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PREMESSA

Il ruolo dell’eterogeneità spaziale sullo sviluppo e il mantenimento dei pattern in 

ecologia è molto rilevante (Levin 1992, Tilman 1994). Lo spazio è stato definito la 

“frontiera finale” per la teoria ecologica (Kareiva 1994), e  ormai è opinione diffusa che 

l’interazione di fenomeni come la dispersione, il disturbo e il mosaicismo spaziale possono 

profondamente alterare la natura stessa delle interazioni tra le specie.  

Il riconoscimento dell’importanza dell’eterogeneità spaziale (e temporale) ha guidato, 

soprattutto negli ultimi due decenni, lo sviluppo delle metodologie di campionamento, dei 

metodi statistici e dei modelli matematici che affrontano specificatamente questo tipo di 

variazioni (Burrough 1981, Gardner et al 1987, Milne 1988, Issaci e Srivastava 1989, 

Sugihara 1990, Legendre 1993, Rossi. R. E. et la. Koenig 1999). La variabilità spaziale 

esibita dai fenomeni ecologici, in passato considerata un errore statistico (Cassie 1963, 

Steele 1976), è ormai riconosciuta come quantità biologicamente importante che cambia 

valore in funzione della scala di osservazione (Horne e Schneider 1995). Infatti, molti 

fenomeni ecologici fluttuano sincronicamente su più o meno ampie aree geografiche 

esibendo autocorrelazione o sincronia spaziale (Koenig 1999). 

L’ecologia del paesaggio riconosce l’elevata eterogeneità spaziale della biosfera in 

quanto mosaico di habitat differenti per produttività, abbondanza di risorse e demografia dei 

consumatori e demografia dei consumatori (Farina 1996). Infatti, il paesaggio è per 

definizione una porzione del territorio complessa costituita da ecosistemi adiacenti e 

interagenti che sono internamente omogenei strutturalmente e funzionalmente (Forman e 

Godron 1986, Green et al. 1996).  L’analisi a livello di “landscape” ignora la variabilità 

interna degli habitat poiché presuppone una scala d’indagine la cui “grana” (il più basso 

livello di risoluzione) coincide con l’habitat stesso che è assunto come componente unitario 

e omogeneo del mosaico. Ad esempio la velocità di propagazione di un disturbo attraverso 

l’ambiente è una caratteristica funzionale che è influenzata dall’eterogeneità spaziale 

(Turner 1987). Turner et al. (1989b) analizzano il pattern di propagazione del disturbo 

attraverso un paesaggio utilizzando un modello derivato dalla teoria della percolazione 

(Stauffer 1985). Nel modello la velocità del disturbo è analizzata come funzione 

dell’insieme degli habitat all’interno del paesaggio suscettibili al disturbo e della loro
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 distribuzione spaziale. Invece, gli effetti del disturbo sono stimati dalla proporzione di 

habitat della “landscape” influenzati dal disturbi e dai cambiamenti nella struttura della 

“landscape” stessa. Questo tipo di approccio solleva il problema di stabilire a quale scala di 

indagine l’ambiente è strutturalmente e funzionalmente omogeneo. Cartografare in modo 

statisticamente valido la distribuzione spazio-temporale dei pattern ricorrenti dei processi 

all’interno di un ecosistema potrebbe rappresentare un approccio utile alla soluzione del 

problema.

La geostatistica fornisce strumenti validi per interpretare i pattern spaziali degli 

organismi e dei componenti spaziali con i quali interagiscono, e per esplicitare la 

connessione spazialmente dipendente tra l’ambiente e i processi. Il tradizionale strumento 

geostatistico (il variogramma) ha dimostrato quanto sia incompleta e imprecisa l’analisi del 

pattern spaziale quando essa è fatta considerando semplicemente i cambiamenti relativi a 

media e varianza (Rossi J. P 1995). Il suo utilizzo nell’analisi della dipendenza spaziale e 

temporale nei dati ecologici ha registrato un significativo aumento nell’ultimo decennio. La 

geostatistica è stata applicata a molti campi dell’ecologia dalla distribuzione dei pest 

(Schotzko e Knudsen 1992, Speight et al. 1998) alla struttura delle foreste (bellehumeur et 

al. 1997), alla distribuzione di popolazioni (Ettema et al. 1998).  

L’uso della cartografia nell’approccio funzionale in ecologia permette di affrontare un 

altro problema relativo alla gestione delle risorse naturali.: il “gap” esistente tra la capacità 

di prevedere le dinamiche dei fenomeni ambientali propria dell’ecologia accademica e la 

fruibilità di questa capacità da parte di chi deve operare concretamente nella gestione delle 

risorse naturali.  

Presenta un elevato interesse in questo contesto la cartografia delle funzioni 

ecosistemiche tra cui quello relativo alle mappe dei tassi di decomposizione biologica della 

materia organica. Attraverso la decomposizione del detrito vegetale i nutrienti intrappolati 

nella materia organica durante il processo di produzione vengono mineralizzati e resi di 

nuovo disponibili nell’ambiente (Odum 1988). La decomposizione è un processo a livello di 

ecosistema  e presenta, a differenza dei processi che si sviluppano ai più bassi livelli 

gerarchici, una forte inerzia fisica per cui risponde piuttosto lentamente ai cambiamenti 

ambientali. Tuttavia può mostrare piccole ma significative differenze spaziali tra i micro-

habitat di un biotopo (Rossi et al submitted). Alcuni aspetti cruciali di questo problema non 
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sono ancora stati chiariti, ad esempio non è chiara l’origine della variabilità intra-habitat più 

volte osservata anche per i processi a livello di ecosistema. 

La decomposizione risente delle caratteristiche abiotiche dell’ambiente soprattutto 

indirettamente attraverso l’influenza che queste hanno sugli operatori biotici. Infatti, 

detritivori invertebrati e decompositori microbici risentono delle condizioni dell’ambiente 

bentonico, e mostrano un controllo interattivo reciproco (Hanlon e Anderson 1980).

Il detrito vegetale di origine alloctona rappresenta una risorsa energetica energetica 

fondamentale per molti ecosistemi lacustri (Molongoski e Klug 1980, Lewis 1987). Sistemi 

acquatici e terrestri sono spesso legati funzionalmente attraverso il flusso di materia 

organica mediato dal vento e dai movimenti dell’acqua nel ciclo idrologico (Hasler 1975). 

La materia organica passa dall’ambiente terrestre a quello acquatico principalmente sotto 

forma di detrito fogliare e di materia organica particolata e disciolta dilavata dal suolo o 

trasportata dalle inondazioni. L’impatto che questi input possono avere sui bilanci energetici 

e sulla struttura di comunità dipende da numerose variabili ambientali: il tipo di ambiente 

presente all’interfaccia terra/acqua, l’ammontare del dilavamento terrestre e le 

caratteristiche della linea di costa (Meyer e Tate 1983, Likens 1984, Schindler et al. 1996, 

Wetzel 1990). Spesso gli input eccedono la produttività in situ (Boling et al. 1975, Fischer e 

Likens 1975). 

I movimenti di nutrienti, detrito, prede e consumatori tra gli habitat sono comuni in 

molti biomi e possono fortemente influenzare popolazioni, reti trofiche e dinamiche delle 

comunità (Polis et al. 1997). Il grado di connessione varia enormemente tra i sistemi reali e i 

fattori che influenzano i tassi di scambio tra le unità spaziali sono una questione centrale 

dell’ecologia del paesaggio (Turner 1989, Dunning 1992). I “tassi di scambio” possono 

dipendere da un insieme di caratteristiche ambientali come la geometria dell’habitat; la 

similarità, la distanza e la produttività relativa degli habitat che interagiscono. Le 

caratteristiche dei confini quindi governano input, produttività e dinamiche tra habitat 

limitrofi (Polis 1996). 

La magnitudine e la qualità degli input di materia organica nel corpo d’acqua 

costituiscono fattori cruciali nella determinazione dei tassi decompositivi. Infatti, 

assimilando la decomposizione ad una reazione chimica, è prevedibile che sussista una 

relazione diretta tra quantità di substrato ed il tasso con cui esso si degrada (Saunders 1976). 
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L’influenza dell’input alloctono è stata in effetti riconosciuta come un fattore significativo 

nella determinazione dei tassi di decomposizione (Wardle et al. 1997) e nella strutturazione 

delle comunità bentoniche ed in particolare della guild dei macrodetritivori che a loro volta 

intervengono nel processo (Cummins et al., Dudgeon 1994, Malqvist e Oberle 1995). 

Le caratteristiche della fascia litorale degli ecosistemi lacustri, quale interfaccia tra gli 

ambienti acquatico e terrestre, possono in tale prospettiva assumere un ruolo regolativo 

chiave nel processo di decomposizione del materiale organico alloctono. Le immagini 

satellitari costituiscono una fonte importante di informazioni per l’analisi morfologica del 

territorio oltre che per il monitoraggio e l’analisi ambientale su scala regionale, continentale 

e globale (Teillet et al. 1997). L’analisi di immagini “remote” permette la determinazione 

quantitativa del grado di copertura vegetale (e.g. Purevdorj et al. 1998) e le caratteristiche 

della vegetazione delle aree marine costiere (Belsher et al. 1990, Chauvaud et al 1998). Le 

tecniche di analisi che utilizzano il remote sensing consentono di affrontare un sistema 

ecologico nelle sue caratteristiche di massima e nella relazione con i sistemi limitrofi con 

cui presumibilmente interagisce. 

Da quanto affermato si possono riassumere alcuni punti essenziali nello sviluppo 

dell’ipotesi di lavoro della presente tesi: 

 i processi di decomposizione del materiale alloctono dipendono da diversi fattori tra 

cui rilevante è l’input alloctono; 

 l’input dipende dalla copertura vegetale e dalle caratteristiche della linea di costa. 

Per la determinazione della variabilità intra-habitat lo strumento più efficace 

attualmente disponibile è la geostatistica una branca della statistica spaziale. 

Per la determinazione delle caratteristiche di costa si è ritenuto appropriato utilizzare 

immagini da satellite e la geometria frattale. 

Per lo sviluppo della ricerca è stato scelto un biotopo rappresentativo degli invasi del 

centro Italia che presenta un buon grado di visibile eterogeneità spaziale, almeno di tipo 

strutturale. 

Le finalità del lavoro sono peraltro riassumibili in 2 punti fondamentali: 

• produrre uno strumento di analisi dell’habitat facilmente fruibile dai gestori; 
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• definire un metodo quantitativo per la definizione della variabilità spaziale di 

un processo ecosistemico fondamentale per la sopravvivenza degli ecosistemi lacustri 

del tipo studiato. 
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1. I PATTERN SPAZIALI IN ECOLOGIA 

L’Ecologia in quanto scienza che realizza lo studio delle relazioni tra gli organismi e il 

loro ambiente (Ricklefs 1973, McNaughton e Wolf 1973) e i livelli di organizzazione che ne 

derivano (Odum 1975) considera fenomeni e processi dipendenti da spazio e tempo. Ad 

esempio, i modelli di dispersione delle popolazioni in ambienti differenti e a tempi diversi 

(Pielou 1977) evidenziano pattern che spesso riflettono dipendenza spaziale, non 

indipendenza. 

Molti fenomeni naturali esibiscono variabilità sia nello spazio che nel tempo (Levin 

1992). La dipendenza spaziale o temporale riguarda sia gli aspetti biologici sia quelli 

abiotici: le densità delle popolazioni cambiano da un anno all’altro e sono raramente 

identiche da una località a quella vicina; i tassi di dispersione variano con la densità della 

popolazione e quindi sono differenti da un anno al successivo e da una popolazione ad 

un’altra; le condizioni meteorologiche variano sia annualmente sia localmente in funzione 

della fisiografia dell’ambiente. Da ciò è evidente che l’eterogeneità spazio-temporale è 

funzionale nell’ecosistema, non è il risultato di casualità o di errori e il suo studio è di 

grande interesse poiché essa rappresenta una componente importante degli ecosistemi 

(Legendre 1993). 

L’interesse per lo studio dell’eterogeneità dei sistemi ecologici è documentato dai lavori 

fondamentali su dinamica di popolazione (Levin 1974, Roughgarden 1976), organizzazione 

e stabilità delle comunità (Holling 1986, Kareiva 1987) e cicli degli elementi (Bormann e 

Likens 1979). Inoltre, lo sviluppo delle ricerche su questi temi è ampiamente documentato 

dall’ultimo congresso INTECOL (Farina, 1999) che ha dato ampio rilievo ai problemi di 

scala (ad es. Bertoni e Callieri 1999, Guilizzoni e Lami 1999, Gatto e Godfray 1999, in 

Farina 1999). 

Il concetto di pattern in ecologia è connesso a quello di scala (Hutchinson 1953). Il 

termine “scala” indica in ecologia la dimensione spaziale (o temporale) di un oggetto o di un 

processo caratterizzati da una “grana” e da un’estensione” (Turner 1989). La descrizione di 

un pattern è la descrizione di variazioni, e la quantificazione delle variazioni richiede la 

determinazione delle scale di osservazione (Denman e Powell 1984, Powell 1989). Ogni 

individuo e ogni specie sperimentano l’ambiente solo su un determinato range 
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di scale, e quindi rispondono alla variabilità in modo individuale (Bertoni e Callieri 1999).  

In alcuni casi la scala di osservazione può essere deliberatamente scelta per spiegare le 

caratteristiche chiave di un sistema naturale; più frequentemente le scale sono imposte dalle 

nostre capacità percettive o dalle costrizioni logistiche e tecnologiche (Steele 1978). In ogni 

caso la variabilità del sistema sarà condizionata dalla scala di osservazione (Stommel 1963, 

Haury et al. 1978). A scale spaziali e temporali molto piccole, fenomeni stocastici (o 

deterministicamente guidati dal caos) possono rendere il sistema ricco di dinamiche 

esplosive; ma se focalizziamo l’attenzione su scale spaziali più grandi, o su scale temporali 

più lunghe, i comportamenti statistici macroscopici sono più regolari. Cambiando scala noi 

ci muoviamo da imprevedibili e irripetibili casi individuali a un’insieme di casi il 

comportamento dei quali è regolare. Così facendo perdiamo eterogeneità e dettagli 

guadagnando in prevedibilità.  

Dayton e Tegner (1984) sostengono che molti ecologi si focalizzano nei loro studi sulle 

piccole scale assoggettandone i test sperimentali e non considerano i processi a più grande 

scala che possono spiegare i pattern spaziali nei loro studi. Allo stesso modo esistono 

esempi in cui i processi a larga scala vengono enfatizzati a spese di quelli che si realizzano a 

piccole scale. Rothschild e Osborn (1988) mostrano come le turbolenze su piccola scala 

possono influenzare i tassi di contatto preda-predatore, e quindi le dinamiche di scale a 

livelli superiori. In generale, si dovrebbe riconoscere che differenti processi sono 

probabilmente importanti su differenti scale, e trovare il modo per ottenere la loro 

integrazione (Denman e Powell 1984, Mackas et al. 1985, Levin et al. 1989, Menge e Olson 

1990).

Le conseguenze dei pattern spaziali e della “patchiness” per il biota sono numerose. È 

noto per esempio, che la distribuzione spaziale delle risorse è fondamentale per stabilire 

come una specie sfrutta il suo ambiente (Schoener 1971, Wiens 1976, Pulliam 1989) e che 

l’eterogeneità ambientale fornisce una variabilità di risorse che possono permettere la 

coesistenza di competitori che non potrebbero convivere in un ambiente omogeneo (Levin 

1970, Horn e MacArthur 1972); ma il problema di come quantificare questa eterogeneità 

rimane ancora rilevante. 

In altri termini è noto che gli ambienti sono eterogenei, ma come questa eterogeneità 

sostiene la rilevante diversità biotica? La questione è centrale nell’ecologia di comunità 
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(MacArthur 1970, May e MacArthur 1972, Whittaker e Levin 1977), e va al cuore del 

problema della scala. Le specie possono suddividersi l’ambiente spazialmente, 

concentrandosi su parti differenti di una stessa pianta (Broadhead e Wapshere 1966) o 

differenti strati della vegetazione (MacArthur et al. 1966), o temporalmente (Levin e Paine 

1974). Così la ripartizione delle risorse può risultare in pattern costanti nel tempo ma 

spazialmente non uniformi, o spazialmente costanti e non uniformi nel tempo, o in mosaici 

spazio-temporali (Levin e Paine 1974, Whittaker e Levin 1977, Paine e Levin 1981, Tilman 

1988). Gli sforzi tesi a comprendere come gli ecosistemi e le comunità funzionino ruotano 

intorno al tentativo di scoprire i pattern che possono essere quantificati all’interno dei 

sistemi. Così, soprattutto in questi ultimi due decenni, sono state attentamente considerate 

tutte le tecniche adatte a descrivere i pattern ecologici (Burroug 1981, Gardner et 1987, 

Milne 1988, Sugihara e May 1990, Rossi et al. 1992, Koenig 1999).  

Una volta che i pattern sono stati rilevati e descritti il passo successivo consiste nel 

cercare di scoprire i fattori che li determinano, e i meccanismi che li generano e li 

mantengono.  

La conoscenza dei pattern ripetitivi in termini dei processi che li producono è l’essenza 

stessa della scienza, ed è la chiave di sviluppo dei principi di gestione. Solo la conoscenza 

dei meccanismi consente di estrapolare su base scientifica e quindi di conoscere e gestire. 

I pattern sono in parte estrinsecamente determinati, e il primo passo consiste 

nell’identificare i fattori che dall’esterno li influenzano (Denman e Powell 1984). Le 

similarità statistiche nelle distribuzioni delle variabili rappresentano il naturale punto di 

partenza, e le correlazioni forniscono forti evidenze; tuttavia il passaggio successivo deve 

necessariamente comprendere l’analisi delle cause. La costruzione di modelli può giocare 

un potente ruolo nel suggerire i possibili meccanismi, nell’esplorare le possibili 

conseguenze di fattori individuali che non possono essere facilmente separati 

sperimentalmente, e nel relare a dati su piccola pattern su grande scala.  

Poiché non esiste una singola scala alla quale gli ecosistemi possono essere descritti, 

allora non esiste una singola scala alla quale i modelli possono essere costruiti. Metodi dalle 

statistiche e dalla teoria dei sistemi dinamici possono giocare un importante ruolo 

nell’aiutare a determinare la dimensionalità dei meccanismi che li sottintendono, e di 

modelli appropriati (Schaffer 1981, Takens 1981, Sugihara et al. 1990). Noi abbiamo 
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bisogno di avere a disposizione un insieme di modelli di differenti livelli di complessità. 

Modelli che non sono sufficientemente dettagliati possono ignorare un’eterogeneità interna 

critica, come quella responsabile per il mantenimento della diversità (Holling 1986); è 

chiaro per esempio che il modello della circolazione generale ignora dettagli che possono 

essere rilevanti per la conoscenza dell’influenza biotica sui sistemi climatici e viceversa. 

D’altro canto, modelli molto dettagliati forniscono poche informazioni su quelle che sono le 

forze essenziali. 

Per lo sviluppo di modelli previsionali necessari per la gestione, o semplicemente per 

reagire al cambiamento, è indispensabile capire come connettere le disparate scale di 

interesse degli scienziati che studiano questi problemi a livelli differenti. 

Per “scalare” dalla foglia all’ecosistema al paesaggio e oltre noi dobbiamo capire come 

l’informazione è trasferita dalla piccola scala a quelle a più alto livello e viceversa. Noi 

dobbiamo imparare come aggregare e semplificare, ritenendo le informazioni essenziali 

senza arenarsi in dettagli irrilevanti. L’essenza della costruzione di modelli è, infatti, 

facilitare l’acquisizione di queste conoscenze attraverso l’estrazione e l’incorporazione del 

giusto numero di dettagli per produrre i pattern osservati. Un buon modello non mira a 

riprodurre ogni dettaglio dei sistemi biologici, piuttosto l’obiettivo di un buon modello 

dovrebbe essere quello di capire come molti dettagli possono essere ignorati senza produrre 

risultati che contraddicano specifici set di osservazioni, su particolari scale d’interesse. Un 

punto cruciale nella conoscenza di come le informazioni si trasmettono attraverso le scale è 

capire quali informazioni sono preservate e quali sono perse nel passaggio da una scala 

all’altra.  

Tecniche come il remote sensing in associazione con le statistiche spaziali, possono 

essere usate per descrivere distribuzioni su grande scala della vegetazione e i fattori che 

possono influenzarla. Studi teorici, incluse simulazioni al computer (Li e Reynolds 1994), 

possono essere usate per collegare studi sperimentali su piccola scala, in modo da produrre e 

testare ipotesi su come i processi a piccola scala interagiscono con quelli ad altre scale per 

produrre i pattern osservati. In quest’ottica è utile avere a disposizione modelli a crescente 

complessità, in questo modo si possono considerare tutti i dettagli ed esplorare quanto le 

informazioni su piccola scala sono rilevanti nella descrizione dei pattern a scale superiori. A 

un estremo ci sono modelli che tendono a catturare tutti i dettagli possibili, all’interno delle 
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costrizioni imposte dai problemi propri dei parametri stimati; all’altro estremo ci sono i 

modelli che semplificano in modo spinto, prendendo in considerazione un ristretto numero 

di caratteristiche del sistema reale con l’obiettivo di valutare sistematicamente e in modo 

isolato l’influenza di particolari fattori. Combinare questi modelli per riassemblare 

l’ecosistema è il passo successivo (Levin 1992). 

Il fatto che non ci sia una singola scala corretta o un livello al quale descrivere un 

sistema non significa che tutte le scale servono allo stesso modo o che non esiste una legge 

per misurare le scale, piuttosto che l’identificazione dei meccanismi che legano pattern e 

processi richiede necessariamente esperimenti multiscala (Petersen et al. 1999). Questa è la 

principale lezione della teoria dei frattali (Mandelbrot 1977, Milne 1988, Sugihara e May 

1990). Il potere dei metodi di statistica spaziale come i frattali, i semivariogrammi e i 

correlogrammi (Burroug 1981, 1983, Sokal et al. 1989) o l’analisi spettrale (Chatfield 1984) 

o l’allometria (Calder 1984, Harvey e Pagel 1991) è nella loro capacità di descrivere come i 

pattern cambiano attraverso le scale 

Molti ecologi riconoscono che l’interazione di fenomeni come la dispersione, il 

disturbo e il “mosaicismo” spaziale possono profondamente alterare la natura stessa delle 

interazioni tra le specie; di conseguenza il valore ecologico della dimensione spaziale e della 

eterogeneità spaziale si sta imponendo necessariamente nella coscienza ecologica (Kareiva 

1994).

Il riconoscimento dell’importanza dell’eterogeneità spaziale (e temporale) ha guidato, 

soprattutto negli ultimi anni, lo sviluppo delle metodologie di campionamento, dei metodi 

statistici e dei modelli ecologici che affrontano specificatamente questo tipo di variazioni 

(Bebber 1999).  
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1.1 L’importanza del concetto di scala in ecologia 

Nella letteratura ecologica il termine “scala” ha numerosi significati, ma corrisponde a  

un limitato numero di usi, spesso con definizioni molto precise. Esempi sono “scala di un 

fenomeno”, “scala di una quantità”, “scala di una misura”; quello che crea confusione è 

l’uso della parola scala come  abbreviazione di una di queste frasi.  

Nella tabella 1.1 sono riportate le definizioni di alcuni termini inerenti al concetto di 

scala in ecologia. 

Tabella 1.1 Termini e definizioni inerenti l’uso del concetto di scala in ecologia (da Turner 
1989)

Termine Definizione 

Scala
La dimensione spaziale o temporale di un oggetto o un processo 
caratterizzato da una grana e da una estensione  

Livello di organizzazione 
La posizione all’interno della gerarchia biotica (e.g. organismo, deme 
popolazione) 

Scala cartografica  

Il grado di riduzione spaziale che indica la lunghezza utilizzata per 
rappresentare la più grande unità di misura; il rapporto tra la distanza 
sulla mappa e la distanza sulla superficie terrestre rappresentata dalla 
mappa, comunemente espressa come 1:10000 

Risoluzione Precisione della misura: taglia della grana, se la misura è spaziale 

Grana  
Il più basso livello di risoluzione possibile all’interno di un set di dati, 
e.g. la taglia del pixel per dati rasterizzati 

Estensione La grandezza dell’area di studio o la durata dello studio 

Estrapolare 
Inferire per la conoscenza di valori; trasferire informazioni da una scala 
ad un’altra, o da un sistema ad un altro nell’ambito della stessa scala. 

Scala assoluta  La distanza, la direzione, la forma e la geometria attuale  

Scala relativa  

Una trasformazione di una scala assoluta a una scala che descrive la 
distanza, la direzione o la geometria basate su alcune relazione 
funzionali (e.g. la distanza relativa tra due localizzazioni basata sugli 
sforzi richiesti da un organismo per muoversi tra di essi) 

La scala denota la risoluzione all’interno del range di una quantità misurata; questa 

definizione di scala può essere applicata ai componenti spaziali, temporali e di massa di 

qualsiasi quantità (Schneider 1994).

Intuitivamente, la scala spaziale di un problema è definibile sulla base della distanza 

che si deve percorrere prima che la quantità di interesse cambi significativamente (Powell 

1989). Spesso si parla di scala spaziale come l’area (o la lunghezza o il volume) dello spazio 

considerato, e di scala temporale come la durata della nostra attenzione al fenomeno.  
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Molti ecologi considerano la scala come una capacità intrinseca dell’organismo 

(Dayton e Tegner 1984, Wiens et al. 1986, Manguire 1985, Bock 1987, Carlile et al. 1989), 

altri la considerano come uno strumento per misurare un fenomeno senza una specifica 

influenza su processi e modelli (Allen e Starr 1982, Maurer 1985). Si definisce scala di 

osservazione quella che possiamo utilizzare per definire un processo, e la scala di un 

processo o scala intrinseca quella esibita da fenomeni naturali e indipendenti dal nostro 

controllo (Turner et al. 1989).

Il concetto di scala, in realtà, è molto più complesso ed è comprensivo sia dell'ampiezza 

spaziale e temporale delle osservazioni, extent (estensione), sia della dimensione dell'unità 

di risoluzione più piccola delle osservazioni, grain (grana) (Milne 1992) (Figura 1.1). 

L’“estensione” è l’area globale dello studio 

considerato, mentre la “grana” è la taglia 

dell’unità individuale di osservazione, cioè 

i campionatori (quadrati o celle) degli 

ecologi che lavorano sul campo o le unità 

di campionamento degli statistici. 

“Estensione” e “grana” definiscono i limiti 

superiore e inferiore di risoluzione di uno 

studio: essi sono gli analoghi della 

dimensione globale di un setaccio e della 

dimensione della sua maglia 

rispettivamente. La nostra abilità di 

rilevare i pattern è una funzione 

dell’estensione e della grana 

dell’investigazione (O’Neill et al. 1986). 

Le inferenze circa la dipendenza dalla scala 

di un sistema sono definite dall’“estensione” e dalla “grana” dell’investigazione, non si può 

generalizzare al di là dell’estensione senza accettare l’assunzione dell’uniformità e della 

scala indipendenza dei pattern e dei processi, e non si possono rilevare elementi dei pattern 

al di sotto della “grana”. 

Una modificazione della scala di osservazione può condurre sia ad un incremento sia ad 

Figura 1.1 Le due componenti della scala
spaziale: grana ed estensione. (a) La grana
indica la dimensione del componente più 
piccolo (pixel), nella figura la grana
aumenta da 1 a 4. (b) L’estensione è l’area
considerata, nell’esempio l’incremento è 
da 16 a 400. (da Turner et al. 1989b). 
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una riduzione dell'eterogeneità 

ambientale. Per quantificare l'eterogeneità 

si deve tenere conto della variabilità dei 

parametri studiati in relazione ai due 

aspetti fondamentali della scala: ampiezza 

e grana. Quando la scala di osservazione 

di una variabile è modificata, anche la 

varianza dei parametri cambia (Wiens 

1989). Le modalità dei cambiamenti della 

varianza dipendono da come vengono 

modificate ampiezza e grana 

dell'osservazione. Mantenendo invariata 

l'ampiezza, un aumento della grana 

provoca generalmente una riduzione della 

varianza spaziale o temporale. In un'area 

perfettamente omogenea la relazione tra 

la varianza di un parametro e la grana di 

osservazione (su un grafico 

bilogaritmico) è descritta da una retta con pendenza –1 (Figura 1.2), tale linearità è 

osservata per ogni parametro studiato e suggerisce l'autosimilarità dei processi osservati 

attraverso un ampio spettro di scale (Mandelbrot 1982, Levin 1989).  

In un ambiente eterogeneo, invece, la relazione segue un andamento curvilineo dovuto 

appunto a meccanismi distinti che operano a differenti scale (Levin, 1989). Quando viene 

aumentata la grana, una proporzione più grande di eterogeneità del sistema è incorporata 

nell'unità di risoluzione perdendo la possibilità di rilevarla. In sintesi, la varianza all'interno 

dell'unità di risoluzione aumenterà mentre la varianza tra le unità diminuirà. La varianza 

dipende anche dall'ampiezza della scala adottata. Un incremento dell'ampiezza, mantenendo 

costante la “grana”, comporterà l'inclusione di una maggiore varietà di patch nell'area di 

studio ed un conseguente aumento della varianza tra le unità di risoluzione. 

Sebbene il concetto di “grana” ambientale sia stato già introdotto da MacArthur e 

Levins (1964), per definire gli organismi che distinguono i differenti patch presenti 
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Figura 1.2 Relazioni tra la varianza e la
“grana” mantenendo invariata l’ampiezza (a).
Varianza all’interno (wirhin-grain) e tra
(between-grain) le unità di risoluzione in
relazione al cambiamento della grana e
dell’ampiezza (Da Wiens 1989) 

a

b



Parte generale 
I pattern spaziali in ecologia 

14

(coarse-grained) e gli organismi che vedono l'ambiente come omogeneo (fine-grained), tale 

distinzione ignora gli effetti della scala. Kotliar e Wiens (1990) propongono un approccio 

gerarchico alla struttura dei patch attraverso un range di scale ed una definizione di “grana” 

e ampiezza dei patch in funzione degli organismi considerati. Un patch ad una data scala ha 

una struttura interna che è il riflesso dei patch rilevabili ad una scala più fine, ed il mosaico 

contenente quel patch ha una struttura che è determinata dalla patchiness ad una scala più 

ampia. In tale contesto un organismo può essere indifferente alle differenze tra i patch 

(fine-grained) ad una certa scala di osservazione ma essere sensibile alle differenze 

(coarse-grained) rilevabili ad un'altra scala di eterogeneità. La “grana” è quindi la scala più 

piccola alla quale un organismo distingue la differenza tra patch, a scale inferiori 

l'organismo percepisce l'ambiente come omogeneo e non risponde alla struttura dei patch 

esistenti (Kolasa, 1989). Il limite più basso di percezione della “grana” ambientale è 

regolato dalle caratteristiche fisiologiche dell'organismo. L'ampiezza è invece la scala di 

eterogeneità più grande alla quale un organismo risponde. Tale limite è determinato dal 

caratteristico home range degli individui. Questi due estremi nella scala costituiscono un 

confine naturale nella gerarchia dei patch per un dato organismo (Kotliar e Wiens, 1990). 

Per esempio, per una data gerarchia dei patch, un organismo può rispondere alla differenza 

tra i patch in un ristretto range di scala, un altro organismo può avere la stessa “grana” ma 

un'ampiezza maggiore, mentre un terzo può avere come “grana” l'ampiezza di un altro 

organismo. Specificazioni di “grana” ed ampiezza relativamente agli organismi studiati sono 

essenziali poiché delimitano il contesto di indagini ad una particolare scala entro una 

gerarchia di patch, e perché forniscono un quadro teorico in cui il confronto relativo alla 

suddivisione in patch tra differenti sistemi può essere standardizzato (Kotliar e Wiens, 

1990). Spesso il problema della scala è più complicato dell’atteso, infatti molte specie hanno 

la capacità di cambiare scala in funzione alla stagione o a loro ritmi interni. La “coarse” o 

“fine” percezione dell’ambiente può cambiare con la stagione, per esempio alcune specie di 

uccelli (e.g. Erithacus rubecola) riconoscono un sito a grana grossa durante la stagione della 

procreazione e a grana fine fuori dal periodo riproduttivo (Farina 1998). Durante il periodo 

della riproduzione questi uccelli selezionano foreste completamente prive di zone 

cespugliose o aree aperte, in questo caso il loro comportamento è a grana grossa; ma fuori 

da questo periodo gli uccelli selezionano molti habitat differenti poiché hanno una 
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percezione dell’ambiente a grana fine.  

