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ABSTRACT 

Le aree di transizione sono sistemi naturali d‘interfaccia di elevato valore 

ecologico, strettamente connessi agli ambienti adiacenti tramite flussi di materia ed 

energia. Tuttavia, la conoscenza dei meccanismi e degli effetti innescati dalla 

connettività tra sistemi adiacenti risulta ancora alquanto limitata, specialmente per 

quanto concerne il ruolo del biota. La grande eterogeneità e la complessità delle aree 

di transizione rende, inoltre, impossibile una generalizzazione ed implica pertanto la 

scelta di oculate ipotesi e adeguate tecniche d‘indagine in grado di comprendere le 

dinamiche che si innescano nelle diverse realtà ecologiche.  

Al fine di valutare il ruolo dei fattori biotici come potenziale veicolo di materia 

organica, nutrienti e contaminanti tra sistemi adiacenti di diverse aree di transizione, 

nell‘ambito di questa tesi di dottorato, sono state scelte due diverse aree di studio, una 

mediterranea, i laghetti di Marinello (Sicilia, Italia), ed una tropicale, Gazi Bay (Mombasa, 

Kenya), che rappresentano modelli di aree indipendenti in cui testare le ipotesi 

ecologiche. Attraverso l‘uso congiunto di diversi approcci, quali lo studio del trofismo di 

acque e sedimenti, dei marker trofici e dei contaminanti ambientali, è stato possibile 

indagare gli obiettivi specifici scelti in relazione alle diverse peculiarità e dinamiche 

ecologiche delle aree di studio. 

Nell‘area mediterranea dei laghetti di Marinello (Sicilia, Italia) la struttura ed il 

funzionamento dei vari laghetti sono risultati profondamente influenzati dalla presenza di 

una colonia di gabbiani che rappresenta un‘importante fonte di input alloctoni (guano). 

Nelle stazioni maggiormente interessate dall‘influenza dell‘input aviario sono stati 

osservati un incremento della produttività primaria e del carico organico, bassi livelli di 

diversità delle comunità macrobentoniche con la dominanza di specie opportuniste, 

una struttura trofica complessivamente orientata verso l‘uso del fitoplancton rispetto al 

fitobenthos ed elevati livelli di contaminazione ambientale.  

Nell‘area tropicale di Gazi Bay (Mombasa, Kenya) è emersa una notevole 

importanza degli habitat di back-reef come aree di alimentazione e nascondiglio per i 

giovanili di specie ittiche piuttosto che l’habitat a mangrovie, più importante, invece, 

come feeding ground per gli adulti. Diverse specie, tra le più importanti 

economicamente, hanno inoltre dato indicazioni, specialmente nella fase adulta, di 

effettuare migrazioni alimentari e/o ontogenetiche tra le mangrovie ed il coral reef 

supportando così alti livelli di connettività inter-habitat. 

Mentre in letteratura è assodato il ruolo delle forzanti abiotiche nell‘influenzare le 

dinamiche ecosistemiche costiere, dalla presente tesi emerge che nelle aree di 

transizione i fattori biotici giocano un forte ruolo nel connettere i sistemi adiacenti, 

secondo modalità strettamente legate alle caratteristiche intrinseche dei relativi sistemi, 

ma le cui conseguenze si ripercuotono comunque sui processi trofici e più in generale 

ecosistemici. 
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1. INTRODUZIONE 

Le aree di transizione, oltre ad essere tra gli ambienti acquatici più produttivi, 

presentano un indubbio valore ecologico. Data l‘importanza e la peculiarità di tali 

ambienti, ed il conseguente interesse ecologico, universalmente riconosciuto, la 

comunità scientifica da sempre ha dedicato alle aree di transizione un notevole spazio. 

Numerosi studi sono stati, infatti, svolti sia in area mediterranea (es. Sanchez-Piňero e 

Polis, 2000; Poizat et al., 2004; Pérez-Rusafa et al., 2007), dove gli ambienti di transizione 

più comuni sono le lagune e gli stagni costieri microtidali con collegamenti più o meno 

diretti con il mare, che in area tropicale (es. Dorenbosch et al., 2007; Valentine et al., 

2007), dove, al contrario, troviamo più comunemente ampi estuari macrotidali 

caratterizzati dalla tipica zonazione di mangrovie, fanerogame e barriera corallina.  

A loro volta, gli ambienti di interfaccia risultano strettamente connessi agli habitat 

adiacenti con un continuo flusso di materia ed energia che si realizza attraverso una 

serie di input e output di vario genere, sia biotico che abiotico. Tuttavia, la conoscenza 

di tali complesse e varie dinamiche, e delle relative conseguenze, risulta ancora 

piuttosto incompleta anche a causa dell‘elevata eterogeneità dei processi che si 

realizzano nelle diverse tipologie di aree.  

In questo scenario, emerge innanzitutto l‘impossibilità di trovare un modello 

comune che possa descrivere la risposta ecosistemica ai diversi flussi cui gli ambienti di 

transizione sono soggetti, ma anche la necessità di applicare metodologie ad hoc in 

grado di comprendere le dinamiche che si innescano nelle diverse realtà ecologiche.  

 

1.1 Le aree di transizione 

E‘ abitudine comune dividere l‘idrobiosfera in un dominio marino ed uno 

continentale, ognuno con le proprie caratteristiche, popolazioni, processi sedimentari e 

caratteristiche geochimiche. Tra questi due domini, esistono un gran numero di ambienti 

molto differenti tra loro per forma, dimensione, organizzazione batimetrica ed 

importanza delle vie di comunicazione col mare, ambienti che possono genericamente 

essere definiti come ―Aree di transizione‖. All‘interno di questa grande categoria rientrano 

in realtà una serie di ambienti costieri con differenti caratteristiche (baie, lagune, laghi 

costieri, stagni salmastri, estuari, delta...), ma che, pur nella loro peculiarità e sito-

specificità, presentano degli aspetti che li accomunano. Innanzitutto tali ambienti, che 
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rivestono un ruolo di primo piano tra gli ecosistemi acquatici, sono aree di interfaccia tra 

l‘ambiente terrestre e quello marino, tra cui operano una vera e propria azione di buffer, 

e sono genericamente ambienti altamente eterogenei e produttivi caratterizzati da una 

notevole complessità spaziale ed una grande varietà di fonti di materia organica (es. 

Deegan e Garrit, 1997; Bouillon et al., 2008; Kristensen et al., 2008). Il passaggio dal 

dominio continentale a quello marino determina, inoltre, un cambiamento repentino 

delle condizioni sedimentologiche, idrologiche e biologiche, che rende le aree di 

transizione non un sistema unico di per sé, ma un complesso mosaico di habitat 

(Tagliapietra e Volpi-Ghirardini, 2006). 

L‘ecoregione Mediterranea è caratterizzata complessivamente da un clima 

semiarido, con estati poco piovose ed inverni temperati. Come conseguenza di ciò, le 

acque costiere mediterranee sono in larga misura eurialine (salinità> 30 PSU), con 

un‘escursione tidale molto contenuta (< 1 m), caratterizzate da correnti limitate (< 1 

nodo) ed un regime di mescolamento delle acque piuttosto omogeneo (stratificazione 

stagionale). Pertanto, la maggior parte delle aree di transizione dell‘area mediterranea 

sono lagune costiere salmastre non-tidali (escursione di marea< 0.5 m) o microtidali 

(escursione di marea compresa tra 0.5 e 1m), influenzate da ridotti input d‘acqua dolce 

provenienti da piogge, fiumi o falde acquifere (Lucena-Moya et al., 2009) e con un 

diverso grado di collegamento col mare. Alcune di queste aree sono, infatti, separate 

dal mare da barriere sabbiose, anche temporanee, e vengono definite 

complessivamente come laghi salmastri o stagni costieri (Mazzola et al., 2010), mentre 

altre, che presentano bocche di connessione col mare ben definite, vengono 

considerate genericamente lagune, delta o estuari (Bellan, 1987).  

Le aree di transizione mediterranee sono ambienti altamente produttivi (Barnes, 

1980; Kjerfve, 1994), grazie alla presenza di diversi produttori primari (Vizzini e Mazzola, 

2006) e di elevate concentrazioni di nutrienti derivanti sia dai processi interni che dagli 

habitat adiacenti (Vizzini e Mazzola, 2008). Grazie a tali caratteristiche, i giovanili possono 

qui trovare protezione e cibo in abbondanza; le aree costiere mediterranee 

rappresentano, infatti, importanti aree di nursery per diverse specie di invertebrati, pesci 

ed uccelli (Vizzini e Mazzola, 2008). 

Escursione tidale, salinità, nutrienti disciolti, profondità media, superficie, tempo di 

residenza e condizioni del substrato (frazione organica e granulometria) sono tra i fattori 

ambientali che maggiormente influenzano l‘abbondanza e la distribuzione degli 
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organismi del benthos, dell‘ittiofauna e del fitoplancton (es. Mistri et al., 2000, Barron et 

al., 2002, Rosenberg et al., 2003, Basset et al., 2006).  

Nonostante l‘elevata produttività ed importanza ecologica delle aree di transizione 

mediterranee, esse sono aree intrinsecamente instabili a causa della loro localizzazione 

lungo la linea di costa e la loro conseguente morfodinamica (Viaroli et al., 2008). Le 

acque poco profonde, la salinità estremamente variabile in relazione alle fluttuazioni 

stagionali ed al bilancio idrico interno (Kjerfve, 1994), il grado di confinamento, ma 

anche gli elevati input di nutrienti e di materia organica, spesso dirette o indirette 

conseguenze di attività umane e/o animali (Lardicci et al., 2001), fanno sì che tali aree 

risultino particolarmente sensibili e soggette, specialmente nel periodo estivo, a crisi 

distrofiche con conseguente morìe di pesci ed invertebrati bentonici (Magni et al., 

2008).  

In area tropicale, in relazione alla storia geologica e alle condizioni climatiche 

prevalenti, specialmente le forti escursioni tidali, tende a prevalere un‘altra tipologia di 

ambienti di transizione, gli estuari macrotidali. Questi ambienti sono generalmente 

caratterizzati da importanti input sia d‘acqua dolce che salata e da una tipica forma ad 

imbuto la cui estensione è strettamente collegata all‘importanza dell‘escursione di 

marea. All‘interno degli estuari macrotidali, la vegetazione prevalente è costituita da 

alberi di mangrovie e praterie di fanerogame che giocano un importante ruolo 

nell‘intrappolare e stabilizzare il pool di sedimenti (Pethyk, 1996). Tali ambienti sono quindi 

di grande importanza dal punto di vista biologico, ecologico, ma anche sociale ed 

economico. Numerosi studi hanno anche dimostrato che gli ambienti caratterizzati dalla 

presenza delle mangrovie (d‘ora in poi chiamati ―ecosistemi a mangrovie‖) sono tra gli 

più produttivi e diffusi sulla terra, occupando il 75% circa della fascia costiera tropicale e 

sub-tropicale dove si strutturano come lussureggianti foreste situate in corrispondenza 

delle foci dei fiumi, ma penetrando anche all‘interno degli estuari in relazione 

all‘estensione della marea (FAO, 2007).  

Il termine ―mangrovie‖ descrive sia quell‘insieme di specie di piante arboree 

superiori che ha evoluto specifici adattamenti per vivere in ambiente marino, che 

l‘ecosistema stesso con le sue complesse reti trofiche e dinamiche (Macnae, 1974; 

Lugo e Snedaker, 1974; Tomlinson, 1986). In quanto ecosistemi di interfaccia, il loro 

complesso ruolo funzionale è ampiamente riconosciuto da diversi punti di vista. 

Innanzitutto i sistemi a mangrovie operano una vera azione di buffer proteggendo sia i 
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sistemi adiacenti, barriera corallina e fanerogame, dall‘apporto sedimentario di origine 

terrestre (Golbuu et al., 2003) che la linea di costa dall‘impatto delle onde, dei venti e 

degli tsunami (Dahdouh-Guebas et al., 2005, Danielsen et al., 2005).Inoltre, i sistemi a 

mangrovie influenzano le dinamiche dei nutrienti, dei contaminanti e delle principali 

variabili fisico-chimiche della colonna d‘acqua dei sistemi adiacenti (Alongi, 2002; FAO, 

2007). 

Gli habitat costieri a mangrovie e a fanerogame, classificabili complessivamente 

come habitat di back-reef, sono considerati importanti aree di nursery e di riproduzione, 

fornendo cibo e rifugio a diverse specie di pesci, crostacei e molluschi nelle diverse fasi 

ontogenetiche (es. Nagelkerken et al., 2000a; Adams et al., 2006) ed influenzando la 

struttura di comunità e la biomassa dei pesci delle limitrofe barriere coralline (Mumby et 

al., 2004). Le opinioni della comunità scientifica, a riguardo, sono però contrastanti. 

Sebbene diversi studi abbiano documentato una maggiore abbondanza di giovanili 

negli habitat di back-reef (es. Robertson e Duke, 1990; Nagelkerken e van der Velde, 

2002), altri studi hanno messo in discussione l‘effettivo ruolo di nursery di tali aree 

(Sheridan e Hays, 2003, Sheaves et al., 2006) lasciando emergere il bisogno di una 

migliore comprensione della connessione tra habitat adiacenti da parte della 

componente biotica (Meynecke et al., 2007). Anche sul ruolo trofico dei sistemi a 

mangrovie vi sono teorie discordanti all‘interno della comunità scientifica. L‘―ipotesi dell‘ 

outwelling‖ (Odum e Heald, 1972) che prevede che il carbonio prodotto inshore venga 

esportato offshore con movimenti su larga scala è stata negli anni rivista e ridiscussa 

gettando le basi per analisi a scala più fine (Lee, 1995; Guest e Connolly, 2004). 

