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In una visione olistica, oltre ai fabbiso-
gni per i diversi usi antropici e alle even-
tuali restituzioni, la definizione del bilancio 
idrico a scala di bacino idrografico deve 
tener conto delle risorse necessarie per 
la conservazione degli ecosistemi ac-
quatici e di quelli a essi connessi. A par-
tire dall’inizio degli anni ‘2000, all’interno 
del bilancio idrico è prevista una com-
ponente di natura vincolistica, destinata 
alla tutela ambientale delle acque super-
ficiali, il Deflusso Minimo Vitale (DMV), 
ossia quella portata istantanea che deve 
essere mantenuta in tratti omogenei del 
corso d’acqua al fine di garantire la salva-
guardia delle sue caratteristiche fisiche, 
delle caratteristiche chimico-fisiche del-
le acque, nonché il mantenimento delle 
biocenosi tipiche delle condizioni naturali 
(D.M. 28/07/2004; D.Lgs. 152/2006). A 
seguito del recepimento  (WFD CIS, 2015) 
della Direttiva Quadro sulle Acque (Water 
Framework Directive - WFD, 2000/60/
CE), tale componente è in fase di ag-
giornamento con il passaggio dal DMV al 
Deflusso Ecologico (DE): con esso,  anzi-
ché garantire una portata istantanea mini-
ma a valle delle opere di derivazione e/o 
captazione, ci si orienta verso il manteni-
mento di un regime idrologico congruen-
te con gli obiettivi ambientali indicati dal-
la WFD così come definito dalla Direttiva 
Deflussi Ecologici del 2017 (DD 30/STA). Il 
DE prevede quindi che in ogni sezione di 
un corso d’acqua naturale la portata che 
transita abbia caratteristiche di naturalità, 
mantenendo valori non inferiori a quanto 
il fiume necessita per assicurare il buono 
stato ecologico. Si ha quindi il passaggio 
dal concetto di “soglia” a quello di “regi-
me” che deve tener conto dell’evoluzione 
naturale degli andamenti temporali delle 
portate dei corsi d’acqua.

La Direttiva Deflussi Ecologici si pone 
l’obiettivo di conseguire l’equilibrio tra tre 
elementi: il raggiungimento del buono 
stato ecologico dei corpi idrici, le richie-
ste per gli utilizzi idrici e la diminuzione 
di disponibilità di risorse idriche a causa 
degli effetti dei cambiamenti climatici. La 
tendenza in aumento delle temperature, 
la variazione del regime pluviometrico e il 
conseguente aumento di periodi prolun-
gati di siccità pongono l’urgenza di rie-
saminare e adattare gli strumenti attuativi 
finora vigenti per garantire la gestione in-
tegrata quali-quantitativa e il razionale uti-
lizzo delle risorse idriche.

Se da un lato il quadro normativo si sta 
evolvendo rapidamente e favorevolmen-
te, dall’altro va notato come l’applicazione 
dei DE su tutto il territorio nazionale sia 
purtroppo ancora lontana dal concretiz-
zarsi. In alcuni contesti italiani, soprattut-
to quelli interessati negli ultimi decenni 
da maggiore scarsità idrica, non si è mai 
giunti nemmeno al rilascio del DMV (Moc-
cia et al., 2020), che nella maggior parte 
dei casi viene calcolato su base idrologi-
ca come unico valore soglia equivalente 
al 10% della portata media annua natu-
rale o tuttalpiù come pochi valori soglia 
stagionali determinati in sperimentazioni 
volte ad adeguare i rilasci di DMV ai di-
versi utilizzi antropici dell’acqua nell’arco 
dell’anno (Quadroni et al., 2017; Salmaso 
et al., 2018a). Dove il DMV è regolarmente 
rilasciato si ricorre usualmente a deroghe 
durante periodi di siccità prolungata come 
quello verificatosi nel 2022. Tali deroghe 
hanno come obiettivo quello di consentire 
un uso sostenibile dell’acqua in situazioni 
di crisi idrica così da coniugare la tutela 
dell’ambiente con le esigenze antropiche 
(es. DGR Emilia-Romagna 802/2022, DGR 
Lombardia 6468/2022).  

12.1Introduzione
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superficiale che si verifica in condizioni 
di siccità. Tale stato, nella sua manifesta-
zione più estrema, è caratterizzato dalla 
presenza di sole forme di resistenza del-
la fauna acquatica e dalla colonizzazione 
dell’alveo fluviale da parte della flora e 
della fauna terrestre. Nel caso in cui tale 
stato perduri per molte settimane, si giun-
ge alla creazione di un ecosistema molto 
diverso dall’originale, con conseguenze 
difficilmente o non reversibili. Occorre 
dunque conservare l’integrità complessi-
va dei regimi idrologici e degli habitat che 
ne derivano al fine di evitare il passaggio 
verso gli stati estremi (non soltanto l’eda-
fico) nei corsi d’acqua perenni e di non al-
terarne la frequenza temporale e la durata 
in quelli intermittenti. Ciò al fine ultimo di 
tutelare la biodiversità e la funzionalità 
degli ecosistemi.

Per quanto riguarda i laghi, non si sono 
sviluppati al momento approcci analoghi 
che riguardino la tutela di tali ecosistemi 
rispetto alle criticità legate a prolunga-
ti eventi siccitosi. Tutto questo perché, 
come analizzato nei paragrafi successi-
vi (12.2.2 Effetti sulla biodiversità: laghi 
alpini e subalpini), i grandi laghi profon-
di subalpini o dell’Italia centrale risen-
tono per ora solo nella parte litorale dei 
cambiamenti climatici con aumenti di 
temperature e abbassamenti del livello 
delle acque. I piccoli laghi alpini, invece, 
insieme a quelli mediamente profondi o 
laminari alimentati anche da acque sot-
terranee sono quelli più colpiti da eventi 
siccitosi di lunga durata, con ripercus-
sioni notevoli sulla flora e sulla fauna che 
li abita, fino alla loro completa scomparsa 
(Salerno et al., 2014). Questi ecosistemi 
minori, tuttavia, sono spesso esclusi dai 
monitoraggi di routine, per cui tali cam-
biamenti risultano normalmente sotto-
stimati, nonostante il valore ecologico e 
naturalistico, nonché la capacità di gene-
rare servizi ecosistemici, siano di assolu-
ta rilevanza. Ovviamente gli impatti della 

siccità non si limitano ai soli ecosistemi 
fluviali o lacustri, ma si manifestano su 
una scala più ampia coinvolgendo anche 
gli altri ecosistemi a essi interconnessi. 
Pertanto, il monitoraggio e la valutazio-
ne di questi impatti dovrebbe inserirsi in 
un contesto normativo più ampio rispet-
to alla WFD, ovvero quello che regola la 
protezione dell’ambiente in generale. Va 
sottolineata in questo contesto la par-
ticolare fragilità delle cosiddette "zone 
umide", ovvero aree interne o costiere, 
generalmente ad acque ferme, dove si 
sviluppano ecosistemi e cenosi speci-
fiche e uniche di questi ambienti, la cui 
rilevanza è nota non solo per le comu-
nità acquatiche ma, ad esempio, anche 
per quelle ornitiche. Inoltre, queste aree 
sparse sul territorio fungono da stepping 
stones (aree di raccordo tra ambienti na-
turali, fondamentali per gli spostamenti 
migratori e la connessione fra le popo-
lazioni) della rete sovranazionale di con-
servazione e protezione ambientale. Un 
piano di monitoraggio soddisfacente in 
questo senso dovrebbe perlomeno par-
tire dalle aree protette dalla convenzione 
Ramsar (D.P.R. 448/1976) nonché dalle 
Direttive comunitarie Habitat (1992/43/
CEE) e Uccelli (2009/147/CE), gli stru-
menti cardine di Rete Natura 2000 in Eu-
ropa. Va sottolineato che la rete di aree 
protette da queste normative, per cui è 
previsto un monitoraggio periodico della 
qualità ecosistemica, copre sostanzial-
mente fiumi e laghi di maggiori dimensio-
ni, nonché numerose aree umide minori 
tanto costiere quanto interne. Purtroppo, 
molti piccoli corpi idrici sono esclusi dal-
le normative, sebbene spesso essi costi-
tuiscano in termini lineari la gran parte del 
reticolo idrografico, e questa svista mette 
a rischio questi ecosistemi unici e le spe-
cie lì presenti. Non dobbiamo poi dimen-
ticare anche altre direttive, quali la Di-
rettiva sull’Acqua potabile (2020/2184), 
la Direttiva sulle Acque di balneazione 
(2006/7/CE), la Direttiva Nitrati (91/676/

zioni in chiave di disponibilità idrica, così 
importanti in area mediterranea. In segui-
to all’assegnazione a una idro-ecoregio-
ne su base geografica, il primo fattore 
da considerare nell’attribuzione del tipo 
è la perennità del corpo idrico. Qualora 
quest’ultimo risultasse temporaneo, ne 
viene valutato il livello di persistenza (at-
tesa naturale), integrandolo infine con le 
caratteristiche morfologiche dell’alveo. È 
inoltre prevista la possibilità di un affina-
mento di terzo livello, volto a supportare 
approfondimenti effettuati a scala locale/
di bacino sulla base di informazioni di det-
taglio, per il quale è rimarcata l’importan-
za del regime idrologico, anche in chia-
ve sito-specifica. La definizione del DE 
può quindi utilmente essere innestata sul 
quadro tipologico esistente, avendo cura 
di considerare il continuum idrologico e 
di habitat che caratterizza gli ecosistemi 
fluviali. La struttura e la composizione 
delle comunità biologiche nei tratti tem-
poranei dei corsi d’acqua sono fortemen-
te dipendenti dai cambiamenti temporali 
degli habitat acquatici determinati dalle 
condizioni idrologiche. Nella valutazione 
dello stato ecologico, anche ai fini della 
gestione del bilancio idrico, è quindi cru-
ciale considerare il ruolo dell’habitat. Ad 
esempio, il regime idrologico dei fiumi 
temporanei può essere tradotto in una 
successione di diversi stati acquatici che 
riassumono gli stati transitori degli habitat 
che si possono verificare in un dato tratto 
e in un dato momento al variare delle con-
dizioni idrologiche; in una ben nota sche-
matizzazione del processo (Gallart et al., 
2012), sono descritti sei stati, a ognuno 
dei quali è associata la presenza di diver-
se e specifiche associazioni biologiche. 
Tra questi lo stato “iporreico” (il deflusso 
superficiale è completamente assente ma 
è presente il deflusso iporreico) e quel-
lo “edafico” (sono assenti sia il deflusso 
superficiale sia quello iporreico) posso-
no riassumersi in un unico stato definito 
dry, caratterizzato da assenza di deflusso 

La definizione dei DE deve necessaria-
mente tenere conto dei diversi contesti 
idro-geografici, climatici e socio-economi-
ci presenti sul territorio nazionale nonché 
degli scenari meteo-climatici previsti per i 
prossimi decenni. Nonostante l’incertezza 
nella modellazione degli scenari idro-cli-
matici, esiste un consenso generale sul 
previsto incremento dei periodi di siccità 
nell’Europa Centro-Meridionale (Amraoui 
et al., 2019; De Girolamo et al., 2017b; 
De Niel et al., 2019; Giuntoli et al., 2015). 
Come conseguenza principale si avrà una 
profonda modifica dei regimi idrologici con 
un aumento dei fiumi temporanei a disca-
pito di quelli perenni, esacerbata dal cre-
scente prelievo idrico per i diversi utilizzi 
antropici nel bacino mediterraneo (Piano 
et al., 2019; Skoulikidis et al., 2017). Que-
sto fenomeno, che in parte si sta già verifi-
cando, ha effetti dannosi sulla biodiversità 
e sulla funzionalità degli ecosistemi, in par-
ticolare di quelli alpini ma non solo. A diffe-
renza dei fiumi naturalmente intermittenti, 
dove le secche fanno parte del regime 
idrologico annuale, la sempre più frequen-
te e prolungata scarsità idrica nei fiumi pe-
renni, come quelli presenti nell’arco alpino 
e appenninico, rappresenta un fenomeno 
relativamente recente (ad eccezione dei 
tratti lasciati in secca da parte dell’uomo 
prima dell’introduzione del DMV) e, quin-
di, una minaccia maggiore per la conser-
vazione degli habitat ed ecosistemi a essi 
collegati (Doretto et al., 2020).