Molti animali interagiscono con l’ambiente usando scale differenti, ad esempio per 

Apodemus sylvaticus e A. Flavicollis (Muridi, mammiferi) la scelta dell’habitat è legata a 

due meccanismi: su piccola scala la disponibilità di cibo sembra essere il fattore più 

importante, ma a grande scala il fattore discriminante è la percentuale di campi coltivati 

(Angelstam et al. 1987).  

Meentmeyer e Box (1987) hanno richiamato l'attenzione sullo sviluppo di una "scienza 

della scala" in ecologia, in cui la scala sia considerata una esplicita variabile di stato 

nell'analisi dei dati. Ciò implica la definizione di distanza, area, direzione e correlazione 

spaziale delle variabili rilevate nello spazio e/o nel tempo (Meentmeyer e Box 1987). Allen 

e Starr (1982) suggeriscono che la variazione del livello di eterogeneità o della struttura 

correlativa tra i parametri misurabili in relazione alle dimensioni dell'universo di 

campionamento (ampiezza) e di ogni campione (grana) possono individuare la scala di 

diversi fenomeni. 

La scala di una investigazione può avere profonde conseguenze sui pattern trovati. Per 

esempio sulla base degli studi condotti alla scala di superficie fogliare individuale, i 

fisiologi vegetali hanno concluso che sono i meccanismi a livello di stomi a regolare la 

traspirazione, mentre secondo i meteorologi che lavorano a più ampie scale è il clima il 

fattore di controllo principale.(Jarvis e McNaughton 1986). Le affermazioni sono entrambe 

vere, in genere la regolazione di un processo avviene a più livelli. Allo stesso modo, molta 

della variazione nei tassi di decomposizione fogliare tra differenti tipi di substrati fogliari a 

scala locale è spiegata dalla proprietà delle foglie e dei decompositori, ma su grande scala 

sono le variazioni climatiche regionali a spiegare la maggior parte della variazione nei tassi 

decompositivi. 
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1.2 La misura della varianza spaziale in ecologia 

Lo studio della varianza spaziale esibita dai fenomeni ecologici è vecchio quasi un 

secolo, durante il suo percorso il concetto ha subito una significativa evoluzione, passando 

dall’essere trattato come un errore statistico all’essere riconosciuto come una quantità 

biologicamente importante (Horne e Schneider 1995).  

I recenti sviluppi degli hardware, l'introduzione di software adatti all’analisi spaziale 

(e.g. Geographic Information Systems) e il largo incremento di studi scala–sensibili (Wiens 

1989, Menge e Olson 1990, Holling 1992, Levin 1992) hanno accelerato la conoscenza dei 

pattern di varianza spaziale dei parametri biologici. 

La dipendenza dei pattern di varianza spaziale dalla scala di misura è stata per la prima 

volta investigata nel campo dell’agricoltura, in esperimenti opportunamente pianificati un 

elevato numero di aree di differenti dimensioni sono stati testati per isolare la scala di 

osservazione “migliore” (Mercer e Hall 1911). I risultati di questo esperimento sono stati 

successivamente utilizzati per sviluppare una relazione empirica tra la taglia delle aree e la 

variabilità tra esse (Fairfield Smith 1938, Bliss 1941).  

L’analisi di pattern scala-dipendenti ricorre in diversi studi negli anni successivi, ma 

sono quattro contributi nel 1978 a consolidare il concetto di scala nella varianza spaziale 

delle osservazioni ecologiche. Primo, Smith (1978) esplicitamente rileva la possibile scala-

dipendenza di una misura e pone l’accento sull’importanza di scegliere un appropriato 

gruppo di misure relative all’organismo di interesse.  

Il secondo contributo è quello di Shugart (1978) il quale propone che il range spaziale e 

temporale di una quantità biologica dipende dal suo livello di organizzazione e introduce il 

concetto di gerarchia di Simon (1962) in ecologia.  

Haury et al. (1978) adottano il diagramma schematico di Stommel (1963) per 

dimostrare come le varianze delle quantità biologiche sono legate alle scale spaziali e 

temporali dei processi fisici. 

Steele (1978) estende il legame di scala spaziale e temporale includendo la massa di un 

organismo.  

Varianza spaziale a singola scala - La varianza è comunemente utilizzata come misura della 

dispersione dei valori attorno alla media. La varianza σ2 di una quantità X è una misura di 

dispersione ed è definita come la media della somma dei quadrati delle devianze dei 
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campioni dalla media. 

La varianza in ecologia è utilizzata anche per quantificare il grado al quale gli 

organismi sono aggregati. La tecnica più comune consiste nel confrontare un indice 

osservato di aggregazione con il valore atteso sulla base della distribuzione di Poisson. 

Questi indici sono basati sul rapporto tra varianza e media (Pielou 1969, Ripley 1981, 

Greig-Smith 1983); in una distribuzione di Poisson il valore atteso di varianza è uguale alla 

media e quindi il loro rapporto è uguale all’unità. Curtis e Macintosh (1950) dimostrano la 

dipendenza di diversi indici dalla scala di misura e Hurlbert (1990) sostiene che essi non 

rappresentano una misura interpretabile di aggregazione spaziale. 

Tra  questi indici particolarmente utilizzato soprattutto in passato è l’Io sviluppato da 

Morisita (1954, 1959) sulla misura di Simpson (1949) di diversità λ. 

dove ni è il numero di individui in q quadrati e N è il numero totale di individui osservati.

L’indice di Morisita compara varianze di densità di organismi appartenenti a differenti 

patch, i valori dell’indice sono inferiori a 1 per distribuzioni regolari, uguali a 1 per 

distribuzioni casuali, superiori a uno per distribuzioni contagiose. I valori dell’indice, però, 

sono indipendenti dalla taglia del campione solo finché la dimensione del campione è più 

piccola di quella dei patch. Questo indice assume che i quadrati campione siano inclusi 

all’interno di grandi patch e che la distribuzione degli organismi sia casuale o regolare 

all’interno dei patch. 

Come alternativa allo sviluppo di un indice dal rapporto tra varianza e media, Taylor 

(1961) descrive la varianza di una quantità come funzione della media. La “legge del 

potere” di Taylor sostiene che la varianza di una densità locale di una popolazione è 

proporzionale alla densità media attraverso un esponente determinato empiricamente: 

σ2 = axb

il parametro a è riportato come “fattore di campionamento o di calcolo”. La grandezza di a

dipende dalla dimensione dell’unità di campionamento e dal metodo usato per calcolare la 
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varianza. L’esponente b è stato proposto come un indice di aggregazione delle popolazioni, 

bisogna notare che l’interpretazione biologica di b non è indipendente dal valore di a. Una 

distribuzione regolare è indicata da valori di a uguali a 0; valori di a e b vicini all’unità 

indicano una distribuzione casuale; valori più grandi di 1 indicano una distribuzione 

contagiosa. Questa relazione è stata verificata su un set di popolazioni (Taylor 1961, Taylor 

et al. 1978) e richiede uno speciale trattamento per bassi valori di abbondanze medie (Taylor 

e Woiwod 1982, Routledg e Swartz 1991). Taylor e Taylor (1977) hanno sviluppato una 

serie di modelli per dimostrare che la “power law” risulta da un bilancio densità-dipendente 

di comportamenti attrattivi e repulsivi tra individui che sono impegnati a massimizzare il 

consumo delle risorse.

Un altro metodo per quantificare la varianza spaziale nelle abbondanze a una singola 

scala è l’uso di un parametro K derivato da una distribuzione binomiale negativa (Waters 

1959). L’applicazione di K come un indice di dispersione è stato adottato da Barlett (1947) 

come espressione generale di varianza:  

bassi valori di K indicano una distribuzione aggregata, alti valori sono indicativi di una 

distribuzione casuale. Diversi studi hanno cercato con insuccesso di determinare i valori 

della costante K di popolazioni (Taylor et al. 1979). Se trovato, un indice robusto di 

aggregazione come è K può essere usato per comparare distribuzioni di popolazioni a 

differenti ubicazioni e tempi.  

Contemporaneamente all’affermazione di queste misure empiriche, ci sono stati 

continui tentativi di usare distribuzioni di frequenze teoriche per descrivere la varianza 

spaziale. Questa linea di ricerca è stata seguita da Rogers (1974), Douglas (1979), e da 

Greig-Smith (1983). La necessità di fittare distribuzioni teoriche a osservazioni empiriche 

deriva dall’esigenza di descrivere una popolazione con un limitato numero di parametri, e di 

interpretare valori di parametri come indicazione di processi che determinano la struttura 

spaziale. 

La dipendenza della varianza spaziale dalla scala di misura ha però ristretto 

l’applicazione delle distribuzioni di frequenza teoretiche a dati di densità di organismi. È 
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stato osservato che la risoluzione dei campioni può influenzare il “fit” di alcune 

distribuzioni di frequenza teoriche e di conseguenza l’interpretazione dei pattern spaziali 

della varianza. Alterando la risoluzione dei campioni si può alterare il “fit” di una 

distribuzione di frequenza teorica ai dati, o incrementare il numero di distribuzioni che 

fittano i dati ugualmente bene. Identificazioni ambigue di un appropriata distribuzione di 

frequenza teorica limitano il loro uso a descrizioni sommarie. 

In realtà tutti i metodi utilizzati per quantificare la varianza spaziale della distribuzione 

di organismi a singola scala sono dipendenti dalla scala di misura. Tuttavia, il confronto 

degli indici di aggregazione tra popolazioni restano validi se fatti alla stessa scala spaziale. 

Il logico passo successivo è esaminare la varianza spaziale nella dispersione delle 

popolazioni come funzione della scala.  

Varianza spaziale a differenti scale - L’analisi dei pattern (Greig-Smith 1952) è stato il 

primo metodo formale proposto per valutare la varianza spaziale in funzione della scala di 

osservazione. Per analizzare la struttura di una comunità di piante gli organismi sono contati 

in una griglia di quadrati contigui, con la risoluzione della griglia decrescente di un fattore 

due a ciascuna reiterazione del conteggio. La varianza è plottata contro la risoluzione del 

campione (e.g. l’inverso della dimensione del quadrato). Se la distribuzione degli organismi 

è casuale su tutta la griglia la deviazione quadrata media è indipendente dalla risoluzione e 

la varianza sarà uguale alla media. Una distribuzione a patch, invece, produce un picco della 

media quadrata in corrispondenza della taglia di un patch. Kershaw (1957) estende questo 

metodo usando transetti lineari di celle rettangolari contigue piuttosto che una griglia di 

quadrati. L’approccio di Kershaw è stato usato per esaminare la varianza spaziale in 

numerose comunità di piante (i. e. Greig-Smith 1983) e adattato ad altre misure di 

variabilità spaziale (e. g. Morisita 1959, Iwao 1972).  

L’analisi dei pattern ha il vantaggio, sopra ogni altro metodo di includere esplicitamente 

la scala spaziale nell’analisi. Esso può essere usato per stabilire la scala di campionamento 

negli esperimenti di manipolazione, per individuare i processi che generano varianza e 

associare le scale dominanti della varianza biologica ai processi fisici alla stessa scala 

spaziale. 

Plottare la varianza come funzione della taglia dei campionatori ha delle limitazioni 
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(Pielou 1969), prima fra le quali la sensibilità della media e della varianza stimate alla taglia 

del campionatore originale e alla localizzazione della griglia di campionamento (Skellam 

1952).

Un metodo che simultaneamente esamina un ampio range di scale e non è sensibile alla 

posizione del campione di partenza è l’analisi spettrale (Platt e Denman 1975). La varianza 

di una variabile registrata con continuità (e.g. densità di organismi) è rappresentata da un set 

di valori di seno e coseno su un range di frequenze misurate. Le risultanti stime di densità 

spettrale sono plottate come funzione della frequenza, l’inverso della scala spaziale e 

temporale. Picchi nello spettro sono interpretati come scale dominanti dei pattern. Questa 

tecnica è stata ampiamente utilizzata dagli oceanografi e dai limnologi per analizzare la 

varianza spaziale scala-dipendente di traccianti passivi dei fluidi (es temperatura 

superficiale dell’acqua – Fasham e Pugh 1976, Richerson et al. 1978) o di organismi in 

ambienti acquatici (es fitoplancton – Platt et al. 1970, Powell et al. 1975). L’equivalenza 

dell’analisi spettrale ad altri indici di aggregazione è stata dimostrata da Ripley (1981) e da 

Schneider (1994). Le tecniche spettrali non sono molto adatte all’analisi di distribuzioni a 

patch. Processi continui sono ben descritti dalle funzioni seno e coseno, ma le caratteristiche 

non gaussiane dei processi a punti, come la conta di organismi mobili, limita l’uso di 

modelli spettrali (Bartlett 1975). I dati di densità biologica raramente forniscono lunghe 

serie spaziali e temporali e spesso violano altre assunzioni di intervalli di campionamento 

regolari e di stazionarietà delle medie. La partizione della varianza tra le frequenze 

dall’analisi spettrale è sensibile alle medie basse (Fasham 1978) e alla presenza di zeri nei 

dati (Horne 1995).

Nell’ultimo decennio un certo sforzo è stato indirizzato nel tentativo di prevedere il 

cambiamento della varianza spaziale a singola scala e attraverso le scale. Previsioni di 

cambiamento nella varianza spaziale sono state formulate usando processi biologici o fisici 

che sono capaci di generare o ridurre la varianza spaziale della variabile considerata. 

L’abilità di prevedere il cambiamento nella varianza spaziale scala – dipendente è 

importante in diversi contesti ecologici, tra cui l’effetto dei predatori sulla stabilità delle 

popolazioni di prede (Pacala 1990, Hassell et al. 1991), gli effetti della frammentazione 

dell’habitat sulla stabilità delle popolazioni (Kareiva 1990); gli effetti densità dipendenti 

dell’affollamento sulla riproduzione e l’accrescimento (Connell 1961), e gli effetti della 
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ricerca del predatore (Salt 1974) e dell’incontro delle risorse (Possingham 1989).  

Una seconda applicazione della stima della varianza spaziale a diverse scale consiste 

nel plottare la varianza spaziale come funzione della scala per identificare domini di 

omogenea varianza spaziale (Wiens 1989). I confini dei domini di varianza spaziale possono 

essere individuati usando la geometria frattale (Mandelbrot 1982). Le pendenze dei plot 

della varianza spaziale sono convertiti nella dimensione frattale o di Hausdorf (Schroeder 

1991) per quantificare il grado di autosimilarità attraverso le scale spaziali. Un valore 

costante o vicino alla costanza su un range di scale indica che la varianza spaziale dei 

pattern osservati può essere generata da un singolo processo (Sugihara e May 1990). Grandi 

cambiamenti nella dimensione frattale (Krummel et al. 1987) individuano confini e indicano 

scale dove ci può essere uno spostamento nei processi che generano la varianza spaziale 

(Mandelbrot 1982).

I domini della varianza spaziale hanno due importanti implicazioni. Innanzitutto i 

modelli dei processi ecosistemici non possono essere estrapolati al di là dei confini dei 

domini, così come un modello di regressione non può essere generalizzato al di là dei limiti 

dei dati campionati (Sugihara e May 1990). 

Una seconda applicazione pratica dei domini di varianza spaziale è la riduzione dei 

costi del campo di osservazione attraverso la definizione della risoluzione del campione 

uguale alla più piccola scala spaziale all’interno di un dominio.  

I progressi nella stima della varianza spaziale delle quantità ecologiche sono stati 

segnati dalla transizione dalle conoscenze verbali ai modelli grafici, e dai grafici ai modelli 

formali di pattern e processi; queste transizioni sono avvenute in maniera sincrona in tutte le 

aree dell’ecologia (Horne e Schneider 1995).  

L’analisi dei dati spazialmente referenziati è maturata dalla descrizione verbale a scale 

discrete alla rappresentazione grafica della varianza spaziale come funzione continua. Ciò 

ha avuto inizio con lo sviluppo dell’analisi dei pattern (Greig-Smith 1952) e si è 

ulteriormente ampliato con l’affermarsi di misure della varianza spaziale plottate come 

funzione della scala di osservazione. Le difficoltà pratiche relative all’analisi spaziale dei 

dati sono state considerevolmente ridotte in questi ultimi anni grazie all’introduzione sul 

mercato di pacchetti di software adatti a questo tipo di analisi. Un grande numero di dati 
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spazialmente esplicitati, spesso incorporati in sistemi di informazione geografica (GIS), 

sono analizzati di routine  usando tecniche geostatistiche (Rossi et al. 1992). In oceanografia 

l’analisi spettrale è comunemente usata per descrivere pattern biologici scala-dipendenti nel 

dominio di frequenza (Mackas e Boyd 1979, Weber et al. 1986).  

La varianza spaziale biologica in ambienti sia acquatici che terrestri è spiegata 

combinando pattern biologici a processi fisici alla stessa scala. L’assunzione chiave in 

questo approccio è che il pattern sia direttamente accoppiato all’azione dei processi fisici 

(Horne e Schneider 1994). Una seconda assunzione è che l’associazione della varianza 

spaziale ecologica a ogni processo generante viene fatta a una scala caratteristica. 

Caratteristiche scale spaziali sono state riportate per sistemi terrestri (Greig-Smith 1952, 

Kershaw 1957) e acquatici (Schneider 1989, Rose e Leggett 1990) a piccole scale temporali. 

Una terza assunzione è che la varianza spaziale biologica sia generata esclusivamente da 

processi fisici. In realtà anche processi biologici possono influenzare la varianza spaziale su 

un range di scale. La taglia critica del patch nel phytoplankton è un esempio classico: è 

determinata da forze opposte di diffusione orizzontale e di tassi di riproduzione (Kierstead e 

Slobodkin 1953) e dal grazing degli erbivori (Wroblewski et al. 1975).  

Lo sviluppo recente più importante nella caratterizzazione della varianza spaziale è 

stata l’idea di esprimere formalmente pattern biologici e processi che generano varianza 

come una funzione di scala. Indici empirici di varianza spaziale (rapporto media – varianza, 

l’indice di Lloyd, l’indice di Morisita) che erano implicitamente calcolati a singola scala ora 

sono esplicitamente calcolati in funzione della scala (Schneider e Piatt 1986). Allo stesso 

modo, l’esponente b della legge del potere di Taylor e la pendenze dei plot della densità 

spettrale possono essere usati per quantificare i cambiamenti della varianza spaziale al 

variare della scala.  

L’analisi di questi indici o delle distribuzioni di frequenza fornisce informazioni 

limitate in quanto non prendono in considerazione la posizione di ciascun punto di 

campionamento rispetto a tutti gli altri. Questi approcci sono di fatto limitati all’analisi delle 

distribuzioni degli organismi all’interno di unità di analisi. Stimare i pattern a grande scala 

richiede la considerazione della posizione spaziale dei punti di campionamento all’interno 

dell’area investigata. Generalmente, una variabile è detta regionalizzata o autocorrelata se la 

misura in un punto fornisce informazioni relative ai punti vicini. Se l’autocorrelazione è 
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presente tra i dati, la statistica convenzionale non è più valida.  

La geostatistica costituisce un gruppo di trattamenti matematici che sono sviluppati con 

l’obiettivo di descrivere quantitativamente le variabili strutturate spazialmente (i. e. 

autocorrelate).  
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1.3 L’autocorrelazione spaziale di fenomeni ecologici 

Le variabili ecologiche spesso fluttuano sincronicamente su più o meno ampie aree 

geografiche, un fenomeno noto come autocorrelazione o sincronia spaziale. 

L’autocorrelazione spaziale può essere definita come la proprietà di una variabile di 

avere valori, in coppie di punti posti ad un certa distanza, che sono più simili 

(autocorrelazione positiva) o meno simili (autocorrelazione negativa) rispetto a paia di 

osservazioni associate casualmente (Legendre 1993). L’autocorrelazione è una proprietà 

comune delle variabili ecologiche, e in realtà, di tutte le variabili ecologiche osservate lungo 

serie temporali (autocorrelazione temporale) o attraverso lo spazio geografico 

(autocorrelazione spaziale). 

Un esempio esplicativo in tal senso è offerto dalla composizione in specie in un dato 

ambiente. È abbastanza intuitivo che il valore di questa variabile in dato luogo può essere 

influenzato dalla struttura dell’assemblaggio di specie di località confinanti, a causa di 

processi contagiosi come l’accrescimento, la riproduzione, la mortalità, la migrazione e così 

via. In questi casi il valore in una data località può essere previsto, almeno in parte, dai 

valori nei punti confinanti, per cui essi non sono stocasticamente indipendenti l’uno 

dall’altro. Questo pone dei limiti all’uso della statistica classica che ha tra le sue assunzioni 

di base proprio l’indipendenza delle osservazioni.  

Sulla base della teoria gerarchica (Allen e Starr 1982) possiamo guardare all’ambiente 

come strutturato primariamente attraverso processi fisici a larga scala – processi 

geomorfologici sull’ambiente terrestre, correnti negli ambienti acquatici – che attraverso gli 

inputs energetici, generano gradienti e strutture a patch separate da interfacce. Queste 

strutture a larga–scala inducono la formazione di pattern temporali e spaziali simili nei 

sistemi biologici. All’interno di queste zone relativamente omogenee, processi biotici 

contagiosi a più piccola scala causano la comparsa di ulteriori strutture spaziali attraverso 

riproduzione e morte, interazioni preda–predatore, disponibilità di cibo e così via, in 

generale discernere i pattern delle variazioni spazio-temporali nelle variabili ecologiche può 

essere complicato (Thomson et al. 1996).

L’analisi dell’autocorrelazione nei pattern spaziali in ecologia comprende diversi tipi di 

approccio.
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L’Analisi Puntuale dei Pattern riguarda la distribuzione di oggetti individuali attraverso 

lo spazio – per esempio piante o animali. L’obiettivo principale di questo tipo di analisi è 

determinare se la distribuzione geografica dei dati puntuali è casuale o no e di descrivere il 

tipo di pattern per inferire su quale tipo di processo può aver creato la struttura osservata.

L’Analisi Superficiale dei Pattern dall’altro lato, riguarda lo studio dei fenomeni 

spazialmente continui. La distribuzione della variabile è resa nota dal campionamento in siti 

discreti, ciascun punto di osservazione rappresenta la sua circostante porzione di spazio. 

Un’ampia varietà di strumenti può essere utilizzata per valutare la continuità spaziale, i 

più noti sono gli h-scatterplot, i variogrammi e i correlogrammi. 

Un h-scatterplot è semplicemente un grafico in cui vengono plottate tutte le coppie di 

dati separati da un dato intervallo (lag) di distanza. Se due dati separati da un distanza h 

sono identici, allora essi cadranno sulla bisettrice dell’h-scatterplot. Poiché questo si verifica 

raramente, i punti definiscono una “nuvola” di punti intorno alla bisettrice (Figura 1.3).

Se i dati presentano continuità spaziale all’aumentare della distanza o lag la nuvola 

diventa più diffusa poiché i dati più vicini sono in media più simili di quelli più lontani. Gli 

h-scatterplot sono strumenti utili, ma falliscono nell’obiettivo di rappresentare in modo 

preciso e succinto la continuità spaziale. Una misura della continuità spaziale in tal senso 

più efficace è il variogramma, la sua formulazione è in relazione sia con la covarianza 

spaziale che con le funzioni di correlazione, e rappresenta inoltre una efficace sintesi degli 

h-scatterplot per tutte le possibili coppie di dati, quindi il variogramma permette lo studio 

del fenomeno dell’autocorrelazione come una funzione della distanza. 

Prima di stimare il variogramma, è necessario assicurarsi che i dati rispettino l’ipotesi 

intrinseca” secondo la quale le differenze tra tutte le paia di punti separate da una data 

distanza hanno media e varianza costanti su tutta la superficie campionata. Questa forma di 

assunzione di stazionarietà rende possibile l’uso dell’analisi della semivarianza negli studi 

ecologici. 

Le variazioni di una variabile che cambia in modo continuo da un punto a un altro 

possono essere descritte da una funzione matematica : la semivarianza. 
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Figura 1.3 H-scatterplot per lag da 1 a 4 (da Hengeveld, 1979) 

La semivarianza (γ) è stimata a ciascun intervallo di distanza h e il risultante grafico di γ

contro il lag h è chiamato semivariogramma. Al lag h la semivarianza è metà della 

differenza al quadrato tra i valori registrati in punti separati da distanza h.  

Dove M(h) è il numero di comparazioni al lag h a Z(xi) e Z(xi +h) i valori della variabile in 

due punti separati dal lag h. 

Il lag h è un vettore definito da una distanza e da una direzione. L’effetto della 

direzione (anisotropia) è esaminata attraverso la stima del variogramma lungo diverse 

direzioni (Burgess e Webster 1980). I grafici risultanti sono confrontati e se non sono 

rilevate differenze significative, le variazioni sono considerate isotropiche. In caso contrario 
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gli algoritmi saranno modificati (Webster 1985). 

Vediamo alcune caratteristiche generali del variogramma (Figura 1.4), generalmente le 

curve sono limitate, γ(h) aumenta con h sino ad un certo valore chiamato range al di là del 

quale la semivarianza è massima e rimane costante. Questo valore di semivarianza è 

chiamato sella ed è teoricamente uguale alla varianza del set di dati. Coppie di dati separati 

da una distanza minore del range sono statisticamente dipendenti (i.e. la misura in un dato 

punto fornisce informazioni sul valore aspettato in un altro punto separato dal primo da una 

distanza minore del range). L’indipendenza tra i punti è dunque raggiunta se la distanza che 

separa questi punti è maggiore del range. 

Figura 1.4 Comportamento tipico di un variogramma. 

Un’altra caratteristica del variogramma è l’effetto nugget. Se γ(h)=0 quando h=0, in 

realtà è raramente osservato, l’effetto nugget è nullo. Generalmente l’intercetta è un valore 

positivo chiamato varianza di nugget. Questo rivela la presenza di una variazione residua ai 

più piccoli intervalli di campionamento. 

La varianza di nugget è la somma di due fonti di variazioni: gli errori di misura 

(identificato anche come nugget umano), e variazioni all’interno degli intervalli di 

campionamento.

La differenza tra la sella e la varianza di nugget è chiamata varianza spaziale o 

strutturale, è la parte di varianza totale che può essere attribuita all’autocorrelazione 

spaziale. Molti variogrammi di campioni esibiscono il 100% di varianza di nugget e sono 

piatti (Wallace e Hawkins 1994; Robertson e Freckman 1995). Questo significa che non è 

rilevabile nessuna struttura spaziale. Tuttavia, cambiando la scala di osservazione potrebbe 
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essere rilevato un pattern prima nascosto (Burroug 1983).  

Due variabili sono definite cross–correlate se il valore di una a un dato punto dipende 

(in senso statistico) dal valore di un’altra in localizzazioni vicine (Myers 1982, McBratney e 

Webster 1983, Warrick et al. 1986). Tali variabili sono anche dette coregionalizzate con 

riferimento alla teoria della regionalizzazione di Matheron (1971). L’analisi del cross–

variogramma è una tecnica di analisi spaziale nella quale due variabili sono usate con lo 

scopo di esaminare la co–struttura che intercorre tra di esse. 

Dunque, coregionalizzazione e cross-variogramma sono strumenti adeguati allo studio 

della interrelazione tra variabili fisico-chimiche e variabili biotiche (Rossi et al. 1992). 

Consideriamo due variabili spazialmente strutturate, la loro interdipendenza spaziale può 

essere espressa con la cross–varianza stimata come:  

dove N(h) è il numero di tutte le possibili paia di dati separati da una distanza h il cross-

variogramma è il plot della cross-semivarianza contro la distanza h. Esso presenta le stesse 

caratteristiche dell’autovariogramma eccetto per il fatto che la cross-semivarianza può 

essere negativa se c’è una correlazione negativa tra le variabili (McBratney e Webster 

1983).

Il variogramma risulta non adatto nell’analisi dei patters spaziali quando medie e 

varianze locali cambiano. Una valida alternativa, in questi casi, è rappresentata dal 

correlogramma nel quale i valori di autocorrelazione sono plottati sull’ordinata contro le 

classi di distanza tra le stazioni campionate sull’ascissa. 

I valori di correlazione per ciascun lag sono stimati come: 

dove z(xi) e z(xi +h) sono i valori in due punti separati da un vettore di distanza h, z(xi)
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)(ˆ hC

rappresenta la testa del vettore e z(xi +h) la coda; N(h) sono il numero totale di coppie di 

dati separate da un lag h, m-h e m+h sono le medie dei punti che si trovano, rispettivamente, 

alla testa e alla coda del vettore; s-h e s+h sono le deviazioni standard rispettivamente dei 

valori di coda e dei valori di testa del vettore.

è la covarianza spaziale relativa a ciascun lag, Isaaks e Srivastava (1988) definiscono 

questa covarianza spaziale come “non ergodica” (Olea, 1990), la covarianza  ergodica 

tradizionale considera m+h = m-h = m la covarianza non ergodica tiene conto delle differenze 

tra le medie alla coda e alla testa del vettore h. 

Il correlogramma può variare tra –1 e +1 a seconda che la correlazione tra i punti 

campionati nello spazio sia positiva o negativa 

La continuità spaziale misurata come covarianza non ergodica e quindi con il 

correlogramma filtra le medie e le varianze per lag, rimuovendo gli effetti del cambiamento 

delle medie all’interno dello spazio campionato. La rimozione di questo fattore di influenza 

può abbassare la sella e ridurre il range, cioè diminuisce la variabilità lag-to-lag e accorcia 

la correlazione spaziale. Quindi, i correlogrammi non ergodici sono funzioni di covarianza 

che prendono in considerazione e rimuovono gli effetti del cambiamento delle varianze 

sull’area di campionamento. In effetti, i variogrammi esprimono la variabilità lag-to-lag i 

covariogrammi considerano anche i cambiamenti locali di media e varianza, non c’è un 

modello sbagliato, sono solo differenti, sebbene possano suggerire modelli di continuità 

spaziali considerevolmente differenti (Rossi et al. 1992). In effetti il variogramma può 

essere una caratterizzazione casuale e inesatta della continuità spaziale se i dati sono 

altamente dispersi o strettamente raggruppati, ma quando una assunzione di costanza di 

medie e varianze all’interno dei lag considerati è sostenibile (ipotesi di stretta stazionarietà) 

il variogramma è appropriato. Finché queste condizioni non si verificano, una procedura 

prudente consiste nel calcolare sia il variogramma che il correlogramma. Il confronto dei 

risultati rivelerà sia la variabilità spaziale lag-to-lag sia ogni pattern regionale dovuto ai 

cambiamenti nelle medie e varianze locali. 

Un altro metodo utilizzato per analizzare l’autocorrelazione spaziale in set di dati 

rappresentati da serie di misure sovrapposte nel tempo prese in siti multipli su un’area 

geografica, che può essere piccola (e.g. dati di accrescimento annuale di alberi all’interno di 

un appezzamento di un ettaro di terreno) o grandi (e.g. densità di popolazione di una specie 
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nell’emisfero Nord) è il Mantel test (Fortin e Gurevitch 1993).  