Sebbene molti studi abbiano riconosciuto alle mangrovie un ruolo limitato nel supportare 

le reti trofiche estuarine attraverso la via del detrito (es. Hemminga et al., 1994; Fry e 

Ewel, 2003), fondamentale è stato valutato il contributo di tali ambienti nel supportare la 

dieta di animali sia residenti che transienti attraverso l‘uso diretto di fonti alimentari, quali 

ad es. macroalghe e macroinvertebrati (Lugendo et al., 2007). Nonostante la loro 

importanza, tuttavia, le foreste a mangrovie ed i sistemi ad esse associati sono molto 

vulnerabili, in quanto soggetti ad un forte impatto antropico che ha portato ad una 

riduzione della loro estensione complessiva del 35% negli ultimi cinquant‘anni (Alongi, 

2002).  
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1.2 La connettività ecologica 

Il concetto di connettività è ampiamente utilizzato in ecologia in diversi contesti, a 

differenti scale spaziali ed è stato applicato ad una moltitudine di specie e di habitat 

(Sheaves, 2009). Nel senso più classico del termine, il concetto di connettività si riferisce 

ai movimenti di animali (es. Alerstam et al., 2007; Dorenbosch et al., 2007), ma in realtà 

i movimenti stessi delle masse d‘acqua, dei nutrienti in essa disciolti e del detrito 

innescano una serie di conseguenze a livello trofico (Polis e Strong, 1996; Vanni e 

Headworth, 2004) e di dinamiche di nutrienti (Pringle, 2003; Cloern, 2007) che giocano 

un ruolo centrale nella funzionalità dei sistemi. Gli organismi animali che attivamente si 

muovono tra gli habitat, nello spazio e nel tempo, sono stati denominati ―mobile link” 

(sensu Lundberg e Moberg, 2003) e, poichè è stato riconosciuto loro un ruolo essenziale 

nella struttura e nelle dinamiche ecosistemiche, sono stati paragonati alle ―keystone 

species‖ (Paine, 1969). Gli organismi possono mediare questi scambi in diversi modi: 

animali molto diversi come plancton, insetti, pesci, uccelli o grandi mammiferi si 

muovono e ridistribuiscono risorse tra habitat a diverse scale spazio-temporali (es. Loder 

et al., 1996; Vanni et al., 1997; Bouillon et al., 2000). Gli animali, infatti, consumano 

genericamente nutrienti particellati e quindi li espellono in forma sia particellata (feci) 

che disciolta (urine), creando così un flusso di nutrienti tra habitat.  

I sistemi di interfaccia, laddove gli habitat terreste e acquatico si incontrano, 

giocano un ruolo funzionale molto importante da questo punto di vista. Universalmente 

riconosciuto dalla letteratura scientifica, specialmente a livello dei sistemi di interfaccia, 

è il ruolo dei flussi di materia ed energia tra diversi habitat, degli effetti ecotonali e di 

confine, delle variazioni e delle scale spaziali degli habitat stessi come elementi chiave 

nell‘influenzare le dinamiche delle reti trofiche locali (es. Dame e Allen, 1996; Polis et al., 

1997; Valentine et al., 2007).  

Date le caratteristiche intrinseche delle aree di transizione, i movimenti di nutrienti, 

detrito ed organismi sono ubiquitari sia tra i comparti acquoso e sedimentario che tra 

habitat contigui, influenzando le dinamiche di popolazioni, comunità e le relazioni 

trofiche tra gli organismi. Il flusso netto, l‘importazione e l‘esportazione di materia 

organica tra habitat adiacenti sono a loro volta influenzati da numerosi processi sia fisici 

che biologici (Dame e Allen, 1996). Le forzanti esterne geomorfologiche, idrologiche, 

tidali o eoliche sono tra i fattori abiotici che incidono maggiormente sulla produzione e 

sulla disponibilità dei produttori primari per i consumatori (Deegan e Garritt, 1997), oltre 



7 
 

che sui movimenti della materia organica tra sistemi adiacenti sia in ambiente 

mediterraneo (Pérez-Rusafa et al., 2007) che tropicale (Lugendo et al., 2007). Così 

come la stessa presenza e disponibilità di produttori primari, la motilità dei consumatori, 

le strategie e le migrazioni alimentari e riproduttive, le variazioni ontogenetiche 

dell‘habitat e della dieta sono tra i fattori biotici la cui influenza incide maggiormente 

sulle caratteristiche ecologiche e trofiche dell‘ambiente.  

Numerose e complesse sono le conseguenze che possono essere innescate dai 

movimenti di nutrienti ed organismi. Elevati input di nutrienti possono destabilizzare le 

interazioni autotrofi – erbivori, aumentare la produttività e, conseguentemente, innescare 

―cascate trofiche‖ tali da influenzare la crescita delle popolazioni animali, anche ai più 

alti livelli trofici (Anderson e Polis, 2004). Tra le possibili fonti di input alloctoni che possono 

influenzare in maniera importante gli ecosistemi costieri sono da menzionare gli uccelli 

costieri. Alterazione del trofismo di acque e sedimenti, assorbimento di nutrienti organici 

ed inorganici con conseguenti picchi di biomassa fitoplanctonica, aumento della 

biomassa zooplanctonica e zoobentonica sono stati, infatti, associati in diversi ambienti 

con la deposizione di guano da parte di uccelli (es. Bosman e Hockey, 1986; Loder et 

al., 1996; Wainright et al.,1998; Keatley et al., 2009). Sebbene il guano sia stato 

riconosciuto anche come una fonte importante di metalli in tracce per i sedimenti e la 

flora delle isole Artiche e Pacifiche (es. Liu et al., 2006; Choy et al., 2010), il ruolo 

dell‘avifauna nei movimenti di contaminanti e metalli in tracce tra habitat risulta essere 

ancora poco studiato.  

Largamente studiato è il tema della connettività anche in ambiente tropicale. La 

contiguità di habitat differenti, l‘elevata produzione primaria, così come l‘abbondante e 

variegata fauna costituiscono importanti presupposti perché si inneschino i processi 

legati alla connettività ecologica. Le foreste a mangrovie hanno una produzione 

primaria netta (NPP) in eccesso rispetto al carbonio utilizzato all‘interno del sistema, con 

una NPP esportata stimata intorno al 40% (Duarte e Cebrian, 1996). Odum e Heald 

(1972) proposero per primi l‘ipotesi che la lettiera fogliare proveniente delle mangrovie 

potesse rappresentare un importante contributo trofico per le acque costiere adiacenti 

(ipotesi dell‘outwelling) attraverso reti trofiche basate sul detrito. La maggior parte degli 

studi effettuati successivamente hanno però riscontrato che la materia organica delle 

mangrovie viene esportata ed incorporata nelle reti trofiche offshore solo in quantità 

molto limitate (es. Lee, 1995; Bouillon et al., 2008). Questi risultati hanno portato i 

ricercatori ad esaminare quali fossero i meccanismi e le vie di esportazione del 
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carbonio delle mangrovie, includendo la possibile incorporazione dei nutrienti derivanti 

dalle mangrovie nei sistemi a fanerogame adiacenti (Sheaves e Molony, 2000). Grande 

influenza sembrano avere le variabili ambientali e la geomorfologia dei sistemi, 

specialmente nelle aree estuarine piuttosto che lagunari in senso stretto (Pineda, 2003), 

ma si è cercato di capire anche quale potesse essere il ruolo del comparto biotico in 

tale meccanismo, data la sua mobilità. Gli studi hanno spaziato così dallo zooplankton 

(Bouillon et al., 2000) agli invertebrati vagili (France, 1998, Christensen et al., 2001, 

Schwamborn et al., 2002; Werry e Lee, 2005) ed ai pesci (Sheaves e Molony, 2000; Fry e 

Ewel, 2003; Nagelkerken e van der Velde, 2004a, b; Benstead et al., 2006). Nonostante 

si sia compreso che gli organismi mobili possono effettivamente rappresentare una via 

di esportazione della materia organica prodotta localmente, diversi aspetti risultano 

ancora poco chiari. L‘importanza degli habitat di back-reef per i giovanili delle specie 

ittiche della barriera corallina è stata indagata prevalentemente con la tecnica del 

visual census, ma molti aspetti restano ancora oggetto di discussione. Migrazioni 

nictemerali e ontogenetiche dei pesci tra gli habitat a mangrovie e fanerogame e da 

questi verso la barriera corallina sono state, infatti, osservate e messe in relazione 

all‘escursione di marea e alla conseguente diversa accessibilità a tali sistemi ma, come 

recentemente sottolineato in diverse review sul ruolo delle mangrovie come aree di 

nursery (Sheridan e Hays, 2003; Adams et al., 2006), sono necessari ulteriori studi 

sperimentali e quantitativi per poter universalmente riconoscere e quantificare tale ruolo. 

 

1.3 La complessità ecosistemica 

Negli ecosistemi marini, diversi fattori, biotici ed abiotici, interagiscono influenzando 

la struttura ed i processi che ne regolano il funzionamento, sia in condizioni naturali che 

alterate. Sebbene elevate siano, ad oggi, le conoscenze relative ai maggiori pathway 

del flusso di energia in ambiente marino, la grande diversità e la complessità degli 

ecosistemi rende impossibile una generalizzazione ed implica pertanto la scelta di 

oculate ipotesi e adeguate tecniche d‘indagine. Questo scenario ha fatto sì che nel 

tempo diversi approcci siano stati utilizzati nella comprensione degli ecosistemi marini e 

delle conseguenze innescate dalle possibili alterazioni. Alla luce dell‘ulteriore complessità 

che risulta dalle interazioni che avvengono tra ecosistemi adiacenti, diversi approcci 

sono stati utilizzati indipendentemente o in maniera congiunta: lo studio del trofismo di 

acque e sedimenti, delle interazioni trofiche e della contaminazione nei vari livelli trofici. 
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1.3.1 Trofismo di acque e sedimenti 

Lo stato trofico esprime la condizione di un corpo idrico in funzione della quantità 

dei nutrienti disciolti e della sua capacità produttiva. L‘arricchimento in nutrienti dei 

sistemi acquatici ed il conseguente aumento della loro produttività sono fenomeni 

generalmente riconducibili al processo di eutrofizzazione dei sistemi naturali (Wetzel, 

1983). La presa di coscienza del forte legame tra nutrienti e produttività acquatica è 

sorta con gli studi pioneristici di Weber (1907) e Johnstone (1908). Un successivo ed 

importante passo ha visto la nascita del primo sistema di classificazione del trofismo di 

sistemi di acqua dolce sulla base della produzione di materia organica e delle 

concentrazioni di nutrienti a livello ecosistemico (Rodhe, 1969). Nei successivi 

cnquant‘anni, alla luce del crescente impatto antropico sull‘ecosistema Terra nel suo 

complesso, il mondo scientifico ha concentrato l‘attenzione sui processi fisici, chimici e 

ecologici che conducono all‘eutrofizzazione e sul relativo ruolo, ampiamente dibattuto, 

dei diversi macronutrienti, prevalentemente carbonio (C), azoto (N) e fosforo (P). 

L‘interesse da parte della comunità scientifica si è focalizzato prevalentemente sulle 

acque dolci, infatti il fenomeno dell‘eutrofizzazione delle aree costiere è stato 

riconosciuto solo recentemente (Nixon, 1995) e successivamente ampiamente studiato 

e ben documentato (es. Micheli, 1999; Worm et al., 2000; Bokn et al., 2003; Hillebrand, 

2003; Burkholder et al., 2007). Al contempo, le ricerche sul fenomeno dell‘eutrofizzazione 

si sono concentrate principalmente sul fitoplancton (es. Cloern, 1987; Egge e Aksnes, 

1992; Escaravage et al., 1999), mentre in realtà l‘impatto dell‘eutrofizzazione si 

ripercuote su tutte le componenti dei sistemi costieri (Duarte, 2009). Infine, poca 

attenzione è stata posta sulla complessità spaziale degli ambienti ed sui processi di 

trasporto di nutrienti e materia organica come meccanismi che influenzano le 

dinamiche di popolazioni e comunità (Reiners e riese 2001), mentre, al contrario, la 

connettività degli habitat può amplificare la rigenerazione dei nutrienti e la produzione 

sia primaria che secondaria (Cloern, 2007). 

In ambiente marino costiero, le concentrazioni di nutrienti e di materia organica 

dipendono da diversi input. Si parla di carico esterno quando nutrienti e materia 

organica sono di origine alloctona derivando da acque sotterranee, fiumi, piogge 

(Smith et al., 1999) ma anche da organismi tra cui gli uccelli marini (es. Sanchez-Pinero 

e Polis, 2000; Hahn et al., 2007). Invece, per carico interno si intende quello dei nutrienti 

prodotti dalla degradazione della materia organica che vengono riutilizzati nella zona 

fotica innescando nuova produzione primaria (Dugdale e Goering, 1967; Rowe et al., 
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1975). Un primo effetto diretto dell‘aumento dei nutrienti è pertanto un aumento della 

produzione primaria e della biomassa di fitoplancton, microalghe e successivamente di 

macrofite (Viaroli et al., 2008). Questi processi sono fortemente controllati da variabili 

ambientali come la stratificazione, la turbolenza ed il tempo di residenza delle masse 

d‘acqua, che determinano la risospensione dei sedimenti, l‘accoppiamento bento-

pelagico e l‘aumento della torbidità delle acque (Claussen et al., 2009). Effetti indiretti 

sono poi l‘eccesso di produzione di materia organica e la conseguente diminuzione 

della concentrazione di ossigeno (ipossia o anossia) (Viaroli et al., 2008) e 

dell‘abbondanza e della diversità degli organismi presenti (Cloern, 2001; Rabalais e 

Turner, 2001).  

