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INDICATORI BIOLOGICI PER LE ACQUE MARINE 
COSTIERE 

1 PREMESSA 

Il presente report è inserito all’interno delle attività del Centro Tematico Nazionale 
Acque interne e Marino-costiere (CTN_AIM) e si riferisce alla Task 04.05.03c 
“Indicatori biologici per acque marine” nell’ambito dell’obiettivo OB04.05 del 
programma delle attività 2003, come esposto nella tabella seguente: 

 
OB OB04.05 - Individuazione di indicatori e indici basati su metodiche 

ecotossicologiche e su matrici biotiche e valutazione della loro significatività 
in funzione della definizione delle ecoregioni e ecotipi tipici del territorio 
nazionale 

Task  Tk04.05.03c - Indicatori biologici per acque marine 

Temi 03.10.05 

Task leader:  ARPA Toscana 

Partner: ARPA Liguria 

Partner: ARPA Sicilia 

2 OBIETTIVO DEL LAVORO 

Gli studi di quest’ultimi anni sono stati principalmente rivolti alla conoscenza ed 
alla standardizzazione di alcune tecniche di monitoraggio ambientale che utilizzano i 
bioindicatori per ricavare informazioni utili sulla qualità dell’ambiente e sui suoi 
cambiamenti. 

Il campo degli studi sugli indici biologici è, infatti, in continua e rapida evoluzione 
ed in alcune situazioni nazionali ed internazionali si comincia ad applicarli al settore delle 
acque marino-costiere. 

Da ciò la necessità, dopo una attenta ricognizione dei principali studi esistenti nel 
panorama nazionale, di individuare bioindicatori e indici che consentano una sorveglianza 
spaziale e temporale e che forniscano una immagine dinamica delle variazioni quantitative 
degli inquinanti presenti nell'ambiente marino. 

Di questi indicatori dovrà, inoltre, essere valutata la reale applicazione e la capacità 
di individuare valori di riferimento (standard ambientali) per una ciascun tipologia costiera. 
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Nel presente lavoro particolare attenzione è stata anche rivolta a quegli indicatori ed 
indici che sono in grado di descrivere la complessità degli ecosistemi (biodiversità) e che 
consentono di valutare lo stato di "sofferenza" degli organismi planctonici e bentonici. 

Oltre a collaborare alla fase iniziale di ricognizione e selezione dei principali 
indicatori già esistenti o in via di sperimentazione ed a quella finale di valutazione del 
sistema, le Agenzie coinvolte nel suddetto lavoro svilupperanno linee di attività parallele e 
specifiche: 

y ARPA Toscana si occuperà di valutare come indicatori ambientali la composizione e 
l’ecologia del batterioplancton ed i popolamenti algali della zona intertidale (fascia 
compresa tra il limite della bassa e dell'alta marea); 

y ARPA Sicilia si occuperà dei popolamenti bentonici e, in particolare, delle praterie di 
Posidonia Oceanica, principale e fondamentale ecosistema dei fondi marini 
mediterranei; 

y ARPA Liguria si occuperà degli indicatori legati ai popolamenti bentonici, ai sedimenti 
marini ed all’eventuale utilizzo di biomarker. 

3 QUADRO D’AMBITO 

3.1 GLI INDICATORI BIOLOGICI 

Il costante e aumento dello sfruttamento delle risorse naturali da parte dell’uomo, 
insieme alla progressiva occupazione di spazi ed alla modifica del territorio, è un 
fenomeno che interessa tutte le società industrializzate e, in particolar modo, quelle che da 
più tempo hanno un alto tasso di sviluppo. Certamente i paesi europei, compresi quelli 
dell’area mediterranea, sono fra questi ed una delle zone dove le ripercussioni 
sull’ambiente si sono ampiamente manifestate è la fascia costiera. Infatti, questa è una 
zona privilegiata, da una parte, per gli intensi scambi commerciali attraverso le vie di 
comunicazione marittime, dall’altra rappresenta un ambiente sostanzialmente limitato e 
ristretto, nel quale gli equilibri, già naturalmente delicati, sono sottoposti a forti pressioni. 

Il riflesso di tutto ciò, si ha nella consistente alterazione delle caratteristiche naturali 
delle nostre coste ed un progressivo inquinamento delle acque marine, soprattutto costiere: 
questi fenomeni, a loro volta, rischiano di mettere in crisi molte delle economie su cui si 
fondano le popolazioni rivierasche e non solo. Da ciò la necessità di un continuo 
monitoraggio sull’ambiente marino costiero, al fine di valutare lo stato di salute degli 
ecosistemi in rapporto alle possibili fonti di inquinamento. 

Fino a pochissimo tempo fa i sistemi di controllo sull’ambiente erano di tipo fisico-
chimico, ai quali sono stati affiancati in numero sempre più crescente studi di tipo 
biologico che sfruttano il principio della trasformazione qualitativa e quantitativa delle 
comunità viventi sottoposte a stress a causa di variazioni nei parametri essenziali per la vita 
(pH, temperatura, ossigeno). Da qui l’utilizzo sempre maggiore di indicatori biologici per 
una valutazione globale dell’ambiente.  
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Un indicatore biologico, secondo una recente definizione [1] è "un cambiamento 
osservabile e/o misurabile a livello molecolare, biochimico, cellulare, fisiologico o 
comportamentale, che rivela l'esposizione presente o passata di un individuo ad almeno 
una sostanza chimica di carattere inquinante". 

Per indicatore biologico si intende, in genere, un qualsiasi organismo (o insieme di 
organismi) in grado di fornirci informazioni sulla qualità dell’ambiente e sui suoi 
cambiamenti. Si tratta, per lo più, di specie sensibili alle sostanze inquinanti, la cui 
modificazione (morte, assenza, alterazione fisiologica, ecc.) indica la presenza (attuale, 
pregressa, momentanea, costante, ecc.) di prodotti estranei o dannosi all’ambiente, senza, 
spesso, poter identificare con certezza la singola sostanza. 

Essi consentono, quindi, di quantificare il livello di alcuni elementi esistenti 
nell'ambiente, di valutare gli effetti reali e potenziali dell'inquinamento sulle comunità e di 
ottenere elementi per un giudizio sulla qualità dell'ambiente. 

Un buon bioindicatore deve possedere le seguenti caratteristiche: 

deve essere stazionario, facilmente reperibile e individuabile; • 

• 

• 

• 

• 

• 

deve essere in grado di reagire al complesso delle alterazioni ambientali presenti sul 
territorio da esaminare e non presentare una particolare sensibilità ad un solo fattore 
inquinante; 

non deve essere troppo sensibile agli inquinanti, altrimenti morirebbe troppo presto, 
fornendo informazioni per livelli di inquinanti troppo bassi; 

deve avere un ciclo vitale lungo, notevole resistenza agli stress ambientali e mostrare 
accrescimento continuo. 

Attualmente gli indicatori biologici possono essere distinti in: 

Indici generali di stress, che traducono una risposta dell'organismo a un insieme di 
inquinanti, senza consentire di determinare la natura dei singoli componenti. Si tratta, 
per esempio, del tempo di sopravvivenza all'aria dei mitili (test dello stress su stress), 
della frequenza dei micronoduli nelle cellule branchiali dei mitili, della stabilità della 
membrana lisosomica, dell'accumulo delle lipofucsine e della determinazione dei 
lipidi neutri nelle ghiandole digestive dei mitili; 

Indici specifici di stress, che traducono una risposta dell'organismo a una famiglia di 
inquinanti. Si tratta, per esempio, delle metallotionine che sono delle proteine che 
possono essere indotte dai metalli pesanti.  

3.2 BIOMONITORAGGIO 

Nei programmi di prevenzione e di controllo dell’inquinamento dei corpi idrici 
superficiali (acque correnti, laghi, acque marine) tra le diverse tipologie di monitoraggio ha 
assunto notevole rilievo il biomonitoraggio mediante organismi accumulatori. 

Sono chiamati bioaccumulatori quegli organismi che assimilano quantità misurabili 
di elementi chimici e/o composti xenobiotici e viene definita come principio del 
bioaccumulo la tendenza degli organismi ad accumulare all’interno del proprio corpo 
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concentrazioni del contaminante superiori a quelle del comparto ambientale in cui si 
trovano. Questi organismi accumulano la frazione “biodisponibile” del carico totale di 
contaminanti ambientali e, quindi, potenzialmente tossica. Inoltre, l’organismo 
bioaccumulatore funziona da integratore in termini spazio-temporali dell’input 
tossicologico di una determinata area di studio.  

La determinazione del bioaccumulo fornisce un’indicazione mediata nel tempo dei 
livelli di contaminazione dell’ambiente, evitando l’effetto delle fluttuazioni istantanee e 
favorendo l’individuazione, negli organismi, di quegli inquinanti che, pur presentando 
concentrazioni basse nell’acqua e/o nei sedimenti, si accumulano in maniera significativa 
nel biota. 

Con la sigla BCF, che sta per Bio-Concentration Factor, (altre volte indicato anche 
come BAF o fattore di bioaccumulo) si intende il rapporto tra la concentrazione del 
contaminante nel mezzo ambiente e quella nell’organismo (pari solitamente a diversi 
ordini di grandezza). È di fondamentale importanza, nell’applicazione degli indicatori 
biologici, una solida base delle conoscenze eco-fisiologiche delle specie in oggetto: in 
alcuni organismi, infatti, l’accumulo di determinate sostanze è del tutto naturale (ad es., 
vanadio nelle ascidie). 

I cosiddetti “organismi sentinella” forniscono un segnale di allerta precoce del 
livello di inquinamento, prima che questo si manifesti sull’intero ecosistema. I bivalvi 
filtrano le particelle sospese nella colonna d’acqua e quindi bioaccumulano inquinanti 
organici ed inorganici.  

Tenendo conto di questa loro caratteristica, si è andato sviluppando in anni recenti 
il cosiddetto “mussel watch”: si tratta di un vasto programma di monitoraggio 
dell’inquinamento in diversi mari nordamericani ed europei, in cui i mitili sono esposti in 
differenti località per intervalli di tempo regolari. Essi sono poi prelevati al fine di valutare 
i tenori in idrocarburi, composti organo-clorati, metalli pesanti, elementi radioattivi oltre 
alla valutazione dell’alterazione dei parametri fisiologici anch’essa utilizzata come indice 
di contaminazione. 

I bioindicatori consentono, infatti, una sorveglianza spaziale e temporale, fornendo 
una immagine dinamica delle variazioni quantitative degli inquinanti presenti nell'ambiente 
marino. 

Attualmente, in base al D.Lgs 152/99 e successive modifiche (D.Lgs 258/00), per la 
caratterizzazione dello stato degli ecosistemi marini, anche ai fini della formulazione del 
giudizio di qualità ecologica ed ambientale delle acque marine costiere, dovranno essere 
eseguite obbligatoriamente indagini sulle biocenosi di maggior pregio ambientale (praterie 
di fanerogame, coralligeno, etc.) e su altri bioindicatori. 

Allo scopo di individuare particolari situazioni di criticità dovute alla presenza di 
sostanze chimiche pericolose presenti in tracce nelle acque e di concorrere alla definizione 
del giudizio di qualità chimica sul biota, ad esempio, dovranno essere eseguite analisi di 
accumulo di metalli pesanti e composti organici nei molluschi bivalvi (Mytilus 
galloprovincialis). 

Qualora si ritenga necessaria un’analisi approfondita volta ad evidenziare gli effetti 
tossici a breve e lungo termine, o si ritenga opportuno integrare il dato chimico nella 
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valutazione della qualità delle acque, si potranno anche condurre saggi biologici a breve o 
lungo termine, su specie selezionate appartenenti a diversi gruppi tassonomici, in 
particolare su specie autoctone o quelle per le quali esistano dei protocolli standardizzati. 

Attualmente il biomonitoraggio, volto al monitoraggio degli ecosistemi per lo 
studio delle variazioni dei popolamenti animali e vegetali indotte dalle alterazioni 
dell’ambiente, si è rivelato molto utile in quanto consente di :  

- realizzare reti di monitoraggio su aree vaste, basate su un'elevata densità di punti di 
campionamento. Ciò consente di realizzare mappe di contaminazione molto dettagliate, 
evidenziando così in modo chiaro le aree più degradate del territorio e i fenomeni di 
trasporto degli inquinanti su larga scala;  

- ottenere dati distinti e/o integrati su una vasta gamma di contaminanti, compresi gli 
elementi in tracce quali ad esempio metalli pesanti e radionuclidi che sono 
diffìcilmente monitorabili per via strumentale;  

- evidenziare gli effetti sinergici indotti da diversi contaminanti sull'ambiente e su gli 
organismi viventi, difficilmente estrapolabili dai dati di concentrazione di singoli 
inquinanti forniti dai tradizionali metodi chimico-fisici;  

- ottimizzare delle strategie di monitoraggio di tipo strumentale (es. localizzazione dei 
siti di campionamento), grazie all'individuazione chiara e tempestiva delle emergenze 
ambientali presenti sul territorio;  

- verificare e perfezionare modelli matematici di dispersione relativi a sorgenti 
localizzate di contaminazione (centrali termoelettriche, inceneritori ecc);  

- dispone di un notevole potenziale didattico-divulgativo: i risultati ottenuti sono 
facilmente fruibili anche dal cittadino comune. 

4 SVILUPPO DEGLI INDICATORI BIOLOGICI PER LE ACQUE 
MARINO-COSTIERE 

4.1 IL MODELLO DPSIR 

Secondo la definizione data dall’OCSE, con il termine “indicatore” ci si riferisce ad 
un parametro, o ad un valore derivato da un parametro, in grado di fornire informazioni su 
un certo fenomeno che altrimenti sarebbero difficilmente percepibili dall’osservazione 
dello stesso fenomeno nel suo complesso (OCSE, 1993). Il significato di indicatore si 
estende oltre le proprietà direttamente associate al valore del parametro misurato; esso, 
infatti, fornisce un tipo più immediato e facilmente comprensibile di informazione rispetto 
a complesse elaborazioni statistiche.  

Un “indice” è costituito da più indicatori aggregati e pesati secondo diverse 
modalità (OCSE, 1993) a seconda dello scopo che si vuole raggiungere e del tipo di 
rappresentazione dei risultati adottato. Esso può derivare da un algoritmo matematico, 
dalla sovrapposizione di carte tematiche o dall’aggregazione di indicatori relativi ad ambiti 
diversi. E’ utile evidenziare che l’impiego di indicatori e indici, se effettuato in modo 
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corretto, porta ad una rappresentazione efficace della realtà che si vuole descrivere. 
Tuttavia, non bisogna dimenticare che tali strumenti forniscono comunque una visione 
parziale della realtà, avendo come caratteristica principale la sintesi delle informazioni.  

In Figura 1 è riportata la cosiddetta piramide dell’informazione alla cui base sono 
collocati i dati grezzi, ad un livello superiore si trovano i dati elaborati, che possono fornire 
informazioni di tipo statistico, quindi ad un livello ancora più elevato si trovano gli 
indicatori, che forniscono in maniera sintetica un buon numero di informazioni. All’apice 
della piramide vi sono infine gli indici, parametri sintetici caratterizzati da un contenuto 
informativo ancora superiore. 

 

Figura 1 - Piramide dell’informazione 

Da tutto ciò si deduce che lo scopo del monitoraggio ambientale, inteso come 
campionamento ed analisi dei fattori chimici, fisici e biologici che caratterizzano lo stato 
dell’ambiente, dovrebbe essere quello di fornire gli elementi utili al popolamento degli 
indicatori di stato. 

Nel presente lavoro, è stata fatta la scelta di utilizzare il modello DPSIR come 
quadro concettuale di riferimento perché esso offre la possibilità di produrre dei rapporti 
sullo stato dell’ecosistema marino a livello sia nazionale che internazionale.  

In fase operativa, il maggiore ostacolo riscontrato è stato quello di mettere in 
relazione tra loro i diversi indicatori in funzione delle rispettive problematiche ambientali 
da descrivere. Infatti, la lettura integrata dei fenomeni ambientali, obiettivo fondamentale 
per il quale lo schema è stato concepito, è spesso resa difficoltosa dall’impossibilità di 
definire con chiarezza quali aspetti dei fenomeni considerati sia meglio descrivere 
mediante gli indicatori, in particolare nel caso in cui gli indicatori siano di pressione o di 
impatto.  

In conformità al modello DPSIR, l’informazione ambientale è perciò stata acquisita 
attraverso:  

- indicatori di driving force o determinanti che identificano i fattori sottesi e connessi 
al trend di sviluppo che influenzano le condizioni ambientali. Essi sono utili per 
individuare le relazioni esistenti tra i fattori responsabili delle pressioni e le pressioni 
stesse, per aiutare ad identificare le fonti esterne negative su cui intervenire al fine di 
ridurre le problematiche ambientali; 
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- indicatori di pressione che individuano le variabili direttamente responsabili (o quelle 
che possono esserlo) del degrado ambientale. Sono utili per individuare e quantificare 
le cause delle modificazioni ambientali; 

- indicatori di stato che delineano le condizioni in cui versa l’ambiente all’istante 
considerato e servono per valutare il reale grado di compromissione dell’ambiente; 

- indicatori di impatto che rendono esplicite le relazioni causa-effetto tra pressioni, 
stato ed impatti; 

- indicatori di risposta che esprimono gli sforzi operativi compiuti dalla società 
(politici, decisori, pianificatori, cittadini) per migliorare la qualità di vita e 
dell’ambiente (Figura 2). 

