizionamento si verifica un aumento della 

biomassa fungina e batterica ed un'immobilizzazione dell'azoto generalmente attribuita 

all'accumulo di proteine microbiche.  

E’ stato dimostrato che i funghi sono il gruppo microbico più importante nelle fasi 

iniziali della decomposizione del detrito sia in acqua (Gessner & Chauvet, 1994) che al 

suolo (Zimmer, 1998; Bonkowski et al., 2000; Kautz et al., 2000; 2002; Zimmer, 2002) 

e sono gradualmente rimpiazzati dai batteri quando le particelle diventano più piccole e 

più refrattarie. In questo modo la maggior parte dell’energia prodotta dagli organismi 

autotrofi è decomposta (dal 90 al 95%). Durante la colonizzazione microbica, il 

contenuto d’azoto e di fosforo del detrito aumenta e le concentrazioni di polisaccaridi 

strutturali diminuiscono (Suberkropp et al. 1976; Meyer 1980; Rosset et al., 1982; 
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Chauvet, 1987). Contemporaneamente la durezza della matrice fogliare diminuisce e il 

detrito diventa meno resistente alla frammentazione (Bärlocher, 1985; Rossi, 1985; 

Suberkropp, 1992). Queste modifiche rendono il detrito vegetale una risorsa trofica 

energeticamente migliore (Lawson et al., 1984; Bärlocher, 1985; Suberkropp, 1992; 

Gessner & Chaveaut, 1994; Baldy et al., 1995) e più appetibile (Bueler, 1984; 

Suberkropp & Arsuffi, 1984; Butler & Suberkropp, 1986; Graça, 1992) per i detritivori 

invertebrati.  

Il detrito non condizionato risulta invece molto povero di sostanze nutritive per gli 

animali che se ne alimentano perché la maggior parte dell’energia è intrappolata in 

sostanze come la cellulosa e la lignina, che insieme possono rappresentare fino al 50% 

del substrato vegetale. Studi enzimatici condotti sul consumo della materia organica 

vegetale vivente e non, da parte degli organismi superiori, evidenziano l’incapacità di 

questi ultimi di sfruttare efficacemente tale materia. Essi, infatti, mancano degli enzimi 

necessari alla degradazione dei composti allelochimici come terpeni e saponine, che 

sono elementi strutturali vegetali (Monk, 1976, 1977; Bjarnov, 1972; Martin et al., 

1980; Chamier & Willoughby, 1986; Colinvaux, 1995) e che sono tossici poiché si 

legano alle loro proteine, inclusi gli enzimi digestivi, rallentando così la digestione 

(Mattson, 1980; Bernays, 1981). 

Numerosi batteri e funghi, invece, sono in grado di sfruttare questa fonte d’energia 

perché hanno un corredo d’enzimi idrolitici capaci di degradare cellulose, emicellulose 

e sostanze peptiche presenti nei tessuti vegetali (Suberkropp & Klug, 1980; Chamier & 

Dixon, 1982a, b; Suberkropp et al., 1983), e che consentono loro di ricavare l’energia 

contenuta in queste molecole trasformandola in biomassa propria (Chamier, 1985). Uno 

studio compiuto sulle comunita' microfungine svilluppatesi sul detrito fogliare (Rossi et 

al., 1983) ha messo in luce l'esistenza di una specificità tra i taxa microfungini presenti 

sul detrito e la decomposizione del detrito stesso. Sono stati analizzati tre tipi di detrito 

fogliare e sono state esaminate le specie fungine isolate da ciascun tipo. Si e' visto che 

esistono specie caratteristiche di ciascun tipo, specie comuni a due tipi e specie sempre 

presenti. Sembrerebbe quindi che molte specie di funghi siano specializzate per substrati 

particolari.  
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3.4 - Ruolo degli invertebrati nella decomposizione 

Gli invertebrati maggiormente ritrovati nei fiumi sono generalmente larve di insetti, 

soprattutto Efemenotteri, Plecotteri, Odonati, Ditteri e Tricotteri. Gli invertebrati che 

agiscono sul detrito possono essere suddivisi in base al loro ruolo di consumatore 

(Cummins, 1974, op. cit.) e si riconoscono in questo modo:  

Questi organismi vengono classificati in base alla modalità di alimentazione e non per 

quello di cui si nutrono e sono intimamente legati alla natura e ai tempi degli input 

fogliari (Cummins & Klug, 1979, op. cit.). 

SHREDDERS ((frammentatori o tagliuzzatori): tra essi sono da notare taxa come 

anfipodi, isopodi, efemerotteri, tricotteri con astuccio, plecotteri, coleotteri, lepidotteri e 

odonati. Nell’ ecosistema fluviale, il ruolo principale degli appartenenti a questo gruppo 

è la conversione attraverso la frammentazione e l’ingestione del detrito organico 

grossolano compreso materiale fogliare (CPOM) in detrito organico fine (FPOM 

sostanza organica particolata fine <2 mm). Quest’ultimo, consiste di frammenti che 

vengono persi mentre gli shredder si nutrono e comprende le loro feci (Cummins e 

Klug, 1979), rende disponibile più superficie colonizzabile per i microrganismi e 

costituisce una componente significativa delle risorse alimentari. E’ in realtà probabile 

che i frammentatori si nutrano del biofilm microbico che colonizza la CPOM quando 

questa entra nel fiume. 

COLLECTORS (raccoglitori- filtratori): Si nutrono di particelle organiche di 

dimensioni < 1 mm (FPOM) prelevate dai detriti macroscopici e dai sedimenti sul letto 

del corso d’acqua. A questo gruppo appartengono due specie che differiscono dal punto 

di vista morfologico e comportamentale: collector filterer in grado di filtrare particolato 

e setacciare piccole particelle dalla colonna d’acqua: e collector gatherer capaci di 

raccoglierle dalla superficie e dagli interstizi dei sedimenti e particolato organico 

deposto sul substrato di fondo.  

SCRAPERS (pascolatori- raschiatori): I raschiatori che consumano soprattutto  alghe e 

sostanza organica incrostanti le rocce. Questi organismi hanno apparati boccali atti a 

raschiare e consumare lo strato organico attaccato a rocce, sassi e piante, costituito da 

alghe sessili intimamente aderenti ai sedimenti fissi, pertanto pascolano il biofilm che 

ricopre la superficie delle strutture sommerse non disprezzando comunque il detrito 

grossolano (CPOM).  
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 PREDATORI: Raccoglie tutti quegli individui che catturano e si nutrono di delle altre 

categorie di detritivori appartenenti a tutti gli altri gruppi funzionali.   

 

Il gruppo funzionale di rilievo nelle rete trofica di detrito e' quello degli shredders, 

perche' direttamente coinvolti nel consumo e nella trasformazione del detrito. La loro 

funzione di anello di congiunzione tra detrito e collectors e' fondamentale per una 

continuita' del processo decompositivo. La produzione dell'FPOM da parte degli 

shredders e' infatti molto alta se si considera che il 60% del cibo ingerito viene 

convertito in feci e che giornalmente un individuo puo' preentare un consumo superiore 

al suo peso corporeo (Cummins et al., 1979).  

Esperimenti condotti in laboratorio hanno dimostrato la preferenza dei detritivori per le 

foglie colonizzate dalla microflora fungina rispetto alle foglie sterili (Kaushik & Hynes, 

1968).  I detritivori non scelgono la risorsa selezionando la specie vegetale o il 

microfungo isolatamente, ma individuando la risorsa nell'associazione substrato 

vegetale-microfungo.  

Questo significa che i funghi hanno la capacita' di trasformare un substrato omogeneo 

come le foglie, in un prodotto eterogeneo a livello nutritivo. Su questo si basa la 

ripartizione delle risorse da parte delle comunità bentoniche.  

E' stata riscontrata un'associazione tra ordine di appartenenza dei detritivori e specie 

fungine, nell'utilizzazione delle risorse. Detritivori appartenenti ad ordini differenti 

mostrano preferenze differenti per i ceppi microfungini. Tale associazione indica la 

possibilita' che caratteristiche filogenetiche possano influenzare l'alimentazione dei 

detritivori. Le preferenze trofiche possono essere imputate alle differenze 

interspecifiche tra i microfunghi nel modificare la struttura del substrato o la sua 

composizione chimica e alla diversa abilità nella masticazione e nella tolleranza dei 

composti chimici da difesa dei microfunghi (Arsuffi & Suberkropp, 1989).  

La predazione da parte di detritivori su foglie colonizzate da microfunghi, diminuisce la 

ricchezza in specie fungine, rispetto a foglie non soggette a predazione 

(Bärlocher,1985). L'azione dei predatori infatti accelera la perdita in peso del substrato, 

diminuendo la quantita' di detrito colonizzabile.  

La densità degli shredders può essere controllata dalla disponibilità di materia organica, 

che a sua volta dipende dalla capacità del fiume di trattenerla. La dipendenza degli 

shredders dagli inputs di detrito è un importante componente del concetto di continuum 
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del fiume, un modello che mette in realzione la posizione lungo il bacino fluviale con 

l’organizzazione della comunità biotica e le fonti di materia organica. 

Da monte a valle di un sistema fluviale non solo cambiano le caratteristiche fisico-

chimiche, ma anche la composizione  faunistica e le proporzioni tra i gruppi trofo 

funzionali. 

Da una prospettiva ecosistemica, gli shredders, i microrganismi e il detrito terrestre 

giocano un ruolo chiave nel convertire CPOM di origine terrestre in FPOM che si va a 

distribuire in ambiente acquatico. La conversione di CPOM in FPOM procede durante 

tutto l’anno e assicura un continuo rifornimento di FPOM ai collectors. 

 

3.5 - Pacchi fogliari nello studio del processo decompositivo  

La decomposizione vegetale nelle acque dolci (e in altri sistemi) è usualmente misurata 

 tramite la determinazione della perdita in peso nel tempo di pacchi di foglie (Cummins 

1974; Cummins et al 1980). Questa tecnica produce solo stime poiché i microrganismi 

possono crescere sul materiale ed essere inclusi nella determinazione del suo peso o 

possono metabolizzare il materiale organico disciolto e rilasciarlo in un’altra forma 

disciolta. Con questa tecnica possono essere fatte anche valutazioni sulla struttura di 

comunità in quanto è possibile effettuare stime sulla composizione in specie della 

comunità bentonica del fiume. La conoscenza della biologia e dell’ecologia delle 

diverse specie rilevate permette di inquadrare funzionalmente ogni specie.  Inoltre è 

possibile determinare  la curva di decomposizione, registrando il peso secco di ogni 

pacco ad intervalli regolari e stimando la perdita in peso dovuta a decomposizione.  

Quando le particelle sono bagnate dall’acqua vanno incontro al fenomeno della 

lisciviazione mediante il quale vengono perdute sostanze solubili. Il materiale derivante 

dalla lisi ammonta al 20-40% dell’iniziale peso secco del materiale fogliare e durante il 

primo giorno può essere perso fino al 25% del peso secco iniziale. La rimanente 

materia  organica si decompone molto lentamente. L’iniziale velocità di 

decomposizione è dell’ordine dell’1% per giorno e vi può essere una parte residua che si 

decompone a una velocità di poche parti percentuali per anno.  

Le foglie sono colonizzate e condizionate da batteri e  funghi e successivamente da 

macroinvertebrati detritivori. 
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Mediante l'analisi dell’ergosterolo è possibile avere una stima della massa fungina, in 

quanto  l’ergosterolo è una molecola di membrana che si trova solo nei funghi vivi e 

attivi. 

4 -       RETI TROFICHE 

Una rete trofica rappresenta una descrizione delle relazioni trofo-funzionali tra le specie 

appartenenti ad una comunità. L’analisi delle reti trofiche mette in rilievo le connessioni 

esistenti tra le popolazioni e, pertanto, contenendo informazioni a livello di specie, è in 

grado di evidenziare i particolari della struttura della comunità (Cohen, 1989). 

Il primo a fornire le basi per lo studio delle comunità fu Elton (1927) che coniò i termini 

“catena di cibo” per indicare la successione d’organismi che predano e che a loro volta 

sono predati e “ciclo alimentare” per definire la risultante delle interconnessioni tra le 

diverse catene alimentari. Il ciclo alimentare eltoniano è stato per alcuni decenni un 

punto di riferimento importante per gli ecologi sebbene il termine sia stato poi 

modificato nel corso degli anni in “Rete alimentare”. Il significato è rimasto però 

invariato: una rete alimentare rappresenta una descrizione delle relazioni trofo-

funzionali tra le specie appartenenti ad una comunità. 

Il trasferimento di energia alimentare dagli autotrofi attraverso una serie di organismi 

che consumano e che sono consumati è chiamato catena alimentare. Ad ogni passaggio 

una parte (circa 80-90%) dell’energia potenziale è persa come calore. Di conseguenza 

più è corta la catena alimentare, o quanto più è vicino l’organismo all’inizio della 

catena, tanto maggiore è l’energia disponibile. 

Dove la qualità nutrizionale della fonte di energia è alta, l’efficienza di trasferimento 

può esserlo altrettanto. Tuttavia, dato che sia le piante che gli animali producono molta 

materia organica difficile da digerire (cellulosa, lignina e chitina) insieme a inibitori 

chimici che scoraggiano i probabili consumatori, tipicamente il trasferimento energetico 

tra interi livelli trofici è mediamente del 20% o inferiore (Odum, 1988, op. cit.). 

Le catene alimentari sono di due tipi:  

- catene alimentari di pascolo che partono dalle piante verdi, vanno agli 

erbivori pascolanti, i quali si nutrono di tessuti vegetali vivi, e ai carnivori; 

- catene alimentari di detrito che vanno dalla materia organica morta ai 

microrganismi e da questi ai consumatori di detrito (detritivori) e quindi ai 

loro predatori. 

Le catene alimentari non sono delle sequenze isolate ma  sono interconnesse. Il modello 

che ne deriva è spesso chiamato rete alimentare (o trofica).  
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Le catene di pascolo e detrito sono tra loro collegate e possono essere illustrate 

mediante un modello di flusso di energia (Fig. 4.1). 

In alcuni sistemi di acque poco profonde e in praterie o nei pascoli fortemente sfruttati, 

il 50% o più della produzione netta può attraversare la via del pascolo. Al contrario, 

nelle paludi, negli oceani, nelle foreste e nella maggior parte degli ecosistemi naturali 

opera il sistema detritico, in cui più del 90% della produzione autotrofa non è 

consumata dagli eterotrofi fino a che le foglie, gli steli, e le altre parti della pianta non 

siano morte e quindi trasformate in materia organica particolata e disciolta nell’acqua, 

nei sedimenti, nel suolo. Tale materia organica diventa il nutrimento degli organismi 

decompositori che  recuperano  energia che altrimenti sarebbere persa. 

L’analisi delle reti alimentari mette in rilievo le connessioni esistenti tra le popolazioni 

e, pertanto, contenendo informazioni a livello di specie, è in grado di evidenziare i 

particolari della struttura della comunità (Cohen, 1989, op.cit.).  

L’analisi delle reti alimentari ha attraversato due fasi: una prima fase descrittiva ed una 

successiva, analitica.  

La fase descrittiva è culminata, intorno alla metà degli anni cinquanta, con lo sviluppo 

del diagramma delle reti trofiche, nel quale le specie presenti nella comunità sono 

connesse da collegamenti conformi alle loro relazioni alimentari. Queste reti sono note 

come reti trofiche binarie (Fig. 4.2), ed i legami tra le specie sono basati sull’esistenza o 

meno d’interazioni trofiche senza valutarne l’intensità. Questo genere di reti trofiche 

viene usato per analizzare modelli di connettanza, rapporti predatore-preda e struttura 

della rete (i.e. numero e densità dei legami per specie, rapporti tra specie terminali e 

intermedie, ecc.) (Cohen, 1978; Pimm, 1982; Briand & Cohen, 1987). Tutti i 

collegamenti sono considerati uguali perché non sono quantificati in termini di flusso 

d’energia o forza dell’interazione. Anche se i dati per queste reti sono più facili da 

raccogliere perché c’è bisogno di conoscere solamente la dieta di tutti i taxa, questo tipo 

d’approccio ha ricevuto diverse critiche. L’incompletezza dei dati, l’aggregazione dei 

livelli trofici più bassi, specie che nella rete sono ignorate, interazioni per il cibo definite 

arbitrariamente, e l’impossibilità di conoscere tutti i collegamenti di una rete trofica di 

un ecosistema (Paine, 1988; Winemiller, 1990; Kenny & Loethe, 1991; Martinez, 1991; 

Polis, 1991) sono le critiche mosse a tale tipo d’approccio. Contro queste critiche 

recentemente si sono sviluppati studi più accurati per descrivere reti binarie più 

dettagliate (Martinez, 1991; Closs & Lake 1994; Tavares-Cromar & Williams, 1996; 

Bengtsson & Martinez 1996; Martinez et al., 1999).  
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La seconda fase analitica, invece, è costituita da simulazioni e manipolazioni 

sperimentali delle reti alimentari naturali, per arrivare alla quantificazione dei legami di 

predazione e allo studio e quantificazione d’altre interazioni quali la competizione. 

Queste reti, note come reti trofiche basate sul flusso d’energia (Fig. 4.3), sono state 

descritte per la prima volta da Lindeman (1942). Il fulcro del lavoro di Lindeman è stato 

quello di quantificare il flusso d’energia tra i livelli trofici ed esaminare con quale 

efficienza l’energia viene trasferita, piuttosto che identificare tutti i collegamenti tra le 

singole specie. 

Con il termine “livello trofico” viene comunemente indicato il numero di trasformazioni 

che l’energia solare ha subito fino a quel punto; pertanto gli organismi che ottengono il 

cibo dal Sole o dal detrito (a seconda che si tratti di una catena a base pascolo o a base 

detrito) con un uguale numero di passaggi si trovano sullo stesso livello trofico.  

Molti studi hanno usato tale approccio per analizzare il flusso d’energia attraverso gli 

ecosistemi (Odum & Odum, 1955; Baird & Ulanowicz, 1989). L'approccio energetico 

ha aggregato spesso taxa in livelli trofici arbitrari o gruppi funzionali, trascurando le 

dinamiche di popolazione delle specie. 

Le reti di flusso sono più difficili da costruire rispetto alle reti binarie, perché è più 

difficile quantificare il tasso del flusso di materia rispetto alla presenza/assenza di un 

legame.  

La complessità nell’analizzare tutte le interazioni di una comunità pone un limite allo 

studio delle reti trofiche soprattutto quando il numero di specie interagenti è elevato. 

Attualmente le reti vengono descritte, per lo più, tramite l’analisi delle interazioni di 

predazione cioè tramite la quantificazione di legami di tipo verticale.  

Per rappresentare le connessioni all’interno di una rete alimentare è possibile fare uso di 

tre diversi procedimenti che conducono a tre tipi di descrizioni (Fig. 4.4): 

• Reti “sink”: reti costruite “dall’alto verso il basso” tracciando i legami trofici dal 

predatore terminale verso le rispettive prede e da queste ultime verso le prede 

successive fino al primo livello trofico. 

•  Reti “source”: reti costruite “dal basso verso l’alto” tracciando i legami trofici 

dalle prede verso i loro predatori e da essi verso i predatori terminali. 

•  Reti “community”: reti in cui sono rappresentati tutti i legami trofici che esistono 

tra gli organismi appartenenti alla comunità (Cohen, 1978; Briand, 1983). 

Le strutture trofiche non sono statiche (Warren, 1989) ed esistono diversi approcci da 

cui è possibile dedurlo, per esempio dallo studio di dinamica di popolazione delle specie 

appartenenti ad una comunità (Hastings & Powell, 1991). Inoltre alcuni organismi 
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variano le proprie risorse trofiche in funzione dell’età e della dimensione corporea, 

specie differenti possono svolgere funzioni simili od uguali (le cosiddette “guild” di 

Root, 1967) e alcune specie possono espletare funzioni diverse in tempi e luoghi 

differenti (come le larve e gli adulti degli insetti olometaboli). 

Una rete trofica rappresenta una descrizione delle relazioni trofo-funzionali tra le specie 

appartenenti ad una comunità. L’analisi delle reti trofiche mette in rilievo le connessioni 

esistenti tra le popolazioni e, pertanto, contenendo informazioni a livello di specie, è in 

grado di evidenziare i particolari della struttura della comunità. 

Le reti alimentari sono caratterizzate da una serie di parametri strutturali in grado di 

descriverne uno o più aspetti. Di seguito sono analizzati alcuni tra quelli più 

significativi. 

La connettanza rappresenta uno dei più importanti parametri nello studio delle reti 

trofiche, poiché permette di sintetizzare più caratteristiche di una rete sotto forma di un 

numero facilmente comparabile. 

E’ definita come il rapporto tra il numero d’interazioni interspecifiche che s’instaurano 

realmente tra gli elementi della rete, e il massimo numero d’interazioni possibili. In 

sostanza rappresenta la probabilità d’interazione di una specie con una qualsiasi altra 

appartenente alla comunità. La relazione matematica che consente 

di calcolare la connettanza è: 

 

C = L/[S (S-1)] 

(C = 2 L/[S (S-1)] se si considerano legami unidirezionali) 

 

dove "L" rappresenta il numero d’interazioni reali e "S" il numero di specie presenti 

nella rete. Per reti ricche di specie il valore S può essere approssimato a S^2: 

 

C = L/S^2 

 

Se si considerano solo le interazioni di predazione si parla di «connettanza minima», 

mentre se sono considerate anche le relazioni di competizione si parla di «connettanza 

massima». 

Il calcolo della connettanza è effettuato facendo uso di matrici binarie assegnando il 

valore di uno ad ogni interazione reale, di competizione e di predazione. L’assenza 

d’interazione viene invece indicata con il valore zero. 
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Un parametro strettamente collegato alla connettanza è la connettività, rappresentata dal 

prodotto SC dove S è il numero di specie e C la connettanza massima. 

Tale parametro assume valori relativamente costanti ed oscillanti tra 4 e 5 (May, 1983). 

Ciò significa che una specie interagisce mediamente con poche altre, indipendentemente 

dal numero totale di specie presenti nella rete. Briand (1983) e Cohen et al. (1985), 

definiscono questa proprietà «densità di legami per specie»; da essa risulta che, quando 

aumenta il numero di specie nella rete, la connettanza diminuisce iperbolicamente 

(Pimm, 1982; Lawton & Warren, 1988). 

Le reti di ambienti costanti presentano proporzionalmente un numero maggiore di 

legami tra specie rispetto ad ambienti fluttuanti, di conseguenza il valore di connettività, 

dovuto alla maggiore connettanza, risulta più alto nelle reti del primo tipo (Briand, 

1983). 

Per oltre due decenni è stato mostrato che le reti trofiche sperimentali possiedono 

modelli ripetitivi di vario tipo legati, in qualche modo, alla misura di connettanza. Uno 

dei primi modelli di rete trofica, conosciuto come “legge d'invarianza di scala 

interazione-specie”, asserisce che il numero d’interazioni predatore-preda per specie, 

rimane costante indipendentemente dal numero di specie presenti nella comunità (Pimm, 

1982; Cohen & Briand, 1984; Cohen & Newman, 1985; Pimm et al., 1991). 