Diverse variabili sono state usate come indicatori dello stato trofico dei sistemi 

acquatici e per lo sviluppo di appositi indici. Le concentrazioni di azoto e fosforo 

disciolto (DIN e DIP) che derivano sia dal carico esterno che interno sono tra le variabili 

più utilizzate nella valutazione dello stato trofico delle acque costiere (Claussen et al., 

2009; Giordani et al., 2009). Anche la misura dei pigmenti fotosintetici, specialmente 

della clorofilla-a (Chl-a), risulta una variabile importante in quanto rappresenta una 

misura della biomassa fitoplanctonica attiva. Una stretta relazione è stata inoltre riportata 

in ambiente costiero ed estuarino tra la Chl-a ed i nutrienti disciolti (Cloern, 2001; Nielsen 

et al., 2002; Smith, 2006; Li et al., 2010). Anche l‘ossigeno disciolto (DO) è considerato 

una variabile fisico-chimica determinante in quanto l‘accumulo di biomassa 

fitoplanctonica o macroalgale determina una sovra-saturazione dei sistemi (Giordani et 

al., 2009). Infine anche gli isotopi stabili del carbonio e dell‘azoto sono stati utilizzati 

come indicatori di eutrofizzazione in ecosistemi acquatici. Ad esempio il 15N è apparso 

essere un indicatore sensibile all‘arricchimento di nutrienti nei produttori primari 

(McClelland e Valiela, 1998; Cole et al., 2004). e negli organismi depositivori (Lake et al., 

2001; McKinney et al., 2002), mentre il 13C ha evidenziato una risposta 

all‘eutrofizzazione specialmente a carico del comparto sedimentario (Voss e Stuck, 

1997; Voss et al., 2000). 

La valutazione dello stato trofico dei sistemi acquatici mediante l‘uso esclusivo di 

indicatori legati alla colonna d‘acqua è un approccio certamente utile ma limitato, in 

quanto non tiene conto dello stato trofico del comparto sedimentario, ossia l‘input di 

materia organica che interessa il benthos (Jørgensen e Richardson, 1996; Pusceddu et 

al., 2009). Cambiamenti dello stato trofico bentonico possono essere valutati attraverso 

l‘analisi del carbonio organico dei sedimenti superficiali. Diversi studi hanno, infatti, 
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dimostrato che l‘eutrofizzazione è associata anche all‘accumulo netto di carbonio 

organico (Cornwell et al., 1996; Emeis et al., 2000; Farías, 2003), così come alla 

diminuzione del rapporto C/N nei sedimenti (Sampou e Oviatt, 1991). Un approccio 

congiunto che preveda l‘analisi del trofismo di acque e sedimenti è pertanto la scelta 

più completa ai fini della comprensione delle dinamiche trofiche degli ecosistemi 

acquatici.  

 

1.3.2 Studio delle interazioni trofiche mediante l’uso di marker trofici 

Nell‘ambito dello studio delle reti trofiche sono stati usati nel tempo diversi 

approcci, tra cui l‘osservazione diretta delle abitudini alimentari dei vari organismi e 

quello classico basato sull‘analisi dei contenuti stomacali, ovvero l‘analisi qualitativa e 

quantitativa delle prede contenute nell‘apparato digerente. Un grande passo in avanti 

nello studio delle relazioni trofiche è stato compiuto con l‘avvento della tecnica basata 

sull‘analisi degli isotopi stabili che garantisce, infatti, la possibilità di valutare le strategie 

alimentari e di individuare le principali fonti energetiche, superando alcuni inconvenienti 

tipici dei metodi classici. Mentre l‘identificazione ed il conteggio delle prede riscontrate 

negli stomaci permette l‘individuazione della dieta ingerita nelle ultime ore, che risulta 

comunque una operazione alquanto complessa, l‘analisi isotopica effettuata sul tessuto 

muscolare del consumatore garantisce la caratterizzazione della dieta effettivamente 

assimilata con una risoluzione temporale maggiore (Peterson et al., 1985; Lorrain et al., 

2002). In questo senso il tessuto muscolare risulta essere il migliore indicatore della dieta 

animale poiché, grazie ai suoi lunghi tempi di turnover, riflette la dieta di un periodo 

abbastanza lungo della vita dell‘organismo (Lorrain et al., 2002; Schmidt et al., 2004).  

A partire dalla metà del secolo scorso, è stato osservato che anche gli acidi grassi 

rappresentano delle molecole potenzialmente utili nel delineare la struttura delle reti 

trofiche (Ackman e Eaton, 1966), oltre che nel valutare qualitativamente e 

quantitativamente la dieta dei predatori (Dalsgaard et al., 2003; Iverson et al., 2004). 

Mentre gli approcci degli isotopi stabili e degli acidi grassi come marker trofici, 

singolarmente, possono presentare delle limitazioni, l‘uso congiunto di tali tecniche può 

permettere la differenziazione di un maggior numero di fonti alimentari per i consumatori 

e può fornire informazioni più dettagliate relativamente alla dieta e degli organismi e 

alla struttura delle reti trofiche (Kharlamenko et al., 2001; Alfaro et al., 2006; Guest et al., 
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2008). L‘approccio integrato risulta pertanto particolarmente utile in caso di ecosistemi in 

cui habitat con caratteristiche diverse si interfacciano. 

 

1.3.2.1 Isotopi stabili del Carbonio e dell’Azoto ( 13C, 15N) 

Lo studio delle variazioni del rapporto tra gli isotopi stabili del carbonio (13C/12C; 

13C) e dell‘azoto (15N/14N; 15N), usati come traccianti dei percorsi di materia organica 

nelle reti trofiche, ha fornito negli ultimi decenni un contributo importante all‘ecologia 

trofica degli ecosistemi acquatici (es. Peterson e Fry, 1987; Peterson, 1999; Connolly et 

al., 2004; Vizzini e Mazzola, 2008; Yokoyama et al., 2005, Yokoyama e Ishishi, 2007). Il 

metodo isotopico ha permesso di effettuare approfondite indagini sulle dinamiche 

trofiche di ecosistemi adiacenti riflettendo la reale assimilazione della materia organica 

habitat-specifica (es. Marguillier et al., 1997; Deegan e Garritt, 1997; Bouillon et al., 

2004a) e dimostrando l‘esistenza di differenze spaziali nelle preferenze alimentari dei 

consumatori (es. Deegan e Garritt, 1997; Vizzini e Mazzola, 2006; Garcia et al., 2007). 

Studi recenti ne hanno poi sottolineato le enormi potenzialità nello studio dei pattern dei 

movimenti animali (Hansson et al., 1997; Gannes et al., 1997; Rubenstein e Hobson, 

2004), dell‘uso di risorse multiple da parte dei consumatori (Bouillon et al., 2004b) e delle 

variazioni ontogenetiche della dieta di specie ittiche (Cocheret de la Morinière et al., 

2003; Nakamura et al., 2008). 

In generale, i valori dei rapporti degli isotopi stabili del carbonio e dell‘azoto negli 

animali riflettono quelli della loro dieta, in quanto nei tessuti dei consumatori si verifica un 

incremento, rispetto a quelli delle prede, che viene quantificato in media 0-1‰ nel 

caso del carbonio, e 3-4‰ nel caso dell‘azoto (Vanderklift e Ponsard, 2003; McCutchan 

et al., 2003). Tale prevedibilità dello shift isotopico tra livelli trofici adiacenti viene 

applicata in vari modi nelle indagini ecologiche. Il rapporto isotopico del carbonio nei 

tessuti di un consumatore permette l‘individuazione delle fonti di produzione primaria: il 

leggero arricchimento del rapporto isotopico del carbonio di un organismo rispetto alla 

fonte alimentare è dovuto al frazionamento che avviene durante l‘assimilazione e la 

respirazione, ovvero all‘assimilazione preferenziale di composti ricchi in 13C e alla perdita 

maggiore di 12C (più mobile) durante la respirazione. Il rapporto isotopico dell‘azoto, il cui 

incremento tra un livello trofico e il successivo è più elevato a causa della rimozione 

metabolica ed escrezione di gruppi amminici contenenti 14N (Steele e Daniel, 1978), 

può essere invece usato per individuare il livello trofico di appartenenza dei consumatori 

(Vander Zenden et al., 2000; Post 2002 b).  
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Il frazionamento isotopico risulta essere un valore comunque suscettibile di 

variazioni non trascurabili, dipendendo da numerosi processi metabolici degli organismi 

stessi. Le variazioni nei rapporti isotopici tra un passaggio all‘altro della catena 

alimentare risultano essere, infatti, specie-specifiche, nonché strettamente correlate alla 

tipologia di dieta del consumatore, alle modalità di escrezione adottate, 

all‘abbondanza o scarsità dell‘alimento, così come alla stessa qualità nutrizionale di 

quest‘ultimo (Vanderklift e Ponsard, 2003; McCutchan et al., 2003). Inoltre, variazioni 

consistenti sono state riscontrate in funzione del tessuto dell‘organismo analizzato: si 

osserva ad esempio che il tessuto muscolare manifesta shift isotopici solitamente più 

ampi rispetto a quelli ottenuti analizzando altri tessuti o l‘intero organismo (Gannes et al., 

1997; Yokoyama et al., 2005). Infine bisogna tenere presente che i pattern in 13C e 

15N, tessuto-specifici, sono solitamente anche influenzati dalla loro composizione 

biochimica. La composizione lipidica ed aminoacidica di un tessuto ne influenza il 

rapporto isotopico e quindi anche la variazione manifestata rispetto alla dieta assunta. 

Così, un tessuto ricco di lipidi avrà un valore più basso di 13C rispetto ad un tessuto ricco 

di proteine poiché i lipidi risultano sempre più impoveriti rispetto alle proteine (Hobson e 

Clark, 1992; Kurle, 2002; Sotiropoulos et al., 2004).  

L‘indagine isotopica permette inoltre di osservare con un notevole livello di 

risoluzione le differenze spaziali e temporali, anche se di piccola entità, nei percorsi della 

materia organica e nelle strategie alimentari dei consumatori. Le caratteristiche 

ambientali possono variare anche in range spaziali relativamente ristretti, e questo si 

traduce in variazioni nella composizione isotopica della componente autotrofa, che 

possono riflettersi sui livelli trofici superiori. Nei consumatori, inoltre, si possono osservare 

variazioni della composizione isotopica derivanti dall‘adozione di strategie alimentari sito-

specifiche. Thomas e Cahoon (1993) e Jennings et al. (2002) hanno rilevato variazioni 

consistenti nella composizione isotopica di specie ittiche in aree distanti anche pochi 

km. Tali variazioni possono essere attribuibili alla sito-specificità delle abitudini alimentari 

delle specie ittiche in relazione alle risorse disponibili e alle condizioni locali, denotando 

una notevole plasticità trofica (Deegan e Garritt, 1997; Jennings et al., 2002). Variazioni 

temporali, per quanto riguarda la composizione isotopica delle fonti di materia 

organica, sono state messe in evidenza da numerosi lavori in diverse aree geografiche 

(Goering et al., 1990; Boon e Bunn, 1994; Vizzini e Mazzola, 2003). Le cause della 

variabilità temporale nei valori di 13C possono essere attribuite a una grande varietà di 

fattori ambientali, tre i quali l‘idrodinamismo che può far aumentare la diffusione del 
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carbonio inorganico (France, 1995) e la temperatura, entrambi fattori che influenzano il 

frazionamento isotopico del carbonio (Degens et al., 1968). Altre possibili cause di 

variazione del rapporto isotopico del carbonio possono essere gli apporti terrigeni e di 

acque dolci (Hemminga e Mateo, 1996), e la specie chimica assimilata [es. lo ione 

bicarbonato (HCO3
-) che presenta un valore di 13C di circa 0‰ o la CO2 disciolta che 

presenta un valore considerevolmente più basso (-9‰)] (Kroopnick, 1985). In letteratura 

viene soprattutto evidenziato lo stretto rapporto tra l‘irradiazione luminosa e la 

composizione isotopica dei vegetali marini (Cooper e De Niro, 1989; Durako e Hall, 

1992). Infatti all‘aumentare dell‘irradiazione corrisponde una più alta richiesta di carbonio 

da assimilare e quindi una maggiore influenza dei processi diffusione-dipendenti 

nell‘acquisizione del carbonio inorganico, e tutto ciò si traduce in una minore 

discriminazione nei confronti del 13C. Per quanto concerne le variazioni di 15N, è stato 

evidenziato che i vegetali marini sono in grado di utilizzare l‘azoto, così come 

precedentemente sottolineato per il carbonio, sotto diverse forme chimiche (NO3
- o 

NH4
+), le quali risultano isotopicamente distinte (Michener e Schell, 1994). L‘uso 

differenziale di queste forme chimiche nel processo di assimilazione, che risulta legato a 

fenomeni stagionali, ne influenza i rapporti isotopici.  