 
Figura 2 – Il modello DPSIR 

E’ opportuno sottolineare che il set di Indicatori biologici selezionati per valutare il 
livello di contaminazione antropica delle acque marino-costiere sono stati individuati 
utilizzando i seguenti criteri: 

- reperibilità effettiva del dato in conformità con le indicazioni e le direttive 
contenute nei documenti e programmi internazionali ed europei. In alcuni casi sono 
stati selezionati quegli indicatori che pur non soddisfacendo attualmente tale criterio 
per difficoltà di reperimento del dato, sono ritenuti comunque di rilevante interesse e 
tali da meritare una specifica attività di raccolta di informazioni; 

- utilità per individuare politiche territoriali e ambientali adeguate che consentano 
di concorrere efficacemente alla definizione di indirizzi e strategie utili alla tutela e 
alla valorizzazione del patrimonio ambientale a scala nazionale e congiuntamente al 
miglioramento delle condizioni ambientali; 

- garanzia di un efficace controllo dei processi; 
- riferimento a politiche e strategie internazionali e comunitarie. In tal senso sono 

stati privilegiati quegli indicatori che fanno riferimento a direttive e norme 
internazionali e comunitarie o che servono ad applicarle. 
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4.2 LA SCELTA DEGLI INDICATORI BIOLOGICI  

Scopo del presente lavoro è l’individuazione di un set di bioindicatori facilmente e 
rapidamente applicabili alle acque marino-costiere, che consentano di descrivere in 
maniera esaustiva l’impatto ambientale che le molteplici attività antropiche possono avere 
sull’habitat acquatico (praterie di Fanerogame, comunità bentoniche etc..) e di tutelare le 
attività volte all’impiego di misure efficaci e sinergiche per la salvaguardia del patrimonio 
naturale. 

Dopo un attento esame dei lavori nazionali ed internazionali esistenti sugli 
indicatori biologici e delle normative comunitarie e nazionali, che prevedono un loro 
utilizzo, sono state analizzate la modalità di costruzione ed applicazione di tali indicatori e 
le eventuali informazioni che essi possono fornire sullo stato degli ecosistemi marini.  

Successivamente, si è proceduto alla riorganizzazione metodologica secondo il 
modello DPSIR, degli indicatori e degli indici precedentemente selezionati, ed alla 
valutazione, in riferimento alla loro applicabilità per la situazione italiana, sia dal punto di 
vista della disponibilità dei dati che del loro aggiornamento e della loro copertura spaziale 
e temporale. 

Nel presente lavoro particolare attenzione è stata rivolta a quegli indicatori ed indici 
che sono in grado di descrivere la complessità degli ecosistemi (biodiversità) e che 
consentono di valutare lo stato di "sofferenza" degli organismi planctonici e bentonica. 

Occorre tuttavia precisare che dal set di indicatori selezionati sono stati esclusi tutti 
quegli indicatori biologici di non facile popolamento e di non esplicito supporto alla 
comprensione dei fenomeni di degrado ambientale. 

In tabella 1 sono riportati in forma schematica gli indicatori in qualche modo 
previsti dalla normativa vigente (D.Lgs 152/99 o 2000/60/CE), dei quali esistono delle 
banche dati, nazionali (SIDIMAR1) o regionali, ed il cui utilizzo e significato è ormai 
consolidato nel panorama nazionale. 

Negli allegati, invece, sono riportati alcuni esempi di indici biologici, di tipo più 
sperimentale, il cui uso non è previsto per legge, ma la cui validità ed applicabilità ci 
sembra importante segnalare e proporre come possibili ed utili strumenti informativi. 

 

 

                                                 
1 Sistema Difesa Mare: è la banca dati istituita presso il Ministero dell’Ambiente che, da molti anni, raccoglie 

tutti i dati dei monitoraggi marini a livello nazionale 
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Tabella 1- Indicatori e indici biologici delle acque marino-costiere previsti dalla normativa vigente  

Indicatore Descrizione Scopo 

D
PS

IR
 

Documenti 
riferimento 

Fonte dei 
dati 

Indice di stato 
trofico TRIX 

Combinazione lineare di 4 variabili (OD, 
Clorofilla "a", Fosforo totale e Azoto 
inorganico disciolto, cioè la somma 
dell'azoto ammoniacale, nitrico e nitroso) 
che definiscono, in una scala da 0 a 10, il 
grado di trofia ed il livello di produttività 
delle aree costiere. 

Ridurre la complessità del sistema marino 
costiero, eliminare valutazioni soggettive 
basate sui singoli parametri e su denominatori 
trofici non quantificabili, discriminare tra 
diverse situazioni spazio-temporali rendendo 
possibile un confronto quantitativo. 

S 
D.lgs.152/99; 

[2] 
 

Regioni, 
ARPA, 
ICRAM, 
SIDIMAR 

Fitoplancton Concentrazione di cellule 
fitoplanctoniche nelle acque marine. 

Il Fitoplancton costituisce la base della catena 
trofica marina (produzione primaria) ed 
influenza vari altri fattori (OD, clorofilla "a", 
nutrienti, anossie, etc). Oltre ad essere 
fondamentale per conoscere la produttività 
marina, è un indicatore di base dello stato 
degli ecosistemi marini. 

S  [3]

Regioni, 
ARPA, 
ICRAM, 
SIDIMAR 

Diatomee 

Analisi quali-quantitativa del 
popolamento a diatomee (Bacillarioficee) 
nelle acque marine: concentrazione di 
cellule fitoplanctoniche e determinazione 
dei principali generi e specie di 
appartenenza. 

Le diatomee sono una delle classi dominanti 
nel fitoplancton marino e la loro distribuzione 
stagionale e l'abbondanza relativa forniscono 
importanti indicazioni circa lo stato degli 
ecosistemi marini, con particolare riferimento 
ai fenomeni di eutrofizzazione. 

S  [3]

Regioni, 
ARPA, 
ICRAM, 
SIDIMAR 

 



 

Indicatore Descrizione Scopo 

D
PS

IR
 

Documenti 
riferimento 

Fonte dei 
dati 

Posidonia 
oceanica2 

Studio della Densità fogliare, 
Lepidocronologia, Fenologia e 
marcaggio del limite inferiore delle 
praterie di Posidonia oceanica.  

Le praterie di Posidonia, essendo 
particolarmente sensibile alle variazioni 
ambientali (inquinamento, torbidità, ecc.) ed 
alle attività umane (ancoraggio delle 
imbarcazioni, pesca a strascico, ecc. ), sono un 
indicatore biologico della qualità complessiva 
degli ambienti marini costieri. 

S  [3]

Regioni, 
ARPA, 
ICRAM, 
SIDIMAR, 
Università, 
CNR 

Test 
Ecotossicologici  

Determinazione dell'effetto di sostanze 
tossiche su colture di batteri 
bioluminescenti: il calo di luminescenza 
è proporzionale alla concentrazione delle 
sostanze presenti nel campione inoculato.

Saggio biologico per misurare la presenza di 
sostanze tossiche nell'acqua e nei sedimenti. 

S  

Regioni, 
ARPA, 
ICRAM, 
SIDIMAR 

Analisi sui 
Molluschi 
(Mytilus 
galloprovincialis) 

Determinazione dei composti 
organoclorurati, metalli pesanti, IPA ed 
TBT nei mitili stabulati. 

I mitili Mytilus galloprovincialis, sono delle 
specie bioaccumulatrici che fungono da 
sentinelle, poiché hanno la capacità di 
concentrare taluni contaminanti presenti 
nell'ambiente circostante fino a livelli 
nettamente superiori al livello di 
contaminazione dell'ambiente fisico. 

S  [3]

Regioni, 
ARPA, 
ICRAM, 
SIDIMAR 

                                                 
2 vedi Allegato 3 

 



 

5 DISPONIBILITÀ DEI DATI PER IL POPOLAMENTO DEGLI 
INDICATORI 

Uno dei limiti nel processo di definizione degli indicatori ambientali consiste nella 
disponibilità dei dati. 

L’origine dei dati relativi agli indicatori definiti può rifarsi alle seguenti attività: 

- progetti di ricerca e studi particolari; 

- reporting degli enti commerciali e/o di quelli associati; 

- statistiche nazionali. 

In generale gli indicatori che sono stati individuati in questo documento e che si 
presentano adatti al popolamento del modello DPSIR si rifanno alle seguenti fonti:  

- Centri di ricerca (Istituti del CNR, Università, ARPA, ecc.) che svolgono, spesso da 
decenni indagini mirate alla valutazione dell’ambiente, della consistenza delle risorse 
ittiche e del loro stato di sfruttamento. Sono le fonti più sicure e attendibili, anche se 
purtroppo l’ampissima quantità di informazioni raccolte è solo raramente strutturata in 
database facilmente accessibili; 

- L’Istituto Superiore di Sanità è un ente di diritto pubblico che, in qualità di organo 
tecnico-scientifico del Servizio Sanitario Nazionale (SSN), svolge funzioni di ricerca, 
sperimentazione, controllo, consulenza, documentazione e formazione in materia di 
salute pubblica e numerose altre attività secondo le competenze specifiche che gli 
attribuisce la vigente legislazione. 

- Istituto Centrale per la Ricerca scientifica e tecnologica Applicata al Mare (ICRAM) 
che nelle intenzioni istitutive avrebbe dovuto centralizzare, per conto dell’allora 
Ministero della marina Mercantile, tutte le informazioni relative alla pesca. Allo stato 
attuale dispone di dati parziali, similmente ad altri Istituti universitari o del CNR; 

- Enti pubblici (Regioni, Province, Comuni, ecc) di carattere territoriale locale che 
possono disporre dei risultati di indagini particolareggiate, ma purtroppo solitamente 
puntuali, localizzate e legate ad esigenze o settori specifici; 

- Organismi internazionali (UE, FAO, CGPM, ICCAT, CIESM, ICES, ecc.) che 
raccolgono e coordinano contributi sia scientifici, sia istituzionali di varie fonti. Il 
livello di risoluzione è scarso, ma esteso a tutta l’area di competenza, sebbene spesso a 
discapito dell’attendibilità. Sotto il profilo scientifico si hanno contributi di eccezionale 
valore, ma solitamente riferiti ad areali ristretti; 

- Sistema Informativo e cartografico per la Posidonia in Sicilia (SINPOS) che consente 
la mappatura delle praterie di Posidonia oceanica, in scala 1:25.000 per tutte le coste 
della Sicilia e delle isole minori e in scala 1:10.000 per le aree protette effettuata 
mediante l’uso di rilievi acustici (Side Scan Sonar), mediante l'osservazione diretta con 
veicoli subacquei dotati di telecamere (ROV) e in immersione con prelievo di campioni 
finalizzati alla valutazione della qualità delle praterie studiate. 
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6 NORMATIVE DI RIFERIMENTO 

Si riportano i riferimenti alle normative più rilevanti in materia controllo e tutela 
delle acque marine costiere. 

6.1 NORMATIVA COMUNITARIA 

y 76/160/CEE: Direttiva dell’8 dicembre 1975 “Concernente la qualità delle acque di 
balneazione”;  

y 91/271/CEE: Direttiva del 21 maggio 1991 “concernente il trattamento delle acque 
reflue urbane” 

y 91/676/CEE: Direttiva del 12 dicembre 1991 “relativa alla protezione delle acque 
dell'inquinamento provocato dai nitrati provenienti da fonti agricole” 

y 2000/60/CE: Direttiva del 23 ottobre 2000 “che istituisce un quadro per l’azione 
comunitaria in materia di acque” (altresì detta Direttiva Quadro sulle Acque); 

y COM(2000) 860 definitivo: Comunicazione della Commissione n. 860 del 21 dicembre 
2000 “Una nuova politica per le acque di balneazione”;  

y COM(2002) 539 definitivo: Comunicazione della Commissione n. 539 del 2 ottobre 
2002 “Verso una strategia per la protezione e la conservazione dell’ambiente marino”; 

y COM(2002) 581 definitivo: Comunicazione della Commissione n. 581 del 28 ottobre 
2002 “Proposta di Direttiva relativa alla qualità delle acque di balneazione”;  

6.2 NORMATIVA NAZIONALE 

y DPR 470/82: Decreto del Presidente della Repubblica n. 470 dell’8 giugno 1982 
“Attuazione della direttiva (CEE) n. 76/160 relativa alla qualità delle acque di 
balneazione”; 

y L 979/82: Legge n. 979 del 31 dicembre 1982 “Disposizione per la difesa del mare”; 

y D.Lgs 152/99: Decreto Legislativo n. 152 del 11 maggio 1999 “Disposizioni sulla 
tutela delle acque dall'inquinamento e recepimento della direttiva 91/271/CEE 
concernente il trattamento delle acque reflue urbane e della direttiva 91/676/CEE 
relativa alla protezione delle acque dall'inquinamento provocato dai nitrati provenienti 
da fonti agricole”; 

y D.Lgs 258/2000: Decreto Legislativo n. 258 del 18 agosto 2000 “Disposizioni 
correttive e integrative del D. L.gs 11 maggio 1999, n. 152”;  

y L 422/2000: Legge n. 422 del 29 dicembre 2000, “Legge comunitaria 2000”, art. 18, 
che regolamenta le competenze regionali nel controllo della qualità delle acque marine; 

y L 121/2003: Legge n. 121 del 30 maggio 2003 “Conversione in legge, con 
modificazioni, del decreto legge 31 marzo 2003, n. 51 recante modifiche alla normativa 
in materia di qualità di acque di balneazione”; 

y  
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ALLEGATO 1: L’INDICE RIBI (ROCKY INTERTIDAL 
BIOTIC INDEX) 

1 INTRODUZIONE 

Negli ultimi anni è diventato essenziale quantificare gli effetti dell’impatto umano 
al fine di ottenere una valutazione effettiva di Qualità Ambientale. Tale valutazione risulta 
inoltre necessaria per verificare, nel tempo, i cambiamenti di stato ambientale di zone 
fortemente antropizzate.  

Al fine di ottenere un’informazione integrata dell’effetto globale delle pressioni 
esercitate sull’ambiente è però necessario che i controlli analitici di routine (come ad 
esempio la misura di sostanze potenzialmente inquinanti emesse) siano abbinati al 
monitoraggio delle comunità biologiche. Infatti le modificazioni che possono essere 
quantificate in aree fortemente antropizzate a livello di biocenosi, molto spesso sono il 
semplice risultato cumulativo degli effetti attuali e pregressi di vari stress ambientali e 
permettono quindi di avere un dato di stress globale del sistema, indipendente dalla 
situazione puntuale del periodo di campionamento. 

Un indicatore biologico è una risposta biologica che, per le sue caratteristiche, si 
dimostra utile nello stimare o prevedere gli effetti di varie cause di stress sull’ambiente. Se 
nell’interpretazione di un determinato processo si possono collegare fra loro i segnali di 
più indicatori, essi possono essere combinati a formare un indice (Ghetti, 1997). Gli 
indicatori biologici sono adatti a fornire risposte di carattere olistico (effetto d’insieme) 
piuttosto che meristico (effetti singoli), in altri termini sono dotati di elevata capacità 
d’integrazione dei segnali, ma di bassa capacità di individuazione delle singole cause. 

L’efficacia dello studio della composizione delle comunità per la valutazione dello 
stato degli ambienti è confermato da numerosi studi analoghi effettuati in vari tipi di 
habitat. In particolare per le acque interne vengono frequentemente utilizzati indici di 
biodiversità (dal più generico indice di Shannon al più mirato indice E.B.I. incluse le sue 
più recenti versioni). Sia in Gran Bretagna (Clark, 1989) che in Australia (Underwood, 
1989, 1991; Chapman et al. 1995) sono stati compiuti studi analoghi mirati al 
monitoraggio temporale di coste più o meno soggette ad inquinamento. Altri autori hanno 
invece studiato la possibilità di utilizzare come bioindicatori, al posto dell’intera biocenosi, 
specie determinate, particolarmente sensibili (Bryan e Gibbs , 1991; Clarke 1993).  

Gli indici basati su indicatori biologici seguono criteri fondamentali che 
sostanzialmente permettono di raggrupparli in tre famiglie: 

1 INDICI DI DIVERSITÀ. Basati sullo studio della diversità della comunità con criteri 
quantitativi (un esempio molto citato è l’indice di Shannon-Wiener); 

2 SISTEMI QUALITATIVI. Basati sul valore di indicatore di singoli taxa o gruppi di taxa. 
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3 INDICI BIOTICI. Si fondano sia sulla valutazione della biodiversità che sul valore di 
indicatore di alcuni taxa-guida (un esempio è l’Indice Biotico Esteso, IBE, citato di 
seguito). 

2 IL PROGETTO PILOTA 

Nel biennio 2000-2001 è stato effettuato lo studio denominato “Un metodo per la 
valutazione dello stato delle biocenosi delle coste rocciose: progetto per uno studio 
pilota”. Questo progetto, nato con lo scopo di mettere a punto una tecnica di monitoraggio 
delle biocenosi dei litorali rocciosi in Toscana, è il risultato di una convenzione fra 
l’ARPAT e la Sezione Zoologica del Museo di Storia Naturale dell’Università di Firenze. 

L’indice messo a punto e denominato RIBI (Rocky Intertidal Biotic Index) risulta 
abbastanza solido da compensare variazioni temporali e soprattutto spaziali di origine 
naturale e quindi ben si presa ad un monitoraggio ecologico di tipo continuativo 
dell’impatto di varie strutture antropiche anche geograficamente distanti.  

Attraverso tale indice, basato sulla struttura delle biocenosi betoniche di substrati 
rocciosi, è infatti possibile valutare la biodiversità che caratterizza un certo ambiente e 
quindi misurare e/o confrontare nel tempo il relativo stato di salute di aree diverse. RIBI 
risulta essere di facile e veloce applicazione e può essere impiegato sulle comunità di 
substrati rocciosi naturali o artificiali, come i frangiflutti, caratteristiche queste 
significative da un punto di vista applicativo. 

Il noto indice IBE (Ghetti, 1997), da tempo ormai in uso in Italia per la valutazione 
delle acque interne, è quello al quale ci siamo ispirati per la messa a punto di questo indice, 
che è, quindi, basato su organismi: 

1. possibilmente ubiquitari, abbondanti e facili da campionare dalla durata di vita 
abbastanza lunga, in grado cioè di registrare in modo integrato le qualità dell’ambiente; 

2. appartenenti a taxa (phyla, classi) diversi con sensibilità presumibilmente differenti ai 
diversi tipi di inquinamento; 

3. che rispondano effettivamente ai diversi tipi di impatto. 