Anche questo tipo di analisi testa la relazione tra distanza e similarità tra i siti. A tale 

scopo sono calcolate due matrici: (1) una “matrice di distanza” costituita dalle distanze tra 

tutte le paia di siti e (2) una “matrice di correlazione” costituita dalle similarità tra tutte le 

coppie di siti. I coefficienti di correlazione vengono poi plottati contro le distanze, i pattern 

evidenziati vengono testati, nella procedura di Mantel, attraverso un test di randomizzazione 

nel quale una delle matrici è ricombinata casualmente, e il coefficiente di regressione 

risultante è comparato con l’osservato (matrice originale). Il prodotto finale è un valore 

(Mantel z) che indica se o no la sincronia (o l’autocorrelazione) cambia con la distanza. Una 

modificazione di questa procedura divide le distanze in categorie e testa se il grado di 

autocorrelazione esibito dai valori accoppiati all’interno della categoria è più grande o meno 

dell’autocorrelazione media globale tra i siti. Plottando i successivi valori di z-Mantel si 

costruisce un correlogramma di Mantel. I correlogrammi di Mantel testano 

l’autocorrelazione relativa in un set globale di dati, un correlogramma completo di Mantel 

produce sempre approssimativamente lo stesso numero di valori positivi e negativi 

indipendentemente dal sottostante pattern di sincronia spaziale. In contrasto con ciò, è il 

pattern di sincronia assoluta che frequentemente interessa. Diversi metodi sono stati 

proposti per l’analisi e il confronto di questo tipo di dati, compreso un approccio di 

regressione basato su tutte le possibili 2x2 disposizioni di sovrapposizione dei dati tra i siti 

(Hatch 1996); indici specie-specifici basati sull’intercetta di una regressione delle distanze 

con i coefficienti di correlazione (Hanski e Woiwod 1993), e le tecniche di clasterizzazione 

(Reams e Van Deusen 1993, Lindèn 1988). Un metodo recente si basa su correlogrammi 

modificati, nei quali i coefficienti di correlazione sono divisi in categorie di distanza e 

ciascun set è testato usando la procedura di randomizzazione nella quale i dati di ogni sito 

sono usati una sola volta. I set dei coefficienti di correlazione derivati dalla procedura di 

randomizzazione sono mediati e testati per la significatività basandosi sulla proporzione di 

prove che hanno prodotto valori più grandi (o meno grandi di zero). Questa tecnica produce 

coefficienti di correlazione medi per ciascuna categoria di distanza e calcola se essi sono 

significativamente differenti da zero. Se il fattore ecologico è stato testato contro se stesso 

(autocorrelazione), i valori non possono essere significativamente minori di zero, mentre se 

un fattore ecologico è stato testato contro un altro (cross-correlazione), i valori possono 
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essere significativamente positivi o negativi. Con un ampio set di dati possono essere 

ottenuti valori statisticamente significativi anche se il grado di correlazione, in senso 

assoluto, è basso; se tale bassa autocorrelazione è biologicamente significativa deve essere 

considerato caso per caso.

Koenig (1999) sostiene che le tecniche variografiche ben si adattano alla misura a alla 

comprensione dell’eterogeneità spaziale di dati relativi a un particolare momento nel tempo 

mentre generalmente non si adattano bene a fenomeni che variano su scale temporali 

annuali. Quando sono disponibili campioni multipli relativi a un lungo periodo di tempo è 

preferibile testare la sincronia spaziale tra i campioni o tra i siti separati da una certa 

distanza. Facciamo un esempio, se abbiamo a disposizione campioni relativi a una 

campagna sperimentale annuale sulla produzione di semi da parte di alberi di conifere i 

metodi variografici possono essere utilizzati per analizzare l’eterogeneità spaziale per 

rispondere alla domanda se i semi raccolti sono più simili tra siti vicini. Ma, se disponiamo 

di dati prelevati in ciascun sito per diversi anni allora la procedura di Mantel può anche 

valutare se la sincronia tra siti distanti anche 1000 Km è statisticamente maggiore di zero 

(Koenig e Knops 1998). 

QUALI FATTORI DETERMINANO L’AUTOCORRELAZIONE SPAZIALE OSSERVATA NEI FENOMENI 

ECOLOGICI?

La risposta a questa domanda passa necessariamente attraverso l’evidenza critica 

dell’importanza dei fattori biotici e abiotici nella regolazione delle popolazioni. 

Spesso indizi possono essere derivati dalla relazione tra sincronia spaziale e distanza. 

Per esempio, consideriamo l’ipotesi che l’attività solare sincronizzi la connessione della 

popolazione di lepri Lepus americanus con il clima (Sinclair et al. 1993). Se questo fosse 

vero, potrebbero essere fatte due previsioni, innanzitutto tutte le popolazioni dovrebbero 

essere sincrone nel tempo e inoltre la sincronia non dovrebbe diminuire sistematicamente 

con la distanza. Queste considerazioni derivano dal fatto che il fattore estrinseco postulato 

(attività solare) è lo stesso, almeno relativamente, in tutti i punti del globo in un particolare 

anno; il confronto delle popolazioni di lepri all’interno e tra continenti fallisce nel tentativo 

di supportare questa ipotesi, infatti le popolazioni risultano asincrone e c’è una chiara 

diminuzione della sincronia all’aumentare della distanza tra i siti. Il declino della sincronia 

tra siti con l’incremento della distanza tra di essi è il pattern più comune che emerge 
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dall’analisi dell’autocorrelazione spaziale. Possiamo formulare almeno tre ipotesi per 

spiegare questo pattern in questo specifico caso: (1) la presenza di predatori che 

continuamente si spostano tra aree ad alta densità di prede; (2) la dispersione che declina in 

frequenza con l’aumento della distanza tra i siti; e (3) la sincronia ambientale che declina 

con la distanza, cioè che il pattern riflette un declino spaziale nella sincronia in cibo o altre 

caratteristiche critiche per la popolazione. Tutte e tre queste ipotesi sono state messe in 

causa in differenti casi di  studio. Lo spostamento del predatore, suggerito come un 

potenziale importante fattore di sincronizzazione di popolazioni (Ydenberg 1987) ha 

ricevuto ampio supporto da modelli teoretici (Ims e Steen 1990).  

Maggiore attenzione è stata focalizzata sull’importanza relativa delle perturbazioni 

ambientali, anche note come effetto Moran, secondo il quale la dispersione rappresenta la 

causa principale del declino nella sincronia spaziale osservata nelle densità di popolazioni di 

molte specie (Ranta et al. 1995).

Anche il ruolo potenziale dei fattori ambientali nella riduzione della sincronia con la 

distanza è stato estesamente sviluppato, ma le conclusioni non sono univoche. Haydon e 

Steen (1997) analizzano il ruolo delle perturbazioni ambientali sulla sincronia tra 

popolazioni e concludono che la sincronia è generata principalmente dalle variazioni, 

piuttosto che dall’incidenza, delle perturbazioni ambientali su grande scala, e non può essere 

mantenuta dalla sola dispersione quando i coefficienti di variazione dei processi ambientali 

che influenzano le dinamiche delle popolazioni sono piccoli. 

Il pattern di autocorrelazione degli stessi fattori ambientali, come la pioggia e la 

temperatura, determinano il ruolo dell’effetto Moran nella sincronia delle dinamiche delle 

popolazioni. Sorprendentemente pochi lavori analizzano la sincronia geografica dei fattori 

ambientali, e ancor meno le similarità tra tali fattori e le popolazioni che verosimilmente ne 

subiscono l’influenza. Sutcliffe et al. (1996) suggeriscono che la sincrona tra le popolazioni 

di farfalle è legata alla regionalizzazione dei pattern meteorologici, ma non fanno 

riferimento a dati che provino l’ipotesi. Questo tipo di analisi può contribuire a risolvere le 

controversie sulla regolazione delle popolazioni e le cause della sincronia spaziale 

all’interno della popolazioni. Per esempio, Pollard (1991) sostiene che fattori esterni su 

grande scala piuttosto che interazioni locali, come competizione, predazione o parassitismo, 

giocano un ruolo dominante nel determinare i pattern di fluttuazione delle popolazioni.  
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L’analisi dell’autocorrelazione spaziale può essere relativa a una sola specie 

(autocorrelazione) ma può essere applicata a popolazioni di differenti specie potenzialmente 

legate da fenomeni ecologici (cross-correlazione). La cross-correlazione può aiutare a 

rivelare le cause di una varietà di fenomeni ecologici potenzialmente interconnessi. 

Ulteriori analisi sono necessarie sia per stabilire, sia per discriminare nel modo più 

opportuno, l’importanza della dispersione e dell’autocorrelazione spaziale delle condizioni 

ambientali nelle autocorrelazioni spaziali nelle dinamiche delle popolazioni. 
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1.4 La modellizzazione e l’interpretazione della dipendenza spaziale in ecologia. 

Il riconoscimento dell’importanza dell’eterogeneità spaziale (e temporale) ha guidato lo 

sviluppo delle metodologie di campionamento e dei metodi statistici che affrontano 

specificatamente questo tipo di variazioni.  

Le procedure statistiche sono spesso usate per organizzare e riassumere i dati in modo 

tale che possano essere fatte le inferenze più significative relativamente al fenomeno di 

interesse. Comunemente in ecologia le basi di tali inferenze sono affidate a test statistici 

come t, F, χ2 test o a procedure come l’analisi della varianza (ANOVA). 

La dipendenza spaziale è particolarmente importante in una analisi della variazione 

spaziale delle distribuzioni degli organismi e delle variabili ambientali, molte misure 

statistiche tradizionali tendono ancora ignorare ciò.  

La geostatistica è una branca delle statistiche applicate che include metodi per la 

rilevazione, la modellizzazione e la stima dei pattern spaziali. Il suo utilizzo nell’analisi 

della dipendenza spaziale e temporale nei dati ecologici ha registrato un significativo 

aumento nell’ultimo decennio. La geostatistica è stata applicata a molti campi dell’ecologia 

dalla distribuzione dei pests (Schotzko e Knudsen 1992, Speight et al. 1998), alla struttura 

delle foreste (Bellehumeur et al. 1997), alla distribuzione di popolazioni nell’ambiente 

(Ettema et al 1998) alla dinamica di un processo funzionale in un ecosistema acquatico 

(Rossi et al. submitted). Philips (1985) usa i variogrammi e la loro rappresentazione frattale 

per monitorare il tasso di erosione della linea di costa della baia Delaware del New Jersey 

per testare l’ipotesi che una canna comune accelerasse il processo. Robertson (1987) riporta 

due esempi di applicazione geostatistiche: alla variabilità temporale della densità di 

Rhodomonas sp nell’epilimnio di un lago; e alla variabilità spaziale dell’azoto minerale in 

un vecchio campo del Michigan.  

L’analisi geostatistica è una procedura  che comporta due fasi. Nella prima la struttura 

spaziale di una variabile è esaminata attraverso l’analisi della semivarianza. Una volta che la 

struttura spaziale è stata identificata e accuratamente descritta da un modello adatto, la 

procedura di kriging provvede a una interpolazione ottimale della variabile nei siti non 

campionati.
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RILEVAZIONE E DESCRIZIONE DELLA STRUTTURA SPAZIALE 

La rilevazione della dipendenza spaziale si realizza in geostatistica con l’uso della 

variografia. Come il test di Mantel, la variografia usa le differenze in valore tra due punti di 

campionamento la cui distanza di separazione nello spazio e nel tempo è nota. La somma 

delle differenze in valore tra tutte le paia di punti separati da una certa distanza (o lag) è 

plottata contro il lag. Le sommatorie statistiche includono la semivarianza, la covarianza 

non-ergodica, la semi deviazione media assoluta. Se c’è una positiva dipendenza spaziale, 

allora i punti vicini avranno valori più simili dei punti più lontani, e la semivarianza o i 

parametri prima menzionati saranno più bassi per valori più piccoli del lag. Ciascuna coppia 

di punti è usata solo una volta, con ciò si supera il timore di Koening (1999) delle 

pseudoreplicazioni. Variogrammi e correlogrammi sono molto versatili – essi sono in grado 

di rilevare anisotropie nella direzione della dipendenza spaziale e la misura 

dell’autocorrelazione spaziale, e tengono di conto le variazioni locali di media e varianza 

(Rossi et al. 1992). 

Il passo successivo all’analisi della semivarianza è il tentativo di fittare una funzione 

matematica ai valori di semivarianza stimati a intervalli di distanza crescenti. I parametri 

dell’eventuale modello sono poi utilizzati nel metodo di interpolazione: il kriging. 

Non tutte le funzioni che sembrano fittare i valori osservati sono utili; la funzione 

variogramma può essere “condizionale negativa semi-definita” (CNSD) (Armstrong e Jabin 

1981).

In geostatistica sono utilizzati diversi modelli “approvati” e tra essi viene scelto quello 

che nel fitting mostra il più livello di correlazione. Questi modelli sono definiti funzioni 

“autorizzate”. Ci sono due classi di modelli: limitati che esibiscono un plateau (la sella) e 

non limitati dove la varianza sembra incrementare senza limite. 

Il più semplice modello non limitato è il modello lineare (Figura 1.5) secondo il quale 

la semivarianza incrementa con la distanza secondo la relazione lineare: 

γ(h) = C0 + wh 

dove h è la distanza, C0 è la varianza di nugget e w la pendenza. Una retta è “fittata” ai 

valori osservati, la sua intercetta rappresenta il nugget. 
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Figura 1.5 Semivariogramma “fittato” dal modello lineare (Co = nugget). 

Il più comune modello limitato è il modello sferico (Figura 1.6). Che è rappresentato 

dalla funzione: 

 

 

 γ(h) = C0 + C                                               per h > a 

dove h è la distanza, C0 è la varianza del nugget, C è la varianza spaziale (sella meno 

nugget) e a il range. Quando le distanze eguagliano il range, la semivarianza raggiunge la 

sella. 

Figura 1.6 Semivariogramma  fittato dal modello sferico (Co = nugget, C = varianza  
strutturale). 
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Un altro modello è quello esponenziale (Figura 1.7), il quale descrive in modo accurato 

dati fisico– chimici (Yost et al. 1982, Voltz 1986, Oliver e Webster 1987) e variabili 

ecologiche (Rossi et al. 1995).  

Esso è rappresentato dalla formula: 

r è un parametro di distanza che definisce la scala spaziale della variazione. La sella è 

approcciata asintoticamente e non ci sono range in senso stretto. Generalmente è preso in 

considerazione come range a* = 3r la distanza inter–campioni alla quale la semivarianza 

raggiunge approssimativamente C0 + 0.95C (Webster 1985). 

La scelta e il “fitting” di un modello teorico al variogramma è una fase importante 

dell’analisi geostatistica (McBratney e Webster 1986). Il metodo dei minimi quadrati è 

quello maggiormente utilizzato come procedura di regressione. Il peso assegnato a ciascuna 

stima della semivarianza è proporzionale al numero di coppie di dati coinvolti nella stima 

(Cressie 1985, McBratney e Webster 1986). Cressie (1985) propone una procedura di fitting 

che prende in considerazione i numeri differenti di paia di dati coinvolti in ciascuna 

semivarianza  stimata e che da più peso alle stime a più piccole distanze. 

Figura 1.7 Semivariogramma fittato dal modello esponenziale (Co = nugget, C = varianza 
strutturale). 

Una volta determinato il modello teorico che meglio descrive la struttura spaziale 
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regionalizzata considerata nelle localizzazioni non campionate 

Il metodo di interpolazione migliore è il Kriging (Matheron, 1963); questa tecnica mira 

a produrre una serie di stime per le quali l’errore associato è minimo, cioè è minima la 

differenza tra il valore stimato ed il valore vero della variabile regionalizzata in una 

localizzazione non campionata (Issacs e Srivastava 1989). 

Il Kriging è un metodo di interpolazione che consiste nella soluzione di un sistema di n 

equazioni in n incognite in cui sono state uguagliate a zero le n derivate parziali rispetto alle 

n incognite (Posa 1995). L’equazione polinomiale fornisce i valori della variabile nei siti 

non campionati, questi sono poi utilizzati per costruire le isoplete delle mappe.  

Il kriging è un metodo di interpolazione locale che produce mappe dettagliate in quanto 

esso usa i dati dei punti localizzati nelle vicinanze del punto da stimare e la struttura di 

autocorrelazione della variabile così come è descritta dal variogramma.  

Algoritmi specifici sono poi utilizzati per costruire le mappe a partire da una fitta 

griglia di punti interpolati. 

La costruzione di mappe rappresenta il punto di partenza di molti studi di fenomeni 

strutturati spazialmente.  

Le mappe sono un veicolo di informazioni più potente e facilmente interpretabile dei 

classici database in forma tabulare (Miller, 1994). In una mappa i limiti delle caratteristiche 

strutturali di un habitat sono più facilmente definibili rispetto a quanto è riscontrabile in 

natura. Infatti, i limiti della maggior parte delle caratteristiche naturali (pattern di 

distribuzione delle specie e dell'habitat) non sono generalmente facilmente definibili.  

Una caratteristica fondamentale dell'organizzazione strutturale del mondo naturale è 

l'ampia varietà delle condizioni climatiche, geologiche e topografiche i dati che definiscono 

lo status di questi elementi degli ecosistemi esibiscono di conseguenza un range di 

variazione particolarmente ampio.  

Molte questioni riguardanti pattern temporali spaziali e temporali in ecologia possono 

essere risolti usando le robuste, ben testate e flessibili tecniche geostatistiche. Gli ecologi 

potranno acquisire molte informazioni con esse, e potranno organizzare i loro lavori in 

campo e i loro esperimenti dando la giusta importanza allo spazio (Bebber 1999).
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2. PATTERN E PROCESSI NEI SISTEMI A BASE DETRITO 

2.1 Il detrito organico di origine vegetale: un’importante fonte di energia per molti 
sistemi acquatici 

Negli ambienti acquatici il detrito organico, in particolare di origine vegetale, può 

costituire una porzione considerevole del bilancio energetico (Kaushik e Hynes 1971, 

Cummins 1973, Hodkinson 1975, Rau 1976), potendo rappresentarne fino al 99% del 

bilancio totale (Cummins et al. 1966, Fisher e Likens 1973, Cummins 1989). 

Data l’importanza, il ruolo della materia organica nell’energetica degli ecosistemi 

fluviali e lacustri è stato estesamente documentato; l’analisi della letteratura sul processo di 

decomposizione e le dinamiche del detrito negli ambienti acquatici rivela, tuttavia, che ci 

sono numerose definizioni di detrito nella letteratura degli ultimi 20 anni e che ci sono forti 

differenze tra queste definizioni (Tabella 2.1).

Tabella 2.1 Definizioni di detrito organico derivate dalla letteratura, sono riportati gli autori 
e gli anni delle pubblicazioni considerate (da Velimivor 1991) 

Fonte Definizione 

Odum e De La Cruz, 1963, 1967 
Tutta la materia organica particolata coinvolta nella 
decomposizione degli organismi morti, compresi microrganismi 
eterotrofi ad esso associati 

Darnell 1964, 1967 
Tutti i tipi di materiale “biogenico” in vari stadi di decomposizione 
microbica 

Newell 1965 
Debris (frammenti) di natura organica con i microrganismi 
associati 

Rodina 1967 
Frammenti visibili di animali o macrofite o particolato che si 
modifica così che risulta difficile determinarne le origini 

Mann 1972 
Materia organica morta di origine vegetale e animale con i 
microrganismi ad essa associati 

Seki 1972 Materiale costituito da debris organico e microrganismi vivi. 

Brown e Parsons 1972 
Particolato composto da fitoplancton assieme a grandi quantità di 
batteri e fanghiglia organica  

Lenz 1972 
La parte non vivente della materia organica sospesa, compresa una 
varietà di composti i quali possono essere classificati in accordo 
alla natura, all’origine, al peso specifico o ad altri parametri 

Wetzel et al. 1972 

Perdite non predatorie di carbonio organico da ogni livello trofico 
(incluse egestioni, secrezioni, escrezioni) o input da fonti esterne 
all’ecosistema che entrano nel sistema (carbonio organico 
alloctono)   

Parson 1975 Differenze tra carbonio totale e carbonio legato all’ATP 
Harrison e Mann 1976 Debris fogliare non vivente e microrganismi viventi associati 

Berries 1979 
Aggregazioni flocculanti che possono originare da materiale 
fecale, muco, o condensazione di DOM; sufficientemente amorfa a 
questo stadio di degradazione da essere di origine ambigua, con 
pochi frammenti identificabili 

Velimirov et al. 1981 
Materia organica particolata morta la cui origine non può essere 
definita 

Jumars et al. 1984 
Cibo particolato la cui massa è generalmente composta di animali, 
piante o protoplasma batterico  
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Il termine detrito deriva dal latino detetere che vuol dire consumare con l’uso, indica quindi 

un prodotto di disintegrazione. Come sottolineato da Odum e De la Cruz (1963) e da Odum 

(1971, 1983) il termine detrito tradizionalmente utilizzato in geologia per definire “le 

perdite di materiale risultanti direttamente dalla disintegrazione e dalla abrasione delle 

rocce”, indica in ecologia tutta la materia organica coinvolta nella decomposizione degli 

organismi morti. 

Nella tabella 1 sono presentate un certo numero di definizioni di detrito che emergono 

da studi specifici, pur non essendo completa essa rappresenta un campione rappresentativo 

delle definizioni formulate negli ultimi 20 anni. Un confronto rivela forti discrepanze, il 

detrito è apparentemente qualcosa che tutti conoscono ma che nessuno sa definire in modo 

preciso (Velimirov 1991). 

Le definizioni di molti autori derivano dai metodi usati per quantificarlo (Parsons 1975, 

Lenz 1977) e molti autori si limitano a definire solo una frazione ristretta  della materia 

organica morta (Odum e De la Cruz 1963, 1967, Darnell 1964, 1967, Rodina 1967, Mann 

1972, Brown e Parsons 1972, Lenz 1972, Berrie 1974, Velimivor et al. 1981, Jumars et al. 

1984). Un’altra tendenza rilevabile nelle definizioni è quella dell’uso, da parte di alcuni 

autori, del termine debris (che letteralmente in italiano significa frammenti) per indicare il 

detrito senza definirlo in termini di forma (Seki 1972, Harrison e Mann 1976) e di includere 

i microrganismi eterotrofi che colonizzano la materia organica nella definizione di detrito, 

combinando in tal modo componenti viventi al non vivente (Mann 1972, Seki 1972, Brown 

e Parson 1972, Odum e De la Cruz 1967). 

Con l’eccezione di Wetzel et al (1972) nessuno degli autori  include in maniera esplicita 

la materia organica disciolta (DOM) nella loro definizione, sebbene essa sia inclusa 

implicitamente nella definizione di Parsons (1975), cioè la differenza tra il carbonio totale e 

il carbonio legato all’ATP; ed è menzionata da Berrie (1979) come particolato prodotto 

dalla condensazione, (cioè precipitato organico). Molti autori definiscono un particolare tipo 

di materia organica particolata standardizzando i loro esperimenti e si limitano alla 

descrizione del tipo di detrito dominante all’interno della loro area di studio.  

Una definizione funzionale di valore generale di detrito può essere considerata quella di 

Wetzel et al. (1972), secondo cui il detrito è “l’insieme di tutte le perdite non predatorie di 

carbonio da qualsiasi livello trofico di un particolare sistema”. Questi output consistono di 
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egestioni (la parte di materia organica consumata che non è digerita), escrezioni e prodotti 

secretori (la parte del materiale digerito che è passato attraverso l’organismo) e di tutto 

l’ammontare di materia organica persa come conseguenza di morte non dovuta alla 

predazione. Quest’ultima componente fa riferimento agli eventi di morte naturale dovuta 

alla senescenza legata alla longevità fisiologica dell’organismo, o anche, alla morte dovuta a 

fattori chimico-fisici limitanti, che Odum (1983) definisce come mortalità “ecologica o 

realizzata”. Questi output rappresentano la fonte autoctona di carbonio organico, che deriva 

dai processi di fotosintesi che si verificano all’interno del sistema; una definizione completa 

di detrito deve però  includere anche la fonte alloctona, che fa riferimento al carbonio 

organico che prodotto all’esterno entra nel ciclo del sistema considerato. 

Negli ambienti acquatici il detrito, si presenta sotto forma di un continuum

dimensionale che va da frammenti grossolani, che si depositano sui fondali, a particelle 

microscopiche sospese nel corpo d'acqua. Le diverse dimensioni riflettono sia l'origine che 

lo stato di decomposizione del detrito, negli studi sulla dinamica decompositiva viene 

comunemente utilizzata, per semplicità,  una suddivisione in classi dimensionali discrete 

(Cummins e Klug 1979): 

- CPOM (Coorse Particulate Matter) materiale detritico con diametro superiore a 
1mm;

- FPOM (Fine Particulate Matter) materiale con diametro compreso tra 0.5µm e 
1mm;

- DOM (Dissolved Organic Matter) materiale organico disciolto nel corpo d'acqua 
con diametro inferiore a 0.5 µm. 

Il CPOM è costituito principalmente da materiale fogliare alloctono o autoctono, 

mentre le altre due classi sono costituite da materiale fitoplanctonico o da prodotti di 

degradazione del CPOM. Mann (1988) sostiene che esistono cinque differenti percorsi 

attraverso cui l’energia e la materia della produzione primaria può essere trasferita agli 

invertebrati e ai vertebrati negli ambienti acquatici, tre dei quali coinvolgono i 

microrganismi come intermediari (Figura 2.1). 
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Figura 2.1 Rappresentazione schematica dei percorsi attraverso i quali la materia organica 
morta viene trasferita nella catena trofica a base detrito negli ambienti acquatici (Mann 
1988).

Quando il materiale vegetale morto inizia a decomporsi, si verifica una rapida perdita di 

materia organica solubile. Questa prima fase della decomposizione è denominata 

lisciviazione e rappresenta una rapida rimozione abiotica di amminoacidi, carboidrati, fenoli 

e altre sostanze solubili. Sebbene il materiale  grossolanamente particolato rilasci 

componenti solubili per un lungo periodo mentre viene ridotto a materiale finemente 

particolato, la lisciviazione può portare alla perdita dal al 30% del peso iniziale del detrito 

nelle prime 24-48 h di immersione (Cummins et 1972, Cummins 1974, Petersen e Cummins 

1974, Suberkropp et al. 1976, Webster e Benfield 1986). La quantità di DOM prodotto 

dipende anche dalle condizioni del POM, cioè dal grado di lisciviazione subito 

nell’ambiente terrestre prima dell’introduzione nell’ambiente acquatico. 

Quando il substrato fogliare è fresco piuttosto che secco la lisciviazione è ridotta 

(Gessner e Schwoerbel 1989, Chergui e Pattee 1992) infatti anche le piante vive producono 

materia organica disciolta in quantità più o meno grande in funzione di fattori come la 

disponibilità di nutrienti o le condizioni di luminosità (Azam e Ammerman 1984). La 

colonizzazione fungina procede più velocemente su materiale secco piuttosto che su foglie 

fresche (Bärlocher 1991) presumibilmente perché le sostanze solubili che sono trattenute nel 

tessuto fogliare fresco inibiscono l’accrescimento dei funghi (Bärlocher 1990, 1992, Sridhar 

e Bärlocher 1993).  
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Come risultato di questo processo, un flusso continuo di DOM si riversa all’interno 

dell’ambiente acquatico. Una porzione di questo DOM è rapidamente assimilata dai batteri 

(i quali possono a loro volta possono rappresentare risorsa alimentare per gli invertebrati e i 

vertebrati della catena alimentare); i batteri possono anche depositare materia organica in 

forme particolari di aggregazione. Un’altra frazione del DOM è convertita in particolata da 

processi fisico-chimici che si verificano all’interfaccia con le piante, le rocce, i sedimenti 

particolati e in generale con tutte le superfici all’interno del corpo d’acqua. Il detrito forma 

in questo modo strutture non cellulari facilmente distinguibili dal detrito vegetale. Bowen 

(1984) distingue due tipi di materia organica particolata (POM) una che presenta un 

morfologia definita, e una amorfa, e sostiene che la materia amorfa è spesso facilmente 

digeribile dagli animali senza l’aiuto dei microrganismi. Camilleri e Ribi (1986) dimostrano 

che il DOM rilasciato dalle foglie di mangrovia può essere convertito in fiocchi, che 

possono essere utilizzati come risorsa alimentare da copepodi, anfipodi e isopodi. 

La materia organica grossolana viene colonizzata dai microrganismi, in particolare 

funghi, batteri e in minor misura protozoi (Suberkropp e Klug 1976). Una significativa 

porzione della colonizzazione è completa nelle prime due settimane di immersione ed è 

funzione dal grado di precondizionamento del substrato nell’ambiente terrestre e dal regime 

di temperatura. In estate, a temperature superiori a 15 °C, le spore e le ife dei funghi 

terrestri, presenti sul CPOM che entra nell’acqua, giocano un ruolo più significativo nella 

fase iniziale del processo di decomposizione. 

Il CPOM lisciviato e colonizzato è ridotto a FPOM attraverso un’azione meccanica 

operata da abrasione fisica e da due processi biotici interdipendenti: attività trofica degli 

animali e il metabolismo microbico. Il tasso di conversione a FPOM dipende dalla 

temperatura, dal livello di pre-condizionamento terrestre, e dalle caratteristiche di qualità del 

CPOM. Un considerevole range di tassi di decomposizione sono stati riportati per differenti 

tipi di substrati vegetali. Tassi di perdita esponenziali più bassi dello 0.5% al giorno sono 

caratteristici di substrati a “lenta” decomposizione, mentre tassi più alti dell’1% di substrati 

a “veloce” decomposizione, sono considerati a “media” velocità di decomposizione i 

substrati con tassi intermedi tra questi due estremi (Petersen e Cummins 1974). 

Gli invertebrati identificati come shredder, si alimentano su CPOM  convertendo solo 

circa il 40% di quello che ingeriscono nei loro tessuti e in CO2, la restante parte è eliminata 
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come feci. Il ruolo principale degli shredder negli ambienti acquatici è la riduzione del 

substrato organico vegetale grossolano, come le foglie della lettiera, in particolato più 

piccolo, questo particolato fine ha generalmente dimensioni più piccole del millimetro. 

L’FPOM che gli shredder generano è costituito dai frammenti non digeriti, ma soprattutto 

dalle feci. La produzione di FPOM da parte degli shredder può essere significativa, 

considerando che il 60% del cibo che ingeriscono è convertito in feci, e gli animali ogni 

giorno consumano più del loro peso corporeo (Cummins 1973). 

Durante la colonizzazione e l’accrescimento la comunità microbica attacca anche il 

CPOM, il quale dopo la lisciviazione, costituisce un substrato ad alto contenuto di carbonio, 

ma a basso contenuto di azoto. Utilizzando il CPOM come fonte di carbonio e l’azoto 

organico e inorganico disciolto la microflora metabolizza il substrato e si accresce, 

producendo anche FPOM in forma di frammenti. Sebbene la microflora possa ridurre il 

materiale fogliare particolato in FPOM in assenza di shredder, la presenza di questo gruppo 

di detritivori determina un incremento del 20% della conversione di CPOM in FPOM 

(Petersen e Cummins 1974, Boling et al. 1975). Una considerevole frazione del pool di 

FPOM è prodotto attraverso la riduzione fisica e biologica del CPOM, FPOM entra 

direttamente in acqua trasportato dal sistema rivierasco.

L’FPOM generato dagli shredder rappresenta una componente significativa della risorsa 

alimentare di base del gruppo funzionale di invertebrati definito collector, per la 

riaggregazione di piccole particelle risultante dalla loro attività di ingestione. 

È ampiamente provato che gli shredder facilitano i collector attraverso il loro ruolo di 

produzione di particolato fine a partire da detrito grossolano (Vannote et al. 1980, Wallace 

et al. 1982, Minshall et al. 1985, Cuffney et al. 1990, Malmqvist 1993, Heard e Richardson 

1995). Vari meccanismi sono utilizzati da questo gruppo di detritivori che presentano 

adattamenti morfologici e comportamentali che permettono loro di filtrare piccole particelle 

sospese nella colonna d’acqua o di raccoglierle dalla superficie o dagli interstizi dei 

sedimenti (Cummins e Wilzbach 1985). I collector possono incrementare o diminuire la 

taglia delle particelle all’interno del pool dell’FPOM, ma spesso le feci hanno taglia simile 

alle particelle ingerite. L’FPOM è riciclato attraverso i collector, con una riduzione della 

associata attività respiratoria e del metabolismo microbico. 