 

1.3.2.2 Acidi grassi 

Gli acidi grassi (FA) rappresentano un gruppo eterogeneo di molecole e 

comprendono la maggior parte dei lipidi di tutti gli organismi, di cui costituiscono lo 

scheletro carbonioso. La grande diversità, le caratteristiche biochimiche ed, in alcuni 

casi, la presenza esclusiva di alcuni acidi grassi all‘interno di piante ed animali hanno 

dato origine nel tempo ad una serie di linee di ricerca, a partire dalla valutazione delle 

caratteristiche nutrizionali e del metabolismo animale, fino all‘indagine sulle interazioni 

trofiche e sulla struttura degli ecosistemi marini (Bergé e Barnathan, 2005). Dalla metà 

degli anni '30, numerosi studi hanno dimostrato che gli acidi grassi vengono trasferiti 

dalle prede ai predatori (es. Dalsgaard et al., 2003; Iverson et al., 2004; Budge et al., 

2006). La loro specificità biologica ed il trasferimento conservativo dai produttori primari 

ai più alti livelli trofici, fa sì che gli acidi grassi siano considerati degli ottimi marker trofici 

(Alfaro, 2008), a tal punto da venire sempre più spesso utilizzati in studi che mirano alla 

comprensione della struttura trofica dei sistemi marini.  
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Diverse caratteristiche fanno degli acidi grassi degli utili traccianti della struttura 

delle reti trofiche. Innanzitutto, a differenza di altri nutrienti alimentari (es. proteine e 

carboidrati), che vengono completamente demoliti durante i processi digestivi, gli acidi 

grassi si staccano dalle molecole dei lipidi ingeriti, non subiscono processi degradativi e 

vengono trasportati ed assimilati, pressoché integri, nei tessuti target. In tal modo, 

possono essere identificati nei tessuti, somatici e di riserva, dei consumatori primari, e 

possono fornire informazioni sulla dieta di giorni, settimane o mesi (St John e Lund, 1996; 

Auel et al., 2002), a seconda della specie oggetto di indagine e del tipo di tessuto 

scelto (Iverson, 2009).  

Le forti limitazioni cui sono soggetti gli organismi animali nell‘apportare modifiche 

alla struttura molecolare degli acidi grassi, sia di origine endogena che esogena, 

dipendono principalmente al gruppo filogenetico di appartenenza (Cook, 1996; Iverson, 

2009); limitazioni tanto maggiori si riscontrano all'aumentare dell'ordine filogenetico, 

culminando nei vertebrati (Cook, 1996). Alcuni consumatori primari, tra cui i copepodi 

zooplantonici sono in grado, infatti, di biosintetizzare acidi grassi de novo (Dalsgaard et 

al., 2003), ma anche di apportare modifiche alla catena di atomi di carbonio sia 

allungandola che introducendo dei doppi legami nella struttura (desaturazione) (Iverson, 

2009). Pesci, uccelli e mammiferi presentano invece le più importanti restrizioni nella 

biosintesi de novo e nella modifica della struttura degli acidi grassi (Iverson, 2009). 

In base a tali caratteristiche, i lipidi e gli acidi grassi sono risultati complessivamente 

un utile strumento a supporto degli studi sulle reti trofiche marine sia pelagiche 

(Daalsgard et al., 2003; Stowasser et al., 2009) che bentoniche (Jaschinski, et al., 2008; 

Hanson et al., 2010), sia polari (es. Stevens et al., 2004; Budge et al, 2008; Ju et al., 

2009) che tropicali (es. Meziane e Tsuchiya, 2000; Bouillon et al., 2004b; Alfaro et al., 

2006).  

Pur presentando una serie di vantaggi, è necessaria comunque una notevole 

cautela nell‘analisi ed interpretazione dei dati, specialmente relativi ai più alti livelli trofici, 

laddove diventa difficile distinguere tra consumo diretto o indiretto delle prede (Iverson, 

2009). Molti studi sulle relazioni trofiche in ambiente marino implicano inoltre diversi 

range di scale spaziali, considerando ad esempio i movimenti del carbonio lungo 

transetti terra-mare (Odum et al., 1979), o il diverso apporto di carbonio di origine 

terrestre vs. marina nelle aree costiere (Andrews et al., 1998; Dittmar et al., 2001). L'alta 

variabilità dei dati che ne risulta può quindi rendere complessa l'interpretazione delle 
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relazioni trofiche specialmente laddove le scale di variazione spaziale non sono ben 

chiare (Guest et al., 2010). Guest et al. (2010) hanno inoltre osservato che gli acidi grassi 

possono essere influenzati anche da diversi fattori comportamentali o metabolici dei 

consumatori, quali l'età, la taglia ed il sesso, ma anche alcune microalghe presentano 

una diversa composizione degli acidi grassi a seconda della fase di sviluppo. La misura 

in cui i profili degli acidi grassi possono essere modificati in relazione ai fattori metabolici 

dipende inoltre dal ruolo che essi stessi svolgono nel metabolismo dell'organismo stesso 

(Cherapavan et al., 2009). Lo studio dell'impatto di questi fattori sui profili degli acidi 

grassi è però limitato solo a esperimenti svolti in laboratorio o in cattività ed è risultato 

comunque variabile a seconda della specie (Dalsgaard et al., 2003). Turner e Rooker 

(2006), nel Golfo del Messico, hanno rilevato che gli acidi grassi polinsaturi (PUFA) 

possono essere influenzati anche da diversi fattori ambientali, quali l'intensità della luce, 

la salinità, la temperatura ed i nutrienti disponibili, come già era già stato 

precedentemente ipotizzato (Thompson et al., 1990, 1992; Elenkov et al., 1996; Graeve 

et al., 2002). 

Infine, per studiare la dieta di organismi mediante gli acidi grassi possono essere 

usati diversi approcci: qualitativi (es. Horgan e Barrett 1985; Smith et al. 1996; Raclot et 

al. 1998; Dahl et al. 2000, 2003; Falk-Petersen et al. 2004), semi-quantitativi (Kirsch et al. 

2000; Iverson et al. 2001; Iverson e Springer 2002) o, di più recente sviluppo, metodi 

quantitativi (Iverson et al., 2004; Iverson, 2009; Tucker et al., 2009). Mentre l‘approccio 

qualitativo allo studio della variazione spaziale o temporale nella dieta dei predatori, 

consiste nel semplice confronto del profilo degli acidi grassi presenti nei tessuti dei 

consumatori stessi, l‘approccio semi-quantitativo implica l‘identificazione di specifici 

acidi grassi, considerati biomarker trofici, che possono essere attribuiti a una o più prede 

e quindi indicare la loro verosimile importanza nella dieta (Iverson, 2009). Infine 

attraverso l'analisi quantitativa della firma degli acidi grassi (QFASA) è possibile 

determinare quantitativamente, attraverso specifici strumenti statistici, la miscela degli 

acidi grassi presenti nelle prede che più assomigliano ai depositi lipidici del predatore, in 

modo da dedurre la loro dieta. 

 

1.3.3 Valutazione della contaminazione da metalli in tracce  

Il grande sviluppo dell‘industria chimica ha comportato l‘incremento di un ampio 

numero di molecole in grado di provocare danni ai sistemi viventi: tra queste vanno 
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citati i pesticidi, gli idrocarburi policiclici aromatici (IPA), i policlorobifenili (PCB), i solventi 

clorurati ed i metalli pesanti (Hg, Cu, Cd, Zn, As, Pb, ecc.), sostanze che vengono 

rilasciate in vario modo nell‘ambiente, e sul destino delle quali occorre avere una buona 

conoscenza, al fine di salvaguardare la salute dell‘ambiente e dell‘uomo. 

Studi condotti sia sulla qualità delle acque che su alcune specie bioindicatrici 

presenti nel Mediterraneo hanno fatto notare come, negli ultimi anni, elevate 

concentrazioni di xenobiotici ed, in particolare, di metalli pesanti, stiano 

pericolosamente minacciando l‘integrità del Mediterraneo, situazione ulteriormente 

aggravata dalla lenta velocità di rimozione di tali composti, tipica dei bacini semichiusi 

(El-Sikaly et al., 2003). Ciò appare particolarmente evidente nelle aree costiere, dove 

sono presenti i maggiori centri urbani e le industrie.  

Con il termine di metalli pesanti si fa riferimento ad elementi tra loro eterogenei 

che vanno dai metalli di transizione ai non metalli. Data la loro concentrazione 

generalmente limitata, vengono anche chiamati metalli in tracce. I metalli sono 

costituenti naturali dei suoli e delle rocce ed entrano nell‘ambiente marino come 

conseguenza di degradazioni ed erosioni causate da agenti atmosferici (Forstner, 1990); 

i metalli possono anche avere origine antropica, fenomeno che determina un ulteriore 

arricchimento di questi elementi attraverso scarichi derivanti da attività agricole e 

industriali. In determinate condizioni ambientali, i metalli pesanti possono essere 

accumulati nei sistemi naturali fino a raggiungere concentrazioni pericolose e causare 

danni ecologici (Freedman, 1989).  

E‘ ormai ben nota la tossicità di alcuni elementi come mercurio (Hg), cadmio (Cd) 

e piombo (Pb), che non svolgono alcun ruolo fisiologico negli organismi e possono 

essere accumulati fino a raggiungere concentrazioni molto superiori rispetto a quelle 

presenti nell‘ambiente abiotico (Presley, 1997). L‘effetto tossico si esplica per legame 

spesso stabile (covalente), con i gruppi funzionali reattivi delle molecole organiche: 

ossidrili (-OH), carbossili (COO-), fosforili (OPO3H-), carbonili (=CO), sulfidrili (SH), amminici 

(NH2) ed imminici (=NH), andando ad alterare il metabolismo per un‘azione diretta sugli 

enzimi (Grandini, 1993). Diverse molecole organiche, essenziali per le normali attività 

biochimiche cellulari, vengono inattivate dal legame con il metallo: ciò comporta danni 

cellulari permanenti a carico potenzialmente di più organi e apparati. 

Il processo di assorbimento di tali elementi è strettamente legato alla 

biodisponibilità del metallo, a sua volta dipendente dalle caratteristiche dell‘habitat 
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acquatico in cui gli organismi vivono, come il pH, la salinità, il contenuto in Ca-fosfato e 

la temperatura (Grandini, 1993). La temperatura dell‘acqua, ad esempio, condiziona 

direttamente la velocità di assunzione intestinale e la tossicità dei metalli nei teleostei. Le 

branchie, oltre ad essere il principale organo deputato agli scambi gassosi, 

rappresentano un importante punto di assorbimento dei metalli presenti nell‘acqua. Da 

queste i metalli, dopo essere stati assorbiti, sono veicolati, tramite il circolo sanguigno, in 

tutto il corpo ed accumulati in specifici organi. Il passaggio attraverso le branchie 

rappresenta, quindi, un‘importante via di entrata della frazione solubile dei metalli 

pesanti. Attraverso il canale alimentare vengono assorbiti metalli in sospensione, metalli 

presenti nei sedimenti, metalli contenuti nel cibo e anche una parte di quelli in soluzione 

(Liang et al., 1999). Infatti, i pesci, soprattutto quelli di acqua salata, ingeriscono 

giornalmente considerevoli quantità di acqua (dal 4 al 13% del peso corporeo) per i 

processi di osmoregolazione e questo, ovviamente, contribuisce all‘assorbimento dei 

metalli disciolti in essa.  

Il grado di assorbimento dei metalli pesanti da parte degli organismi è fortemente 

influenzato dalla ―speciazione‖ del metallo stesso: in generale la forma ionica semplice 

è assorbita più rapidamente di quella complessata. Numerosi esperimenti condotti su 

batteri, diatomee e organismi superiori mostrano, specialmente per elementi come Cu, 

Cd e Zn, la preferenza per la forma ionica e la evidente dipendenza dell‘assunzione 

dalla concentrazione di questa specie piuttosto che dalla concentrazione totale (Mayer, 

2002). 

Mentre il concetto di ―biodisponibilità‖, definita come la frazione della 

concentrazione totale di elemento in ciascuna delle matrici abiotiche assunta dagli 

organismi (Mayer, 2002), spiega come avvenga l‘interazione di tali elementi con gli 

organismi stessi, il termine di ―bioaccumulo‖, invece, indica il processo secondo cui gli 

organismi assorbono prodotti chimici, presentando nei loro tessuti una concentrazione di 

queste sostanze maggiore di quella che inizialmente si trova nell‘ambiente o 

nell‘alimento (Reinfelder et al., 1998; Watras et al., 1998). 

In molti casi, il fenomeno del bioaccumulo si amplifica nella catena alimentare 

con la ―biomagnificazione‖, che si riferisce all‘accumulo progressivo dei prodotti chimici 

lungo la catena alimentare (Vighi et al., 1996). Le modalità con cui si realizza il processo 

di biomagnificazione sono ancora per molti aspetti sconosciute, e tali conoscenze 
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risultano fondamentali nella valutazione del rischio ambientale e nello studio della 

biodisponibilità di questi elementi.  