L’attuale modello di tipizzazione – svi-
luppato per sostenere l’impianto classifi-
catorio dello stato ecologico per la WFD 
– attraverso il quale i vari tratti omogenei 
dei corsi d’acqua italiani sono attribuiti 
a tipi fluviali discreti, contiene già infor-
mazioni connesse agli aspetti idrologici 
prevalenti (Buffagni et al., 2006, D.M. 131 
del 16.6.2008). L’evidenza dei cambia-
menti globali in corso, infatti, ha fatto sì 
che il modello tipologico proposto fosse 
già orientato a cogliere differenze e varia-

12.1
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CE) e la Direttiva sul Trattamento delle 
acque reflue urbane (91/271/CEE), che 
possono essere viste come pezzi di un 
puzzle più ampio che, quando applicate 
coerentemente, contribuiscono in modo 
sinergico a monitorare e sostenere la 
qualità delle risorse idriche, nella loro 
interezza, a beneficio sia dell’uomo che 
della biodiversità. 

Da un punto di vista ecosistemico, 
non si possono inoltre trascurare le ac-
que sotterranee, sia per loro valenza in-
trinseca, sia per il loro ruolo chiave per 
la fornitura di servizi ecosistemici. Le 
acque sotterranee rappresentano una 
parte vitale del ciclo globale dell’acqua, 
ospitano una biodiversità unica e for-
niscono servizi essenziali alle società. 
Nonostante siano la più grande risorsa di 
acqua dolce in forma liquida, in un pe-
riodo di esaurimento dovuto all’estrazio-
ne e all’inquinamento, gli ambienti delle 
acque sotterranee sono stati ripetuta-
mente trascurati nelle agende globali di 

conservazione della biodiversità (Saccò 
et al., 2024).  In Italia, il 79% dei cor-
pi idrici monitorati si trova in un buono 
stato quantitativo, mentre il 19% versa 
in uno stato quantitativo scarso e il 2% 
ha uno stato quantitativo non ancora 
determinato. Le principali pressioni che 
causano il mancato raggiungimento di un 
buono stato quantitativo in Italia sono l’e-
strazione di acqua sotterranea per l’ap-
provvigionamento idrico pubblico, l’agri-
coltura e l’industria (EEA, 2018). Questo 
è problematico, poiché i corpi idrici sot-
terranei in cattivo stato quantitativo influ-
iscono negativamente sullo stato eco-
logico delle acque superficiali e degli 
ecosistemi terrestri da essi dipendenti 
(groundwater-dependent ecosystems) 
(Venarsky et al., 2023). Uno scarso 
stato quantitativo ha effetti diretti sulla 
biodiversità sotterranea, che attualmen-
te conta oltre 25 000 specie di acque 
sotterranee dolci e salmastre. Gli effetti 
sulla biodiversità sono ancora però poco 
chiari e studiati (Nanni et al., 2023).

12.1

Nella Direttiva Quadro sulle Acque lo 
stato ecologico viene definito come un’e-
spressione della qualità della struttura e 
della funzionalità degli ecosistemi acqua-
tici ed è ormai ampiamente dimostrato 
come la biodiversità sia un fattore determi-
nante per la produttività e la stabilità degli 
ecosistemi (Tilman et al., 2014). Per quan-
to riguarda gli effetti specifici degli eventi 
siccitosi sulla biodiversità, essi possono 
esplicarsi su tutte le componenti e a tutti i 
livelli di complessità biologica, fino a inte-
ressare interi ecosistemi, con ripercussio-
ni anche a livello paesaggistico.

Gli aspetti più evidenti sono quelli legati 
ai sistemi lotici, ad acqua corrente, laddo-
ve la riduzione dei flussi naturali determina 
una serie di effetti negativi quali: 

• la riduzione dell’habitat disponibile, 
in funzione di velocità, profondità, sub-
strato, e in genere di tutti i parametri che 
definiscono la nicchia ecologica ottimale 
di ogni specie; 

• la compromissione delle fasi riprodut-
tive di molte specie, in particolare quelle 
a riproduzione estiva; 

• l’innalzamento della temperatura oltre 
i limiti fisiologici di tolleranza di molte spe-
cie, in particolare quelle di acque fredde, 
e la frequente diminuzione della concen-

trazione di ossigeno disciolto, che limita 
la presenza dei taxa più sensibili; 

• la diminuita diluzione dei carichi in-
quinanti, fino al caso non tanto raro di 
corsi d’acqua il cui intero deflusso risul-
terebbe supportato unicamente dalle ac-
que di scarico o di depurazione (si veda 
a tal proposito il box sull’evento siccitoso 
del 2022/2023 nel bacino del Po nel Ca-
pitolo 10).

Per quanto riguarda le specie ittiche, a 
livello globale numerosi sono gli studi che 
evidenziano come esse possano essere 
interessate da tutti gli aspetti sopra citati, 
con conseguenze in termini di declino di 
popolazione, sovraffollamento, isolamen-
to di popolazioni o spostamenti vero altre 
aree o bacini più idonei, qualora possibile 
(Matthews e Marsh-Matthews, 2003). In 
genere, il passaggio da regime permanen-
te a intermittente di un corso d’acqua può 
determinare conseguenze negative per la 
dinamica di popolazione delle specie itti-
che, dipendenti dal mantenimento di una 
minima continuità longitudinale. Infatti, la 
frammentazione, naturale o indotta dalle 
opere antropiche, può convertire i rifugi 
temporanei (pozze, aree ombreggiate, 
etc.) in trappole ecologiche (Schiavon et 
al., 2024). Sempre nel contesto naziona-

12.2 Impatti diretti e indiretti 
degli eventi siccitosi 
sulla biodiversità 
e funzionalità degli ecosistemi

12.2.1 Effetti sulla biodiversità: fiumi, torrenti e reticolo idrografico minore
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le, una recente analisi ha dimostrato come 
effetti legati al riscaldamento globale, 
verosimilmente associati alla siccità, ab-
biano determinato negli ultimi 20 anni la 
contrazione marcata della distribuzione 
di alcune specie ittiche predatrici legate 
ad acque fredde, come la trota marmorata 
(Salmo marmoratus), e favorito al con-
tempo la sostituzione di alcune specie 
chiave, in termini di biomassa, con altre, 
tra cui le specie non originarie dei bacini 
studiati (alloctone)(Stefani et al., 2020).

Per quanto riguarda la comunità ben-
tonica, mentre quella presente nei fiumi 
temporanei, tipici dell’area mediterranea, 
è adattata alla presenza di periodi di sic-
cità nell’arco dell’anno, quella dei corsi 
d’acqua perenni, come i torrenti alpini, 
è costituita da specie che, nella mag-
gior parte dei casi, non sono in grado di 
mettere in atto strategie per sopravvive-
re a tali periodi. Pertanto, il passaggio dei 
corsi d’acqua montani da sistemi peren-
ni a sistemi temporanei può comportare 
effetti dannosi a lungo termine sulla loro 
biodiversità (Durance e Ormerod, 2007; 
Pinna et al., 2016).  L’essiccamento, in-
fluenzando i tassi di mortalità, rappresen-
ta una pressione selettiva primaria sulle 
specie che compongono le comunità ac-

quatiche. Saranno favorite le specie che 
possono tollerare condizioni di siccità e/o 
sfavorite le specie prive di meccanismi di 
resistenza o resilienza a tale disturbo, in 
conformità con l’habitat templet theory 
(Southwood, 1977). Potrebbe verificarsi 
quindi una riduzione netta della biodiversi-
tà oppure una sostituzione di specie non 
adattate con specie adattate a far fronte 
a periodi siccitosi. Entrambi i fenomeni 
possono comportare un’omogeneizzazio-
ne biotica dei corsi d’acqua a causa del-
la perdita di specie rare e specializzate e 
dell’aumento di specie tolleranti. Tali alte-
razioni delle biocenosi fluviali potrebbero 
essere temporanee (settimane o mesi) 
o a lungo termine (Pastor et al., 2022), 
(drying memory, Datry et al., 2011). Uno 
studio recente in contesto alpino (Piano 
et al., 2019) ha evidenziato un’alterazione 
significativa delle comunità di macroinver-
tebrati bentonici, ma non di diatomee, in 
tratti torrentizi temporanei rispetto a tratti 
perenni: nei primi è stata rilevata una di-
versa composizione delle specie e bassi 
valori di diversità dovuti alla sostituzione 
di taxa monovoltini con respirazione ac-
quatica, che preferiscono acque oligotro-
fiche a corrente medio-veloce, con taxa 
plurivoltini con respirazione aerea, che 
preferiscono habitat lentici.

12.2.1
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La siccità del 2022-2023 nel bacino del fiume Po. 
Aspetti ecosistemici nel caso di studio del fiume Ticino 

Il fiume Ticino sublacuale è regolato da 
molteplici dighe e derivazioni per diversi 
utilizzi antropici, soprattutto legati all’agri-
coltura e alla produzione di energia idroe-
lettrica. In particolare, la Diga della Miorina 
regola i livelli del Lago Maggiore dal 1943 
mentre è presso la Diga del Panperduto 
che la maggior parte dell’acqua del fiume 
viene deviata dal 1884. La gestione dei 
livelli del lago è quindi strettamente con-
nessa con le esigenze antropiche a valle 
dello stesso, soprattutto con la necessi-
tà di acqua per l’irrigazione nel periodo 
estivo. Allo stesso tempo la regolazione 
dei livelli del lago deve tener conto anche 
delle esigenze ambientali dell’ecosistema 
fluviale, garantendo il rilascio del DE a val-
le di dighe e derivazioni. Siccome i valori 
di DMV nel fiume Ticino sono stati definiti 
a seguito di una sperimentazione in cui è 
stato verificato il raggiungimento del buo-
no stato ecologico del corso d’acqua ai 
sensi della WFD, finora non sono state ap-
plicate variazioni e quindi DMV e DE coin-
cidono. A valle della Diga del Panperduto il 

DMV/DE varia dal 6% all’11% della portata 
media annua naturale (24 m3/s da gennaio 
a maggio, 17 m3/s da giugno ad agosto e 
31 m3/s da settembre a dicembre). 

Il regime idrologico di questo fiume è 
tipicamente caratterizzato da due periodi 
di magra (estivo e invernale) e due periodi 
di morbida (primaverile e autunnale). Tut-
tavia, il 2022 è stato un anno straordinaria-
mente siccitoso con l’assenza di periodi 
di morbida e la deroga al DMV per tredici 
giorni durante il periodo estivo (da 17 a 14 
m3/s) (Fig. 12.1). 