Successivamente, Martinez (1992) ha proposto un nuovo modello di rete trofica 

chiamato “modello di connettanza costante”. In tale modello la connettanza massima 

viene calcolata assumendo che ogni specie interagisca con tutte le altre e quella minima 

data dall’interazione con una sola specie. Il numero d’interazioni predatore-preda per 

specie aumentano quindi con l’incremento del numero di specie (Martinez, 

1992; Williams & Martinez, 2000). 

Un terzo modello di rete è noto come “modello d’impacchettamento delle specie” 

(MacArthur & Levins, 1967; Pianka, 1976) in cui il numero d’interazioni predatore–

preda per specie diminuisce con l’aumentare delle specie. Recentemente in un lavoro di 

Winemiller et al. (2001), questi tre modelli sono stati testati. Il dato ottenuto evidenzia 

l’impossibilità di sostenere la prevalenza di un unico modello di rete tra i tre descritti 

sopra. 
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Fig.4.1  Modello di flusso di energia che illustra i collegamenti tra la catena alimentare di pascolo e di 

detrito (citato da Odum, 1988). 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.3_ Rete trofica basata sul flusso d’energia; la freccia spessa rappresenta un flusso d’energia 

più grande. La numerazione da 1 a 12 rappresenta i taxa. 

Figura 4.2_ Rete di connettanza e corrispettiva matrice binaria. I numeri da 1 a 12 rappresentano i taxa 

(unità tassonomiche non meglio identificate). 
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4.1 – Complessità e stabilità delle reti 
Si possono individuare diversi tipi di stabilità, definite attraverso altrettante variabili: la 

stabilità di resistenza e la stabilità di resilienza. 

- la resistenza esprime la capacità delle variabili del sistema di opporsi a 

cambiamenti conseguenti ad una perturbazione rimanendo nella propria 

condizione (Pimm, 1984); 

- la resilienza rappresenta invece il tempo necessario alle variabili del sistema 

per tornare al valore d’equilibrio a seguito di una perturbazione (May, 

1983). 

Una comunità è considerata «resiliente», solo quando tutte le sue variabili tornano 

all’equilibrio dopo aver subito una perturbazione. 

May (1974) sostiene che un’aumentata complessità diminuisce la stabilità invece che 

aumentarla. 

Le sue argomentazioni erano basate su risultati ottenuti da modelli matematici di rete 

che dimostravano come la complessità trofica aumentasse la probabilità di loops a 

feedback positivo, che conducevano le popolazioni o ad esplodere demograficamente 

all’infinito o ad estinguersi. 

Questo risultato è comunemente noto come “criterio di stabilità di May”, dato dalla 

seguente formula:  

α (S*C)-0.5 <1 

 

dove S è il numero di specie, C la connettanza ed α la forza media di interazione data 

dal valore medio degli  α della matrice di comunità. 

  Fig. 4.4 Rappresentazione di reti Sink, Source e Community. 
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Esso assume che α non vari sistematicamente con S, il che comporta l’asserzione che la 

connettanza C debba decrescere all’aumentare di S, affinchè la stabilità si mantenga. 

In altri termini, se α e C rimangono costanti, la stabilità non è determinata da un 

aumento di S. Utilizzando un approccio di tipo modellistico May (1972) osservò che i 

sistemi simulati risultano instabili per valori del prodotto α (S*C)-0.5 maggiori dell’unità 

e probabilmente stabili se sono inferiori a tal valore. 

Se è vero che i sistemi sono sotto la costrizione del criterio di stabilità di May, α deve 

diminuire con l’aumento di S (Warren 1994, Martinez e Lawton 1995). Se α diminuisce 

abbastanza rapidamente all’aumento di S, allora la diversità può aumentare la stabilità 

ed il criterio di stabilità di May si mantiene consistente (Martinez 1996). 

4.2 – Lunghezza delle catene e livelli trofici 
Il numero di trasferimenti d’energia o nutrienti dalle specie basali alle terminali di una 

rete è chiamato “lunghezza della catena trofica”. La lunghezza della catena trofica ha 

attirato notevoli attenzioni perché influenza fortemente l’organizzazione delle 

interazioni trofiche in una comunità (Pace et al., 1999; Persson, 1999) modificando 

funzioni chiave dell’ecosistema quali il ciclo dei nutrienti e la produttività primaria. 

Le catene alimentari sono mediamente brevi: il numero di legami è compreso fra tre e 

quattro; Pimm nel 1982 mostra che esistono dei limiti alla lunghezza delle catene 

trofiche e rare sono catene con più di sei legami (Pimm, 1982). la lunghezza della catena 

trofica è regolata da diversi fattori (Spencer & Warren, 1996; Sterner et al., 1997; Post et 

al., 2000). Tra questi vi sono: l’organizzazione della comunità (Pimm, 1982; Kitching, 

2001; Tonn & Magnuson, 1982; Losos & Schluter, 2000), la disponibilità di risorse 

(Pimm, 1982; Schoener, 1989; Jenkins et al., 1992; Power et al., 1996; Spencer & 

Warren, 1996; Kaunzinger & Morin, 1998; Oksanen & Oksanen, 2000; Moore & de 

Ruiter, 2000; Post et al., 2000; Kitching, 2001), le interazioni predatore-preda (Cousins, 

1987; Cohen et al., 1993), costrizioni dinamiche, disturbo ambientale e stabilità della 

comunità (De Angelis et al., 1989 a, b; Carpenter et al., 1992; Sterner et al., 1997) e la 

dimensione dell’ecosistema (Moore et al., 1993; Persson et al., 1996; Power et al., 

1996). 

Sebbene da una parte le proprietà di lunghezza di catena e livello trofico siano solo una 

parte delle molte possibili metriche della struttura di rete trofica (Williams e Martinez 

2000), c’è un ricco corpo di ricerca che si occupa specificatamente di lunghezza di 

catene e reti trofiche comprendente approcci teorici, osservazionali, sperimentali e 

applicati datati fino a Elton (1927). Questa ricerca riflette la comprensione che la 
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lunghezza di catena trofica, o il “numero di trasferimenti di energia o nutrienti dalla 

base all’apice della rete trofica”, è una caratteristica centrale di comunità ecologiche 

dovute al loro impatto sul funzionamento ecosistemico, come riciclo di nutrienti e 

carbonio, concentrazione di contaminanti, e cascate trofiche (Post 2002).  

Una ricerca molto promettente va verso la caratterizzazione della lunghezza di catena, 

esplorando le sue implicazioni nel funzionamento dell’ecosistema, e determinando se e 

come sia limitata (Post 2002). Simili questioni sono state oggetto di studio, riguardanti 

il vicino concetto di livello trofico, o il “numero di volte in cui l’energia chimica è 

trasformata dalla dieta di un consumatore a biomassa del consumatore attraverso le 

catene trofiche che portano alle specie” (Williams e Martinez 2004b), sebbene alcuni 

ricercatori abbiano affermato che il concetto manca di utilità scientifica (Polis e Strong 

1996).  

In comunità naturali complesse, gli organismi che ottengono il cibo dal sole con lo 

stesso numero di passaggi si dice che appartengono allo stesso livello trofico.  Gli 

organismi, in base alla funzione che svolgono nella rete, sono inseriti in diversi livelli 

trofici. I produttori (organismi vegetali quali piante o alghe) al primo livello trofico, i 

consumatori primari (erbivori) che si nutrono dei produttori, al secondo livello trofico, i 

consumatori secondari (carnivori) che si nutrono degli erbivori, occupano il terzo livello 

trofico ed infine, i carnivori secondari (predatori terminali) occupano il quarto e si 

nutrono sul terzo livello trofico. 

Questa classificazione trofica è fatta in base alla funzione e non è quindi una 

classificazione di specie. Una data specie può occupare uno o più livelli trofici a 

seconda della fonte di energia alimentare da cui assimila. 

Risulta inoltre molto frequente in letteratura trovare le specie raggruppate in base alla 

loro distribuzione lungo il gradiente dei livelli trofici: si distinguono così le specie 

“basali” (specie predate che non hanno prede), le specie “intermedie” (specie che sono 

sia predatori sia prede) e le specie “terminali” (specie che predano ma che non sono 

predate) (Briand & Cohen, 1984). 

Va sottolineato inoltre che esistono alcune specie come gli onnivori che possono 

alimentarsi su più di un livello trofico: la loro collocazione non è quindi immediata, ma 

il livello trofico di ciascun onnivoro può essere determinato valutando la proporzione di 

prede utilizzate nei diversi livelli trofici, secondo la seguente relazione (Odum 1988): 

 

Tf = 1 + (n1/N) (0) + (n2/N) (1) + ...+ (ni/N) (k) 
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dove (ni/N) rappresenta la frequenza d’utilizzazione della i-esima risorsa e (0), (1), (k) 

sono i vari livelli trofici.Il concetto di catena e livello trofico è stato esplorato in 

dettaglio utilizzando dati strutturali di rete e modelli (es. Cohen e Newman 1991), ma la 

gran parte della ricerca su queste proprietà rimane fuori da approcci strettamente 

strutturali (Post 2002). Limiti su lunghezza e livelli trofici negli ecosistemi sono state 

spesso attribuiti a stabilità dinamica o disponibilità di risorse, sebbene questo sia sempre 

più messo in dubbio (es. Sterner et al.1997) in favore della dimensione dell’ecosistema 

(Post et al 2000). Post (2002) suggerisce che il dibattito sta passando dalla ricerca di 

singole spiegazioni a “una complessa e contingente struttura di vincoli interattivi che 

include la storia dell’organizzazione di comunità, disponibilità di risorse, tipo di 

interazioni preda-predatore, disturbo e dimensioni ecosistemiche”. Sebbene le sfumature 

riguardanti tali vincoli interattivi sembrerebbe richiedere l’inclusione di dati sui flussi 

relativi tra i link per caratterizzare accuratamente le lunghezze di catene e i livelli 

trofici, reti trofiche binarie senza questi dati di flusso sembrano fornire una struttura 

quantitativa semplice ed efficace per l’analisi. Per esempio, una misura binaria basata su 

link chiamata “trophic level short-weighted” fornisce stime sorprendentemente accurate 

di livelli trofici e onnivoria delle specie comparandola ai dati “flow-weighted” 

(Williams e Martinez 2004b). 

4.3 – Forza d’interazione 
Valutare la forza delle interazioni tra le specie è un gradino importante per comprendere 

la struttura delle comunità naturali perché è un parametro critico in molti modelli di rete 

trofica. In un lavoro di Laska & Wootton (1998) grande sforzo è stato fatto nell’analisi 

di tutte le interazioni che costituiscono una rete trofica. Per determinare tali interazioni 

essi hanno calcolato diversi parametri: le interazioni tra le specie di una comunità, la 

velocità d’accrescimento, di mortalità e d’immigrazione.  

La gran parte della recente ricerca sulla struttura di rete trofica riguardante il criterio di 

stabilità di May (1973) generalmente si concentra sulla diversità (S) e connettanza (C), i 

due parametri prontamente calcolati da dati strutturali. Queste analisi si sono basate 

sull’implicito assunto che il terzo parametro, la forza di interazione (i), fosse 

grossomodo costante. L’analisi di May effettivamente assegnava la forza di interazione 

randomicamente. Da sempre i ricercatori hanno notato che questi assunti sono errati 

data la probabilità che la forza di interazione vari non randomicamente in comunità 

reali, con ripercussioni per la struttura e la stabilità ecosistemica (es. Paine 1969, 1980). 

Una delle prime analisi in merito che utilizzava dati strutturali di rete è stata effettuata 
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da Yodzis (1981) che utilizzò 40 reti trofiche (Briand 1983) per costruire matrici di 

comunità basate su modelli strutturati di interazione. Egli trovò che la stabilità, in senso 

di May, era poco probabile se la forza di interazione era assegnata non randomicamente 

ma basandosi su informazioni ecologiche. Ricerche più recenti suggeriscono che 

“modellizzazione non randomica di link forti e deboli può essere critica per la stabilità o 

la persistenza di comunità complesse osservate teoricamente e empiricamente” (Berlow 

et al. 2004, de Ruiter et al. 1995, Kokkoris et al. 1999, Neutel et al. 2002). Ci sono 

molte opportunità e trabocchetti nella ricerca riguardante la forza di interazione, come 

discusso in una eccellente review di Berlow et al. (2004). Tale ricerca può fornire 

collegamenti tra struttura di rete ecologica e dinamiche, e può facilitare legami futuri tra 

lavoro teorico e sperimentale e altre ricerche empiriche (Allesina et al, 2008; Dunne et 

al, 2009; Friberg et al., 2009; Gamfeld et al., 2008; Hilldebrand et al., 2008). 

4.4 – L’impiego degli isotopi stabili nello studio delle comunità 

acquatiche 
Si indicano col nome di Isotopi atomi di una stessa specie chimica che differiscono fra 

loro nel peso atomico, per la presenza di numeri diversi di neutroni nel nucleo. Essi 

hanno lo stesso numero atomico (cioè stessa carica nucleare) e occupano lo stesso posto 

nella tavola periodica.  
Gran parte degli elementi che si trovano in natura non sono costituiti da atomi identici, 

ma sono miscele di isotopi con composizione isotopica costante. 

Gli isotopi stabili e radioattivi, possono essere naturali o artificiali. Poiché gli isotopi di 

uno stesso elemento hanno tutti uguale struttura elettronica, hanno anche proprietà 

chimiche praticamente uguali. 

Gli isotopi sono suddivisi in isotopi stabili (meno di 300) e non stabili o isotopi 

radioattivi (circa 1200). Il concetto di stabilità non è netto, infatti esistono isotopi "quasi 

stabili". La loro stabilità è dovuta al fatto che, pur essendo radioattivi, hanno un tempo 

di dimezzamento estremamente lungo anche se confrontato con l'età della Terra. 

Talvolta uno o più isotopi di un elemento possono essere radioattivi, come ad esempio il 

Tritio. 

Si intende per “frazionamento isotopico” di un dato elemento la distribuzione delle 

varie specie isotopiche dell’elemento stesso fra due o più fasi coesistenti. Si parlerà 

perciò di “arricchimento” o “impoverimento” di un certo isotopo, dell’elemento in 

questione, in una fase relativamente alle altre. 
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È definito fattore di frazionamento “α”, relativo agli isotopi di un elemento A fra due 

fasi o composti chimici coesistenti MA ed NA, il rapporto R dell’isotopo pesante, A2, su 

quello leggero, A1, dell’elemento in MA diviso per lo stesso rapporto in NA: 

 

        α = RMA / RNA = (A2 / A1)MA / (A2 / A1)NA 

 

L’α è una funzione della temperatura. Gli effetti di frazionamento isotopico che si 

verificano in natura sono dovuti o a processi nucleari (reazioni nucleari, decadimento 

radioattivo) o a processi chimico-fisici. I primi influenzano le distribuzioni isotopiche, 

in quanto portano alla formazione di nuclidi sia stabili che radioattivi, mentre i secondi 

sono i principali responsabili degli effetti di frazionamento riguardanti gli isotopi stabili 

degli elementi leggeri. 

 
Negli studi basati su variazioni di abbondanze isotopiche, la composizione isotopica 

viene generalmente espressa o in termini di R, rapporto della coppia di isotopi 

considerata, oppure con l’unità “δ”: 

 

δ = [RC – RS / RS] x 1000 = [RC / RS -1] x 1000 

 
Rc ed Rs rappresentano i rapporti dell’isotopo pesante su quello leggero tra un campione 

C ed uno standard di riferimento S. 

Il valore di δ di un dato campione rappresenta quindi la differenza, in parti per mille, fra 

il suo rapporto isotopico e quello dello standard di riferimento adottato; un valore 

positivo o negativo indica che il campione è, rispettivamente, più ricco o più povero 

nell’isotopo pesante rispetto allo standard prescelto. 

Le analisi isotopiche di più largo utilizzo sono quelle che coinvolgono gli elementi 

chimici più abbondanti sia nell’ambiente biotico che abiotico. 
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Figura 4.4.1, Isotopi rappresentativi degli elementi 

 più abbondanti in natura 
 

I risultati ottenuti da analisi isotopiche vengono generalmente espressi in funzione di 

standard di riferimento internazionali, per rendere i valori comparabili su larga scala. 

Per il Carbonio, l’Ossigeno, l’Idrogeno, lo Zolfo e l’Azoto vengono convenzionalmente 

presi in considerazione i seguenti standard: 

 

1) Per il C, lo standard usato è il carbonato di calcio (calcite) del rostro di una 

“Belemnitella americana” della formazione Pee Dee, nella Carolina del Sud; tale 

standard è comunemente indicato con la sigla PDB; 

2) Per l’O, lo standard PDB inizialmente adottato è stato sostituito dal cosiddetto 

SMOW (Acqua Oceanica Media Standard); 

3) Per l’H, si usa, come per l’O, lo SMOW; 

4) Per l’S, lo standard usato è lo zolfo della fase troilitica della meteorite di Canõn 

Diablo (CDT); 

5) Per l’N, si è adottato l’azoto atmosferico, indicato con la sigla AIR.  

 

L’analisi degli isotopi stabili (SIA: stable isotope analysis) (Cabana & Rasmussen, 

1996; Hall et al., 2000; Finlay, 2001) fornisce una misura integrata dell’assimilazione e 

permette di valutare i relativi contributi alla rete trofica delle risorse con distinte firme 

isotopiche (Lajtha & Michener, 1994), inoltre dà informazioni sullo stato trofico degli 

individui appartenenti alla rete trofica (Polis, 1998; Williams & Martinez, 2000; Benke 

et al., 2001).  

I materiali biologici contengono naturalmente proporzioni variabili di carbonio e azoto 

sotto forma dei loro isotopi stabili 13C/12C (δ13C) e 15N/14N (δ15 N). 

I primi tentativi nell’usare i rapporti 13C/12C come indicatori di livello trofico riscossero 

un buon successo tanto da dare un impulso agli studi successivi volti anche al 
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miglioramento della strumentazione d’analisi. McConnaughey & McRoy (1979) e Rau 

et al. (1983) esaminarono il contenuto di 13C di vari organismi con dati di letteratura, 

trovando una corrispondenza. Tuttavia Schwinghammer et al. (1983) riferirono d’essere 

“inabili a trovare l’arricchimento in 13C nei vari livelli trofici” e perciò, ben pochi studi 

hanno usato successivamente l’arricchimento in 13C come indicatore del livello trofico 

dei consumatori. 

Il contenuto d’azoto isotopico è stato usato per desumere informazioni quali i 

cambiamenti nella posizione trofica di una data specie, la dipendenza degli individui 

dall’età o dall’ambiente. I tessuti animali sono costruiti con atomi del cibo che essi 

assimilano e pertanto, riflettono grossolanamente la composizione isotopica del cibo. Il 

frazionamento degli isotopi lungo la rete alimentare può dare come risultato un 

arricchimento isotopico nei tessuti animali in relazione alla loro fonte di cibo e da qui 

indicare lo stato trofico (Doucett et al., 1996).  

L’arricchimento differenziale degli isotopi del carbonio, espresso come 13C/12C (δ13C 

(‰)), rivela i contributi di differenti fonti di cibo alla rete trofica e questa proprietà è 

usata per tracciare il flusso di carbonio attraverso le comunità animali (per esempio il 

carbonio dell’ambiente acquatico verso quello terrestre (Ponsard, 1998)). 

L’arricchimento degli isotopi dell’azoto, espresso come 15N/14N (δ15N (‰)), è stato 

usato specialmente come indicatore dello stato trofico. La perdita dell’isotopo più 

leggero 14N attraverso l’escrezione dà, come risultato, un arricchimento del 3-5‰ in 15N 

nei consumatori rispetto alla loro risorsa (Mingawa & Wada, 1984; Peterson & Fry, 

1987), rivelando così i dettagli della posizione trofica. 

I rapporti degli isotopi stabili del C e N variano anche spazialmente e questo è riflesso 

dalla variabilità spaziale della composizione isotopica tra le reti trofiche. Questa 

variabilità può essere su grande scala (oceano e terra) o su piccola scala (tra laghi o 

dentro lo stesso lago). Tale variabilità spaziale può tornare utile ai ricercatori perché la 

variabilità spaziale di δ13C può rivelare la relativa importanza di diversi pools di C per 

un consumatore in grado di discriminare sorgenti trofiche (ad esempio sotto costa e a 

largo nel mare o nei laghi (France, 1995; Marra et al., 1998).  

E’ stato mostrato che per il δ 13C e per il δ 13N “tu sei quello che mangi...più un po’ per 

mille” (De Niro & Epstein, 1978; De Niro & Epstein, 1981; Schoeninger & De Niro, 

1984; Woodward & Hildrew, 2002). I tessuti animali tendono ad essere scarsamente 

arricchiti nel loro isotopo più pesante (13C e 15N) rispetto alla loro risorsa, e il rapporto 
15N/14N aumenta con il livello trofico molto più marcatamente che il rapporto 13C/12C. 
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Poiché questi isotopi sembrano, quindi, sottostare ad un predicibile frazionamento, 

plottando la firma isotopica dell’uno contro l’altro si ottengono dei diagrammi 

trofochimici, usati per fornire una semplice media che rappresenta quantitativamente le 

reti trofiche (Fig. 4.4.2). 

 

 

 

 
 

Figura 4.4.2 Diagramma trofochimico di un’ipotetica rete contenente sei specie (da Woodward & 

Hildrew, 2002). Per ogni specie le coordinate x ed y danno rispettivamente la quantità di carbonio (C) e 

d’azoto (N); l’area circolare denota la quantità di fosforo (P). Le linee con le frecce indicano i legami 

trofici. La linea tratteggiata rappresenta il rapporto y:x 1:1. L’angolo tra la linea tratteggiata e quella 

continua (iCD) rappresenta lo sbilancio angolare dei flussi di nutrienti  tra i consumatori primari (specie 1 

e 2). 

 

Ciò è stato confermato in quasi tutte le specie animali che sin qui sono state studiate 

(vertebrati e invertebrati, acquatici e terrestri). 

Sebbene i processi fisiologici, biochimici e biofisici che sottendono al processo di 

distribuzione e frazionamento degli isotopi stabili non siano completamente compresi 

(Ponsard & Averbuch, 1999), il grado d’arricchimento di un dato elemento per un 

animale, in confronto alla propria dieta, appare essere abbastanza costante tra gli 

organismi. 

All’inizio, il rapporto 15N/14N era largamente preferito ed in genere sembrava (e sembra 

tuttora) essere più promettente rispetto al rapporto 13C/12C per lo studio della 

ripartizione dei livelli trofici. Tuttavia con il miglioramento della strumentazione 

d’analisi (Fry et al., 1992), è possibile fare misure dei rapporti di 13C/12C e 15N/14N su 
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un singolo campione, potendo così confrontare tra loro i dati relativi al carbonio e quelli 

relativi all’azoto.  

Le catene trofiche reali sono tipicamente molto complesse ed è impossibile analizzarle 

senza introdurre delle esemplificazioni concettuali. Un approccio utile è pensare che gli 

organismi possano essere raggruppati  in livelli trofici.  