Questo indice si basa quindi su un punteggio direttamente proporzionale alla 
capacità dei taxa chiave di discriminare tra siti soggetti a forte e basso impatto abbinato al 
numero di specie registrato. 

Per quanto riguarda invece il disegno di campionamento, ed in particolare il suo 
sviluppo spazio-temporale, ci siamo basati su vari lavori che discutono il numero di 
repliche ottimali (sia in termini spaziali che temporali) nonché i criteri di scelta dei siti da 
monitorare, in modo da poter distinguere tra variazioni naturali nella struttura della 
comunità biologica e variazioni determinate da inquinamento o altri tipi di stress 
(Underwood, 1989, 1992; Chapman et al., 1995; Stewart-Oaten et al., 1986; Bernstein e 
Zalinski 1983). 

Inoltre sulla base di monitoraggi, compiuti seguendo i sistemi ora citati, sono stati 
intrapresi numerosi progetti per la conservazione degli ecosistemi. Ad esempio in 
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Australia, varie agenzie locali (Statali e Federali), quali EPA (Environmental Protection 
Agency) ed enti per la ricerca e lo sviluppo degli ecosistemi marini, utilizzano le procedure 
di indagine ambientale proposte da Underwood nelle sue pubblicazioni, sia finalizzando il 
lavoro ad una valutazione dello stato di salute delle coste, sia per progetti di recupero delle 
stesse (Underwood 1996). 

2.1 IL DISEGNO SPERIMENTALE. 

Il disegno sperimentale di base è una modificazione ad hoc di quello proposto in 
questi anni con il nome di beyond-BACI (BACI = Before/After Control/Impact); che, in 
sintesi, prevede lo studio delle abbondanze relative delle specie presenti nelle biocenosi di 
una o più zone inquinate, unitamente ad almeno due aree di controllo per ogni sito 
impattato e la conseguente analisi delle loro differenze (Hawkins et al., 1994; Underwood, 
1992; 1996). 

Per definire le aree cosiddette impattate ed i relativi controlli sono stati utilizzati i 
dati raccolti durante i campionamenti effettuati dall’ARPAT, dai quali emerge chiaramente 
che la costa toscana può essere divisa in tre aree:  
y una parte a "stato trofico elevato" (ovvero maggiormente inquinata): dalla foce 

dell’Arno verso nord;  
y un’area a "stato trofico buono" (piuttosto pulita, quindi): tutta la costa meridionale; 
y una zona che definiremo di cuscinetto con caratteristiche trofiche intermedie: più o 

meno identificabile con la costa tra Tirrenia e Piombino. 

Questa variabilità nello stato di inquinamento delle acque costiere è stata presa in 
considerazione per costruire un disegno sperimentale più rigoroso, necessario per leggere 
in seguito i dati rilevati dalle biocenosi, con impatti e controlli che potessero essere presi 
all’interno delle aree a inquinamento diverso.  

Sono quindi state identificate quattro grandi zone lungo la costa ed una per la parte 
insulare all’ sola d’Elba (solo nel 2001). All’interno di ognuna sono stati selezionati tre siti, 
uno impattato e due presunti controlli (Figura 3):  

- Versilia: Porto di Viareggio (impattato), Bocca di Magra e Marina di Massa (controlli); 

- Livorno: Porto di Livorno (impattato), Calafuria e Castiglioncello (controlli); 

- Piombino: Porticciolo di Piombino (impattato), Populonia e Cala Violina (controlli); 

- Argentario: Porto S. Stefano (impattato), Talamone e Villa Domizia (controlli); 

- Isola d’Elba: Portoferraio (impattato), Enfola e Nisporto (controlli). 

All'interno di ciascun sito sono state selezionate due stazioni di substrato roccioso, 
poco lontane tra loro, nelle quali effettuare le osservazioni ed i campionamenti durante i 
due anni (con frequenza stagionale), in modo da ottenere una stima sia qualitativa sia 
quantitativa di tutti i macroinvertebrati e le macroalghe presenti. 
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Figura 3 - Distribuzione geografica dei siti di impatto (croci) e dei relativi controlli (stelle) lungo 
la costa e l’arcipelago toscano 

Per l’analisi statistica dei dati abbiamo utilizzato l’Analisi della Varianza 
(ANOVA) e tecniche multivariate di recente sviluppo. In particolare, ci siamo avvalsi di 
strumenti quali la “non-linear multi-dimensional scaling” (nMDS), una tecnica messa a 
punto per visualizzare graficamente le similitudini e le differenze tra biocenosi, rivelate in 
termini di abbondanze relative delle diverse specie; l’Analysis of Similarities (ANOSIM), 
uno strumento che permette di discriminare in maniera statistica le eventuali differenze 
espresse graficamente dalla nMDS; e l'analisi delle Similarity Percentages (SIMPER), che 
individua quali specie in particolare, tra le molte presenti, hanno importanza nel 
determinare le differenze dimostrate dall'ANOSIM (Clarke & Warwick, 2001). 

2.1.1 L’analisi sulle comunità 

Se si cumulano i dati ottenuti studiando la composizione delle comunità intertidali 
nel corso di tutto il progetto e si ordinano per mezzo di una MDS (Figura 4), si può notare 
chiaramente che tutti i siti di controllo sono riuniti a formare un gruppo ben definito, con le 
coppie della stessa zona quasi sovrapposte. A questo fanno eccezione i due controlli del 
litorale versiliese (Bocca di Magra e Marina di Massa), che si dispongono in vicinanza del 
sito impattato (Viareggio) e, comunque, nella parte del grafico occupata dai siti inquinati. 
Viceversa un sito considerato impattato, il porto di Portoferraio, si presenta inserito nel 
gruppo dei controlli, significando, quindi, una sostanziale buona qualità delle sue acque, 
nonostante la presenza di pressioni antropiche.  

Non esiste, nella Figura 4, un vero e proprio gruppo di siti impattati, essendo questi 
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distanti tra loro e non raggruppati in un’area definita, ma solo in una parte ampia del 
grafico. In realtà, questo risultato non è un insuccesso dell’analisi o del campionamento, 
ma è esattamente quanto ci si deve attendere studiando comunità biotiche che hanno subìto 
un impatto antropico. 

Infatti, un primo motivo della mancanza di tratti comuni tra i siti inquinati è che le 
cause di inquinamento potrebbero essere diverse e quindi agire in maniera differenziale 
sulla presenza o sulla salute di questa o quella popolazione di alghe e animali sessili. 
Inoltre, i recenti studi sulle comunità marine (Clarke & Warwick, 2001) mostrano come le 
comunità sottoposte a stress antropici siano più variabili di quelle che non hanno subito 
nessun impatto. Per quanto riguarda le comunità dei siti versiliesi, queste risultano 
sicuramente essere sotto forte stress antropico e ben lontane dallo stato di salute che 
contraddistingue le comunità degli altri siti di controllo. 

 

 

Figura 4 - Rappresentazione dell’MDS ottenuta ordinando le abbondanze relative delle specie 
campionate nell’arco di tutto il progetto e in tutte le zone oggetto dello studio. I siti 
impattati sono rappresentati con marcatori neri 

I singoli ordinamenti grafici, ancora ottenuti con l’MDS, dedicati alle quattro zone 
rafforzano questi risultati globali, mostrando come, ancora una volta con l’eccezione della 
Versilia, le comunità intertidali dei siti inquinati siano sempre ben distanti da quelle dei 
controlli scelti (Figura 5). Per quanto riguarda la Versilia, sono più visibili le differenze 
stagionali che quelle tra siti, anche se la più accurata ANOSIM distingue il sito di impatto, 
Viareggio porto, dai due controlli, dimostrando che comunque l’analisi sia molto potente 
nel determinare anche minime differenze nella composizione delle comunità campionate 
(Tabella 2).  
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Figura 5 - Rappresentazione dell’MDS ottenuta ordinando le abbondanze relative delle specie 
campionate nell’arco di tutto il progetto in Versilia (A), nella zona di Livorno (B), di 
Piombino (C) e dell’Argentario (D). I siti impattati sono rappresentati in nero. 

 

Tabella 2 - Differenze statistiche tra le biocenosi delle diverse zone campionate lungo l’intero arco 
del progetto, risultati dell’ANOSIM sulle zone geografiche. Sono mostrati il parametro 
statistico “R” e il suo livello di significatività “p” 

Località R p 
Versilia   

Bocca di Magra Marina di Massa 0.44 0.04 
Bocca di Magra Viareggio 0.55 0.02 
Marina di Massa Viareggio 0.47 0.02 

Livorno   
Calafuria Castiglioncello 0.17 0.76 
Calafuria Livorno porto 1 0.02 

Castiglioncello Livorno porto 1 0.02 
Piombino   

Cala Violina Piombino porticciolo 0.93 0.02 
Cala Violina Populonia 0.25 0.41 

Piombino porticciolo Populonia 0.83 0.02 
Argentario   

Porto S. Stefano Talamone 0.98 0.02 
Porto S. Stefano Villa Domizia 0.98 0.02 

Talamone Villa Domizia 0.04 0.32 
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Questo risultato permette di definire chiaramente le caratteristiche biotiche comuni 
alle coste rocciose toscane non inquinate, intese come frequenza delle varie specie e indice 
di biodiversità. Queste caratteristiche possono, senza dubbio, essere prese come pietra di 
paragone per determinare se e quando coste di questo tipo potrebbero subire un impatto 
antropico. 

A questo punto è importante chiederci quali popolazioni di alghe o invertebrati 
siano responsabili delle differenze tra il gruppo di controlli definito dall’ordinamento in 
Figura 4 ed il resto dei siti.  

Abbiamo quindi dimostrato come sia possibile dividere le varie coste rocciose 
toscane in zone pulite e zone inquinate solamente analizzando la presenza/assenza e la 
frequenza percentuale delle varie popolazioni di alghe ed invertebrati sessili e poco mobili 
che le colonizzano. 

Tabella 3 - Risultati ottenuti dall’analisi SIMPER sui dati cumulati 2000-2001 confrontando gli 
impatti contro tutti i controlli delle zone di Livorno, Piombino e Argentario ed Elba. Per 
ogni specie sono riportate: l’abbondanza media nei siti di controllo ed in quelli 
impattati; la singola percentuale di differenza tra controlli ed impattati spiegata (% 
singola) e quella cumulativa (% cumulata) 

 Impatto Controllo % % 
Specie  Abbondanza media Abbondanza media singola cumulata 
Padina pavonica  0,05 3,85 3,49 3,49 
Rivularia sp.  2,34 7,61 3,32 6,81 
Laurencia sp.  0,60 4,17 3,17 9,98 
Jania rubens  1,04 4,47 2,98 12,96 
Hildebrandia sp.  4,65 0,10 2,96 15,92 
Dyctiota sp.  0,23 3,17 2,88 18,80 
Lophosiphonia sp.  0,71 3,14 2,87 21,67 
Sphacelaria sp.  0,89 2,79 2,75 24,42 
Polysiphonia sp.  2,08 2,91 2,71 27,12 
Corallina sp.  9,24 2,39 2,64 29,77 
Verrucaria sp.  2,92 4,58 2,63 32,39 
Cystoseira sp.  0,03 1,78 2,51 34,90 
Ceramium sp.  3,58 2,3 2,22 37,13 
Herposiphonia sp.  1,21 2,05 2,21 39,33 
Acetabularia sp.  0,16 1,78 2,14 41,48 
Cianobacteria  18,93 7,34 2,05 43,53 
Ulva sp.  1,52 0,14 2,04 45,57 
Caulacantus sp.  2,49 0,15 1,95 47,52 
Gelidium sp.  7,06 3,74 1,94 49,47 

 

Sulla base dei dati raccolti nei due anni ed utilizzando il metodo della SIMPER 
(Clarke & Warwick, 2001), si è tentato di discriminare quali specie siano maggiormente 
presenti nei siti di controllo e la costanza o la variabilità della loro frequenza in questo 
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gruppo. Si è potuto, così, avanzare fondate ipotesi sul valore guida di alcuni taxa, 
soprattutto generi di alghe, che hanno dimostrato di poter ben discriminare tra i siti a forte 
e basso impatto: per il calcolo dell’indice (come vedremo in seguito) a tali taxa-guida è 
stato attribuito un punteggio direttamente proporzionale alla loro capacità di discriminare 
tra i due tipi di siti. 

I risultati della SIMPER (Tabella 3) mostrano come 18 generi di alghe, insieme ai 
cianobatteri, determinano circa il 50% della differenza tra controlli e siti impattati, in 
termini di frequenze di popolazioni. È evidente come un ben determinato insieme di alghe, 
soprattutto Padina pavonica, Rivularia sp., Laurencia sp., Jania rubens, Dyctiota sp. e 
Lophosiphonia sp., costituisca un vero e proprio carattere distintivo delle aree non 
inquinate, costituendo oltre un quinto della copertura totale di queste coste. Esistono, 
invece, altri generi algali (Hildebrandia, Corallina, Ceramium, Ulva, Caulacantus e 
Gelidium) ed i cianobatteri che, pur presenti in siti di controllo, si trovano nettamente 
meglio in ambienti inquinati, coprendo nel complesso mediamente oltre il 47% delle meno 
biodiverse (inquinate) coste toscane. 

Se la presenza o assenza di determinati taxa sembra ben correlabile con la qualità 
delle acque del tratto di costa considerato, è chiaro, d’altra parte, che un indice biotico non 
consentirà mai di risalire, secondo un rapporto semplice di causa-effetto, agli specifici 
fattori che hanno agito sull’ambiente. Si tratterà sempre e comunque di un metodo 
complementare rispetto alle tradizionali analisi chimiche e fisiche.  

Un indice del genere assumerà invece un ruolo centrale, in stretta analogia con 
l’IBE delle acque interne, nella definizione della qualità della comunità in funzione a sua 
volta di una possibile politica di protezione. 

3 DETERMINAZIONE DELL’INDICE RIBI 

Per giungere ad una formulazione di un indice che tenesse conto dei risultati 
acquisiti, abbiamo seguito la seguente procedura : 

A. per ogni sito, è stato attribuito un punteggio arbitrario relativo alla biodiversità: da 1 
(sito poco diverso) a 5 (sito molto diverso) basato sui valori mostrati in Tabella 4 e 
che abbiamo chiamato Diversity Index, DI. 

Tabella 4 – Valore del Diversity Index (DI), sulla base del numero medio di specie registrate 

Numero di specie Qualità corrispondente DI 
< 20 poco diverso 1 

20 – 25 scarsamente diverso 2 
25 – 30 mediamente diverso 3 
30 – 35 diverso 4 

> 35 molto diverso 5 

B. è stata messa a punto una lista di 19 taxa utili, denominati KT (Key taxa), tra quelli 
risultati più importanti nella definizione delle differenze fra siti impattati e controlli 
(tutti elencati in Tabella 3); 
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C. è stato attribuito un livello di importanza come bioindicatore ad ogni KT, utilizzando 
una scala a sei livelli, in base alla percentuale di differenza tra controlli e siti impattati 
spiegata dalla singola specie, come illustrata nella Tabella 3: la Tabella 5 mostra la 
scala così definita; 

Tabella 5 - Livelli di importanza come bioindicazione attribuiti ad ogni Key Taxa (KT)  

Livello % singola3 Abbondanza relativa 
3 > 3 maggiore nei controlli 
2 2,5 – 3 maggiore nei controlli 
1 < 2,5 maggiore nei controlli 
-1 < 2,5 maggiore negli impatti 
-2 2,5 – 3 maggiore negli impatti 
-3 > 3 maggiore negli impatti 

D. ad ogni sito è stato attribuito un indice tarato sulle frequenze relative delle KT e sulla 
loro importanza come bioindicatori (KTI, Key Taxa Index), calcolando la sommatoria 
delle frequenze relative di ogni KT moltiplicate per il loro livello d’importanza, 
attribuito come al punto C e sulla base della Tabella 3. 

A questo punto per ogni singolo sito abbiamo due indici diversi, basati sulla 
biodiversità (DI) e sulla frequenza relative delle specie più significative come bioindicatori 
(KTI). Questi indici risultano fortemente correlati l’uno all’altro (F = 30,29, gdl = 1, p < 
0,0001), come risulta anche dal Test di Regressione (Figura 6),  

 

Figura 6 - Relazione tra i valori di DI e KT. Sul grafico è indicata l’equazione della retta di 
regressione e il valore di R2 

La bontà di questa correlazione ci permette di affermare che la formulazione 
migliore di un singolo indice globale RIBI, che racchiuda in sé tutta la potenzialità 

                                                 
3 % singola = la percentuale di differenza tra controlli ed impattati spiegata dal singolo taxon 
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informativa dei singoli indici, possa essere espressa dalla semplice somma dei due 
(DI+KTI), trattati quindi allo stesso livello di importanza relativa (Tabella 6). 

Tabella 6 - Indice di diversità (DI), indice delle “specie chiave” (KTI), indice RIBI (come DI+KTI) 
ed indice H di Shannon-Wiener nei siti toscani campionati in ordine crescente di 
punteggio dell’indice RIBI 

Zona Tipo teorico sito  DI KTI RIBI H 
Livorno impattato Livorno porto  1 -0,74 0,26 2,37 
Argentario impattato Porto S.Stefano  1 -0,54 0,46 2,27 
Versilia impattato Porto di Viareggio  1 -0,37 0,63 2,40 
Versilia controllo Bocca di Magra  2 -0,45 1,55 2,51 
Versilia controllo Marina di Massa  2 -0,44 1,56 2,47 
Piombino impattato Piombino porticciolo  2 -0,25 1,75 2,59 
Argentario controllo Talamone  3 0,25 3,25 2,71 
Elba impattato Portoferraio  3 0,47 3,47 2,74 
Livorno controllo Calafuria  3 0,87 3,87 2,84 
Piombino controllo Cala Violina  3 0,94 3,94 2,89 
Elba controllo Enfola  3 1,04 4,04 2,78 
Elba controllo Nisporto  3 1,15 4,15 2,81 
Argentario controllo Villa Domizia  4 0,45 4,45 2,90 
Piombino controllo Populonia  4 0,81 4,81 2,95 
Livorno controllo Castiglioncello  4 1,03 5,03 2,89 

Inoltre, l’indice RIBI qui proposto dimostra di essere in straordinario accordo con 
l’indice di diversità di Shannon-Wiener (Figura 7), un indice che, a contrario del RIBI, non 
tiene conto del valore di indicatore di alcuni taxa-guida ma è comunque universalmente 
riconosciuto tra i più sensibili nel determinare la biodiversità delle comunità naturali. 