La registrazione in continuo dei dati chi-
mico-fisici nell’ambito del Progetto INTER-
REG Italia-Svizzera Parchi Verbano Ticino 
(2019-2023), rilevati a partire da novembre 
2020 in tre stazioni del fiume Ticino (nei 
pressi della Diga della Miorina e del ponte 
di Oleggio e a Vigevano) ha permesso di ri-
levare valori massimi di temperatura pari a 
28-29 °C e valori minimi di concentrazione 
di ossigeno disciolto pari a 4-5 mg/L du-

rante l’estate 2022 (contro valori massi-
mi di temperatura pari a 24-25 °C e valori 
minimi di concentrazione di ossigeno di-
sciolto pari a 6-7 mg/L registrati nell’estate 
2021, anno idrologicamente abbondante) 
(Quadroni et al., 2022; Quadroni e Crosa, 
2023). La durata prolungata di portate bas-
se ha comportato anche aumenti dei valori 
di conducibilità specifica, misura indiretta 
di inquinamento delle acque, che ha rag-
giunto valori massimi superiori a 200-300 
µS/cm. I valori di questi tre parametri sono 
vicini ai limiti di tolleranza di molte specie 
acquatiche e la loro lettura combinata rap-
presenta un campanello d’allarme che indi-
ca di porre particolare attenzione a possibili 
effetti avversi di periodi prolungati di sicci-
tà, in grado di determinare una riduzione 
della capacità di autodepurazione del fiu-
me, con una conseguente compromissio-
ne della funzionalità dell’intero ecosistema.

L’indagine inerente a possibili cambia-
menti nella struttura della comunità di ma-
croinvertebrati bentonici associati a varia-
zioni di portata ha rilevato nei due tratti di 
fiume Ticino indagati (Somma Lombardo e 
Oleggio) la presenza di una comunità abba-
stanza stabile, che si è adattata nel corso 
dei decenni a un ambiente lotico regolato. 
Seppur la comunità macrobentonica del 
Ticino si sia mostrata resistente e/o resi-
liente, alcune variazioni nella sua compo-
sizione registrate durante l’estate 2022, 
come l’aumento della densità dei molluschi 
(soprattutto di quelli alloctoni) e la riduzio-
ne della densità degli insetti appartenenti 
all’ordine degli Efemerotteri, rappresentano 
ulteriori campanelli d’allarme di un cambia-

mento che, se protratto per un periodo di 
tempo troppo lungo, potrebbe non essere 
più reversibile. In questi casi, rilasci di por-
tate più elevate del DMV/DE che vanno a 
interrompere temporaneamente i periodi di 
magra prolungati potrebbero determinare 
un aumento della ricchezza, della diversità 
e della qualità complessiva dell’ecosistema 
fluviale.  

Un altro esempio riguarda i fontanili, 
piccoli corpi idrici semi-naturali alimen-
tati dalle acque sotterranee (groundwa-
ter-dependent ecosystems) molto diffusi 
nella Pianura Padana e inclusi nella Diret-
tiva Habitat per la presenza di habitat e di 
specie animali di interesse comunitario. I 
lunghi periodi di siccità hanno causato ab-
bassamenti importanti della falda e il con-
seguente prosciugamento di molti fonta-
nili nel periodo invernale. In primavera con 
l’apertura della stagione irrigua si assiste al 
rapido rialzo della falda e al ritorno dell’ac-
qua nei fontanili. La tecnica di irrigazione 
per scorrimento e la perdita di acqua dai 
canali irrigui non impermeabilizzati favori-
sce la ripresa della funzionalità ecologica 
dei fontanili. In questo caso aumentare 
l’efficienza e la sostenibilità delle tecni-
che di irrigazione potrebbe avere nell’im-
mediato effetti negativi sulla biodiversità 
e sul mantenimento di questi preziosi 
ecosistemi, unici nella Pianura Padana. 
Sono pertanto auspicabili delle misure di 
accompagnamento a questa necessaria 
transizione, come ad esempio l’irrigazione 
invernale e il recupero di tecniche colturali 
abbandonate come le marcite.   

Figura 12.1
Fiume Ticino a Somma 
Lombardo (sinistra) e 
Oleggio (destra) nell’e-
state 2022. Oltre alla 
riduzione dell’habitat 
disponibile per gli orga-
nismi acquatici, è evi-
dente la colonizzazione 
di buona parte dell’alveo 
fluviale da parte della ve-
getazione. 
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12.2.2 Effetti sulla biodiversità: laghi alpini e subalpini

Il ruolo dei laghi d’alta quota come ri-
sorsa idrica rende necessaria l’adozione 
di un particolare regime di gestione, non 
essendo attualmente tutelati da program-
mi di monitoraggio di lungo termine o di-
rettive o altre forme legislative, in quanto 
sistemi acquatici di piccole dimensioni. 
Ricordiamo infatti che le risorse idriche 
delle Alpi sono “memorizzate” in ghiac-
ciai, laghi e acque sotterranee e che tutti i 
grandi fiumi hanno le loro sorgenti in mon-
tagna. I laghi d’alta quota, pur essendo 
collocati in aree remote, non interessate 
da disturbo antropico diretto, sono colpiti 
da impatti antropici indiretti, fra cui il cam-
biamento del clima. È stato ad esempio 
dimostrato che i cambiamenti del regime 
idrologico possono causare diminuzione 
delle superfici dei laghi o innalzamento 
della loro quota media come conseguen-
za del ritiro dei ghiacciai (Salerno et al., 
2014). Sulle Alpi è stato evidenziato (Auer 
et al., 2007) negli ultimi 250 anni un au-
mento di temperatura di 1.2 °C nel XX se-
colo, con due picchi, uno intorno agli anni 
’50 e l’altro a partire dagli anni ‘70 del se-
colo scorso e tuttora in corso. Inoltre, si è 
osservata una lieve tendenza all’aumento 
delle precipitazioni nella regione a nord 
delle Alpi e una diminuzione nella regione 
a sud. I modelli climatici regionali preve-
dono per il futuro un continuo aumento 
delle temperature per le Alpi fino alla fine 
del XXI secolo, incrementi compresi tra + 
2.6 e + 3.9 °C, con un’accelerazione nella 
seconda metà del secolo (Sherwood et 
al. 2020). I cambiamenti nelle precipita-
zioni sono, invece, più moderati in termini 
di totale annuo, ma mostrano significati-
ve variazioni stagionali, soprattutto una 
diminuzione delle precipitazioni estive 
accompagnate, nella maggior parte delle 
regioni, da un incremento in primavera e 
in inverno (Kotlarski et al., 2023). 

Tali modifiche, alcune sostanziali, al-
tre meno, inducono a loro volta effetti 
sulla fauna e sulla flora che abita questi 
ambienti, le cui reti alimentari sono alta-
mente semplificate e dipendenti prima-
riamente dalle acque di disgelo glaciale 
o nivale (Boggero et al., 2019; Tiberti et 
al., 2020). La sostituzione delle specie 
stenoterme fredde con specie tipiche di 
quote più basse, l’alterazione sostanziale 
dell’intera rete trofica, con effetti anche 
sulla produttività e trasparenza delle ac-
que, sono fra gli effetti più ricorrenti. In 
futuro, gli sforzi per preservare la natura 
incontaminata di questi remoti laghi al-
pini dovrebbero essere intensificati non 
solo e soprattutto per la conservazione 
di questi ambienti come risorsa d’acqua, 
ma anche perché si prevede un aumento 
dell’uso ricreativo di questi laghi durante 
le ondate di caldo estivo come già acca-
duto nel 2022 e nel 2023.

Gli effetti del cambiamento climatico 
sui grandi laghi subalpini si esplicano pri-
mariamente nell’aumento delle tempera-
ture, ma sono state descritte anche con-
seguenze legate all’abbassamento del 
livello delle acque. Coerentemente con 
le previsioni sull’andamento del riscalda-
mento globale (IPCC, 2023), le indagini 
più recenti nella regione subalpina me-
ridionale hanno confermato la tendenza 
dei grandi laghi al riscaldamento (O’Reilly 
et al., 2015; Pareeth et al., 2017; Salmaso 
et al., 2018b). Nei laghi profondi, l’aumen-
to della temperatura dell’acqua e l’inten-
sificazione della stratificazione termica 
provocano una riduzione dell’intensità 
dei processi di mescolamento profon-
do verticale invernale e primaverile, con 
conseguenze sull’ossigenazione delle 
acque profonde, sulla disponibilità dei 
nutrienti e, in ultima analisi, sull’aumento 

di fioriture algali di specie (Planktothrix 
rubescens, Anabaena flos-aquae e Mi-
crocystis aeruginosa) il cui metabolismo 
genera tossine e composti odorosi, con 
conseguenze negative sul turismo e sul-
la pesca professionale, dovuto allo sca-
dimento organolettico delle specie itti-
che planctofaghe. Alcuni studi, condotti 
sulle rive del Lago Maggiore (Boggero 
et al., 2022), hanno evidenziato come 
l’innalzamento delle temperature lungo 
le rive, aggravato dall’intensificarsi degli 
abbassamenti di livello a seguito dell’a-
cuirsi dei fenomeni siccitosi, comportino 
un radicale rivoluzionamento della rete 
trofica. Ciò avviene attraverso modifiche 
nell’abbondanza e nella diversità dei ma-
croinvertebrati bentonici, che risultano 
essere minori in presenza di livelli bassi 
del lago perché gli organismi mal si adat-
tano alle elevate temperature e all’azione 

delle onde più impattanti (erosione delle 
sponde e asporto di particolato di piccole 
dimensioni verso il fondo) (Fig. 12.2). 

Queste variazioni, legate alla dimensio-
ne delle specie, incidono sulla rete trofica 
e sui flussi di energia: infatti, in presenza 
di piccoli individui, i predatori dovranno 
catturare più prede per ottenere lo stesso 
input energetico (Boggero et al., 2022). 
Anche la meiofauna, in particolare Cope-
podi, Ostracodi, Acari e Ditteri Chironomi-
di mostrano abbondanze inferiori durante 
periodi di basso livello, quando il substra-
to è più disturbato dall’azione delle onde 
(Cifoni et al., 2022). Infine, i cambiamenti 
climatici inducono anche variazioni nella 
presenza di specie invasive rispetto alle 
native (Boggero et al., 2019; Boggero et 
al., 2023; Kamburska et al., 2013; Piscia 
et al., 2011; Verbrugge et al., 2012). 