Comunque il fatto che alcuni organismi si nutrano su diversi livelli può rendere 

necessario definire “l’effettivo” livello trofico di un gruppo di specie come numero 

frazionario. La posizione trofica è quindi definita come un valore numerico non intero 

che rappresenta il numero di trasferimenti trofici pesato per l'energia trasferita al 

predatore (Vander Zanden et al. 1997; Vander Zanden & Rasmussen, 1999). 

Un modo semplice di procedere è stimare la posizione trofica come il numero medio di 

legami trofici che mette in relazione le specie date con le specie basali, cioè specie che 

non hanno preda (Yodzis, 1989; Begon et al., 1995). Il contenuto isotopico di un 

organismo non esprime chiaramente quali specie esso consumi, ma indica direttamente 

il livello trofico, definito come il numero medio di trasferimenti trofici che avvengono 

tra le specie basali e l’individuo, pesate in proporzione al flusso di materia. 

Usando i produttori primari come base-line, la posizione trofica del loro consumatore 

può essere calcolata usando la formula (Layman et al., 2005): 

 

 

 

 

dove: 

• lambda è la posizione trofica dei taxa base-line (lambda=1 in caso di utilizzo di 

produttori primari come base-line, lambda=2 nel caso dei consumatori primari); 

• B1 e B2 sono i due taxa base-line;  

• alfa è la proporzione di  δ13C nei consumatori rispetto ai base-line: 

 

 

• Delta è  l’arricchimento in δ15N per 

livello trofico (assunto pari a 3,4‰). 

 

Il metodo isotopico può essere visto come una tecnica pratica per la rappresentazione 

della media pesata dei legami trofici. Tale tecnica è relativamente veloce e semplice, 

con in più il vantaggio di non prendere in considerazione il cibo ingerito (come avviene 
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nel caso dell’analisi dei contenuti stomacali), ma il cibo che è stato effettivamente 

assimilato.  

Ciò può fornire una  rappresentazione di alcune delle principali caratteristiche di una 

rete trofica: il numero medio di trasferimenti trofici tra le specie basali e quelle 

terminali, il rapporto di specie ad ogni livello superiore rispetto a quello delle specie 

basali (Cohen e Luezak, 1992) e l’esistenza di vie separate o confluenti del materiale 

trasferito.  

L’avvento dell’uso dell’analisi degli isotopi stabili dell’azoto nelle ricerche condotte in 

ecosistemi acquatici hanno consentito l’identificazione delle posizioni trofiche, inoltre 

hanno permesso il riconoscimento dell’esistenza di un continuum di posizioni non intere 

piuttosto che una serie di livelli trofici discreti (Minagawa & Wada, 1984; Wada et al., 

1987; Hobson & Welch, 1992; Kling et al., 1992;  Cabana & Rasmussen, 1994). 

Diversi studi recenti hanno messo in rilievo i legami tra flusso d’energia e nutrienti e la 

struttura della catena trofica sia in ambiente acquatico sia, in particolare  in ambiente 

terrestre (Hunt et al., 1987; Moore et al., 1988; DeRuiter et al., 1994).  

Recentemente ci si è soffermati sulla necessità di applicare una statistica rigorosa alle 

analisi isotopiche (Lancaster & Waldron, 2001) producendo modelli eterogenei più 

accurati (Ben-David, 2001; Phillips, 2001; Phillips & Gregg, 2001). Il frazionamento 

appare essere lungamente più variabile tra specie e ambiente, più di quanto si potesse 

pensare (France, 1996; Ben-David et al., 1997; Finlay et al., 1999). Questo problema 

matematico ha impedito, fino ad oggi, l’uso della tecnica degli isotopi stabili in reti 

trofiche complesse e multispecifiche.  

L’applicazione di questa metodologia si basa su alcuni assunti ricavati 

sperimentalmente in laboratorio che consistono nell’individuazione di costanti 

variazioni nel contenuto in isotopi pesanti (13C e 15N) all’interno della gerarchia 

trofica per ogni passaggio di livello trofico (i.e. frazionamento isotopico). In 

particolare, tra consumatori e dieta si assiste ad un incremento moderato nei valori di 

δ13C (~ 1‰) (De Niro & Epstein, 1978; Fry & Sherr, 1984; Peterson et al., 1985) e 

più marcato per il δ15N (~ 3.5‰) (De Niro & Epstein, 1981; Minagawa & Wada,  

1984; Owens, 1987) determinato da un preferenziale assorbimento degli isotopi 

pesanti (13C e 15N) debolmente reattivi rispetto a quelli leggeri (12C e 14N) che 

vengono più facilmente metabolizzati e quindi eliminati attraverso la respirazione e 

l’escrezione (Michener & Schell, 1994). La conoscenza di tale progressivo 

arricchimento in 13C e 15N all’interno della rete trofica fa sì che l’analisi isotopica 

possa essere un utile strumento per discernere l’origine ed i canali percorsi dalla 
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materia organica dai produttori primari ai predatori dei vari livelli, nel fornire 

indicazioni sulle abitudini alimentari dei consumatori e sulle posizioni occupate dai 

consumatori nella gerarchia trofica. In particolare, in sistemi complessi come gli 

ecosistemi costieri la tecnica isotopica permette di distinguere le principali fonti di 

materia organica (fitoplancton, fanerogame, macroalghe, materia organica alloctona) 

e, di conseguenza, di individuare il loro relativo ruolo trofico per i consumatori 

(Michener & Schell, 1994).  

L’analisi degli isotopi stabili dell’azoto è stata anche utilizzata come strumento per 

l’individuazione di alterazioni ambientali dovute all’apporto di materia organica 

alloctona (Rau et al., 1981; Risk & Erdmann, 2000; Costanzo et al., 2001). L’analisi dei 

valori di δ15N in organismi di vari livelli trofici permette di discriminare il relativo 

contributo trofico della materia organica autoctona rispetto a fonti organiche di natura 

antropogenica e pertanto di determinare l’impatto di apporti alloctoni (scarichi di 

materia organica di varia natura) sugli ecosistemi costieri.  

 

5 - MATERIALI E METODI 
 

5.1 - Area di studio 
L’ecosistema considerato per questo studio è il fiume Tevere, prendendo in 

considerazione il suo tratto urbano nella città di Roma. 

La sorgente del fiume Tevere si trova sulle pendici del Monte Fumaiolo a 1.268 m 

s.l.m., il suo corso è lungo 392 km (secondo la fonte: ARPA Umbria) e va 

dall'Appennino al Mar Tirreno dove sfocia. 

È, con 405 km, di corso il terzo fiume italiano per lunghezza dopo il Po e l'Adige e in 

assoluto il secondo per ampiezza (17.375 km²) del bacino idrografico dopo il Po. 

Il Tevere risulta poi anche il 3° fiume italiano per volume di acque dopo Po e Ticino con 

quasi 240 mq/sec di portata media annua alla foce (Q = A*V, dove A è l’area della 

sezione considerata e V la velocità dell’acqua nella sezione). 
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Come si vede nel diagramma (Fig. 5.1.1), il bacino del Tevere è ricco di affluenti e 

subaffluenti, ma il fiume riceve la maggior parte delle sue acque dalla riva sinistra, dove 

ha come adduttori principali il sistema Chiascio-Topino, il Nera (che raccoglie le acque 

del fiume Velino) e l'Aniene. I tributari della riva destra sono il Nestore, il Paglia (con il 

Chiani), e il Treja, a cavallo tra le province di Roma e Viterbo, attorno al quale, in 

consorzio fra i comuni di Mazzano Romano e Calcata, è stato costituito dal 1982 il 

Parco regionale Valle del Treja. 

Il Tevere entra nella provincia di Roma all’altezza del comune di Ponzano Romano e, 

per un lungo tratto (circa 20 Km), fa da confine tra la stessa provincia di Roma e quella 

di Rieti.  

Questo tratto di fiume che attraversa territori adibiti all’agricoltura, riceve l’apporto di 

alcuni modesti affluenti.  

Fig 5.1.1 Affluenti del fiume Tevere 
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Fino al confine con il comune di Roma, il territorio circostante il Tevere pur 

continuando ad essere prevalentemente agricolo, incomincia a subire l’impatto crescente 

dell’urbanizzazione, in fig. 5.1.2 è visibile l’effetto urbano crescente, che tende a 

sostituire l’inquinamento agricolo; aumenta il deflusso nel bacino di N e P al diminuire 

della superficie agricola e al crescere degli input civili e industriali che si sommano a 

quelli agricoli e zootecnici 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.1.2  aumento dell’inquinamento di origine urbana lungo il corso del Tevere 
(elaborazione su dati Regione Lazio,2007) 
 

Infatti man mano che ci si avvicina verso la diga di Castel Giubileo, aumentano gli 

insediamenti abitativi. Su questo tratto di fiume, si riversano le acque di numerosi ed 

importanti affluenti.  

Tra la diga di Castel Giubileo e Ponte Milvio si alternano aree verdi, parzialmente 

adibite a scopo agricolo e piccole industrie. Sull’ansa di Grottarossa, il Tevere riceve le 

acque del fiume Aniene, che gli incrementa a quasi 240 mq/sec la portata media.; le 

acque del Tevere, a valle del depuratore e specialmente a valle dell’immissione 

dell’Aniene, sono altamente inquinate. 

Dal Ponte Milvio al Ponte Marconi, il Tevere attraversa lentamente la città di Roma.  

Dal Ponte Marconi al Ponte di Mezzocammino (G.R.A.) si incontrano terreni agricoli, 

insediamenti industriali (nell’ansa Magliana) ed il depuratore di Roma Sud.  

Proseguendo il suo corso, oltre la città, sfocia nel Mar Tirreno, non più ad Ostia come 

un tempo, ma a Fiumicino, in un delta di due soli bracci, uno naturale detto Fiumara 

quantità di N e P nel Tevere  al variare dell'agricoltura e 
dell'urbanizzazione (dalla provincia di Viterbo  alla foce)
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grande (vengono scaricate le acque reflue provenienti dal depuratore di Ostia) e l'altro 

artificiale (il Canale di Traiano), che delimitano l'Isola sacra (Arpalazio, 2005). 

Si ritiene che la depurazione degli scarichi urbani di circa tre milioni di abitanti sia 

insufficiente a causa di deficienze strutturali e funzionali della rete fognaria che 

impediscono l’ottimale trattamento dei liquami. Prima del tratto urbano, a Nord del 

G.R.A., le capacità di diluizione e autodepurazione del fiume sono in grado di 

mantenere il livello di inquinamento organico del fiume ad un livello basso, tale da non 

determinare alterazioni significative del grado di ossigenazione. Invece a Sud del 

G.R.A.,dopo il tratto urbano la situazione peggiora decisamente. 

Infatti gli scarichi urbani e le acque altamente inquinate dell’Aniene producono un 

brusca diminuzione della qualità delle acque che si ripercuote sul bilancio dell’ossigeno 

(Pagnotta, 1995) 

5.2 - Siti di studio 

La conoscenza della qualità delle acque è indispensabile per qualunque azione di 

pianificazione ambientale, soprattutto in un territorio come quello della provincia di 

Roma, sottoposto a notevoli pressioni di origine antropica.  

A Roma sono presenti quattro grandi depuratori, quello di Roma Nord all’altezza di 

Castel Giubileo, a Roma Sud all’altezza di Eur-Magliana (Fig. 5.2.1) ed i depuratori 

Ovest (Ostia) ed Est. 

Il lavoro è stato effettuato soffermandoci sulle differenze riscontrate a monte e a valle 

dei depuratori di Roma Nord all’altezza di Castel Giubileo e Roma Sud all’altezza di 

Eur-Magliana in quanto essi hanno un bacino di utenza molto più elevato rispetto ai 

depuratori Ovest (Ostia) ed Est . 

Si escludono pertanto i due restanti grandi depuratori del sistema Roma; il depuratore di 

Ostia perché fuori dal G.R.A. e quello di Roma Est che scaricando i suoi prodotti lungo 

il fiume Aniene, affluente del Tevere a valle del depuratore di Roma Nord, contribuisce 

all’inquinamento totale del Tevere,  con  effetti sinergici e cumulativi rilevati nel 

presente studio all’altezza del depuratore di Roma Sud.  

L’efficienza di depurazione dei due depuratori considerati, è aumentata negli ultimi 

quindici anni sia in termini di consumi energetici che di m3 di acqua trattata (ACEA, 

2006). Pertanto ci si attende che a parità di altre sorgenti di perturbazione (es. fosfati e 

nitrati dell’agricoltura urbana) sia migliorata la capacità dei due depuratori di mantenere 

preservato lo stato di salute del Tevere nel suo tratto di attraversamento urbano (entro il 

G.R.A.) qui considerato.  
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5.3 

- 

Metodologia seguita sul campo  
I dati e i campioni sono stati raccolti in due periodi di 30 gg, uno invernale, tra 

novembre e dicembre 2007 ed uno estivo, tra giugno e luglio 2008. Per le campagne 

invernale ed estiva, sono state scelte in totale otto stazioni di campionamento. Più 

dettagliatamente, nello studio invernale sono state scelte quattro stazioni, due per 

ciascuno dei depuratori (Roma Nord: fig. 5.3.1 e Roma Sud: fig. 5.3.2). Rispetto al 

punto di immissione dei reflui nel Tevere, le due stazioni di campionamento sono state 

collocate a monte (NM e SM), circa 200m, e a valle (NV e SV) circa 250 – 500m. Per la 

campagna estiva 2008, per raddoppiare lo sforzo di campionamento, sono state scelte 

per ogni sito a N e a S, due ulteriori stazioni (a monte e a valle dei depuratori). Le 

quattro stazioni aggiuntive erano distanti circa 100 m dalle quattro stazioni invernali. 

Pertanto il totale delle stazioni utilizzate per l’estate 2008 era di otto, denominate, per i 

siti a nord,  “nord monte a “(NMA) e  “ nord monte  b” (NMB) mentre quelle poste a 

Roma          
Nord 

Roma          
Sud 

Fig 5.2.1 Localizzazione delle aree di campionamento e degli scarichi dei due depuratori considerati 
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valle “ nord valle a” (NVA) e “nord valle b” (NVB), lo stesso criterio è stato utilizzato 

per i siti di Roma sud.  

 

 

   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

La metodologia di raccolta dati e campioni seguita è stata la stessa per le due campagne. 

L’unica differenza tra 2007 e 2008 consiste quindi nel raddoppio dello sforzo di 

campionamento. Lo studio della colonizzazione e decomposizione dell’input detritico 

Figura 5.3.2_  Area di campionamento, sito Sud (Eur-Magliana) 

 

Figura 5.3.1_  Area di campionamento, sito Nord (Castel Giubileo) 
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alloctono è stato effettuato tramite l’utilizzo di pacchi fogliari, volti a simulare un 

naturale accumulo detritico.  

Durante l’inverno 2007, sono stati posti nelle quattro stazioni un totale di 56 pacchi 

fogliari (24 da 30 g e 32 da 5 g), mentre per l’estate 2008 un totale di 112 pacchi 

fogliari (48 da 30 g e 64 da 5 g). Pacchi supplementari da 5g, sono stati preparati e 

impiegati in laboratorio per determinare il peso delle ceneri e la materia organica al 

tempo 0 del processo decompositivo. Per studiare la colonizzazione e la 

decomposizione dell’input detritico alloctono, è stata utilizzata in questo studio la canna 

comune Arundo donax L., poiché si rinviene frequentemente lungo il Tevere, in densi 

aggruppamenti dominanti la vegetazione ripariale e si ritiene pertanto che costituisca 

una frazione significativa dell’input trofico basale. La canna domestica viene 

classificata nell’elenco delle piante vascolari spontanee del Lazio (Anzalone, 1984 e 

1996) come una specie piuttosto frequente, talora molto comune e probabilmente 

spontaneizzata, cioè sfuggita a coltura.  

Le foglie di canna utilizzate provengono tutte da un vasto canneto nei pressi del Ponte 

Marconi. E’ infatti preferibile raccogliere le foglie in un’unica stazione, lungo il corso 

del Tevere, al fine di garantire omogeneità del campione. In fase di raccolta del 

materiale fogliare si è tenuto conto che sono necessari circa 500 g in peso fresco per 

ottenere 100 g in peso secco. Una volta raccolte le foglie sono state trasportate in 

laboratorio e poste ad essiccare in stufa a 60°C per 72 h.  I pacchi fogliari sono stati 

ottenuti pesando prima le foglie con una bilancia analitica Metter AC 100 (±0,0001 g) e 

successivamente sono state inserite in sacchetti di rete di polietilene con maglia di luce 

di 9 mm (fig. 5.3.3).  

Figura 5.3.3_ Pacchi da 30 g                          
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I pacchi prima di essere collocati in situ sono stati  inumiditi per 30 minuti a bagno in 

acqua distillata.                                                                 

In ciascuna stazione di campionamento i pacchi sono stati fissati lungo una sagola alla 

distanza di 1 m circa l'uno dall’altro ottenendo: 

- due filari da 4 pacchi da 5 g per stime quantitative sulla perdita di peso fogliare e 

della decomposizione del detrito vegetale; 

- un filare da 6 pacchi da 30 g ,utilizzati come trappole, per lo studio della 

colonizzazione dei macrodetritivori.  

Al momento della deposizione e dei prelievi dei pacchi sono state prese misure dei 

principali parametri chimico-fisici dell’acqua (temperatura, concentrazione di ossigeno 

disciolto, pH, idrodinamismo), e raccolti due campioni di 50 cm3 sedimento di fondo (in 

totale 24 nel 2007 e 48 nel 2008) utilizzando contenitori sterili in plastica, i quali sono 

stati conservati in laboratorio a –20°C per  la successiva determinazione della materia 

organica in essi presente.  

Sono stati inoltre raccolti dal fondo, campioni di detrito vegetale, per la successiva 

determinazione dei segnali isotopici del 13C e 15N. Durante la fase estiva 

dell’esperimento sono stati prelevati campioni di acqua fluviale alle estremità N e S del 

tratto fluviale studiato, all’inizio (T0) e alla fine del campionamento (T2). Questi 

campioni sono stati quindi impiegati per la misurazione del BOD5 in laboratorio. 

I pacchi relativi allo studio della  comunità di macroinvertebrati detritivori per le otto 

stazioni sono stati prelevati nel seguente modo: 

- i pacchi da 30 g dopo 15 gg. di immersione per stime quantitative sulla comunità 

detritivora (selecting n° specie e abbondanza).  

- metà dei pacchi da 5 g  dopo 15 gg. di immersione per una prima valutazione (tempo 

1) della decomposizione fogliare e la restante metà dei pacchi dopo ulteriori 15 gg. 

(tempo 2), ossia 30gg dall’inizio dell’esperimento, per una completa valutazione della 

perdita di substrato fogliare. 

I pacchi sono stati trasportati in laboratorio mediante contenitori termici, posti nella 

camera termostatata a 18°C, quindi sistemati in vaschette di plastica con acqua del 

biotopo in attesa di selecting. 
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5.4 - Metodologia seguita in laboratorio 
 

Per valutare l’efficienza del processo di decomposizione del detrito nelle otto stazioni,  

sono stati analizzati:  

l’intensità della colonizzazione fungina attraverso l’analisi del contenuto in 

ergosterolo dei 64 pacchi da 5 g. Da ciascuno di questi, sono stati estratti 6 dischetti 

fogliari  (diametro 0,9 cm), 3 dei quali servivano come valore di riferimento per il peso 

secco e 3 per l’estrazione e misura quantitativa dell’ergosterolo. Quest’ultima è stata 

effettuata con cromatografia liquida HPLC (high-performance liquid chromatography), 

sui campioni fogliari rimasti in acqua 15gg (Tempo 1) e sui restanti campioni prelevati 

al Tempo 2. Per l’esperimento estivo si è preferito limitare questa analisi ai soli 

campioni del Tempo 1, per via della forte lisciviazione e deterioramento del materiale 

vegetale, osservata al momento del ritiro dei pacchi da 5 g, al Tempo 1. La 

determinazione della biomassa fungina nella lettiera fogliare o in altri substrati solidi ha 

a lungo incontrato difficoltà. La dispersione delle ife all’interno del substrato infatti 

impediva la facile separazione dei miceli fungini dai tessuti vegetali rendendo 

inefficienti sia i metodi ottici che meccanici. Per superare questo problema si utilizza un 

metodo in grado di quantificare un costituente cellulare che è specifico dei funghi e che 

si riscontra in quantità piuttosto costante nel micelio. A questo scopo i due principali 

costituenti utilizzati sono la chitina, che è la componente principale della parete 

cellulare dei funghi eumiceti, e l’ergosterolo che è il maggior componente di membrana, 

ma nel caso di determinazione di biomassa metabolicamente attiva l’uso 

dell’ergosterolo sembra essere migliore. Per la HPLC è stato utilizzato un cromatografo 

Waters 600 controller-pump, photodyode array detector 996, in seguito ad estrazione 

lipidica in metanolo dell’ergosterolo. La procedura per l’estrazione prevede il prelievo 

di 3 dischetti da 0,9 mm Ø di materiale vegetale che vengono immersi in metanolo 

(5ml) e conservati a una temperatura di -20C° al buio, al massimo per una settimana. Al 

campione così trattato viene aggiunto 0.5 ml di BHT (butylated hydroxytoulene) che ha 

una funzione antiossidante. L’estrazione viene effettuata per  riflusso in metanolo 

assoluto per 2 ore a T=70 °C in bagnomaria. Dopo aver rimosso il campione viene 

aggiunto all’estratto una soluzione alcolica di KOH (1 ml per campione, in 

concentrazione 12g (KOH)/ 100 ml di acqua distillata o bidistillata) e  continuata 

l'estrazione a 70°C per 30 minuti. Al termine di tale operazione in ogni campione viene 
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aggiunto 1 ml di acqua bidistillata per bloccare la reazione.  L’ergosterolo viene rimosso 

dalla base alcolica per ripartizione in pentano 10ml la prima ripartizione e 5 ml e la 

seconda e terza ripartizione (10 ml : 5ml : 5ml). Il pentano viene poi eliminato per 

evaporazione a 30°C (bagnomaria) sotto flusso d’azoto e l’ergosterolo portato a secco 

viene solubilizzato in 1 ml di metanolo e conservato a 0° C in assenza di luce. A questo 

punto il campione è pronto per l’analisi dell’ergosterolo, effettuata tramite HPLC. Il 

picco dell’ergosterolo è a 280 nm. La quantità di ergosterolo, nel materiale fogliare, è 

stata quindi determinata tramite la retta di taratura costruita con concentrazioni note di 

ergosterolo standard.  

la perdita in peso (peso secco) e di materia organica del detrito vegetale. Nel primo 

caso pesando il materiale fogliare residuo dei pacchi da 5 gr ritirati dal Tevere. Nel 

secondo caso, esaminando il contenuto di materia organica, al netto delle ceneri 

(AFDM), dei pacchi fogliari da 5 gr nel corso della loro permanenza in acqua; al Tempo 

1 (15gg) e al tempo 2 (30gg) per i rimanenti pacchi, più quattro pacchi preparati 

precedentemente in laboratorio per calcolare il tempo 0. Per la determinazione della 

materia organica, a partire dal peso secco e dalle ceneri, il contenuto fogliare di ciascun 

pacco è stato sminuzzato e posto in crogioli dal peso noto, precedentemente puliti, e 

pesati con bilancia Mettler AC 100 (0,0001 g) per ottenere il peso secco comprensivo 

delle ceneri. Successivamente i crogioli, sono stati sottoposti a combustione in muffola 

(fig. 5.4.1) a 550°C per sei ore. Sono state così ottenute le ceneri del materiale detritico, 

poi pesate con bilancia di precisione (modello Sartorius P 225 D)  in condizioni anidre, 

con una precisione di 10-4 grammi. 