 

Figura 7 - Relazione tra i valori dell’indice RIBI e dell’indice di diversità H di Shannon-Wiener. 
Sul grafico è indicata l’equazione della retta di regressione e il valore di R2 
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3.1 CONCLUSIONI 

E’ importante premettere che l’analisi dei dati e lo sviluppo dell’indice RIBI sono 
da considerarsi in fieri e necessitano di maggiori approfondimenti sia dal punto di vista 
della metodologia statistica e di calcolo sia dal punto di vista dei dati sulle comunità. 
Infatti, due anni di campionamenti, se pur approfonditi e ripetuti, non sono sufficienti per 
descrivere appieno le possibili variazioni temporali delle popolazioni naturali, così come le 
zone considerate non possono essere esaustive delle coste rocciose mediterranee. 

Innanzitutto, bisogna sottolineare che i dati raccolti nell’ambito del monitoraggio 
marino costiero (D.Lgs 152/99) ed utilizzati per il piano sperimentale del progetto sono del 
tutto coerenti con i risultati espressi dall’indice RIBI.  

La distinzione tra aree di bassa ed elevata qualità, sulla base delle sole biocenosi, 
risulta possibile al di là di ogni dubbio ed è rimasta consistente lungo tutto l’arco del 
progetto.  

La distinzione tra controlli e sito inquinato in Versilia, che appariva meno netta nei 
dati del 2000, è stata determinata al termine del campionamento biennale. In realtà, questi 
siti di controllo sono sottoposti a forte pressione antropica e le differenze riscontrate 
potrebbero essere, quindi, dovute a diversi tipi di impatto e non ad una reale “salute” delle 
comunità di controllo, che infatti ben si discostano dai veri controlli selezionati nelle altre 
zone toscane. 

È stato evidenziato un nucleo ben determinato di siti relativamente poco inquinati, 
le cui comunità risultano estremamente simili fra loro e che possono essere usati come 
pietra di paragone nel caso di future valutazioni di impatti costieri su coste rocciose. La 
loro omogeneità e la netta distanza dai siti impattati appare confermata sia dal punto di 
vista delle abbondanze relative delle specie-chiave che dalla biodiversità complessiva, 
calcolata sia come numero puro di specie presenti che come indice di Shannon-Wiener.  

E’ stata individuata e confermata una lista ristretta di taxa che da soli discriminano 
in maniera ottimale i siti di alta da quelli di bassa qualità ambientale ed è stato elaborato, 
tra i tanti modelli possibili, un indice numerico che integra in maniera pesata le 
informazioni derivanti dalla presenza o dalla assenza dei taxa in questione. 

L’indice RIBI, così elaborato, ha dimostrato di essere in ottimo accordo con un 
indice ben affermato in ecologia quale quello di Shannon-Wiener, che, è importante 
notarlo, non si basa su tutte le informazioni integrate nel RIBI, ma tiene conto solamente 
della composizione in specie delle comunità. Questo fatto, però, non significa che il RIBI 
debba essere considerato un semplice “doppione”: il nuovo indice, infatti, non si basa solo 
sulla varietà e diversità delle comunità, ma sulla frequenza di specie che hanno dimostrato 
di essere indicatrici di salute della comunità stessa. 

Secondo l’indice proposto le acque di gran lunga più inquinate sono quelle dei porti 
di Livorno, di Viareggio e di Porto S. Stefano, tutte al di sotto del valore 1 (Tabella 6), e 
non c’è dubbio che questo dato, seppur non giunga come una novità, debba essere 
considerato come un buon punto di partenza. C’è poi un secondo gruppo di siti, con valori 
attorno al 1,5 che comprende gli altri siti versiliesi e le acque del porticciolo di Piombino, 
che si pone a metà strada tra i siti davvero molto inquinati e tutti gli altri, tutti che 
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totalizzano valori al di sopra del 3 o del 4. Questi gruppi, venutisi a creare a posteriori del 
calcolo, possono facilmente essere ridotti a classi, agevolando la comprensione del 
significato ambientale di questo indice. Una prima ipotesi in tal senso, ad esempio, 
potrebbe essere la suddivisione in 4 (o 5) classi secondo la seguente tabella: 

 
Classe Valore RIBI Significato 

A >4 Sito incontaminato: può essere utilizzato come riferimento per le 
caratteristiche naturali 

B 3-4 
2-3 

Sito leggermente alterato: eliminando le cause di contaminazione si 
possono avere riscontri di miglioramento 

C 1-2 Sito impattato: i danni procurati dalle pressioni antropiche possono 
essere rimediati solo nel medio periodo 

D <1 Sito fortemente impattato: probabilmente le alterazioni, dovute ad impatti 
prolungati nel tempo e di forte intensità, non sono più recuperabili 

 

Possiamo, quindi, seriamente ipotizzare che la valutazione delle biocenosi secondo 
le procedure messe a punto possa essere sufficientemente robusta, sia tecnicamente che 
statisticamente, da poter essere applicabile anche al di là della realtà toscana. 

 

3.2 BIBLIOGRAFIA  

Benedetti-Cecchi L. & Cinelli F. (1993) Early patterns of algae succession in a midlittoral 
community of the Mediterranean Sea: a multifactorial experiment. J. Exp. Mar. Biol. 
Ecol. 169, 15-31.  

Clarke K. R. & Warwick R. M. (2001) Change in marine communities: an approach to 
statistical analysis and interpretation, 2nd edition. Plymouth: PRIMER-E Ltd.  

Dall’Aglio M., Ferretti O., Manfredi Frattarelli F. & Niccolai I. (2001) The link between 
continental and marine geochemistry as shown by mercury and arsenic anomalies in 
sediments from Southern Tuscany and Tyrrenian Sea. In: Mediterranean ecosystems: 
structures and processes. Faranda F. M., Guglielmo, L. & Spezie (eds.) Springer-
Verlag Italia pp. 427-433.  

Depledge M. H., Forbes T. L. & Forbes V. E. (1993) Evaluation of cadmium, copper, zinc 
and iron concentrations and tissue distributions in the benthic crab, Dorippe granulata 
(De Haan, 1841) from Tolo Harbur, Hong Kong. Environ. Pollut. 81(1):15-19.  

Devescovi M. e Lucu C., (1995) Seasonal changes of the copper level in shore crabs Carcinus 
mediterraneus Mar. Ecol. Prog. Ser. 120(1-3): 169-174.  

Ghetti P. F. (1997) Manuale di applicazione dell’Indice Biotico Esteso (I.B.E.): i 
macroinvertebrati nel controllo della qualità degli ambienti di acque correnti. 
Provincia Autonoma di Trento – Agenzia Provinciale per la Protezione dell’Ambiente.  

Hawkins S. J., Proud S. V., Spence S. K. & Southward A. J. (1994) From the individual to the 
community and beyond: quality, stress indicators and key species in coastal ecosystems. 
In: Water quality and stress indicators in marine and freshwater ecosystems: linking 

 30



ALLEGATO 1: L’indice RIBI (Rocky Intertidal Biotic Index) 

levels of organisation (individuals, populations, communities. Sutcliffe D. W. (ed.) 
Freshwater Biological Association Ambleside, pp. 35-62.  

Jewett S. C. & Naidu A. S. (2000) Assessment of heavy metals in red King Crab following 
offshore placer gold mining. Mar. Pollut. Bull.40(6). 478-490. 

Leoni L., Sartori F., Damiani V., Ferretti O. & Viel M. (1991) Trace element distributions in 
surficial sediments of the northern Tyrrhenian Sea: contribution to heavy metal 
pollution assessment. Environ. Geol. Water Sci. 17: 103-116.  

Leoni L. & Sartori F. (1996) Heavy metals and arsenic in sediments from the continental shelf 
the Northern Tyrrhenian/Eastern Ligurian Seas. Mar. Environ. Res. 41: 73-98.  

Leoni L. & Sartori F. (1997) Heavy metals and arsenic distributions in sediments of the Elba- 
Argentario basin, southern Tuscany, Italy. Environ. Geol. 32: 83-92.  

Menconi M., Benedetti-Cecchi L. & Cinelli F. (1999) Spatial and temporal variability in the 
distribution of algae and invertebrates on rocky shores in the northwest Mediterranean. 
J. Exp. Mar. Biol. Ecol. 233: 1-23.  

Turoczy N. J., Mitchell B. D., Levings A. H. & Rajendram V. S. (2001) Cadmium, copper, 
mercury and zinc concentrations in tissues of the King Crab (Pseudocarcinus gigas) 
from southeast Australian waters. Environ Int. 27:327-334.  

Underwood A. J. (1992) Beyond BACI: the detection of environmental impacts on 
populations in the real, but variable, world. J. exp. mar. Biol. Ecol. 161: 145-178.  

Underwood A. J. (1996) Detection, interpretation, prediction and management of 
environmental disturbances: some roles for experimental marine ecology. J. exp. mar. 
Biol. Ecol. 200: 1-27.  

 31



AIM_T_RAP_03_15_def.doc 

ALLEGATO 2: L’INDICE DI QUALITÀ 
BATTERIOLOGICA (IQB) 

Per quel che riguarda la valutazione dello stato della risorsa marina costiera, è stato 
anche elaborato un indice di tipo indiretto: non misura direttamente il livello qualitativo, 
ma ne fornisce indirettamente un secondo grado di lettura, mirato alla individuazione degli 
effettivi livelli di stress a cui questa è sottoposta, permettendo anche una valutazione 
relativa alla serie storica. 

1 IL CONTROLLO DELLE ACQUE DI BALNEAZIONE 

Il controllo delle acque di balneazione è regolato essenzialmente dal DPR 470/82 (e 
successive modifiche apportate dalla L. 422/2000, dal D.L. 51/2003 e dalla L. 121/2003), 
che recepisce la direttiva europea 76/160/CEE e considera prevalentemente l’aspetto 
sanitario della questione, anche in considerazione del fatto che risente di un impostazione 
ormai molto datata. In conseguenza di ciò gli 11 parametri da ricercare nelle acque di 
balneazione, che sono tutte quelle dove la balneazione non è espressamente proibita (art. 
2), sono così suddivisi: 

- 4 parametri di natura microbiologica (coliformi totali, coliformi fecali, streptococchi 
fecali, salmonella), 

- 7 parametri di natura chimica-fisica (pH, ossigeno disciolto, colorazione, trasparenza, 
oli minerali, tensioattivi, fenoli). 

I prelievi vengono eseguiti ogni 15 giorni nel periodo compreso fra il 1° aprile e il 
30 settembre, e per ogni singolo punto di campionamento, i prelievi sono opportunamente 
distanziati durante il mese. 

Ciascun punto di campionamento risulta idoneo alla balneazione, durante la 
stagione estiva in corso, se tutti i parametri ricercati sono conformi ai valori previsti dal 
DPR 470/82; se anche un solo parametro risulta non conforme, il punto viene sottoposto a 
5 campionamenti suppletivi e, in caso di ulteriore non conformità di almeno 2 di essi, viene 
emessa ordinanza sindacale di temporanea non idoneità.  

Per la determinazione dell’idoneità all’inizio della stagione balneare, ci si riferisce 
alle analisi effettuate durante l’anno precedente: le acque sono considerate idonee alla 
balneazione quando hanno avuto il 90% dei campioni in cui tutti i parametri sono rientrati 
nei limiti di legge (per i microbiologici è sufficiente l’80%) e i casi di non conformità (per 
colorazione, pH, temperatura, fenoli, oli minerali e sostanze tensioattive) non hanno avuto 
valori superiori del 50% dei limiti (Tabella 7). 

Tutte le percentuali devono essere calcolate solo sul totale dei campioni “routinari” 
(che sono generalmente 12 a stagione per ogni punto di prelievo). 
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Il permanere dell’idoneità durante la stagione è garantito dalle condizioni di 
conformità verificate attraverso la continuazione del monitoraggio, mentre, nel caso il 
punto sia risultato non idoneo all’inizio della stagione, si potrà rimuovere il divieto 
temporaneo dopo la conformità di due campionamenti. 

Tabella 7 - Quadro riassuntivo dei parametri, dei limiti e dei criteri di determinazione 
dell’idoneità alla balneazione in base al DPR 470/82 ed alla L. 422/2000 

Limiti Parametro Unità 
Min Max 

% minima di 
conformità 

Scostamento ammesso 
dei valori non conformi. 

2.000 80%Coliformi totali ufc/100 ml - 4Se >10.000 95%
 

100 80%Coliformi fecali ufc /100 ml - 1Se >2.000 95%
 

Streptococchi fecali ufc /100 ml - 100 80%  
pH  6 9 90%  
Colorazione  0 90%
Trasparenza m 1 - 90% < 50%  < 0,5
Oli minerali mg/l  0,5 90% < 50%  <0,075
Sostanze tensioattive mg/l  0,5 90% < 50% < 0,075
Fenoli mg/l  0,05 90% < 50%  < 0,075
Ossigeno disciolto % saturazione 70 120 90%   

Dall’esame dei parametri appare già l’intendimento del legislatore, rivolto a 
elaborare un protocollo normativo teso alla tutela dei bagnanti. Se si considera, poi, che i 
prelievi devono essere effettuati in acque comprese entro fondali non superiori ai 120 cm 
di profondità, in caso di coste sabbiose, od entro 5 m dalla costa, nel caso di scogliere, e, 
comunque, in zone prevalentemente adibite alla pratica ricreativa, è chiaro come si vada in 
realtà a indagare un microecosistema costituito da acque prossime alla battigia, 
scarsamente influenzate dal regime delle correnti e dalle condizioni meteomarine 
selezionate in funzione del loro utilizzo. 

2 IDONEITÀ E QUALITÀ 

Come abbiamo visto in precedenza, quindi, l’idoneità alla balneazione, cioè la 
possibilità stabilita per legge di utilizzare la risorsa marina a fini ludico-ricreativi, è 
sostanzialmente diversa dalla qualità delle acque di balneazione: mentre la prima viene 
determinata da una particolare successione di condizioni, con un meccanismo normativo di 
non immediata e facile comprensione per i non addetti, la qualità è l’espressione diretta 
(eventualmente mediata dall’uso di indicatori) dei risultati analitici. Infatti, talvolta può 
accadere che i due significati non siano in accordo, cioè che un’acqua possa essere definita 
non balneabile anche se la sua condizione attuale lo consentirebbe o che, viceversa, sia 
considerata idonea nonostante una o più analisi siano non conformi ed in attesa di 
conferma da parte delle analisi supplementari. 

                                                 
4 modifiche introdotte dalla L. 422/2000 
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Da quanto premesso, emerge che se si vuol procedere verso un approccio più di 
tipo ambientale verso la gestione delle acque costiere e, in particolare, delle acque di 
balneazione, come suggerito nelle Comunicazioni della Commissione europea sulla 
revisione della direttiva per le acque di balneazione (COM(2000) 860 definitivo e 
COM(2002) 581 definitivo), bisogna cercare di utilizzare questo monitoraggio come 
strumento conoscitivo della qualità e degli eventuali fattori di pressione. In altre parole, per 
tentare di inserire a pieno titolo le acque di balneazione nel quadro, più generale, della 
tutela delle acque e del controllo ambientale, si deve poter valutare lo stato della risorsa 
(qualità), a prescindere dai limiti sanitari o, perlomeno, non basandosi esclusivamente su 
questi. 

In effetti, i parametri che influiscono maggiormente sia sull’idoneità che sulla 
qualità delle acque di balneazione sono quelli batteriologici, perché più direttamente legati 
alla contaminazione da parte di apporti terrigeni, non essendo normalmente presenti nelle 
acque marine. Infatti, se consideriamo il totale dei campioni raccolti lungo le coste italiane 
per il controllo delle acque di balneazione, possiamo osservare come mediamente, con 
qualche differenza tra le regioni, quasi il 90% risulti non conforme ai limiti di legge a 
causa di un superamento in almeno 1 dei parametri microbiologici (Figura 8).  
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Figura 8 – Campioni non conformi (%) per i parametri microbiologici sul totale di quelli 
analizzati per il controllo delle acque di balneazione nelle regioni costiere (anno 2001) 

In realtà, questi microrganismi non hanno una vera rilevanza di tipo sanitario (cioè 
non sono direttamente responsabili di patologie legate all’attività balneare), ma servono per 
valutare la potenziale pericolosità delle acque per la salute pubblica, in quanto legati alla 
presenza di contaminazione civile e fecale delle acque. Questi batteri, in sintesi, vengono 
ricercati per l’indicazione che forniscono sulla possibile presenza di altri organismi (batteri 
e virus) associati a questo tipo di inquinamento, veramente patogeni, ma impossibili da 
rilevare o da identificare in un monitoraggio routinario per l’estrema variabilità temporale 
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e spaziale. Con questo stesso significato, di indicatore ambientale, sono stati utilizzati i dati 
microbiologici per elaborare un indice che desse conto del livello di alterazione delle acque 
di balneazione e, quindi, delle acque costiere causata da immissioni di acque contaminate 
da scarichi civili. 