Altri gruppi funzionali sono gli scraper i quali si nutrono principalmente di organismi 
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sessili fissati sui sedimenti, e i predatori i quali catturano prede che appartengono a tutti e tre 

i gruppi funzionali. 

Nella Figura 2.2 è riportato uno schema riassuntivo della struttura e del funzionamento 

del sistema a base detrito in un ambiente acquatico fin qui descritto.

Figura 2.2 Modello concettuale della struttura e del funzionamento del sistema a base 
detrito in un ambiente acquatico. 

L'input di materiale organico nel compartimento detritico dei sistemi acquatici è quasi 

esclusivamente di origine vegetale, esso deriva sia delle catene di pascolo interne al sistema 

(input autoctono) sia dagli ambienti terrestri limitrofi (input alloctono).  

Il detrito alloctono entra nei sistemi acquatici essenzialmente attraverso tre vie: 1) 

attraverso la vegetazione ripariale; 2) attraverso immissari che trasportano sia materiale 

particolato che disciolto; 3) attraverso il trasporto superficiale di materiale particolato e 

disciolto con le acque di precipitazione. 

Negli ambienti acquatici, sia salmastri che d’acqua dolce, può fluire più energia e 

materia attraverso la catena alimentare del detrito che attraverso quella del pascolo; la 

maggior parte della produzione primaria totale di un sistema passa agli altri livelli trofici 
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come tessuti vegetali morti in decomposizione piuttosto che come tessuti vivi consumati 

dagli erbivori. 

Le macrofite acquatiche spesso contribuiscono con un’elevata proporzione alla 

produzione primaria di questi ambienti, ma generalmente solo una piccola parte della loro 

produzione è direttamente consumata dagli erbivori a causa del relativamente alto contenuto 

di fibre difficilmente digeribili e del basso contenuto di azoto. 

Macrofite litorali e vegetazione terrestre ripariale rappresentano la principale fonte di 

materia organica grossolanamente particolata negli ambienti acquatici, questo è 

particolarmente vero per le zone litorali di laghi e fiumi.  

L’input di detrito dipende anche dalle caratteristiche dell’intero bacino lacustre (Mann 

1972, 1988, Odum 1988). I laghi che presentano bacini caratterizzati da coste rocciose 

hanno aree minime di habitat litorale e di macrofite associate, mentre nei laghi piccoli che 

hanno zone litorali con un’estensione che può essere anche la metà di quella del lago, la 

produzione delle macrofite è dominante e quasi tutta la produzione di invertebrati e pesce è 

supportata dalla catena alimentare di detrito. 

In generale i laghi caratterizzati da un’elevata sinuosità della zona costiera e da una 

densa copertura della fascia ripariale, una significativa frazione del carbonio disponibile sul 

fondo del lago è di origine alloctona mentre il ruolo del materiale autoctono aumenta con la 

superficie e la profondità del lago (Wetzel e Otsuki 1974, Vanni e De Ruiter 1996). Un lago 

piccolo e poco profondo può ricavare una percentuale piuttosto grande della sua energia da 

fonti terrestri poiché il perimetro, attraverso cui passa la lettiera terrestre, è grande rispetto 

all'area della superficie del lago stesso. Di contro un lago grande e profondo può ricavare 

dall'esterno soltanto una quantità limitata di sostanza organica e anche la produzione 

litorale, limitata ai margini, può essere bassa. 
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2.2 Interazioni biologiche nella decomposizione del detrito in ambiente acquatico. 

Il detrito alloctono, cioè proveniente dalla vegetazione ripariale, costituisce una 

sostanziale porzione del carbonio e dell’energia necessari per sostenere le catene trofiche a 

base detrito in molti ambienti acquatici. 

Il materiale organico che entra a far parte del sistema bentonico degli ambienti acquatici 

consiste principalmente di componenti strutturali che sono ricchi di energia ma difficilmente 

degradabili. Il valore nutrizionale diretto di questo materiale organico è generalmente molto 

basso per gli animali, poiché la maggior parte dell’energia è intrappolata in sostanze come 

cellulosa e lignina, che insieme possono rappresentare anche più del 50% del substrato 

vegetale, e studi enzimatici sui detritivori hanno dimostrato la mancanza di enzimi necessari 

alla completa degradazione di tali componenti strutturali delle piante (Monk 1976, 1977, 

Bjarnov 1972, Martin et al. 1980, Chamier e Willoughby 1986). Al contrario un gran numero 

di batteri e di funghi sono capaci di sfruttare questa fonte di energia. Foglie o altre porzioni 

delle piante che entrano nell’acqua sono rapidamente colonizzate dai microrganismi i quali 

producono enzimi idrolizzanti che decompongono il materiale vegetale e rilasciano composti 

solubili e particellato fine nella colonna d’acqua.

È stato dimostrato che i funghi, in particolare gli ifomiceti acquatici, sono il gruppo 

microbico responsabile della fase iniziale della decomposizione delle foglie nei corpi 

d’acqua (Suberkropp e Klug 1976, Gessner e Chauvet 1994) e della modificazione del 

detrito fogliare in una risorsa alimentare più conveniente per i detritivori invertebrati 

(Bärlocher 1985, Suberkropp 1992). Studi in laboratorio hanno dimostrato che questi 

microrganismi sono in grado di produrre un certo numero di enzimi in grado di degradare 

cellulose, emicellulose e sostanze pectiche presenti nei tessuti vegetali (Suberkropp e Klug 

1980, Chamier e Dixon 1982, Suberkropp et al. 1983, Zemek et al. 1985). Inoltre lavori sul 

campo hanno dimostrato che l’attività degli stessi enzimi litici incrementa durante la 

decomposizione (Sinsabaugh et al. 1981, Golladay e Sinsabaugh 1991). Il tasso di 

decomposizione del detrito vegetale sembra quindi essere principalmente sotto il controllo 

dei microfunghi saprofiti, che possono esercitarlo sia attraverso diretta attività di 

decompositori che guidano la frammentazione, la lisciviazione, e l’assimilazione del 

materiale fogliare, sia come intermediari mediante il condizionamento fogliare che 

promuove l’alimentazione sul detrito degli shredder (Suberkropp 1992a).  
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“Condizionamento” è il termine utilizzato per indicare i cambiamenti qualitativi che il 

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

Golladay et al. 1983, Bärlocher 1985). Durante questo periodo il contenuto di azoto e di 

fosforo del detrito aumenta e le concentrazioni di polisaccaridi strutturali diminuiscono 

(Suberkropp et al. 1976, Meyer 1980, Rosset et al. 1982, Chauvet 1987, Graça et al. 1992), 

contemporaneamente la durezza della matrice fogliare diminuisce e il detrito diventa meno 

resistente alla frammentazione (Bärlocher 1985, Rossi 1985, Suberkropp 1992). Bärlocher e 

Kendrick (1975) sostengono che sono due i principali meccanismi responsabili degli effetti 

del condizionamento: la produzione microbica (soprattutto proteine e lipidi fungini), e la 

catalisi microbica (degradazione fungina di polisaccaridi resistenti del tessuto vegetale in 

oligo, di, e monosaccaridi facilmente digeribili dagli animali). Questi cambiamenti rendono 

la foglia una risorsa alimentare energeticamente conveniente per i detritivori (e.g. Lawson et 

al. 1984).

Durante il condizionamento del detrito la biomassa e l’attività microbica aumentano sino 

ad un valore massimo e poi subiscono un declino (Suberkropp e Klug 1976, Rosset et al. 

1982, Findlay e Arsuffi 1989, Suberkropp 1991). In corrispondenza del valore massimo il 

detrito è considerato pienamente condizionato (“full conditioned”). In questa fase i funghi 

rappresentano la maggior parte della biomassa microbica associata con il detrito fogliare 

(Findlay e Arsuffi 1989). I successivi cambiamenti che si verificano nel detrito fogliare, cioè 

il declino della biomassa e dell’attività microbica, portano a una riduzione della qualità 

alimentare e alla fase di post–condizionamento. 

Le dinamiche delle curve di condizionamento dipendono dalle caratteristiche chimiche e 

fisiche delle specie fogliari e dai parametri ambientali (e.g. temperatura) che influenzano i 

tassi di decomposizione. Diversi fattori infatti possono influenzare l’attività fungina sul 

detrito fogliare inclusi la qualità la quantità e l’accessibilità della fonte di carbonio, la 

disponibilità di nutrienti all’interno del substrato o nell’ambiente, l’impatto di sostanze 

presenti nelle foglie che inibiscono l’accrescimento dei funghi, o l’efficacia delle barriere 

fisiche del tessuto fogliare. 

Il contenuto di lignina del substrato fogliare è stato inizialmente proposto come 

indicatore della sua degradabilità e di conseguenza questo parametro è stato considerato utile 

per prevedere il tasso di decomposizione dei vari tipi di detrito vegetale in ecosistemi 
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terrestri (Melillo et al. 1984, Taylor et al. 1991, Gallardo e Merino 1993), e acquatici 

(Gessner e Chauvet 1994). La lignina è infatti particolarmente resistente alla degradazione 

enzimatica, per cui più è elevato il contenuto di questo componente in una specie fogliare, 

minore sarà la quantità relativa di carbonio prontamente disponibile. In aggiunta 

l’associazione della lignina con le fibre di cellulosa risulta in un mascheramento di una 

grande quantità di carboidrati che sarebbero in altro modo accessibili per i microrganismi 

associati al substrato detritico. Il contenuto di lignina può anche essere visto anche come un 

indice inverso della disponibilità di carbonio per i decompositori. Oltre alla lignina anche il 

contenuto di tannini sembra influenzare allo stesso modo i tassi di decomposizione del 

detrito (Gessner e Chauvet 1994). 

La concentrazione dell’azoto è considerata critica nella determinazione dei tassi di 

decomposizione del detrito particolato (Mann 1988) incluso il substrato fogliare (Taylor et 

al. 1989), sebbene molti studi falliscano nel tentativo di dimostrare questa relazione 

(Newbold et al. 1983, Peterson et al. 1993). Gli effetti dei nutrienti sulla decomposizione 

delle foglie sono più difficili da stimare rispetto a quelli sui processi autotrofi poiché i 

detritivori possono usare sia i nutrienti localizzati all’interno del materiale fogliare sia quelli 

presenti nel mezzo in cui il detrito è immerso (Sinsabaugh et al. 1993, Suberkropp e Chauvet 

1993).

I funghi che dominano la comunità microbica associata alle foglie nelle prime fasi della 

decomposizione sono gradualmente rimpiazzati dai batteri quando le particelle diventano più 

piccole e più refrattarie. Questa osservazione è stata inizialmente derivata da esperimenti con 

antibiotici (Kaushik e Hynes 1971) e da misure della attività riproduttiva dei funghi acquatici 

accoppiate alla conta delle cellule batteriche associate al substrato fogliare (Suberkropp e 

Klug 1976, Bärlocher 1982, Chamier 1987, Findlay e Arsuffi 1989). Ulteriori supporti 

derivano dalle misure dirette dei tassi di accrescimento dei batteri, è stato osservato che 

questi aumentano nella fase finale del processo di decomposizione (Findlay e Arsuffi 1989). 

Recenti evidenze sembrano sostenere che i funghi rappresentano i principali responsabili del 

processo di decomposizione e che essi dominano l’assemblaggio microbico associato con il 

detrito organico per tutto il processo di decomposizione (Gessner e Chaveaut 1994, Badly et 

al. 1995). Inoltre, i funghi più dei batteri influenzano la palatabilità del detrito fogliare per gli 

shredder (Kaushik e Hynes 1971, MacKay e Kalff 1973, Kostalos e Seymour 1976). 
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Diversi fattori possono influenzare le interazioni tra microfunghi e detritivori, numerose 

specie di funghi e di invertebrati possono essere coinvolte e il risultato dell’interazione può 

variare in funzione delle specie coinvolte, le interazioni sono dinamiche e cambiano nel 

tempo man mano che il detrito si degrada e viene condizionato. Poiché l’attività degli 

shredder generalmente segue una iniziale fase di colonizzazione fungina delle foglie, le 

proprietà delle specie fogliari (i.e. caratteristiche strutturali, composizione chimica, etc.) 

possono influenzare la natura delle interazioni. In aggiunta, caratteristiche dell’habitat (e.g. 

chimica dell’acqua, temperatura) possono influenzare sia lo standing crop che la massima 

attività fungina su un dato tipo di substrato fogliare, così come i taxa di detritivori che 

possono essere presenti nell’habitat.

PERCHÉ I DETRITIVORI SI NUTRONO SU MATERIALE FOGLIARE CONDIZIONATO?

Gli invertebrati che si nutrono sul detrito tendono a selezionare materiale che è stato 

precedentemente colonizzato dai funghi, e sono in grado di localizzare patches di cibo 

condizionato in un ambiente eterogeneo (Graça 1992).  

Evidenze sperimentali suggeriscono che per i detritivori è più vantaggioso alimentarsi su 

foglie condizionate. Per esempio, l’isopode Asellus aquaticus L. mostra un’efficienza di 

conversione netta (accrescimento/assorbimento) più bassa quando si alimenta su detrito non 

condizionato; ciò indica che in assenza di microrganismi l’isopode spende la maggior parte 

dell’energia assorbita per il processamento del materiale fogliare più che per l’accrescimento 

(Graça 1990). Minori tassi di sopravvivenza (Kostalos e Seymour 1976, Rossi e Fano 1979, 

Bueler 1984), di fecondità (Graça 1990), e di accrescimento (Lawson et al. 1984) sono stati 

riportati per i detritivori che si nutrono su materiale fogliare non condizionato rispetto a 

controlli che si alimentano su foglie condizionate. Queste osservazioni supportano l’ipotesi 

che il condizionamento microbico è un fattore importante nella regolazione delle strategie 

alimentari dei detritivori. 

La scelta alimentare può essere dovuta a più fattori che non necessariamente si 

escludono a vicenda. (1) Innanzitutto gli animali potrebbero rivolgersi alla microflora come 

effettiva risorsa alimentare piuttosto che alla matrice fogliare a cui questa è attaccata e che 

risulta povera dal punto di vista nutrizionale; (2) gli enzimi dei funghi rompono i componenti 

della complessa struttura fogliare riducendola in frammenti più piccoli che sono più 

facilmente assimilabili dai detritivori; (3) gli enzimi microbici ingeriti insieme al materiale 
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fogliare rimangono attivi nell’intestino degli shredder, aiutando la digestione del materiale 

fogliare; (4) gli enzimi fungini sono coinvolti nell’eliminazione di sostanze allelochimiche 

prodotte dalle piante che interferiscono con la digestione dei detritivori. 

I detritivori sono sprovvisti degli enzimi necessari alla completa degradazione dei 

componenti strutturali delle piante (Monk 1976, 1977, Bjarnov 1972, Martin et al. 1980, 

Chamier e Willoughby 1986), per cui essi difficilmente possono ottenere direttamente 

energia dai tessuti fogliari. Inoltre, il detrito vegetale è povero di azoto (Mattson 1980) che 

può essere un fattore limitante negli ecosistemi acquatici. Questo implica che i detritivori 

potrebbero per esigenza nutrizionale cercare selettivamente materiale ricco di proteine, 

rappresentato dai funghi e dai batteri che colonizzano il detrito. In effetti, il condizionamento 

microbico incrementa in modo significativo il contenuto di azoto sulle foglie (Bueler 1984, 

Suberkropp e Arsuffi 1984, Butler e Suberkropp 1986).  

Non c’è dubbio che le foglie possano essere utilizzate come risorse alimentari da alcuni 

shredder, è stato dimostrato che le foglie incondizionate sono assimilate da Pteronarcys

proteus (Golladay et al. 1983) e da due specie di gammaridi (Bärlocher e Kendrik 1973a, 

Willoughby e Sutcliffe 1976, Sutcliffe et al. 1981). Tuttavia vi sono diverse evidenze 

sperimentali del fatto che il valore nutritivo dei funghi, in termini della loro capacità di 

promuovere accrescimento e sopravvivenza è più alto di quello dei tessuti fogliari sterili. 

Bärlocher e Kendrick (1975a) riportano che l’anfipode Gammarus pseudolimnaeus assimila 

più efficientemente i funghi (43-76% peso secco, 73-96% proteine e il 68-83% dell’energia 

del cibo offerto) rispetto alle foglie (10% peso secco, 14-18% proteine e il 17-19% 

dell’energia). Rossi e Fano (1979) osservano che gli isopodi Asellus aquaticus e Proasellus

coxalis non sopravvivono quando hanno a disposizione come risorsa alimentare solo detrito 

vegetale sterile, ma che il loro tasso di sopravvivenza e di accrescimento è relativamente 

elevato quando si nutrono di micelio fungino. Osservazioni simili sono state riportate per gli 

anfipodi Hyalella azteca (Hargrave 1970), e Gammarus minus (Kostalos e Seymour 1976). 

Arsuffi e Suberkropp (1988) hanno osservato che quando vengono fatti crescere in un 

mezzo ricco di carboidrati i funghi utilizzano questi come fonte di energia e non producono 

enzimi che decompongono la matrice fogliare, nel controllo senza l’aggiunta dei carboidrati, 

i funghi producono enzimi provocando la lacerazione del substrato fogliare; in un 

esperimento di selezione del cibo, larve di Psichoglypha sp. (Tricoptera) selezionano 
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substrati con un’elevata biomassa fungina, invece di foglie condizionate, evidenziando in tal 

modo che si nutrono selettivamente di funghi.  

Diversi autori hanno suggerito che la biomassa fungina non sia presente sul detrito 

vegetale in concentrazioni sufficienti per soddisfare pienamente le esigenze di energia, di 

carbonio e di azoto degli animali che si nutrono di detrito (Bärlocher e Kendrick 1981, 

Lawson et al. 1984, Findlay et al. 1986a, b). In effetti, non ci sono molte stime della quantità 

di biomassa fungina associata con le foglie in decomposizione, soprattutto negli studi dove i 

tassi di accrescimento e di assimilazione degli shredder sono stati determinati. Inoltre 

bisogna considerare che i livelli massimi di biomassa fungina osservabili sul substrato 

fogliare possono variare in funzione delle caratteristiche chimiche dell’acqua e delle specie 

fogliari (Rosset et al. 1982, Suberkropp 1991).  

Le stime della biomassa fungina basate sulla determinazione microscopica del 

biovolume delle ife che colonizzano il substrato fogliare variano dall’1 al 5% della massa 

detritica (Bärlocher e Kendrick 1981, Findlay e Arsuffi 1989). Se l’ATP delle foglie 

colonizzate in ambienti acquatici è convertito interamente in biomassa fungina le stime 

possono raggiungere il 10 – 12% della massa fogliare (Rosset et al. 1982, Lawson et al. 

1984). Stime analoghe sono ottenute attraverso le misure delle concentrazioni di ergosterolo 

associate con le foglie in decomposizione nei corpi d’acqua (Gessner e Chauvet 1990).  

Se la biomassa fungina non è presente in quantità sufficienti a soddisfare le esigenze dei 

detritivori allora il condizionamento microbico deve migliorare la qualità trofica del detrito 

vegetale in altri modi. Sono stati proposti diversi meccanismi: la degradazione, operata 

dall’attività enzimatica fungina, dei polimeri strutturali della matrice vegetale in forme più 

digeribili per gli animali; la prolungata attività degli enzimi litici fungini nei tratti digestivi 

dei detritivori, la neutralizzazione da parte degli enzimi fungini di sostanze chimiche che 

interferiscono con l’alimentazione dei detritivori.  

In effetti, i risultati appena menzionati sembrano enfatizzare il ruolo dei funghi come 

modificatori del substrato vegetale piuttosto che come risorsa alimentare. Infatti, la 

palatabilità delle foglie può essere sperimentalmente intensificata attraverso l’idrolisi 

chimica o enzimatica in assenza di funghi (Bärlocher e Kendrick (1975b).  

È stato dimostrato che alcuni enzimi fungini continuano ad essere attivi dopo 

l’ingestione del fungo all’interno dell’intestino di animali come Gammarus fossarum
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(Anfipoda) (Bärlocher 1982), Pteronarcys proteus (Plecoptera) (Sinsabaugh et al. 1985), 

Gammarus tigrinus (Anfipoda) e Hydropsyche betteni (Tricoptera) (Bärlocher e Porter 

1986).

Arsuffi e Suberkropp (1984) osservano che foglie condizionate da differenti specie di 

funghi per differenti periodi di tempo diventano appetibili solo dopo la rilevazione 

dell’attività della pectinasi nel mezzo di coltura. Questo suggerisce che o i detritivori fanno 

affidamento sull’attività enzimatica dei funghi per utilizzare il materiale fogliare o fanno uso 

di enzimi propri. 

Sostanze come tannini, altri polifenoli, terpenoidi comuni nei tessuti vegetali hanno 

proprietà antinutrizionali poiché interferiscono con la disponibilità di azoto legando le 

proteine (inclusi gli enzimi digestivi nell’intestino degli animali) e rallentano la digestione 

(Mattson 1980, Bernays 1981). Alcune di queste sostanze sono presenti nel detrito vegetale e 

inibiscono la sua utilizzazione da parte dei detritivori (Valelia et al. 1979, Middleton 1984). 

Bärlocher (1982) dimostra che estratti intestinali di Gammarus fossarum (Anfipoda)

rilasciano sostanze riducenti dalle foglie di ontano solo dopo la rimozione dei fenoli solubili 

dalle foglie. Le foglie subito dopo l’abscissione sono probabilmente ricche di queste sostanze 

che possono essere neutralizzate dagli enzimi dei funghi (Martin 1979). La presenza di 

queste sostanze sembra spiegare il ritardo osservato nella colonizzazione microfungina del 

detrito fogliare fresco rispetto a quello secco (Bärlocher 1990, 1992). Le foglie fresche 

mantengono per un tempo più lungo intatta la loro struttura e rilasciano in acqua una quantità 

maggiore di sostanze solubili che possono avere un effetto inibitorio anche sui funghi.  

La performance degli shredder sulle diete di micelio fungino è stata trovata essere 

migliore (Cargill e Lowry 1985, Arsuffi e Suberkropp 1988), simile (Kostalos e Seymour 

1976), o peggiore (Marcus e Willoughby 1978, Sutcliffe et al. 1981) rispetto alla loro 

performance su diete di foglie condizionate. Questo mette in evidenza la natura complessa 

delle interazioni tra funghi e shredder e indica che vari fattori possono rendere difficoltosa 

l’interpretazione dei risultati. 

Vi sono evidenze sperimentali a supporto di entrambe le ipotesi e probabilmente 

l’importanza di ciascun meccanismo varia tra i detritivori. I detritivori possono ottenere 

nutrimento sia dalle foglie in decomposizione sia dai microrganismi associati, in particolare i 

funghi, il contributo relativo di ciascuna di queste due componenti all’assimilazione totale 
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dei detritivori può variare ed è sicuramente influenzato dallo stadio del condizionamento, 

dalle specie fungine che colonizzano il substrato e dagli adattamenti digestivi degli 

invertebrati. 

CAPACITÀ DEI DETRITIVORI DI SELEZIONE TRA I FUNGHI

Studi hanno dimostrato che i detritivori mostrano preferenze per alcuni tipi di foglie 

(Bärlocher e Kendrick 1973b, Herst 1982) e per funghi specifici presenti sulle foglie in 

decomposizione (Suberkropp et al. 1983, Arsuffi e Suberkropp 1984, 1985) suggerendo che 

funghi e foglie possono avere differenti valori nutrizionali per i detritivori. Tra questi due 

fattori le specie fungine sembrano avere la maggiore influenza sull’appetibilità del detrito, le 

preferenze dei detritivori per uno specifico substrato fogliare variano in funzione dei funghi 

che lo colonizzano, inoltre la crescita e la sopravvivenza degli shredder variano in modo 

significativo in funzione delle specie fungine presenti nella dieta (Bärlocher e Kendrick 

1973a, Rossi e Fano 1979, Arsuffi e Suberkropp 1986). Questi risultati suggeriscono che i 

funghi possono differire considerevolmente nella loro qualità alimentare per anfipodi, 

isopodi e tricotteri (Arsuffi e Suberkropp 1986). 

La maggior parte degli shredder testati ha un’elevata preferenza per i funghi: Heliscus 

lugdunensis, Anguillospora longissima e in particolar modo Tricladium angulatum

(Suberkropp e Arsuffi 1984, Arsuffi e Suberkropp 1986, 1989, Graça 1993). Al contrario, 

Lemnoniera aquatica risulta poco appetibile per Psychoglypha sp., Hesperophylax magnus,

Asellus aquaticus e Gammarus pulex (Arsuffi e Suberkropp, Graça 1993). Inoltre Asellus 

aquaticus e Gammarus pulex esibiscono una scarsa performance di accrescimento quando si 

nutrono su micelio puro di L. aquatica (Macus e Willoughby 1978, Sutcliffe et al. 1981). 

Gli shredder dell’ordine Tricoptera possono distinguere e selezionare alcune specie 

fungine quando viene loro offerta la possibilità di scegliere tra foglie colonizzate da funghi 

differenti. In un confronto tra dieci specie fungine, Suberkropp et al. (1983) osservano che 

tutti i funghi crescono bene su foglie di pioppo, ma conferiscono una diversa palatabilità. Le 

foglie possono rimanere non appetibili anche quando sono colonizzate da funghi che 

esibiscono un alto tasso di crescita e una elevata capacità di degradazione. Per esempio le 

foglie di cerro e di pioppo restano inappetibili per le larve di Tricoptera quando sono 

colonizzate da Lemonniera aquatica che cresce bene su entrambi i tipi di substrato fogliare 

(Suberkropp et al. 1983, Butler e Suberkropp 1986). Allo stesso modo, foglie di acero 
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rimangono inappetibili per Gammarus pseudolimnaeus quando sono colonizzate da T.

marchalianum che determina un incremento del contenuto di proteine più alto di molti altri 

funghi che risultano essere più appetibili (Bärlocher e Kendrick 1973b). 

Diversi studi hanno fallito nel tentativo di trovare correlazioni tra le preferenze degli 

invertebrati e indicatori di biomassa e di attività fungina (Arsuffi e Suberkropp 1984, Butler 

e Suberkropp 1986, Friberg e Jacobsen 1994, Graça et al. 1994). Ci sono almeno due 

possibili spiegazioni: (1) le specie di invertebrati possono differire nelle loro richieste 

nutritive, e uno studio più diretto, basato sull’analisi della loro fisiologia nutrizionale, è 

necessario per rivelare le connessioni tra la qualità del cibo e la sua selezione; (2) la 

selezione del cibo non è determinata esclusivamente dalle concentrazioni di macronutrienti, 

ma anche da sostanze specifiche prodotte dai funghi che possono attirare o respingere gli 

animali. 

Le preferenze potrebbero essere dovute a sostanze prodotte dai funghi che agiscono 

come stimolanti o deterrenti dell’alimentazione (Arsuffi e Suberkropp 1989). I funghi 

differiscono nella capacità di sintetizzare micronutrienti essenziali per i detritivori. Poche 

informazione sono disponibili sui micronutrienti richiesti dai detritivori acquatici, oltre 

all’azoto, il tessuto fungino è una buona fonte di nutrienti come vitamine, amminoacidi e 

steroli i quali sono presenti in quantità sufficiente per soddisfare le richieste di molti 

consumatori (Martin 1979). Cargill et al. (1985a) dimostrano che i lipidi, soprattutto gli acidi 

grassi insaturi a 18 e 20 atomi di carbonio, oltre agli acidi liberi e ai trigliceridi, agiscono 

come stimolanti trofici per diverse specie di tricotteri. Tuttavia non sono state effettuate 

comparazioni dirette sull’appetibilità di lipidi estratti da differenti funghi, per cui non è 

possibile sapere con certezza se è questo il meccanismo che consente ai tricopteri di 

distinguere i vari funghi.  

Suberkropp et al. (1983) e Arsuffi e Suberkropp (1989) hanno proposto l’ipotesi che gli 

ifomiceti acquatici siano in grado di produrre sostanze tossiche come protezione contro 

l’attività dei detritivori. La produzione e l’accumulo di composti secondari con effetti tossici 

è molto diffusa nei funghi, e non c’è ragione per supporre che non esista negli ifomiceti 

acquatici, questo potrebbe spiegare perché L. aquatica è sistematicamente rifiutata dai 

detritivori. D’altra parte, le preferenze alimentari nei gasteropodi e nei crostacei marini sono 

state correlate con varie quantità di composti secondari prodotti da differenti specie di alghe 
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(Steinber 1985).

Come già detto le piante sono capaci di produrre un certo numero di sostanze chimiche 

come difesa contro gli erbivori, cioè amminoacidi, alcaloidi, terpenoidi, molte di queste 

sostanze sono polifenoli e possono inibire l’attività trofica dei detritivori. Se i funghi 

differiscono nella loro abilità di neutralizzare queste sostanze, è possibile che la selezione 

osservata tra i detritivori sia legata all’eliminazione di questi composti.  

Un altro fattore che influenza la palatabilità delle foglie colonizzate dai funghi è la 

lunghezza del periodo di condizionamento. La palatabilità delle foglie di pioppo aumenta 

man mano che i funghi crescono e modificano le foglie (Arsuffi e Suberkropp 1984). Poiché 

i funghi crescono a differenti tassi, e i loro tassi di crescita sono influenzati da numerosi 

fattori inclusi le specie fogliari, la temperatura e le concentrazioni di nutrienti presenti 

nell’acqua in cui le foglie sono immerse, cambiamenti di questi fattori possono influenzare il 

tempo richiesto alle foglie per raggiungere la massima palatabilità. 

Gli shredder differiscono nelle loro scelte alimentari, pochi lavori hanno cercato di 

determinare fino a quale livello tassonomico esistano tali differenze. Per i tricotteri, è stato 

dimostrato che rappresentanti di cinque generi appartenenti a tre famiglie mostrano 

preferenze simili (Arsuffi e Suberkropp 1984, 1989). Mentre le scelte alimentari dei tricotteri 

risultano essere differenti da quelle degli anfipodi e dei plecotteri, quando a tutti sono offerte 

le stessa possibilità di scegliere tra foglie colonizzate da varie specie fungine (Arsuffi e 

Suberkropp 1989). Due specie di isopodi (Asellus aquaticus e Proasellus coxalis) mostrano 

tassi di accrescimento e sopravvivenza differenti in funzione delle specie fungine di cui si 

nutrono, Rossi e Fano (1979) suggeriscono che questi isopodi potrebbero ripartirsi le risorse 

trofiche negli ambienti dove popolazioni di entrambe le specie coesistono e che tali 

differenze possano rappresentare una strategia di ripartizione delle risorse trofiche. Alcuni 

studi hanno infatti dimostrato che popolazioni di queste specie che vivono in allopatria 

hanno diete meno diversificate rispetto alle popolazioni che vivono in simpatria (Rossi et al. 

1983).

Le parziali ma sostanziali differenze nelle nicchie trofiche di due specie che coesistono 

rappresentano un meccanismo che mitiga la competizione, la specializzazione trofica è una 

strategia di isolamento ecologico spesso osservata in specie che co-habitano (Basset e Rossi 

1981, Kimura 1980, Rossi et al. 1983). Così non è sorprendente che su un substrato 
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eterogeneo come i funghi che colonizzano il detrito vegetale, le specie possano evolvere 

differenti preferenze.  

Esistono, in linea generale, due modi con i quali specie simili che vivono insieme 

possono suddividersi l’habitat. Le specie possono evolvere separatamente e adattarsi a 

differenti condizioni ambientali; quando esse successivamente si trovano a co-habitare, 

ciascuna specie si stabilisce nella parte del sito alla quale si è pre-adattata. Le specie possono 

evolvere sotto pressione competitiva divergendo l’una dall’altra, cosicché ognuna di esse 

occuperà una parte differente del sito (MacArthur 1972, May 1974).  

Allo stesso modo popolazioni appartenenti alla stessa specie possono esibire differenti 

specializzazioni trofiche in funzione del loro habitat e di competitori potenziali. Tali 

adattamenti messi in evidenza dalla variazione fenotipica nella performance su differenti 

diete fungine trovate all’interno di popolazioni di isopodi (Rossi 1985) indicano la presenza 

all’interno di una popolazione di diversi tipi di genotipi che hanno diverse esigenze trofiche, 

soddisfatte dalle differenti caratteristiche nutrizionali dei vari funghi (Rossi e Fano 1979). 