Figura 12.2
Effetti dei livelli bassi e 
alti del Lago Maggiore 
sulla lunghezza (media e 
intervallo di confidenza al 
95%) del corpo di larve 
di chironomidi (Diptera) 
in stazioni che vanno in 
asciutta o in stazioni che 
restano sempre bagnate 
(adattato da Boggero et 
al., 2022).
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12.2.3 Effetti sulla biodiversità: impatti sulle aree umide

Gli effetti delle siccità sugli ecosiste-
mi acquatici hanno riflessi anche sulle 
comunità non strettamente legate all’ac-
qua, o anche terrestri, come nel caso 
di anfibi, rettili od uccelli (Fig. 12.3). Un 
esempio drammatico di cambiamento di 
regime idrologico, consolidato nel tem-
po e legato all’incremento delle siccità 
primaverili, è riferibile ai cambiamenti 
di gestione agricola delle risaie. Lo sta-
to pregresso, attuato in Pianura Padana 
per secoli, prevedeva l’allagamento del-
le camere in primavera e il mantenimento 
dell’acqua per lunghi periodi, permetten-
do l’infiltrazione delle acque nel suolo e 
lo sviluppo di un alto livello di biodiver-
sità acquatica. In Italia, è emblematico il 
caso della Lomellina, una zona agricola a 
cavallo tra Piemonte e Lombardia, dove 
sin dal 1400 una fitta rete di canalizza-
zioni sfrutta l’acqua dei fiumi Po, Sesia e 
Ticino per la coltivazione del riso, dan-
do origine dal XIX secolo al più grande 
distretto risicolo europeo. In quest’area, 
le risaie hanno completamente trasfor-
mato il territorio e assunto il ruolo eco-
sistemico storicamente rivestito dalle 
vaste aree umide caratteristiche del pae-
saggio alluvionale naturale della Pianura 
Padana. Questo paesaggio umido quasi 
completamente artificiale ha rappresen-
tato nel corso degli ultimi 200 anni una 
vera oasi per un’ampia varietà di specie 
animali e vegetali, che vedevano ridursi 
la disponibilità di habitat parallelamente 
all’industrializzazione e antropizzazione 
di uno dei territori più densamente abi-

tati d’Europa. Tra queste specie, le più 
studiate sono forse gli aironi (famiglia 
Ardeidae), che in Lomellina sono pre-
senti come nidificanti con tutte le specie 
europee e, nel loro complesso, con una 
delle più importanti popolazioni conti-
nentali, toccando le 31 000 coppie at-
torno al 1990 (Fasola et al., 2023). Da 
alcuni anni, in Lomellina si è concretiz-
zato un cambiamento radicale delle po-
litiche agricole e si è diffuso l’utilizzo di 
sistemi di coltivazione del riso in asciut-
ta. In questa modalità, l’acqua, comun-
que presente nei canali e nel sistema ir-
riguo, viene lasciata correre a valle, e le 
camere di risaia restano senz’acqua per 
la maggior parte del ciclo produttivo. Va 
sottolineato che pratiche di coltivazione 
in asciutta totale o parziale sono soste-
nute con incentivi comunitari in quanto 
il risparmio della risorsa acqua in ambito 
agricolo è visto come pratica da favorire. 
Studi realizzati tramite interpretazione 
di immagini satellitari hanno permesso 
di quantificare come l’estensione delle 
camere di risaia allagate della Lomellina 
nel 2021 era ridotta al 5% di quella del 
2000, ovvero una riduzione del 95% in 
vent’anni (Ranghetti e Boschetti, 2022). 
Le conseguenze di questa siccità volon-
tariamente indotta sono tuttavia gravissi-
me per l’ecosistema che le risaie allaga-
te sostengono da tempi storici. Infatti, la 
semina in asciutta e la sospensione della 
sommersione in periodo invernale, com-
portano periodi più o meno prolungati di 
asciutta con una sostanziale perdita di 

Figura 12.3
Gli effetti delle siccità hanno riflessi non solo sugli organismi e processi 
strettamente acquatici, ma si esplicano dalle sorgenti alle foci in mare anche 
sugli organismi terrestri che lì si nutrono: (a) Phoenicopterus roseus; 
o che lì si riproducono: (b) Salamandra salamandra, (c) Cinclus cinclus, 
(d) Bufo bufo.

biodiversità a beneficio di specie invasi-
ve animali a partire dagli invertebrati quali 
Lissorhoptrus oryzophilus (Coleoptera), 
Procambarus clarkii (Decapoda), Corbi-
cula fluminalis  (Bivalvia) e Meloidogyne 
graminicola (Nematoda) che possono 
sopravvivere e si diffondono anche in 
periodi di scarsità idrica (Gherardi et al., 
2014; Sacchi et al., 2021). A livelli trofici 
superiori, è stato chiaramente dimostra-
to come la comunità di uccelli acquatici 
del comparto risicolo in questione, che 
era arrivata a costituire sino al 30% delle 
popolazioni europee per alcune specie 
(ad esempio, la garzetta Egretta garzet-
ta), abbia subito effetti significativi da 
questa politica agricola, tra cui una for-
te contrazione della popolazione per le 
specie più sensibili (ad esempio, la gar-
zetta nitticora Nycticorax nycticorax) e, 
per le più adattabili (ad esempio, l'airone 
cenerino Ardea cinerea) e un disloca-
mento della popolazione verso i margini 
della pianura (Fasola et al., 2022). Sfor-
tunatamente, il declino popolazionale 
degli ardeidi legati al comparto agricolo 
della Lomellina, è solo uno degli esem-
pi che riguardano l’andamento negativo 
delle specie di uccelli legati alle zone 
umide interne. La progressiva riduzione 
dell’estensione, oltre che della qualità 
degli habitat è probabilmente la princi-
pale causa di contrazione delle popo-
lazioni di queste specie sentinella del 
cambiamento globale, di cui si stima che 
il 32% delle popolazioni europee sia in 
declino negli ultimi 10 anni. 
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La funzionalità ecologica si riferisce 
a quei processi che regolano il flusso di 
energia e materia all’interno degli ecosi-
stemi, come ad esempio il metabolismo, 
la decomposizione, la produzione secon-
daria, la ritenzione dei nutrienti, ed è com-
plementare alla struttura degli ecosistemi, 
cioè all’insieme delle caratteristiche fisi-
che dell’ecosistema e delle comunità bio-
logiche, e propedeutica all’ottenimento di 
benefici ecosistemici. È quindi fondamen-
tale la conoscenza degli effetti dei cam-
biamenti nel regime idrologico sulla fun-
zionalità degli ecosistemi acquatici. 

L’aumento degli eventi siccitosi dovu-
to ai cambiamenti climatici e all’impatto 
di alcune attività antropiche (ad esempio, 
prelievi, deforestazione), ha come effetto 
il passaggio da regimi permanenti a regimi 
temporanei osservato in molti fiumi, non 
solo nelle zone aride e semi-aride, ma an-
che nelle zone temperate e boreali (Tiwari 
et al., 2022). Nei corsi d’acqua, gli habitat 
superficiali, a bassa profondità ed elevata 
corrente, sono i primi a scomparire, men-
tre si creano una serie di pool frammen-
tate. Successivamente, anche il comparto 
iporreico si asciuga e, con il progressivo 
abbassamento della falda freatica, si arri-
va al completo isolamento idrologico dei 
comparti fluviali e a una precoce defoglia-
zione della vegetazione riparia. Questo 
stato di asciutta verrà interrotto dal pro-
cesso cosiddetto di rewetting con il ritor-
no di un flusso che generalmente è molto 
rapido e associato a un intenso recupero 
dei processi biogeochimici.  

Da un punto di vista prettamente chimi-
co, i periodi siccitosi determinano gene-
ralmente un aumento della conducibilità, 
ovvero maggiori concentrazioni di specie 

ioniche (Mosley, 2015) a causa dell’eva-
potraspirazione e di una minore diluizio-
ne di eventuali immissioni contaminanti. 
Il comportamento dei nutrienti è più com-
plesso: si può avere una diminuzione delle 
concentrazioni di specie azotate e fosforo  
nel caso in cui vi sia riduzione degli input 
dal bacino, assimilazione da parte di al-
ghe e macrofite o aumento della denitri-
ficazione, favorita da tempi di residenza 
più lunghi (Colombo et al., 2024; Yang et 
al., 2023) o, al contrario, un aumento nel 
caso di fiumi esposti a sorgenti puntiformi 
come scarichi industriali, civili o agricoli, a 
causa di una ridotta diluizione dei carichi 
inquinanti (De Girolamo et al., 2017a).

Gli effetti della siccità sulla funzionalità 
degli ecosistemi fluviali sono però forte-
mente dipendenti dal biofilm, consorzio 
di eterotrofi (batteri e funghi) e autotrofi 
(alghe e cianobatteri) estremamente attivi 
nell’utilizzare substrati organici e inorganici 
presenti nell’acqua, ma anche in grado di 
sfruttare la luce e altre sorgenti chimiche di 
energia. Il biofilm è la più rilevante interfac-
cia biologica, in particolare nei fiumi inter-
mittenti, quando il ruolo della colonna d’ac-
qua è limitato per lunghi periodi del ciclo 
idrologico (Sabater et al., 2016). All’interno 
del biofilm le comunità coesistono in una 
matrice costituita da polimeri extracellulari 
idratati in grado di ritenere enzimi e quindi 
utilizzare materiale ambientale di varia na-
tura e di trasformarlo in nutrienti disciolti di-
sponibili per alghe e batteri. Questa matrice 
contribuisce alla protezione delle cellule 
dall’essicamento e da agenti chimici o dalle 
radiazioni UV.  In condizioni di siccità, l’in-
termittenza del flusso idrologico ha impor-
tanti ripercussioni sul biofilm soprattutto in 
termini di diminuzione della densità e del-
la biomassa sia dei batteri sia delle alghe, 

12.2.4 Effetti sulla funzionalità ecologica con conseguenze dirette sul metabolismo 
dell’ecosistema acquatico (Sabater et al., 
2016; Timoner et al., 2012). Alcuni studi 
(Harjung et al., 2018; Tiwari et al., 2022) 
indicano inoltre che periodi prolungati di 
siccità possono portare alla riduzione del-
le concentrazioni di sostanza organica di-
sciolta in tutti i bacini, come conseguenza 
della disconnessione idrologica dagli oriz-
zonti organici superficiali dei suoli in estate, 
e anomali e rapidi rialzi dei livelli nella fase 
di rewetting in autunno.

Negli ambienti in cui le interazioni tra 
acqua superficiale, acqua sotterranea ed 
ecosistema terrestre sono fondamentali, 
come nel caso delle fasce riparie e/o le 
aree umide, la siccità ha importanti riper-
cussioni sulla loro funzionalità ecologica, 
sulla quale – negli ultimi anni – si è con-
centrato l’interesse non solo degli scien-
ziati, ma anche dei gestori del territorio. 
Molteplici evidenze scientifiche hanno 
infatti dimostrato che questi ambienti fun-
zionano come un sistema in grado di at-
tenuare i carichi di contaminanti di origine 
diffusa provenienti dal bacino circostante 
(Balestrini et al., 2008; Balestrini et al., 
2011; Balestrini et al., 2016, Buffagni et al., 
2019; Prosser et al., 2020). L’introduzio-
ne e il mantenimento delle fasce vege-
tate tampone rientra nella legislazione e 
nelle politiche dell’Unione europea tra le 
cosiddette Best Management Practices 
con l’obiettivo di proteggere le acque su-
perficiali e sotterranee dall’inquinamento 
diffuso derivante dalle attività agricole. I 
principali meccanismi biologici in grado di 
ridurre la contaminazione da nitrato nelle 
fasce riparie sono l’assimilazione da par-
te delle comunità vegetali e batteriche e 
la denitrificazione che rimuove definitiva-
mente il nitrato trasformandolo in azoto 
molecolare gassoso. La denitrificazione è 
uno dei più complessi e dinamici processi 
biogeochimici che dipende da molti fattori 
chimici, in primis l’ossigeno e il carbonio, 
ma anche da fattori idrologici, pedologici 