L‘utilizzo di organismi nella valutazione della qualità dell‘ambiente marino consente 

di valutare i livelli biologicamente disponibili di contaminanti negli ecosistemi, nonché 

l‘effetto di tali contaminanti sugli organismi viventi. L‘analisi delle matrici ambientali quali 

acqua e sedimenti fornisce, invece, un‘immagine del carico totale dei contaminanti, 

ma non dà indicazioni precise sulla frazione di diretta rilevanza ecotossicologica.  
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2. OBIETTIVI DELLA RICERCA 

 

Alla luce della notevole complessità ecologica che emerge dal quadro fin qui 

illustrato, l‘obiettivo generale di questa tesi di dottorato è stato quello di studiare e 

comprendere i diversi meccanismi di funzionamento ecosistemico che si realizzano in 

aree di transizione interessate da dinamiche ecologiche differenti. Per fare questo si è 

scelto quindi di voler studiare le interconnessioni trofiche, mediate da fattori biotici, che si 

realizzano in due differenti aree di transizione. 

In particolare, è stato valutato il ruolo dei fattori biotici come potenziale veicolo di 

materia organica, nutrienti e contaminanti tra ecosistemi adiacenti e, alla luce della 

diversità ecosistemica caratteristica delle aree di transizione a livello globale, i seguenti 

obiettivi specifici sono stati indagati: 

 

 Studiare gli effetti di input alloctoni di origine aviaria sul trofismo di un‘area di 

transizione mediterranea; 

 Studiare gli effetti di input alloctoni di origine aviaria sulla struttura delle comunità 

macrozoobentoniche e sulle reti trofiche di un‘area di transizione 

mediterranea; 

 Studiare la contaminazione ambientale e i fenomeni di bioaccumulo in un‘area 

di transizione mediterranea interessata da input alloctoni di origine aviaria. 

 Studiare i movimenti del carbonio lungo un continuum terra-mare di un 

ecosistema a mangrovie; 

 Valutare il ruolo di nursery, rifugio e feeding ground degli habitat di back-reef per 

giovanili e adulti di specie ittiche; 

 Valutare il ruolo dell‘ittiofauna nei movimenti della materia organica in un 

ecosistema a mangrovie. 
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3. MATERIALI E METODI 

3.1 Aree di Studio 

Al fine di rispondere agli obiettivi scelti nel presente studio, sono state scelte due 

diverse aree di studio, una mediterranea ed una tropicale, selezionate sulla base delle 

loro caratteristiche ecologiche e del loro interesse scientifico e naturalistico. Tali aree, 

accomunate dall‘essere entrambe aree di interfaccia tra l‘ambiente marino e terrestre, 

presentano diverse caratteristiche ecologiche, biotiche e strutturali, rappresentando dei 

modelli di aree indipendenti l‘una dall‘altra, in cui testare specifiche ipotesi ecologiche. 

 

3.1.1 Laghetti di Marinello (Sicilia, Italia) 

Il piccolo sistema degli stagni costieri di Marinello, chiamati comunemente 

laghetti, si trova sul litorale tirrenico della provincia di Messina, nel Golfo di Patti (Sicilia 

nord-orientale) (Fig. 1). Il sistema di stagni costieri, formatisi in epoche diverse nell‘arco 

dell‘ultimo secolo (Abbruzzese e Aricò, 1955), è caratterizzato da un‘elevata complessità 

strutturale ed un forte dinamismo geomorfologico (Leonardi e Giacobbe, 2001), che ha 

determinato negli ultimi anni continue modificazioni sia nell'estensione sia nel numero di 

bacini. Attualmente i laghetti sono cinque: Marinello, Mergolo della Tonnara, Verde, 

Fondo Porto e Porto Vecchio (Fig. 1). 

L‘eterogeneità di input alloctoni (Azzaro, 1995) associata al reciproco isolamento 

ed al progressivo confinamento dei bacini ha determinato un elevato differenziamento 

idrologico, sedimentario e trofico tra i bacini stessi. Per quanto riguarda il grado di 

confinamento, ad esempio, i laghetti Verde, Mergolo della Tonnara e Marinello, risultano 

più nettamente condizionati dagli apporti di acque continentali rispetto agli occasionali 

apporti marini, legati soprattutto ad eccezionali mareggiate. Invece Fondo Porto e Porto 

Vecchio risentono di una maggiore influenza del mare antistante (Leonardi et al., 2000), 

pur non presentando collegamenti diretti. Tra gli altri, il lago Verde risulta particolarmente 

interessante in quanto è caratterizzato da un elevato carico di nutrienti trasportati dalle 

acque meteoriche e continentali arricchite dalle deiezioni degli uccelli marini 

(prevalentemente gabbiano reale, Larus cachinnans) che nidificano in gran numero 

sulla falesia cui è ridossato. Questo carico, associato a particolari condizioni climatiche 

come le alte temperature durante il periodo estivo, ha occasionalmente causato crisi 

distrofiche con fenomeni di anossia (Leonardi et al., 2005). 
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Pertanto nel sistema dei laghetti di Marinello è risultato molto interessante valutare 

gli effetti di input alloctoni di origine aviaria sul trofismo, sulla struttura delle comunità 

macrozoobentoniche, sulle reti trofiche e sui livelli di contaminazione ambientale. 

 

Verde

Fondo Porto

Porto 
Vecchio

Mergolo

Marinello

 

Figura 1. Foto satellitare dell'area dei laghetti di Marinello, Sicilia, Italia. 

 

3.1.2 Gazi Bay (Mombasa, Kenya) 

Gazi Bay (Fig. 2) è situata a sud di Mombasa lungo la costa meridionale del 

Kenya. La baia è una tipica area di transizione tropicale delimitata a nord da un‘estesa 

foresta a mangrovie, a sud dalla barriera corallina e caratterizzata, al suo interno, dalla 

presenza di estese praterie di fanerogame miste a macroalghe. L‘intero sistema è un 

ambiente poco profondo (profondità media 5 m) macrotidale con regime tidale 

semidiurno la cui escursione varia da 3.9 m in fase di marea sigiziale e 0.7 m in fase di 

marea di quadratura (Hemminga et al., 1994). L‘area totale della baia, esclusa la 

foresta a mangrovie, è di 10 km2. Due sono i maggiori input d‘acqua dolce dell‘intero 

sistema, i canali di marea, Kidogoweni e Kinondo, che sfociano nella parte 

settentrionale della baia, mentre nella parte sud-orientale della baia è presente un 

ulteriore input d‘acqua dolce, rappresentato dal fiume Mkurumuji. La foresta a 

mangrovie è estesa circa 7 km2 ed è costituita dalle seguenti specie: Sonneratia alba, 

Rhizophora mucronata, Ceriops tagal, Bruguiera gymnorrhiza, Avicennia marina, 
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Xylocarpus granatum e Lumnitzera racemosa, tra le quali S. alba e R. mucronata 

risultano essere le specie dominanti (Kimani et al., 1996). L'area è influenzata dal regime 

di due monsoni: il monsone di Nord-Est da Novembre a Marzo ed il monsone di Sud-Est 

da Maggio a Settembre. La contiguità degli habitat a mangrovie, fanerogame e 

barriera corallina offre un ottimo spunto per lo studio della connettività tra sistemi 

adiacenti, rappresentando l‘intero ecosistema di Gazi Bay un continuum terra-mare. 

Pertanto nell‘area di Gazi Bay è risultato molto interessante studiare i movimenti del 

carbonio lungo il continuum terra-mare, valutare il ruolo di nursery, rifugio e feeding 

ground degli habitat di back-reef per giovanili e adulti di specie ittiche e valutare il ruolo 

dell‘ittiofauna nei movimenti della materia organica. 

 

3 Km

 

Figura 2. Foto satellitare dell'area di Gazi Bay, Mombasa, Kenya. 
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3.2 Disegni sperimentali e metodi di campionamento 

In relazione alle caratteristiche ecologiche intrinseche delle aree scelte e ai diversi 

fattori biotici, abiotici e climatici che interessano le suddette aree, sono state scelte le 

fasi stagionali maggiormente rappresentative durante le quali sono state campionate le 

diverse fonti di materia organica ed i consumatori per ogni sito di campionamento.  

 

3.2.1 Area Mediterranea – laghetti di Marinello, Sicilia, Italia  

Dal mese di Settembre 2008 al mese di Agosto 2009 sono stati svolti i 

campionamenti in 3 stazioni dell‘area dei laghetti di Marinello ovvero in tre dei cinque 

laghetti costieri: Lago Verde, Lago Fondo Porto e Lago Mergolo (Fig. 3), con l‘ausilio di un 

piccolo natante.  

I campioni della matrice acquosa superficiale sono stati prelevati in 3 repliche 

distribuite lungo l‘asse longitudinale di ogni lago mediante appositi contenitori 

precedentemente avvinati con l‘acqua del lago e successivamente posti al riparo da 

fonti di luce e calore al fine di evitare alterazioni del materiale prelevato. Durante i 

campionamenti di acqua superficiale sono state anche misurate le variabili chimico–

fisiche tramite una Sonda Multiparametrica YSI modello 556.  

Il prelievo dei campioni di sedimento per le analisi chimiche e degli organismi 

macrobentonici è stato effettuato con l‘ausilio di una benna di tipo ―Van Veen‖ con 

capacità di campionamento pari a 294 cm2 e 2000 ml in 2 siti per ogni stazione, uno 

nell‘area centrale (sito CENTRO) ed uno nella zona a riva (sito BORDO) di ogni lago (Fig. 3); in 

ogni sito i campioni sono stati prelevati in duplice replica. Ogni replica è stata realizzata 

con 4 bennate al fine di ottenere un volume di sedimento statisticamente 

rappresentativo. I campioni di sedimento per l‘analisi della struttura della macrofauna 

bentonica sono stati sottoposti a vagliatura con setacci da 0.5 mm direttamente in 

campo e fissati in una soluzione al 4% di formalina tamponata.  

Il guano ed i produttori primari sono stati prelevati manualmente almeno in 2 

repliche per sito, mentre le specie ittiche sono state campionate con una rete a tratta (o 

sciabica) da spiaggia di altezza 1.60 m, larghezza 5 m e maglia 2 mm. 

Al fine di valutare il ruolo dei sedimenti marini come potenziale input alloctono di 

metalli in tracce nei laghetti di Marinello, sono state scelte tre stazioni nell‘area costiera 
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antistante ai laghetti stessi (Fig. 4a) in relazione alla direzione delle correnti prevalenti (Fig. 

4b) che, dirigendosi da ovest ad est, trasportano sedimenti che provengono dal torrente 

Timeto e hanno portato nel tempo alla formazione dei cordoni sabbiosi e dei laghetti 

stessi (Crisafi et al., 1981; Amore et al., 1992). Lungo la direzione delle correnti pertanto, 

una stazione è stata scelta a monte (PRE), una esterna (OUT) ed un‘altra a valle dei 

laghetti (POST); tutte e tre le stazioni sono state replicate spazialmente e stagionalmente 

due volte.  

Complessivamente, alcuni campioni sono stati prelevati con cadenza mensile ed 

altri con cadenza stagionale. Il disegno sperimentale è illustrato in Fig. 3 mentre i dettagli 

delle matrici campionate, della relativa tempistica e delle analisi su di esse effettuate 

sono illustrati in Tab. 1.  

 

VE

FP

ME

3 STAZIONI: 

VE; FP; ME

2 SITI:

BORDO

CENTRO

 

Figura 3. Stazioni e dei siti di campionamento dell‘area dei laghetti di Marinello. VE= Lago Verde; 

FP= Lago Fondo Porto; ME= Mergolo 
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Figura 4. a) Stazioni e siti di campionamento dell‘area costiera antistante i laghetti di Marinello. b) 

direzione delle correnti prevalenti. 

 

Tabella 1. Matrici campionate nei laghetti di Marinello, relative analisi e tempistica.  

MATRICE ANALISI CADENZA
Acqua superficiale variabili chimico-fisiche mensile

nutrienti disciolti mensile

pigmenti clorofilliani mensile

POM mensile

TSM mensile

C, N, P tot mensile

isotopi C, N mensile

contaminanti stagionale

Sedimento superficiale potenziale redox mensile

pigmenti clorofilliani mensile

TOM mensile

TOC mensile

C, N, P tot mensile

isotopi C, N mensile

contaminanti stagionale

granulometria una tantum

Input  alloctoni (guano) C, N, P tot mensile

isotopi C, N mensile

contaminanti stagionale

Fonti di OM isotopi C, N stagionale

contaminanti stagionale

Consumatori isotopi C, N stagionale

contaminanti stagionale

struttura di comunità stagionale  
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3.2.2 Area tropicale - Gazi Bay, Mombasa, Kenya 

Nell‘area tropicale di Gazi Bay sono stati effettuati i campionamenti nelle due 

principali stagioni climatiche dell'anno 2009, ovvero la stagioni secca (febbraio/marzo 

2009) e quella umida (luglio/agosto 2009). Il disegno sperimentale ha previsto in ognuna 

delle due stagioni di campionamento un numero complessivo di 5 stazioni 

corrispondenti ai cinque habitat distintivi dell‘area: foresta a mangrovie (M), canali tidali 

tra le mangrovie (M ch), fanerogame intertidali (IS), fanerogame subtidali (SS) e barriera 

corallina (CR). Ogni stazione è stata replicata spazialmente in due siti in relazione ai due 

principali apporti di acqua dolce, i fiumi Kidogoweni (sito a) e Kinondo (sito b) (Fig. 5).  

 

M

a
b

Siti

M ch

IS

SS

CR

 

Figura 5. Stazioni di campionamento nell‘area di Gazi Bay: Mangrovie (M), Canali tidali a 

mangrovie (M ch), Fanerogame intertidali (IS), Fanerogame subtidali (SS), Barriera corallina (CR) e 

relativi siti (a e b). 