Una foglia in un fiume rappresenta un mosaico di aree colonizzate dai funghi o patches. 

I patches possono differire per la composizione della comunità fungina e per lo stadio di 

decomposizione. Essi, dunque rappresentano risorse spazialmente eterogenee potenzialmente 

di qualità differente per i detritivori.  

Poiché la composizione in specie della comunità fungina e la durata della 

colonizzazione fungina influenza la palatabilità delle foglie, aree all’interno di una foglia 

colonizzate da differenti specie fungine rappresentano verosimilmente “unità di risorsa” di 

qualità potenziale diversa per gli shredder. Osservazioni in campo indicano che gli shredder 

sfruttano aree localizzate del detrito fogliare (Bärlocher e Kendrick 1974) e che 

abbandonano il frammento di foglia prima che sia esaurito (Otto 1981). Queste osservazioni 

suggeriscono che gli shredder foraggiano tra patches all’interno della foglia e che tutti i 

patches non sono allo stesso modo palatabili. Se essi possono rilevare e selezionare cibo su 

differenti aree all’interno di una foglia, allora i patterns di foraggiamento degli shredder sono 

a grana più grossa di quanto non si pensasse (MacArthur e Levins 1964, MacArthur e 

Wilson 1967). 

La capacità degli shredder di alimentarsi selettivamente suggerisce che le decisioni prese 

da questi animali possono essere influenzate dalla distribuzione a patch delle risorse trofiche. 
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È stato dimostrato che la distribuzione a patch delle risorse influenza il foraggiamento degli 

animali in altri ambienti (Pyke et al. 1977).  

DUE ARGOMENTI POCO ESAMINATI: LA LOCALIZZAZIONE DEL CIBO E L’IMPORTANZA DEI 

FUNGHI CHE NON APPARTENGONO AL GRUPPO DEGLI IFOMICETI ACQUATICI

Sebbene sia stato ormai da molto tempo riconosciuto che il materiale alloctono è una 

fonte significativa di energia per molti sistemi acquatici, ci sono ancora molte lacune nelle 

conoscenze dei processi chiave nel trasferimento di energia dal detrito agli animali. Ad 

esempio, come i detritivori localizzano il cibo? E qual è l’importanza dei funghi diversi dagli 

ifomiceti acquatici nella decomposizione del substrato vegetale? 

Una significativa porzione della biomassa vegetale è costituita di componenti strutturali. 

Gli ifomiceti acquatici producono enzimi (e.g. pectinasi, emicellulasi e cellulasi) in grado di 

trasformare gli zuccheri strutturali in carboidrati a catena breve, come maltosio e fruttosio, e 

acidi carbossilici a catena corta che sono poi assorbiti (Suberkropp e Klug 1980, Chamier e 

Dixon 1982a, b, Chamier 1985, Sterry et al. 1985). Naturalmente alcuni di questi composti 

diffondono nella colonna d’acqua e la loro presenza potrebbe essere utilizzata come segnale 

per la localizzazione di materiale alimentare facilmente digeribile. I detritivori potrebbero 

aver sviluppato la capacità di “sentire” questi segnali chimici per individuare materiale 

vegetale in decomposizione. 

La presenza di chemiorecettori per acidi carbossilici e per zuccheri a basso peso 

molecolare, che potenzialmente possono essere rilasciati da materiale in decomposizione, è 

stata dimostrata in un certo numero di gasteropodi sottoponendo gli animali a gradienti di 

concentrazione di questi composti (Thomas 1986, Daldorph e Thomas 1988). È stato 

osservato che Biomphalaria glabrata è in grado di captare maltosio anche quando è presente 

a basse concentrazioni (5x10-6 M). 

Anfipodi e isopodi, gli shredder più comuni negli ambienti acquatici, come tutti gli altri 

crostacei, possiedono chemiorecettori sul primo paio di antenne, e vi sono evidenze del fatto 

che composti a basso peso molecolare, come acidi organici, nucleotidi e zuccheri possono 

agire come stimolanti durante il foraggiamento (Zimmer-Faust 1989). Infatti, l’alimentazione 

in Gammarus pulex e Asellus aquaticus è intensificata dal pre-trattamento di dischi fogliari 

con una soluzione di zucchero, suggerendo che gli animali possono essere in grado di 
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rispondere a questi stimoli chimici (Graça 1990). 

Gli ifomiceti acquatici sono considerati il gruppo microbico più importante nella 

degradazione della materia organica negli ambienti acquatici, ma anche altri funghi come 

Alternaria sp. Cladosporium sp. Penicillium sp., Tricoderma sp., Pythium sp., Saprolegnia

sp. e Epicoccum sp. sono stati osservati su detrito in ambienti acquatici (Kaushik e Hynes 

1968, Willoughby 1974, Park 1980, Godfrey 1988). 

È stato suggerito che la dominanza degli ifomiceti acquatici sia dovuta alla loro capacità 

di rimanere attivi a basse temperature fino ad un minimo di 5 °C (Bärlocher e Kendrick 

1974). Questo rilancia la questione del ruolo degli altri funghi nella decomposizione del 

detrito nelle regioni calde. 

Inoltre sebbene gli ifomiceti acquatici siano stati riportati in diverse regioni geografiche 

la loro predominanza sul detrito acquatico potrebbe semplicemente riflettere le tecniche 

utilizzate per l’isolamento (Padget 1976, Shridhar e Kaveriappa 1988, Chandrashekar et al. 

1989, Thomas et al. 1989. Chergui 1990).  

In uno studio sulla microflora nel fiume Wallen (Inghilterra centrale), Graça (1990) 

trova ifomiceti acquatici associati con la decomposizione fogliare, usando il metodo descritto 

da Shearer e Webster (1985a, c), ma quando è utilizzata la tecnica dell’isolamento su piastre 

di agar altri funghi vengono trovati associati alle stesse foglie.  

Altri studi sulla microflora acquatica hanno rilevato comunità fungine molto diverse 

associate con le foglie in decomposizione.  

EFFETTI DEGLI SHREDDER SUI FUNGHI

Poche informazioni sono disponibili relativamente all’effetto del grazing degli shredder 

sulla comunità microfungina. È noto che i funghi che colonizzano il detrito influenzano 

l’attività trofica degli shredder, ma pochi studi hanno tentato di esaminare gli effetti di tale 

attività sulla comunità microbica (Bärlocher 1980, 1982a, Rosset et al. 1982, Suberkropp e 

Wallace 1992). 

Bärlocher (1982) riconosce due gruppi di ifomiceti acquatici, distinguibili per il tempo 

di sporulazione sul detrito. I funghi “colonizzatori precoci” sporulano in modo diffuso sulla 

foglia in decomposizione e dominano la comunità microfungina in termini di produzione di 

spore. Altre specie che sporulano sulle foglie dopo il picco di sporulazione dei “colonizzatori 

precoci” sono caratterizzati come colonizzatori tardivi, queste specie non diventano mai 
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abbondanti. L’attività trofica degli shredder influenza questi due gruppi in maniera diversa. 

Gli shredder agiscono come predatori sui “colonizzatori precoci” (Bärlocher 1982a, b). 

Bärlocher (1982a) riporta tassi di sporulazione di ifomiceti acquatici più bassi su detrito 

colonizzato dagli shredder rispetto al detrito su cui questa colonizzazione era esclusa, egli 

attribuisce tale riduzione al consumo diretto di micelio fungino da parte degli shredder. Al 

contrario gli shredder agiscono come competitori dei funghi “colonizzatori tardivi” 

attraverso la riduzione di substrato detritico disponibile alla colonizzazione (Bärlocher 

1980).

Comunque, la scala di questi effetti può non essere sufficientemente grande da 

influenzare la ricchezza in specie fungina di un intero ecosistema acquatico (Suberkropp e 

Wallace 1992). 

Cuffney et al. (1990) osservano che i tassi di decomposizione fogliare sono ridotti in 

ambienti lotici, quando gli shredder sono rimossi in seguito al trattamento con insetticidi, ma 

i tassi di respirazione microbica associati alla colonizzazione del substrato fogliare nei fiumi 

trattati non sono differenti da quelli osservati su detrito in fiumi non trattati. 

Contrariamente a quanto osservato in altri studi (Bärlocher 1980, 1982a), Howe e 

Suberkropp (1994) sostengono che l’attività degli shredder non abbassa i tassi di 

sporulazione fungina direttamente attraverso il consumo di micelio, né riduce la ricchezza in 

specie attraverso la competizione per il substrato disponibile. Altri fattori come i periodi di 

secca estiva e le basse concentrazioni di nutrienti sono responsabili più probabili della 

attività e della ricchezza in specie della comunità fungina in molti ecosistemi acquatici. 

CONSIDERAZIONI CONCLUSIVE

Le interazioni tra microfunghi e detritivori sono dinamiche e complesse, esse hanno un 

livello di complessità superiore alle convenzionali interazioni preda-predatore in quanto il 

substrato fogliare su cui i funghi crescono è utilizzato come risorsa alimentare sia da funghi 

che dai detritivori. 

I cambiamenti che subisce il detrito come conseguenza dell’attività microbica influenza 

il suo utilizzo come risorsa da parte dei detritivori, tuttavia non tutti funghi trasformano il 

detrito in una risorsa alimentare più appetibile e nutriente. L’incremento della qualità 

alimentare delle foglie come conseguenza dell’accrescimento microbico e della degradazione 

dei polimeri della matrice fogliare può essere bilanciata dalla produzione di metaboliti 
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fungini che inibiscono l’alimentazione. Poiché vi sono sufficienti evidenze del fatto che i 

funghi variano considerevolmente in appetibilità e qualità alimentare, la composizione in 

specie della comunità microfungina è fondamentale nel determinare il risultato di queste 

interazioni. In più i taxa di detritivori differiscono nella loro selettività, nei meccanismi di 

scelta alimentare e nella loro capacità di assimilare diete differenti. L’attività trofica dei 

detritivori è inoltre influenzata dallo stadio del condizionamento, dalle caratteristiche del 

substrato fogliare e dai fattori ambientali durante il condizionamento, per una migliore 

comprensione delle interazioni tra funghi e detritivori è necessario che queste variabili 

vengano definite e controllate. Molte delle discrepanze incontrate in letteratura sembrano 

essere dovute alle differenze nella scelta delle specie fungine e nei metodi usati per 

condizionare le foglie per un particolare detritivoro.  

Gli adattamenti digestivi dei detritivori suggeriscono che molti sono non sono adatti a 

digerire materiale fogliare non condizionato, per cui l’attività fungina, cioè l’accrescimento e 

la trasformazione enzimatica delle foglie in un cibo più digeribile, è necessaria. 

L’attività trofica selettiva dei detritivori nei confronti dei funghi altera la composizione 

della comunità microfungina, come questo si verifica in natura non è ancora chiaro. Fattori 

come la densità dei detritivori, l’intensità del grazing e la quantità del detrito fogliare 

presente in un corpo d’acqua probabilmente influenzano l’impatto dell’attività trofica dei 

detritivori sulle popolazioni fungine.  
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3.1 - DESCRIZIONE DEL SITO DI STUDIO

Il Lago di Vico è un lago di origine vulcanica dell’Italia centrale (VT), situato nel 

versante meridionale dei Monti Cimini 

e incluso quasi completamente in una 

Riserva Naturale Regionale dal 1982 

(Figura 3.1). I parametri morfometrici 

del lago sono riportati nella tabella 3.1.  

Il lago appartiene al bacino 

imbrifero del Tevere, essendo 

connesso con questo fiume attraverso 

Rio Vicano e quindi il torrente Treia. 

Il livello dell’acqua è regolato da un 

emissario (Rio Vicano). I pochi 

affluenti situati a Nord e a Nord-Est 

del lago passano attraverso suoli 

coltivati (Barbanti, 1969). La modesta 

vivacità idrologica (portata media dell’emissario = 0.49m3/s, tempo teorico di turnover 

totale = 17 anni, Barbanti et al. 1971) che caratterizza il lago lo rende particolarmente 

suscettibile a cambiamenti della qualità dell’acqua e della produzione fitoplanctonica come 

conseguenza di carichi esterni di nutrienti. Inoltre, la pronunciata concavità del bacino –   L 

1/L 2 = 9.38, dove L 1 = range di altitudine del bacino emerso, L 2 = range di altitudine del 

lago; A1/A2 = 2.38, dove A1 = area del bacino emerso, A2 = area del lago; (Carollo et al. 

1974) – lascia presupporre una significativa influenza dell’ambiente terrestre limitrofo 

sull’ecosistema lacustre.  

Il lago è passato, negli ultimi 30 anni, da una condizione di oligotrofia (Carollo et al. 

1974, Cordella 1981) a una di meso-eutrofia (Dyer 1993, Bazzanti et al. 1994). Nel periodo 

1993-95 la concentrazione media annuale di P-PO4 è stata stimata in 23.6 µgP/l con una 

trasparenza media di 4.85m (Franzoi et al., 1997) (Tabella 3.2).

Il lago di Vico è caratterizzato da una pronunciata stratificazione termica estiva, il 

termoclino si colloca nella posizione più superficiale (8-10 m) nel mese di luglio e 

raggiunge la profondità massima di 17-18 m alla fine di novembre (Tonolli 1974). La 

stratificazione molto pronunciata è probabilmente legata alla morfometria lacustre che si 

oppone all’azione rimescolatrice del vento, il lago infatti è riparato dalla cerchia di rilievi 

Figura 3.1 Localizzazione geografica del 
Lago di Vico 
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che lo circonda praticamente da ogni lato. Il periodo invernale (in particolare da Gennaio a 

Marzo) è caratterizzato da omotermia con temperatura compresa nell’intervallo 6-6.5°C. 

Tabella 3.1 Parametri morfometrici del Lago di Vico (Carollo, 1974) 

Elevazione media (s.l.m.) 510 m 

Perimetro 16.9 km 

Area 12.1 km2

Indice di sinuosità 1.37 

Profondità massima 48.5 m 

Profondità media 21.58 m 

Tabella 3.2 Concentrazioni di P-PO4, N-NO3 ed ossigeno disciolto e valori di trasparenza 
rilevati nel 1993-95 a differenti profondità nel Lago di Vico (Franzoi 1997).  

 Prof.  
 1 m 13 
Fosforo ortofosfato 20 m 16 
 >40m 37 

 1 m 92 
Azoto nitrico (µg/l) 20 m 90 
 >40m 114 

 1 m 8.99 
Ossigeno (mg/l) 20 m 6.87 
 >40m 4.65 

Trasparenza (m)  4.9 

La vegetazione del distretto botanico dei M.ti Cimini e del Lago di Vico è una “facies 

forestale-continentale” determinata da faggeti (Fagus sylvatica) intercalati a castagneti 

(Castanea sativa) e cerrete (Quercus cerris) (Montelucci, 1976-77). Il bacino di drenaggio 

del Lago di Vico è un mosaico di habitat che mostra un ampio gradiente di naturalità, 

passando da zone indisturbate ad aree coltivate o urbanizzate. Le zone a ridotta naturalità 

sono rappresentate fondamentalmente da coltivazioni di nocciolo (Corylus avellana).
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La vegetazione all’interfaccia terra/acqua è caratterizzata dalla presenza di grandi 

elofite quali Typha angustifolia , Schoenoplectus lacustris e soprattutto Phragmites

australis.

Il canneto caratterizzato dal dominio di P. australis si estende lungo gran parte delle 

sponde del lago, ad eccezione di quelle antropizzate o troppo acclivi. In alcuni tratti 

costituisce un continuo con la vegetazione ripariale retrostante, in altri dà luogo a una fascia 

larga 10-20 m, posta  a una distanza dalla riva variabile da 10 a 30 m. Negli ultimi anni a 

causa dei frequenti tagli e dell’uso indiscriminato di diserbanti, questa cintura a Phragmites

si sta impoverendo e diradando sensibilmente.
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3.2 - MATERIALI E METODI

ANALISI DEL PROCESSO DI DECOMPOSIZIONE E DELLA COLONIZZAZIONE ANIMALE 

L’analisi del processo di decomposizione, della colonizzazione della flora microbica e 

dei macroinvertebrati bentonici è stata condotta nel periodo 1997-1998 in 24 siti di studio 

(Figura 3.2). 

Figura 3.2 Lago di Vico: localizzazione dei siti di studio 

I siti sono stati scelti sulla base di una griglia di maglia 400 metri, il numero dei siti e la 

loro localizzazione sono stati subordinati a criteri di campionamento stratificato e di validità 

geostatistica. Sono state considerate nella decisione di ubicazione dei siti di studio tutte le 

possibili fonti di eterogeneità in particolare la profondità, la distanza dalla costa, il 

contenuto di materia organica dei sedimenti del fondo, e la copertura di vegetazione della 

fascia ripariale. Va inoltre ricordato che 24 siti costituiscono il numero



Parte sperimentale 
Materiali & metodi 

66

minimo di punti per una realizzazione cartografica.  

Per seguire la perdita in peso del detrito vegetale è stata utilizzata la tecnica dei pacchi 

fogliari che, già sperimentata in ambienti d’acqua dolce, si basa sulla simulazione 

sperimentale degli accumuli di detrito che naturalmente si costituiscono lungo le sponde e 

sul fondo degli ecosistemi acquatici (Basset e Rossi 1984, Rossi et al. 1987). 

Come detrito vegetale è stato utilizzato substrato fogliare di Phragmites australis (Cav.)

Trin., questa macrofita è molto abbondante lungo la fascia costiera lacustre e quindi di 

particolare importanza come fonte di detrito  per il sistema bentonico del lago.   

Phragmites australis appartiene alla famiglia delle graminacee, è caratterizzata da un 

rizoma orizzontale, con lunghi stoloni (6-10 m), talora epigei e radicanti ai nodi. Possiede un 

fusto eretto e robusto, foglioso fino all’infiorescenza. Le foglie sono lanceolate e di 

consistenza cartilaginea, larghe 2-3 cm e lunghe fino a 30-40 cm.  

Foglie senescenti di P. australis sono state raccolte sul posto nell’autunno 1996 subito 

prima della naturale abscissione, in laboratorio sono state essiccate all’aria e tagliate in 

frammenti di circa 10 cm di lunghezza. Sono state usate foglie secche poiché rappresentano 

per questo tipo di studio il substrato più adatto, è stato infatti dimostrato che le foglie fresche 

contengono sostanze in grado di inibire la colonizzazione da parte dei microrganismi e degli 

invertebrati e quindi il processo di decomposizione (Middleton 1984, Bärlocher 1990, 

1992).

Gli esperimenti relativi allo studio del processo di decomposizione sono stati condotti in 

due fasi sperimentali: una nel periodo gennaio-marzo 1997, l’altra nel periodo maggio-luglio 

1997. Durante ciascuna fase sperimentale, per ogni sito di studio sono stati predisposti 2 set 

di campioni per misurare l’azione separata dei macrodetritivori e dei funghi imperfetti; sono 

stati pesati 48 pacchi fogliari di 1.5 + 0.005 g (peso secco a 60°C), 18 di questi sono stati 

rivestiti con una rete a maglia stretta (0.4x10-3 cm2) per impedire la colonizzazione dei 

macrodetritivori bentonici e per valutare la perdita in peso dovuta esclusivamente all’attività 

microbica (pacchi fogliari protetti). I restanti pacchi fogliari sono stati rivestiti da una rete a 

maglia grossa (5mm) che pur impedendo la perdita di frammenti di detrito, non limitava 

l’accesso degli organismi colonizzatori (pacchi fogliari non protetti). In totale sono stati 

utilizzati 48 pacchi fogliari x 24 (siti) x 2 (fasi di campionamento) = 2304 pacchi fogliari. 
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In ogni sito i pacchi fogliari sono stati opportunamente zavorrati sul fondo e sono stati 

prelevati (5 non protetti e 3 protetti per data di campionamento in ogni sito) periodicamente 

(10°, 20°, 50°, 60°, 70°, 80° giorno)  fino al 80° giorno di immersione nel campionamento 

invernale (gennaio-marzo) dell’esperimento e (10°, 20°, 30°, 35°, 40° giorno) fino al 40° 

giorno di immersione in quello estivo (maggio-luglio).  

Al momento della raccolta, i pacchi di foglie e gli animali associati sono stati messi in 

singole buste di polietilene per il trasporto in laboratorio. 

Da ogni pacco prelevato è stata separata la componente animale e gli invertebrati 

rinvenuti sono stati identificati al massimo approfondimento tassonomico possibile e 

successivamente enumerati. Di ogni taxon animale sono stati determinati il peso secco (a 60 

°C per 72 h) e il contenuto in ceneri dopo combustione in muffola per 3 h a 800°C. Con lo 

stesso procedimento è stata determinata la perdita in peso al netto delle ceneri (AFDW) del 

materiale fogliare rimasto. 

DETERMINAZIONE DEL CARBONIO ORGANICO NEI SEDIMENTI E DEI PARAMETRI DELLA COLONNA 

D'ACQUA

I campioni di sedimento raccolti in ciascun sito durante ogni campionamento sono stati 

separati mediante setaccio a maglia 1 mm nelle due frazioni granulometriche x>1mm e 

x<1mm. Successivamente è stato determinato il peso secco (60°C per 72 h) ed il contenuto 

in ceneri delle frazioni di sedimento per incenerimento in muffola (800°C per 3h). La 

frazione di sostanza organica presente nei campioni con taglia maggiore di 1 mm sarà 

indicata come Coarse Particulate Organic Matter (CPOM), quella nei campioni con taglia 

minore di 1 mm come Fine Particulate Matter (FPOM). Per una data di campionamento 

(ultima del periodo estivo) dai campioni di sedimento di ogni sito è stato estratto 

l’ergosterolo per quantificare la biomassa fungina presente in ogni sito. 

In ogni sito e per ciascuna data di campionamento sono stati inoltre determinati, 

mediante strumentazione da campo, i valori di ossigeno disciolto (Mettler-Toledo M0128), 

temperatura (Mettler-Toledo M0128) e pH (Delta-OHM HD8705) dell’acqua. 

ANALISI DELLA COLONIZZAZIONE MICROBICA

Determinazione della richiesta di ossigeno della comunità microbica sul substrato 

fogliare. La richiesta di ossigeno del detrito fogliare è stata determinata durante ogni 

campionamento su frammenti fogliari prelevati da un pacco protetto e uno non protetto 
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recuperati da ciascun sito di campionamento. I frammenti fogliari dopo essere stati 

delicatamente risciacquati, allo scopo di rimuovere sedimento e animali, e legati a un filo 

sono stati inseriti in bottiglie Winkler riempite con acqua del sito di studio precedentemente 

sterilizzata per filtrazione e saturata di O2. Alla stessa maniera sono state predisposte delle 

bottiglie di controllo che non contenevano alcun frammento fogliare. Tutte le bottiglie sono 

state incubate al buio per 3 h alla temperatura media registrata sul campo. Successivamente 

la quantità di ossigeno disciolto presente in ciascuna bottiglia è stata determinata mediante il 

metodo iodometrico o di Winkler. Per evitare interferenza chimica con i reagenti di Winkler 

i frammenti fogliari sono stati rimossi dalle bottiglie, tirandoli per il filo a cui erano appesi, 

subito prima della fissazione dell’ossigeno. La quantità di ossigeno consumato dal detrito 

fogliare è stata determinata per differenza con il contenuto di ossigeno delle bottiglie 

controllo ed è stato riferito all’unità di AFDM (massa secca libera da ceneri) fogliare. 

ISOLAMENTO DEI MICROFUNGHI CHE COLONIZZANO IL SUBSTRATO FOGLIARE.

Per uno studio particolareggiato dei colonizzatori microfungini del substrato fogliare, 

sono stati selezionati 9 dei 24 siti di studio. La scelta è stata effettuata tenendo in 

considerazione tutte le possibili fonti di eterogeneità ambientale: profondità, distanza dalla 

costa, contenuto di materia organica dei sedimenti del fondo, temperatura, valori di ossigeno 

disciolto, pH. 

L’isolamento dei microfunghi è stato effettuato su un pacco fogliare protetto e uno non 

protetto dalla colonizzazione dei macroinvertebrati prelevati dopo il 40° giorno di 

immersione nel periodo estivo. E’ stata utilizzata la tecnica di isolamento per diluizione 

come proposto in letteratura da Rossi et al. (1983b): il pacco fogliare è stato tagliato in pezzi 

lunghi circa 1 cm ed è stato immerso in una beuta contenente 100 ml di acqua del posto, 

sterilizzata per filtrazione. Dopo aver agitato per 20 minuti da ciascuna beuta sono stati 

prelevati due subcampioni di sospensione da 0.5 ml che sono stati passati su due piastre 

Petri contenenti terreno solido di malto-agar acidificato con acido lattico allo scopo di 

inibire la crescita dei batteri e dei lieviti.  

Sono state inoculate in totale 9(siti) x 2 (condizioni) x 2 (repliche) = 36 piastre Petri. Le 

piastre sono state incubate alla temperatura media registrata sul posto al momento del 

campionamento. I frammenti fogliari utilizzati per l’isolamento sono stati recuperati e di 
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ciascun campione è stato determinato il peso secco (a 60 °C per 72 h) e il contenuto in 

ceneri (3 h a 800°C). 

Lo sviluppo delle colonie microfungine è stato seguito nel tempo e il loro numero è 

stato registrato quotidianamente sino al decimo giorno, quando tutte le specie microfungine 

presenti in ciascuna piastra sono state isolate e identificate a livello di specie. 

DETERMINAZIONE DELLA BIOMASSA FUNGINA ASSOCIATA AI SEDIMENTI DEL FONDO LACUSTRE.

L’ergosterolo è stato usato come indice molecolare della massa fungina (Newell et al. 1988; 

Gessner and Schwoerbel, 1991; Gessner et al. 1991; Gessner e Chauvet, 1993; Suberkropp 

et al. 1993; Anderson et al. 1994) presente nei sedimenti del fondo. Questo sterolo presente 

principalmente a livello della membrana, è un costituente cellulare esclusivo del regno dei 

funghi. Data la specificità dell’ergosterolo, la sua concentrazione in un particolare detrito 

può essere utilizzata per stimare la biomassa di microfunghi ad esso associata. Infatti, la 

concentrazione di ergosterolo consente di risalire direttamente alla quantità di biomassa 

fungina presente attraverso un fattore di conversione (f=1/5.5 x 1000 ; Gessner e Chauvet, 

1993). L’ergosterolo è stato estratto e quantificato utilizzando la tecnica per riflusso in 

metanolo (Newell et al. 1988). Da ciascun sito sono stati prelevati 5 campioni di sedimento 

(5 g peso fresco) 2 dei quali sono stati immediatamente immersi in metanolo assoluto (5 ml) 

e successivamente conservati al buio e alla temperatura di -20°C. Degli altri tre campioni è 

stato determinato il peso secco (a 60 °C per 72 h) e il contenuto in ceneri (3 h a 800°C). 

L’estrazione è stata effettuata, entro una settimana dal prelievo, per riflusso in metanolo 

assoluto per 2h alla temperatura di 80°C (Newell et al. 1988); per ridurre il rischio di 

ossidazione della molecola è stato utilizzato un antiossidante il BHT (butylated 

hydroxytoluene) (0.005%) (Gessner et al. 1991). Dopo aver rimosso il campione 

(centrifugazione 3000 rpm per 10 minuti), è stata aggiunta all’estratto una soluzione alcolica 

di KOH (2 molare in etanolo 96%) e il riflusso è stato continuato per altri 30 minuti. La 

saponificazione è stata terminata mediante l’aggiunta all’estratto alcolico di 1ml di acqua 

distillata. L’ergosterolo è stato rimosso dalla base alcolica per ripartizione in pentano. Il 

pentano viene aggiunto all’estratto e viene poi recuperato dopo aver agitato energicamente 

per 1 minuto. Tre successive addizioni di pentano (10ml, 5ml, 5ml) sono state effettuate, le 

tre frazioni di pentano recuperate sono state unite e il pentano è stato eliminato per 
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evaporazione a 30°C sotto flusso di azoto. L’ergosterolo portato a secco è stato sciolto in 1 

ml di metanolo. 20 µl di estratto di ciascun campione sono stati iniettati in un Waters HPLC 

system: consistente di una pompa Waters 600 e di uno spettrofotometro Waters 996 che per 

questa analisi era settato a 280.5nm di lunghezza d’onda. La colonna utilizzata è una 

reversed-phase µBondapak C18 (3.9 x 150 mm), come eluente isocratico è stata utilizzata 

una miscela di metanolo-acqua (95:5); a un flusso di 1 ml/min l’ergosterolo eluiva a 8 

minuti. L’analisi dello spettro di ciascun picco ha complementato l’identificazione del picco 

cromatografico dell’ergosterolo. La quantità di ergosterolo è stata derivata a partire dalle 

aree dei picchi relativi mediante retta di taratura costruita estraendo quantità note di 

ergosterolo standard. 

Schema sperimentale riassuntivo 

-peso secco (60°C per 72h) 
-peso ceneri (800°C per 3h) 
-selecting dei macrodetritivori colonizzatori 
-enumerazione 
-classificazione  
-peso secco (60°C per 72h) 
-peso ceneri (800°C per 3h) 
-consumo di ossigeno da parte della 

microflora  
-Isolamento dei ceppi microfungini per

diluizione 

x 2 fasi 
x 6 campionamenti

x 24 siti

2 fasi sperimentali 
INVERNALE    (gennaio - marzo  1997) 

ESTIVA             (maggio - luglio  1997) 

Substrato vegetale: Phragmites australis

TECNICA DEI PACCHI FOGLIARI

- ossigeno disciolto 
- pH 
- temperatura

- campioni di sedimento del  fondo 

x> 1 mm 
x< 1 mm

contenuto in materia organica

Estrazione e determinazione del contenuto di 
ergosterolo dei sedimenti mediante cromatografia 
liquida (HPLC) 
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ANALISI DEI DATI

Tutti i dati prima dell’analisi statistica sono stati testati per l’omogeneità (Cochran test), 

e qualora necessario sono stati log-transformati o arcseno-transformati. 

La fitness con i due classici modelli di decomposizione (Carpenter 1982) è stata 

determinata attraverso l’analisi di regressione tra l’AFDM del detrito rimasta e il tempo.  

È stato utilizzato il modello esponenziale (1) (Olson 1963):  

Mt = M0 e
-Kt     (1) 

Dove M0 è la massa fogliare iniziale, Mt è AFDM rimasta al tempo t (in giorni) e K è il 

coefficiente di decomposizione espresso in giorni-1.

L’equazione esponenziale semplice assume che una frazione costante K dell’intera 

massa di detrito si decompone nell’unità di tempo. A partire dall’equazione (1) è possibile 

ricavare il tempo di emivita (cioè il tempo necessario perché la massa fogliare di canna si 

riduca al 50% della sua AFDM iniziale) come t172 = ln2/K. 

È stato inoltre utilizzato il modello esponenziale composto (2): 

Mt = L e-KL t + R e-KR t  (2) 

dove R è la frazione di detrito refrattaria alla decomposizione e L è la restante frazione 

labile. Le porzioni labile e refrattaria non sono interconvertibili durante il processo di 

decomposizione. Frazioni costanti Kr e Kl delle porzioni refrattaria e labile rispettivamente, 

decadono in ogni unità di tempo. 

96 curve di perdita di massa nel tempo (24 siti x 2 trattamenti x 2 stagioni) sono state 

tracciate seguendo il modello che meglio si adattava ai dati raccolti. 

Nel calcolo della diversità in specie delle comunità di invertebrati e microfungine è 

stato utilizzato l’indice di Shannon Weaver: 

dove ni è il numero di individui della specie iesima, N è il numero totale di individui, s è il 

numero di specie della comunità. 

⎟
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ANALISI SPAZIALE DEI DATI

Mappe e geostatistica L’eterogeneità spaziale delle variabili studiate è stata analizzata 

attraverso tecniche geostatistche. 