                                             

                                                             Figura 5.4.1_ Crogioli in muffola 
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Effettuata la pesata sono state applicate le seguenti relazioni : 

peso secco materiale fogliare= (peso crogiolo + materiale fogliare disidratato) - peso 

crogiolo;  

peso ceneri materiale fogliare = (peso crogiolo + ceneri) - peso crogiolo  

I risultati sono stati espressi in g. 

Da questi si è ricavato: 

AFDM % (o AFWD %) = (peso secco – peso ceneri/ peso secco) x 100 

L’andamento nel tempo della materia organica, e quindi del processo di 

decomposizione, è stato confrontato con il modello esponenziale negativo, utilizzando i 

dati di AFDM dei pacchi fogliari da 5 g, tramite la relazione esponenziale negativa W t 

= W0 e –kt  (Olson 1963). 

Il contenuto di materia organica (AFDM) dei sedimenti, raccolti all’inizio 

dell’esperimento (Tempo 0) e al momento dei prelievi dei pacchi (Tempo 1 e Tempo 2).  

Seguendo un procedimento, analogo a quello sopra descritto, si è ottenuto il peso secco  

e quello delle ceneri. Nel dettaglio, una volta scongelato, il sedimento è stato setacciato 

manualmente in modo da poter separare una frazione più grossolana (CPOM) da una 

più fine (FPOM).  

Il sedimento è stato quindi posto ad essiccare a 60° C per 72 ore e pesato in condizioni 

anidre, con la  bilancia Mettler AC 100 (0,0001 g), per poterne esprimere il peso come 

percentuale sul totale della quantità iniziale di sedimento considerata. Successivamente, 

per determinare il contenuto in materia organica libera da ceneri (Ash Free Dry Mass, 

AFDM), il sedimento è stato posto in muffola a 550°C per 6 ore.  

Le ceneri residue sono state pesate con la bilancia modello Sartorius P 225 D, con 

precisione di 10-5 grammi, ed il contenuto di materia organica è stato determinato 

sottraendo il valore così ottenuto, dal peso secco iniziale del sedimento, con la 

relazione: 

AFDM % = (peso secco – peso ceneri / peso secco) x 100 

 

5.4.1 - BOD (Biological Oxigen Demand) delle acque del Tevere 
 
Il carico inquinante generato dalle fonti localizzate e diffuse, espresso in termini di 

BOD rappresenta il carico delle sostanze organiche biodegradabili immessa nei corpi 

idrici. Il BOD5 esprime la quantità di ossigeno necessaria per l’ossidazione biochimica 
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di composti organici. La determinazione del BOD5 indica la quantità di ossigeno 

consumato, al buio alla temperatura di 20°C, in un tempo di incubazione fissato 

convenzionalmente in 5 giorni. Può essere usato per stimare la qualità generale 

dell’acqua e il suo grado di inquinamento. Inoltre, è usato come parametro di misura per 

valutare l’efficienza degli impianti di trattamento delle acque reflue. All’inizio e al 

termine della seconda campagna di campionamento (giugno-luglio 2008) sono stati 

prelevati campioni per l’analisi del BOD nelle stazioni a monte e a sud del tratto 

esaminato (NMA e SVB). I campioni sono raccolti con apposito recipiente di vetro, 

conservati a 4°C  durante il trasporto in laboratorio,  secondo la procedura indicata 

dall’IRSA (IRSA-CNR, 2003), e misurata la quantità di ossigeno consumata dai 

campioni. Lo strumento utilizzato è stato il B.O.D. sensor della VELP Scientifica. Si 

tratta di un sensore che si avvita direttamente sul recipiente di incubazione del 

campione. Esso  misura la variazione della pressione di CO2 al variare del consumo di 

ossigeno da parte dei microrganismi. Un microprocessore  controlla il trasduttore di 

pressione, permettendo la traduzione dei valori di pressione in valori di B.O.D. 

(l’apparecchio memorizza 5 misure di B.O.D.  ad intervalli di 24 ore). 

 

5.4.2 - Selecting della comunità di macrodetritivori 
 

In laboratorio è stato effettuato il selecting della comunità macrobentonica che ha 

colonizzato i pacchi fogliari da 30g. Il riconoscimento dei taxa e conteggio individui è 

stato effettuato, sia sui pacchi da 30 g che sui pacchi da 5 g, entro un giorno dalla 

raccolta per evitare fenomeni di anossia-decomposizione del campione. La 

determinazione sistematica si è spinta, ove possibile, fino al livello di riconoscimento di 

genere/specie.  

Al fine di definire i diversi gruppi trofici che costituiscono le comunità 

macrozoobentoniche, è stato attribuito a ciascuna unità sistematica il ruolo trofico-

funzionale e la modalità di sfruttamento della risorsa:  

• predatore, 

• detritivoro filtratore-raccoglitore (collector), 

• detritivoro raschiatore (scraper), 

• detritivoro trituratore (shredder).  
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5.4.3 - S.I.A. Analisi degli isotopi stabili 13C e 15N 
 

Il flusso del carbonio negli ecosistemi può essere studiato sfruttando la capacità delle 

specie vegetali di incorporare  gli isotopi del carbonio 12C e 13C in proporzioni differenti 

che dipendono dalla caratteristica via foto sintetica del gruppo vegetale di appartenenza. 

Le alghe bentoniche e il fitoplancton possono essere distinte in questo modo. Gli 

animali che derivano il proprio carbonio da un certo gruppo di piante, avranno lo stesso 

rateo dell’isotopo stabile di carbonio della loro fonte di cibo. Il rateo cambia in 

proporzione diretta con l’eterogeneità dei gruppi di piante nella dieta. L’arricchimento 

di 13C e di 15N, indicano rispettivamente le diverse fonti del flusso energetico legato al 

carbonio e il livello trofico dei consumatori della catena alimentare. Per ogni stazione di 

campionamento, gli esemplari di ogni taxon rinvenuto sono stati sottoposti all’analisi 

dei sopramenzionati isotopi stabili. I contenuti isotopici sono stati espressi in unità “δ” 

come la differenza relativa (0/00) tra il campione e lo standard di riferimento secondo la 

formula δ13C (oppure δ15N) (0/00)= [(R campione/R standard)-1]x1000 dove R è il 

rapporto isotopo pesante/isotopo leggero dell’elemento considerato. Per la preparazione 

dei campioni faunistici destinati a questo tipo di analisi si è proceduto come segue:1) 

animali a corpo molle (irudinei, platelminti, ecc.) liofilizzati  alla T di -24°C per 24 ore ; 

2) gasteropodi sciolti in soluzione di HCl 1M per 12-24 ore per eliminare le conchiglie e 

poi sciacquati in acqua distillata. Gli animali dei punti 1 e 2 insieme a quelli già 

disidratati in stufa vengono polverizzati con pestello e mortaio in agata per ottenere 

polvere fine e omogenea (Post 2002, Darnaude et al. 2004). 

Lo stesso procedimento è stato seguito per i campioni della flora e del detrito basale dei 

pacchi fogliari. Di ogni campione è stata prelevata una quantità compresa tra 0,15 e 0,20 

mg (Post 2002), in duplice replica, posta in Tin capsules for solids di 3,5 x 5 mm, 

ridotte in forma cubica per essere  inserite nell’autocampionatore dell’analizzatore. 

Infatti i campioni sono stati successivamente sottoposti all’analisi degli isotopi stabili 

tramite un Analizzatore Elementare (AE) Carlo Erba accoppiato ad uno Spettrometro di 

Massa a Flusso Continuo per frazioni di isotopi Finnigan Delta Plus presso il laboratorio 

I.G.A.G del C.N.R. di Roma.  

Le Tin vengono incenerite a 1800°C e dei gas di combustione passano allo spettrometro 

di massa solo la CO2 e l’N2 dei quali viene rilevata la concentrazione di isotopo stabile. 

Per tutte le analisi isotopiche è stato usato come standard di riferimento il cicloesanone-

2,4-dinitrofenilidrazone (C12H14N4O4).  



 62 

I risultati isotopici sono stati espressi in termini di δ(X), i quali indicano le differenze 

relative in parti per mille tra campione e standard di riferimento mediante l’equazione: 

 δ(X) = [(Rcampione / Rstandard) – 1] x 1000  

(Ponsard e Arditi 2000, Vander Zanden e Rasmussen 2001, Woodward e Hildrew 2002);  

dove:  

δ = deviazione del rapporto isotopico di un campione relativa a quella di un campione di 

riferimento  

x = massa dell’isotopo pesante (15 per N, 13 per C)  

E = elemento in questione (C o N)  

R = rapporto tra l’isotopo pesante e quello leggero (15N/14N o 13C/12C). 

Gli standard utilizzati sono rispettivamente PeeDee Belemnite (PDB) per il Carbonio e 

l’Azoto atmosferico (N2 Air) per l’Azoto (Peterson & Fry, 1987). 

I dati finali sono stati corretti tramite normalizzazione (standardizzazione delle curve), 

ottenuta dai valori degli standard di riferimento. 

 

5.5 - Analisi dati 
 

• La diversità delle comunità nei vari pacchi fogliari è stata calcolata mediante 

l’indice di diversità di Shannon & Wiener (1949) : 

 

Hs= −∑ Pi ln Pi 

dove : 

Pi= probabilità di importanza per ciascuna specie = ni /N 

ni= numero di individui per ciascuna specie 

N= numero di individui totale 

 

• La similarità tra i 4 siti è stata calcolata mediante la formula: 

 

S= 2C/ A+B   (Sørensen, 1948) 

dove: 

A= numero di specie nel campione A 

B= numero di specie nel campione B 

C= numero di specie comuni ad entrambi i campioni 
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• Calcolo dei parametri e metrica di rete: 

utilizzando i dati di censo sono state costruite matrici di abbondanza e successivamente 

con l’ausilio del software Foodweb correlati i valori di abbondanza tra ogni coppia di 

specie. Dai coefficienti di correlazione (r) sono state costruite matrici di r; il segno di 

tale coefficiente viene preso come indicatore della natura delle interazioni fra specie, 

predatorie per correlazioni positive e di competizione per valori negativi.  
Le matrici di r hanno costituito la base per il calcolo del numero delle interazioni e 

dunque dei successivi parametri di rete:  

- link per specie:  L / S 

- connettanza minima: c = L*2 / [S(S-1)] 

una volta costruite le matrici di interazione i valori delle firme isotopiche dell’azoto di 

ogni taxon  hanno consentito di eliminare le cosiddette interazioni “non senso”, come le 

interazioni positive riscontrate tra due taxa detritivori, ovviamente prive di significato. 

Per fare questo sono state considerate interazioni non senso tutte quelle interazioni 

positive tra coppie di taxa detritivori o tra taxa la cui differenza di firma isotopica 

cadesse fuori dal range di variazione pari a 3.4 ‰ ± 1‰, in base a quanto espresso 

precedentemente. 

Sono state inoltre analizzate le distribuzioni del numero di interazioni trofiche ( links 

positivi ) per taxon e delle forze di interazione relative a tali interazioni interspecifiche 

la trasformazione delle matrici di interazione binarie ( 1-0 ) ha permesso la costruzione 

di diagrammi di rete trofica tramite software Ucinet 6.0.  

• Test statistico Anova: 

nello studio è stata utilizzata la three-way ANOVA che permette di studiare l’effetto di 

due fattore (ovvero di due variabili in ingresso che influenzano il sistema) su di un 

sistema.  

Nello studio della decomposizione è stata utilizzata l’analisi della varianza (ANOVA) a 

1 o 2 vie (sito e/o stazione) e l’analisi della covarianza (ANCOVA) considerando il 

tempo come covariata dell’andamento della decomposizione. 

 

 
 

6 - RISULTATI E DISCUSSIONE 

6.1 - Variazioni chimico fisiche dell’ambiente studiato  
Sono stati presi in esame i parametri chimico fisici a monte e valle degli sbocchi dei 

depuratori al fine di valutarne gli effetti  sul processo di decomposizione imputabili 
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all'influenza degli scarichi. I risultati dei due periodi stagionali, inverno 2007 ed estate 

2008 sono riportati nella sottostante tab. 6.1.0. 

 

Periodo invernale 2007: i parametri chimico-fisici riferiti a ciascun sito sono riportati 

in tab. 6.1.1 e fig. 6.1.2.  

Riguardo l’idrodinamismo, durante il periodo di raccolta dati, i siti esaminati (in due 

casi anse fluviali) non hanno un regime di corrente apprezzabile. 

La temperatura aumenta progressivamente dal sito Nord al sito Sud ed in entrambi i siti 

a valle è più elevata rispetto a monte. La concentrazione dell’ossigeno è minore in 

entrambi i siti a valle, laddove ipoteticamente l’aumento di materia organica può portare 

a una maggiore attività degli organismi decompositori che mineralizzano la materia 

organica consumando ossigeno. Il pH invece è maggiore in entrambi i siti a monte.  

 

                   Tabella 6.1.1 Parametri chimico-fisici medi 

 Temperatura 

(T°C) 

Dev. st Ossigeno 

(mg/l) 

Dev. st. pH Dev. st 

NM 10,82 ±0,06 8,83 ±0,16 7,67 ±0,06 

NV 11,03 ±0,03 8,72 ±0,07 7,26 ±0,34 

SM 11,13 ±0,01 8,02 ±0,05 7,34 ±0,10 

SV 11,85 ±0,06 7,52 ±0,12 7,25 ±0,30 

 

 

Tab. 6.1.0 

 
temperatura 
superficiale °C ossigeno mg/l saturazione % pH  

 inverno estate inverno estate inverno estate inverno estate 
NM 10,82 23,11 8,83 7,29 80 84 7,67 7,91 
NV 11,03 22,8 8,72 7,24 80 83 7,26 7,88 
SM 11,13 22,54 8,02 6,75 72 76 7,34 7,81 
SV 11,85 22,35 7,52 6,22 68 69 7,25 7,78 
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VARIABILI CHIMICO-FISICHE
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Figura 6.1.2  Andamento dei valori medi dei parametri chimico–fisici delle quattro 

stazioni di campionamento lungo l’asta fluviale. 

  

Periodo estivo2008:  i parametri chimico-fisici rilevati sono riportati in tab. 6.1.3. 

La temperatura tende a diminuire da Nord verso Sud di circa 1°C ma non si riscontrano 

differenze significative (t-test n.s.) tra i siti posti a monte e valle dei depuratori (Fig. 

6.1.4). 

Per quanto riguarda la concentrazione dell’ossigeno non si riscontrano grandi differenze 

tra i siti a monte e valle del depuratore di Roma Nord, mentre nella stazione di Roma 

Sud la concentrazione di ossigeno diminuisce a valle (one way ANOVA F3,20= 7,53 p< 

0,001453; NM e NV diverso da SV, post hoc tukey HSD test p< 0,004), laddove 

l’aumento di materia organica potrebbe aumentare l’attività degli organismi 

decompositori che mineralizzano la materia organica consumando ossigeno (Fig. 6.1.5). 

Tali risultati sono confermati anche valutando la concentrazione di ossigeno in termini 

di saturazione % (tenendo quindi conto della temperatura).  Questo potrebbe indicare 

che il depuratore non influisce nei siti di Roma nord ma ha un'influenza nei siti di Roma 

sud. 

Il pH (Fig. 6.1.6) invece assume un andamento abbastanza costante negli otto siti 

campionati con due piccoli picchi osservati nelle stazioni di NMA e NVB (Tab. 6.1.3).  

E’ noto che il pH ideale dei corpi idrici superficiali biologicamente attivi è vicino alla 

neutralità (Bertoni, 2001 op. cit), in accordo con i risultati ottenuti. La non prevedibilità 

dell’andamento del pH può essere dovuta al fatto che ci sono negli otto siti analizzati 

alcuni scarichi che immettono sostanze eterogenee. 
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Tab.  6.1.3  Parametri chimico fisici ottenuti dalle medie dei tre tempi di campionamento 

 

                             Fig. 6.1.4 Andamento della temperatura lungo l’asta fluviale  

 

Stazioni T° Dev.st. O2 Dev.st. ph Dev.st. Saturazion
e % 

NMA 23,18 2,29 7,31 0,37 8,02 0,25 85 
NMB 23,06 2,33 7,28 0,42 7,81 0,45 83 
NVA 22,63 2,2 7,18 0,5 7,71 0,33 81 
NVB 22,98 2,42 7,3 0,26 8,06 0,18 85 
SMA 22,37 1,68 6,84 0,79 7,72 0,28 78 
SMB 22,72 1,31 6,66 0,58 7,9 0,1 75 
SVA 22,2 2,09 6,17 0,42 7,72 0,25 68 
SVB 22,54 1,65 6,28 0,43 7,85 0,42 70 
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Fig. 6.1.5 Variazione dell’ossigeno  lungo l’asta fluviale 

 

Fig. 6.1.6 Variazione del pH lungo l’asta fluviale in estate 

 

Nella Tab.6.1.7. sono riportati i risultati del BOD5, dei campioni prelevati agli estremi 

del tratto fluviale studiato (NMA e SVB), all’inizio e alla fine della campagna di 

raccolta dati estiva. I risultati sono confrontati con i dati ACEA e ARPA Lazio, degli 

anni 1994, 2005 e 2006. Le località Castel Giubileo e Mezzocammino coincidono con le 

stazioni NMA e SVB di questo lavoro. Il metodo seguito dall’ARPA per il BOD5 è 

quello IRSA-CNR (mg O2 Tempo 0- mg O2 al Tempo 5 gg),  i cui  risultati sono 

confrontabili con quelli espressi in ppm di O2 al quinto giorno dal BOD sensor, 

adoperato in questo studio.  
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6.2 - Analisi dei sedimenti 

Lo studio del processo decompositivo è stato analizzato studiando l'andamento della 

materia organica nel tempo nei sedimenti del fondo, dei punti di campionamento, a M e 

a V dei depuratori, in quanto questa è un indice della funzionalità ecosistemica. I 

risultati dei due periodi stagionali esaminati sono riassunti nella sottostante tabella 

6.2.0. 

 

 

 

 

 

 

Periodo invernale 2007. In Tab. 6.2.1 e in fig. 6.2.2 sono visibili le percentuali di 

materia organica (AFDM) presente nei sedimenti dei siti  al tempo iniziale (T0=giorno 

del posizionamento dei pacchi fogliari), al tempo 1 (T1=15 gg) e al tempo 2 (T2= 

30gg).  Il CV temporale ottenuto dalle medie T0-T1-T2 (periodo 30gg) esprime una 

crescente variazione lungo il gradiente NM-SV con un incremento medio a valle dei 

depuratori del 71%. Lo stesso parametro CV mostra, lungo l’intero tratto del Tevere 

studiato, ossia prendendo in considerazione le quattro stazioni, durante lo stesso 

periodo,  una variazione del 38%, di molto superiore al 17% osservato da precedenti 

lavori sul Tevere a Roma (Basset &Rossi, 1991; Rossi, 1992). 

  Castel Giubileo NMA 
BOD5 (mg/l) 1994 (*) 2005 2006 2008 
giu 2,2 3 3,6 0 
lug 2,2 1,2 2,1 15 
MEDIE 2,2 2,1 2,85 7,5 
  Mezzocammino SVB 
     
giu 5,9 2,4 2,7 7 
lug 5,9 2,4 2,1 3 
MEDIE 5,9 2,4 2,4 5 
(*) = media su 19 campioni mensili 

 

 
Tab. 6.1.7 risultati BOD5  nelle stazioni NMA e SVB comparati con dati ACEA e ARPA Lazio 

Tab. 6.2.0 

 sedimenti AFDM % 
 inverno estate 
NM 4,27 4,09 
NV 4,52 4,47 
SM 2,32 4,13 
SV 2,99 2,66 
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Periodo estivo 2008. In fig. 6.2.3 e in Tab. 6.2.4 è riportata la percentuale di materia 

organica (AFDM) presente nei sedimenti dei siti  al tempo iniziale (T0=giorno del 

posizionamento dei pacchi fogliari), al tempo 1 (T1=15 gg) e al tempo 2 (T2= 30gg).   

 

Fig. 6.2.2 Percentuale di materia organica presente nei vari siti ai tre tempi di campionamento estivo al 
tempo T0, T1 e T2. Sono riportate le medie e le deviazioni standard.  

0,000

1,000

2,000

3,000

4,000

5,000

6,000

NM NV SM SV

to
t1
t2

Tab. 6.2.1 Percentuale media di AFDM ai tre tempi di campionamento invernale 

 AFDM % AFDM % AFDM % media Dev.st Dev.st Dev.st 
 To T1 T2  To T1 T2 
NM 4,117 4,424 4,289 4,277 0,263 0,156 0,290 
NV 4,347 4,383 4,846 4,525 0,373 0,473 0,632 
SM 2,361 1,640 2,976 2,326 0,428 0,189 0,009 
SV 4,677 2,732 1,572 2,994 0,297 0,450 0,483 
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Dall'analisi dei sedimenti si riscontra in media un maggior contenuto di materia organica 

a nord rispetto ai siti a sud.  La quantità di materia organica può essere messa in 

relazione con la differente copertura vegetale riparia che è maggiore nei siti a Nord e a 

monte del depuratore di Roma Sud. Infatti l'input vegetale alloctono è direttamente 

proporzionale alla densità di specie arboree e arbustive (Conners & Naiman, 

1984;Bretschko, 1990). In fig 6.2.5 è stata fatta una media della concentrazione di 

materia organica riscontrata ai tre tempi di campionamento, al fine di evidenziare 

l'andamento di quest'ultima nelle otto stazioni  durante tutto il periodo dell'esperimento. 

Si riscontra un accumulo di materia organica nel sito nord posto a valle del depuratore, 

che può essere dovuto alla diminuzione della velocità del processo decompositivo come 

in effetti si è riscontrato riscontrato (vedi infra). A valle del depuratore di Roma sud 

invece vi è una marcata diminuzione della quantità di materia organica nei sedimenti 
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Fig 6.2 .3 Percentuale di materia organica presente nei vari siti ai tre tempi di 
campionamento estivo al tempo T0, T1 e T2. Sono riportate le medie e le deviazioni 

standard. 