 

Nel corso dei campionamenti si è cercato di reclutare tutte quelle componenti 

che rientrano nella rete trofica dell‘ecosistema considerato e che contribuiscono alla 
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sua struttura. In ogni sito sono stati effettuati i campionamenti delle principali fonti di 

materia organica (mangrovie, fanerogame, macroalghe, Materia Organica Particellata, 

POM e sedimentaria, SOM) e dei consumatori (zooplancton, invertebrati bentonici, 

giovanili ed adulti di specie ittiche). 

I campioni della matrice acquosa superficiale sono stati prelevati in 3 repliche in 

ogni sito mediante appositi contenitori precedentemente avvinati con l‘acqua del sito 

stesso e successivamente posti al riparo da fonti di luce e calore al fine di evitare 

alterazioni del materiale prelevato. Durante i campionamenti di acqua superficiale sono 

state misurate anche le variabili chimico–fisiche tramite una Sonda Multiparametrica YSI 

modello 556.  

Il sedimento superficiale è stato prelevato manualmente mediante appositi 

contenitori da 50 ml. Le foglie delle mangrovie, i talli delle macroalghe ed i fasci delle 

fanerogame sono stati raccolti manualmente in ogni sito, laddove presenti. L‘acqua con 

la quale le macroalghe e le fanerogame sono state sciacquate per eliminare il 

materiale depositato sulle foglie e sui talli è stata immediatamente filtrata con un 

setaccio di maglia di 250 µm al fine di raccogliere l‘epifauna vagile. I campionamenti 

di zooplancton sono stati effettuati tramite l‘utilizzo di un retino con apertura di bocca di 

55 cm e ampiezza di maglia pari a 335 µm, trainato a velocità costante da un natante 

a motore per un periodo di 15 minuti.  

Infine, per quanto riguarda i campionamenti delle specie ittiche sono state 

utilizzate diverse arti da pesca in relazione alle caratteristiche geomorfologiche degli 

habitat e diverse maglie al fine di poter catturare varie classi di taglia. Nei siti a 

mangrovie, caratterizzati dalla prevalenza di mangrovie della specie Rhizophora 

mucronata, sono state usate reti da posta (gill net), con diversa maglia (2 mm e 5 cm), 

posizionate in parallelo e distanti tra loro circa 1 m. In entrambi i siti a mangrovie le reti 

sono state posizionate in fase di alta marea, e ritirate durante la successiva fase di bassa 

marea, in modo da catturare i pesci che vengono sospinti fuori dalle mangrovie dalla 

corrente creata dalla marea uscente. Questa operazione è stata effettuata ad ogni 

fase di marea per cinque giorni consecutivi in entrambi i siti a mangrovie. Nei siti dei 

canali tidali e delle fanerogame intertidali e subtidali è stata usata una rete a circuizione 

del tipo ―sciabica da spiaggia‖ di altezza 1.5 m, lunghezza 20 m e maglia decrescente 

dalle braccia (5 cm) verso il centro della rete (2 mm). Nei siti della barriera corallina, 

infine, sono state utilizzate delle reti a circuizione, sciabiche, trainate da natante con 
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l‘ausilio dei pescatori locali. Le reti hanno presentato diversa dimensione e maglia, cioè 

l‘altezza e la lunghezza delle reti sono state rispettivamente 3 m per 26 m, 4 m per 36 m 

ed 8 m per 100 m. Anche in questo caso, in tutte le reti, la maglia è stata variabile dalle 

braccia (5 cm) fino al centro della rete (5 mm).  

 

3.3 Analisi di laboratorio 

 

3.3.1 Trofismo delle acque e dei sedimenti 

3.3.1.1 Acqua superficiale 

Una volta giunti in laboratorio, entro 4 ore dal prelievo, i campioni d‘acqua 

superficiale sono stati filtrati, mediante un sistema di filtrazione a vuoto su setti Millipore, 

su filtri in fibra di vetro Whatman GF/F (porosità nominale di 0.45 µm, diametro di 47 mm 

e 25 mm), precalcinati per 4 ore con un trattamento termico a 450°C al fine di 

rimuovere l‘eventuale materia organica presente nel filtro. Per ottenere la frazione 

particellata il campione d‘acqua è stato prefiltrato con un filtro di 200 µm e 

successivamente il filtro è stato congelato a -20°C fino al momento dell‘analisi. Per 

ottenere la frazione disciolta, è stato raccolta l‘acqua eluita dalla filtrazione dei 

campioni di particellato e congelata a -20°C fino al momento dell‘analisi. 

 

- Analisi dei nutrienti disciolti 

a) Nitriti N-NO2 

Il metodo analitico si basa sullo sviluppo della colorazione rosa, dovuta al 

complesso che si forma per reazione tra la sulfanilammide diazotata e l‘N-

(1naftil)etilendiammina dicloruro. Tale metodo, proposto originariamente da Ilosvay 

(1889) e successivamente modificato da Shinn (1941), è stato applicato all‘acqua di 

mare da Bendschneider e Robinson (1952). Ad un‘aliquota di 10 ml di campione di 

acqua di mare già filtrata sono stati aggiunti 0.4 ml di sulfanilammide-N(1 

naftil)etilendiammina cloridrato, si è atteso un tempo di reazione pari a 20 minuti e sono 

state effettuate le misure spettrofotometriche Alla lunghezza d‘onda  di 543 nm. Il dato 

è stato quindi espresso in µg/l. 
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b) Nitrati N-NO3 

Il metodo proposto per l'analisi dei nitrati si basa sulla loro riduzione a nitriti (tramite il 

cadmio) e sul successivo dosaggio della concentrazione dei nitriti totali, utilizzando le 

metodica colorimetrica sopradescritta. Tale metodo è stato proposto da Morris & Riley 

(1963) e, successivamente, modificato da Nydhal (1976) e Grasshoff (1983). Un‘aliquota 

di 25 ml di campione d‘acqua di mare filtrata è stata miscelata con 25ml di soluzione 

tampone ammonio-cloruro di ammonio. Tale miscela è stata fatta passare attraverso 

una colonna riempita di cadmio granulare con l‘ausilio di una pompa peristaltica, 

regolata in modo tale da garantire una velocità di flusso tra i 2,5 e i 3 ml/min. I primi 25 

ml di campione usciti dalla colonna sono stati scartati mentre ai successivi 25ml 

recuperati è stato aggiunto 1 ml di reagente sulfanilammide-N(1 naftil)etilendiammina 

cloridato. Infine, dopo aver atteso il tempo di reazione (20min) si è proceduti al 

dosaggio spettrofotometrico alla lunghezza d‘onda  di 543nm. I risultati sono stati quindi 

espressi in µg/l. 

 

c) Ortofosfati P-PO4 

ll metodo di Murphy e Riley (1962), secondo la versione rivisitata da Strickland e 

Parsons (1968), si basa sulla formazione di un complesso fosfomolibdico (blu) la cui 

concentrazione viene misurata per via colorimetrica. A 10 ml di campione d‘acqua 

filtrata è stato aggiunto 1 ml di reattivo misto, contenente ammonio molibdato, acido 

solforico, acido ascorbico e potassio antimonio tartrato. Infine, dopo aver atteso il 

tempo di reazione (60 min) si è proceduti al dosaggio spettrofotometrico alla lunghezza 

d‘onda  di 882 nm (Deniges, 1920). I risultati sono stati espressi in µg/l. 

 

d) Azoto e Fosforo totale 

La procedura analitica [metodo di Valderrama (1981) nella versione di Koroleff 

(1983a, b)] prevede che ambedue gli elementi vengano dosati dopo ossidazione ed 

idrolisi dei composti inizialmente presenti nel campione in una stessa miscela di 

reazione, con la produzione di nitrato e ortofosfato. L‘agente ossidante utilizzato è il 

potassio persolfato. Al momento delle analisi, 50 ml di ogni campione sono stati 

autoclavati con l‘aggiunta di 5 ml di soluzione ossidante preparata con potassio 

persolfato, acido borico e idrossido di sodio. Terminato il processo di ossidazione, le 

analisi di azoto e fosforo sono state trattate separatamente. Il trattamento successivo è 
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coinciso, cioè, con la tecnica analitica necessaria per la determinazione dei nitrati e 

degli ortofosfati. 

 

- Analisi della matrice particellata 

a) Clorofilla e Feopigmenti 

Il filtro contenente il campione è stato omogeneizzato e immerso in 10 ml di 

acetone al 90%, per poi essere posto al freddo (4°C) e al buio per 24 ore (Morabito, 

1997). Successivamente si è raccolto il surnatante, previa centrifugazione alla velocità di 

800 giri e si è passati alla determinazione dell‘assorbanza della clorofilla-a e dei 

feopigmenti allo spettrofotometro. La clorofilla-a è stata letta alle lunghezze d‘onda di 

630, 647, 664, 665 e 750 nm (Jeffrey e Humphrey, 1975; Lorenzen e Jeffrey, 1980). Per 

determinare l‘assorbanza dei feopigmenti al campione è stato aggiunto HCl 0,66 M 

(Lorenzen, 1967) ed è stata effettuata la lettura alle lunghezze d‘onda  di 665 e 750 

nm. Tutta la procedura analitica è stata effettuata in condizioni di scarsa luminosità per 

evitare la degradazione dei pigmenti. I risultati sono stati quindi espressi in µg/l. 

 

b) Materia Organica Particellata POM 

La POM è stata quantificata per calcinazione. I filtri precalcinati e prepesati, 

contenenti il particellato, sono stati posti in stufa a 80-100°C per 12 h fino a peso 

costante. Successivamente, gli stessi sono stati riposti in muffola a 450 °C per almeno 4 

h e pesati. Dalla differenza di peso tra la prima e la seconda pesata sono stati calcolati i 

valori del particellato totale. La differenza tra la prima e la terza pesata ha fornito i valori 

di materia inorganica presente nel particellato in sospensione. La componente organica 

del particellato in sospensione (POM) è stata calcolata dalla differenza tra la materia 

particellata totale e quella inorganica.  

 

c) Carbonio e Azoto totale 

Le concentrazioni di carbonio ed azoto totale presenti nella frazione particellata 

sono state analizzate mediante una modifica della tecnica proposta da Hedges e Stern 

(1984). I filtri con il campione filtrato sono stati seccati a 50°C e pesati per poi essere 

arrotolati in dischetti di stagno precedentemente lavati con normal-esano. La 
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determinazione analitica ha previsto l‘utilizzo di un analizzatore elementare di carbonio e 

azoto CHN (Thermo-Electron Flash EA 1112). La calibrazione iniziale dello strumento è 

stata effettuata mediante la determinazione analitica di dischi di stagno vuoti e di un 

bianco filtro precedentemente trattato come il campione. Inoltre, durante l‘indagine, è 

stata effettuata l‘analisi di acetanilide, quale standard utile per poter calcolare il K-

factor. Il gas utilizzato dall‘analizzatore elementare per il trasporto è l‘elio e, per 

l‘ossidazione, l‘ossigeno. La colonna di ossidazione è costituita da ossido di cromo e 

ossido di cobalto argentato, mentre la colonna di riduzione è costituita da rame 

filamentoso ridotto. La combustione avviene alla temperatura di 950 °C. La separazione 

gascromatografica è stata ottenuta con una colonna cromatografica di 3 m a 50 °C 

con rilevatore a conducibilità termica. Il risultato analitico è stato espresso in % e quindi 

convertito in µg/l.  

 

d) Fosforo totale 

I filtri con il materiale particellato sono stati sottoposti alla stessa procedura 

analitica descritta per l‘analisi del fosforo disciolto (Valderrama,1981), con una fase 

intermedia per la rimozione del filtro (Jenkins, 1980). 

 

3.3.1.2 Sedimento superficiale 

- Granulometria 

Per lo studio delle caratteristiche tessiturali dei sedimenti, un sub campione di 500 

ml è stato sottoposto ad un pretrattamento al fine di eliminare sali e sostanza organica 

che impediscono l‘ottimale separazione delle classi granulometriche. La prima fase del 

pretrattamento ha previsto l‘utilizzo di acqua ossigenata per 48h. Successivamente il 

campione è stato essiccato in stufa a 105 °C per non meno di 24 h e pesato. La 

seconda fase ha implicato invece l‘utilizzo di esametafosfato di sodio, che agisce da 

antiflocculante. Si è proceduto quindi alla separazione granulometrica vera e propria. Le 

peliti (particelle di dimensione inferiore a 63 m), precedentemente separate dalla 

frazione più grossolana mediante un setacciamento in umido su un seta

di luce netta, sono state analizzate mediante strumentazione laser (modello Analysette 

eseguito a secco utilizzando una colonna di setacci in acciaio inox, serie USA, ASTM, 
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scelti in modo da ottenere una serie granulometrica con intervalli di ½ di  (  = - 

log2mm). I risultati ottenuti sono stati espressi in percentuali di ghiaie, sabbie, silt e argille 

rispetto al peso del campione totale. I campioni sono stati classificati utilizzando i 

diagrammi classificativi triangolari di Schlee e di Shepard modificato per le ghiaie, le 

sabbie e le peliti (silt + argille) e di Shepard (1954) per le sabbie, i silt e le argille. 

 

- Clorofilla e Feopigmenti 

L‘estrazione dei pigmenti fotosintetici dal sedimento è stata svolta secondo il 

metodo di Plante-Cuny (1974). L‘estrazione è avvenuta in una soluzione di acetone 

freddo al 90 %. Su ogni estratto la concentrazione della clorofilla-a è stata determinata 

per via spettrofotometrica alle lunghezze d‘onda λ di 665 e 750 nm. La quota dei 

feopigmenti è stata determinata trattando successivamente l‘estratto con acido 

cloridrico 0,66 N. I risultati sono stati quindi espressi in g/g di peso secco. 