e topografici (Balestrini et al., 2008; Ba-
lestrini et al., 2011; Balestrini et al., 2016). 
La soggiacenza della falda, direttamente 
legata alle precipitazioni e/o agli emungi-
menti, regolando l’interazione tra il suolo 
e l’acqua sotterranea influisce sulla deni-
trificazione. In condizioni di bassa soggia-
cenza (inferiori a 1 metro) l’acqua sotter-
ranea raggiunge gli orizzonti del suolo più 
superficiali e ricchi di sostanza organica 
dove le attività batteriche sono favorite. 
Al contrario, la scarsità idrica e l’elevata 
temperatura sia nei suoli che nei corpi 
idrici, possono alterare i cicli biogeochi-
mici e anche influenzare la degradazio-
ne e circolazione dei contaminanti sia da 
fonti diffuse che puntiformi. Per esempio, 
l’assenza prolungata di precipitazioni può 
concentrare i contaminanti e intrappola-
re i nutrienti nei corpi idrici intermittenti 
dove le comunità microbiche, soggette 
all’essiccamento dei sedimenti, risulta-
no poco attive (Amalfitano et al., 2008). 
Ciò perché l’attività microbica e i relativi 
processi metabolici e co-metabolici, che 
permettono il ricircolo della sostanza or-
ganica e la degradazione dei contaminan-
ti, richiedono la presenza di acqua e sono 
modulati da differenti fattori abiotici che 
influenzano la composizione e attività dei 
microorganismi. Inoltre, vi sono fondate 
preoccupazioni circa la resilienza della 
funzionalità degli ecosistemi delle acque 
sotterranee qualora sottoposti a stress 
idrici. Le comunità microbiche di tali si-
stemi hanno evoluto tratti funzionali pecu-
liari e convergenti (es. depigmentazione, 
elongazione delle appendici sensoriali, 
anoftalmia, microftalmia, bassi tassi meta-
bolici e riproduttivi), così da determinar-
ne una scarsa ridondanza funzionale e, in 
generale, una variabilità di tratti funzionali 
ridotta rispetto alle comunità degli ecosi-
stemi superficiali (Hose et al., 2022). Ciò 
si traduce in una riduzione della capacità 
di una comunità sia di persistere di fronte 
a disturbi o cambiamenti ambientali (tratti 
funzionali di risposta), sia di influire sulle 
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proprietà dell’ecosistema o fornire servizi 
ecosistemici (tratti funzionali di effetto). 
Ciò può implicare un periodo relativamen-
te lungo di compromissione funzionale 
dell’ecosistema acquatico sotterraneo a 
seguito di una perturbazione che spesso 
risulta addirittura irreversibile (Mammola 
et al., 2019; Mammola et al., 2022).

Inoltre, acquiferi molto profondi non fa-
voriscono la rimozione dei nutrienti anche 
perché i flussi di acqua sotterranea supe-
rano la fascia riparia. La profondità della 
falda influisce infatti anche sull’uptake dei 
nutrienti attraverso gli apparati radicali. Le 
piante possono modificare la profondi-
tà di assorbimento radicale in risposta a 
cambiamenti delle condizioni ambientali e 
dell’umidità. La vegetazione, sia terrestre 
che acquatica, ha un ruolo fondamenta-
le nell’arricchire i sedimenti di carbonio 
e nutrienti, sia attraverso la decomposi-

zione della lettiera e gli essudati radicali, 
sia assimilando azoto e fosforo presente 
nella colonna d’acqua e nei sedimenti, sia 
favorendo l’azione biologica riducendo 
i flussi idraulici, fornendo superficie per 
la colonizzazione del biofilm, od ospitan-
do comunità bentoniche accumulatrici di 
sostanza organica (Balestrini et al., 2018; 
Soana et al., 2017).

Da ciò si evince che gli abbassamen-
ti della falda, che si verificano durante i 
prolungati eventi di siccità accompagnati 
da eventuali alterazioni del ciclo del car-
bonio ed effetti dannosi sulla vegetazione 
ripariale, sulle macrofite e sul biofilm, pos-
sono limitare la funzione tampone delle 
fasce riparie e i processi di ritenzione dei 
nutrienti in-stream interferendo sia sulla 
denitrificazione che sull’assimilazione ve-
getale e microbica.

 Il concetto di “servizi ecosistemici” è 
stato sviluppato dal Millennium Ecosystem 
Assessment (MEA) nel 2005 con l’idea di 
esplicitare l’importanza che il capitale na-
turale assume nella definizione della qua-
lità della vita dell’uomo. Infatti, secondo la 
definizione del MEA, i servizi ecosistemici 
sono i beni e i servizi offerti dagli ecosi-
stemi per aiutare e sostenere il benessere 
delle persone. È ormai comunemente ac-
cettato che gli ecosistemi ad acque dolci 
interni e costieri forniscano, più di ogni al-
tro gruppo di ecosistemi, un’ampia varietà 
di servizi (Martin-Ortega et al., 2015). 
Tuttavia, non vi è un chiaro consenso su 
quali siano i benefici specifici da elencare 
tra i servizi ecosistemici. A questo pro-
posito, l’European Environmental Agen-
cy (EEA) classifica i servizi ecosistemici 
attraverso il periodico aggiornamento del 
portale Common International Classifica-

tion of Ecosystem Services (CICES). Non 
ci soffermeremo in questa sede su una 
dettagliata descrizione dei servizi ecosi-
stemici generici, per la quale si rimanda 
al portale su indicato. Qui basti ricordare 
che negli ultimi anni sono stati compiuti 
molti sforzi per rendere operativo il con-
cetto di servizi ecosistemici, ad esempio 
nell’ambito della Strategia dell’Unione 
europea sulla biodiversità e del progetto 
MESEU (7° Programma quadro dell’Unio-
ne europea), così come nei progetti UE 
Horizon 2020. Tutte e tre le tipologie di 
servizi ecosistemici attualmente ricono-
sciute, ovvero quelli di fornitura, di rego-
lazione e culturali, sono rappresentate 
nell’ambito degli ecosistemi acquatici. 
I servizi cosiddetti di "supporto" sono 
attualmente considerati delle strutture, 
processi e funzioni che sottendono l’ero-
gazione degli altri servizi, e non vengono 

12.2.5 Effetti sull'erogazione dei servizi ecosistemici

12.2.4 pertanto considerati in questa rassegna. 
Ad esempio, i grandi laghi situati nella re-
gione subalpina sono tra le più importan-
ti risorse idriche a livello mondiale: essi 
rappresentano mete turistiche e di pesca 
amatoriale, nonché fonti di approvvigio-
namento idrico, agricolo, industriale e 
umano. Pertanto, questi laghi forniscono 
servizi ecosistemici fondamentali per le 
regioni alpine che hanno uno dei prodotti 
interni lordi più alti in Europa (Iammarino 
et al., 2019): i quattro laghi subalpini più 
grandi d’Italia (Garda, Maggiore, Como e 
Iseo) forniscono il 50% del flusso idrico 
annuale del fiume Po, il cui bacino con-
tribuisce da solo al 40% del PIL italiano 
(PSAC, 2009). Sebbene quindi sia molto 
numerosa la letteratura scientifica che ha 
individuato i possibili servizi ecosistemi-
ci legati, ad esempio, ai sistemi fluviali 
e lacustri, meno indagati sono gli effetti 
degli eventi siccitosi sulla loro fornitura. 
Ancora più scarsa è la conoscenza degli 
impatti dei cambiamenti climatici e della 
siccità sulla fornitura di servizi in ecosi-
stemi lacustri (Inácio et al., 2022). Simil-
mente, le specie acquatiche sotterranee 
svolgono anch’esse un ruolo fondamen-
tale nel fornire alcuni servizi ecosistemici 
essenziali per gli acquiferi come il man-
tenimento delle condizioni idrauliche, la 
rimozione degli organismi patogeni, la 
promozione della crescita microbica e il 
riciclo del carbonio (Griebler et al., 2019; 
Mermillod-Blondin et al., 2023; Saccò et 
al., 2024). I servizi ecosistemici resi dalla 
componente microbica, in sinergia con 
quella invertebrata, sono infatti fonda-
mentali per il mantenimento dei processi 
autodepurativi dei corpi idrici sotterranei 
(bioremediation) (Griebler et al., 2019; 
Griebler e Avramov, 2015). Il contributo 
degli invertebrati e microorganismi di ac-
qua sotterranea ai servizi ecosistemici è, 
tuttavia, ampiamente influenzato dagli im-
patti ambientali che influiscono sui corpi 
idrici e sulla connettività tra le acque su-
perficiali e quelle sotterranee. In partico-

lare, il cambiamento climatico globale e le 
pressioni antropiche associate, quali, ad 
esempio, il sovrasfruttamento delle falde 
acquifere durante i periodi siccitosi, stan-
no avendo un impatto critico sui servizi 
ecosistemici. L’abbassamento dei livelli di 
falda comporta la perdita di habitat dispo-
nibili per le specie delle acque sotterra-
nee che vivono nelle zone altrimenti satu-
re, così come per le specie di superficie 
che occupano la zona iporreica (Vacca-
relli et al., 2023).

Per le acque superficiali, in linea di 
principio, ci si può riferire al caso di stu-
dio dei fiumi intermittenti, per i quali pare 
assodato che l’erogazione di servizi sia 
fortemente limitata sia nella tipologia, 
sia nella quantità rispetto ai fiumi perenni 
(Datry et al., 2018). In particolare, il carat-
tere di intermittenza sembrerebbe essere 
la chiave che determina il diverso spettro 
di servizi disponibili. A cascata, ciò ha ef-
fetto sui fattori che governano la struttura 
biofisica (es. morfologia dell’alveo, com-
posizione del substrato), le velocità dei 
processi ecologici (es. ciclo dei nutrienti, 
decomposizione della sostanza organica) 
e la biodiversità stessa. Ad esempio, un 
fiume che, a causa della gestione idrau-
lica e/o della siccità, si trova in uno sta-
to acquatico (sensu Gallart et al., 2012) 
in cui si osserva il passaggio verso i due 
stati iporreico ed edafico, supererebbe 
una soglia chiave per la quale la fornitura 
di servizi ecosistemici risulterebbe forte-
mente ridimensionata. 

Tuttavia, ai fini di una corretta stima del 
flusso di servizi ecosistemici, risulta im-
prescindibile considerare anche alcuni 
aspetti spazio-temporali legati alla dina-
mica di ogni fase idrologica (Pastor et al., 
2022), quali la durata, la frequenza tem-
porale e l’entità di ogni fase idraulica. Di 
conseguenza, il classico modello spa-
ziale con cui si studiano i fenomeni eco-
logici in ambito fluviale, ovvero quello 
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longitudinale, delle interazioni trasversa-
li con le aree perifluviali e verticali con il 
comparto sotterraneo non è più applica-
bile nel caso in cui si verifichino asciutte 
anche parziali lungo il corso d’acqua. La 
dinamica è a volte diversificata secondo 
gradienti longitudinali, a seconda che si-
ano le zone a monte o a valle ad essere 
più suscettibili ai passaggi di stato. Tut-
tavia, più spesso, le stesse dinamiche 
funzionali (ad esempio i flussi biogeochi-
mici) risultano rispondenti a un mosaico 
dinamico di aree a maggior o minore fun-
zionalità, anche in relazione alle differenti 
attività antropiche, quali captazioni, re-
stituzioni in alveo, sbarramenti, etc. che 
determinano brusche variazioni nelle ca-
ratteristiche morfo-idrauliche e nei regimi 
di settori di alveo.

Ciò pone delle sfide inedite per i più 
comuni approcci modellistici impiega-
ti per la stima dei servizi. Diversi modelli 
sono infatti basati sulla categorizzazione 
e la modellizzazione spaziale, sugli impat-
ti delle attività umane sul ciclo dell’acqua 
andando soprattutto a quantificare i flussi 
e i prelievi idrici, l’uso e la copertura del 
suolo e il cambiamento climatico. Altri 
utilizzano un approccio qualitativo che 
incorpora informazioni provenienti dal te-
lerilevamento satellitare, mappe, indagini 
e altri dati ausiliari. Altri ancora valutano 
i servizi economici solo da un punto di 
vista economico. In molti casi, ci si può 
basare unicamente su banche dati, nor-
malmente georeferenziate, che non sono 
coeve, e soprattutto non possono tener 
conto della dinamicità e incrementata va-
riabilità dei descrittori influenti il regime 
idrologico che, come detto, è in relazione 
ai cambiamenti climatici.