 

Tab. 6.2.4 Percentuale media di 
AFDM ai tre tempi di 
campionamento estivo 

Stazioni T0 Dev. St T1 Dev.St T2 Dev.St 
NM 4,04 0,34 4,25 0,77 4 0 
NV 4,74 0,02 4,99 0,63 3,7 1,82 
SM 5,45 1,52 3,19 0,7 3,76 0,78 
SV 3,51 2,96 1,77 0,8 2,7 1,06 
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probabilmente dovuta a un minor input vegetale derivante da una minore vegetazione 

riparia in questo sito. Infatti in base a un rilievo speditivo, effettuato durante questo 

lavoro, sulla percentuale di copertura degli strati arborei e arbustivi delle specie 

rinvenute, comprese quelle della flora romana (Celesti Grapow  1995) la cui 

distribuzione interessa le aree di campionamento di questo lavoro, si può affermare che i 

siti di Roma nord e quelli posti a monte del depuratore di Roma sud sono ceratterizzati 

da una maggiore copertura vegetale. 

      

 

6.3 - Analisi dell’ergosterolo 

Nella sottostante tab.6.3.0 di sintesi dei risultati, emerge la forte differenza stagionale di 

concentrazione di ergosterolo e pertanto della colonizzazione microfungina strettamente 

connessa alla velocità del processo decompositivo. 
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Fig 6.2.5 Percentuale di materia organica presente nelle quattro stazioni di 

campionamento durante tutto il tempo dell’esperimento. 

Tab. 6.3.0 

 
µg ergosterolo/mg 
foglia 

 inverno estate 
NM 3,10 64,60 
NV 10,2 33,60 
SM 9,8 50,44 
SV 7,0 66,6 
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Periodo invernale 2007. I valori di concentrazione invernale sono circa 1/10 di quelli 

estivi.  Si riscontra una maggiore concentrazione di ergosterolo nei siti posti a valle del 

depuratore di Roma Nord e a monte del depuratore di Roma Sud (fig. 6.3.1). 

Considerando le medie e gli estremi del tratto studiato, a sud  si evidenzia un 

incremento di ergosterolo e la stazioni posta a valle del depuratore a Sud, presenta il 

doppio del valore trovato nelle acque del Tevere all’inizio della città. 

 

 

 

                            

.                

 

 

 

                     

Periodo estivo 2008. Nelle fig. 6.3.2 e tab. 6.3.3 sono riportati i risultati dell'analisi 

effettuata. In essa si riscontra una maggiore concentrazione di ergosterolo nei siti posti a 

monte del depuratore nord. A sud  invece si evidenzia un incremento di ergosterolo 

nelle stazioni poste a valle del depuratore. Risulta una differenza statisticamente 

significativa per i siti posti a monte e valle dei depuratori (two-way ANOVA, 

F1,4=17,96 p=0,013 post hoc NK p=0,036), in particolare la concentrazione di 

ergosterolo diminuisce a valle del depuratore di Roma nord mentre aumenta a valle del 

depuratore di Roma sud. Questo andamento può essere messo in relazione con la 

percentuale di materia organica rinvenuta nei sedimenti. L'aumento di ergosterolo a 

valle del depuratore di Roma sud potrebbe essere spiegata dalla presenza  di ceppi 

fungini particolarmente resistenti all'inquinamento organico (Rizzoni, 1995) ma anche 

alla maggiore concentrazione di nutrienti (N e P) che unita alla maggiore velocità della 

corrente, effettivamente misurata in quel sito, e quindi di ossigenazione, avrebbe 

determinato migliori condizioni per le colonie fungine (cfr. Pascoal & Cassio, 2004).  Si 

osserva una differenza statisticamente significativa nelle stazioni poste a valle di 
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    Fig.    6.3.1 Andamento della concentrazione di ergosterolo nelle quattro  stazioni di campionamento 
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entrambi i depuratori (two-way ANOVA, F1,4=17,96 p=0,013 post hoc NK p= 0,045)  in 

particolare a valle del depuratore di Roma nord vi è una diminuzione di ergosterolo 

rispetto il sito a monte, mentre a Roma sud vi è un trend inverso. Da ciò si evince che il 

depuratore non influenza allo stesso modo la concentrazione di ergosterolo nelle due 

stazioni. 

Fig. 6.3.2 Andamento della concentrazione di ergosterolo nelle quattro  stazioni di 

campionamento 

 

Tab. 6.3. 3 Quantità di ergosterolo nelle otto stazioni  

Stazioni µg Ergosterolo/mg foglia 
NMA 66,11 
NMB 63,16 
NVA 38,03 
NVB 29,23 
SMA 60,48 
SMB 40,35 
SVA 65,49 
SVB 67,8 

 

6.4 - Decomposizione del detrito 

Il processo ecosistemico decompositivo è stato studiato analizzando la riduzione della 

materia organica vegetale nel tempo. Nella sottostante tablla 6.4.0, vengono riassunti  i 

risultati ottenuti da questa ricerca,  sulla decomposizione, che saranno approfonditi nei 

paragrafi successivi, per i due periodi stagionali considerati.  
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Periodo invernale 2007. L’andamento della decomposizione del detrito fogliare nei siti 

presi in esame è mostrata in fig. 6.4.1 che riporta la percentuale di materia organica  al 

tempo iniziale (T0= giorno del posizionamento pacchi), al tempo 1 (T1= 14 gg.) e al 

tempo 2 (T2= 24-26 gg.). 

La materia organica dei pacchi fogliari diminuisce significativamente nel tempo 

seguendo il modello esponenziale negativo di Olson (1963); si osserva una differenza 

statisticamente significativa esclusivamente tra i due siti Nord e Sud (tab. 6.4.2). In 

particolare a Nord la velocità di decomposizione è maggiore rispetto al sito Sud. 

Sebbene entrambi i siti a monte presentino un k di decomposizione maggiore rispetto al 

k rinvenuto a valle, tale differenza non è statisticamente significativa (Anova three-

way). Pertanto durante il periodo invernale l’impatto dei reflui urbani sul processo 

ecosistemico  esaminato risulta più evidente sull’intero tratto fluviale, senza rivelare 

l’effetto di sorgenti puntiformi come i depuratori.  

 

Andamento della decomposizione nel tempo
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Figura 6.4.1_ Andamento della decomposizione nel tempo nei 4 siti 

 

          Tab. 6.4.0 

 
K decomposizione 
(AFDM %) 

 inverno estate 
NM 0,027 0,069 
NV 0,024 0,06 
SM 0,024 0,073 
SV 0,023 0,063 
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  Tabella 6.4.2. Valori calcolati con Anova 

three-
way Anova           
1-tempo, 2-nord/sud, 3-monte/valle       
  df MS df MS     
  Effect Effect Error Error F p-level 
1 2 10.40 32.00 0.05 222.50 0.00 
2 1 0.21 32.00 0.05 4.43 0.04 
3 1 0.04 32.00 0.05 0.78 0.38 
12 2 0.05 32.00 0.05 1.04 0.36 
13 2 0.01 32.00 0.05 0.20 0.82 
23 1 0.00 32.00 0.05 0.01 0.93 
123 2 0.05 32.00 0.05 1.02 0.37 

 

 

Periodo estivo  2008. Nelle fig. 6.4.3, 6.4.5 e nella tab. 6.4.4 sono mostrate le variazioni 

del peso dei pacchi fogliari nel tempo, che esprimono la velocità di decomposizione nel 

tratto urbano del fiume. Il tasso di decomposizione K rappresentato per ogni stazione è 

un tasso medio dei siti posti a monte e a valle dei due depuratori.  

La velocità di decomposizione non subisce vistose variazioni da nord a sud. D'altra parte 

se si considera ciascun depuratore, si riscontra una diminuzione della velocità del 

processo a valle degli scarichi . Da ciò si può concludere che gli scarichi hanno 

un'influenza negativa sul processo naturale di decomposizione del detrito fluviale. 

Fig. 6.4.3 Variazione della velocità di decomposizione  
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Tab. 6.4.4 Valori del k di decomposizione nei vari siti 

Stazioni  K di decomposizione 
( perdita % in peso) 

Medie Dev. Standard 

NMA 0,08   
NMB 0,06 0,07 0,02 
NVA 0,07   
NVB 0,05 0,06 0,01 
SMA 0,07   
SMB 0,07 0,07 0 
SVA 0,06   
SVB 0,07 0,06 0,01 

 

 



 77 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 6.4.5 Andamento della decomposizione nel tempo nei siti di campionamento, 
calcolata in base alla perdita di peso dei pacchi fogliari. 
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Il processo decompositivo è stato poi analizzando in base alla riduzione della materia 

organica vegetale nel tempo (Tab.6.4.6, fig.6.4.7 e Tab. 6.4.8). Il tasso di 

decomposizione K rappresentato in fig. 6.4.7 per ogni stazione è un tasso medio dei siti 

posti a monte e a valle dei due depuratori.  Al fine di valutare al meglio l'influenza dei 

depuratori sul processo decompositivo sono stati analizzati soltanto i siti più prossimi al 

depuratore. A tale scopo sono state prese in considerazione le stazioni di NMB e NVA 

per i siti posti a Nord, e i siti SMB e SVA per quelli posti a Sud. 

 

 

 

 

 

 

 

 

A nord non sono state riscontrate differenze significative sul tasso di decomposizione 

tra i due siti, da ciò si può dedurre che non vi sia nessuna influenza del depuratore in 

questa stazione. Le differenze osservate sono statisticamente significative solo nel sito 

di Roma Sud (ANCOVA a 1 via, F1,21= 4,54, p= 0,045); tale differenza può essere 

imputabile all’immissione dei reflui del depuratore e all'apporto delle acque del fiume 

Aniene, che si immette tra i due depuratori, con i suoi reflui urbani parzialmente trattati 

dal depuratore di Roma est (Pagnotta, op. cit.). Questo potrebbe confermare quanto 

sopra osservato, con il criterio della perdita di peso dei pacchi fogliari, riguardo  

l’influenza negativa degli scarichi sul processo naturale di decomposizione del detrito 

fluviale. Sembra quindi che durante il periodo estivo, il tratto urbano sottoposto agli 

scarichi (da NV a SV) non mostra evidenti peggioramenti del processo decompositivo, 

come atteso, rispetto alla stazione NM di ingresso del Tevere nella città.  

 

 

 

 

 

Tempo (gg) NM NV SM SV 

0 100 100 100 100 

15 28,80 26,08 25,88 29,17 

30 13,56 20,16 12,43 16,88 

Tab. 6.4.6  Percentuale media di materia organica rimasta nei tre tempi di campionamento. 
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Fig. 6.4.7 Andamento della decomposizione nel tempo in base alla materia organica rimasta nel materiale 

fogliare 

 

 

Tab. 6.4.8  Percentuale di materia organica rimasta nei tre tempi di campionamento 

Tempo 
(gg) 

NMA NMB NVA NVB SMA SMB SVA SVB 

0 100 100 100 100 100 100 100 100 
15 25,61 32 22,21 29,95 27,47 24,29 28,8 29,54 
30 9,12 18 15,68 24,65 15,25 11,62 20,31 13,44 
 

 

6.5 - La comunità macrobentonica detritivora 
Vengono illustrati in tabella 6.5.1 i  principali risultati relativi alla struttura della 

comunità dei macroinvertebrati delle otto stazioni esaminate, lungo il tratto urbano del 

Tevere nel periodo 2007.-2008, che sono nel seguito dettagliati secondo l’ordine 

cronologico delle due campagne di campionamento.  
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Periodo invernale 2007: la composizione totale delle entità sistematiche del 

macrobenthos trovata nei siti di Roma Nord e Roma Sud è riportata nelle tabelle   6.5.2 

A-B-C (www.catalogueoflife.org, 28/11/2008), dove vengono elencati i taxa 

complessivamente trovati sui pacchi fogliari ed i loro ruoli trofici. 

I diagrammi a torta nelle figure  6.5.3 A-B-C-D invece riassumono le abbondanze (in %) 

dei taxa rinvenuti nei siti monte e valle di Roma Nord e Roma Sud. 

I taxa rappresentati da pochi individui, che singolarmente non raggiungono lo 0,5 % del 

popolamento, sono stati sommati e rappresentati come un unico gruppo.  

Al termine del test Anova three-way è stato escluso  dalle successive elaborazioni uno 

dei pacchi  da 30 g di Sud valle poiché contenente solo 16 animali contro una media di 

circa 190, quindi significativamente diverso dalle restanti repliche. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 n. taxa diversità Hs n. individui n. taxa 
predatori 

n. taxa 
detritivori W2 BPC WPC 

inverno  estate  inverno  estate  inverno  estate  inverno  estate  inverno  estate  inverno estate inverno estate inverno estate 
siti              
NM 12 12 1,14 1,15 1038 1917 4 3 8 9 1,75 1,72 0,38 0,23 1,38 1,49 

NV 13 11 1,46 0,7 2472 3906,5 5 3,5 8 7,5 1,66 1,5 0,21 0,33 1,45 1,19 

SM 18 17 2,12 1,71 510 1410,5 6 7,5 12 9,5 1,6 1,7 0,6 0,32 1 1,38 

SV 13 11 1,9 1,45 1077 782,5 6 2,5 9 8,5 1,55 1,65 0,42 0,37 1,13 1,27 

Tab. 6.5.1 
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Tabella 6.5.2 A . Lista dei  macroinvertebrati campionati e loro habitus trofico nel sito Roma 

Nord (D = detritivori; P = predatori; E= erbivori).  

 
phylum classe ordine famiglia genere trofismo 

 

 

 

Arthropoda 

 

 

Malacostraca 

Amphipoda Gammaridae Echinogammarus D 

Isopoda Asellidae  D 

 

 

Insecta 

(larvae) 

Diptera Chironomidae Chironomus D 

Diptera (alia)   D 

Heteroptera Corixidae Micronecta P 

Odonata   P 

Tricoptera (spp.)   D 

 

 

Mollusca 

 

 

Gastropoda 

Pulmonata Physidae Physa D 

Prosobranchia Lymnaeidae Lymnea D 

Bithyniidae Bithynia D 

 

Basommatophora 

Planorbidae Planorbis D 

Ancylidae Ancylus D 

Annelida Hirudinea    P 

Oligochaeta Tubificidae   D 

Platyhelminthes Turbellaria Tricladida Dugesiidae Dugesia P 

 

 

Tabella  6.5.2 B. Lista delle specie di ittiofauna campionata e loro habitus trofico nel sito Roma 

Nord. (P = predatori) 

 

phylum classe ordine Famiglia genere trofismo 

Chordata Osteichtyes Perciformes Percidae Perca P 
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Abbondanza taxa 
NM  

14% 
2% 

7% 

67% 

1% 7% 2% Chironomidae 
Lymnea sp. 
Physa sp. 
Gammaridae 
Tricoptera 
Oligochaeta 
Altro 

 
Figura   6.5.3. A. Variazione delle abbondanze dei taxa nel sito Roma Nord monte nei pacchi da 

30 g 

 

 

 
Abbondanza taxa NV  

14% 
2% 

30% 

2% 

43% 

1% 5% 2% 1% 

Chironomidae 
Diptera 
Gammaridae 
Ancylus sp. 
Physa sp. 
Tricoptera 
Odonata 
Tricladida  
Altro 

 
Figura 6.5.3.B._ Variazione delle abbondanze dei taxa nel sito Roma Nord valle nei pacchi da 

30 g 
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Tabella 6.5.2 C  Lista dei  macroinvertebrati campionati e loro habitus trofico nel sito Roma 

Sud. (D = detritivori; P = predatori). 

phylum classe ordine famiglia genere specie trofismo 

 

 

 

 

Arthropoda 

 

 

Malacostraca 

Amphipoda Gammaridae Echinogammar

us 

 D 

 

 

Isopoda 

 

Asellidae 

Proasellus coxalis D 

Asellus aquaticus D 

Asellidae   D 

 

Insecta 

(larvae) 

Diptera Chironomidae Chironomus  D 

Diptera (alia)    D 

Odonata Libellulidae Crocothemis  P 

 

 

Mollusca 

 

 

Gastropoda 

Pulmonata Physidae Physa  D 

 

Prosobranchia 

Lymnaeidae Lymnea  D 

Bithyniidae Bithynia  D 

Valvatide Valvata  D 

 

 

Annelida 

 

Clitellata 

Arhynchobdell

ida 

Erpobdellidae Erpobdella  P 

Rhynchobdelli

da 

Glossiphoniidae Helobdella  P 

Piscicolidae Piscicola  P 

Oligochaeta Tubificidae    D 

Hirudinea     P 

Platyhelminthes Turbellaria  

Tricladida 

Dugesiidae Dugesia  P 

Dendrocoelidae Dendrocoelum  P 

Nematomorpha Nematoda     D 

 

 

Abbondanza taxa SM  

32%

2%

20%1%8%
6%

13%

5%
9% 4%

Chironomidae

Asellus aquaticus (L.)

Gammaridae

Erpobdella sp.

Bithynia sp.

Valvata sp.

Proasellus coxalis

Nematoda

Oligochaeta

Altro

 
Figura 6.5.3. C_ Variazione delle abbondanze dei taxa nel sito Roma Sud monte nei pacchi da 

30 g 
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Abbondanza taxa SV 

21%

1%

15%

2%
28%

4%

26%

3% Chironomidae

Physa sp.

Gammaridae

Asellus aquaticus (L.)

Proasellus coxalis

Oligochaeta

Nematoda

Altro

 
Figura 6.5.3 D_ Variazione delle abbondanze dei taxa nel sito Roma Sud valle nei pacchi da 30g 

 

 

Il numero di taxa in entrambi i pacchi fogliari (30 e 5 g) aumenta lungo il tratto del 

fiume ma si riduce a valle del depuratore Sud (fig. 6.5.4 A). 

Lo stesso si osserva in fig. 6.5.4 B dove è preso in considerazione solo il numero di taxa 

dei detritivori. 

Il numero totale di taxa di predatori (fig. 6.5.4 C) è maggiore a monte del depuratore 

Sud. 

 

Numero dei taxa delle comunità macrobentoniche studiate 
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Figura 6.5.4 A_ Andamento del numero dei taxa delle comunità macrobentoniche all’interno dei  

pacchi da 5 g e 30 g nei 4 siti 

 



 85 

Variazione dei taxa detritivori 
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Figura 6.5.4 B_ Variazione dei taxa dei detritivori nei 4 siti all’interno dei pacchi da 5 g e 30 g 

 

 

Variazione dei taxa predatori
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Figura 6.5.4 C_ Variazione dei taxa dei predatori nei 4 siti all’interno dei pacchi da 5 g e 30 g 

 

 

 

E’ stato messo in relazione il numero dei taxa predatori con quello dei detritivori  nei 4 

siti presi in considerazione. Si osserva che all’aumentare del numero di taxa di 

detritivori aumenta in maniera proporzionale il numero dei taxa di predatori in entrambe 

le taglie di pacchi (fig. 6.5.5). 
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Figura 6.5.5_ Relazione tra numero di taxa predatori e detritivori nei 4 siti in pacchi da 5 g e 30 g 

 

 

 

Se consideriamo il numero di individui totale che popolano le comunità dei 4 siti si può 

notare come i tricotteri, specie indicatrici di acque pulite, siano presenti solo nel sito 

Nord (fig. 6.5.6). La loro assenza a Sud potrebbe essere dovuta al fatto che in tale sito 

l’acqua sia più inquinata, in quanto nel tratto tra i due depuratori c’è l’immissione del 

fiume Aniene che scarica sostanze non trattate (Pagnotta, 1995, op.cit.; APAT, 2005). 

E’ importante notare la relazione inversa che lega gli asellidi con i gammaridi (fig. 

6.5.7); i primi hanno un elevato numero di individui a Sud e più precisamente a valle del 

depuratore e sono praticamente assenti nel sito Nord. I gammaridi invece sono più 

numerosi nel sito Nord e più precisamente a monte del depuratore. La presenza degli 

asellidi nel sito Sud può essere dovuta al fatto che questi organismi sono meno sensibili 

all’ inquinamento ed alle basse concentrazione di O2 (Bonadonna, 2000), al contrario dei 

gammaridi. 

Per quanto riguarda i chironomidi il numero di individui resta sostanzialmente simile tra 

i 2 siti a Nord ed a Sud con un aumento a valle. I chironomidi sono gli organismi meno 

sensibili alla diminuzione di O2 di quelli presi in considerazione ed aumentano in 

entrambi i siti a valle, questo perché le acque che rilasciano i depuratori sono più cariche 

di materiale organico e hanno un contenuto minore di O2. 
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Figura 6.5.6_ Andamento del numero totale degli individui nei 4 siti 
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Figura 6.5.7_ Andamento del numero totale degli individui di gammaridi e asellidi nei 4 siti 

 

 

Si  nota come la diversità di specie (Hs) segua un gradiente crescente lungo il tratto 

fluviale che va da Nord a Sud, con il picco massimo nella stazione a monte del 

depuratore Sud (fig. 6.5.8). 
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Figura 6.5.8_ Variazione della diversità Hs nei 4 siti 

 

Nella sottostante tabella 6.5.9 è visibile il grado di similarità nella composizione 

faunistica, misurata lungo il gradiente ambientale da Nord a Sud, tra le quattro stazioni. 

La similarità riflette il numero di entità sistematiche identiche, condivise dai quattro 

diversi popolamenti studiati.  

Si nota che la minore similarità si riscontra tra i siti di RN-M e RS-M, mentre la 

maggiore similarità si ha tra i siti di RS-M e RS-V così come osservato per i valori di 

diversità di specie. 

 
          Tabella 6.5.9  Indice di similarità 

 RN-M RN-V RS-M RS-V 

RN-M - 0,56 0,53 0,56 

RN-V 0,56 - 0,58 0,61 

RS-M 0,53 0,58 - 0,71 

RS-V 0,56 0,61 0,71 - 

 

 

Periodo estivo 2008: la composizione totale delle entità sistematiche del 

macrobenthos trovata nei siti di Roma Nord e Roma Sud è riportata nelle tabelle 6.5.10 

e 6.5.11, dove vengono elencati i taxa complessivamente trovati sui pacchi fogliari ed i 

loro ruoli trofici (www.cataloguelife.it). 
I taxa rappresentati da pochi individui, che singolarmente non raggiungono l’1% del 

popolamento, sono stati sommati e rappresentati come un unico gruppo.   
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Si riscontra un picco nel numero medio dei taxa nel sito di Roma Sud a monte del 

depuratore; mentre per entrambi i depuratori, nei siti a valle il numero di taxa 

diminuisce rispetto ai taxa rinvenuti a monte del depuratore (Fig.6.5.9). 
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Si riscontra tra monte e valle del depuratore di Roma Nord una stabilità nel numero di 

predatori, mentre i detritivori diminuiscono a valle (Fig. 6.5.12). A Roma Sud invece tra 

monte e valle del depuratore è costante il numero di detritivori, mentre per quanto 

riguarda i predatori si riscontra un picco a monte del depuratore. Lo stesso andamento 

dei taxa di predatori si riscontra considerando le abbondanze di tutti gli individui (Fig. 

6.5.13). Per quanto riguarda i detritivori, si osserva un leggero aumento delle 

abbondanze nella stazione a valle del depuratore di Roma Nord , seguito poi da una 

diminuzione a Roma Sud a monte del depuratore. La stazione con la minore abbondanza 

di detritivori risulta essere quella a valle del depuratore di Roma Sud. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig 6.5.9  Andamento del numero medio dei taxa delle comunità 

macrobentoniche all’interno dei pacchi da 30 g nei quattro siti. 
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Tabella 6.5.10  Lista dei  macroinvertebrati campionati e loro habitus trofico nel sito Roma Nord. 