La Geostatistica (Matheron, 1963) fornisce un insieme di tecniche 

probabilistiche con l'obiettivo di: 

• ricercare un modello che riesca a descrivere la dipendenza spaziale tra valori osservati; 

• usare questo modello per stimare i valori della variabile spaziale in localizzazioni non 

campionate, con un errore che descriva l'incertezza di tale stima; 

• usare questa informazione per  effettuare decisioni. 

L'analisi procede attraverso le seguenti fasi: 

descrizione del fenomeno: calcolo di media, varianza, coefficiente di variazione, 

istogramma; 

stima di una misura opportuna (semivariogramma) per identificare la correlazione 

spaziale ; 

ricerca di un modello teorico che riesca a descrivere la correlazione spaziale; 

costruzione di diagrammi di dispersione per identificare eventuali valori anomali che 

inficiano la stima della correlazione spaziale; 

stima della variabile spaziale in localizzazioni non campionate (in cui il valore della 

variabile spaziale non è noto) attraverso un metodo di interpolazione stocastica (kriging) 

con una stima dell'errore associato al valore stimato; 

costruzione di mappe che visualizzano il comportamento della variabile spaziale 

sull'intero dominio oggetto di studio. 

La Geostatistica non "crea" nuovi dati, ma rappresenta semplicemente un insieme di 

metodi per analizzare informazioni di tipo spaziale: perciò essa si conformerà tanto più alla 

realtà, quanto più i dati rappresenteranno un'immagine fedele della realtà stessa.  

Molti fenomeni naturali cambiano nel tempo e nello spazio, la maggior parte di essi  è 

caratterizzata dalla presenza di variabili che interagiscono in maniera molto complessa: 

queste variabili inducono a pensare che certi comportamenti siano, in qualche modo, 

casuali. 

La teoria dei modelli stocastici riconosce questa componente di incertezza e, anche se il 

termine aleatorio denota qualcosa di imprevedibile, l'approccio probabilistico è in grado, di 
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affrontare il problema della stima dei valori incogniti e determinare l'accuratezza di tale 

stima. 

I fenomeni suddetti possono essere descritti utilizzando il concetto di variabile aleatoria 

(Posa, 1995), la totalità delle variabili aleatorie costituisce il processo stocastico.

Il problema è quello di stimare il valore di una grandezza in un punto in cui non è 

possibile effettuare misurazioni. Per raggiungere tale obiettivo, si farà uso delle osservazioni 

disponibili nei punti sperimentali, e assumendo l'esistenza di una relazione tra valori 

osservati e incogniti, si costruirà un modello che consentirà di estrapolare in localizzazioni 

in cui non è stata effettuata alcuna misurazione. 

Il modello più semplice (comunemente chiamato procedura a zone) consiste nel 

suddividere il dominio in esame in un numero più o meno grande di sottoinsiemi disgiunti, 

in ognuno dei quali i parametri in esame vengono considerati uniformi. 

Una seconda possibilità consiste nell'adattare una funzione matematica alla superficie 

(nel caso bidimensionale) dei valori osservati tuttavia, anche questo modello non tiene conto 

delle fluttuazioni della variabile osservata ed, in modo particolare, della correlazione 

spaziale. 

Molte variabili spaziali che presentano fluttuazioni significative su piccola scala ad un 

esame più attento non mostrano un comportamento completamente caotico. Ci sono zone 

dove i valori osservati sono più elevati rispetto ad altre zone che mostrano valori 

relativamente inferiori. 

La denominazione variabile regionalizzata è stata attribuita da Matheron (1971) a tali 

variabili spaziali per enfatizzare la loro particolare natura descritta da due aspetti tra loro 

complementari: 

- un aspetto casuale, che tiene conto di irregolarità locali presentate dal fenomeno;  

- un aspetto strutturale che riflette le caratteristiche globali dello stesso fenomeno. 

Il modello fondamentale per una variabile regionalizzata Z(u), osservata nella 

localizzazione u, può quindi essere scritto nel modo seguente: 

Z(u) = m(u) + Y(u) 
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Questo modello probabilistico assume che la componente casuale sia descritta da Y(u) e 

quella strutturale da m(u); quest'ultima componente viene chiamata trend.

Quindi, se la componente casuale fosse assente, il fenomeno potrebbe essere descritto 

dal solo trend ed essere rappresentato da una funzione matematica. 

La continuità presentata dai dati spaziali rappresenta il punto di riferimento della 

geostatistica. La descrizione della similarità o dissimilarità tra coppie di valori in funzione 

della loro distanza serve a sintetizzare ed evidenziare una delle caratteristiche più importanti 

di un insieme di osservazioni. 

In geostatistica la correlazione spaziale viene descritta dal semivariogramma.  

La funzione variogramma è definita come la varianza degli incrementi (Z(ui)-Z(uj)): 

2γ(ui,uj)=Var(Z(ui)-Z(uj)) 

La funzione γ è denominata semivariogramma (a meno di un fattore 2 di 

proporzionalità, variogramma e semivariogramma sono equivalenti). 

Per un valore fissato dell'angolo polare α, il semivariogramma misura  la diversità dei 

valori al crescere della distanza tra le coppie dei punti. Al variare dell'angolo α, i 

semivariogrammi corrispondenti evidenziano le caratteristiche direzionali del fenomeno in 

esame.  

Il modello di semivariogramma viene utilizzato nel sistema del kriging per studiare i 

valori della variabile regionalizzata in localizzazioni non campionate (Posa, 1995). 

Nessun metodo di stima, comunque sofisticato, è in grado di fornire il valore vero di 

una variabile regionalizzata in una localizzazione non campionata. Tuttavia, un buon 

metodo di stima dovrebbe essere capace di manipolare in modo efficace l'informazione 

contenuta nei dati. L'accuratezza di una stima, per una variabile regionalizzata, dipende da 

diversi elementi: 

- dal numero di osservazioni e dalla qualità dei dati; 

- dalla posizione dei punti all'interno del dominio in esame; 

- dalla distanza tra i punti; 

- dalla regolarità della variabile spaziale oggetto di studio. 

Il kriging è un metodo di stima che tiene conto di tutti i fattori sopra elencati. 
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Il kriging risulta essere uno stimatore non distorto, inoltre la varianza dell'errore è 

minima, dove per "errore" si intende la differenza tra il valore stimato ed il valore vero della  

variabile regionalizzata in una localizzazione non campionata. 

ANALISI DI IMMAGINI SATELLITARI

Immagini satellitari Landsat V (pixel = 30x30 m) del Lago di Vico e dell’area 

emersa circostante (Figura 3.4) ottenute durante le quattro stagioni nell’anno 1997 sono 

state impiegate per determinare le caratteristiche della fascia ripariale lacustre. 

ANALISI DELLA COMPLESSITÀ DELLA LINEA DI COSTA.

Come indice di complessità del profilo costiero è stata utilizzata la dimensione frattale 

(Allen e Hoekstra 1992).

Il termine frattale (da fractus=interrotto o irregolare) è stato coniato da Mandelbrot 

(1987) per descrivere un oggetto irregolare nel quale la irregolarità è presente a  tutte le 

scale. Tecnicamente, un oggetto è un frattale se la dimensione di Hausdorff-Besicovitch 

eccede la dimenzione Euclidea (Mandelbrot, 1982). Una definizione meno formale ma più 

accessibile è che un frattale è un oggetto che possiede dettagli a tutte le scale. 

La linea di costa è un frattale perché è irregolare a tutte le scale e la sua misura 

dipende dalla scala di osservazione. 

Per determinare la dimensione frattale della linea di costa del Lago di Vico la lunghezza 

della costa è stata determinata utilizzando un metodo proposto da Mandelbrot (1987) e già 

sperimentato da altri autori (Allen e Hoekstra 1992). Il metodo consiste nello stimare la 

lunghezza della costa utilizzando segmenti (unità di misura) di differenti dimensioni. Si 

inizia “percorrendo” la costa con passi (segmenti) di lunghezza η, ogni passo inizia dove 

finisce il precedente. Il valore di η moltiplicato per il numero di passi, darà una lunghezza 

approssimativa L(η)  della costa. Se si ripete l’operazione usando passi sempre più piccoli, 

si osserva che L(η) tende ad aumentare. 

La relazione tra le lunghezze del perimetro stimate e la lunghezze dei segmenti usati per 

la loro stima fornisce la dimensione frattale (D) della linea di costa: 

L(η) ∝ η1-D 
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I segmenti usati per la stima del perimetro permettono di effettuare misure a differenti 

livelli di risoluzione. I segmenti più piccoli permettono di rilevare dettagli maggiori della 

forma e dell’irregolarità della costa questo spiega perché più è piccolo il segmento usato per 

la stima più è lungo il perimetro totale stimato. Se il pattern è semplice molti dei suoi 

dettagli vengono catturati dai segmenti stimatori relativamente lunghi, una riduzione della 

lunghezza del segmento non si riflette in un aumento della lunghezza totale della linea. 

Forme complesse invece sono approssimate male da segmenti stimatori grandi, la riduzione 

della dimensione del segmento in questo caso  rileva molti più dettagli e la lunghezza totale 

stimata aumenta.  

DETERMINAZIONE DELLA COPERTURA DI VEGETAZIONE RIPARIALE.

I dati derivati da immagini satellitari sono diventati un’importante fonte di informazioni per 

il monitoraggio delle condizioni della vegetazione e per la mappatura della copertura della 

vegetazione. 

Gli indici multispettrali di vegetazione riducono un multivariato set di dati derivati da 

osservazioni spettrali in un singolo indice che è correlato ad alcuni parametri bio-fisici della 

vegetazione. 

Questi indici risultano essere ben correlati con parametri di vegetazione come l’area 

fogliare verde (Wiegand et al., 1974; Clevers, 1989), la biomassa stabile (Tucker, 1979; 

Elvidge and Lyon 1985), la percentule di copertura , la quantità di tessuto fotosinteticamente 

attivo (Wiegand et al., 1974), l’attività fotosintetica (Baret e Olioso, 1989), e la produttività 

(Asrar et al., 1985). 

In questo lavoro è stato utilizzato il più popolare di questi indici l’NDVI (Normalized 

Difference Vegetation Index, Roderick 1996). 

L’NDVI è uguale al rapporto tra la differenza tra la radiazione emessa nel vicino 

infrarosso e visibile e la somma di queste misure: 

NDVI=(NIR–RED)/(NIR+RED) 

Esso si basa sulla considerazione che la vegetazione in “buona salute” riflette il 40-50% 

dell’energia incidente nel vicino infrarosso (0.7-1.1µm) e assorbe 80-90% dell’energia 

incidente nel visibile (0.4-0.7µm) in particolare nella regione del rosso (0.6-0.7µm). 
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Per il calcolo dell’NDVI è stato utilizzato un software in grado di fornire una analisi 

multispettrale: ENVI (Environment for Visualizing Images). 

INDICE D’INFLUENZA RIPARIALE.

Per ciascun sito di campionamento, sono stati determinati: 1) distanza minima dalla costa 

(d); 2) dimensione frattale (D) e copertura vegetale (NDVI) della fascia ripariale che 

influenza il sito, la cui estensione è stata determinata sulla base dei risultati dell’analisi 

precedentemente condotta sull’intera linea di costa del lago. Per valutare l’influenza 

combinata di tali parametri sul processo di decomposizione per ciascun sito, è stato 

sviluppato un indice sintetico (RL: riparian load): RL = (D · NDVI) · d-1

Figura 3.3 Immagine satellitare del Lago di Vico e dell’area emersa circostante. 
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4 - RISULTATI E DISCUSSIONE 

Analisi dei parametri ambientali 

COMPLESSITÀ DELLA LINEA DI COSTA. L’analisi del frattale della linea costiera lacustre 

(Figura. 4.1) ha evidenziato una relazione bi-logaritmica tra le stime della lunghezza del 

perimetro del lago e la lunghezza dei segmenti utilizzati per stimarle, descrivibile da due 

rette con pendenze statisticamente differenti. Infatti, la pendenza della retta per i valori di 

scala minori (segmenti più brevi) è più bassa rispetto a quella riscontrata per scale maggiori 

(-.0245 vs. -0.0578, F-test: 

p<0.01).

Il profilo costiero del Lago di 

Vico è un oggetto frattale, la sua 

lunghezza totale dipende dalla 

scala di risoluzione alla quale la 

misura è condotta. La deviazione 

della relazione log-log 

dall’andamento lineare indica che 

questo frattale naturale devia però 

dall’auto-similarità lineare, esso 

appartiene alla categoria di frattali 

definiti “random” (Farina 1996) propri di quei pattern che mostrano differenti gradi di 

complessità a differenti scale d’indagine. 

Nella relazione tra perimetro e lunghezza dei segmenti la costanza della pendenza è un 

indicatore di autosimilarità statistica della struttura all’interno di un determinato range di 

scale (Milne 1988). L’autosimilarità individua i limiti spaziali entro cui ricorre una struttura 

omogenea ossia un range di scala in cui la linea di costa ha caratteristiche geometricamente 

omogenee (Allen e Hoekstra 1992). In questo modo è possibile individuare un set di 

subsistemi omogenei all’interno di una struttura generale e analizzare la relazione tra il 

processo che si svolge localmente e le proprietà dell’area circostante. Nella relazione 

bilogaritmica è possibile individuare un punto di passaggio tra le due dimensioni frattali in 

corrispondenza del segmento con dimensione di 300m. Questo limite individuato dalla 
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Figura 4.1 Relazione bilogaritmica tra la lunghezza
dei segmenti utilizzati per stimare il perimetro del
lago e le lunghezze stimate. 
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rottura di pendenza nella relazione tra perimetro ed unità di stima potrebbe individuare la 

scala d’indagine più adatta allo studio specifico delle caratteristiche della costa. 

La complessità della linea di costa del bacino risulta scala-dipendente (Figura 4.2): la 

dimensione frattale aumenta con la scala d’indagine: l’habitat ripariale del Lago di Vico 

risulta altamente eterogeneo ad una scala d’indagine elevata, mentre ad una risoluzione più 

fine si rivela una minore eterogeneità spaziale. 

Figura 4.2 Variazione della dimensione frattale in relazione al range di scala utilizzato. 

L’analisi delle caratteristiche batimetriche del bacino ha permesso di individuare 5 zone  

corrispondenti a 4 sub-bacini con crescente pendenza dei fondali più una zona centrale in 

corrispondenza con le massime profondità individuate dalla isobata –35m (Figura 4.3A). 

L’analisi dei profili costieri dei quattro sub-bacini ha evidenziato differente complessità 

della linea costiera (Figura 4.3B): in particolare, il sub-bacino 1 (detto anche Pantanacce) 

presenta un frattale di costa significativamente più elevato rispetto agli altri sub-bacini 

(1.065 vs. 1.024, 1.045, 1.05 rispettivamente per i sub-bacini 2, 3, e 4; one sample t-test, t = 

121.47, P<0.05). Ad un’analisi delle immagini satellitari, inoltre, la zona 1 ha evidenziato 

un’elevata estensione della vegetazione acquatica emersa (Juncus conglomeratus e

Phragmites australis).
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Figura 4.3 A Batimetria del bacino del Lago di Vico, B Suddivisione della linea di costa nei 
4 sub-bacini a differente complessità (D=dimensione frattale) 

CARATTERISTICHE CHIMICO-FISICHE DEL LAGO - Durante la fase invernale dello studio i 

parametri registrati non mostrano significative differenze tra i 24 siti di studio (Anova one-

way n.s.), evidenziando in tal modo una condizione di omogeneità delle caratteristiche 

chimico fisiche all’interno dell’ambiente lacustre studiato.  

I valori dei parametri chimico-fisici rilevati nei siti di studio durante il periodo di 

campionamento estivo mostrano invece una elevata eterogeneità spaziale del sistema 

lacustre in questa fase sperimentale (Tabella 4.2, 4.3).

A

B
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Tabella 4.2 Valori medi dei parametri chimico fisici registrati in ciascun sito di studio 
durante la fase di campionamento estiva. Sono riportati gli errori standars (E.S.) 

Tabella 4.3 ANOVA – one way tra i siti per i valori di ossigeno disciolto, temperatura e 
pH, registrati nei siti di campionamento durante il periodo estivo (maggio-luglio).  

coefficienti di variazione intra-habitat delle misure effettuate relativamente ai parametri di 

ossigeno disciolto e temperatura sono infatti più alti nel periodo estivo rispetto a quello 

invernale (19.21% vs 7.58% per l’ossigeno, 21.53% vs 10.56% per la temperatura). 

La variabilità è particolarmente evidente nella zona Nord-Est del lago (Pantanacce), 

infatti il coefficiente di variazione tra i siti di studio presenti nel sub-bacino 1 risulta 

considerevolmente più alto di quello tra i restanti siti (15.82% vs 5.92% per la temperatura; 

16.58% vs 3.41% per l’ossigeno; 3.04% vs 1.64% per il pH). Questa zona è caratterizza da 

Prof. (m)

sito media E.S. media E.S. media E.S.

1 0.5 5.41 + 0.37 23.63 + 0.82 7.90 + 0.14

2 0.5 4.47 + 0.20 23.68 + 1.15 7.64 + 0.12

3 0.5 5.46 + 0.48 23.54 + 1.00 7.78 + 0.13

4 0.5 4.93 + 0.37 23.09 + 1.00 8.27 + 0.07

5 0.5 6.94 + 0.29 22.53 + 0.86 8.38 + 0.11

6 0.5 5.92 + 0.38 21.92 + 0.87 8.30 + 0.03

7 0.5 8.19 + 0.42 21.70 + 0.93 8.34 + 0.14

8 1.5 6.56 + 0.20 22.48 + 1.06 8.41 + 0.02

9 1 6.56 + 0.20 20.73 + 0.85 8.28 + 0.07

10 0.5 6.17 + 0.49 22.30 + 0.89 8.39 + 0.04

11 0.5 6.13 + 0.17 21.95 + 0.90 8.38 + 0.09

12 0.5 6.19 + 0.33 22.68 + 1.25 8.32 + 0.09

13 2 6.80 + 0.35 22.67 + 1.15 8.56 + 0.26

14 2 6.49 + 0.44 23.43 + 1.20 8.38 + 0.06

15 7 6.91 + 0.07 19.50 + 0.80 8.31 + 0.02

16 3 5.70 + 0.73 22.65 + 1.03 8.04 + 0.21

17 18 6.25 + 0.26 19.83 + 0.07 8.37 + 0.03

18 16 6.43 + 0.31 15.00 + 0.00 8.41 + 0.04

19 9 6.16 + 0.23 22.03 + 0.82 8.34 + 0.02

20 1 6.81 + 0.53 22.90 + 1.14 8.64 + 0.26

21 0.5 5.49 + 0.62 23.55 + 1.19 8.11 + 0.15

22 17 6.49 + 0.43 12.50 + 0.50 8.13 + 0.33

23 22 6.09 + 0.17 11.67 + 0.33 8.42 + 0.06

24 31 6.37 + 0.23 10.83 + 0.17 8.43 + 0.05

O2 (ml/l) T °C pH

Df MS Df MS

Effect Effect Error Error F p

O2  (mg/l) 23 3.46 129 1.03 3.37 6.28E-06

T °C 23 114.79 126 4.59 24.99 0

pH 23 0.31 110 0.11 2.93 9.14E-05
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una accentuata eterogeneità spaziale, essa presenta in un’area relativamente ristretta 

un’ampia varietà di habitat con acque stagnanti, le macrofite litorali (Phragmites australis e

Juncus conglomeratus) si spingono nelle acque interne. La temperatura in questa zona 

aumenta repentinamente in prossimità del litorale dove è più basso il livello dell’acqua e 

sono frequenti episodi di secca. 



Parte sperimentale 
Risultati e discusione 

83

Sostanza organica nei sedimenti 

La percentuale di materia organica nei sedimenti mostra un intervallo di variazione 

molto ampio tra i siti (Tabella 4.4) che va da 1.64% (cv%=13.33) a 63.93% (cv%=16.40) 

del peso secco rispettivamente nel sito più povero e più ricco.  Il contenuto di materia 

organica nei sedimenti dei siti di 

campionamento ha evidenziato una 

elevata etrogeneità all’interno 

dell’ambiente lacustre (kruscal-Wallis 

test H(9, n=106)=87.38, p<0.0001). 

 La quantità e la qualità del detrito 

che si deposita sul fondo di un ecosistema 

lacustre dipende da diversi fattori sia 

intrinseci che estrinseci all’ambiente 

acquatico.

Nei laghi che hanno una elevata 

sinuosità e una densa copertura vegetale 

della fascia litorale una significativa 

frazione del carbonio disponibile sul 

fondo è di origine alloctona, mentre il 

ruolo del materiale organico autoctono 

aumenta all’aumentare della superficie e 

della profondità dell’ecosistema 

acquatico (Wetzel e Otzuki 1974). Gli 

inputs di materiale vegetale alloctono 

dipendono oltre che dalla produttività anche dalle caratteristiche del bacino lacustre (Mann 

1972, Odum e Heald 1975, Odum 1988). In particolare i laghi di origine vulcanica, come il 

Lago di Vico sono caratterizzati da una accentuata distribuzione differenziale del detrito in 

funzione della profondità e quindi della distanza dalla costa che rappresenta l’interfaccia 

attraverso cui passa il detrito che si deposita sul fondo del lago, (Rau 1976, Rossi et al 

1990). Infatti, relazioni negative sono state osservate tra la distanza dalla costa dei siti di 

studio, la loro profondità e il contenuto di materia organica grossolana del sedimento 

Tabella 4.4 Contenuto medio annuale di 
materia organica nei sedimenti prelevati nei 
siti di studio. Sono riportati i coefficienti di 
variazione (cv%) 

media % %cv

1 25.35 44.19

2 63.93 16.40

3 32.39 23.17

4 9.65 56.90

5 1.64 13.36

6 36.04 110.85

7 1.87 22.21

8 28.63 29.78

9 48.66 24.23

10 6.50 41.24

11 4.33 99.54

12 20.54 30.70

13 34.01 5.66

14 31.80 62.00

15 29.34 -

16 37.05 -

17 21.63 31.34

18 18.80 6.60

19 11.42 -

20 27.28 -

21 59.16 48.08

22 17.75 15.20

23 16.35 1.69

24 18.54 14.46

materia organica
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(Figure 4.6, 4.7). Nei grafici è possibile osservare come allontanandosi dalla costa e quindi 

dalle zone a più basse profondità la percentuale di CPOM diminuisce rapidamente. Inoltre 

mentre i siti più profondi e più lontani dalla costa sono omogeneamente privi di CPOM i siti 

litorali (profondità < 150 m) risultano estremamente eterogenei; ciò lascia presupporre che 

altri fattori, oltre la distanza possano incidere sugli input di materia organica grossolana al 

corpo d’acqua. Questa variabilità sembra essere primariamente dovuta alla distribuzione 

della vegetazione ripariale che determina la natura e la distribuzione tra i siti dell’input 

detritico all’ecosistema lacustre.  

Figura 4.6 Relazione tra la distanza minima dei siti di studio dalla costa e la percentuale di 
materia organica grossolanamente particolata (CPOM) nel sedimento del fondo lacustre. 

Figura 4.7 Relazione tra la profondità dei siti di studio e la percentuale di materia organica 
grossolanamente particolata (CPOM) nel sedimento del fondo lacustre. 
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Tuttavia il grado di copertura di vegetazione della zona costiera non spiega da sola 

questa variabilità, infatti il valore dell’NDVI calcolato su un’area di 300 m2 intorno a 

ciascun sito di studio non risulta 

significativamente correlato con la 

presenza di CPOM (r = 0.24, P = 0.25, 22 

d.f.), è necessario rapportare il valore di 

NDVI con la distanza dalla costa del sito 

per osservare una relazione positiva 

statisticamente significativa (Figura 4.8).

Il grado di significatività della relazione 

non varia in maniera sostanziale nel caso 

dell’RL (r=0.56, P=0.0044, 22 df); ciò 

lascia presupporre che i fattori costieri 

cruciali nella determinazione delle 

caratteristiche degli input di materiale 

alloctono nel bacino siano la copertura vegetale e la distanza dalla costa, mentre la 

complessità della linea di costa interviene in maniera meno evidente. 

La distribuzione spaziale del contenuto di materia organica del sedimento lacustre è 

stata analizzata mediante tecniche geostatistiche che hanno permesso di evidenziare una 

autocorrelazione spaziale del parametro e di rappresentare quindi tale distribuzione 

mediante cartografia (Figura 4.9). 

La mappa di isoplete ci permette di osservare un gradiente crescente di contenuto 

organico dei sedimenti lungo l’asse Sud-Ovest/Nord-Est. Le zone litorali del lago lungo la 

fascia Sud sono esposte al moto ondoso e presentano un substrato ciottoloso particolarmente 

povero di materia organica, non si rilevano inoltre in questa zona coperture di P. australis 

abbondanti invece lungo le coste del versante Nord-Est e nell’area di Pantanacce e 

Pantanelle. I processi di produzione alloctona che avvengono in queste aree rilasciano nelle 

acque del lago materiale organico che si aggiunge al compartimento detritico dei sedimenti. 

L'eterogeneità spaziale incontrata nel substrato sedimentario sembra essere dovuta, 

quindi oltre alla vegetazione circostante  le zone litorali, alle  proprietà idrodinamiche  
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Figura 4.9 Analisi cartografica della distribuzione intra-habitat del contenuto di materia 
organica nei sedimenti. Sono riportate le caratteristiche del semivariogramma (A), il 
semivariogramma (B) e la mappa di isoplete (C). 

del lago (gradiente di profondità, moti ondosi). Sulla distribuzione dei sedimenti infatti 

possono incidere fattori fisici, come la velocità della corrente, gli apporti di materiale 

detritico proveniente dal bacino di drenaggio. Tutti questi fattori possono determinare se il 

sedimento rimane sul fondo oppure viene trasportato dal flusso di corrente. Il sedimento di 

una data area non è statico, ma è il risultato di un equilibrio dinamico con le condizioni del 

flusso d'acqua. Le particelle del substrato sono costantemente rimosse, attraverso la 

risospensione o il seppellimento, e aggiunte, attraverso la deposizione. Le zone più esposte 

alle correnti dovrebbero avere, quindi, sedimenti grossolani meno ricchi di materia 

organica, mentre zone con ridotta velocità delle correnti dovrebbero avere un sedimento 

finemente particolato con un contenuto organico maggiore.  

Sebbene i valori registrati nel tempo, durante l’anno di campionamento, non siano 

significativamente differenti (Kruskal-Wallis test, ns) è possibile osservare un andamento 

parabolico con un contenuto medio di materia organica più alto nel mese di maggio e una 

riduzione nei mesi successivi (Figura 4.10), durante i quali si registra una riduzione 

significativa della frazione di detrito grossolano (Figura 4.11). 

Modello: Esponenziale 
Range:     1196 m 
P: 0.047

A

B
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Figura 4.10 Andamento temporale del contenuto medio della materia organica nei 
sedimenti del lago durante il periodo di campionamento. 

Figura 4.11 Andamento temporale delle frazioni di materia organica grossolanamente 
particolata (CPOM %) e finemente particolata (FPOM %) nei sedimenti del lago durante il 
periodo di campionamento. 
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Decomposizione del detrito fogliare 

Il processo di decomposizione si realizza con dinamiche temporali simili nei 24 siti di 

campionamento in entrambi i periodi di studio. I dati relativi alla perdita in AFDM (Ash 

Free Dry Mass) del detrito fogliare di Phragmites australis seguono il classico modello 

esponenziale proposto da Olson (1963) e ripetutamente verificato nella decomposizione del 

detrito vegetale negli ambienti acquatici (Petersen e Cummunis 1974, Short e Ward 1980, 

Basset e Rossi 1984, Benfield e Webster 1986, Barnes et al. 1986, MacArthur e Barnes 

1988, Linklater 1995, Suberkropp e Chauvet 1995, Meegan et al. 1996). Il coefficiente di 

decadimento o di “processing” è stato utilizzato come indice del tasso di decomposizione 

(Tabella 4.5). 

Tabella 4.5 Tassi di decomposizione (K) dei pacchi fogliari di P. australis non protetti (NP) 
e protetti (P) durante i due periodi di studio in ciascuno dei siti di campionamento. (* = 
p<0.05, ** = p<0.01, *** = p<0.001). Per ciascun sito e per i due trattamenti è riportata la 
significatività della regressione Wt = W0 e

-Kt.

siti K p K p K p K p
1 0.0043 ** 0.0038 ** 0.0358 *** 0.0367 **

2 0.0031 * 0.0033 ** 0.0365 *** 0.0413 ***

3 0.0045 ** 0.0041 ** 0.0417 *** 0.0404 ***

4 0.0037 * 0.0040 ** 0.0331 *** 0.0387 **

5 0.0048 ** 0.0042 ** 0.0255 ** 0.0296 **

6 0.0044 ** 0.0043 ** 0.0311 *** 0.0340 **

7 0.0049 ** 0.0045 ** 0.0288 ** 0.0312 **

8 0.0043 ** 0.0043 ** 0.0393 *** 0.0394 **

9 0.0040 ** 0.0037 * 0.0415 *** 0.0336 **

10 0.0076 ** 0.0043 ** 0.0284 ** 0.0335 ***

11 - - - - 0.0252 * 0.0309 **

12 0.0038 ** 0.0043 ** 0.0339 *** 0.0354 ***

13 0.0048 ** 0.0042 ** 0.0335 ** 0.0379 **

14 0.0051 ** 0.0048 ** 0.0352 *** 0.0363 ***

15 0.0035 * 0.0043 ** - - - -

16 0.0043 ** 0.0039 ** 0.0283 ** 0.0317 **

17 0.0044 ** 0.0034 * 0.0148 ** 0.0161 ***

18 0.0038 ** 0.0036 ** 0.016 ** 0.0144 *

19 0.0041 ** 0.0040 ** 0.0266 *** 0.027 **

20 0.0045 ** 0.0047 *** 0.0299 *** 0.0235 **

21 0.0051 ** 0.0054 ** 0.0315 ** 0.0354 **

22 0.0043 ** 0.0034 * 0.0145 * 0.0127 **

23 0.0038 * 0.0044 ** 0.0175 * 0.0204 *

24 0.0038 * 0.0039 ** 0.0094 * 0.0131 **

Gennaio-marzo
NP P

Maggio-Luglio
NP P
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La perdita in peso del materiale fogliare è più rapida durante la stagione calda, come 

atteso alle nostre latitudini. Nel periodo gennaio-marzo sono stati registrati coefficienti di 

decomposizione (K) medi di  4.39 10-3 (cv= 19.8%) e di 4.12 10-3 (cv=11.9%)

rispettivamente per i pacchi non protetti e per i pacchi protetti, mentre nel periodo maggio-

luglio di 2.86 10-2 (cv = 31.3%) e di 3.01 (cv = 27.9%). Il substrato fogliare di P. australis

rientra nella categoria di detrito a veloce decomposizione secondo la definizione di Petersen 

e Cummins (1974). 

Il processo di decomposizione rivela una significativa eterogeneità spaziale tra i siti di 

campionamento in entrambi i periodi  di studio (Tabella 4.6). 

Tabella 4.6 Analisi della varianza a tre vie della AFDM rimasta dei pacchi fogliari nel 
periodo gennaio-marzo (A), e nel periodo maggio-luglio (B). (1) Tempo di immersione dei 
pacchi fogliari, (2) siti di campionamento, (3) trattamenti sperimentali: pacchi protetti e non 
protetti. 