Se si utilizzassero i soli limiti normativi come criterio per definire la qualità delle 
acque di balneazione, in modo analogo alla determinazione dell’idoneità, avremo solo un 
aspetto di tipo sanitario e, nel caso specifico, la variazione potrebbe essere riferita solo ad 
un numero estremamente limitato di situazioni. Infatti, seppur la norma italiana (DPR 
470/82) abbia recepito la direttiva europea in modo assolutamente restrittivo, adottando, 
come livello minimo di protezione e prevenzione, limiti prossimi o uguali a quelli previsti 
come obiettivo ideale (valori “Guida”5), mentre nel resto della Comunità Europea sono in 
vigore quelli sensibilmente più elevati (valori “Imperativi”6), solo raramente si hanno 
campioni non conformi per i parametri microbiologici: meno del 5% dei campioni di acque 
marine nel 2001. 

Tra i parametri microbiologici, a loro volta, i Coliformi fecali e gli Streptococchi 
fecali sono responsabili di quasi il 90% dei casi di superamento e, in particolare, i 
Coliformi fecali da soli o insieme agli altri sono responsabili dell’82% del totale di “fuori 
norma” (FN) (Figura 9).  
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Figura 9 – percentuali di valori non conformi dei diversi parametri microbiologici nei campioni di 
acque marine non conformi del 2001 

Quindi, questi due parametri sono quelli che, dal punto di vista sanitario, sono più 
rilevanti, ma ciò significa anche che sono maggiormente influenzati dalle condizioni 
ambientali e possono essere scelti come indicatori privilegiati di contaminazione. 

                                                 
5 rispettivamente 2'000 UFC/100ml per Coliformi totali e 100 UFC/100ml per Coliformi fecali 
6 rispettivamente 10'000 UFC/100ml per Coliformi totali e 2'000 UFC/100ml per Coliformi fecali 
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3 L’INDICE DI QUALITÀ BATTERIOLOGICA (IQB) 

Per la realizzazione di un indice di qualità batteriologica, basato sui due principali 
indicatori di contaminazione fecale, Coliformi fecali e Streptococchi fecali, si è tenuto 
conto sia della frequenza con la quale compaiono nei campioni prelevati, sia delle quantità 
con le quali si presentano, sia della rispondenza ai limiti normativi (limiti del DPR 470/82 
e valori Guida e Imperativi della direttiva CEE/76/160).  

I due tipi di microrganismi (non sono entità tassonomicamente ben definite, ma 
gruppi eterogenei di batteri assimilati in base a caratteristiche fisiologiche e/o 
morfologiche) non hanno lo stesso significato, per quanto siano entrambi di provenienza 
dall’apparato intestinale: 

y i coliformi fecali sono più abbondanti in nell’intestino umano, hanno una minor 
resistenza nell’ambiente esterno ed una vita media in mare solo di qualche giorno, 
indicano, quindi, un inquinamento di origine fecale (reflui urbani) recente; 

y gli streptococchi prevalgono, invece, nell’intestino animale e sono più resistenti, con 
una vita media in mare di parecchi giorni, indicano, quindi, una contaminazione fecale 
di tipo più agro-zootecnico ed anche non recente. 

Queste considerazioni hanno portato a valutare in modo diverso ed integrato le 
informazioni derivanti dai due indicatori, per ottenere un valore aggiunto nell’elaborazione 
dell’indice complessivo. 

I criteri utilizzati per l’elaborazione dell’indice sono stati: 

y assenza di Coliformi fecali, considerando un valore sperimentale <5 UFC/100ml, in 
considerazione dei possibili diversi limiti di rilevabilità dei metodi; 

y presenza di Coliformi fecali al di sotto dei limiti di legge (DPR 470/82); 

y valori di Coliformi fecali compresi tra i limiti Guida ed Imperativi della direttiva 
76/160/CEE; 

y valori di Coliformi fecali superiori ai limiti Imperativi della direttiva 76/160/CEE; 

y assenza di Streptococchi fecali, considerando un valore sperimentale <5 UFC/100ml, in 
considerazione dei possibili diversi limiti di rilevabilità dei metodi; 

y presenza di Streptococchi fecali al di sotto dei limiti di legge (DPR 470/82) e 
contemporanea assenza di Coliformi fecali; 

y valori di Streptococchi fecali superiori ai limiti di legge (DPR 470/82). 

Tutti questi aspetti sono stati valutati in base alle frequenze di comparsa delle 
diverse concentrazioni, alle quali sono stati attribuiti diversi punteggi per i due parametri 
(Tabella 8), considerando le situazioni che segnalano una buona qualità delle acque 
(punteggi positivi) e quelle che, invece, evidenziano un grado di contaminazione, più o 
meno intensa (punteggi negativi). 

Una volta calcolata la percentuale di comparsa di ciascuno dei parametri, in base 
alle diverse caratteristiche considerate (assenza, abbondanza, fuori norma), i punteggi 
vanno sommati ed il totale darà luogo alla classe di valutazione (Tabella 9), in modo 
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analogo a quanto fatto per altri indici di qualità delle acque (per esempio il Livello di 
Inquinamento da Macronutrienti, LIM, per i corsi d’acqua).  

Tabella 8 – Attribuzione del punteggio per il calcolo dell’IQB alle diverse modalità di comparsa 
dei batteri fecali nei campioni delle acque di balneazione 

  UFC/100ml Presenza nei 
campioni routinari Punteggio

>95% 125 
71-95% 100 
50-70% 75 

Assenti <5 

<50% 50 
Presenti 5-100 0-100% 0 

1-5% -5 
6-25% -15 Fuori norma (> valore Guida CEE/76/160) 101-2000 
>25% -30 
1-5% -20 

C
ol

ifo
rm

i f
ec

al
i 

Fuori norma (> valore Imperativo CEE/76/160) >2000 
>5% -50 

0-25% 0 
26-50% 10 Assenti <5 
>50% 25 
1-25% -5 SOLO SE C. fecali sono assenti (<5) 5-100 
>25% -10 
1-25% -10 

St
re

pt
oc

oc
ch

i f
ec

al
i 

Fuori norma >100 
>25% -25 

 

Tabella 9 - Classificazione dell’IQB in base al punteggio totale attribuito, con possibile 
rappresentazione cromatica 

 Min Max Classe Giudizio 

120 150 1 Incontaminato 
90 119 2 Sufficiente 
60 89 3 Mediocre 
30 59 4 Contaminato 

Punteggio totale 

-65 29 5 Fortemente contaminato 

 

Questa elaborazione può essere fatta sia a livello di ogni singolo punto (poco 
significativa), sia a livello di zona balneare o costa comunale (da preferire), sia a livello 
provinciale (per necessità di sintesi). Anche dal punto di vista temporale, l’analisi può 
essere condotta ampliando o riducendo la scala (1 o più stagioni, alcuni mesi, ecc.) senza 
per questo perdere di significatività, ma solo variando le finalità e gli aspetti da 
considerare. 

La procedura per attribuire i punteggi è stata messa a punto in modo del tutto 
empirico, cercando di ottenere una distribuzione delle classi, in base alle possibili 
combinazioni teoriche dei punteggi, numericamente proiettata verso le situazioni più 
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critiche (Figura 10). Infatti, seppur molte delle combinazioni “peggiori” (con punteggi 
inferiori allo zero) sono del tutto ipotetiche, se riferite alla reale situazione delle nostre 
(toscane ed italiane) acque costiere, è comunque preferibile valutare in modo cautelativo le 
informazioni fornite dagli indicatori, sia dal punto di visto sanitario che ambientale. 

I fattori di contaminazione possono essere di diversa origine, intensità ed effetti e 
non sempre è possibile identificarli con sicurezza in base ai valori dei singoli indicatori 
microbiologici, ma quando segnalano una situazione problematica, questa deve essere 
valutata, comunque, come tale anche dall’indice complessivo.  

Questo fatto è ancor più evidente, se consideriamo che la presenza di batteri di 
provenienza fecale non segnala solo ed esclusivamente questo tipo di contaminazione, ma 
l’arrivo di acque dolci che veicolano carichi antropici in generale. Infatti, è probabile che, 
insieme ai reflui urbani e zootecnici, possano giungere in mare anche reflui di tipo più 
prettamente industriale e che, comunque, all’interno di questi i contaminanti fecali siano 
solo una delle componenti, non necessariamente la più importante o pericolosa per gli 
ecosistemi marini. 

D’altra parte, occorre che le situazioni definite naturali o incontaminate siano 
davvero esenti da qualsivoglia tipo di alterazione e, considerando che questi batteri sono 
estranei ai popolamenti marini, solo con livelli prossimi alla loro totale assenza o ad una 
comparsa del tutto sporadica possiamo essere certi di trovarci in queste condizioni. 
Naturalmente, questo tipo di selettività riduce di molto il numero di combinazioni possibile 
per le classi “migliori”, ma, come vedremo, nei dati sperimentali rappresentano una parte 
considerevole (talvolta preponderante) delle situazioni reali. 
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Figura 10 – Distribuzione numerica delle combinazioni possibili (teoriche) nelle varie classi di 
qualità dell’IQB, con indicati i punteggi minimi e massimi di ciascuna classe 
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Tutto questo lavoro di “calibratura” dei pesi è stato, infine, sottoposto a verifica con 
i dati sperimentali della Toscana nei diversi anni, per valutarne la congruenza con le 
situazione reali. Infatti, solo attraverso una conoscenza storica del territorio, delle 
situazioni critiche e delle pressioni, quale quella accumulata dai dipartimenti ARPAT (e 
prima dai PMP delle USL) nei molti anni di controllo delle acque di balneazione, si 
possono valutare correttamente le informazioni sintetiche di uno o pochi indicatori. Grazie 
a questo ulteriore approfondimento, si è potuto avere la certezza della bontà delle scelte 
operate o, eventualmente, procedere ad una correzione o riconsiderazione dei punteggi. 

Questi dati, che hanno una validità statistica, possono essere aggiornati e 
ulteriormente implementati anno dopo anno; si può mantenere costante il livello di 
valutazione della qualità nel tempo, ampliare il range qualitativo dell’indicatore (ad 
esempio aggiungere anche l’indicatore per la qualità dei parametri chimici) e calcolare 
l’indice anche rispetto ai singoli punti di campionamento o alle singole coste comunali e 
provinciali. 

Occorre, infine, puntualizzare IQB e balneabilità (soprattutto se calcolata come 
percentuale di punti idonei) hanno un significato diverso: da una parte l’idoneità alla 
balneazione è solo un giudizio emesso per salvaguardare un tipo specifico di utilizzo della 
risorsa marina ed una sua mancanza è l’effetto più evidente che una eventuale alterazione 
delle acque costiere apporta alle attività antropiche inerenti su essa (l’impatto, appunto), 
con una semplificazione di tipo dualistico antitetico (“nero o bianco”, “buono o cattivo”); 
dall’altra l’IQB rende conto di un fenomeno di contaminazione, da scarichi civili, delle 
acque marine che, senza dubbio, ne altera in tutto o in parte le caratteristiche naturali, sia 
chimiche che biologiche, ed è orientato verso una tutela della qualità complessiva degli 
ecosistemi più che allo sfruttamento della risorsa, con una interpretazione di tipo 
probabilistico. 

4 LA SITUAZIONE IN TOSCANA 

Dall’analisi a livello comunale per quanto riguarda la stagione 2002 (Figura 11) si 
vede chiaramente che l’IQB migliore si registra nei comuni della costa grossetana (classe 
I) e in alcuni della provincia di Livorno, in particolare dell’Arcipelago toscano, tutti 
compresi nelle prime 2 classi tranne Marciana Marina.  

Si deve, peraltro, riconoscere che, complessivamente la situazione regionale è più 
che soddisfacente, avendo solo 3 comuni in qualità “mediocre” (Carrara, Camaiore e 
Marciana Marina) e nessuno nelle classi peggiori. 
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Figura 11 - Indice di Qualità Batteriologica (classi) dei comuni toscani nel 2002 

Utilizzando, invece, il livello provinciale per dare un quadro sintetico della 
tendenza su scala temporale più ampia, dal 1990 al 2002 (Figura 12), si nota una forte 
variabilità interna, con oscillazioni da una stagione all’altra anche di due classi.  

Questo comportamento è particolarmente evidente per le province settentrionali, 
dove i cambiamenti più repentini si verificano nelle stesse stagioni e, in particolare, tra 
1996 e ‘97 e tra 2000 e 2001. In queste stesse province le caratteristiche delle acque di 
balneazione mostrano, in generale, una qualità inferiore a quelle meridionali, in alcuni casi 
al limite della classe peggiore: Massa Carrara è quella che sta complessivamente peggio, 
considerando l’intero periodo, ma mostra una certa tendenza al miglioramento, anche se 
con molte discontinuità; Pisa è quella che, nel tratto settentrionale, ha mostrato un cambio 
in positivo più netto, mentre Lucca sembra collocarsi nel mezzo, ma con un aumento di 
inquinamento nelle ultime stagioni. 
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Questi fatti, potrebbero star a significare che non in tutte le province sono stati fatti 
sufficienti progressi nel controllo degli scarichi e nel campo della depurazione, partendo da 
diverse situazioni ambientali (fiumi, ricambio idrico, batimetria) ed antropiche 
(popolazione, turismo, infrastrutture, ecc.), e che, in definitiva, vi è ancora una gestione 
non ottimale del ciclo integrato delle acque. Tali carenze vengono, probabilmente, messe 
in evidenza ed accentuate in stagioni caratterizzate da condizioni meteorologiche non 
consuete (precipitazioni, venti, ecc.). 
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Figura 12 – Indice di Qualità Batteriologica (IQB) delle acque di balneazione delle province toscane dal 
1990 al 2002  

Discorso diverso per la zona a Sud di Pisa e della costa insulare, dove sia le 
condizioni ambientali sicuramente migliori sia la minore pressione a cui sono 
complessivamente sottoposti questi litorali sia, forse, una maggior tutela della risorsa 
marina e balneare, dovuta alla forte importanza relativa del turismo sull’economia costiera 
in queste zone, hanno portato ad un livello di qualità più che soddisfacente in modo 
costante: 

- tutte le 3 zone sono allineate fin dall’inizio sui medesimi livelli di qualità sufficiente; 

- le oscillazioni sono di limitata entità e compensate nel corso della stagione successiva; 

- non si osservano tendenze a medio o lungo termine se non un miglioramento per la 
costa continentale della provincia di Grosseto. 

Come solo appunto a questa situazione è quella di non arrivare quasi mai ad una 
condizione ottimale di ambiente incontaminato (classe 1), nonostante le ottime premesse, 
come se vi fosse un certo appagamento di risultato e non si ritenesse premiante uno sforzo 
ulteriore. 
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ALLEGATO 3: POSIDONIA OCEANICA 

1 LA PIANTA 

Posidonia oceanica (Linnaeus) Delile è una delle poche fanerogame marine 
presenti nel Mediterraneo ed è endemica di questo bacino.  

Biocenosi climax (associazione biologica in equilibrio con i fattori ambientali) sui 
fondali mobili (fangosi e sabbiosi), la prateria di Posidonia oceanica forma, tra 0 e 40 
metri di profondità, una cintura discontinua che caratterizza il piano infralitorale.  

Le sue vaste praterie sommerse rappresentano l’ecosistema marino più produttivo 
del Mediterraneo ed occupano un’area compresa tra il 2 ed il 4% dell’intero bacino,. 

La struttura, di questa pianta superiore, comunemente chiamata “erba marina” per il 
suo aspetto, è organizzata in radici, rizoma e foglie. Il rizoma è un fusto modificato che 
produce nel suo lato ventrale le radici della pianta, mentre la parte più esterna va incontro 
ad un processo di lignificazione che lo preserva da fenomeni di degradazione.  

 

Figura 13 – rappresentazione schematica della struttura di Posidonia oceanica 

I rizomi presentano uno sviluppo sia orizzontale (rizomi plagiotropi ) che verticale 
(rizomi ortotropi). La prima forma di sviluppo consente di colonizzazione nuovi spazi, la 
seconda, invece, permette alla pianta di contrastare e sfruttare la sedimentazione del 
materiale particellato in sospensione. I rizomi strettamente intrecciati fra loro, insieme alle 
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radici e al sedimento formano una sorta di doppio fondale, alto anche diversi decimetri, che 
in certe zone da luogo a imponenti strutture a terrazzo molto compatte dette “matte”.  

All’apice di ogni rizoma si trova il cosiddetto “ciuffo” o “fascicolo fogliare”: un 
gruppo di foglie nastriformi, larghe sino ad un centimetro e lunghe anche più di un metro, 
il cui numero varia nel corso dell'anno da 5 a 8. Le foglie hanno il loro massimo sviluppo 
nel periodo primaverile-estivo, quelle esterne , più vecchie, in autunno si staccano in 
corrispondenza della ligula e la base rimane attaccata al rizoma prendendo il nome di 
“scaglia”, mentre all'interno del ciuffo crescono le foglie nuove.  

Le varie piante possono svilupparsi in un intreccio così inestricabile da sembrare un 
tutt’uno, in cui è difficile distinguere le singole unità (“stolonizzazione”). Questo 
particolare sviluppo rappresenta anche il meccanismo di riproduzione vegetativa della 
pianta. Insieme alla stolonizzazione, Posidonia oceanica presenta anche la riproduzione 
sessuata con produzione di fiori e frutti. I fiori sono ermafroditi con gli stami (la parte 
“maschile”), in cui è mantenuto il polline, che circondano i carpelli (la parte “femminile” 
del fiore), dove è contenuta la cellula uovo. I fiori sono raggruppati in infiorescenze di 
colore verde, portate da uno stelo inserito nel centro del ciuffo e avvolte, per l’intera 
lunghezza da due brattee floreali. 

I fiori di Posidonia oceanica compaiono verso settembre/ottobre nelle praterie 
superficiali (fino a circa 15 m di profondità) ed alcune settimane più tardi in quelle 
profonde (oltre i 15 m). In autunno inoltrato è possibile osservare nelle praterie superficiali 
i primi fiori fecondati e l’inizio dello sviluppo dei frutti, che raggiungono la loro 
maturazione nei mesi di marzo-aprile, mentre nelle praterie profonde lo stesso ciclo 
presenta un ritardo nel tempo di circa due mesi. 