 

- Carbonio organico totale TOC 

I sub-campioni di sedimento sono stati scongelati e disidratati in stufa alla 

temperatura di 60 °C in capsule di alluminio. Previa polverizzazione, sub-campioni di 10 

mg sono stati successivamente pesati in microbilancia analitica in capsule d‘argento 

precedentemente lavate con normal-esano. La successiva fase ha previsto 

l‘eliminazione dei carbonati mediante tre fasi di acidificazione e successivo 

essiccamento delle capsule contenenti il campione secondo una metodica simile a 

quella proposta da Nieuwenhuize et al. (1994). Le capsule d‘argento sono state quindi 

appallottolate per essere poi sottoposte ad analisi. La strumentazione analitica e le 

condizioni strumentali sono le stesse descritte precedentemente per la determinazione 

del carbonio totale del particellato. Le concentrazioni di TOC sono state espresse in % e 

successivamente convertite in mg/g. 

 

- Materia Organica Sedimentaria SOM 

La SOM è stata quantificata per calcinazione in crogiuoli, precedentemente 

calcinati in stufa e pesati. I campioni di sedimento sono stati posti nei crogiuoli in stufa a 

80-100 °C per 12 h fino a peso costante. Successivamente, gli stessi sono stati riposti in 

muffola a 450 °C per almeno 4 h e comunque fino a peso costante. Dalla differenza di 
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peso tra la prima e la seconda pesata è stato calcolato il peso secco totale. La 

differenza tra la prima e la terza pesata fornisce i valori di materia totale inorganica 

presente nel sedimento. La componente organica (SOM) è calcolata dalla differenza tra 

il peso secco totale e la materia inorganica. I risultati sono stati quindi espressi in mg/g. 

 

- Carbonio e Azoto totale 

Il campione di sedimento, dopo essere stato disidratato a 60 °C, è stato macinato 

e ridotto in polvere. Circa 3-4 mg di campione sono stati pesati direttamente in capsule 

di stagno della larghezza di 5x9 mm, precedentemente lavate con acetone ed esano; 

tali capsule sono state, quindi, sottoposte all‘analisi medianti un analizzatore elementare 

di carbonio e azoto CHN (Thermo-Electron Flash EA 1112) come già descritto per il 

carbonio e azoto totale del particellato. Il risultato analitico è stato quindi espresso in 

mg/g di peso secco. 

 

- Fosforo Totale 

Il fosforo totale dei sedimenti, presente sotto forma minerale od organica, è stato 

trasformato in ortofosfato mediante digestione con acidi minerali a caldo, HNO3 e HClO4 

(Quaderni IRSA, 1985). L‘ortofosfato è stato fatto reagire con molibdato d‘ammonio e 

tartrato di antimonio e potassio. In ambiente acido, si forma un eteropoliacido che 

viene ridotto a blu di molibdeno con acido ascorbico. La determinazione fotometrica è 

stata effettuata alla lunghezza d‘onda  di 650 nm. Tutti i reattivi sono suprapur. Il risultato 

analitico è stato quindi espresso in mg/g di peso secco. 

 

3.3.2 Analisi delle comunità bentoniche di fondo mobile 

Dopo una permanenza in formalina di 15 giorni circa, i campioni di macrofauna 

bentonica sono stati sciacquati rapidamente con acqua di mare e conservati in una 

soluzione conservante a base di alcool etilico al 75% e glicerina, al fine di mantenere 

integri gli organismi (Castelli et al., 2003). In un secondo tempo si è proceduto al sorting 

allo stereomicroscopio per effettuare il riconoscimento tassonomico al più basso livello 

possibile e la relativa conta degli organismi. In fase di elaborazione dei dati, i valori di 

abbondanza ottenuti in seguito al riconoscimento e al conteggio, sono stati espressi 

come n° ind/m2. 
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3.3.3 Analisi del rapporto degli isotopi stabili del Carbonio e dell’Azoto 

Acque superficiali, Sedimenti, input alloctoni (guano) e tessuti dei principali 

produttori e consumatori sono stati processati per poter effettuare le analisi degli isotopi 

stabili del Carbonio e dell‘Azoto ( 13C, 15N) nei seguenti modi: 

Una volta giunti in laboratorio, entro 4 ore dal prelievo, i campioni d‘acqua 

superficiale sono stati filtrati, mediante un sistema di filtrazione a vuoto su setti Millipore, 

su filtri in fibra di vetro Whatman GF/F (porosità nominale di 0.45 µm, diametro di 47 mm 

e 25 mm), precalcinati per 4 ore con un trattamento termico a 450 °C al fine di 

rimuovere l‘eventuale materia organica presente nel filtro. Per ottenere la frazione 

particellata il campione d‘acqua è stato prefiltrato con un filtro di 200 µm e 

successivamente il filtro è stato congelato a -20 °C fino al momento dell‘analisi. I restanti 

campioni sono stati congelati a -20 °C fino al momento dell‘analisi. 

Al momento dell‘analisi: 

- i campioni di sedimento sono stati scongelati, sottoposti a vagliatura in 

umido con setacci da 63 m; la frazione fine è stata quindi acidificata con una 

soluzione di HCl 2N per selezionare solo la frazione organica biodisponibile, 

sciacquata con acqua distillata e raccolta su filtri GF/F. 

- i campioni di guano sono stati scongelati e sottoposti a vagliatura in 

umido con setacci da 125 m per eliminare gli eventuali resti di sabbia e altri 

corpi estranei presenti nei campioni. 

- i campioni di produttori primari sono stati identificati. Le diverse specie di 

macroalghe, fanerogame e mangrovie sono state accuratamente separate 

ricorrendo anche all‘utilizzo di un binoculare e sciacquate abbondantemente per 

eliminare il materiale depositato rispettivamente sui talli, sui fasci e sulle foglie. Per 

le fanerogame si è proceduto alla raschiatura delle lamine fogliari per la 

rimozione della comunità epifita che è stata quindi sottoposta ad acidificazione 

con una soluzione di HCl 2N per eliminare la frazione carbonatica presente e 

sciacquata con acqua distillata. 

- i campioni di zooplancton sono stati sciacquati e ripuliti dal materiale 

sedimentario presente causato da risospensione al momento del 

campionamento; successivamente sono stati suddivisi, tramite uno 
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stereomicroscopio, per grandi categorie sistematiche. Gli esemplari sono stati 

quindi raccolti su filtri GF/F. 

- i campioni di macrofauna bentonica (infauna ed epifauna) sono stati 

scongelati e si è proceduto al sorting allo stereomicroscopio per effettuare la 

separazione dal sedimento e dai resti vegetali presenti nel campione e 

l‘identificazione tassonomica al più basso livello possibile.  

- le diverse specie ittiche sono state separate ed identificate, quindi ogni 

esemplare è stato sottoposto alle classiche indagini biometriche (lunghezza 

standard mediante calibro digitale). Infine è stato prelevato da ogni individuo il 

tessuto muscolare dorsale, che è stato risciacquato con acqua distillata. 

Dopo una permanenza in stufa a 60°C per un periodo di tempo variabile (da 24 a 

72 h) in base al tipo ed alla quantità di materiale prelevato, tutti i campioni sono stati 

ridotti in polvere tramite l‘utilizzo di pestello e mortaio. I campioni tritati sono stati pesati in 

una bilancia microelettronica (Sartorious) per poi essere impacchettati in capsule di 

stagno per effettuare la conversione in CO2 and N2 in un analizzatore elementare 

(ThermoElectron, EA1112) accoppiato ad uno spettrometro di massa per isotopi stabili 

(ThermoElectron, Delta Plus XP) attraverso un‘interfaccia (Thermo-Electron, Conflo II). 

I rapporti isotopici dei campioni sono stati comparati a gas standard secondari 

(rispettivamente NBS 20 – Solenhofen Limestone, NBS 21 – Spectrographic Graphite, e 

NBS 22 – Hydrocarbon Oil per il carbonio e standard IAEA N-1, N-2 e N-3, tutti solfati di 

ammonio, per l‘azoto), i cui rapporti isotopici sono stati a loro volta calibrati con standard 

internazionali (rispettivamente un calcare marino [V-PBD] per il carbonio e l‘azoto 

atmosferico per l‘azoto). I risultati sono stati espressi in riferimento agli standard secondo 

la seguente formula:  

x  = xE = [(Rcampione / Rstandard) – 1] x 103 

dove:  

 = deviazione del rapporto isotopico del campione, relativa a quella del 

campione di riferimento; 

x = massa dell‘isotopo pesante (15 per N, 13 per C); 

E = elemento in questione (C o N); 

R = rapporto tra l‘isotopo pesante e quello leggero (15N/14N o 13C/12C).  
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La precisione sperimentale, basata sulla deviazione standard delle repliche degli 

standard interni, è stata generalmente di 0,2 % per entrambi i rapporti isotopici. 

 

3.3.4 Acidi grassi 

I campioni per le analisi degli acidi grassi sono stati processati e conservati alla 

temperatura di -80°C fino al momento dell‘estrazione, al fine di evitare la 

decomposizione della materia organica.  

Gli esteri metilici degli acidi grassi (FAME) sono stati estratti dal muscolo di pesce, 

dai sedimenti (precedentemente setacciati a 500µm) e dalla POM usando la tecnica di 

Folch et al. (1957) modificata da Budge et al. (2006). Questo metodo prevede una 

prima fase di estrazione dei lipidi totali dal campione scongelato con una miscela di 

metanolo, cloroformio e Idrossitoluenebutilato come antiossidante. Una miscela di 

acido Tricosanoico è stata aggiunta ad ogni campione come standard interno. Cloruro 

di sodio è stato successivamente aggiunto per facilitare la separazione delle fasi 

avvenuta poi mediante centrifuga a freddo. Una volta separate le fasi, è stata 

recuperata la parte inferiore che corrisponde all‘estratto lipidico totale che è stato poi 

fatto asciugare sotto il flusso di azoto. La fase successiva ha previsto la scissione dei 

FAME mediante transesterificazione. All‘estratto lipidico è stata aggiunta la soluzione di 

metanolisi (metanolo assoluto:cloruro di acetile 10:1) e la miscela ottenuta è stata 

messa in incubazione a 100 °C. Alla miscela sono stati quindi aggiunti cloruro di sodio e 

normal-esano per estrarre i FAME e separarli dal resto mediante un‘ulteriore 

centrifugazione. A separazione avvenuta, il supernatante è stato fatto asciugare sotto il 

flusso di azoto ed è stato risospeso in 700 l di ciclo-esano e ricongelato a -20 °C fino al 

momento della lettura al gascromatografo.  

Gli esteri metilici degli acidi grassi (FAME) dei produttori primari sono stati invece 

estratti con il metodo della transesterificazione diretta che risulta più adatto ai campioni 

di origine vegetale (Alves et al., 2008). Il campione scongelato è stato omogeneizzato 

con l‘aggiunta di toluene, idrossitoluenebutilato e acido cloridrico metanolitico. Una 

miscela di acido Tricosanoico è stata aggiunta ad ogni campione come standard 

interno prima di essere messo in incubazione a 100°C. Alla miscela è stato poi aggiunto 

carbonato di potassio e ciclo-esano prima di effettuare la separazione della fase 

lipidica da quella acquosa mediante centrifuga a freddo. Al supernatante è stato poi 
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aggiunto del carbone attivo per eliminare la colorazione dovuta alla presenza di 

pigmenti clorofilliani ed i campioni sono stati lasciati a riposare per diverse ore in base 

all‘intensità della colorazione. Un‘ulteriore fase di centrifugazione ed una successiva 

filtrazione con carta filtro sono servite a rimuovere il carbone attivo dai FAME estratti. 

Infine il solvente è stato fatto asciugare sotto il flusso di azoto ed i FAME sono stati 

risospesi in 1ml di ciclo-esano e ricongelati a -20°C fino al momento della lettura al 

gascromatografo. 

I due metodi di estrazione utilizzati sono considerati altamente comparabili in 

quanto ad efficienza dell‘estrazione dei FAME (Carrapiso e Garcìa, 2000).  

Le letture dei profili degli acidi grassi sono state effettuate mediante un gas 

cromatografo associato ad uno spettrometro di massa GC-MS Shimadzu. QP2010 Plus. I 

FAME sono stati separati mediante una colonna polare SLB-5 (Supelco) di 30 m x 0.25 

mm x 0.25 µm. L‘Elio è stato usato come gas carrier alla pressione di 63.9 kPa ed un 

flusso della colonna di 1.20 ml/min. Dopo l‘iniezione del campione alla temperatura di 

300°C (split ratio 1:10), è stato programmato un incremento della temperatura della 

colonna da 40 a 150°C ed un ulteriore step da 150° a 300°C. Relativamente allo 

spettrometro di massa MS, i valori di temperatura sono stati settati a 180°C per la 

sorgente ionica e 290°C per l‘interfaccia. I FAME sono stati identificati confrontando il 

tempo di ritenzione ed il rapporto m/z con più standard (PUFA N°1-Marine Source; PUFA 

N°2-Animal Source; Supelco 37 Component FAME Mix). Il fattore di risposta dello 

standard interno è stato invece utilizzato per l‘analisi quantitativa. 