Per gli ambienti d’acqua dolce, numerose informazioni sono disponibili circa 

l’influenza di fattori intrinseci all’habitat, sia abiotici (Elwood et al 1981;  Fairchild et al 

1984; Suberkropp & Chauvet 1995) che biotici (Rossi 1985; Cummins et al 1989; Graça 

df MS df MS

Effect Effect Error Error F p-level

Tempo (1) 5 1.144 1084 1.97E-03 581.730 0

Sito (2) 22 0.015 1084 1.97E-03 7.696 1.05E-22

Trattamento (3) 1 0.032 1084 1.97E-03 16.234 5.99E-05

1 x 2 110 0.004 1084 1.97E-03 2.094 3.16E-09

1 x 3 5 0.004 1084 1.97E-03 1.916 ns

2 x 3 22 0.006 1084 1.97E-03 3.047 3.14E-06

1 x 2 x 3 110 0.002 1084 1.97E-03 1.027 ns

df MS df MS

Effect Effect Error Error F p-level

Tempo (1) 4 2.181 962 1.76E-03 1240.445 0

Sito (2) 22 0.225 962 1.76E-03 127.774 0

Trattamento (3) 1 0.002 962 1.76E-03 1.129 ns

1 x 2 88 0.018 962 1.76E-03 10.306 0

1 x 3 4 0.002 962 1.76E-03 1.415 ns

2 x 3 22 0.008 962 1.76E-03 4.387 1.09E-10

1 x 2 x 3 88 0.005 962 1.76E-03 2.986 2.3E-16
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1993; Howe & Suberkropp 1994), sui patterns decompositivi. La decomposizione è un 

processo a livello di ecosistema e presenta una inerzia fisica maggiore rispetto ai processi 

che si sviluppano ai più bassi livelli gerarchici, per cui risponde piuttosto lentamente ai 

cambiamenti ambientali. Tuttavia essa può mostrare piccole ma significative differenze 

spaziali tra i micro-habitat di un biotopo (Rossi et al submitted). La decomposizione risente 

delle caratteristiche abiotiche dell’ambiente soprattutto indirettamente attraverso l’influenza 

che queste hanno sugli operatori biotici. Infatti, detritivori invertebrati e decompositori 

microbici risentono delle condizioni dell’ambiente bentonico, e mostrano un controllo 

interattivo reciproco (Hanlon e Anderson 1980). Nell’analisi della varianza (Tabella 4.6)

l’interazione significativa tra tempo e sito indica che la dinamica temporale del processo, 

sebbene segua in tutti i siti un andamento esponenziale, varia in modo significativo in 

funzione delle differenti caratteristiche ambientali e biologiche dei vari punti di 

campionamento.

Solo durante il periodo invernale sono state registrate differenze significative tra le 

due condizioni sperimentali cioè tra l’AFDM rimasta dei pacchi colonizzati dai detritivori 

bentonici (non protetti) e quella dei pacchi su cui tale colonizzazione era impedita (protetti). 

In particolare i pacchi non protetti risultano più consumati dei pacchi protetti, ciò sembra 

suggerire che solo durante questa fase sperimentale l’attività dei detritivori invertebrati 

intensifica il processo di decomposizione dei pacchi fogliari.   

Non sono state invece rilevate differenze nella perdita in peso tra i pacchi fogliari 

protetti e non protetti durante il periodo estivo (maggio-luglio). 

Lungo la zona litorale del lago la velocità di decomposizione durante la fase estiva 

risulta correlata in modo parabolico con la percentuale di biomassa nei sedimenti (Figura

4.12). Tale andamento può essere messo in relazione con la distribuzione della vegetazione 

ripariale la quale determina la natura e la distribuzione tra i siti, in particolare quelli litorali, 

dell’input detritico all’ecosistema lacustre. È già stato osservato che la quantità e la qualità 

dell’afflusso di detrito vegetale influenzano la struttura della comunità di macroinvertebrati 

bentonici (Cummins et al 1989, Dudgeon 1994, Malmqvist e Oberle 1995) e i tassi 

decompositivi (Wardle et al 1997, Rossi et al submitted).  
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Figura 4.12 Relazione tra contenuto di materia organica nei sedimenti e tassi di 
decomposizione (K) nei siti litorali durante il periodo di studio maggio-luglio. 

L’andamento parabolico del rapporto tra materia organica nei sedimenti e velocità di 

decomposizione (K) supporta questa ipotesi che è peraltro in accordo con quanto proposto 

da Saunders (1976), secondo il quale il tasso decompositivo cresce all’aumentare della 

disponibilità di substrato e di enzima. Tuttavia, gli accumuli di detrito organico che si 

generano quando l’input di materiale vegetale supera l’output possono generare condizioni 

restrittive per il processo di decomposizione. Una relazione negativa è stata osservata tra il 

contenuto in materia organica nei sedimenti e il livello di ossigeno disciolto presente in 

acqua sul fondo dei siti litorali studiati (Figura 4.13). La decomposizione è un processo di 

ossidazione e in quanto tale necessita di ossigeno o di altri accettori di elettroni. Situazioni 

di ipossia o di anossia possono pertanto determinare un rallentamento della velocità con cui 

il detrito fogliare viene processato. Il ramo in discesa della parabola nella relazione tra K e 

contenuto di accumulo di materia organica nei sedimenti può verosimilmente essere così 

spiegato. 
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Figura 4.13 Relazione tra il contenuto di materia organica nei sedimenti e il livello di 
ossigeno disciolto sul fondo lacustre nei siti di studio litorali. 

L’analisi dei semivariogrammi mostra che parte delle differenze tra siti del processo di 

decomposizione del detrito fogliare non protetto è spazialmente dipendente. In entrambi i 

periodi di campionamento infatti è stato possibile individuare la presenza di una 

autocorrelazione spaziale del tasso funzionale. 

Durante il periodo invernale la semivarianza relativa ai tassi di decomposizione 

aumenta con la distanza tra i punti di campionamento seguendo un andamento che può 

essere descritto dal modello potenza (Figura 4.14 A). Questo modello non ammette range, 

cioè non implica un limite alla autocorrelazione spaziale, per cui all’interno del lago più due 

siti sono distanti maggiore sarà la differenza esistente tra i relativi tassi di decomposizione.  

L’esistenza di una autocorrelazione statisticamente valida autorizza l’uso della 

cartografia per rappresentare la variabilità del processo all’interno dell’ambiente studiato. 

La mappa di isoplete relativa al tasso di decomposizione del substrato fogliare durante il 

periodo invernale (Figura 4.14 B), mostra una variabilità relativamente bassa del processo 

all’interno dell’ambiente, ampie zone del lago sono caratterizzate da valori simili del tasso 

di decomposizione. I valori più alti e i gradienti di variazione più ripidi si registrano lungo la 

costa Nord-Est, caratterizzata come abbiamo già visto da i più alti valori di carbonio 

organico nei sedimenti, e nella zona a Sud-Ovest, che è povera di materia organica, ma è 

y=-0.4073Ln(x)+7.2682
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caratterizzata da una intenso idrodinamismo. L’elevata perdita in peso dei pacchi fogliari nei 

siti di studio situati in questa zona è infatti da attribuire a fattori fisici più che a fattori 

biologici.   

Figura 4.14 Semivariogramma (A) e mappa di interpolazione (B) relativi al tasso di 
decomposizione del substrato fogliare non protetto durante il periodo di studio invernale 

La variabilità del tasso di decomposizione dei pacchi fogliari non protetti risulta 

strutturata spazialmente all’interno dell’ambiente lacustre anche durante il periodo di studio 

estivo. Il relativo variogramma che esprime l’andamento della varianza del parametro tra i 

punti di campionamento all’aumentare della loro distanza è spiegato da una funzione 

“sferica” (Figura 4.15 A). Questo modello presenta una sella, cioè raggiunge un plateau, e 

Modello: 
potenza 
Range : no 

A

B
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quindi ammette un range che individua la distanza al di la del quale non è più presente 

l’autocorrelazione spaziale,  è stato stimato un range di 1.290 m, un valore pari a circa un 

quarto della distanza massima tra i siti di studio. L’autocorrelazione spaziale è una proprietà 

generale delle variabili ecologiche (Legendre 1993), la presenza di una struttura spaziale 

indica che i valori della variabile osservata sono dipendenti in ogni data località dai valori 

della stessa variabile in località vicine. Alla base della autocorrelazione delle variabili 

ecologiche vi sono spesso processi “contagiosi” che rendono i valori in un punto almeno in 

parte prevedibili a partire dai valori nei punti più vicini.

La mappa di isoplete relativa alla velocità di decomposizione nella fase sperimentale 

estiva rivela una maggiore variabilità del processo rispetto al periodo invernale (Figura 4.15 

B). Il gradiente di variazione della velocità di perdita in peso del materiale fogliare mostra 

in generale un pattern di decremento a partire dalla fascia costiera, dove si registrano 

velocità più elevate, fino alle zone centrali del lago dove si osservano i valori più bassi. Le 

isoplete però seguono solo parzialmente il pattern batimetrico del lago, il gradiente di 

variazione si presenta molto più ripido lungo il versante Ovest e nell’insenatura prospiciente 

Pantanacce (Nord-Est) rispetto a quanto avviene lungo il litorale Est del Lago.  

Il confronto delle due mappe relative alla velocità della decomposizione nei due 

periodi studiati mette in evidenza che durante il periodo estivo il processo di 

decomposizione si realizza con modalità maggiormente differenziate tra i siti in relazione 

alle diverse condizioni dei vari micro-habitat. 

La variabilità temporale del processo di decomposizione, espressa come coefficiente 

di variazione della velocità del processo tra le due fasi stagionali, presenta una definita 

autocorrelazione spaziale, il variogramma è spiegato da una funzione gaussiana che 

individua un range a 1098 m (Figura 4.16 A). Le isoplete della mappa relativa (Figura 4.16 

B) individuano un evidente trend spaziale della varianza temporale, la zona costiera a Sud e 

le aree centrali a profondità maggiore mostrano una maggiore inerzia ai cambiamenti 

stagionali rispetto alle zone costiere a Nord dove è evidente un elevato scarto del tasso di 

decomposizione del detrito fogliare tra il periodo invernale e quello estivo. 
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Figura 4.15 Semivariogramma (A) e mappa di interpolazione (B) relativi al tasso di 
decomposizione del substrato fogliare non protetto durante il periodo di studio estivo. 

Il pattern spaziale osservato è sovrapponibile a quello osservato per la distribuzione 

del contenuto organico nei sedimenti del fondo lacustre. Infatti, una relazione positiva è 

stata osservata tra la percentuale di carbonio organico nei sedimenti e i coefficienti di 

variazione (y=7.94ln(x)+52, r= .0.46, p<0.01), per cui le zone ricche di materiale organico 

sono anche quelle che presentano una maggiore variabilità temporale del processo di 

decomposizione. 

Modello: sferico 
Range : 1292 m 
P          : 0.05
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Figura 4.16 Semivariogramma (A) e mappa di interpolazione (B) relativi al coefficiente di 
variazione (cv%) del tasso di decomposizione del substrato fogliare non protetto tra i due 
periodi di studio.

Durante il periodo estivo, la decomposizione dei pacchi fogliari nei vari siti di studio 

risulta correlata con la temperatura registrata nei vari micro-habitat durante il periodo di 

campionamento (r=0.57, p<0.01 e r=0.62, p<0.01 rispettivamente per i pacchi non protetti e 

per i pacchi protetti dalla colonizzazione macrobentonica). Per rendere il coefficiente di 

decomposizione indipendente dalla temperatura i tassi di decomposizione (K) sono stati 

calcolati in gradi-giorno (Cummins 1988) (Tabella 4.7). Questa normalizzazione permette 

inoltre un confronto tra i tassi di perdita in peso del materiale fogliare tra i due differenti 

Modello: Gaussiano 
Range   : 1098 m 
P             : 0.033   
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periodi di studio. La velocità del processo, anche resa indipendente dalla temperatura, è più 

alta nel periodo estivo rispetto a quello invernale (Tabella 4.8).

Tabella 4.7 Tassi di decomposizione (K) in gradi-giorno dei pacchi fogliari di P. australis 
non protetti (NP) e protetti (P) durante i due periodi di studio in ciascuno dei siti di 
campionamento. (* = p<0.05, ** = p<0.01, *** = p<0.001). 

Tabella 4.8 Analisi della varianza dei tassi di decomposizione tra il periodo di 
campionamento invernale e quello estivo relativamente ai pacchi fogliari protetti e non 
protetti. 

siti K p K p K p K p
1 3.40E-04 ** 3.01E-04 ** 1.41E-03 ** 1.46E-03 **

2 2.44E-04 * 2.62E-04 ** 1.33E-03 *** 1.48E-03 **

3 3.61E-04 ** 3.25E-04 ** 1.60E-03 ** 1.47E-03 *

4 2.88E-04 * 3.17E-04 ** 1.29E-02 * 1.21E-03 *

5 3.95E-04 ** 3.49E-04 ** 1.03E-03 ** 1.21E-03 **

6 3.51E-04 ** 3.39E-04 ** 1.31E-03 ** 1.43E-03 **

7 3.95E-04 ** 3.49E-04 ** 1.18E-02 ** 1.27E-03 **

8 3.92E-04 ** 3.58E-04 ** 1.60E-03 *** 1.60E-03 **

9 3.29E-04 ** 2.93E-04 * 1.67E-03 ** 1.39E-03 **

10 6.24E-04 ** 3.39E-04 ** 8.38E-04 ** 1.27E-03 ***

11 - - - - 1.03E-03 * 1.28E-03 **

12 3.00E-04 ** 3.43E-04 ** 1.38E-03 ** 1.43E-03 **

13 3.80E-04 ** 3.36E-04 ** 1.37E-03 ** 1.55E-03 **

14 4.22E-04 ** 4.01E-04 ** 1.38E-03 ** 1.42E-03 ***

15 2.89E-04 * 3.57E-04 ** - - - -

16 3.41E-04 ** 3.12E-04 ** 1.10E-03 * 1.27E-03 **

17 3.55E-04 ** 2.68E-04 * 7.17E-04 * 8.05E-04 ***

18 3.00E-04 ** 2.86E-04 ** 1.07E-03 ns 1.09E-03 *

19 3.26E-04 ** 3.18E-04 ** 1.13E-03 ** 1.15E-03 **

20 3.55E-04 ** 3.78E-04 *** 1.13E-03 ** 8.87E-04 **

21 4.11E-04 ** 4.38E-04 ** 1.21E-03 * 1.37E-03 **

22 3.42E-04 ** 2.68E-04 * 1.11E-03 * 9.78E-04 **

23 2.78E-04 * 3.64E-04 ** 8.53E-04 ns 1.20E-03 ns

24 3.07E-04 * 3.22E-04 ** 8.52E-04 ns 1.19E-03 ns

Gennaio-marzo Maggio-Luglio
NP P NP P

df MS df MS

Effect Effect Error Error F p-level

Non protetti 1 3.84E-05 40 5.54E-06 6.931037 0.011981

Protetti 1 9.42E-06 40 2.46E-08 383.1754 4.26E-22
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L’eterogeneità intra-habitat del processo di decomposizione non è solo funzione della 

temperatura, infatti la variabilità tra i siti dei coefficienti K persiste anche dopo la 

normalizzazione (Tabella 4.9) ad indicare che altri fattori ambientali determinano queste 

differenze.  

Tabella 4.9 Analisi della varianza a tre vie dei coefficienti di decomposizione (K) dei pacchi 
fogliari calcolati in gradi-giorno ( K = -Ln(Wt/Wo)/gradi-giorno, Wt = AFDM al tempo t, 
Wo = AFDM al tempo 0, gradi-giorno = temperatura x tempo di immersione) nel periodo 
gennaio-marzo (A), e nel periodo maggio-luglio (B). (1) Tempo di immersione dei pacchi 
fogliari, (2) siti di campionamento, (3) trattamenti sperimentali: pacchi protetti e non 
protetti. 

df MS df MS

Effect Effect Error Error F p-level

Tempo (1) 5 0.000113 1084 2.99E-08 3769.110 0

Sito (2) 22 9.24E-08 1084 2.99E-08 3.094 2.23E-06

Trattamento (3) 1 6.55E-08 1084 2.99E-08 2.192 ns

1 x 2 110 4.24E-08 1084 2.99E-08 1.420 4.17E-03

1 x 3 5 1.02E-07 1084 2.99E-08 3.427 4.45E-03

2 x 3 22 4.63E-08 1084 2.99E-08 1.552 5.00E-02

1 x 2 x 3 110 3.36E-08 1084 2.99E-08 1.124 ns

df MS df MS

Effect Effect Error Error F p-level

Tempo (1) 4 4.37E-05 962 8.01E-08 544.9319 0

Sito (2) 22 2.98E-06 962 8.01E-08 37.19812 0

Trattamento (3) 1 1.3E-07 962 8.01E-08 1.626512 ns

1 x 2 88 8.71E-07 962 8.01E-08 10.87153 0

1 x 3 4 5.39E-08 962 8.01E-08 0.67305 ns

2 x 3 22 3.93E-07 962 8.01E-08 4.903501 1.70E-12

1 x 2 x 3 88 2.36E-07 962 8.01E-08 2.943472 6.17E-16
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Colonizzazione del substrato vegetale da parte degli invertebrati 

detritivori

Sui pacchi fogliari di P. australis durante questo studio sono stati rinvenuti 19 taxa di 

invertebrati bentonici (Tabella 4.10), i taxa sono stati raggruppati in categorie trofiche 

funzionali sulla base della classificazione di Petersen e Cummins (1974). 

Tabella 4.10 Lista di specie: macroinvertebrati rinvenuti sui pacchi fogliari durante lo 
studio. È riportata per ciascun taxon la categoria trofica di appartenenza. 

TAXA GRUPPO

Turbellaria 
Dugesia tigrina (Girard) Predator 
Oligochaeta 
Tubificidae              Collector-gather 
Isopoda 
Proasellus coxalis (Dollfus) Shredder 
Amphipoda
Echinogammarus veneris (Heller) Shredder 
Decapoda
Palaemonetes antennarius (Milne Edwards) Predator 
Odonata Predator 

Diptera Chironomidae 
Chironomus sp Collector-gather 

Diptera Alia Collector-gather 

Ephemeroptera Collector-gather 

Coleoptera Predator 

Plecoptera Shred. – pred. 

Gastropoda
Physa acuta (Drapamaud) 
Acroloxus lacustris (L.) 
Lymnaea auricolaria (L.) 
Theodoxus fluvialis (L.) 
Valvata piscinalis (Muller) 
Bithynia tentaculata (L.) 
Planorbis carinatus (Muller) 
Hydrobioidea undet. 

Scaper 
Scaper 
Scaper 
Scaper 
Scaper 
Scaper 
Scaper 
Scaper 

La colonizzazione della fauna macrobentonica è ridotta nel periodo invernale rispetto a 

quello estivo (Tabella 4.11), mediamente sui pacchi fogliari nel periodo di campionamento 
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invernale la densità di biomassa di macroinvertebrati rinvenuta per grammo di detrito è di 

13.1+8.33 mg/g contro i 34.11+7.20 mg/g del periodo estivo.  

Tabella 4.11 Andamento temporale della biomassa relativa (mg/g di substrato fogliare) 
degli invertebrati totali e dei soli detritivori campionati sui pacchi fogliari durante il periodo 
invernale (in alto) e durante il periodo estivo (in basso).

Figura 4.17 Distribuzione percentuale della densità di biomassa dei gruppi funzionali 
mediamente registrate nei due periodi di studio (in alto inverno, in basso estate) 

gruppo

giorni media S.D. media S.D.

10 3.58 0.78 3.14 0.79

20 1.94 0.41 1.33 0.33

50 14.94 3.51 13.21 3.32

60 17.13 4.13 15.65 4.09

70 19.79 3.81 17.35 3.68

80 21.32 5.64 16.99 4.61

invertebrati detritivori

gruppo

giorni media S.D. media S.D.

10 15.58 4.08 13.12 3.40

20 20.45 3.47 18.88 3.38

30 38.68 5.54 35.25 5.38

35 40.70 6.53 39.34 6.62

40 55.18 9.61 46.31 9.46

invertebrati detritivori
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In entrambi i periodi di campionamento il gruppo trofico più rappresentato è quello 

degli scraper (Figura 4.17), la dominanza dei gasteropodi è particolarmente evidente 

durante il periodo invernale. 

La densità di biomassa degli invertebrati colonizzatori aumenta linearmente con il 

tempo di immersione dei pacchi fogliari in entrambi i periodi di studio (Figura 4.17),

durante il periodo invernale però il processo di colonizzazione risulta essere 

significativamente più lento, infatti il coefficiente angolare della relazione lineare, che può 

essere adottato come indice della velocità del processo di colonizzazione, è più alto durante 

il periodo estivo ( 1.42 vs. 0.28 , F-test, p<0.01). Tale discrepanza tra i due periodi 

stagionali permane, anche se in modo meno evidente (0.05 vs 0.02, F-test, p<0.05, anche 

quando il processo è normalizzato per la temperatura, cioè è determinato in funzione dei 

gradi-giorno (Linklater 1995).   

Figura 4.18 Relazione tra la densità di biomassa (mg/g) degli invertebrati e il tempo di 
immersione dei pacchi fogliari espresso in giorni (in alto) e in gradi-giorno (in basso) 
relativamente al periodo invernale (A) e al periodo estivo.
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Per un’ulteriore analisi della struttura della comunità bentonica e della relazione di 

questa con la dinamica del processo di decomposizione sono stati considerati solo i siti di 

studio litorali dove la densità animale è più elevata e dove non intervengono ulteriori 

variabili legate alla profondità che potrebbero ostacolare l’individuazione di relazioni e 

trend.

Nei campioni estivi la colonizzazione dei pacchi fogliari da parte dei macroinvertebrati 

bentonici è rapida, infatti l’incremento massimo di invertebrati colonizzatori in termini di 

biomassa assoluta è raggiunto dopo 20 giorni di immersione dei pacchi fogliari. Questo 

risultato indica che la comunità d’invertebrati detritivori raggiunge rapidamente una 

condizione di equilibrio, non si osservano, infatti, significative variazioni numeriche e di 

biomassa nel periodo di immersione dopo i primi 20 giorni (Figura 4.19).

Figura 4.19 Andamento temporale della biomassa assoluta (mg per pacco fogliare) degli 
invertebrati colonizzatori durante il campionamento estivo 

Questi risultati sono coerenti con quanto riportato da altri studi secondo i quali negli 

ambienti d’acqua dolce la colonizzazione di un nuovo substrato è generalmente rapida, la 

densità degli invertebrati raggiunge un equilibrio in meno di due mesi (Rosenberg & Resh, 

1982). In particolare la colonizzazione nei laghi può essere talmente veloce, in termini di 

densità e di ricchezza in specie, da potersi considerare completata dopo una settimana 

(Quinn et al 1998). Questa rapidità sembra essere in contrasto con la ricerca da parte di 

molti taxa di invertebrati di detrito condizionato dai microrganismi (Bärlocher e Kendrick, 
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1975, Suberkropp et al 1983), per cui il tempo di colonizzazione sarebbe subordinato 

all’intervallo di tempo necessario per il condizionamento microbico. In realtà la comparsa 

dei macroinvertebrati nei primissimi giorni di immersione del substrato potrebbe essere un 

evento passivo piuttosto che una colonizzazione associata con l’uso del detrito come cibo 

(Beiser 1991). Gli invertebrati possono utilizzare i pacchi fogliari non solo come cibo , ma 

anche come supporto e rifugio (Chergui e Pattee 1993). 

D’altra parte è verosimile pensare che la colonizzazione iniziale da parte di pochi 

individui sia limitata dalla ancora scarsa biomassa microbica. Questa ipotesi è sostenuta dai 

risultati relativi alle richieste di ossigeno della comunità microbica presente sul detrito 

fogliare, infatti nella stagione estiva il consumo di ossigeno dei frammenti dei pacchi 

fogliari è basso nella prima data di campionamento e aumenta con il tempo di immersione 

sia nei campioni protetti che non protetti (Tabella 4.12). L’ossigeno è consumato dai pacchi 

già dopo i primi dieci giorni di immersione, ma in piccole quantità, invece il consumo 

aumenta nei campioni con tempi più lunghi di immersione.  

Tabella 4.12 Variazione temporale del consumo di ossigeno  (mg/l g-1 h-1) da parte dei 
frammenti fogliari di pacchi protetti (P) e pacchi non protetti (NP) nella stagione estiva  (ns 
= non significativo, * = p<0.05, t-test tra trattamenti). 

I primi colonizzatori animali potrebbero svolgere anche un ruolo importante nel 

trasporto di propaguli fungini ed innescare un feedback positivo tra colonizzatori animali e 

colonizzatori microbici. Il grazing degli shredder può facilitare la colonizzazione microbica 

attraverso la rottura della cuticola (Suberkropp e Klug, 1976, Barlocher 1982, 1985). 

McArthur e Barnes (1988) sostengono che il grazing degli shredders promuove la 

colonizzazione da parte dei funghi attraverso un rapido arricchimento di spore del materiale 

fogliare. 

 Durante il periodo estivo la densità dei detritivori per grammo di detrito fogliare 

rimasto aumenta con il progredire del processo di decomposizione (Figura 4.19).

NP 1.55 + 0.21 1.71 + 0.19 2.18 + 0.17

P 1.03 + 0.15 1.42 + 0.19 1.62 + 0.13

10 30 40Giorni

Tratt.

* *ns
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L’incremento è relativamente scarso nella prima fase del processo. Si osserva un 

incremento notevole della densità degli invertebrati detritivori e della variabilità solo 

quando resta meno del 30% della biomassa di partenza del pacco. Quindi la densità di 

biomassa dei detritivori aumenta con il tempo di immersione dei pacchi fogliari 

mantenendosi alta anche quando ormai il 70% del pacco fogliare è stato decomposto. Il 

pacco fogliare, sebbene molto ridotto, dopo 40 giorni di immersione rappresenta ancora una 

fonte trofica proficua. D’altra parte l’elevata attività microbica sul detrito, testimoniata dalle 

elevate richieste di ossigeno del substrato fogliare, potrebbe rendere il pacco fogliare ancora 

energeticamente vantaggioso. 

Figura 4.19 Andamento della densità di biomassa dei detritivori in funzione della biomassa 
persa dai pacchi fogliari 

Durante il periodo estivo la composizione del gruppo di macroinvertebrati detritivori 

presenti sui pacchi fogliari cambia con il tempo di immersione. Nei siti litorali gli shredder 

sono sempre i più rappresentati, anche se nella fase finale si osserva anche un aumento 

dell’abbondanza relativa dei collector (Tabella 4.13). È possibile osservare che il picco 

dell’abbondanza relativa degli shredder si registra quando circa il 33% della biomassa 

fogliare è rimasta, Cummins e Klug (1979) prevedono che per il detrito a decomposizione 

fast gli shredder raggiungono il picco di attività al 50% del processo (cioè quando il 50% de 

substrato fogliare è stato perso). 
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Tabella 4.13 Andamento temporale della densità di biomassa dei differenti gruppi trofo-
funzionali rinvenuti sui pacchi fogliari. Sono riportati i valori medi e gli errori standard S.D. 

Nella fase finale del processo di decomposizione, quando meno del 35% della biomassa 

fogliare è rimasta si assiste a un aumento dell’abbondanza relativa del gruppo funzionale dei 

collector. Tale incremento potrebbe essere legato ad un aumento della disponibilità di 

detrito adatto all’alimentazione di questo gruppo funzionale. È noto che gli shredder 

facilitano, cioè incrementano l’accrescimento e la sopravvivenza degli invertebrati 

detritivori appartenenti al gruppo funzionale dei collector attraverso la produzione di detrito 

particolato fine conseguente alla loro attività di frammentazione del detrito grossolano 

(CPOM) (Cummins et  al . 1973, Cummins 1974, Vannote et al. 1980, Wallace et al. 1982, 

Minshall et al. 1985, Cuffney et al. 1990, Malmqvist 1993).  

Nel nostro studio questo gruppo è costituito da Oligochaeta (Tubificids) e 

Chironomidae (Chironomus sp.) che sono considerati colonizzatori lenti (Oertli e 

Lachavanne, 1995).  

Il materiale fogliare rimasto nella fase finale della decomposizione è costituito 

fondamentalmente da componenti strutturali delle foglie, questo materiale rappresenta un 

habitat favorevole per i collector perché funziona come filtro per l’FPOM (Short et al 1980). 

Nel nostro studio i tubificidi e i chironomidi sono stati regolarmente rinvenuti non solo sulla 

suprficie ma anche all’interno della matrice fogliare, secondo Chauvet et al (1993) il 

condizionamento microbico facilita l’ingresso di questi invertebrati all’interno del substrato 

fogliare e il loro movimento all’interno della matrice fogliare potrebbe intensificare la 

decomposizione fogliare favorendone la frammentazione. In questo modo i collector-gather, 

cioè raccoglitori, potrebbero avere nella decomposizione del detrito fogliare un ruolo che è 

più importante rispetto a quanto fino ad ora ritenuto. 

 gruppo

giorni media (mg/g) S.D. media (mg/g) S.D. media (mg/g) S.D.

10 1.85 4.43 5.63 13.35 5.15 7.27

20 6.34 13.67 8.82 7.81 4.44 6.43

30 4.5 8.28 21.53 11.86 11.09 16.38

35 5.87 14.86 19.34 18.83 12.22 22.85

40 16.19 29.37 22.93 20.4 19.28 19.78

collectors shredders scrapers
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Non sono state osservate correlazioni tra numero o biomassa degli invertebrati presenti 

sui pacchi fogliari e il tasso di decomposizione dei pacchi fogliari campionati nel periodo 

invernale. In estate invece i tassi di decomposizione (K) risultano essere correlati in maniera 

positiva con la densità di biomassa media dei detritivori (Figura 4.20 A).

Figura 4.20 Relazione tra la densità di biomassa degli invertebrati detritivori (mg/g) e il 
tasso di decomposizione in ciascun sito di studio, pattern globale (in alto) e variazioni 
temporali (in basso) per ciascuna data di campionamento è riportata la deviazione standard 
tra i siti della densità di biomassa dei detritivori. 
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La significatività della correlazione varia con il tempo di colonizzazione (Figura 4.20 

B), sono necessari almeno 20 giorni di immersione perché la densità (mg/g) dei detritivori 

bentonici sia fortemente correlata con i coefficienti K di decomposizione calcolati dopo 40 

gg di immersione. La correlazione è meno significativa dopo 30 gg e dopo 35 gg, fino a 

scomparire con le densità del 40° giorno. La varianza tra i siti di campionamento delle due 

principali variabili misurate, cioè percentuale di materiale fogliare rimasto e densità di 

biomassa di invertebrati detritivori è minima dopo 20 giorni di immersione e aumenta con il 

tempo (Tabella 4.14) 

Tabella 4.14 Variazioni temporali della deviazione standard tra i siti di studio della densità 
di biomassa dei detritivori (mg/g) rinvenuti sui pacchi fogliari e la biomassa (AFDM) persa 
dai pacchi fogliari. 

I risultati indicano che in corrispondenza del ventesimo giorno di immersione dei 

pacchi fogliari in ciascuno dei siti studiati, la colonizzazione dei detritivori raggiunge la 

densità per grammo di substrato che massimizza l’influenza che i detritivori hanno sulla 

velocità con cui il substrato che colonizzano si decompone. Infatti dopo 20 giorni di 

colonizzazione si osserva il minimo di varianza di densità animale è di perdita in peso del 

substrato fogliare mentre è massima la varianza di biomassa e il numero di animali. Allo 

stesso tempo la correlazione tra densità di biomassa animale e tassi (K) di decomposizione 

mostra il massimo di significatività. Successivamente, nella fase finale del processo di 

decomposizione cioè quando già il 50% del materiale fogliare è stato decomposto ed è stata 

raggiunta la massima colonizzazione sostenibile, si assiste a un incremento della varianza 

tra i siti. Il rapporto tra macrobentos e decomposizione perde prevedibilità: la significatività 

della correlazione tra detritivori e tasso di decomposizione diminuisce con il tempo di 

colonizzazione sino a scomparire dopo 40 giorni di immersione.  

      S.D.

giorni

10 17.77 5.34

20 16.12 3.84

30 27.51 4.53

35 30.99 4.75

40 47.87 4.38

Detritivori AFDM persa
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I risultati suggeriscono che il modello di colonizzazione del detrito è distribuito a patch 

all’interno dell’habitat e cresce la variabilità tra i siti quando resta <50% del substrato da 

decomporre. Quindi nella dinamica del processo di decomposizione del detrito vegetale è 

possibile distinguere almeno due fasi principali. Una prima fase durante la quale si assiste a 

un rapido incremento della colonizzazione da parte dei detritivori bentonici, i quali tendono, 

indipendentemente dalle caratteristiche chimico fisiche ambientali del microhabitat, a 

raggiungere una densità per grammo di substrato che eleva la significatività della 

regressione con i tassi di decomposizione. Nella fase finale del processo come osservano 

anche McArthur e Barnes (1988), quando solo il materiale recalcitrante è rimasto sembrano 

verificarsi le più intense interazioni biotiche che si manifestano con incrementi di variabilita 

sia dei tassi di accrescimento sia della componente biologica.  