(D = detritivori; P = predatori). 

Phylum NM-NV Classe Ordine Famiglia Genere Specie Trofismo 

Arthropoda 

Malacostraca 

Amphipoda Gammaridae Echinogammarus veneris D 

Isopoda 

Asellidae Proasellus coxalis D 

Asellidae   D 

Insecta 

(larvae) 

Diptera Chironomidae Chironomus  D 

Diptera (alia)    D 

Ephemenoptera Caenidae Caenis  P 

Mollusca Gastropoda 

Pulmonata Physidae Physa fontinalis D 

Prosobranchia 

Lymnaeidae Lymnea auricularia D 

Bithyniidae 
Bithynia 

tentaculata 
 D 

Annelida 

Clitellata 

Arhynchobdellida Erpobdellidae Erpobdella  P 

Rhynchobdellida 

Glossiphoniidae Helobdella stagnalis P 

Piscicolidae Piscicola geometra P 

Oligochaeta Tubificidae    D 

Hirudinea     P 

Platyhelminthes Turbellaria Tricladida Dugesiidae Dugesia  P 

Nematomorpha Nematoda     D 
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Tabella 6.5.11  Lista dei  macroinvertebrati campionati e loro habitus trofico nel sito Roma Sud. 

(D = detritivori; P = predatori). 

Phylum SM-SV Classe Ordine Famiglia Genere Specie Trofismo 

Arthropoda 

Malacostraca 

Amphipoda Gammaridae Echinogammarus veneris D 

Isopoda 

Asellidae 

Proasellus coxalis D 

Asellus aquaticus D 

Asellidae   D 

Insecta 

(larvae) 

Diptera Chironomidae Chironomus  D 

Tricoptera    D 

Mollusca Gastropoda 

Pulmonata Physidae Physa fontinalis D 

Prosobranchia Valvatide Valvata  D 

Annelida 

Clitellata 

Arhynchobdellida Erpobdellidae Erpobdella  P 

Rhynchobdellida 

Glossiphoniidae Helobdella stagnalis P 

Piscicolidae Piscicola geometra P 

Oligochaeta Tubificidae    D 

Hirudinea     P 

Platyhelminthes Turbellaria Tricladida 

Dugesiidae Dugesia  P 

Dendrocoelidae Dendrocoelum  P 

Nematomorpha Nematoda     D 

 
Phylum SM-SV Classe Ordine Famiglia Genere Specie Trofismo 

Chordata Actinopterygii Anguilliformes Anguillidae Anguilla anguilla P 
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        Fig. 6.5.12 Andamento del numero dei taxa di predatori e detritivori nelle comunità dei 4 siti. 
 

 

 
       Fig 6.5.13 Andamento delle abbondanze trasformate in logaritmi di predatori e detritivori delle 

comunità nei 4 siti. 
 

 

La figura 6.5.14. mostra una decisa abbondanza a Roma Nord monte di 

Echinogammarus veneris, (67%), chironomidi e Bithynia sp., rispetto a tutte le altre 

specie. 

Nella stazione a valle del depuratore di Roma Nord (Fig. 6.5.15.) la percentuale di 

E.veneris è elevatissima, (95%), mentre la comunità è molto povera di altre specie. 
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Nel sito di Roma Sud a monte del depuratore si riscontra la maggiore ricchezza in 

specie. In questo caso a predominare sono i chironomidi, che aumentano ulteriormente 

nel sito a valle del depuratore (Figg. 6.5.16, 6.5.17). Una peculiarità fisiologica-

istologica di diverse larve di Chironomidi è la presenza di emoglobina nell'emolinfa: 

queste larve, tipicamente bentoniche, sfruttano infatti la maggiore efficienza di questo 

pigmento nel trasporto dell'ossigeno, riuscendo perciò ad adattarsi ad ambienti poveri di 

ossigeno. La loro marcata presenza nel tratto più a Sud del fiume, proprio nei siti con 

67%

20%

10% 1% 1%
1%

Echinogammarus veneris Heller Chironomidae
Bithynia tentaculata L. Physa fontinalis 
Asellidae Altro

 Fig. 6.5.14. Variazione delle abbondanze dei taxa nel sito Roma Nord monte. 

 

95%

4%1%

1%

Echinogammarus veneris Heller Chironomidae Bithynia tentaculata L. Altro

Fig. 6.5.15 Variazione delle abbondanze dei taxa nel sito Roma Nord valle. 
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minore contenuto di O2 disciolto, indica una scarsa qualità del corpo idrico (Fig. 

6.5.18.).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

41%

17%

10%

9%

7%

4%
4% 2% 2% 1%1%1% 1%

Fam.Chironomidae Fam. Gammaridae Proasellus coxalis
Bithynia sp. Dugesia Fam. Asellidae
Erpobdella Classe Oligochaeta Classe Hirudinea
Asellus aquaticus Dina Ord. Tricladi (planarie)
Altro

Fig. 6.5.16. Variazione delle abbondanze dei taxa nel sito Roma Sud 
monte. 
 

51%

16%

15%

6%
4% 3% 2% 1%1% 1% 0%

Fam.Chironomidae Proasellus coxalis Asellus aquaticus
Classe Oligochaeta Physa sp. Fam. Gammaridae
Bithynia sp. Erpobdella Classe Hirudinea
Fam. Asellidae Altro

       Fig. 6.5.17 Variazione delle abbondanze dei taxa nel sito Roma Sud 
valle. 
 



 95 

 

 

E’ importante notare inoltre la relazione inversa che lega gli asellidi ai gammaridi (Fig. 

6.5.19);  i primi si ritrovano con una bassa densità nel sito a Nord, rappresentando non 

più dell’1% del totale dei taxa, a Sud si ritrovano invece in elevato numero di individui 

e più precisamente a monte del depuratore. I gammaridi invece sono più numerosi nel 

sito Nord e più precisamente a valle del depuratore. Questi generalmente, rispetto agli 

asellidi, colonizzano i tratti di fiume con una maggiore velocità di corrente, possedendo 

una superiore abilità natatoria (Brehm and Meijering, 1990); inoltre la presenza degli 

asellidi nel sito Sud può essere dovuta al fatto che questi organismi sono meno sensibili 

all’ inquinamento ed alle basse concentrazione di O2 (Bonadonna, 2000, op. cit.), al 

contrario dei gammaridi. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 6.5.18.  Abbondanza percentuale Chironomidi nei diversi siti. 
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In ultimo, i Tricotteri, specie indicatrici di acque pulite, sono stati campionati in quantità 

bassissime, due individui nei siti a Nord monte e due a valle. 

Come ulteriore parametro descrittivo della struttura di comunità è stata considerata la 

diversità di specie. Per rappresentare ricchezza di specie e omogeneità, componenti della 

diversità, si pone su un grafico il numero di individui per ciascuna specie su carta 

semilogaritmica dove le specie sono poste sull’asse x in ordine dalla più alla meno 

abbondante, la linea che unisce i punti viene chiamata curva diversità-dominanza (Figg. 

6.5.20, 6.5.21). 

Osservando gli andamenti della diversità a Nord (Fig. 6.5.20) si nota come la curva 

rappresentante la stazione a valle del depuratore risulti più ripida, quindi con minore 

diversità rispetto a quella di monte. In entrambe le curve è però evidente come nella 

parte iniziale (quarta specie per valle e sesta per monte) ci sia una maggiore pendenza. 

A Roma Sud (Fig. 6.5.21) si osserva lo stesso andamento, la curva di valle più pendente, 

rispetto a quella di monte, ma entrambe più regolari (almeno fino alla decima specie) 

rispetto a Roma Nord. L’andamento delle curve evidenzia una maggiore diversità in 

specie nel tratto di fiume a Sud. 

Più pendenti sono le curve, più bassa è la diversità totale e maggiore è la dominanza di 

una o poche specie. Stress naturali o antropici tendono ad aumentare la pendenza delle 
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Fig. 6.5.19.  Andamento del 

numero totale degli individui di gammaridi 

e asellidi nei 4 siti. 
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curve, cosicché la curva dominanza-diversità può essere usata per individuare gli effetti 

delle perturbazioni sulla struttura in specie. 

 

Si può notare (Fig. 6.5.22) come la diversità di specie (Hs) nei quattro siti sia 

maggiormente  

elevata nel tratto di Roma Sud rispetto al Nord e come diminuisca in entrambe la 

stazioni poste a valle del depuratore. La massima diversità comunque viene riscontrata 

nuovamente nel sito a monte del depuratore di Roma Sud. 
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Fig. 6.5.20  Curve dei dominanza-diversità del sito a Nord. 
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     Fig. 6.5.22 Variazione della diversità di specie tot nei 4 siti messa a confronto con la diversità di 

specie dei soli taxa detritivori, calcolata con l’indice di Shannon (Hs). 

 

Sistemi che sono periodicamente perturbati ma in maniera non intensa, “ecosistemi non 

equilibrati”, tendono ad avere una più alta diversità di specie rispetto agli “ecosistemi 

equilibrati”, dove dominanze ed esclusione competitiva sono più intensi (Huston, 1979). 

Nella sottostante tabella 6.5.2.3 è visibile la similarità lungo il tratto fluviale da nord a 

sud, tra le otto stazioni. La minore similarità si riscontra tra gli estremi del gradiente 

fluviale urbano, tra le comunità dei siti NM (a-b) e SV (a-b). La maggiore similarità si 

ha tra i siti posti a monte (a-b) e a  valle (a-b) del depuratore Sud. Il grado di 

somiglianza tra queste comunità appare direttamente proporzionale alla loro diversità  

(Hs). 

 

 

 

Tab. 6.5.2.3 

INDICE DI SIMILARITÀ TRA LA FAUNA DEI VARI SITI (S= 2C/A+B)  
         

  NMA NMB NVA NVB SMA SMB SVA SVB 

NMA   0,375 0,310 0,350 0,296 0,275 0,318 0,260 

NMB 0,375   0,320 0,310 0,310 0,322 0,250 0,240 

NVA 0,310 0,320   0,330 0,357 0,333 0,304 0,333 

NVB 0,350 0,310 0,330   0,360 0,259 0,250 0,238 

SMA 0,296 0,310 0,357 0,360   0,440 0,370 0,321 

SMB 0,275 0,322 0,333 0,259 0,440   0,344 0,300 

SVA 0,318 0,250 0,304 0,250 0,370 0,344   0,430 

SVB 0,260 0,240 0,333 0,238 0,321 0,300 0,430   
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6.6 - Analisi delle reti trofiche  

L’analisi delle reti trofiche permette di aggiungere alla precedente analisi descrittiva una 

visione funzionale delle comunità studiate, sia a livello qualitativo che quantitativo. 

 

 

 

 

 

Vengono illustrati in sintesi nella tabella 6.6.1 i  principali risultati relativi alla struttura 

delle reti alimentari (trofiche) delle comunità dei macroinvertebrati delle otto stazioni 

esaminate, lungo il tratto urbano del Tevere nel periodo 2007.-2008, che sono nel 

seguito dettagliati secondo l’ordine cronologico delle due campagne di campionamento.  

Periodo invernale 2007. Il primo parametro preso in considerazione è il numero di 

interazioni totali (L), considerando sia le interazioni di competizione sia quelle di 

predazione. Questo è risultato in relazione con il numero di taxa presenti nelle reti 

studiate (fig. 6.6.2). Il valore di S corrisponde al numero di taxa dei siti più il numero di 

risorse (visibili più avanti nei diagrammi delle reti trofiche). 

Si nota come il sito a monte del depuratore Nord sia quello con il numero di interazioni 

totali minore, mentre il sito situato a monte del depuratore Sud abbia il numero massimo 

di interazioni totali. 

 

 Interaz. 

posit. Totali 

C. min. C. max n. link 

preda-

predat. per 

taxon 

n. link per 

specie 

α di Pianka n. specie 

(S) 

comprese 

risorse 

α(SCmin)0.5

<1 

siti  07 08  07 08 07 08  07 08 07 08  07 08 07 08  07 08 

NM 38 35 0,24 0,29 0,34 0,39 2,11 2,18 2,94 2,93 0,32 0,43 18 16 0,66 0,98 

NV 31 22 0,18 0,24 0,3 0,34 1,63 1,57 2,78 2,21 0,4 0,28 19 14 0,73 0,6 

SM 78 44 0,28 0,17 0,44 0,34 3,25 1,91 5,16 3,78 0,35 0,31 24 23 0,9 0,61 

SV 44 39 0,28 0,28 0,40 0,38 2,44 2,29 3,44 3,05 0,53 0,47 18 17 1,18 1,02 

 

Tab.6.6.1 reti trofiche delle stagioni inverno 

07 ed estate 08 
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INTERAZIONI TOTALI vs N°TAXA
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Figura 6.6.2._ Relazione tra interazioni totali e numero di taxa nei siti studiati. Sono riportati i limiti 

minimo (L=S) e massimo (L=S2) di tale relazione 

 
 

Restringendo l’analisi ai soli link di predazione, i valori maggiori si osservano a Sud e 

più in particolare a monte dove c’è anche il numero massimo di taxa. Nonostante a valle 

del depuratore Sud ci sia lo stesso numero di taxa di quello a monte del depuratore Nord 

il numero di link è maggiore rispetto a quest’ultimo. Il numero di link minore si ha a 

valle del depuratore Nord (fig. 6.6.3). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

Figura 6.6.3_ Interazioni di predazione nei 4 siti 

 
Se si prendono in considerazione le interazioni preda-predatore per taxon, si osserva che 

la media di link che ogni taxon sviluppa con gli altri taxa è circa 2.3, con un massimo di 
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3.25 a Sud monte, e un minimo di 1.63 a Nord valle; inoltre tali valori, in accordo con il 

modello di Martinez (1992), aumentano con il numero di taxa anche se tale relazione 

non è risultata statisticamente significativa per il limitato numero di osservazioni (fig. 

6.6.4). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Per valutare la complessità delle reti prese in considerazione è stata calcolata la 

connettanza minima (fig. 6.6.5), che prende in considerazione esclusivamente i legami 

di predazione; essa assume il valore minimo a Roma Nord valle ma aumenta, nella 

media, a valle del tratto urbano del Tevere,   raggiungendo il valore massimo a Roma 

Sud valle. 

Le comunità più complesse sembrano quindi stabilirsi in entrambi i siti a sud ossia a 

valle dell’attraversamento urbano. 
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Figura 6.6.4_ Relazione tra interazioni preda-predatore e link per taxon 
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Osservando la tabella 6.6.6 si può notare che la stabilità decresce in direzione NM-SV e 

che l’unica comunità instabile risulta essere quella di Sud valle poiché tra i prodotti 

presenti nell’ultima colonna il solo valore  maggiore di uno è quello associato a questa 

comunità (May, 1972). Inoltre questa è la comunità che delle quattro ha il maggiore 

valore dell’α di Pianka, ossia il più alto numero di interazioni forti, che 

tendenzialmente, diminuiscono la stabilità di resilienza. 

Tra le restanti comunità stabili quella a Sud monte risulta essere la meno stabile e si 

osserva anche un valore più elevato di connettanza massima e minima. 

                                                                       

                                                                        Tabella 6.6.6_variazione α Pianka 

α (S*C)-0.5 dove:                                              

                                                                      

α= alpha di pianka 

S= n° di specie 

C= connettanza massima (minima se si considerano solo i legami di predazione) 

Nelle figure  6.6.7. A-B-C-D sono riportati i diagrammi di rete dove vengono mostrate 

le risorse basali (in verde), i macroinvertebrati detritivori (in giallo) e i 

macroinvertebrati predatori (in rosso). Le frecce indicano la direzione del flusso di 

energia.  

E’ evidente come la rete più complessa sia quella a monte del depuratore Sud dove si 

verifica il numero massimo di link tra detritivori e predatori. 

SITO α α (S*C)-0.5 <1  
NM 0.32 0.66 
NV 0.4 0.73 
SM 0.35 0.90 
SV 0.53 1.18 
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Figura 6.6.5_ Connettanza minima nei 4 siti 
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La rete a valle del depuratore Nord è la meno complessa con un numero di link preda-

predatore minimo. I link che si hanno tra preda-predatore, nelle reti di entrambi i siti N e 

S, diminuiscono a valle dei depuratori. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
                    Figura 6.6.7 A_ Rete trofica della comunità Roma Nord monte nei pacchi da 30 g. 

 

 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 6.6.7 B_ Rete trofica della comunità Roma Nord valle nei pacchi da 30 g. 
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      Figura 6.6.7  C_ Rete trofica della comunità Roma Sud monte nei pacchi da 30 g. 

 

 
Figura 6.6.7 D_ Rete trofica della comunità Roma Sud valle nei pacchi da 30 g. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Periodo estivo 2008: Il primo parametro preso in considerazione è il numero di 

interazioni forti-medie-deboli (Fig. 6.6.8). Il valore di S corrisponde al numero medio di 

taxa (calcolato tra i due siti di monte e di valle) più il numero di risorse (visibili più 

avanti nei diagrammi delle reti trofiche). 
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Il numero delle interazioni positive totali presenta lo stesso andamento della diversità, 

quindi i valori maggiori si osservano a Roma Sud e più in particolare a monte del 

depuratore, dove si ritrova anche il numero massimo di taxa. Inoltre il numero di 

interazioni nei due siti a valle dei depuratori è sempre minore rispetto a quelle dei siti di 

monte. 

Per valutare la complessità delle reti prese in considerazione, è stata calcolata la 

connettanza minima (Fig. 6.6.9), la quale prende in considerazione esclusivamente i 

legami di predazione. 

Le reti a valle del depuratore Nord e a monte del depuratore Sud sono le meno 

complesse con un numero di link preda-predatore minimo. 

Il valore più alto di connettanza tra i quattro siti risulta essere quello di Nord a monte del 

depuratore, dove quindi la comunità, che non risente dell’immissione dei reflui del 

depuratore, risulta più complessa. 

Tra i siti a Sud il più alto valore di connettanza risulta essere quello a valle.  

 

Fig. 6.6.8 Interazioni forti-medie-deboli nei quattro siti. Il valore di S corrisponde al numero di 

nodi (visibili più avanti nei diagrammi delle reti trofiche): taxa predatori-detritivori-risorse. 
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Prendendo in considerazione il numero di specie e la connettanza è stato possibile 

calcolare il valore di resilienza delle comunità campionate. Secondo il criterio di 

stabilità di May (1972), una comunità è resiliente quando si verifica la seguente 

condizione: 

α * (SC)0.5 <1     

dove: 

α = alpha di Pianka (sovrapposizione di nicchia)       α 

S = n° di specie 

C = connettanza massima 

Sebbene ci si aspetti una maggiore stabilità nel sito a Nord, in cui la comunità non è 

sottoposta all’influenza dei reflui, si è riscontrato un valore vicino all’instabilità (0.98), 

da attribuire all’elevata  connettanza e quindi alla complessità di questa comunità. 

Le comunità decisamente resilienti risultano invece essere quelle di Roma Nord a valle 

del depuratore e di Roma Sud a monte del depuratore. Di fatto queste risultano essere 

anche quelle meno connesse, e che tra le quattro hanno il minor numero di link tra 

detritivori e predatori. Dopo di queste, la resilienza cessa all’altezza del sito a valle del 

depuratore di Roma Sud (Fig. 6.6.10, Tab. 6.6.11).  
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Fig. 6.6.9  Valori di connettanza 

minima nei siti prossimi ai 

depuratori. 
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Per una sintesi grafica della struttura trofica delle comunità campionate sono stati 

tracciati diagrammi dove vengono mostrate le risorse basali (in verde), i 

macroinvertebrati detritivori (in giallo) e i macroinvertebrati predatori (in rosso) (Figg. 

6.6.12-6.6.15). Le frecce indicano la direzione del flusso di energia che va dalle risorse 

ai detritivori, e dai detritivori ai predatori. 

 

 

Fig. 6.6.10  Stabilità di resilienza 

nei siti più prossimi ai depuratori. 

             Tab. 6.6.11 Variazione α Pianka nei diversi siti. 

 

Stazioni α (Pianka) α*(SC) .05<1 

NM 0,4386 0,98 

NV 0,2827 0,60 

SM 0,3153 0,61 

SV 0,4711 1,02 
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                         Fig. 6.6.13  Diagramma della rete trofica del sito di NV. 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 

 Fig. 6.6.12  Diagramma della rete trofica del sito di NM. 
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Fig. 6.6.14  Diagramma della 
rete trofica del sito di SM. 

Fig. 6.6.15  Diagramma della 

rete trofica del sito di SV. 
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6.6.1 – Analisi delle reti trofiche con isotopi stabili (Stable Isotope Analisys) 

 

I diagrammi trofochimici  mettono a confronto l’arricchimento di 15N con 

l’arricchimento di 13C e da essi si possono ottenere importanti informazioni sulla 

struttura delle reti trofiche. In particolare calcolando le distanze tra le specie, con i 

valori massimi e minimi, di arricchimento isotopici, riportati sui grafici, si ottengono gli 

indici δ15N range (NR) e δ13C range (CR) che rappresentano rispettivamente (Layman et 

al., 2007b): 

- La struttura verticale della rete trofica, ossia l’ampiezza del range tra i 

consumatori che è direttamente proporzionale al numero dei livelli trofici e 

quindi alla diversità della rete; 

- L’ampiezza del range, direttamente proporzionale al numero di risorse basali 

con diversi valori di δ13C, e quindi alla diversificazione della nicchia alla base 

della catena alimentare. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Nella tabella 6.6.1.1A vengono confrontati gli indici CR e NR riscontrati nelle comunità 

detritivore delle stazioni studiate nelle due campagne 2007 e 2008. Si può notare come 

durante l’inverno 2007 e l’estate 2008 i  taxa delle stazioni a valle dei depuratori 

mostrano un range di arricchimento δ15N più elevato delle comunità a monte. Durante 

l’inverno, lungo il tratto fluviale, si evidenzia un andamento crescente in direzione S 

della diversità della rete. Questo trend, che si mantiene nella media 2007-2008, si perde 

con la stagione estiva, dove gli estremi N-S del Tevere assumono valori quasi identici di 

 

 δ13C range (CR)                                          δ15N range (NR) 

Inverno 

2007 

Estate 

2008 

media Inverno 

2007 

Estate 

2008 

media 

NM 3,59 3,99 3,79 5,8 5,35 5,57 

NV 2,76 6,5 4,63 8,46 5,86 7,16 

SM 3,36 4,38 3,87 5,98 3,81 4,89 

SV 1,64 2,42 2,03 10,68 5,36 8,02 

Tab.6.6.1.1A  valori dei range CR e NR lungo il tratto del Tevere 

studiato. 
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NR. Diversa è la situazione per le distanze tra i valori di arricchimento di 13C che 

tendono a diminuire da Nord verso Sud in entrambe le stagioni considerate e nella loro 

media. Il range di arricchimento CR è sempre maggiore a valle dei depuratori, salvo 

durante la stagione estiva, quando il valore di CR di NV,  superando il doppio del valore 

di NM, attribuisce alla comunità di NV la massima diversificazione della nicchia, alla 

base della catena alimentare, rispetto alle altre stazioni.  