Il frutto chiamato “oliva di mare”, per la forma ed il colore, è trasportato dalle 
correnti marine anche a grande distanza dalla pianta d’origine, per colonizzare nuovi spazi. 
Con l’apertura del pericarpo si libera il seme che cade sul fondo e se trova le condizioni 
favorevoli germina, sviluppando una nuova pianta . 

2 L’ACCRESCIMENTO 

I ciuffi di P. oceanica appaiono sotto un aspetto diverso a seconda del periodo 
dall’anno in cui si osservano.  

In estate sono caratterizzati da foglie lunghe e ricoperte da “epifiti”, organismi che 
si fissano alla pianta usandola come supporto e che le conferiscono una particolare nota 
cromatica bruna o rosata. Dopo le prime mareggiate autunnali, che provocano il distacco 
delle foglie più vecchie e più lunghe, i fasci di Posidonia appaiono più corti e 
riacquistano il loro colore verde brillante, data anche la minor massa di epifiti che li 
ricopre. L’altezza delle prateria va poi aumentando con l’avvicinarsi della stagione calda, 
fino a raggiungere il massimo sviluppo nel periodo primaverile ed estivo.  

La produzione di nuove foglie nel ciuffo è dunque continua, ma il loro tasso di 
accrescimento varia con la stagione: esso presenta un massimo in primavera ed un 
minimo nel periodo estivo. Pertanto le foglie si presentano con una lunghezza diversa a 
seconda del mese in cui compaiono. 
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Il lento ritmo di crescita osservato in estate è accompagnato da un più avanzato 
stato di senescenza delle foglie e coincide col massimo sviluppo degli epifiti. Il periodo 
di senescenza è visibile sia lungo l’asse fogliare che all’interno del ciuffo; le foglie più 
vecchie assumono, a partire dagli apici, una colorazione bruna che sta ad indicare la 
perdita delle capacità fotosintetiche  e l’inizio dei fenomeni degenerativi che 
culmineranno con la caduta delle foglie stesse. 

Particolare è l’accrescimento delle foglie che si origina da un meristema basale 
anziché apicale; tale adattamento permette la crescita della lamina fogliare anche quando 
l’apice, che ne diviene la parte più vecchia, va incontro per prima a fenomeni 
degenerativi.  

3 L’ECOSISTEMA POSIDONIA 

Il valore di Posidonia oceanica non è da individuare soltanto negli effetti prodotti 
dalla sua morfologia (azione frenante delle foglie, stabilizzazione e modellamento dei 
fondi mobili) e dalla sua fisiologia (produzione di ossigeno), ma anche nei numerosi 
organismi, sia vegetali che animali, che vivono associati alla prateria. Infatti, l’enorme 
quantità di sostanza organica prodotta da questa pianta (essudati, parti in decomposizione, 
ecc.) consente lo sviluppo di svariati popolamenti e l’instaurarsi di una complessa rete 
trofica, altamente efficiente e produttiva in grado di esportare energia anche verso altri 
sistemi. 

La prateria costituisce un importantissimo ecosistema che svolge un ruolo notevole 
nello scambio di sostanze nel mare, ma soprattutto offre uno spazio vitale, un riparo ed un 
nascondiglio a numerosi organismi contribuendo alla biodiversità del mondo sottomarino e 
alla conservazione dei suoi processi ecologici.  

Sulle foglie e sui rizomi vive un gran numero di epifiti (soprattutto alghe uni- e 
pluricellulari), che hanno a disposizione uno spazio enorme, se si considera che l'effettiva 
superficie delle foglie in 1 m2 di prateria si aggira tra i 20 ed i 50 m2. In mezzo alla 
prateria, poi, si trovano forme d’invertebrati dai più semplici (Spugne e Celenterati) a 
forme più complesse ed evolute come Crostacei, Molluschi, Echinodermi, Briozoi e 
Tunicati fino ad arrivare naturalmente a Vertebrati quali sono i Pesci.  

In queste zone vi è un altissima produzione d’ossigeno, grazie agli intensi processi 
fotosintetici svolti dalla Posidonia stessa e da tutte le altre componenti vegetali presenti 
(microfitobenthos e macroalghe). A questo corrisponde, naturalmente, un’alta produttività 
primaria, che innesca una delle più complesse e lunghe catene alimentari che si conoscano. 
Il ciclo può essere così schematicamente rappresentato: dal tessuto vegetale di Posidonia e 
dei suoi epifiti → erbivori o consumatori primari → predatori degli erbivori o consumatori 
secondari → predatori di rango e taglia superiore o consumatori terziari. 

Non meno importante è l’energia prodotta dalla catena del detrito: le foglie morte si 
staccano dalla piante e depositatesi sul fondo vengono ridotte in frammenti dall’azione del 
moto ondoso e degli organismi detritivori, che le usano come fonte di nutrimento. Inoltre, 
questo detrito è un substrato idoneo per essere ulteriormente degradato da funghi e batteri 
così da essere rimineralizzato e reso nuovamente disponibile all’interno della catena 
trofica. Queste fasi, però non avvengono tutte all’interno della prateria, ma coinvolgono 
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anche larghi tratti di mare aperto ed addirittura le spiagge costiere, ambienti nei quali viene 
così esportata una parte considerevole dell’energia prodotta dalla Posidonia. 

I principali effetti positivi, prodotti da una prateria di Posidonia possono, quindi, 
essere riassunti nei seguenti punti:  

- stabilizzazione del fondo marino attraverso l’apparato radicale;  

- riduzione dell’intensità dei moti ondosi con conseguente mantenimento dell’equilibrio 
delle coste;  

- elevata produzione d’ossigeno e di materia organica attraverso il processo fotosintetico;  

- fonte di cibo, diretto e indiretto, per numerosissimi organismi;  

- punto di partenza per complesse reti trofiche;  

- habitat di numerose specie di Pesci, Cefalopodi e Crostacei di pregiato interesse 
commerciale.  

Purtroppo, oggi la prateria è in regressione in moltissime zone del Mediterraneo, 
soprattutto nella fascia più superficiale della zona costiera, quella cioè maggiormente 
soggetta all’impatto antropico. Tra le cause di questa regressione un posto di rilievo 
occupa, sicuramente, la pesca a strascico, che danneggia la prateria, scalzando intere 
“matte” e mettendo a nudo il substrato. Questa situazione favorirà, a sua volta, la 
ricolonizzazione da parte di specie a crescita più rapida, come la Cymodocea o la Caulerpa. 
Un danno simile è anche causato dai frequenti ancoraggi in zone ad alta concentrazione di 
diportisti nautici.  

Di diversa origine, ma non meno dannoso, è l’alterazione dei processi di trasporto 
solido orizzontale, provocata da strutture a mare (dighe foranee, barriere artificiali, moli, 
ecc.), da una diversa composizione degli apporti fluviali o da scarichi diretti di una certa 
consistenza (urbani ed industriali). La modifica della sedimentazione può comportare un 
soffocamento meccanico delle piante ed una riduzione complessiva della trasparenza della 
colonna d’acqua, che ostacola i processi fotosintetici. 

Ultimamente, poi, l’integrità delle praterie è messa in pericolo anche dalla 
concorrenza con specie alloctone accidentalmente introdotte in Mediterraneo, qual’è il 
caso della Caulerpa taxifolia e C. mexicana, che sono piante di provenienza tropicale a 
crescita rapidissima e che tendono a soppiantare la Posidonia. Il “problema Caulerpa” è un 
problema delicato e di non facile risoluzione, ma, probabilmente, non avrebbe avuto questa 
diffusione, se già da prima la Posidonia non fosse stata messa in condizioni di “sofferenza” 
e regressione.  

4 LO STATO DELLE PRATERIE IN SICILIA 

In Sicilia le praterie di Posidonia oceanica si estendono in ampie zone, formando 
una densa cintura soprattutto lungo le coste occidentali e sud-orientali dell’isola in 
corrispondenza delle cuspidi calcaree del tratto trapanese e delle coste Iblee, e mostrano 
nel complesso una situazione di equilibrio, ad eccezione delle aree in prossimità di grosse 
concentrazioni urbane ed industriali. 
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Il progetto SINPOS, applicazione GIS sviluppata nell’ambito di un contratto 
assegnato dal Ministero dell’Ambiente ad un Raggruppamento Temporaneo di Imprese 
(RTI), ha realizzato una mappatura delle praterie di Posidonia oceanica, in scala 1:25.000 
per tutte le coste della Sicilia e delle isole minori e in scala 1:10.000 per le aree protette. 

Tale studio è stato effettuata mediante l’uso di rilievi acustici (Side Scan Sonar), 
mediante l'osservazione diretta con veicoli subacquei dotati di telecamere (ROV) e in 
immersione con prelievo di campioni finalizzati alla valutazione della qualità delle praterie 
studiate. Dalle indagine effettuate si è ricavato che le praterie di capo Passero e dell’Isola 
delle Correnti, nel settore sud-orientale della Sicilia, si presentano ben strutturate pur 
essendo notevolmente influenzate dall’idrodinamismo. Per contro le praterie di Salina 
(Isole Eolie), anche se generalmente in buono stato, mostrano già segni di regressione, in 
vicinanza dei principali centri abitatati, evidentemente legati alle attività portuali ed 
urbane. 

Lungo la costa orientale, in prossimità del petrolchimico di Augusta-Priolo, la 
prateria di Posidonia oceanica mostra segni evidenti di degrado, soprattutto nel Golfo di 
Augusta dove la pressione industriale da determinato danni, probabilmente irreversibili, 
alle comunità marine.  

Lungo le coste occidentale, a causa delle favorevoli condizioni ambientali e della 
ridotta incidenza antropica, si sviluppa una delle più stese e ben strutturate praterie di 
Posidonia oceanica nel Mediterraneo. In particolare nell’area compresa tra le Isole Egadi e 
Trapani si rilevano praterie molto dense, in equilibrio con i parametri climatici ed edifici 
(correnti e materiale organico in decomposizione). Sono però segnalate attività di pesca 
illegali (soprattutto strascico in zone non consentite) ed un rischio potenziale per 
l’ecosistema marino costiero è rappresentato dalle piattaforme petrolifere, installate 
recentemente in questa zona. 

Lungo la costa settentrionale le praterie di Posidonia oceanica mostrano, per 
contro, segni di regressione notevole che in alcuni casi sono, ormai, irreversibili. Nella baia 
di Carini (PA) si rileva una notevole regressione della prateria, causata soprattutto 
dall’impatto esercitato sull’ambiente marino costiero dal boom edilizio/turistico 
(costruzioni abusive, sversamento di materiali incoerenti e reflui non trattati, nautica da 
diporto), che si è verificato negli ultimi decenni. 

Nel Golfo di Palermo sono state evidenziate, in relazione ad impatti 
qualitativamente e quantitativamente differenziati, aree apparentemente in equilibrio ed 
altre pesantemente compromesse nelle quali Posidonia oceanica mostra irreversibili segni 
di degrado. In particolare, lungo la fascia costiera del settore occidentale del Golfo, si 
evidenziano valori di densità tali da indicare una prateria con una discreta vitalità; in queste 
aree i danni maggiori sono imputabili alla nautica da diporto ed alla pressione antropica 
che si realizza nei mesi estivi. 

Per contro, nel settore centro-orientale, la prateria è assente in ampie aree in 
prossimità della città di Palermo e, dove presente, è irrimediabilmente compromessa. Le 
cause del degrado sono soprattutto da individuare nelle opere di pianificazione del litorale, 
con conseguente discarica di materiali di risulta, e nello sversamento di reflui urbani non 
trattati. 
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5 STUDIO E MONITORAGGIO 

Le praterie di Posidonia oceanica rappresentano un bene inestimabile per l’intero 
bacino del Mediterraneo. Il deperimento e la scomparsa di queste cinture vegetali 
producono effetti destabilizzanti sull’equilibrio della fascia costiera con risvolti sia 
ecologici che economici non indifferenti. Da ciò la necessità di attivare programmi di 
monitoraggio che consentano un continuo studio delle praterie di Posidonia e una gestione 
corretta di tale risorsa. 

La Posidonia oceanica, per la sua sensibilità alle variazioni delle condizioni 
ambientali è, inoltre, considerata un buon indicatore biologico della qualità delle acque. 
Attraverso lo studio delle praterie è, infatti, possibile ottenere un quadro della situazione 
ecologica dell’area costiera.  

Lo studio delle variazioni spazio-temporali della struttura delle praterie permette di 
diagnosticarne le tendenze evolutive e di predirne eventuali cambiamenti futuri. A tale 
scopo è necessario sottoporre a sorveglianza siti prescelti, fissando punti di riferimento 
permanenti, sulla base dei quali seguire, nel tempo, la dinamica della prateria e 
contemporaneamente l’evoluzione della sua vitalità.  

Generalmente per avere un quadro esaustivo sulla vitalità e dinamica della prateria 
di Posidonia oceanica si effettuano le seguenti indagini in campo ed analisi di laboratorio: 

- individuazione e  monitoraggio del limite inferiore della prateria, attraverso la tecnica 
comunemente definita “balisage”; 

- conteggi di densità e stima del ricoprimento della prateria; 

- analisi fenologica; 

- analisi lepidocronologica. 

5.1  LIMITE INFERIORE   

Un importante descrittore fisiografico della prateria di Posidonia oceanica è la 
tipologia del limite inferiore. Essa è legata elle condizioni di equilibrio della prateria 
profonda con i due principali fattori che governano la sua distribuzione verticale: 
l’intensità della radiazione luminosa e la sedimentazione. L’analisi del limite inferiore 
consente ,pertanto, di individuare i principali fattori locali che controllano la distribuzione 
batimetrica della pianta. 

Secondo Meinesz & Laurent (1978), è possibile classificare il limite inferiore di 
una prateria di Posidonia oceanica in quattro diverse categorie (Figura 14): 

- limite progressivo, riconoscibile per la presenza di rizomi plagiotropi traccianti, 
disposti parallelamente ed orientati nel verso del pendio del fondo: indica che la 
riduzione dell’energia luminosa influenza lo sviluppo delle praterie in profondità;  

- limite netto, in corrispondenza del quale , in assenza di matte, la prateria cessa 
bruscamente: indica una predominanza dei fattore edafici (es. tipo di sedimento, natura 
del fondo etc.); limite erosivo, caratterizzato da un gradino di erosione della matte, più 
o meno vistoso: è condizionato dall’idrodinamismo di fondo. 
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- limite regressivo, caratterizzato dalla presenza di matte morta che testimonia una 
regressione della prateria: è legato all'aumento della torbidità del mezzo acquoso 
(Pergent et al., 1995). 

 

 

Figura 14 - Tipologia del limite inferiore della prateria di Posidonia oceanica: 1) limite 
progressivo; 2) limite netto; 3 ) limite erosivo; 4) limite regressivo (da: Meinesz e 
Laurent 1978, modificato da Boudouresque) 
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La posizione e lo stato del limite inferiore delle praterie di P. oceanica è descritta in 
più di 150 pubblicazioni scientifiche, che dimostrano come ci sia uno stretto legame tra la 
profondità del limite inferiore e la trasparenza del mezzo acquoso. 

E’ stato proposto, a tal fine, da Pergent et al. (1995) una scala di valutazione che 
permette di correlare la trasparenza dell’acqua con la posizione del limite inferiore (Tabella 
10). Essa si applica a tre limiti: progressivo, netto e regressivo; mentre non può essere 
applicata al limite erosivo perché questo è condizionato dalle correnti di fondo. 

Tabella 10 - Scala di valutazione della trasparenza dell’acqua in funzione della profondità media 
del limite inferiore (da Pergent et al., 1995) 

Profondità del limite inferiore(m) Trasparenza dell’acqua 

da 0 a -15 Acque a bassa trasparenza 

da -15 a -25 Acque poco trasparenti 

da -25 a -35 Acque trasparenti 

inferiore a -35 Acque ad elevata trasparenza 

E’ possibile seguire nel tempo la dinamica del limite inferiore della prateria, il 
quale, essendo ecologicamente più fragile rispetto a quello superiore, testimonia 
sinteticamente la dinamica dell’intera prateria. 

Per tali fini si utilizza come modello il protocollo adottato dal Reseau de 
Surveillance Posidonies (Bertrandy et al., 1986). Questo protocollo prevede l’uso di corpi 
morti (balises) da collocare sul fondo. 

In ciascun sito vengono installati 10 corpi morti, disposti a 5 metri di distanza l’uno 
dall’altro e a stretto contatto con il limite inferiore. A circa 1,5 metri da ciascun corpo 
morto, a valle rispetto al limite della prateria, viene installato un picchetto testimone che 
servirà da appoggio per le riprese fotografiche. .  

In ogni sito, in una banda di 10 metri di larghezza a monte del limite lungo la linea 
dei corpi morti, vengono rilevati i seguenti dati: 

- profondità; 

- tipo di limite (netto, progressivo, erosivo, regressivo); 

- verifica dello stato di continuità della prateria a monte del limite; 

- stima del ricoprimento della prateria; 

- stima della densità dei fasci fogliari; 

- portamento predominante dei rizomi (% rizomi plagiotropi); 

- stima della percentuale di scalzamento della prateria; 

- valutazione litologica della natura del fondale a valle dei corpi morti (roccia, ghiaia, 
sabbia, fango); 

- prelievo dei campioni di Posidonia oceanica per le analisi biologiche. 
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In corrispondenza di uno o due corpi morti si esegue poi il prelievo di sedimento 
per le analisi granulometriche. Su ciascun sito vengono compiute osservazioni annuali. 

Sulla scheda di campo vengono riportate le indicazioni relative allo stato del litorale 
prospiciente la prateria studiata (presenza di opere portuali, insediamenti urbani e/o 
agricoli, foci di fiumi, presenza di banquette ecc.). 

5.2 DENSITÀ E RICOPRIMENTO 

Uno dei principali descrittori sintetici dello stato di salute delle praterie è costituito 
dal parametro di macroripartizione densità, intesa come numero di fasci fogliari per m2.  