Tutto ciò implica che la stima dei servizi 
ecosistemici e della loro variazione in fun-
zione dei differenti passaggi di stato ac-
quatico sia estremamente complessa, a 
elevata incertezza e onerosa. Fra le varie 

tipologie di servizi ecosistemici, quelli di 
regolazione (ad esempio, descrittori dei 
cicli biogeochimici, controllo dei feno-
meni alluvionali, ricarica delle falde, etc.) 
sono probabilmente quelli maggiormente 
relazionati al regime idrologico, e quindi 
quelli che suggeriamo come prioritari per 
un eventuale monitoraggio. Tuttavia, la 
loro stima richiede uno sforzo maggiore 
degli altri servizi, in termini di rappresen-
tatività di dati necessari, sperimentazio-
ne ad hoc, e quindi in termini di tempo 
(tipicamente un ciclo annuale) e risorse 
economiche.

Viceversa, i servizi di fornitura (ad 
esempio, prelievo acqua per uso potabile, 
irriguo, industriale, pescato complessivo, 
produzione agricola connessa all’irrigazio-
ne, etc.) sono quelli più facilmente quanti-
ficabili economicamente, ma il loro impie-
go esclusivo rischia di fornire una visione 
parziale del sistema. È noto, infatti, che la 
stima e valorizzazione dei servizi ecosi-
stemici debba quasi sempre obbedire ad 
una logica di compromesso (trade-off) fra 
i differenti servizi, in quanto la massimiz-
zazione di uno porta molto spesso a una 
riduzione, o anche all’annullamento di uno 
o più servizi alternativi. In alcuni casi, non 
solo si verificano concomitanti riduzioni di 
altri servizi, ma addirittura possono esse-
re generati dei disservizi ecosistemici (ad 
esempio la proliferazione o diffusione di 
patogeni umani) (Xu et al., 2022). 

In sintesi, l’applicazione del concetto di 
servizi ecosistemici ai fini della stima del 
bilancio idrico è soggetta a: 

• incertezza conoscitiva, soprattutto in 
relazione ai passaggi da uno stato a un al-
tro del corpo idrico;

• possibile parzialità dell’analisi, il cui 
esito può essere fortemente condiziona-
to dal numero e dalla tipologia dei servizi 
investigati; 

• intrinseca visione utilitaristica, di 
stampo sostanzialmente antropocentrico.

12.2.5 Sebbene i servizi ecosistemici siano or-
mai entrati nel lessico delle scienze appli-
cate, è importante non dare per scontate 
la centralità e l’irrinunciabilità dei bisogni 
dell’uomo nell’osservare e nel “gestire” 
gli ambienti naturali e gli ecosistemi. L’uo-
mo, infatti, sulla base delle migliori cono-
scenze e spesso in buona fede, ha fre-
quentemente sottovalutato gli effetti delle 
proprie attività sull’ambiente e ha operato 
un eccessivo sfruttamento delle risorse 
naturali, dimostrando un’irrazionale fiducia 
nel progresso e nelle capacità umane. Nel 
tentativo di ridare un po’ di centralità agli 
ecosistemi, ci si dovrebbe forse riferire ai 
servizi ecosistemici come “benefici eco-
sistemici”. In generale, è importante por-
tare l’attenzione sulla biodiversità e sulle 
specie viventi, ricordando “che hanno un 
valore in sé stesse”, e a come la natura 
non dovrebbe essere vista come sempli-
ce oggetto da sfruttare, ma come realtà da 
custodire, nell’ottica di una vera ecologia 
integrale (Papa Francesco, 2015).

Si propone quindi di integrare la valu-
tazione degli effetti sugli ecosistemi de-
rivante dall’applicazione di un bilancio 
idrico rifacendosi a indicatori e indici pret-
tamente ecologici, basati sulla biodiversità 

e sulla funzionalità dei sistemi ecologici. 
Tale proposta trova supporto dalla ormai 
consolidata evidenza di una proporziona-
lità fra i suddetti descrittori e la variabilità 
e quantità di servizi ecosistemici generati 
(Harrison et al., 2014). In tal modo, garan-
tire il mantenimento di livelli accettabili di 
biodiversità e funzionalità ecologica equi-
varrebbe a mantenere, anche secondo un 
principio di precauzione, un’erogazione 
bilanciata e soddisfacente di servizi eco-
sistemici. Inoltre, appare evidente che la 
sperimentazione degli indici ecologici per 
valutare gli stress idrici sia più avanzata e 
consolidata rispetto a quella finora svolta 
per la quantificazione dei servizi ecosiste-
mici stessi (Datry et al., 2018). Gli indici di 
tipo ecologico, infatti, sono ormai utilizzati 
di routine per il monitoraggio da parte de-
gli enti preposti (per esempio, le  ARPA), il 
che rende più probabile riuscire a ottene-
re la disponibilità di dati pregressi rispetto 
all’elaborazione di nuove e incerte stime 
dei servizi ecosistemici. Alla luce di ciò, 
nei seguenti paragrafi verranno discussi gli 
approcci più consolidati e mirati per valu-
tare le variazioni di biodiversità e funziona-
lità ecologica rispetto all’alterazione del re-
gime idrologico, e in particolare agli eventi 
estremi di tipo siccitoso.
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 Il monitoraggio biologico delle acque 
superficiali viene di norma effettuato se-
condo gli indicatori (Elementi di qualità 
biologica) e gli indici selezionati e svi-
luppati nell’ambito del recepimento della 
WFD (DM 260/2010). I programmi di mo-
nitoraggio effettuati dalle Agenzie regio-
nali o provinciali per la protezione dell’am-
biente (ARPA e APPA) si differenziano 
però per durata, scelta degli indicatori 
biologici da monitorare e frequenza delle 
misure, comportando così talvolta una di-
suniformità nei dati raccolti e una scarsa 
ricchezza d’informazione in alcuni conte-
sti territoriali (https://indicatoriambientali.
isprambiente.it/it/acque-interne). A livello 
nazionale, lo stato ecologico delle acque 
superficiali interne (fiumi e laghi) ha rag-
giunto nel sessennio 2016-2021 l’obietti-
vo buono e superiore per il 43% dei corpi 
idrici, mentre il 10% dei corpi idrici non 
è ancora stato oggetto di classificazione 
(ISPRA, 2023).

Nel caso dei fiumi, gli indicatori biologici 
sono riferiti a quattro comunità con un’at-
tenzione esclusiva per il comparto stretta-
mente acquatico: fitobenthos (diatomee), 
macrofite, macroinvertebrati bentonici e 
pesci. Tra questi, i macroinvertebrati ben-
tonici e le diatomee sono quelli più inda-
gati (16 regioni e 2 provincie autonome 
per un totale di circa 500-700 stazioni nel 
2019-2020). Se, da un lato, tali comunità 
e indicatori possono essere adatti per va-
lutare gli effetti più evidenti della siccità in 

quanto sono sensibili alle alterazioni idro-
logiche, dall’altro, le metriche e gli indici in 
uso, derivati con finalità più generali e non 
con focus specifico sugli aspetti idrologi-
ci, non sono sempre in grado di rilevare 
efficacemente le modifiche prodotte da 
questo tipo di alterazione. 

Nell’allegato alla Direttiva Deflussi Eco-
logici è presente la valutazione di tutti i 
metodi di monitoraggio WFD alla luce della 
definizione dei DE e sono riportati i me-
todi ritenuti più idonei a tal fine. Tali me-
todi sono di diversa natura: idrologici; su 
base biologica WFD ossia ecological sta-
tus-oriented; idraulico/habitat basati sulla 
stima della disponibilità degli habitat. In 
quest’ultima categoria rientra la metodo-
logia MesoHABSIM (Mesohabitat Simu-
lation Model), frequentemente utilizzata 
per valutare la variabilità spazio-temporale 
degli habitat fluviali disponibili per la fauna 
ittica, in funzione della portata defluente e 
della morfologia del corso d’acqua, utiliz-
zando l’approccio a meso-scala. (ISPRA, 
2017). A differenza dei metodi idraulico/
habitat, la definizione dei DE attraverso 
metodi ecological status-oriented ha il 
vantaggio di contemplare direttamente la 
relazione tra regime idrologico e obiettivi 
ambientali della WFD, primo fra tutti il rag-
giungimento del buono stato ecologico. In 
particolare, nelle linee guida in allegato alla 
Direttiva Deflussi Ecologici (Appendice 3), 
viene proposto un metodo eco-biologico 
basato sui macroinvertebrati bentonici, in 

12.3
12.3.1 Indicatori per le acque superficiali 

diretta connessione con la classificazione 
dello stato ecologico. In breve, tale ap-
proccio si basa sulla relazione tra l’indice 
multimetrico attualmente utilizzato per la 
classificazione dei fiumi sulla base della 
componente macrobentonica (Buffagni 
et al., 2006; Buffagni et al., 2007) ai sen-
si del D.M. 260/2010 (STAR_ICMi) – e le 
sue metriche componenti – e il carattere 
lentico-lotico del tratto fluviale in esame, 
quantificato attraverso il calcolo del Len-
tic-lotic River Descriptor (LRD, Buffagni et 
al., 2010), ossia di un descrittore dell’habi-
tat derivante dall’applicazione del metodo 
CARAVAGGIO. Sulla base poi della relazio-
ne tra portata e LRD è possibile derivare la 
relazione diretta tra portata e metrica bio-
logica o stato ecologico (Buffagni et al., 
2013). Siccome l’LRD riassume in termini 
quali-quantitativi alcuni fattori di habitat 
connessi al grado di lenticità osservato 
nel fiume, tale approccio risulta partico-
larmente idoneo a monitorare, valutare e 
prevedere gli effetti della scarsità idrica in 
chiave di stato ecologico.

Tali effetti possono essere anche de-
terminati utilizzando un fattore di ponde-
razione per l’indice STAR_ICMi, ossia un 
coefficiente di riduzione dell’abbondanza 
degli organismi bentonici, stimato in fun-
zione della diminuzione di habitat dispo-
nibile, di norma associata alla diminuzione 
di portata. 