Periodo inverno 2007- estate 2008. Nelle figure 6.6.1.2.-6.6.1.5 vengono mostrati i 

diagrammi trofochimici delle quattro reti trofiche, da N a S. , confrontando i due periodi 

esaminati, per cogliere le differenze stagionali. Nei diagrammi del 2008 vengono 

inseriti i segnali isotopici del sedimento vegetale del fondo (Tab.6.6.1.1B), essendo 

questo associato all’intensità dei flussi energetici e quindi alla lunghezza delle catene 

alimentari. Infatti, con l’eccezione di NV, i valori isotopici dei sedimenti, riflettono 

quelli di CR e NR assunti dalle stazioni nel 2008. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Osservando le reti trofiche,  da N verso S, la variazione della  posizione sul grafico del 

segnale di A. donax  è dovuta  a variazioni dei segnali  δ15N e δ13C, tra 2007 e 2008 

(rispettivamente 6,74 e -25,81 nel 2007 e 4,73 e -29,89 nel 2008).  

E’ stata osservata una elevata variabilità dei valori δ 15N specifici dei singoli taxa 

detritivori e predatori. D’altra parte negli ambienti delle stazioni a Nord i valori δ13C 

hanno mostrato una  maggiore variabilità, indicando che i taxa campionati appartengono 

effettivamente a più risorse trofiche basate sul detrito rispetto a sud. I valori anomali di 

δ13C e δ15N  che sono stati osservati per alcuni taxa potrebbero riflettere una 

caratterizzazione trofica differenziata. Nel caso di Chironomus l’anomalia è 

riconducibile a fenomeni di anossia e allo sfruttamento differenziale di batteri metano 

geni, caratterizzati da peculiari capacità di frazionamento degli isotopi del carbonio.  I  

 Tab. 6.6.1.B 

 Sedimenti 08 

 δ13 C δ15N 

NM -29,4638 0,490956 

NV -28,4565 1,120581 

SM -30,1024 1,027396 

SV -29,1051 1,315009 
 



 112 

 

valori δ15N degli invertebrati detritivori del 2° livello trofico sono risultati 

significativamente superiori rispetto a quanto prevedibile da un arricchimento atteso del 

3,2-3,4 0/00, dei valori della risorsa basale  costituita dal detrito vegetale adoperato (A. 

donax). Questo potrebbe essere dovuto ai micro funghi acquatici che possono 

influenzare la firma isotopica della matrice detritica e di conseguenza i valori di 

frazionamento osservabili per i livelli trofici superiori.  

Esaminando i valori assunti dai singoli taxa emergono  per due di essi delle divergenze 

circa i ruoli e le posizioni trofiche loro attribuite precedentemente in base ai dati di 

letteratura. Infatti l’eterottero Micronecta sp  in precedenza considerato predatore, 

appare occupare, a NM, una posizione tipica dei consumatori primari del detrito. Il 

contrario avviene  per i tricotteri campionati a NM e NV,  ai quali si attribuiva un ruolo 

di detritivori, mentre in realtà occupano il livello trofico  dei predatori. 

I segnali isotopici riportati sui diagrammi trofochimici possono essere circoscritti da 

poligoni che includono i segnali di tutte le specie delle comunità detritivore, e le loro 

aree rappresentano lo spazio di nicchia occupato dalla comunità ed anche l’estensione 

della diversità trofica nell’ambito della rete alimentare. L’area dei poligoni è influenzata 

dalle specie situate nelle posizioni estreme sugli assi δ15N e δ13C (Layman G. A. et al. 

2007b, op. cit.). 
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NM 08 δ13C δ15N 
Asellidae -24,86 9,55 
Bithynia  -28,85 9,08 
Chironomidae  -26,92 6,65 
Echinogammarus -25,43 9,40 
Nematoda -25,40 7,90 
Physa fontinalis -27,04 7,93 
Dugesia  -27,12 10,65 
Erpobdella  -25,64 10,27 
Tricladae  -27,21 11,41 
Diptera  -28,03 12,00 

NM	  07	    δ13C   δ15N 
Physa -24,6354 5,30704 
Tricoptera -24,7686 10,73293 
Oligochaeta -23,9242 6,46627 
Chironomidae -24,2321 6,06388 
Lymnea -26,3506 6,52747 
Odonata -24,8914 10,8538 
Echinogammarus -23,0465 8,63071 
Asellidae -22,766 7,86775 
Micronecta -26,0941 3,9433 
Tricladidae -24,517 11,10727 

NV 07 δ13C δ15N 
Ancylus -24,5449 3,88924 
Physa -24,68 5,15 
Chironomidae -23,4058 6,37039 
 Bithynia  -24,001 6,87937 

Asellidae -22,4346 7,17823 
Echinogammarus -21,9192 7,59694 
 Odonata  -22,9119 10,2622 
Tricladidae  -23,1566 10,92112 
Tricoptera  -23,6388 11,74477 
Perca  -24,5248 13,23805 
 Irudinea  -24,3789 13,61392 

NV 08 δ13C δ15N 
Bithynia  -25,82 8,29 
Echinogammarus  -24,60 8,06 
Lymnaea  -28,59 8,21 
Diptera  -23,88 6,83 
nematoda -22,09 5,73 
Chironomidae  -27,29 4,34 
Tricladae -25,96 10,20 
Dugesia  -25,43 10,19 
Erpobdella  -24,60 9,74 
Helobdella  -24,88 9,47 
Irudinea -24,29 9,16 

Fig. 6.6.1.2 frazionamento isotopico a NM nel periodo 2007-2008 
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SM 07 δ13C δ15N 
Nematoda -23,5502 3,3517 
Valvata -21,4321 3,82345 
Bithynia -21,0919 4,27633 
Chironomidae -23,8302 4,31152 
Lymnea -21,3612 4,39873 
Oligochaeta -23,0274 5,3917 
Proasellus -23,2986 5,59723 
Asellidae -24,0392 5,98687 
Asellus -22,6446 6,39538 
Echinogammarus -22,6456 6,44791 
Erpobdella -23,0411 7,78054 
Odonata -24,4519 8,07124 
Dugesia -23,7343 8,81533 
Helobdella -23,4401 9,33808 

SM 08 δ13C δ15N 
Asellus  -25,27 7,23 
Proasellus  -25,01 6,05 
Asellidae -25,08 6,58 
Bithynia  -27,84 7,71 
Chironomidae  -26,31 5,88 
Echinogammarus  -23,46 6,13 
Nematoda -24,92 5,27 
Oligochaeta -24,29 4,97 
Valvata  -26,82 5,43 
Dendrocoelum  -24,98 8,78 
Glossiphonia  -23,76 8,43 
Piscicola  -25,62 7,71 
Dugesia  -25,77 7,65 
Irudinea -24,39 7,40 
Tricladae -26,26 7,34 
Dina  -24,13 7,33 
Erpobdella  -24,57 7,30 
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Fig. 6.6.1.4 frazionamento isotopico a SM nel periodo 2007-2008 
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SV 07 δ13C δ15N 
Diptera  -22,8125 1,09291 
Physa -23,0157 1,48051 
Chironomidae -22,9437 1,54222 
Asellus -21,7395 2,46175 
Nematoda -22,6344 2,72899 
Proasellus -22,1889 2,95747 
Asellidae -21,5477 3,01153 
Oligochaeta -22,7234 4,11874 
Echinogammarus -21,508 4,79908 
Erpobdella -21,4463 7,34806 
Odonata -22,6211 7,74025 
Piscicola -23,0837 11,77843 

SV 08 δ13C δ15N 
Asellidae -23,58 1,69 
Asellus  -23,67 5,85 
Bithynia  -25,76 2,51 
chironomidae  -24,85 1,26 
Echinogammarus  -23,41 3,32 
Oligochaeta -24,28 3,97 
Physa  -24,86 3,60 
Proasellus  -24,12 1,41 
Erpobdella  -23,34 6,62 
Helobdella  -23,71 5,29 
Irudinea -23,46 5,60 
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Fig. 6.6.1.5  frazionamento isotopico a SV nel periodo 2007-2008 
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Nelle figure  6.6.1.6-6.6.1.17 considerando i due periodi 2007-2008 vengono messi a 

confronto tra di loro i diagrammi trofochimici, e quindi i poligoni in essi contenuti, 

delle stazioni, all’inizio del tratto urbano del Tevere (NM e NV), con quelle situate 

all’uscita del’area urbanizzata (SM e SV), per poi essere tutte confrontate tra loro in un 

solo diagramma rappresentativo di tutte le  comunità esaminate. 

Il grado di somiglianza tra le comunità, è direttamente proporzionale al grado di 

sovrapposizione  degli spazi di nicchia (Rossi L., 1985). La sovrapposizione delle 

nicchie da anche un’indicazione della quantità di risorse condivise da due unità 

organiche come le comunità. Il metodo, in prima approssimazione, si può limitare a 

considerare l’area delle nicchie come quella dei quadrati definiti dalle coordinate dei 

valori estremi assunti sul grafico da δ15N e δ13C. In questo caso, la stima del reale valore 

di sovrapposizione è dato dal prodotto della sovrapposizione su ciascuna dimensione. In 

figura 6.6.1.5a viene rappresentata questa approssimazione per la sovrapposizione delle 

nicchie delle comunità NM e NV nel 2008.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Il criterio qui applicato per calcolare l’area e la sovrapposizione di nicchia richiede che 

le variabili δ15N e δ13C non siano tra loro correlate significativamente, assumendo 

pertanto che siano indipendenti.  Infatti studi di nicchia condotti su più dimensioni 

hanno evidenziato che queste possono essere indipendenti o dipendenti tra loro. Due 

dimensioni sono tra loro indipendenti quando valori della prima non corrispondono a 

Fig.6.6.1.5 a.     sovrapposizione lungo le dimensioni di nicchia δ15N e δ13C 
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proporzionali valori della seconda . Questa condizione è stata verificata con il test di 

Pearson sul livello di significatività a due code. Nessuna delle comunità fluviali 

studiate, esaminate singolarmente e nelle sovrapposizioni a coppie, presenta 

correlazioni tra le variabili  δ15N e δ13C. Solo nei diagrammi rappresentanti le 

sovrapposizioni di tutte le comunità, nel 2007 e 2008, si può notare un trend 

significativo (nel 2007: p<0,05; r=0,314; 45 G.L.; nel 2008: p<0,01; r=0,405; G.L. 45) 

decrescente che sembra associare le variabili δ13C e  δ15N. Metodi di calcolo e di 

rappresentazione grafica per gli spazi di nicchia sono stati proposti nel campo di ricerca 

degli isotopi stabili  (si veda ad es. Cornwell W. K., et alii, 2006). In questo lavoro si è 

scelto di rappresentare l’area di nicchia, ossia lo spazio bidimensionale definito dalle 

coordinate δ15N e δ13C, mediante dei poligoni che racchiudono le specie. I livelli di 

sovrapposizione di nicchia fra le comunità, ottenuti dai confronti tra i diagrammi 

trofochimici delle stazioni esaminate, possono essere influenzati da numerosi fattori tra 

cui i più importanti sono competizione e predazione. La massima sovrapposizione 

tollerabile, tra specie coesistenti, non risente della variabilità ambientale, ma decresce 

esponenzialmente con l’aumento del numero di specie in competizione (Rossi & Basset, 

1985) e la forza di competizione. 

In base a queste considerazione è possibile ordinare e confrontare i livelli di 

sovrapposizione nella tabella 6.6.1.5b.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tab. 6.6.1.5.b Sovrapposizione degli spazi di nicchia, definiti dai diversi frazionamenti isotopico δ15N e 

δ13C,  delle stazioni del Tevere studiate 

 

Stazioni confrontate Livello % di 

sovrapposizione 

inverno 2007 

Livello % di 

sovrapposizione 

estate 2008 

NM vs NV 56 30 

NV vs SM 43 43 

SM vs SV 37 21 

NV vs SV 36 14 

NM vs SM 38 20 

NM vs SV 25 0 
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Si noti come i massimi e i minimi valori di sovrapposizione-somiglianza si abbiano 

rispettivamente  nei confronti tra le due comunità a nord (NM e NV) e nel confronto tra 

le due comunità agli estremi del tratto studiato: NM e SV. In entrambi i casi si può 

constatare che i livelli di sovrapposizione possono essere spiegati dai valori della 

nicchia W2 (e del rapporto tra le sue componenti BPC e WPC), della C 

min.(predazione) e dell’alfa di Pianka, che le comunità assumono in condizioni di 

allopatria. Ad esempio, il più elevato valore di condivisione dello spazio trofico di NM 

vs NV, osservato nel 2007, corrisponde al più basso valore della BPC, dell’alfa di 

Pianka e al più alto valore di C min posseduto da queste due comunità nel 2007.   
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Fig. 6.6.1.6  confronto del frazionamento isotopico tra NM e NV nei periodi inverno 

2007- estate 2008 
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Fig. 6.6.1.7  confronto del frazionamento isotopico tra NV e SM nei periodi inverno 2007- estate 2008 
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Fig. 6.6.1.8  confronto del frazionamento isotopico tra SM e SV nei periodi inverno 2007- estate 2008 
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Fig. 6.6.1.9  confronto del frazionamento isotopico da NM e SV nei periodi inverno 2007- estate 

2008 
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Riguardo la risorsa trofica A. donax  usata per i pacchi fogliari, si nota uno spostamento 

dei taxa  e dei poligoni, rispetto ai  valori δ15N e δ13C  di A. donax, a destra e in basso 

del grafico.  Questo suggerisce una graduale appartenenza delle catene alimentari a 

risorse trofiche basali diverse da  A. donax .  

I maggiori range di valori  δ13C che si riscontrano nelle stazioni nord rispetto a quelle a 

sud possono essere dovute alla presenza a nord di reti alimentari con risorse basali 

multiple caratterizzate infatti da diversi valori di δ13C. In generale da NM a SV sembra 

che diminuiscano le risorse basali (meno divergenza  δ13C),  e questo si manifesta in un 

restringimento di nicchia W2 effettivamente osservato nel 2007-2008. Inoltre a valle dei 

depuratori la nicchia basata sui valori δ13C.appare sempre meno diversificata. 

 I risultati si possono anche interpretare nel senso che all’aumentare dell’ampiezza di 

nicchia dei detritivori diminuisce l’ampiezza di nicchia dei predatori. Si è notata una 

correlazione significativa tra il diminuire dell’ampiezza di nicchia W2 (da nord a sud) e 

il diminuire del range δ13C nella stessa direzione N-S. Inoltre gli elevati range δ13C (a 

nord) tendono ad essere  associati a valori elevati di carbonio nei sedimenti superficiali 

(%AFWD). Una maggiore quantità di carbonio nei sedimenti è spesso correlata 

positivamente all’intensità dei flussi energetici più intensi che sostengono catene più 

lunghe. In questo studio si è in effetti notata una correlazione positiva significativa tra 

AFWD (sedimenti 15gg) e range  δ15N . Tale effetto è particolarmente visibile a valle 

dei depuratori (aumenta C nei sedimenti, aumenta range  δ15N).  Dai grafici dei 

frazionamenti isotopici relativi alla campagna di ricerca novembre-dicembre 2007, 

emerge la frequente eterogeneità del segnale 13C e quindi la necessità di comparare il 

segnale del detrito basale della canna comune con altri campioni fogliari rappresentativi 

della vegetazione acquatica e ripariale nelle località fluviali studiate. Stessa 

considerazione si può fare in relazione ai livelli trofici di altri taxa vertebrati, ossia del 

segnale dell’15N, rilevato in campioni  della fauna ittica del Tevere a Roma (vairone, 

cefalo, barbo ecc.). 

La somiglianza che in media assumono i range  di arricchimento  δ 15N tra nord e sud 

durante l’estate, essendo il range δ15N rappresentativo della struttura verticale della rete 

alimentare, permette una comparazione delle lunghezze di rete., che infatti appaiono in 

media simili.  Pertanto, considerando le medie tra le stazioni a Nord e Sud, tra il 2007 e 

il 2008, si ha un incremento da nord a sud dei livelli trofici e della diversità trofica. 

Considerando invece i valori dei range  δ 15N assunti negli stessi periodi, nelle singole 

stazioni, risulta un evidente aumento dei livelli trofici a valle dei depuratori. 
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7 - CONCLUSIONI  
 

La caratterizzazione del fiume Tevere attraverso l'analisi dei parametri chimico fisici, 

della percentuale di materia organica presente nei sedimenti, nei pacchi fogliari, della 

colonizzazione della fungina e degli invertebrati detritivori, ha permesso di valutare le 

differenze tra le stazioni di studio relativamente al processo di  decomposizione della 

materia organica nel fiume. 

Il minore contenuto di materia organica nei sedimenti riscontrato nella stazione di Roma 

sud sembra dovuto al minor input vegetale alloctono, per via alla minore densità della 

vegetazione ripariale, rispetto alle stazioni  più a monte. 

La biomassa dei funghi, che colonizzano il substrato fogliare e operano la 

decomposizione, si riduce a valle del depuratore a Roma nord. A valle del depuratore i 

valori tendono poi ad aumentare lungo il corso del fiume  per riportarsi  ai valori 

osservati all'ingresso del fiume nella città. In particolare l'aumento di biomassa fungina 

a valle del depuratore di Roma sud potrebbe essere spiegato dalla presenza di ceppi 

fungini adattati all'inquinamento urbano, ma anche ad una combinazione favorevole di 

idrodinamismo/ossigenazione che permetterebbe ai funghi di sfruttare il carico di N e P. 

Dai risultati dell’indagine sul detrito fogliare si è notato che la velocità di 

decomposizione è significativamente differente tra il sito Nord ed il sito Sud: la 

decomposizione è più veloce in quello Nord, probabilmente per il maggior numero di 

organismi detritivori ritrovati. Non si apprezzano invece differenze significative tra le 

stazioni a monte e a valle dei due depuratori. 

I coefficienti di decomposizione nelle quattro stazioni fanno ipotizzare che la velocità 

del processo sia influenzata negativamente dalla presenza dei depuratori. In particolare 

la stazione di Roma sud risente significativamente della presenza dello scarico il quale, 

come sembra indicare la diminuzione di ossigeno, determina un rallentamento nella 

velocità del processo decompositivo.  

 

Osservando le abbondanze di tricotteri e gammaridi, possiamo ipotizzare che i siti a 

Nord abbiano una capacità autodepurativa maggiore dei siti a Sud. Queste due specie, 

altamente sensibili all’inquinamento, risultano molto più abbondanti nei siti a Nord i 

quali non sono influenzati dall’immissione degli scarichi del fiume Aniene. Nei siti a 

Sud si riscontra infatti una diminuzione del numero dei gammaridi e una prevalenza di 

asellidi, specie maggiormente resistenti all’inquinamento da carico organico. 
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Le abbondanze di gammaridi e asellidi sembrano essere inversamente proporzionali nei 

due siti e questo fa pensare ad una possibile esclusione competitiva. Un’ulteriore 

differenza, legata unicamente all’immissione del carico organico dei depuratori, si 

osserva nelle abbondanze di chironomidi; i quali risultano essere mediamente più 

abbondanti in entrambe le stazioni a valle dei depuratori. La struttura delle comunità 

campionate conferma, sia a livello qualitativo che quantitativo, come queste differiscano 

lungo il corso del fiume e risentano della presenza dei reflui di depurazione, variando la 

composizione in specie, come a Nord dove si è riscontrata la maggiore abbondanza di 

gammaridi (E.veneris), sensibili all’inquinamento. Questo risultato, unitamente a quello 

ottenuto per i taxa degli asellidi e chironomidi, maggiori a Sud e soprattutto a valle del 

depuratore, conferma il peggioramento della qualità dell’acqua verso le stazioni a valle, 

sia come carico organico sia come ossigeno disciolto.  

Dalla costruzione delle reti trofiche si è osservato come in media le interazioni di 

predazione tra il sito Nord e Sud risultino essere maggiori in quest’ultimo, dove, 

specialmente a monte del depuratore, si ritrova anche un numero di specie più elevato.  

Prendendo in considerazione la complessità delle comunità (connettanza min.) si nota 

come queste risultino essere più complesse nel sito Sud in inverno, ma durante l’estate il 

loro livello di complessità è raggiunto dai siti a Nord. Considerando i valori assunti 

dagli indicatori di complessità, Cmin e Cmax, si può affermare che nella media 

stagionale 2007-2008, la comunità permanentemente instabile sia quella a valle del 

depuratore di Roma Sud. In ogni caso la più alta complessità delle comunità, nel tratto 

di fiume a monte del depuratore di Roma Nord, e a valle di quello di Roma Sud, 

determina caratteristici bassi valori di resilienza.  

Durante il periodo estivo diminuisce fortemente la stabilità del sito NM e si ha in 

definitiva una situazione di bassa stabilità di resilienza, agli estremi del tratto fluviale. 

Le comunità intermedie NV e SM, risultano invece, in inverno e in estate, 

permanentemente stabili. Con riferimento alla relazione sulla stabilità di resilienza 

(May, 1972 op.cit.), α * (SC)0.5 <1, si può notare come la stabilità delle comunità, ad 

esempio quelle di NV e SM, sia dovuta al basso valore assunto da uno o più fattori della 

relazione stessa. 

Dai risultati ottenuti è quindi ipotizzabile come la comunità posta più a valle di tutte 

risenta maggiormente dei reflui di depurazione. 

In conclusione seguendo il corso del fiume da Nord verso Sud si riscontra come le 

comunità dei siti presi in esame risentano sia strutturalmente sia funzionalmente 

dell’immissione dei reflui di depurazione e che la capacità autodepurativa del fiume 
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viene persa durante l'attraversamento della città ed è particolarmente aggravata dal 

depuratore di Roma sud.  

Le comunità agli estremi del tratto fluviale studiato, NM e SV, mostrano, nelle medie 

stagionali 2007-2008, profonde differenze. La prima possiede rispetto alla seconda un 

pool di risorse basali più diversificato e una struttura trofica verticale più semplice; la 

maggiore copertura di specie arboree ripariali potrebbe spiegare la correlazione positiva 

(n.s.) tra i range δ13C, la materia organica nei sedimenti e l’ampiezza di nicchia a monte 

dei depuratori.   

Confrontando i segnali isotopici dei diagrammi con quelli di Arundo donax emerge che 

i taxa a sud mostrano uno spostamento delle nicchie trofiche verso risorse basali con 

valori decrescenti di δ15N e con una firma δ13C più intensa. Questo trend è seguito da 

tutte le comunità, considerate insieme nei diagrammi in fig. 6.6.1.9, più rapidamente in 

inverno, come sembrano indicare le pendenze delle rette di correlazione tra le variabili 

δ13C e δ15N. 

L’aumento medio del 30% del range δ15N a valle dei depuratori suggerisce più livelli e 

quindi maggiore diversità trofica. 

Con l’eccezione di NV, che nel 2008 assume il massimo valore di stabilità di resilienza, 

la diminuzione media del 39% del range δ13C a valle dei depuratori potrebbe riflettere 

una nicchia meno diversificata alla base della rete trofica. 