L'analisi dei dati pluriennali di densità di Posidonia oceanica permette di risalire, in 
maniera diretta, ai fenomeni evolutivi che governano la prateria. 

La densità della prateria varia sia in funzione della profondità che delle condizioni 
dell’ambiente (luce e tipo di substrato). 

La stima della densità si effettua mediante la conta diretta, in immersione, dei fasci 
fogliari con quadrati (40x40 cm); i risultati della conta si estrapolano al metro quadro e si 
mediano. Il numero di repliche proposto da Pergent et al. (1995) è di 10 (sono 5 quelli 
previsti da Giraud, 1977), corrispondenti ad una stima della densità media che 
nell’intervallo di confidenza deve essere inferiore al 20%. 

In immersione si effettua anche una valutazione percentuale della superficie del 
fondo marino ricoperta dalla prateria, come media dei valori attribuiti da due operatori 
distinti. La densità relativa viene stimata correggendo la densità assoluta, misurata nei 
quadrati, per il fattore percentuale di ricoprimento del substrato. 

A seconda del risultato, la prateria si può classificare seguendo lo schema proposto 
da Pergent et al. (1995), che, a differenza di quello proposto da Giraud (1997), tiene conto 
della variazione della densità della prateria lungo il gradiente batimetrico (Tabella 12 e 
Tabella 11).  

Secondo questa nuova tabella di classificazione della densità in funzione della 
profondità è possibile stabilire se la densità di una prateria, a profondità nota, è normale, 
sub-normale o anormale. 

Tabella 11 - Classificazione delle praterie di Posidonia oceanica in funzione della densità dei 
fascicoli fogliari.(da Giraud, 1997) 

Classe Numero fasci Stima di densità 
I Oltre 700 fasci/m2 Prateria molto densa 
II Da 400 a 700 fasci/m2 Prateria densa 
III Da 300 a 400 fasci/m2 Prateria rada 
IV Da 150 a 300 fasci/m2 Prateria molto rada 
V Da 50 a 150 fasci/m2 Semiprateria 
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Tabella 12 - Classificazione della densità delle praterie di P. oceanica in funzione della profondità. 
DA: densità anormale; DSI: densità sub-normale inferiore; DN: densità normale (in 
grigio); DSS: densità sub-normale superiore (da Pergent et al.,1995). 

P ro f D A   D S I  D N   D S S P ro f D A  D S I  D N   D S S
1    ←  8 2 2  ↔  9 3 4  ↔  1 1 5 8  →  2 1    ←  4 8  ↔  1 6 0  ↔  3 8 4  →  
2    ←  6 4 6  ↔  7 5 8  ↔  9 82  →  2 2    ←  3 7  ↔  1 4 9  ↔  3 7 3  →  
3    ←  5 4 3  ↔  6 5 5  ↔  8 79  →  2 3    ←  2 5  ↔  1 3 7  ↔  3 6 1  →  
4    ←  4 7 0  ↔  5 8 2  ↔  8 06  →  2 4    ←  1 4  ↔  1 2 6  ↔  3 5 0  →  
5    ←  4 1 3  ↔  5 2 5  ↔  7 49  →  2 5    ←  4  ↔  1 1 6  ↔  3 4 0  →  
6    ←  3 6 7  ↔  4 7 9  ↔  7 03  →  2 6    ↔  1 0 6  ↔  3 3 0  →  
7    ←  3 2 7  ↔  4 3 9  ↔  6 63  →  2 7    ↔  9 6  ↔  3 2 0  →  
8    ←  2 9 4  ↔  4 0 6  ↔  6 30  →  2 8    ↔  8 7  ↔  3 1 1  →  
9    ←  2 6 4  ↔  3 7 6  ↔  6 00  →  2 9      ←  7 8  ↔  3 0 2  →  

1 0    ←  2 3 7  ↔  3 4 9  ↔  5 73  →  3 0      ←  7 0  ↔  2 9 4  →  
1 1    ←  2 1 3  ↔  3 2 5  ↔  5 49  →  3 1      ←  6 1  ↔  2 8 5  →  
1 2    ←  1 9 1  ↔  3 0 3  ↔  5 27  →  3 2      ←  5 3  ↔  2 7 7  →  
1 3    ←  1 7 0  ↔  2 8 2  ↔  5 06  →  3 3      ←  4 6  ↔  2 7 0  →  
1 4    ←  1 5 1  ↔  2 6 3  ↔  4 87  →  3 4      ←  3 8  ↔  2 6 2  →  
1 5    ←  1 3 4  ↔  2 4 6  ↔  4 70  →  3 5      ←  3 1  ↔  2 5 5  →  
1 6    ←  1 1 7  ↔  2 2 9  ↔  4 53  →  3 6      ←  2 3  ↔  2 4 7  →  
1 7    ←  1 0 2  ↔  2 1 4  ↔  4 38  →  3 7      ←  1 6  ↔  2 4 0  →  
1 8    ←  88  ↔  2 0 0  ↔  4 24  →  3 8      ←  1 0  ↔  2 3 4  →  
1 9    ←  74  ↔  1 8 6  ↔  4 10  →  3 9      ←  3  ↔  2 2 7  →  
2 0    ←  61  ↔  1 7 3  ↔  3 97  →  4 0      ←   ↔  2 2 1  →   

 

5.3 FENOLOGIA  

Lo studio delle caratteristiche fenologiche (Giraud, 1977b; 1979) della pianta 
permette di calcolare un certo numero di parametri: il numero medio di foglie di un certo 
rango (adulte, intermedie e giovanili) per ciuffo, l’indice di area fogliare (L.A.I.), la % di 
tessuto bruno  il coefficiente “A”. Tali parametri permettono di descrivere lo stato di 
vitalità delle piante che costituiscono la prateria. 

In immersione vengono prelevati 14 fasci fogliari (di cui ne vengono analizzati 10) 
ad una distanza di circa 50-100 cm l’uno dall’altro, evitando i fasci dicotomici; i fasci 
vengono conservati in formalina al 4 %. 

In laboratorio ciascun fascio viene dissezionato seguendo l’ordine distico di 
inserzione. Le foglie vengono numerate dal centro del fascio verso l’esterno con 
numerazione progressiva e vengono separate in giovanili (le più interne, lunghe meno di 50 
mm), intermedie (lunghe più di 50 mm e senza ligula) ed adulte (le più esterne, provviste 
di ligula) (Giraud, 1997). 

Per ciascuna foglia giovanile vengono misurate: a) larghezza, misurata al punto 
medio della foglia; b) lunghezza, misurata dal punto d’inserzione della base sul rizoma 
all’apice del lembo. 
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Per ciascuna foglia intermedia vengono misurate: a) larghezza, misurata al punto 
medio della foglia; b) lunghezza totale, misurata dal punto d’inserzione della base sul 
rizoma all’apice del lembo; c) lunghezza del tessuto verde, misurata dalla base della 
concavità della ligula fino alla fine del tessuto verde; d) lunghezza del tessuto bruno, 
quando presente; e) lunghezza del tessuto bianco, quando presente; f) stato dell’apice. 

Per ciascuna foglia adulta vengono misurate le stesse grandezze viste per le foglie 
intermedie, con in più: a) lunghezza della base, misura che va dal punto d’inserzione sul 
rizoma al centro della concavità della ligula. 

Queste misure permettono la stima dei seguenti parametri fenologici relativi alle 
sole foglie adulte e intermedie. 

y Numero medio di foglie per ciuffo: si ricava dalle misurazioni dirette effettuate 
sull’apparato fogliare. 

y Indice fogliare (L.A.I.): superficie di lembo fogliare per fascio e per m2, considerando 
una sola faccia per convenzione secondo il seguente calcolo: 

L.A.I. adulte = lunghezza media adulte x larghezza media adulte x numero medio 
adulte 

L.A.I. interm. = lunghezza media interm. x larghezza media interm. x numero medio 
interm. 

L.A.I. totale = L.A.I. adulte + L.A.I. interm. 

L’indice fogliare per metro quadro si ottiene moltiplicando l’indice totale per il valore 
di densità media (fasci/m2). 

y Coefficiente “A”: percentuale di apici rotti sul numero totale di foglie. Questo 
parametro può essere usato come indice dell’impatto dell’ambiente naturale sulle foglie 
più lunghe; il risultato è funzione dello stress idrodinamico e del grazing a cui la pianta 
è sottoposta. Il calcolo per il parametro è il seguente: 

Coef. “A” adulte = numero adulte con apice eroso/numero totale adulte 

Coef. “A” interm. = numero interm. con apice eroso/numero totale interm. 

Coef. “A” totale = Coef. “A” adulte + Coef. “A” interm. 

5.4 LEPIDOCRONOLOGIA (PERGENT ET AL., 1982; PERGENT, 1987, PERGENT ET 
AL.1989 ) 

La produzione di una prateria può essere valutata in maniera indiretta, 
determinando l’età delle parti terminali dei rizomi. I punti di inserimento delle foglie sul 
rizoma, infatti, sono riconoscibili dalle scaglie che permangono sul rizoma dopo il distacco 
delle lamine fogliari più vecchie dalle proprie basi.  

È stato dimostrato che lo spessore delle scaglie procedendo lungo un rizoma, a 
partire dall’ultima foglia vivente, presenta variazioni cicliche con due inversioni annuali: 
uno spessore minimo (presente in tardo inverno o in primavera) e ed uno massimo in 
autunno; approssimativamente riconducibili al ciclo pluriennale di crescita della pianta. Il 
periodo compreso tra due spessori minimi consecutivi è chiamato "anno 
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lepidocronologico". Dall’esame dello spessore delle scaglie di Posidonia, è possibile 
stimare la biomassa prodotta, e quindi è possibile valutare la produzione di una prateria sia 
come misura integrata su un intervallo temporale standardizzato sia su base annuale. 

Una ricostruzione pluriennale di un numero significativo di rizomi ortotropi in una 
prateria può darci conto delle variazioni prodotte da stress ambientali a cui l’ecosistema è 
andato incontro nel corso degli anni. 

Le finalità di applicazione della lepidocronologia possono essere riassunte seguenti 
punti:  

− stimare il tasso di accrescimento e la produzione annuale dei rizomi; 

− valutare la produzione primaria negli anni, per una data stazione, al fine di 
costruire una serie cronologica; 

− creare un modello del ciclo di rinnovo delle foglie; 

− datare paleofioriture da resti di peduncoli fiorali inseriti tra le scaglie; 

− misurare la concentrazione negli anni dei metalli pesanti in tracce (cadmio, 
mercurio, nichel ecc.) sia nelle scaglie che nelle porzioni di rizoma. 

La presenza di correlazioni morfometriche tra la lunghezza della scaglia e la 
lunghezza totale della foglia permette di stimare la lunghezza media delle foglie che hanno 
vissuto in un dato ciclo annuale. Calcolando la retta di regressione tra la lunghezza della 
scaglia e la lunghezza totale della foglia adulta più vecchia con apice ancora integro si può 
stimare la lunghezza media delle foglie per anno e quindi la produzione fogliare di una 
prateria. 

La produzione primaria fogliare per fascio (P) viene calcolata con la seguente 
formula: 

P = N x L x D 

dove: 

N = numero medio di foglie per fascio e per anno, stimato mediante il calcolo della 
media del numero di scaglie presenti per ciclo annuale 

L = lunghezza media annuale delle foglie, stimata mediante la retta di regressione tra la 
lunghezza media della foglia più vecchia (con apice integro) e la lunghezza media 
della sua scaglia. Questo valore viene moltiplicato per il fattore di conversione (C = 
1.6) che tiene conto della profondità della prateria e permette di estrapolare il dato 
su scala annuale 

D = densità media annuale delle foglie più vecchie (mg/cm), corrispondente al rapporto 
del peso secco della foglia più vecchia per la sua lunghezza. 

La produzione fogliare è espressa in mg/fascio all’anno, moltiplicando poi questo 
valore per la densità media della prateria (numero fasci/m2) si ottiene la produzione 
espressa in mg/m2 all’anno. 

La produzione del rizoma, espressa in mg/fascio/anno, è data dalla media dei valori 
di produzione dei segmenti annuali di rizoma. 
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ALLEGATO 4: I BIOMARKERS 

1 DEFINIZIONE DI BIOMARKER 

Tra gli strumenti diagnostici, la bioindicazione è sicuramente uno tra quelli più 
validi, vi è da chiarire però cosa si intenda con il termine di “biomarker”. Tra le varie 
definizioni coniate può essere citata quella formulata dalla National Academy of Science 
(NRC, 1989) che descrive il biomarker “quella variazione, indotta da un contaminante, a 
livello delle componenti biochimiche o cellulari di un processo, di una struttura o di una 
funzione, che può essere misurata in un sistema biologico”  

E’ altrettanto interessante la più recente definizione di biomarker ecotossicologico 
coniata da Depledge (1994) che lo definisce come “quella variazione biochimica, 
cellulare, fisiologica o comportamentale, che può essere misurata in un tessuto, in un 
fluido biologico o a livello dell’intero organismo (individuo o popolazione), la quale 
fornisce l’evidenza di un’esposizione e/o un effetto ad uno o più composti inquinanti (e/o 
radiazioni).”  

Similmente Bianchi e Morri (2003) definiscono biomarker “una variazione indotta 
da un contaminante, al livello delle componenti biochimiche o cellulari di un processo, di 
una struttura o di una funzione, che può essere misurata in un sistema biologico. Il 
biomarker sta al bioindicatore come la risposta sta all’organismo”. 

Questo approccio metodologico pone alla base del suo essere il concetto di 
intercorrelabilità degli effetti di un inquinante ai vari livelli di complessità strutturale. 

L’obiettivo di tale monitoraggio ambientale è infatti quello di stimare (strumento 
“diagnostico”), prevedere (strumento “prognostico”) e, di conseguenza, evitare eventi 
inaccettabili a livello ecologico, come l’insuccesso riproduttivo o l’incremento della 
mortalità nell’ambito di una popolazione, attraverso l’utilizzo di ”segnali precoci” di 
esposizione o di effetto. 

In sintesi, l’utilizzo di biomarkers permette in primo luogo di “diagnosticare”, 
attraverso lo studio delle risposte immediate (induzione sistemi detossificanti, inibizioni, 
attività enzimatiche, formazione prodotti metabolici, alterazioni del DNA, ecc.) il tipo e/o i 
tipi di contaminanti ai quali l’organismo bioindicatore è sottoposto, i livelli “semi 
quantitativi” dell’esposizione, e successivamente, in funzione dell’intercorrelabilità degli 
effetti ai vari livelli di complessità strutturale, “pronosticare” e quindi prevedere il 
verificarsi di effetti negativi a lungo termine anche su scala ecologica. (Fossi, 2000). 

Con il termine biomarkers vanno quindi intese le risposte che un organismo, una 
popolazione, o una comunità naturale può generare, nei confronti di uno stress chimico 
ambientale. Ciascuna di queste rappresenta un segnale integrato del livello di 
contaminazione di una determinata area e, di conseguenza, costituisce un indicatore del 
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livello di rischio tossicologico a cui una determinata popolazione naturale può essere 
sottoposta.  

In questo sta anche la distinzione tra bioindicatore e biomarker: come 
precedentemente accennato, con il termine di “bioindicatore” un qualsiasi organismo 
(animale o vegetale) che può essere utilizzato come indicatore del livello di 
contaminazione di un determinato ambiente, si definisce come biomarker quella risposta o 
quelle risposte che un organismo bioindicatore manifesta verso agenti stressanti (chimici o 
fisici. ). Per lo svolgimento di una indagine scientifica tramite l’utilizzo di biomarkers è 
quindi di primaria importanza la scelta a monte di un valido organismo bioindicatore. 

I biomarkers, in generale possono essere suddivisi in due grandi categorie in 
funzione della loro specificità di risposta nei confronti degli agenti inquinanti in 
“biomarkers specifici” e “biomarkers generali” (Peakall & Shugart, 1993): 

- con il termine di biomarkers specifici possono essere intesi “ …quelle risposte 
molecolari e biochimiche che si manifestano in un organismo a seguito 
dell’esposizione ad una specifica classe di contaminanti ”; ad esempio, l’induzione 
delle metallotionine rappresenta un segnale specifico della presenza di metalli pesanti 
come Cd, Hg, Zn; 

- con il termine di biomarkers generali possono essere intesi “… quelle risposte 
dell’organismo a livello molecolare, cellulare e fisiologico, che non possono essere 
direttamente ricondotte ad una sola classe di contaminanti, ma che indicano lo stato 
generale di stress dell’organismo”; ad esempio, danni del DNA, del sistema 
immunitario, variazione dei caratteri somatici, ecc. 

2 LA SCELTA DELL’ORGANISMO BIOINDICATORE 

L’organismo scelto come riferimento sarà strettamente correlato al tipo di indagine 
scientifica che ci si propone di condurre, all’ambiente dove si va ad operare, e dai mezzi e 
strumenti che si hanno a disposizione. 

In linea generale gli organismi bioindicatori e bioaccumulatori debbono possedere 
alcune caratteristiche fondamentali (Fossi, 2000), quali: 

- Optimum ecologico ed ampia distribuzione nell’area di studio. 

- Facile identificazione sistematica. 

- Adeguate conoscenze sull’anatomia, fisiologia ed ecologia della specie. 

- Uniformità genetica e lungo ciclo vitale 

- Facile reperibilità stagionale 

- Home range ben identificato 

In uno studio ambientale è di primaria importanza l’identificazione del comparto 
ambientale dove maggiore è la compartimentazione o l’accumulo dei contaminanti. La 
scelta del bioindicatore dovrà tenere conto di tale aspetto: l’organismo scelto dovrà essere 
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quello che più di altri elegge la propria nicchia ecologia nel comparto ambientale dove 
massima è la probabilità di accumulo dell’inquinante. 