Oltre allo STAR_ICMi, nato come indice 
generalista, esistono metriche biologiche 
più specifiche e meglio in grado di rap-
presentare variazioni biologiche sull’asse 
lentico-lotico dovute a riduzioni di portata 
e di riconoscere situazioni di particolare 
lenticità. Tra queste, ad esempio, il rap-
porto tra il numero di famiglie appartenenti 
agli ordini di insetti Odonata, Coleoptera, 
e Hemiptera e il numero di famiglie totali 
(nOCH/nFAM) (sensu Bonada et al., 2007) 
e la proporzione tra la somma della densi-
tà di individui appartenenti ai generi reofili 

della famiglia dei Baetidae (Ephemeropte-
ra) e la somma della densità complessiva 
delle famiglie Baetidae e Siphlonuridae 
(Buffagni, dati non pubblicati). Altri indici 
basati sui tratti funzionali della comunità 
di macroinvertebrati bentonici e specifici 
per valutare l’alterazione idrologica svilup-
pati a scala europea sono il LIFE (Extence 
et al., 1999) e il Flow_T (Laini et al., 2022). 
Per una valutazione ecosistemica degli 
effetti della siccità occorrerebbe consi-
derare ovviamente anche altri indicatori 
sia tra quelli compresi tra gli Elementi di 
qualità biologica, sia aggiuntivi come le 
comunità riparie o gli habitat e le specie 
di interesse comunitario, dipendenti dagli 
ecosistemi fluviali e umidi in genere, presi 
in considerazione nelle Direttive Habitat 
(Allegati I, II e IV) e Uccelli. Rispetto alla 
comunità di macroinvertebrati bentonici, 
tali indicatori sono stati però oggetto fino-
ra di minori sforzi scientifici o nel caso dei 
pesci risentono delle pratiche alieutiche, 
fattore confondente per la valutazione di 
qualsiasi altro tipo di alterazione. In parti-
colare, l’applicazione del metodo CARA-
VAGGIO avrebbe risvolti molto utili perché 
consentirebbe di raccogliere dati preziosi 
relativi all’habitat che caratterizzano non 
solo l’alveo, ma anche quelle porzioni di 
ecosistema che si inseriscono tra com-
parto acquatico e terrestre, cioè le rive e 
le fasce riparie. Conoscere l’evoluzione 
temporale degli habitat è fondamentale 
non solo per studiare gli effetti della sic-
cità sulle componenti biologiche, ma an-
che per prevedere come potrà cambiare 
la funzionalità e in particolare la ritenzio-
ne dei nutrienti ed eventuali contaminanti 
in risposta ai cambiamenti climatici (Bale-
strini et al., 2013). La WFD prevede che 
a supporto del monitoraggio biologico 
vengano misurati dei macrodescritto-
ri delle condizioni chimico-fisiche delle 
acque che in Italia vengono sintetizzati 
nell’indice LIMeco. I parametri conside-
rati per la definizione del LIMeco sono 
l’O2 (% di saturazione) e i nutrienti (Azoto 

Gli strumenti 
per il monitoraggio

http://1372.https
http://1372.https
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 Per quanto riguarda le acque sotterra-
nee, lo stato ecologico è “an expression 
that informs on the groundwater ecosy-
stem ability to sustain its functioning (vi-
gor and resilience) in accordance with its 
organisation while maintaining the provi-
sion of ecosystem goods and services” 
(Korbel e Hose, 2017, 2011). Per molto 
tempo, è stato ritenuto impossibile stabi-
lire un metodo adeguato alla valutazione 
dello stato ecologico dei corpi idrici sot-
terranei, così da renderlo facilmente in-
terpretabile da politici, gestori e portatori 
di interesse. Ne consegue che le cogenti 
Direttive europee in materia di acqua sot-
terranee (2000/60/CE e 2006/118/CE), 
inclusa la nuova Direttiva sulle Acque po-
tabili (2020/2184/UE), non fanno alcun 
riferimento allo stato ecologico dei corpi 
idrici sotterranei, mentre stabiliscono cri-
teri e indicatori per la valutazione dello 
stato quantitativo e chimico degli stessi. 

Oggi, grazie agli avanzamenti nella ricer-
ca (Malard et al., 2023), disponiamo di 
metodi efficaci per valutare lo stato eco-
logico dei corpi idrici sotterranei di tipo 
alluvionale (acquiferi porosi). Il weighted 
Groundwater Health Index (wGHI; Korbel 
e Hose, 2011; Korbel e Hose, 2017) è un 
metodo per valutare lo stato ecologico in 
acquiferi alluvionali utilizzando una com-
binazione di indicatori biotici e abiotici. Il 
wGHI utilizza indicatori di funzionalità, or-
ganizzazione e stress ecosistemico, com-
binandoli in un approccio multimetrico per 
generare una misura univoca relativa allo 
stato ecologico del corpo idrico in que-
stione. Il metodo prevede un approccio a 
due livelli. Il Livello 1 consente una valu-
tazione preliminare dello stato ecologico 
basato su sei indicatori e utilizza valori so-
glia ‘universali’ per fornire una valutazione 
preliminare dello stato ecosistemico con 
costi limitati (Fig. 12.4). I criteri sono piut-

nitrico e Fosforo totale). La frequenza di 
misura è trimestrale e in alcune regioni 
virtuose può diventare mensile. Anche 
la Direttiva Nitrati prevede il monitoraggio 
dei livelli del nitrato con frequenza mensi-
le, ma spesso la rete di monitoraggio per 
la WFD non coincide con quella per la Di-
rettiva Nitrati. Occorre inoltre considerare 
che i campionamenti condotti dalle pre-
poste ARPA/APPA non vengono effettuati 
in condizioni di assenza di acqua corrente, 
cioè quando il fiume presenta la classica 
frammentazione idrologica, e nemmeno 
quando la portata è relativamente alta. Ciò 
crea uno sfasamento tra le frequenze dei 
campionamenti di routine e le frequenze 
dei periodi con flussi correnti. I dati così 
raccolti sono finalizzati a descrivere la 
qualità media del fiume, ma non consen-
tono di interpretare le variazioni temporali 
di specie chimiche molto mobili come ad 

esempio il nitrato, ma anche O2 e DOC 
(Carbonio Organico Disciolto) e quindi di 
valutarne la risposta alle alterazioni del 
flusso idrologico durante i periodi di sic-
cità, o durante eventi piovosi estremi (A. 
M. De Girolamo et al., 2017a; De Girolamo 
et al., 2022; Munné et al., 2021). Un ul-
teriore problema risiede nella definizione 
di “corpo idrico” cioè nei requisiti che 
deve avere un tratto fluviale per essere 
inserito nella rete di monitoraggio. I fiumi 
che risentono maggiormente del cambia-
mento climatico sono quelli temporanei 
che spesso sono anche caratterizzati da 
piccoli bacini e da portate naturali basse e 
quindi sono esclusi dal monitoraggio. An-
che i fontanili, che compongono il reticolo 
idrografico minore dell’intera Pianura Pa-
dana e rappresentano i più diffusi groun-
dwater dependent ecosystems (GdEs) 
non vengono campionati regolarmente.

12.3.2 Indicatori per le acque sotterranee 

tosto restrittivi: se anche solo uno dei sei 
indicatori supera il valore soglia, il corpo 
idrico deve essere considerato in uno 
stato ecologico “potenzialmente danneg-
giato” e sottoposto a uno screening di se-
condo livello.

Il Livello 2 permette un’analisi più rigo-
rosa della salute ecosistemica del corpo 
idrico. Si basa su una serie più ampia di 
indicatori i cui valori soglia sono determi-
nati sulla base di corpi idrici di riferimento. 
Il wGHI è stato sviluppato in Australia ma 
è stato adattato ai corpi idrici europei e 
applicato con successo ad acquiferi allu-
vionali in territorio nazionale (Di Lorenzo 

et al., 2020). Poiché lo stato ecologico di 
un corpo idrico può essere indicato con 
dei colori sulle mappe, i risultati del wGHI 
sono facilmente comprensibili anche dal 
pubblico e dai decisori politici.

Il livello 1 del wGHI risulta economica-
mente sostenibile poiché il monitoraggio 
richiesto per il suo calcolo può essere 
condotto attraverso la citizen science 
(Korbel e Hose, 2024). Il Livello 2 del 
wGHI non è ugualmente semplice. I meto-
di per il campionamento, la misurazione, 
l’elaborazione e l’analisi degli indicatori ri-
chiedono competenze tassonomiche ed 
ecologiche specialistiche. 

Figura 12.4
Struttura a livelli del 
weigthed Groundwa-
ter Health Index per la 
valutazione dello stato 
ecologico dei copri idri-
ci sotterranei alluvionali. 
Adattato da Korbel e 
Hose (2011, 2017).
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Figura 12.4
Struttura a livelli del 
weigthed Groundwa-
ter Health Index per la 
valutazione dello stato 
ecologico dei copri idri-
ci sotterranei alluvionali. 
Adattato da Korbel e 
Hose (2011, 2017).

Per quanto riguarda gli ecosistemi flu-
viali, nell’allegato alla Direttiva Deflussi 
Ecologici, sono proposti alcuni strumenti 
modellistici per valutare gli effetti dell’al-
terazione idrologica sulle biocenosi. Oltre 
all’approccio ecological status-oriented, 
fondato sulla possibilità di collegare mo-
dellisticamente le metriche biologiche 
degli Elementi di qualità biologica della 
WFD alle variabili idrologiche (Buffagni et 
al., 2020), già brevemente descritto nel 
paragrafo 12.1, uno strumento che può 
essere particolarmente utile in un conte-
sto di scarsità idrica è quello basato sugli 
Aquatic States (AS) (Gallart et al., 2012). 
Come già accennato nell’introduzione, 
gli AS rappresentano la combinazione dei 
diversi habitat che possono presentarsi 
in un segmento fluviale in un certo pe-
riodo dell’anno, in funzione delle condi-
zioni idrologiche. Tale approccio è basa-
to inizialmente sulla caratterizzazione del 
regime idrologico tramite la misura della 
disponibilità dell’habitat e la stagionalità 
delle condizioni di secca e quindi la pre-
vedibilità della disponibilità dell’habitat. 
Inoltre, attraverso le curve di durata dei 
deflussi e misure dirette in campo, è pos-
sibile definire valori soglia per il passaggio 
da un AS a un altro. In particolare, il va-
lore soglia per il passaggio allo stato dry 
è determinato mediante misure dirette. 
Traslando questa curva si possono valu-

tare gli effetti dello scostamento dal regi-
me naturale o pregresso. L’analisi dei dati 
sul lungo periodo consente di valutare la 
frequenza con cui un determinato AS si 
è presentato in un segmento fluviale nel 
periodo esaminato e fornisce un’impor-
tante informazione sulla sua probabilità di 
occorrenza. Dato che gli AS costituiscono 
il link tra condizioni idrologiche, habitat e 
biota, questo approccio consente di sti-
mare in maniera speditiva i possibili impat-
ti della siccità sulle biocenosi acquatiche 
(Gallart et al., 2012). È comunque sempre 
opportuno affiancare a modelli di habitat 
che utilizzano solo informazioni idrologi-
che e/o idrauliche rilievi di una o più com-
ponenti biologiche, in quanto l‘avvicinarsi 
di periodi di asciutta può dare origine a 
situazioni di habitat molto diverse tra loro 
e non più dipendenti dal livello idrico, con 
importanti conseguenze per le biocenosi 
presenti (Buffagni, 2021).

Oltre a questi metodi, per valutare o 
predire gli effetti dell’alterazione idrolo-
gica è possibile applicare modelli eco-i-
draulici, ossia approcci che uniscono la 
modellazione idrologica a quella ecolo-
gica. In letteratura ne esistono di diversi 
tipi, basati su scale di habitat differenti 
(microhabitat o mesohabitat). Tra que-
sti la già menzionata metodologia Me-
soHABSIM (ISPRA, 2017).