Tra i siti di campionamento in entrambi i periodi di studio sono state osservate 

significative differenze relativamente alla densità di biomassa degli invertebrati detritivori 

che colonizzano i pacchi fogliari e ai pattern temporali di colonizzazione (Tabella 4.15). 

Tabella 4.15 Analisi della varianza a due vie della densità di biomassa dei detritivori 
invertebrati rinvenuti sui pacchi fogliari durante il campionamento invernale (A) ed estivo 
(B) tra il tempo di colonizzazione (1) e i siti di studio (2). 

La variabilità intra-habitat osservata mostra una evidente dipendenza spaziale, l’analisi 

del semivariogramma (Figura 4.21 A) rivela che la distribuzione dei detritivori all’interno 

dell’ambiente lacustre è spazialmente autocorrelata per distanze inferiori a 1955 m, che 

rappresenta  il  range  individuato  dalla  funzione  gaussiana che  fitta  in  modo  

significativo  

df MS df MS F p-level

Effect Effect Error Error

Tempo (1) 5 4615.71 465 212.96 21.67 1.59E-19

Sito (2) 22 3217.49 465 212.96 15.11 0

1 x 2 110 540.34 465 212.96 2.54 5.52E-12

df MS df MS F p-level

Effect Effect Error Error

Tempo (1) 4 16106.39 422 645.40 24.96 1.45E-18

Sito (2) 22 8346.19 422 645.40 12.93 0

1 x 2 88 2313.55 422 645.40 3.58 1.3E-18
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l’andamento della semivarianza all’aumentare della distanza tra i siti di studio. Le isoplete 

della relativa mappa d’interpolazione (Figura 4.21 B) visualizzano il pattern di 

distribuzione  

Figura 4.21 Semivariogramma (A) e mappa di interpolazione (B) relativi alla distribuzione 
della densità di biomassa dei detritivori invertebrati durante il periodo di studio estivo. 

intra-habitat degli invertebrati detritivori, i valori più alti di densità si osservano lungo il 

versante Nord-Est del lago, mentre la zona a Sud e in corrispondenza delle profondità 

maggiori si registrano i valori più bassi. La distribuzione a patch della comunità di 

invertebrati bentonici riflette indubbiamente l’eterogeneità spaziale intra-habitat dei 

parametri ambientali. I detritivori risentono delle caratteristiche chimico-fisiche 

dell’ambiente bentonico che colonizzano e in particolare del tipo e della magnitudine degli 
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input di detrito vegetale (Cummins et. 1989, Dudgeon 1994, Malmqvist e Oberle 1995). 

Infatti la densità di biomassa dei detritivori risulta influenzata dalle variazioni locali del 

contenuto di biomassa del 

detrito (y=0.67x + 15.31, R2 = 

0.39, p<0.01). 

La diversità di specie 

(indice di Shannon, Hs) della 

comunità macrobentonica 

risulta essere più elevata 

durante il periodo estivo 

rispetto a quello invernale sia 

relativamente alla biomassa che 

al numero di individui (Figura 4.22).

In entrambi i periodi di 

campionamento la diversità di specie 

aumenta con il tempo di 

colonizzazione (Tabella 4.15).

Tabella 4.15 Andamento temporale della diversità in specie (indice di Shannon, Hs) della 
comunità di detritivori invertebrati, calcolata in termini di densità di biomassa (mg/g) e di 
densità numerica (n°/g) durante il periodo di studio invernale (in alto) ed estivo (in basso). 

Figura 4.22 Diversità di specie (indice di Shannon,
Hs) della biomassa (mg/g) e del numero (n°/g) di
detritivori invertebrati rinvenuti durante i due
periodi di campionamento. 

        Hs

giorni media S.E. media S.E.

10 0.321 0.076 0.414 0.095

20 0.544 0.079 0.544 0.079

50 0.669 0.103 0.756 0.102

60 0.594 0.097 0.635 0.098

70 0.573 0.079 0.691 0.089

80 0.587 0.096 0.783 0.118

biomassa (mg/g) numeri (n°/g)

        Hs

giorni media S.E. media S.E.

10 0.600 0.101 0.598 0.096

20 0.756 0.106 0.741 0.103

30 0.863 0.098 0.833 0.103

35 0.745 0.114 0.825 0.120

40 0.747 0.101 0.816 0.108

biomassa (mg/g) numeri (n°/g)
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La diversità di specie della comunità di invertebrati detritivori presenta una elevata 

variabilità tra i siti di campionamento (One-Way ANOVA inverno F(22, 115) =4.2 p< 10-6,

estate F(22, 89) =4.2 p < 10-13).  L’analisi dei semivariogrammi rivela che questa eterogeneità 

intra-habitat è spazialmente dipendente solo durante il periodo estivo (Figura 4.23 A), il 

semivariogramma raggiunge il valore di range a 3000 m, l’elevato  effetto nugget potrebbe 

indicare la presenza 

Figura 4.23  Semivariogramma (A) e mappa di interpolazione (B) relativi alla distribuzione 
della diversità di specie (indice di Shannon, Hs, relativo alla densità di biomassa mg/g) dei 
detritivori invertebrati durante il periodo di studio estivo. 
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di componenti del fenomeno il cui range è inferiore alla più piccola distanza disponibile per 

il calcolo del semivariogramma. Ciò sta ad indicare che sebbene la scala utilizzata sia 

adeguata a descrivere un trend generale sono necessari approfondimenti su scala più ridotta.  

L’andamento delle isoplete (Figura 4.23 B) mostra che i pattern spaziali della 

distribuzione della diversità in specie dei detritivori sono confrontabili con quelli del tasso 

di decomposizione del detrito fogliare. La variabilità spaziale del processo di 

decomposizione del detrito fogliare all’interno dell’habitat studiato riflette anche 

un’eterogenea distribuzione della diversità in specie degli invertebrati che direttamente sono 

interessati in questo processo ecosistemico. Ciò sta ad indicare la dipendenza di una 

funzione dell’ecosistema da un suo parametro strutturale, infatti una relazione lineare 

positiva è stata osservata tra questi due parametri uno strutturale (Hs) e l’altro funzionale 

(K) dell’ecosistema considerato (Figura 4.24).

Figura 4.24 Relazione tra la diversità di specie (indice di Shannon, Hs) della comunità di 
invertebrati detritivori e il tasso di decomposizione (K) nei siti di campionamento 
relativamente alla stagione estiva. 

Poiché funzionalmente la comunità di detritivori mantiene la stessa struttura 

indipendentemente dal valore della diversità in specie (Figura 4. 25),  la relazione positiva è 

legata all’aumento del numero di taxa associato all’incremento dell’Hs.  
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Figura 4. 25 Diversità di specie del gruppo funzionale degli shredder, degli scraper e dei 
collectors nei siti con Hs dell’intera comunità di detritivori minore di 1 (diversità bassa) e 
maggiore di 1 (diversità alta) 

Quindi, differentemente da quanto affermato dalla ipotesi della ridondanza delle specie 

(Walker 1992, Lawton 1994, Mikola and Setälä, 1998) anche quando tutti i gruppi 

funzionali sono rappresentati, il funzionamento dell’ecosistema sembra dipendere dalla 

diversità in specie. D’altra parte le specie differiscono nei tassi e nelle velocità con cui 

processano le risorse, per cui, cambiamenti nella composizione in specie possono alterare i 

processi ecosistemici poiché cambiano le caratteristiche funzionali del biota (Chapin et al 

1997).

I risultati sembrano supportare la “rivet hypotesis” (Erlich e Erlich 1981, Vitousek e 

Hooper 1994, Mikola e Setälä 1998) la quale prevede una diminuzione del funzionamento 

dell’ecosistema con la riduzione del numero di specie.  

Come già è stato messo in evidenza (Mikola e Setälä 1998) la spiegazione 

meccanicistica della relazione tra diversità in specie e funzionamento dell’ecosistema può 

essere complicata da formulare per sistemi con diversi livelli trofici. 
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Colonizzazione microfungina e interazione microfunghi-detritivori 
durante il processo di decomposizione. 

La richiesta di ossigeno dei frammenti fogliari è più elevata nel periodo maggio-luglio 

rispetto al periodo gennaio-marzo, sia relativamente ai pacchi protetti che a quelli non 

protetti (Tabella 4.16). La comunità microbica è metabolicamente più attiva durante il 

periodo estivo come conseguenza della temperatura più elevata. 

Tabella 4.16 Richiesta di ossigeno (mg g-1h-1) dei pacchi fogliari protetti (P) e non protetti 
(NP) mediamente registrata nei siti di campionamento nei due periodi di studio (in alto).  
One-way ANOVA delle richieste di ossigeno nei due periodi di studio relativamente ai 
pacchi protetti (P) e non protetti (NP) (in basso). 

La differenza tra i due periodi di campionamento è più accentuata per i pacchi non 

protetti rispetto al detrito protetto. Inoltre durante il periodo estivo la quantità di ossigeno 

consumato dai pacchi colonizzati dai macrodetritivori è maggiore rispetto a quello misurato 

sui pacchi protetti (ANOVA  F1,132=8.62 p<0.05), mentre la differenza non è significativa 

durante l’inverno. Questi risultati suggeriscono che l’attività trofica dei detritivori, più 

abbondanti durante il periodo estivo, influenza positivamente l’attività microbica del 

substrato vegetale. 

Tra i microrganismi, i funghi sembrano essere i principali responsabili della 

decomposizione del detrito vegetale nei corpi d’acqua (Gessner e Chauvet 1994), sia 

attraverso un attività diretta di decomposizione sia mediante la modificazione del substrato 

in una risorsa trofica più conveniente per i detritivori (Bärlocher 1985, Suberkropp 1992b). 

Tratt.

Tempo media E.S. media E.S.

0.806 0.179 0.883 0.159

1.813 0.190 1.360 0.174

df MS df MS F p-level

Effect Effect Error Error

P 1 5.258 120 0.627 8.390 4.49E-03

NP 1 28.256 120 0.563 50.232 9.87E-11

gennaio-marzo

maggio-luglio

NP P
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Durante il periodo estivo dai pacchi fogliari prelevati al 40° giorno di immersione sono 

state isolate 56 unità tassonomiche fungine, la maggior parte identificate a livello di specie 

(Tabella 4.17). 

Tabella 4.17 Specie fungine isolate dai pacchi fogliari protetti e non protetti dopo 40 giorni 
di colonizzazione durante il periodo di campionamento estivo. 

Penicillium Cod. rif. Cladosporium Cod. rif.

Penicillium arenicola 1 Cladosporium cladosporioides 1

Penicillium atramentosum 2 Cladosporium herbarum 2

Penicillium bilaii 3 Cladosporium sphaerospermum 3

Penicillium brevicompactum 4

Penicillium citrinum 5 Fusarium

Penicillium corylophilum 6 Fusarium fusarioides 1

Penicillium janthinellum 7 Fusarium pallidoroseum 2

Penicillium miczinskii 8 Fusarium stilboides 3

Penicillium ochrochloron 9

Penicillium oxalicum 10 Sphaeropsidales

Penicillium purpurogenum 11 Sphaeropsidales sp1 1

Penicillium simplicissimum 12 Sphaeropsidales sp2 2

Penicillium velutinum 13 Sphaeropsidales sp3 3

Penicillium waksmanii 14 Sphaeropsidales sp4 4

Penicillium sp1 15

Penicillium sp2 16 Trichoderma

Penicillium sp3 17 Trichoderma hamatum 1

Penicillium sp4 18 Trichoderma harzianum 2

Penicillium sp5 19 Trichoderma polysporum 3

Penicillium sp6 20 Trichoderma speudokoningii 4

Penicillium sp7 21

Penicillium sp8 22 Altri taxa

Arthrinium phaeospermum 1

Alternaria Ascomicete +Sphaero 2

Alternaria alternata 1 Chaetomium globosum 3

Alternaria tenuissima 2 Curvularia clavata 4

Alternaria sp 3 Cylindrocarpon ianthotele 5

Epicoccum nigrum 6

Ascomicete Gliocladium roseum 7

Ascomicete sp1 1 Volutella sp 8

Ascomicete sp2 2 Mic non frutt ialino 9

Ascomicete sp3 3 Mic non frutt pigmentato 10

Mic non frutt rosso 11

Aspergillus

Aspergillus fumigatus 1

Aspergillus sp1 2

Aspergillus sp2 3
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Gli accumuli di detrito organico che come abbiamo già visto possono creare situazioni 

di ipossia o di anossia influenzano negativamente la comunità microfungina e quindi i tassi 

di decomposizione. Infatti è stato osservato che il numero di taxa sui pacchi e la densità di 

biomassa fungina per unità di biomassa nel sedimento del sito di campionamento 

diminuiscono all’aumentare del contenuto in materia organica nel sedimento del fondo 

(Figura 4.26).

Figura 4.26 Relazione tra il numero di taxa fungini sui pacchi fogliari non protetti (in alto) e 
della biomassa fungina nei sedimenti (in basso) e il contenuto di materia organica nei 
sedimenti del fondo. 

Sul detrito fogliare colonizzato dai detritivori la comunità microfungina è più ricca in 

specie, infatti il numero di taxa fungini è maggiore sui pacchi non protetti (two-way 

ANOVA tra siti, p<0.001, fra trattamenti, p<0.05).

La ricchezza in specie della comunità fungina si riduce all’aumentare della densità di 

biomassa dei detritivori (Figura 4.27a), allo stesso tempo è stato osservato che la differenza 

tra il numero di taxa fungini presente sui pacchi fogliari colonizzati e quello presente sui 
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pacchi protetti è correlata negativamente con la densità di biomassa dei macrodetritivori per 

unità di biomassa fogliare (Figura 4.27b) 

Figura 4.27 (a) Relazione tra il numero di taxa fungini e la densità di biomassa dei 
detritivori sui pacchi fogliari. (b) Relazione tra la differenza del numero di taxa fungini 
presenti sul detrito protetto (P) e non protetto (NP) e la densità di biomassa dei detritivori in 
ciascun sito. 

Lubchenco (1978) osserva che la ricchezza in specie delle prede aumenta in 

conseguenza di un moderato grazing da parte dei predatori, ma declina in seguito ad un 

intenso grazing. I risultati osservati suggeriscono che a basse densità di invertebrati 

l’interazione detritivori – microfunghi - detrito risulta in un incremento del numero di specie 

di decompositori microbici presenti sul substrato fogliare. Questo surplus di specie, però, 

diminuisce all’aumentare della pressione di grazing dei detritivori fino ad annullarsi, per 

densità animali elevate la tendenza si inverte e il detrito colonizzato dagli invertebrati 

presenta un numero di taxa fungini inferiore a quello presente sul detrito protetto. Quindi in 
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conseguenza di una elevata pressione di grazing l’effetto dei detritivori sui microfunghi è 

quello di potenti predatori che eliminano individui e specie, ma anche di competitori per il 

substrato che ingeriscono insieme ai funghi. Gli invertebrati detritivori possono essere 

considerati predatori “anomali”, essi infatti preferendo i patch colonizzati dai funghi, 

ingeriscono non solo le prede ma anche le loro celle (Caswell 1978, Cummins e Klug, 1979, 

Barlocher e Kendrich, 1980) modificando la disponibilità di substrato da colonizzare. Il 

grazing dei macrodetritivori risulta in una progressiva distruzione di “celle” (Caswell, 1978) 

o patch (Yodzis, 1978), questo è confermato dal fatto che il numero di taxa fungini presenti 

sul substrato fogliare dopo 40 giorni di immersione non è correlato con il numero o la 

biomassa dei detritivori presenti allo stesso stage successionale. Quando invece il numero 

medio o biomassa media dei detritivori sono utilizzati la correlazione è fortemente 

significativa. Considerazioni analoghe possono essere fatte relativamente al surplus di 

specie fungine sui pacchi colonizzati rispetto ai pacchi protetti.  

Quindi, la riduzione del substrato detritico dovuta a un’intensa attività degli animali 

limitando la capacità dei funghi di ricrescere dopo il grazing può determinare una riduzione 

della colonizzazione fungina sul detrito fogliare. E’ noto che i grazer sono capaci di 

influenzare la composizione della comunità delle loro prede oltre che direttamente 

attraverso la rimozione fisica delle specie, anche indirettamente andando ad agire sulla 

disponibilità di risorse (Proulx e Mazumder, 1998). Sul detrito questo non è strettamente 

vero nella fase iniziale del processo decompositivo quando l’attività dei grazer può invece 

promuovere la colonizzazione fungina. Inoltre, quando l’attività di grazing è così bassa da 

non ridurre in modo rilevante il substrato fogliare, è possibile l’effetto opposto, come è stato 

precedentemente osservato.  

L’importanza del controllo top-down della biodiversità è stata più volte messa in 

evidenza, sia per piante ed erbivori (Tansley e Adamson 1925, Lubcenko 1978, Noy-Meir 

1995, Carter et al. 1995), sia per erbivori e predatori (Paine 1966, Connell 1972), sia per 

decompositori e detritivori (Barlocher 1980). La pressione predatoria può quindi essere 

considerata una delle più importanti forme di perturbazione (Trémont 1994) e uno dei 

maggiori effetti delle perturbazioni è l’alterazione dei rapporti di competizione e la 

riduzione dell’esclusione competitiva (Huston, 1979). La predazione o il grazing può 

modificare le caratteristiche biotiche e abiotiche degli ecosistemi modificando il numero 



Parte sperimentale 
Interazione detritivori-microfunghi 

119

globale e la diversità in specie degli organismi, le conseguenze sono ben documentate per le 

comunità di piante (Lowery 1969, Lynch e Shapiro 1981, Leibold  1989, Sterner 1989, 

Mazumder et al. 1990), è invece disponibile  un minor numero di dati sull’effetto 

dell’attività dei detritivori sulla composizione della comunità di funghi decompositori 

(Bärlocher, 1980). Detritivori e funghi sembrano in rapporto di preda-predatore e di 

competitori contemporaneamente. 

E’ noto che i detritivori preferiscono il detrito condizionato a quello non condizionato, 

sono in grado di localizzare patch di cibo preferito in un ambiente eterogeneo (Rossi 1979, 

1983, Graça 1992) e di consumare in maniera differenziale i funghi distribuiti sulla stessa 

foglia. D’altra parte è stato dimostrato che i funghi differendo in palatabilità e qualità 

(Suberkropp et al 1983, Rossi e Fano 1979) rappresentano prede più o meno appetibili per i 

detritivori. 

I risultati suggeriscono che i detritivori sono in grado di discernere tra specie di uno 

stesso genere e di agire selettivamente su alcune; dal confronto tra detrito protetto e non 

protetto emerge chiaramente che alcune specie fungine sono eliminate dalla predazione dei 

detritivori, mentre la presenza di altre è subordinata a tale attività (Figura 4.28). La capacità 

di selezionare influenza in maniera significativa non solo la composizione in specie della 

comunità microfungina presente sul detrito fogliare ma anche la struttura, le specie della 

comunità microfungina presente sul detrito protetto sono infatti distribuite più 

omogeneamente (evenness più alta) e quindi in definitiva più diversa (Tabella 4.18).

Tabella 4.18 Diversità di specie della comunità fungina isolata dai pacchi protetti (P) e
dai pacchi non protetti (NP). 

A supporto di questa capacità dell’attività trofica dei detritivori vi è anche il fatto che la 

densità di biomassa fungina presente nel sedimento del fondo è correlata positivamente con 

il numero di colonie e con il numero di taxa fungini che colonizzano il substrato fogliare 

protetto (P) (r=0.78, p<0.05; r=0.93 p<0.001 rispettivamente). Quindi i pacchi protetti dal 

NP P

n° taxa 7.89 6.89

Hs 1.59 1.71

evenness 0.84 0.91
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grazing dei detritivori presentano una buona correlazione tra numero di taxa presenti e la 

biomassa dei funghi presenti sul sedimento del fondo. Questo infatti come i pacchi fogliari 

protetti non è pascolato. 

Figura 4.28 Densità dei vari taxa microfungini nell’ambito di ciascun genere relativamente 
ai pacchi protetti (P) e ai pacchi non protetti dalla colonizzazione dei detritivori. Ciascun 
taxon è individuato da un codice (Cod. rif.) che fa riferimento alla tabella 4.17. 
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Nei campioni protetti, in assenza di detritivori la velocità del processo di 

decomposizione aumenta con la ricchezza in specie della comunità microfungina. Nei 

campioni non protetti la presenza dei detritivori coincide con una maggiore ricchezza in 

specie di funghi, ma inverte l’andamento della correlazione tra tasso decompositivo e 

ricchezza in specie fungine (Figura 4.29).

Figura 4.29 Relazione tra il numero di taxa fungini e il tasso di decomposizione dei pacchi 
fogliari protetti e non protetti. 

In assenza di grazing da parte dei detritivori la velocità del processo di decomposizione 

aumenta con la ricchezza in specie della comunità microfungina, quindi le comunità di 

decompositori più ricche sono anche le più efficienti. Anche la relazione inversa tra la 

densità di biomassa fungina e il contenuto in materia organica dei sedimenti del fondo 

supporta questa ipotesi. In presenza dei colonizzatori invertebrati, le comunità microfungine 

ricche di specie sono invece poco efficienti, il grazing dei detritivori modificando la 

composizione tassonomica ne riduce l’efficienza decompositiva.  

Ad elevate densità gli invertebrati compensano il rallentamento del processo dovuto alla 

riduzione della ricchezza fungina con la loro attività di frammentazione del detrito fogliare. 
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I detritivori invertebrati svolgono nel consumo dei pacchi fogliari un doppio ruolo, uno 

indiretto attraverso la modificazione qualitativa e quantitativa della comunità fungina, e uno 

diretto attraverso la frammentazione del detrito fogliare. In questo studio il detrito 

colonizzato dai macroinvertebrati bentonici non si decompone più velocemente del detrito 

protetto facendo sembrare marginale il ruolo diretto dei detritivori invertebrati nella 

decomposizione dei pacchi fogliari di P. australis.
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Influenza della fascia ripariale lacustre sul processo decompositivo 

Sebbene le relazioni tra perdita in peso del materiale fogliare, detritivori e microflora 

fungina sembrino spiegare il meccanismo della decomposizione è necessario comprendere 

come il processo sia regolato a livello sistemico ed il ruolo della complessità dell’habitat in 

relazione all’eterogeneità spaziale presentata dal processo. 

La dinamica del processo di decomposizione è influenzata dalla disponibilità e dalla 

distribuzione del detrito organico nelle aree che forniscono il prodotto primario. 

Come è già stato detto i sistemi lacustri di piccole dimensioni sono particolarmente 

dipendenti dalla produzione alloctona che dal bacino di drenaggio e soprattutto dalle coste si 

riversa nel corpo d’acqua. La fascia ripariale di un sistema lacustre rappresenta l’interfaccia 

tra gli ambienti acquatico e terrestre. La valutazione della superficie di contatto tra i due 

habitat è un indice dell’influenza che le aree terrestri più prossime al corpo d’acqua 

esercitano sui processi ecosistemici. A tale scopo è stata analizzata la complessità della linea 

di costa del Lago di Vico e la copertura della vegetazione ripariale della zona costiera che 

direttamente influenza ciascuno dei siti di studio litoranei. In tale prospettiva il limite di 300 

metri individuato dalla rottura di pendenza nella relazione tra perimetro e unità di stima può 

rappresentare la scala d’indagine più adatta allo studio specifico delle caratteristiche della 

costa. Tale unità di misura rappresenta l’unico punto in comune alle due rette che 

individuano i due differenti livelli di eterogeneità morfologica che rivela il profilo ripariale 

quando è analizzato in maniera multiscalare; in tal senso essa rappresenta l’unica scala di 

indagine che nel caso specifico del lago studiato ci permette di non trascurare sia la 

complessità rivelata su piccola scala sia quella rivelata a scale maggiori. 

Nel calcolo dei valori di frattale del profilo costiero e di copertura vegetale per le 

singole stazioni di campionamento litoranee è stata quindi adattata una scala d’indagine 

caratterizzata da un range di 300 m. 

Attorno a ciascun sito è stata individuata un’area delimitata da un cerchio con 

diametro di 300 metri, quindi per ciascun sito è stata valutata la dimensione frattale della 

linea di costa inscritta nel cerchio. 
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Insieme alla complessità geometrica della costa, la copertura di vegetazione ripariale e 

la distanza dalla costa determinano la quantità e la qualità dell’afflusso di detrito al sistema 

acquatico. A parità di copertura più la costa è frastagliata (frattale alto) maggiore è la 

superficie di contatto con il sistema acquatico e quindi maggiore è l’influenza dell’ambiente 

esterno. Inoltre il detrito che entra all’interno dell’ecosistema acquatico attraverso la zona 

litorale si accumula sul fondo in modo differenziale in funzione della distanza dalla costa. 

L’analisi delle interazioni intercorrenti tra processo decompositivo e singoli parametri 

caratteristici della fascia costiera non ha mostrato alcuna relazione statisticamente 

significativa (distanza: r=0.386, n.s.; NDVI: r=0.03, n.s.; frattale: r=0.42 n.s.). 

Per valutare l’influenza combinata di questi parametri sul processo di decomposizione 

è stato sviluppato un indice sintetico. Come indice dell’influenza della fascia costiera in un 

punto è stata usata una misura direttamente proporzionale alla complessità della costa 

(D=dimensione frattale) ed alla copertura della vegetazione (NDVI) ed inversamente 

proporzionale alla distanza del punto dalla costa (d). in questo modo è stato calcolato un 

indice d’impatto ripariale” con la seguente formula: 

RL =D/d ⋅ NDVI 

L’interazione di queste caratteristiche concorre a determinare la velocità del processo 

di decomposizione e l’efficienza con cui il detrito è smaltito dal fondo del lago. La velocità 

del processo di decomposizione presenta una relazione parabolica con l’indice ripariale 

(Figura 4.30). La parte iniziale della curva evidenzia implicitamente una diretta relazione 

substrato – velocità (Saunders 1976): all’aumentare dell’RL (che risulta direttamente 

proporzionale al grado di copertura vegetale e alla complessità della costa) e quindi degli 

input potenziali di materiale alloctono, si osserva un incremento nel tasso decompositivo. 

L’inversione di tendenza che si osserva per valori elevati di RL (cioè elevata distanza o 

elevato grado di copertura vegetale e complessità costiera) corrisponde a condizioni estreme 

degli apporti di CPOM (scarsi o nulli per i siti a maggior distanza dalla costa; accumuli 

anomali di materia organica e quindi condizioni tendenzialmente atossiche per i siti 

litoranei). 
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Figura 4.30 Relazione tra la velocità del processo di decomposizione e l’indice ripariale RL. 
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SINTESI CONCLUSIVA 

Il lavoro di tesi mostra che se su scala regionale sono le variazioni climatiche a 

spiegare la maggior parte della variabilità dei tassi decompositivi, su scala locale una 

porzione significativa delle variazioni spaziali nella decomposizione di un substrato 

fogliare sembra essere spiegata dall’influenza che alcuni fattori intrinseci all’habitat 

possono esercitare sugli operatori biotici del processo. Detritivori invertebrati e 

decompositori microbici risentono infatti delle condizioni dell’ambiente bentonico e 

mostrano un reciproco controllo interattivo.

La distribuzione spaziale dei tassi del processo decompositivo e della sua variabilità 

temporale così come quella di molti parametri connessi (materia organica nei sedimenti, 

densità dei detritivori, diversità della comunità di detritivori) presentano una struttura 

spaziale ben definita. Le mappe di tali parametri, quando spazialmente dipendenti, 

definiscono un mosaico funzionale che individua una nuova “geografia” funzionale 

dell’habitat: aree con diversi valori di attività biologica si susseguono secondo determinate 

direttrici e zone caratterizzate da differenti livelli di variabilità identificano altrettanti sub-

habitat. L’analisi delle mappe geostatistiche evidenzia aspetti utili anche ai fini gestionali. 

Zone di facile propagazione degli eventi perturbativi sono evidenti assieme ad altre zone di 

imprevedibilità ecologica. Le mappe possono consentire di prevedere la velocità di 

propagazione delle perturbazioni intra-habitat, aree di particolare fragilità di 

funzionamento, di struttura ecologica e fisico-biologica. 

La variabilità spaziale del processo di decomposizione del detrito fogliare all’interno 

dell’habitat studiato riflette quindi un’eterogenea distribuzione dei fattori intrinseci, sia 

abiotici che biotici, in esso coinvolti, ma il meccanismo rilevante nella determinazione di 

tale variabilità è funzione della scala di osservazione. 

Su piccola scala la relazione tra detritivori e funghi sporulanti sul detrito spiegano la 

locale variabilità del processo. Su più ampia scala la relazione tra decomposizione e 

diversità in specie dei detritivori sembra spiegare i pattern spaziali osservati i quali sono 

anche influenzati dalle caratteristiche della zona d’interfaccia coinvolta nei movimenti di 

detrito dall’ambiente terrestre a quello acquatico.

Il detrito vegetale di origine alloctona rappresenta una risorsa energetica fondamentale 

in ecosistemi lacustri come quello studiato. Il tasso decompositivo cresce all’aumentare 
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della disponibilità di substrato e di enzima, tuttavia, gli accumuli di detrito organico che si 

generano quando l’input di materiale vegetale supera l’output possono generare condizioni 

restrittive per il processo di decomposizione. Caratteristiche come la geometria frattale del 

profilo della costa, la distanza dalla linea di costa, e il grado di copertura della vegetazione 

sono fattori importanti nel determinare il tipo e la magnitudine degli apporti di detrito 

alloctono e conseguentemente nella determinazione dei tassi di decomposizione. Un indice 

(RL=(D/d)*NDVI) è stato predisposto per integrare i tre aspetti sopracitati in un unico 

termine utile alla previsione dei comportamenti ecosistemici in punti non campionati. La 

relazione parabolica osservata  assegna grande importanza alle caratteristiche degli 

ambienti confinanti. Infatti, se consideriamo costante la copertura di vegetazione (NDVI), 

la dimensione frattale della linea di costa (D) e la distanza dalla linea di costa (d) diventano 

fattori importanti nell’influenzare la velocità della decomposizione. Al crescere del 

rapporto tra dimensione frattale e distanza dalla costa (D/d) cresce il tasso di 

decomposizione (K) fino al raggiungimento di una geometria ottimale che massimizza la 

velocità del processo. Potrebbe essere una geometria della linea di costa che favorisce gli 

scambi d’acqua e la ritenzione del detrito. Quando D/d diventa troppo grande la geometria 

della linea di costa diventa troppo chiusa e potrebbe causare il ristagno delle masse 

d’acqua. Lo stesso effetto si può avere con un rapporto D/d costante ma con copertura di 

vegetazione troppo elevata che può determinare un eccesso di apporti organici e quindi la 

saturazione del sistema. Inoltre nell’evoluzione del canneto la progressione delle zolle di 

Phragmites è accompagnata da elevati NDVI e causa una modificazione della geometria 

della costa con un aumento della complessità (D). La relazione quantitativa osservata tra 

l’indice RL e i tassi di decomposizione conferisce generalità alle mappe costruite con la 

metodica puntualizzata in questo lavoro che resta quindi un prodotto centrale del lavoro 

stesso. La distribuzione spaziale di un processo è una caratteristica dell’ambiente così 

come lo sono i tassi del processo stesso e mappe spaziali di questo possono costituire uno 

strumento gestionale di particolare rilievo. Infatti il tipo di uso o le variazioni nell’uso di 

un particolare ambiente non solo non possono prescindere dalla conoscenza della 

funzionalità delle attività ecosistemiche su l’area ecosistemica considerata ma, come 

questo studio ha messo in evidenza, devono anche fare i conti con le caratteristiche 

all’interfaccia dei confini. 
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