Un altro aspetto non trascurabile nella scelta del bioindicatore è la sua mobilità in 
quanto l’informazione che l’organismo ci può offrire è relativa all’area vitale dove 
l’organismo si muove e si alimenta; se l’organismo scelto come bioindicatore è sedentario 
o sessile fornirà una informazione di tipo puntiforme, se invece è in grado di muoversi 
entro una determinata area si avranno informazioni integrate sull’intera area vitale. Le 
specie bioindicatrici danno risposta agli stress ambientali in relazione all’estensione della 
loro nicchia spaziale e trofica.  

Va tuttavia tenuto presente che: 

- esistono differenti vie di assunzione dei composti inquinanti all’interno dell’organismo; 

- i contaminanti presentano una diversa biodisponibilità a seconda dei comparti 
ambientali in cui si trovano; 

- gli organismi sono generalmente esposti non ad un solo composto inquinante, ma ad 
una miscela di molti contaminanti; tali sostanze possono generare fra di loro diverse 
interazioni biochimiche e tossicologiche. 

- esiste un periodo di latenza molto lungo prima che si manifestino alterazioni a livello di 
popolazione e comunità. 

Vi sono poi a livello naturale dei fattori di disturbo che possono alterare, in una 
certa misura , il segnale fornito dai biomarkers. Ad esempio, certe reazioni 
multienzimatiche subiscono modificazioni in funzione dello stato ormonale, della età e del 
sesso dell’organismo (Fossi et al., 1990).  

E’ quindi evidente che la conoscenza dei cicli riproduttivi della specie 
bioindicatrice e delle sue caratteristiche fisiologiche permettono, con un adeguato 
programma di campionamento, di eliminare totalmente o in parte tali fattori di disturbo. 
Inoltre, la presenza in certi casi di un’elevata variabilità interindividuale nella risposta dei 
biomarkers verso uno stesso livello di esposizione, può rappresentare, se non correttamente 
interpretato, un fattore di disturbo nella comprensione dei dati statistici. (Fossi, 2000). 

3 APPLICAZIONI PRATICHE ED ESEMPI 

In questo capitolo vogliono essere brevemente inquadrate alcune situazioni 
“tipiche” entro le quali può trovare ragionevole applicazione l’utilizzo di biomarkers.  

In generale, come precedentemente accennato, il biomonitoraggio permette dunque 
di verificare se, in un dato ecosistema, sono stati indotti effetti avversi. Tuttavia, 
solitamente questa verifica non è sufficiente ad identificare la causa che ha determinato tali 
effetti. È, quindi, necessario procedere ad una lunga e laboriosa analisi chimica delle varie 
componenti, finalizzata ad individuare, tra i diversi inquinanti, che si ipotizza possano 
essere presenti, quale o quali possano essere responsabili dell’alterazione. 

Spesso, vengono così determinati numerosi composti organici ed inorganici e si 
cerca di stabilire una relazione di causa – effetto attraverso una analisi statistica 

 59



AIM_T_RAP_03_15_def.doc 

multivariata. Tuttavia, anche nel caso in cui venga effettivamente riscontrata una 
correlazione statisticamente significativa tra livello di inquinanti ed effetto osservato, 
questa non costituisce una prova, ma semplicemente suggerisce una ipotesi da verificare (è 
sempre possibile che la relazione osservata sia casuale, oppure dipendente da un fattore 
non riconosciuto che influenza contemporaneamente la distribuzione dell’inquinante e 
dell’effetto osservato). 

Inoltre, tenendo conto che l’effetto in natura può essere dovuto non solo ai prodotti 
chimici che si ritiene siano stati immessi nell’ambiente, ma anche ai loro eventuali prodotti 
di trasformazione, è possibile che l’analisi chimica non prenda in considerazione i reali 
agenti causali. 

Per ovviare a questo inconveniente, è stato suggerito di utilizzare una procedura di 
Identificazione della causa della tossicità, basata su tre diverse tappe: 

1 dopo aver determinata la presenza di tossicità in un campione, questo viene 
opportunamente manipolato per rimuovere alcune categorie di inquinanti. Ripetendo 
quindi il test di tossicità, il campione nel quale tale tossicità non si manifesta più indica il 
possibile tipo di agente causale (fase di caratterizzazione); 

2 l’analisi chimica mirata alla categoria di inquinanti rimossi consente poi di restringere il 
campo ad una serie di composti (fase di identificazione); 

3 al campione originale vengono aggiunte dosi crescenti del o dei composti identificati e i 
test di tossicità, ripetuti su questi campioni, dovrebbero indicare una relazione 
proporzionale di causa – effetto (fase di verifica). 

Naturalmente, anche così non è semplice raggiungere una conclusione definitiva, 
perché spesso la tossicità osservata è una funzione complessa di più agenti causali, e non di 
uno solo. Tali situazioni sono abbastanza comuni nel corso degli studi di casi reali a livello 
nazionale od internazionale. In ordine di complessità 

Un primo caso, tipico di paesi in via di sviluppo dove sono inesistenti o carenti le 
disposizioni di legge che regolano l’immissione di inquinanti in ambiente,è quello di un 
ecosistema che subisce l’azione di una miscela di inquinanti ignoti, provenienti da fonti di 
contaminazione non conosciute e delle quali si ignora la persistenza nel tempo. In un 
panorama simile l’applicazione di metodi di studio “classici” non trova le basi su cui poter 
lavorare. Tramite l’utilizzo mirato di biomarkers è invece possibile riuscire a definire, 
almeno in via generale se uno stress chimico sta gravando sull’ecosistema oggetto di 
studio, quali siano le classi molecolari responsabili del fenomeno e valutare, una volta 
definite delle comunità di riferimento per lo studio il danno potenziale o in essere causato 
dalla miscela di inquinanti. 

In altre situazioni il quadro può avere alcune variabili meglio definite, ad esempio 
si può sapere il numero e il tipo di inquinanti o quantomeno conoscere parte di essi così 
come possono essere note in toto o in parte l’origine o le fonti dell’inquinamento e la sua 
durata nel tempo. In questo caso possono essere identificati i comparti più soggetti al 
rischio di accumulo tramite modelli matematici revisionali e può essere definito, tramite 
analisi chimiche classiche il grado di bioaccumulo degli inquinanti ai diversi livelli della 
catena trofica. L’utilizzo di biomarkers può tuttavia fornire utili informazioni integrative 
sul danno potenziale causato sulle popolazioni o sulle comunità dalla miscela di inquinanti, 
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la stima del livello di esposizione agli inquinanti presenti che eccede la capacità di 
compensazione e riparo da essi degli organismi. 

Conseguentemente ai tipi di indagine sopra descritti l’utilizzo di biomarkers può 
essere ulteriormente applicato per indagini di dettaglio volte ad esempio ad identificare la o 
le specie che corrono i massimi rischi di disturbo in funzione della situazione ambientale in 
atto, come la presenza di una particolare miscela di inquinanti o dell’accumulo di essi a 
livello della nicchia ecologica all’interno della quale compiono il ciclo vitale gli organismi 
oggetto di studio. 

In generale un programma di studio basato sui biomarkers può essere riassunto in 
nove fasi rappresentate nello schema seguente: 

 
DEFINIZIONE DELL’AREA DI STUDIO  

SELEZIONE DI UN’AREA DI CONTROLLO 

È 

IDENTIFICAZIONE E SELEZIONE DEI SITI DI CAMPIONAMENTO  

È 
CARATTERIZZAZIONE AREA DI STUDIO E AREA DI 

CONTROLLO 

È 

SELEZIONE DEI BIOMARKERS 

È 

DISEGNO SPERIMENTALE  

È 
ANALISI DEI BIOMARKERS  

ANALISI CHIMICHE 

È 

ANALISI STATICA DEI RISULTATI 

È 

INTERPRETAZIONE DEI RISULTATI 

Figura 15: Principali fasi operative di un programma di monitoraggio ambientale basato 
sull’utilizzo dei biomarkers. 
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4 I PRINCIPALI BIOMARKERS 

I biomarkers, sono stati classificati da Hugget (1992), e Fossi (2000) in sette 
differenti categorie in funzione della loro diversa risposta in termini gerarchici e temporali. 

Tali categorie sono: 

1. Alterazioni del DNA 

2. Risposte di proteine 

3. Prodotti metabolici 

4. Variazioni del sistema immunitario 

5. Alterazioni istopatologiche 

6. Biomarker non specifici e fisiologici 

7. Biomarkers comportamentali 

Il segnale che si ricava, a seconda del livello strutturale interessato, è dato dalla 
diversa risposta temporale dell’organismo che, in linea generale, è precoce (ore o giorni) 
nel caso di risposte molecolari e “ritardata” (settimane, mesi, anni) nel caso delle risposte 
cellulari e fisiologiche.  

Esiste, quindi, una serie di fattori che devono essere presi in considerazione nello 
studio e nella classificazione dei biomarker quali: la classe di contaminanti responsabili 
della risposta biologica, il tempo di risposta dell’organismo, la sua applicazione come 
biomarkers di esposizione o di effetto ed infine il significato interpretativo del “segnale”.  

Nella tabella seguente, saranno descritti alcuni dei principali biomarkers utilizzati 
in programmi di monitoraggio seguendo la classificazione sopraindicata e riportando le 
loro caratteristiche. 
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Tabella 13 – i principali biomarkers utilizzati per il controllo ambientale  

Biomarker Descrizione Contaminanti Tipo risposta 

ALTERAZIONI DEL DNA  
Molti inquinanti ambientali causano danni sulla molecola del DNA, scatenando meccanismi di modificazione 
che si ripercuotono a cascata sul materiale genetico. Ognuna di queste modificazioni può essere utilizzata 
come biomarkers 

Addotti 

Certe molecole genotossiche si legano stabilmente 
al DNA formando degli addotti che rappresentano 
quindi l’avvenuta esposizione ad un inquinante è 
difficile invece stabilire correlazioni tra in numero di 
addotti e lo sviluppo di fenomeni di cancerogenesi. I 
metodi più sensibili per l’identificazione degli addotti 
sono quello radiochimico (32P-postlabeling) che 
utilizza per la separazione degli addotti 
cromatografia su strato sottile bidimensionale, e il 
metodo immunochimico (ELISA) che può identificare 
la presenza di addotti su 108 nucleotidi normali. 

IPA, Diossine Precoce 

Rotture doppia 
elica del DNA 

Può essere causata dalla formazione di addotti, le 
rotture sulla doppia elica possono essere valutate 
con metodi spettrofotofluorimetrico. 

IPA, Diossine Precoce 

Aberrazioni 
cromosomiche; 
mutazioni 

Sono considerati eventi irreversibili, modificazioni 
secondarie che si generano quando viene superata 
la capacità di riparo dell’organismo. Le aberrazioni 
cromosomiche sono valutate con test citologici come 
la determinazione di micronuclei, il test della cometa 
e l’analisi cromosomica. Le mutazioni con il metodo 
dell’attivazione dell’oncogene. 

IPA, Diossine Ritardata 

RISPOSTE DI PROTEINE 
Sono generate in un organismo a seguito dell’esposizione a composti inquinanti, caratterizzate dalla 
induzione o dalla attività di proteine funzionali. 

Monoossigenasi 
a funzione 
mista. 

Il sistema delle monoossigenasi a funzione mista è il 
principale sistema del mondo animale devoluto alla 
detossificazione di contaminanti ambientali di sintesi. 
Il nucleo funzionale del sistema è rappresentato da 
una emoproteina, il citocromo P450, che attraverso 
reazioni di ossidazione rende reattivi i composti 
xenobiotici liposolubili inserendo nella molecola 
gruppi funzionali come –OH, -SH, -COOH. Tale 
attivazione rende possibile l’attacco del tossico da 
parte di altri enzimi e la conseguente eliminazione 
della sostanza dall’organismo. L’induzione di tali 
enzimi rappresenta quindi la un segnale quali e 
quantitativo dell’avvenuta esposizione a sostanze 
tossiche xenobiotiche. Vi è poi una certa specificità 
degli enzimi per alcune sostanze la cui presenza in 
ambiente può essere asserita con precisione. 

Idrocarburi 
aromatici 
polialogenati, IPA, 
DDTs, Aldrin, 
blindano. 

Rapida 

Metallotionine 

Sono proteine citoplasmatiche a basso peso 
molecolare caratterizzate da una elevatissima 
affinità per i metalli ionici. Tali proteine si riscontrano 
in tutto il regno animale; la loro presenza è stata 
riscontrata anche nelle piante e negli organismi 
procarioti ed eucarioti. Tali proteine svolgono un 
ruolo decisivo nei processi di detossifcazione da 
metalli pesanti. 

Metalli pesanti Rapida 
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Biomarker Descrizione Contaminanti Tipo risposta 

Le esterasi 

Le esterasi, si suddividono in due classi 
fondamentali: le esterasi di tipo “A” responsabili della 
detossificazione dei composti organofosforici e le 
esterasi di tipo “B” che sono invece inibite da tali 
sostanze. Il biomarker è in questi casi rappresentato 
dalla inibizione delle esterasi, tipicamente quelle 
cerebrali (aceticolinesterasi) ed ematiche 
(carbossilesterasi, butirrilicolinesterasi), reazione 
specifica, segnale d’esposizione ed effetto alla 
presenza di insetticidi organofosforici e carbammati. 
Tali biomarkers possono essere misurati con tests 
enzimatici spettrofotometrici. 

Organofosforici,  
Carbammati 

Rapida. 

Proteine da 
stress 

Sono proteine “citosoliche” che aumentano 
marcatamente in presenza di stress di varia natura, 
ambientali, chimici, e fisiologici.  Vengono valutate 
con tecniche immunochimiche o elettroforetiche.  

Metalli pesanti, 
IPA,  
Idrocarburi 
aromatici 
polialogenati 

Rapida 

Stress 
ossidativo 

Le risposte di tipo ossidativo che possono essere 
utilizzate come biomarkers si suddividono 
fondamentalmente in due categorie: risposte di tipo 
adattativo (incremento attività di enzimi antiossidanti 
quali superossido dismutasi, catalasi, per ossidasi e 
glutatione riduttasi) e risposte di tipo tossicologico 
(ossidazione di proteine, lipidi, ed acidi nucleici). 

Stress di varia 
natura Rapida 

PRODOTTI METABOLICI  
Il metabolismo di alcuni composti biologici endogeni può essere alterato dalla presenza di inquinanti che 
provocano un accumulo anormale dei prodotti di sintesi intermedi. 

Porfirine  

Il metabolismo delle porfirine può essere alterato da 
determinati inquinanti provocando nell’organismo e 
in particolare nel fegato un accumulo anomalo di 
prodotti intermedi. Tra i vari intermedi metabolici 
possono essere ricordati protoporfirine, uroporfirine, 
coproporfirine. 

PCBs, 
Esaclorobenzene, 
metalli pesanti (Pb 
in particolare), -
Idrocarburi 
aromatici 
polialogenati.  

Media 

ALAD 

L’ALAD (Acido amminolevulonico deidratasi) è un 
importante enzima della sintesi dell’EME. La 
valutazione della inibizione della attività di questo 
enzima è stato ed è utilizzato come efficace segnale 
nei confronti degli inquinamenti da piombo. 
L’inibizione di tale enzima risulta rapidissima ma con 
recuperi alla normalità estremamente lunghi. L’ALAD 
è quindi uno dei biomarkers d’elezione nelle indagini 
legate alla contaminazione da piombo e metalli 
pesanti in genere. 

-Pb e metalli 
pesanti in genere, 
Idrocarburi 
aromatici 
polialogenati 

Rapida, 
Media 

ALTERAZIONI SISTEMA IMMUNITARIO  
Il sistema immunitario difende l’organismo da agenti patogeni; e può 
essere utilizzato come indicatore dello stato di salute di un organismo 
stressato da fattori ambientali. Tra i biomarkers immunologici 
maggiormente utilizzati possono essere ricordati: l’attività di fagocitosi 
dei macrofagi, la chemioluminescenza e l’attività citotossica dei 
leucociti. 

Metalli pesanti, 
Idrocarburi 
aromatici 
polialogenati, IPA 

Media 
Ritardata 
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Biomarker Descrizione Contaminanti Tipo risposta 

ALTERAZIONI ISTOPATOLOGICHE  
L’effetto tossico di molti inquinanti si traduce nel lungo periodo in 
alterazioni istopatologiche in organi bersaglio, e in particolare del 
fegato dove differenti tipi di alterazioni possono essere facilmente 
correlate alla presenza di contaminanti ambientali. Oltre al fegato, in 
particolare nei vertebrati, altri organi che possono essere oggetto di 
studio di biomarkers istopatologici possono essere: pelle, apparato 
muscolo-scheletrico, tratto gastrointestinali organi interni riproduttivi e 
nervosi. 

Stress di varia 
natura Ritardata 

BIOMARKERS FISIOLOGICI ED ASPECIFICI  
Sono utilizzati per indagini di laboratorio e monitoraggi ecotossicologici per evidenziare l’esposizione e 
l’effetto di composti inquinanti 
Risposte di tipo 
energetico 

Valutazione delle riserve energetiche dell’organismo: 
glicogeno lipidi e proteine Stress di varia natura Ritarda

ta 
Risposte di tipo 
endocrino 

Valutazioni condotte su corticosteroidi, 
catecolammine, ormoni steroidei, ormoni tiroidei. Stress di varia natura Ritarda

ta 

Biochimica del 
sangue 

Valutazioni condotte su: enzimi ematici, glucosio, 
lipidi, ioni 

Metalli pesanti, Idrocarburi 
aromatici polialogenati, 
IPA, Organofosforici 

Media 

Tassi di crescita Concentrazione di RNA, sintesi proteica Stress di varia natura Ritarda
ta 

BIOMARKERS COMPORTAMENTALI  
La possibilità di una relazione fra la variabilità di certe attività 
comportamentali (mobilità, tempo di incubazione, abitudini alimentari, 
aggressività, etc) e i livelli crescenti di esposizione a contaminanti 
ambientali è stata indagata tramite studi di laboratorio, ma per ora 
l’applicabilità a studi ambientali concreti presenta ancora notevoli 
difficoltà interpretative. 

Stress di varia natura Ritarda
ta 
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