12.4 Strumenti modellistici 
di analisi e previsionali

12.4.1 Gli approcci basati sul concetto di Aquatic States 

 Uno degli approcci analitici più comu-
nemente usati come strumenti previsio-
nali in ecologia e conservazione è quel-
lo di modellare la nicchia climatica e/o 
ambientale di una o più specie (Guisan e 
Thuiller, 2005), una pratica comunemen-
te nota in letteratura come Ecological 
Niche Modelling  o Species Distribution 
Modelling (SDM) (per una discussione 
terminologica si veda Peterson e So-
berón, 2012). Questi modelli permettono, 
in un primo passaggio, di studiare le esi-
genze ecologiche delle specie, ma pos-
sono anche essere proiettati nello spazio 
e nel tempo per creare mappe di distri-
buzione potenziale a varie scale spaziali 
e/o temporali, con importanti applicazio-
ni nello studio dei cambiamenti climati-
ci e delle invasioni di specie aliene. Per 
esempio, sfruttando la disponibilità ormai 
comune di proiezioni eco-climatiche a 
breve e medio termine (10-20 anni circa), 
è possibile modellare la distribuzione po-
tenziale delle specie nel futuro, secondo 
diversi scenari di cambiamento climati-
co (Morganti et al., 2017; Santini et al., 
2021). Negli ultimi due decenni, la poten-
zialità di queste metodologie è aumen-
tata vertiginosamente, parallelamente 
all’aumentata disponibilità di dati ecolo-
gici (ad esempio, GBIF, https://www.gbif.
org/) e climatici (ad esempio, WordClim, 
https://www.worldclim.org/) ad alta riso-
luzione e spesso a scala mondiale. Tut-
tavia, si è anche osservato un costante 
aumento della complessità matematica e 
computazionale di tali modelli (ad esem-
pio, modelli multi-specie quali joint spe-
cies distribution modelling, Ovaskainen 
e Abrego, 2020), con necessità di vali-
dare modelli con tecniche di intelligenza 

artificiale (Ryo et al., 2021), atte ad otte-
nere previsioni sufficientemente robuste 
(Araújo et al., 2019; Taheri et al., 2021). 
Nell’ambito della valutazione dell’impat-
to della siccità sugli ecosistemi, sotto-
lineiamo come gli species distribution 
modelling possano servire da strumento 
per stimare a breve e medio termine il 
cambiamento nella distribuzione e consi-
stenza di popolazioni di piante e animali 
legate agli ambienti umidi, con maggior 
precisione a seconda di quanto sia pre-
cisa l’informazione di cui disponiamo 
relativamente alle esigenze ecologiche 
delle specie oggetto di studio e, dall’altro 
lato, dei cambiamenti nei regimi idrici. Va 
sottolineato come la pratica della model-
lazione della nicchia ecologica e della di-
stribuzione abbia bisogno di robusti dati 
ecologici per essere efficace, special-
mente di scenari futuri di cambiamento 
dei regimi meteo-climatici e idrologici. In 
questo senso, i semplici dati di presen-
za/assenza raccolti su vasta scala, ad 
esempio attraverso programmi di citizen 
science favoriti dalla diffusione di piatta-
forme user-friendly (ad esempio, iNatu-
ralist, https://www.inaturalist.org oppure  
https://www.ornitho.it/) e data-repository 
ad accesso libero (ad esempio, GBIF, ht-
tps://www.gbif.org/), possono svolgere 
un contributo fondamentale per ampliare 
la quantità di dati reali a disposizione dei 
modellisti. Uno dei maggiori limiti di que-
ste tecniche è ancor oggi la disponibilità 
di dati grezzi di alta qualità e precisione 
di scala, come testimoniato per esempio 
dallo scarsissimo numero di applicazioni 
per quanto riguarda la modellizzazione di 
specie che vivono in acque sotterranee 
(Mammola e Leroy, 2018).

12.4.2 Modelli correlativi di distribuzione delle specie

https://www.gbif.org/
https://www.gbif.org/
https://www.worldclim.org/
https://www.inaturalist.org
https://www.ornitho.it/
https://www.gbif.org/
https://www.gbif.org/
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La discussione fin qui fatta ha messo 
in luce come la ricerca in ambito ambien-
tale non abbia ancora esplorato coeren-
temente tutte le problematiche legate al 
tema specifico della siccità. Ciò soprat-
tutto perché tale problematica in ambito 
nazionale ha assunto, purtroppo, estrema 
rilevanza solo recentemente. A titolo di 
esempio, citiamo il disallineamento fra lo 
sviluppo di indicatori e approcci normati-
vi già disponibili per il Deflusso Ecologico 
per i sistemi lotici, e la conoscenza ancora 
parziale degli effetti specifici delle siccità 
sulle comunità litorali lacustri, per cui ogni 
indicatore e approccio di regolazione è 
ancora prematuro.

Similmente, la scelta di proporre l’uti-
lizzo di indicatori ecologici, invece della 
più intuitiva quantificazione dei servizi 
ecosistemici, come termine di confronto 
in sede alla definizione di un bilancio idri-
co, riflette la nostra percezione dell’attua-
le inadeguatezza dei modelli di stima dei 
servizi ecosistemici nell’abbracciare l’in-
tera complessità delle interazioni (biodi-
versità e funzionalità) messe in evidenza 
nei paragrafi precedenti. Dal 2005 a oggi 
sono stati sviluppati infatti numerosi mo-
delli per la valutazione e la gestione dei 
servizi ecosistemici acquatici attraverso 
metodologie specifiche per regione, non 
sempre standardizzate nelle terminologie, 
per definire e spiegare i compromessi tra 
le politiche di sviluppo e quelle di conser-
vazione, sostenibili e in grado di soste-
nere il futuro del Pianeta. Diversi modelli 
sono basati sulla categorizzazione e la 
modellizzazione spaziale, sugli impatti 
delle attività umane sul ciclo dell’acqua 

andando soprattutto a quantificare e mo-
dellizzare l’acqua, l’uso e la copertura del 
suolo e il cambiamento climatico (ad es. 
InVEST, https://naturalcapitalproject.stan-
ford.edu/software/invest). Altri utilizzano 
un approccio qualitativo basato su infor-
mazioni provenienti dal telerilevamento 
satellitare, mappe, indagini e altri dati au-
siliari. Altri valutano i servizi ecosistemici 
solo da un punto di vista economico. Al-
tri ancora hanno proposto con succes-
so lo strumento ARtificial Intelligence for 
Ecosystem Services (ARIES) che ha inte-
grato i servizi ecosistemici nelle decisioni 
e nelle politiche. I modelli sviluppati fino 
ad ora considerano però solo un numero 
limitato di servizi o benefici ecosistemi-
ci, quelli più noti e facilmente modellabili 
come quelli legati alla regolazione e all’ap-
provvigionamento, il che limita la capacità 
di esplorare le interazioni reciproche tra 
tutti i servizi. Dovrebbero quindi essere 
sviluppati nuovi metodi per integrare i ser-
vizi ecosistemici maggiormente utilizzati 
con, ad esempio, quelli culturali, che sono 
più difficili da valutare perché si basano su 
percezioni personali. 

La ricerca scientifica nell’ambito del-
la valutazione dei servizi ecosistemici è 
in continua evoluzione ma permangono 
ancora oggi sostanziali lacune tra il po-
tenziale, i risultati di tali valutazioni, e la 
loro attuazione sul campo. In sintesi si 
può dire che:

• molti impatti delle attività umane e 
dei compromessi tra la domanda di ser-
vizi ecosistemici e la loro offerta riman-
gono inosservati e non entrano nelle va-
rie strategie di gestione;

12.5
• le interazioni tra i processi sociali ed 

ecologici non sono molto spesso incor-
porate negli strumenti di valutazione dei 
servizi ecosistemici portando a previsio-
ni imprecise e incomplete;

• la mancanza di definizioni standar-
dizzate e di interpretazioni concettuali 
comuni riguardo al concetto di servizi 
ecosistemici e del loro valore può porta-
re a risultati contrastanti e a interpreta-
zioni faziose;

• la maggior parte dei modelli non di-
spone di componenti critiche di comples-
sità necessarie per rispondere pienamen-
te alle domande su quando, dove e come 
la natura contribuisce ai servizi ecosiste-
mici fornendo il benessere umano.

 
Un esempio che permette di capire la 

complessità della stima dei servizi eco-
sistemici è costituito dalle zone umide 
(wetlands), tra le quali sono solitamente 
incluse le lagune, le paludi, le torbiere, le 
foci, gli stagni, ma anche le valli da pesca, 
le risaie e alcuni laghi e fiumi con carat-
teristiche di marcata variabilità. Si tratta di 
ecosistemi che, per le loro caratteristiche 
peculiari, sono di enorme rilevanza eco-
logica. Tra le loro funzioni ecosistemiche 
ci sono la regolazione di eventi idrologici 
estremi, la regolazione del clima su scala 
locale, la ricarica della falda, la depurazio-
ne delle acque, il sequestro di carbonio, il 
controllo dell’erosione del suolo e, soprat-
tutto, lo sviluppo di habitat specifici che 
favoriscono la biodiversità. Dalle molte de-
finizioni proposte di “area umida” si evince 
che una zona umida non è catalogabile tra 
le acque superficiali né tra quelle sotter-
ranee e che è caratterizzata da una forte 
variabilità dell’ecosistema. Perciò modelli 
e approcci utilizzati per gli altri corpi idrici 
devono essere adattati al particolare con-
testo della zona umida, tenendo conto in 
particolare dei possibili leverage points 
(ad esempio, una variazione minima del-
le condizioni ossidative o di inondazione 
del suolo può provocare effetti molto forti 

su produzione di metano e vegetazione). 
Inoltre, la sua gestione è strettamente le-
gata alla funzionalità che si vuole perse-
guire. Approcciarsi allo studio di una zona 
umida richiede di stimare e prevedere gli 
effetti delle attività antropiche, dei cam-
biamenti climatici e delle scelte gestionali 
su una serie molto ampia di funzioni eco-
sistemiche, alcune delle quali in contrasto 
tra di loro. Al momento gli approcci model-
listici si concentrano su un aspetto di fun-
zionalità alla volta: i modelli idraulici sono 
principalmente orientati alla mitigazione 
delle piene; quelli biogeochimici alla stima 
del sequestro di carbonio, del recupero di 
nutrienti e delle emissioni di metano; quelli 
depurativi si concentrano sulla rimozione 
di nutrienti e altri contaminanti; quelli ve-
getativi guardano agli effetti su flora e fau-
na. La gestione di una zona umida richie-
de, però, di tenere conto di varie funzioni 
ecosistemiche al contempo (Janse et al., 
2019). Sinora, quando si è tentato di dare 
una risposta complessiva alla gestione 
delle zone umide, sono stati proposti solo 
dei metodi basati su interviste, valutazio-
ni economiche o altri approcci puramente 
qualitativi. Servono nuovi approcci, che 
possano integrare i modelli deterministici 
e molto parziali utilizzati sinora in maniera 
settoriale.

Gestire gli ecosistemi e i loro servizi 
nell’ambito della siccità legata al cambia-
mento climatico è una sfida scientifica ma 
anche politica, tanto più urgente quanto 
più il cambiamento climatico sta modifi-
cando gli ecosistemi e i loro servizi. Risul-
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S empre più spesso i mezzi di comunicazione riportano eventi di siccità sul territorio italiano con 
impatti drammatici sulla popolazione e sugli ecosistemi.
L’Intergovernmental Panel on Climate Change (IPCC), Forum scientifico intergovernativo sul cam-
biamento climatico istituito presso le Nazioni Unite, da tempo segnala l’intensificarsi di tali fenome-

ni nell’area mediterranea a seguito del cambiamento climatico.
Che fare? E quale può essere il ruolo della comunità scientifica a supporto di una governance dell’acqua?
Il presente volume, redatto dal Gruppo di lavoro “Siccità, scarsità e crisi idriche” del Dipartimento di 
scienze del sistema terra e tecnologie per l’ambiente del CNR, con il supporto di altre Istituzioni (Isti-
tuto superiore per la protezione e la ricerca ambientale, Dipartimento della protezione civile, Struttura 
commissariale per l’adozione di interventi urgenti connessi al fenomeno della scarsità idrica), ha visto 
il coinvolgimento di quasi cento ricercatrici e ricercatori che hanno tentato di dare risposta a tali quesiti 
fornendo elementi tecnico-scientifici a supporto di tutti i soggetti che, con diversi ruoli, contribuiscono 
alla governance dell’acqua.
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