Questo potrebbe spiegare la diminuzione della diversità (Hs) dei detritivori, a valle dei 

depuratori, insieme alla contrazione lungo gli assi δ13C e δ15N della posizione trofica di 

diversi taxa predatori (es. Erpobdella, Tricladida), osservata da N a S del Tevere.   

A conferma dei dati di letteratura e di quelli emersi nel corso del presente lavoro, le 

caratteristiche ecologiche, rilevate sia attraverso indici di tipo funzionale che strutturale, 

della comunità di macroinvertebrati, confermano il ruolo negativo che l’area urbana di 

Roma esercita sulla qualità delle acque del Tevere. La decomposizione risente delle 

caratteristiche abiotiche dell’ambiente, per esempio l’aumento di input tossici,  può 

influenzare le caratteristiche strutturali di popolazioni di detritivori invertebrati e 

decompositori microbici, diminuendone localmente la diversità (alfa e beta sensu 

Wittaker, 1960). 

Eventi perturbativi, quali scarichi fognari e dilavamento dei suoli agricoli, generano 

l’imprevedibilità ecologica che spiega numerosi pattern di reti trofiche e di relazione tra 

diversità ed efficienza del processo decompositivo, tipici dei tratti urbanizzati del 

continuum fluviale. 
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I massicci input di materiale organico e inquinante, anche d’origine agricola, nel 

Tevere, potrebbero avere modificato l’ampiezza di nicchia W2 della comunità, 

restringendola, come si osserva a valle dei depuratori, attraverso la selezione dei 

fenotipi in grado di sfruttare con strategia inizialmente generalista le risorse, per poi 

ottimizzarne l’uso modificando i rapporti tra le componenti WPC e BPC. La variazione 

di ampiezza, al diminuire delle risorse, è anche legata a meccanismi competitivi che 

spingono al consumo specializzato sui tipi di cibo più disponibili. La semplificazione 

alla base della rete alimentare potrebbe inoltre causare quelle differenze monte-valle dei 

parametri della predazione che forse riflettono quei fenomeni di collasso della nicchia 

trofica dei predatori terminali riscontrati negli ambienti lotici alterati (Layman et al., 

2007 a, op. cit.). La tematica della nicchia ecologica, insieme a quella sull’indagine del 

contributo dei contaminanti agricoli, sono meritevoli di futuri approfondimenti sulla 

situazione ambientale del Tevere a Roma. In questa presente ricerca, si è potuto 

evidenziare che, nonostante la pressione degli output dell’ecosistema urbano Roma, 

misurata a valle dei depuratori, nel periodo 2007-2008, l’efficienza globale del processo 

decompositivo del detrito fogliare, pur risentendo dei reflui di depurazione, sembra 

mantenersi, con un lieve decremento lungo il gradiente nord-sud. La comunità biotica 

fluviale, coinvolta nel processo, appare in condizione di bioassimilare il carico urbano 

riversato nel Tevere, almeno nel tratto centrale a monte del depuratore di Roma Sud. 

Tuttavia il 50% delle comunità detritivore esaminate sono instabili o prossime a tale 

condizione.  

 

BIBLIOGRAFIA 

• AA.VV, 1995. Acque reflue. In: L’ambiente nel centro storico e a Roma, terzo 

rapporto: l’acqua. Comune di Roma, Dipartimento Politiche Territoriali – 

Commissione  Valutazione Rischi Ambientali: 35-51. 

• ACEA “Bilancio di sostenibilità 2005. Sezione ambientale” 2006. 

• ACEA “Bilancio di sostenibilità 2006. Sezione ambientale” 2007. 

• Anzalone B. 1984. Prodromo della flora romana - quaderno Lazionatura n° 5 

Roma 

• Anzalone B. 1996 Prodromo della flora romana (Elenco preliminare delle piante 

vascolari spontanee del Lazio) (aggiornamento): parte 1. Pteridophyta, 

Gymnospermae, Angiospermae, Dicotyledones. Ann. Bot. (Italy) 52(1). (suppl.): 



 126 

1-81 (1994 publ. 1996). It (En) Plant records. Geog =1 Floristics (EUROPE: 

ITALY) (199701622). APAT “Qualità dell’ ambiente urbano II rapporto”. 

APAT, 2005. 

• Arpalazio, 2005. Rapporto sulla qualità delle acque superficiali e sotterranee 

della provincia di Roma   

• Baird D., Ulanowicz R.E. (1989) The Seasonal Dynamics of The Chesapeake 

Bay Ecosystem. Ecological Monographs: Vol. 59, No. 4, pp. 329-364. 

• Bertoni R., 2001. Versione elettronica del testo originale rivisto da Giussani G. 

di: Tonolli V., 1964. Introduzione allo studio della limnologia. Ecologia e 

Biologia delle acque dolci. Ed. dell’Istituto Italiano di Idrobiologia, Verbania 

Pallanza.  CNR, Istituto Italiano di Idrobiologia, pp. 210, 208-211, 270-279. 

• Bonadonna L., 2000. Aspetti igienico-sanitari ed ambientali delle acque. 

Rapporti ISTISAN 00/37: pp. 36-39. 

• Brehm, J. and M. P. D. Meijering. 1990. Fließgewaesserkunde. Einfuehrung 

indie Limnologie der Quellen, Baeche und Fluesse. Biologische Arbeitsbuecher 

36. Quelle & Meyer Verlag. Heidelberg, Germany. 

• Breil P., Marsalek J., Wagner I., Dogse P. 2008. Introduction to urban aquatic 

habitats management. In: Aquatic habitats in sustainable urban water 

management. Edited by I. Wagner, J. Marsalek, P. Breil. Urban water series -

UNESCO – IHP: 1-8. 

• Briand F., 1983. Biogeographics Pattern in Food Web Organization. In Current 

Trend in Food Web Theory: Report on a Food Web Workshop (editors De 

Angelis D.L., Post W.M. and Sugihara G.), pp 37-39. Oak Ridge National 

Laboratory, Oakridge, TN. 

• Briand F., Cohen J.E., 1984. Community food webs have scale-invariant 

structure. Nature 398: 330-334. 

• Briand F., Cohen J.E., 1987. Environmental correlates of food chain length. 

Science 238: 956-960 

• Bullini L:, Pignatti S., Virzo De Santo A. Utet, 1998. Relazioni organismi 

ambiente,14: 398-400. 

• Bengtsson J., Martinez N., 1996. Causes and effects in food webs: do 

generalities exist? Pages 179-184 in G. A. Polis and K. O. Winemiller, editors. 

Food webs: integration of patterns and dynamics. Chapman & Hall, New York, 

USA. 



 127 

• Carpenter S.R., 1992. Resilience and resistance of a lake phosphorus cycle 

before and after food web manipulation. Am. Nat. 140: 781–798. 

• Closs G.P., Lake P S., 1994. Spatial and temporal variation in the structure of an 

intermittent-stream food web. Ecological Monographs 64: 1-21. 

• Cohen J. E., 1978. Food webs and niche space. Monographs in Population 

Biology 11, Priceton University Press, Priceton, NJ. 

• Cohen J. E. & Briand F.,1984 Trophic links of community food webs. Proc. 

natn. Acad. Sci. U.S.A. 81: 4105-4109. 

• Cohen J.E., Newman C.M., 1985. When will a large complex system be stable? 

Journal of Theoretical Biology 113: 153–156. 

• Cohen J.E., 1989. Food webs and community structure. Perspectives on 

Ecological Theory (eds J. Roughgarden, R.M. May, S. Levin), pp. 181–202. 

Princeton University Press, Princeton, NJ. 

• Cohen J.E., Pimm S.L., Yodzis P., Saldana J., 1993. Body sizes of animal 

predators and animal prey in food webs. Journal of Animal Ecology 62: 67–78. 

• Cousins S., 1987. The decline of the trophic level concept. Trends Ecol. Evol. 2: 

312–316. 

• Cummins, K. W.,1974. Structure and function of stream ecosystems. Bioscience, 

24: 631–641. 

• Cummins K.W., Klug M.J., 1979. Feeding ecology of stream invertebrates. 

Annual Review of Ecology and Systematics 10: 147–172. 

• Cummins K. W. et al., 1989. Microbial and animal processing of detritus in a 

woodland strema. Ecological monographs vol. 59, no1, pp. 21-39 (4 p.). 

• Day E., Braioni G., Tezer A., 2008. Integrating aquatic habitat management into 

urban planning. In: Aquatic habitats in sustainable urban water management. 

Edited by I. Wagner, J. Marsalek, P. Breil. Urban water series -UNESCO – IHP: 

107-127.  

• De Angelis D.L., Bartell S.M., Brenkert A.L., 1989. Effects of nutrient recycling 

and food-chain length on resilience. Am. Nat. 134: 778-805. 

• Ecopolis, 2009. Cambiamenti climatici, nuove emergenze e pianificazione 

urbana. Paure, sicurezze e armonie urbane. In 11a Conferenza Nazionale delle 

Agenzie Ambientali. 

A cura di ISPRA e ARPA Lazio. Roma, 1-3 aprile 2009. 



 128 

• Hastings A., Powell T., 1991. Chaos in three-species foodchain. Ecology 72 (3): 

896-903. 

• Huston M., 1979. A general hypothesis of species diversity. Am. Nat. 113: 81-

101. 

• Jenkins B., Kitching R.L., Pimm S.L., 1992. Productivity, disturbance and food 

web structure at a local spatial scale in experimental contained habitats. Oikos 

65(2): 249-255. 

• Kaunzinger C.M., Morin P.J., 1998. Productivity controls food chain lenght in 

microbial communities. Nature 395: 495-497. 

• Kaushik N. K. and Hynes H. B. N., 1971. The fate of the dead leaves that fall 

into streams. Arch. Hydrobiol., 68: 465-515. 

• Kenny D., Loethe C., 1991. Are food webs randomly connected? Ecology 72: 

1794-1799. 

• Kitching R.L., 2001. Food webs in phytotelmata: “Bottom-up” and “Top-down” 

explanations for community structure. Annual Review of Entomology 46: 729-

760. 

• Kolkwitz, R., and Marsson M., 1908. Ökologie der pflanzlichen Saprobien. 

Berichte der Deutschen Botanischen Gesellschaft 26: 505-519 

• Lafont M., Marsalek J., Breil P., 2008. Urban aquatic habitats : characteristics 

and functioning. In: Aquatic habitats in sustainable urban water management. 

Edited by I. Wagner, J. Marsalek, P. Breil. Urban water series -UNESCO – IHP: 

9-24.  

• Lawton J.H., Warren P.H., 1988. Static and dynamic explanations for patterns in 

food webs. TREE, 3(9): 242-245. 

• Layman G.A., Quattrocchi J.P., Peyer C.M., Allgeier J.E., 2007. Niche width 

collapse in a resilient top predator following ecosystem fragmentation. Ecology 

letters, 10:937-944. 

• Layman G.A., Arrington D.A., Montana G.C., Post D. M., 2007. Can stable 

isotope ratios provide for community – wide measures for trophic  structure? 

Ecology, 88: 42-48. 

• Lindeman R.L., 1942. The trophic-dynamic aspect of ecology. Ecology 23:399-

418. 

• Losos J.B., Schluter D., 2000. Analysis of an evolutionary species-area 

relationship. Nature 408 (6814) 847-850. 



 129 

• Laska M.S.,Wootton J.T. 1998. Theoretical Concepts and Empirical Approaches 

to Measuring Interaction Strength. Ecology 79: 461-76 

• MacArthur, R.H., and R. Levins, 1967. The limiting similarity, convergence and 

divergence of coexisting species. American Naturalist 101: 377-385.Mark S. 

Laska, J. Timothy Wootton., 1998. Theoretical concepts and empirical 

approaches to measuring interaction strength. Ecology, 79: 2, 461 

• Martinez N.D., 1991. Artifacts or Attributes? Effects of resolution on the Little 

Rock Lake food web. Ecological Monographs 61: 367-392. 

• Martinez N.D., 1992. Constant connectance in community food webs. American 

Naturalist 139: 1208–1218. 

• Martinez N.D., Lawton J.H., 1995. Scale and food-web structure - from 

local to global. Oikos 73:148-154. 

• Martinez N.D., 1996. Defining and measuring functional aspects of 

biodiversity.In biodiversity: a Science of Numbers and Difference. K.J. Gaston 

ed. Blackwell.  

• Martinez, N.D., Hawkins B.A., Dawah H.A., Feifarek B., 1999. Characterization 

of food-web structure with moderate sampling effort. Ecology 80: 144-155. 

• May R.M., 1972. Will a large complex system be stable? Nature 238: 413-414. 

• May R.M., 1974. Biological populations with non-overlapping generations: 

stable points, stable cycles, and chaos. Science, N.Y. 186: 645-7. 

• May R.M., 1983. The structure of food webs. Nature 301: 566-568. 

• Moore J.C., de Ruiter P.C., Hunt H.W., 1993. Influence of productivity on the 

stability of real and model ecosystems. Science 261: 906-908. 

• Moore J.C., de Ruiter P.C., 2000. Invertebrates in detrital food webs along 

gradients of productivity. In Invertebrates as Webmasters in Ecosystems 

(Colman, D.C. and   Hendrix, P.F., eds): 61–184, CABI Publishing. 

• Merritt, R.W., Cummins, K.W., Barnes, J.R., 1979. Demonstration of stream 

watershed community processes with some simple ‘‘bioassay’’ techniques. 

Canadian Special Publications in Fisheries and Aquatic Sciences 43, 101-113. 

• Odum H.T., Odum E.P., 1955. Trophic structure and productivity of a winward 

coral reef community on Eniwetok Atoll. Ecological Monographs 25: 291-320. 

• Odum, E. P., and de la Cruz, A. A.,1963. Detritus as a major component of 

ecosystems. AIBS Bull (Bioscienze),13: 39-40 



 130 

• Odum E., Basi di ecologia - Padova : Piccin, 1988. - XI, 544 pp 

• Odum E. P., Barret G: W., Fondamenti di ecologia, - Padova : Piccin, 2007. 

Fattori limitanti e regolatori, 5: 218. Ecologia regionale, 10: 424, 427-428. 

Diversità di specie, modelli di diversità e la diversità genetica nelle comunità 6: 

357-362 

• O’Neill R. , De Angelis, 1986. Hierarchical concept of ecosystem. Princeton 

University Press.  

• Oksanen L., Oksanen T., 2000. The logic and realism of the exploitation 

ecosystems. The american naturalist 155: 703-723. 

• Olson, J. S.,1963. Energy storage and the balance of producers and decomposers 

in ecological system. Ecology, 44: 322-331 

• Pace M.L., Cole J.J., Carpenter S.R., Kitchell J.F., 1999. Trophic cascades 

revealed in diverse ecosystems.  Trends in Ecology & Evolution 14: 483-488.  

• Pagnotta R., 1995. “Qualità delle acque e idrobiologia del sistema Tevere – 

Aniene.” L’Ecosistema Roma, ambiente e territorio”: pp. 117-124. 

• Paine R.T., 1988. Food webs − road maps of interactions or grist for theoretical 

development. Ecology 69: 1648–1654. 

• Pascoal C., Cassio F, 2004. Contribution of Fungi and Bacteria to Leaf Litter 

Decomposition in a Polluted River. Applied and environmental microbiology. 

Vol.70, n.9: 5266- 5273. 

• Petersen R. C. and Cummins K. W., 1974. Leaf processing in a woodland 

stream. Freshwater Biology, 4: 345-368. 

• Persson L., Bengston J., Menge B.A., Power M.A., 1996. Productivity and 

consumer regulation-concepts, patterns and mechanisms. In Food webs: 

integration of patterns and dynamics (ed. G. A. Polis & K. O. Winemiller): 396-

434. NewYork: Chapman & Hall. 

• Persson L., 1999. Trophic cascades: abiding heterogeneity and the trophic level 

concept at the end of the road. Oikos 85: 385–397. 

• Pianka, E. R. 1976. Natural selection of optimal reproductive tactics. Am. Zool. 

16:775-784. 

• Pickett S.T., Grove J.M. 2009. Urban ecosystems: what would Tansley do? 

Urban Ecosystems,Volume 12, Number 1.                                      

• Pimm S.L., 1982. Food Webs. Chapman and Hall, London 



 131 

• Pimm, S.L. 1984. The complexity and stability of ecosistems. Nature, Lond. 

307: 321-326. 

• Pimm S. L., J. H. Lawton, and J. E. Cohen.1991. Food web patterns and their 

consequences. Nature 350: 669-674. 

• Polis G.A.,1991. Complex Desert food webs: an empirical critique of food web 

theory. American Naturalist. 138: 123-155. 

• Post D.M., Pace M.L., Hairston N.G., 2000. Ecosystem size determines 

foodchain length in lakes. Nature 405:1047- 1049. 

• Power M.E., Parker M.S., Wootton J.T., 1996. Disturbance and food chain 

length in rivers. In FoodWebs: Integration of Pattern and Process (Polis, G.A. 

and Winemiller, K.O., eds), pp. 286–297, Chapman&Hall. 

• Ravaglioli A., 1995. Il Tevere, fiume di Roma. Newton & Compton editori s.r.l. 

• Regione Lazio, 2007. Rapporto sulla società e sul’economia del Lazio. Regione 

Lazio –Sviluppo Lazio, Servizio studi. Editrice Ediesse s.r.l., Roma. 

• Rich, P. H. and R. G. Wetzel, 1978. Detritus in the lake ecosystem, Am. Nat. 

112: 57–71. 

• Rizzoni M., Gustavino B., Ferrari C., Gatti L., Fano E., 1995. An integrated 

approach to the assessment of the environmental quality of the Tiber river in the 

urban area of Rome: a mutagenesis assay and an analysis of macrobenthic 

community structure. The science of total environment, 162: 127-137. 

• Root J.B., 1967. The niche exploitation pattern of the blue-grey gnat catcher. 

Ecological Monographs 37: 317-350. 

• Rossi L., Fano E. A., Basset A.,Fanelli C., Fabbri A.A., 1983. An experimental 

study of a microfungal community in plant detritus in a Mediterranean woodland 

stream. Mycologia 75 (5): 886-896.  

• Rossi L., 1985. La nicchia ecologica, teoria ed applicazioni. Ecologia: 265-278. 

• Rossi L., Basset A., 1985. Trophic niche parameters and species richness in 

detritivorous guild. In Soc. Ital. Ecol., 2. 

• Rossi L., Picciafuoco L. and Basset A., 1990. Depth-time distribution of detritus 

depositions in lake Nemi (volcanic lake of central Italy). Hydrobiologia 

Dicember 202: 185-195. 

• Rossi L., D’Ayala A., 1991-Studio preliminare per un approccio ecosistemico a 

un sistema urbano. Atti IV congresso nazionale Società Italiana di Ecologia, 

Cosenza 1991. 



 132 

• Rossi L., 1991. A study of the Energy flux of Rome urban eco system and 

impact sensitivity of bioindicators in river Tevere. UNESCO Italia MAB - 

Project 11. Proceedings of the International Symposium “Perception and 

evaluation of urban environment quality”. Rome, November 1991, edited by 

Mirilia Bonnes: 295-311. 

• Rossi L., Solimini A. G., Tarallo G.A, 1992. Variazione dei tassi di 

decomposizione del detrito vegetale e delle caratteristiche trofiche della 

comunità detritivora lungo un gradiente di urbanizzazione (fiume Tevere-Roma). 

S.It.e. Atti 15: 481-485. 

• Rossi L., Nobile L. 1995. Energetica metropolitana e indicatori ecologici nel 

Tevere. In L’ecosistema Roma, ambiente e territorio. Di B. Cignini, G. Massari 

& S. Pignatti (a cura di). Fratelli Palombi Editori. Roma. pp 237-243. 

• Salvati S., Licopodio E, 2007. Sistemi di trattamento delle acque reflue urbane in 

alcune aree metropolitane. In Qualità dell’ambiente urbano, IV Rapporto APAT: 

55-59. 

• Saunders P.T., Bazin M.J., Prosser J.I., and Lynch J.M., 1976. Models of 

Microbial Interactions in the Soil, Critical Reviews in Microbiology, Vol. 4: 

463-498. 

• Seddel J.R., F.J. Triska, J.D. Hall, N.H. Anderson and J.H. Lyford, 1974. 

Sources and fates of organic inputs in coniferous forest streams, p. 57-69. In: R. 

H. Waring and R. L. Edmonds (eds.). Integrated research in the coniferous forest 

biome. Coniferous For. Biome Bull. N°. 5. University of Washington, Seattle. 

• Schoener T.W., 1989. Food webs from the small to the large. Ecology 70, 1559–

1589. Science (Washington, D. C.) 223: 1290-1293. 

• Sorensen T., 1948. A method of establishing groups of equal amplitude in plant 

society based on similary of species content. K. Danske Vidensk. Selsk. 5: 1-34.  

• Spencer M., Warren P.H., 1996. The effects of energy input, immigration and 

habitat size on food web structure: a microcosm experiment. Oecologia 108 (4): 

764-770. 

• Sterner R.W., Elser J.J., Fee E.J., Guildford S.J., Chranowsku T.H., 1997. The 

light nutrient ratio in lakes: the balance of energy and materials effects 

ecosystem structure and process. American Naturalist 150: 663-684. 

• Tavares-Cromar A.F., Williams, D.D., 1996. The importance of temporal 

resolution in food web analysis: evidence from a detritus based stream. 

Ecological Monographs 66: 91–113. 



 133 

• Tonn W.M., Magnuson J.J., 1982. Patterns in the species composition and 

richness of fish assemblages in northern Wisconsin lakes. Ecology 63: 1149–

1166. 

• Triska F.J., 1970. Seasonal Distribution of Aquatic Hiphomycetes in relation to 

the Disappearance of Leaf Litter From a Woodland Stream. PhD Thesis, Univ. 

Pittsburgh. 

• Tuhkanen T., 2008. Human health and safety related to urban aquatic habitats. 

In: Aquatic habitats in sustainable urban water management. Edited by I. 

Wagner, J. Marsalek, P. Breil. Urban water series -UNESCO – IHP: 129-145. 

• Vannote R.L., Cummins K.W. et al., 1980. The River Continuum Concept. 

Canadian. Journal of Fisheries and Aquatic Science, 37: 130-137. 

• Warren P.H., 1989. Spatial and temporal variation in the structure of a 

freshwater food web. Oikos 55: 299-311. 

• Warren P. H., 1994. Making connections in food webs. Trends in Ecology 

and Evolution 9: 136-141. 

• Webster J.R. and Benfield E.F., 1986. Vascular Plant Breakdown in Freshwater 

Ecosystems. Annual Review of Ecology and Systematics.Vol. 17: 567-594  

• Williams RJ, Martinez ND (2000) Simple rules yield complex food web. Nature 

404:180–183. 

• Winemiller K.O., 1990. Spatial and temporal variation in tropical fish trophic 

networks. Ecological Monographs 60: 331-367. 

• Winemiller K.O., Pianka E.R., Vitt J.L., Joern A., 2001. Food web laws or 

niche theory? Six indipendent empirical tests. The american Naturalist 

158: 193-199. 

 

 

Siti internet consultati e citati nel testo: 

• www.acea.it 

• www.apat.gov.it 

• www.arpalazio.it 

• www.catalogueoflife.org 

 

 

 