 

3.3.5 Analisi dei metalli in tracce (Cd, Cr, Hg, Pb) 

La determinazione di mercurio (Hg), cadmio (Cd), piombo (Pb) e arsenico (As) è 

stata condotta seguendo il protocollo del metodo US EPA 6010B/96 che prevede l‘utilizzo 

della tecnica di spettrometria di emissione atomica mediante plasma induttivamente 

accoppiato (Inductively Coupled Plasma-Optical Emission Spectrometer, ICP-OES; 

Varian Vista MPX). Tutti i campioni (biotici e abiotici), precedentemente seccati a 40 °C, 

sono stati sottoposti prima ad un processo di mineralizzazione ed ad una successiva 

fase di analisi atomica. 
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- Mineralizzazione 

La digestione del campione è stata effettuata mediante miscela di acidi forti, a 

caldo, in un sistema chiuso a microonde al fine di portare in soluzione i metalli associati 

alla matrice. All‘interno di vessel in teflon contenenti il campione secco è stata aggiunta 

una miscela di reazione, composta da Acido nitrico, Acido fluoridrico, Acqua ossigenata 

ed Acqua MilliQ per il sedimento e da Acido nitrico, Acqua ossigenata ed Acqua MilliQ 

per gli organismi vegetali, animali e per il guano. Tutti i reagenti utilizzati erano suprapuri. 

Successivamente, i vessel sono stati introdotti all‘interno di un forno a microonde dotato 

di carosello rotante (CEM, Modello MARS®), e sottoposti ad attacco in ―bomba‖, come 

descritto dalla tabella 2. Per ogni ciclo di mineralizzazione è stato preparato un bianco 

costituito dalla miscela di estrazione senza il campione. Il controllo analitico è stato 

effettuato mediante mineralizzazione di materiale certificato: il Marine Sediment MESS-3 

(National Research Council of Canada), il Dogfish muscle DORM-2 (National Research 

Council of Canada), e il Lagarosiphon major BCR-060 (Community Bureau of Reference 

B.C.R.). La percentuale di recupero del processo di mineralizzazione è risultata 

compresa tra il 95 ed il 101%. Tutte le analisi sono state condotte in triplice replica. Dopo 

il raffreddamento, ogni campione è stato portato a volume con acqua MilliQ. 

 

Tabella 2. Step della mineralizzazione 

Step Potenza (W) % Rampa (min) Pressione (Ps) Temperatura (°C) Durata (min)

1 1200 100 5.00 800 170 2.00

2 1200 100 3.00 800 180 9.30  

- Analisi atomica 

La determinazione quantitativa dei metalli dei campioni mineralizzati e del 

materiale certificato è stata effettuata attraverso l‘impiego di uno spettrometro ICP-OES 

(Inductively Coupled Plasma-Optical Emission Spectrometer, Varian Vista MPX) dotato di 

un autocampionatore e di un generatore di vapori VGA-77 per la determinazione di Hg 

e di As. La quantificazione dei metalli è basata sulla preparazione di curve di 

calibrazione a partire da standard multi-elemento. Tali curve sono state determinate 

diverse volte durante il periodo di analisi. Per ogni elemento analizzato è stata scelta una 

specifica lunghezza d‘onda : Cd a 214.439 nm, Pb a 220.353 nm, Hg a 184.887 nm e 

As a 188.980 nm.  
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3.4 Analisi statistiche 

I dati sono stati analizzati usando sia tecniche multivariate che univariate con 

l‘ausilio dei software Primer6 & Permanova+ (Clarke e Warwick, 1994) e Statistica 8. 

 

3.4.1 Laghetti di Marinello 

3.4.1.1 Trofismo di acque e sedimenti 

Le differenze delle variabili fisico-chimiche e trofiche del comparto acquoso e 

sedimentario sono state indagate con analisi multivariate non parametriche a partire 

dalle matrici triangolari di dissimilarità basate sugli indici di distanza Euclidea. I dati di 

origine sono stati precedentemente normalizzati. Per verificare le differenze significative 

tra stazioni e mesi (acque) e tra stazioni, siti e stagioni (sedimento) è stato usata l‘analisi 

della varianza permutazionale (PERMANOVA). Tutti i fattori sono stati considerati fissi ed 

ortogonali. Le differenze significative tra i livelli dei fattori sono state ulteriormente 

verificate col test a coppie. È stata effettuata l‘analisi SIMPER al fine di testare quali 

variabili contribuissero alla dissimilarità tra le stazioni. È stato utilizzato il metodo di 

ordinamento PCO (Principal Components Ordination) per rappresentare graficamente le 

differenze messe in evidenza con la PERMANOVA. L‘analisi della varianza a 1 via (ANOVA) 

è stata utilizzata per valutare differenze tra stazioni e mesi (acque) e tra stazioni, siti e 

stagioni (sedimento) per ogni variabile considerata. Prima di effettuare le analisi, è stata 

valutata l‘omogeneità dei valori della varianza con il test-C di Cochran e, quando 

necessario, i dati sono stati opportunamente trasformati in forma logaritmica Log (x+1) e 

nuovamente testati.  

 

3.4.1.2 Struttura della comunità macrozoobentonica 

L‘analisi della varianza fattoriale (ANOVA) è stata utilizzata per valutare le differenze 

tra stazioni, siti e stagioni sui dati di abbondanza e sui principali indici di diversità. Tutti i 

fattori sono stati considerati fissi ed ortogonali. Prima di effettuare le analisi, è stata 

valutata l‘omogeneità dei valori della varianza con il test-C di Cochran e, quando 

necessario, i dati sono stati opportunamente trasformati in forma logaritmica Log (x+1) e 

nuovamente testati. Le differenze significative tra aree sono state ulteriormente verificate 

col test di comparazione multipla a posteriori SNK (Student-Newman-Keuls). Le differenze 

nella struttura e composizione del popolamento macrobentonico sono state indagate 
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con analisi multivariate non parametriche a partire dalle matrici triangolari di dissimilarità 

basate sugli indici di Bray-Curtis. I dati di origine sono stati trasformati in forma logaritmica 

Log (x+1). Per verificare le differenze significative tra stazioni, siti e stagioni è stato usata 

l‘analisi statistica della varianza permutazionale (PERMANOVA) Tutti i fattori considerati 

sono fissi ed ortogonali. Le differenze significative tra i livelli dei fattori sono state 

ulteriormente verificate col test a coppie. È stata utilizzato, infine, l‘analisi canonica delle 

coordinate principali CAP (Anderson e Willis, 2003) per rappresentare graficamente le 

differenze tra stazioni, siti e stagioni messe in evidenza con la PERMANOVA. 

 

3.4.1.3 Analisi isotopiche 

L‘analisi della varianza a 1 via (ANOVA) è stata utilizzata per valutare differenze tra 

le stazioni per il 13C ed il 15N delle fonti e dei consumatori di materia organica comuni 

alle tre stazioni di campionamento. Prima di effettuare le analisi, è stata valutata 

l‘omogeneità dei valori della varianza con il test-C di Cochran e, quando necessario, i 

dati sono stati opportunamente trasformati in forma logaritmica Log (x+1) e 

nuovamente testati. Le differenze significative tra aree sono state ulteriormente verificate 

col test di comparazione multipla a posteriori SNK (Student-Newman-Keuls). 

 

3.4.1.4 Analisi dei metalli in tracce 

L‘analisi della varianza a 1 via (ANOVA) è stata utilizzata per valutare differenze tra 

le stazioni per le concentrazioni di metalli in tracce nei sedimenti dell‘area dei laghetti di 

Marinello. Prima di effettuare le analisi, è stata valutata l‘omogeneità dei valori della 

varianza con il test-C di Cochran e, quando necessario, i dati sono stati 

opportunamente trasformati in forma logaritmica Log (x+1) e nuovamente testati. Le 

differenze significative tra aree sono state ulteriormente verificate col test di 

comparazione multipla a posteriori SNK (Student-Newman-Keuls). Le differenze nella 

concentrazione di metalli in tracce nei sedimenti sono state indagate con analisi 

multivariate non parametriche a partire dalle matrici triangolari di dissimilarità basate 

sugli indici di distanza Euclidea. I dati di origine sono stati trasformati in forma logaritmica 

Log (x+1). È stato utilizzato, inoltre, il metodo di ordinamento PCO (Principal Components 

Ordination) per rappresentare graficamente le differenze messe in evidenza con la 

PERMANOVA. 
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3.4.2 Gazi Bay 

3.4.2.1 Analisi isotopiche 

Le differenze del 13C e del 15N delle fonti e dei consumatori di materia organica 

sono state indagate con analisi multivariate non parametriche a partire dalle matrici 

triangolari di dissimilarità basate sugli indici di distanza Euclidea. I dati di origine sono stati 

precedentemente normalizzati. Per verificare le differenze significative tra siti, stazioni e 

tra fasi ontogenetiche dell‘ittiofauna è stata usata l‘analisi della varianza permutazionale 

(PERMANOVA). Tutti i fattori sono stati considerati fissi ed i siti gerarchizzati all‘interno delle 

stazioni. Le differenze significative tra i livelli dei fattori sono state ulteriormente verificate 

col test a coppie. È stato utilizzato, inoltre, il metodo di ordinamento nMDS (non-Metric 

Multi Dimensional Scaling) per rappresentare graficamente le differenze tra stazioni 

messe in evidenza con la PERMANOVA. 

 

3.4.2.2 Analisi degli acidi grassi 

Le differenze del contenuto in acidi grassi delle fonti e dei consumatori di materia 

organica sono state indagate con analisi multivariate non parametriche a partire dalle 

matrici triangolari di dissimilarità basate sugli indici di distanza Euclidea. I dati di origine 

sono stati precedentemente trasformati in forma logaritmica Log (x+1). Per verificare le 

differenze significative tra siti e stazioni e tra famiglie di macroalghe è stata usata l‘analisi 

della varianza permutazionale (PERMANOVA). Tutti i fattori sono stati considerati fissi ed i 

siti gerarchizzati all‘interno delle stazioni. Le differenze significative tra i livelli dei fattori 

sono state ulteriormente verificate col test a coppie. Sono stati utilizzati, inoltre, il metodo 

di ordinamento PCO (Principal Coordinates Ordination) e l‘analisi canonica delle 

coordinate principali CAP per rappresentare graficamente le differenze tra stazioni 

messe in evidenza con la PERMANOVA. 

 

3.4.2.3 Analisi della struttura di comunità dell’ittiofauna 

Le differenze nella struttura e composizione dell‘ittiofauna sono state indagate con 

analisi multivariate non parametriche a partire dalle matrici triangolari di dissimilarità 

basate sugli indici di Bray-Curtis. I dati di origine sono stati trasformati in forma di radice 

quarta. L‘analisi della similarità a due vie (ANOSIM) è stata utilizzata per valutare le 

differenze tra stazioni e tra fasi ontogenetiche sui dati di abbondanza e di biomassa 
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percentuale. Tutti i fattori sono stati considerati fissi ed ortogonali. È stato utilizzato, inoltre, 

il metodo di ordinamento nMDS (non-Metric Multi Dimensional Scaling) per rappresentare 

graficamente le differenze tra stazioni messe in evidenza con l‘ANOSIM. 
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4. RISULTATI E DISCUSSIONE 

 

4.1 Laghetti di Marinello (Sicilia, Italia) 

4.1.1 Gli effetti di input alloctoni di origine aviaria sul trofismo di 

un’area di transizione 

4.1.1.1 Guano 

La Fig. 5 indica il contenuto in carbonio (a), azoto (b) e fosforo (c) del guano del 

gabbiano reale Larus cachinnans raccolto dalla falesia e dalle rive del lago Verde nelle 

diverse stagioni di campionamento. Il contenuto in carbonio dei campioni di guano 

analizzati ha mostrato un range di valori compreso tra 81.4 e 451.4 mg/g (media: 199.8 

 106.3 mg/g). Nonostante l‘elevata variabilità, i valori medi del guano sono risultati 

confrontabili con quelli riportati da Mizutani e Wada (1988) per il gabbiano Larus 

crassirostris (media: 221 mg/g). Il contenuto in azoto ha presentato variazioni tra un 

minimo di 18.4 mg/g ad un massimo di 217.4 mg/g, oscillando attorno al valore medio 

di 60.0  51.8 mg/g, mentre il contenuto in fosforo ha mostrato un range variabile tra 1.0 

e 20.8 mg/g (media: 6.9  6.2 mg/g). Il contenuto in azoto è risultato confrontabile sia 

con quanto riportato da Gwiadza (1996) per L. ridibundus (72.4 mg/g), che da Mizutani 

e Wada (1988) per L. crassirostris (152.0 mg/g). Al contrario, il fosforo ha presentato in 

questo studio concentrazioni inferiori a quanto riportato in letteratura per L. ridibundus 

(78.6 mg/g) (Gwiadza, 1996), ma più confrontabili con quanto riportato da Portnoy 

(1990) (15.3 mg/g) e da Marion et al., (1994) (16.2 mg/g) per L. argentatus, specie molto 

simile a L. cachinnans sia per dimensioni che per habitat e dieta.  

E‘ ampiamente riportato in letteratura che le deposizioni di guano degli uccelli 

acquatici sono ricche di azoto e fosforo (Bosman e Hockey, 1986; Mizutani e Wada, 

1988; Loder et al., 1996; Wainright et al.,1998; Chaichana et al., 2010), tanto da 

giustificarne l‘uso passato come fertilizzante (Copeman e Dillman, 1937). I valori presenti 

in letteratura relativi alle concentrazioni di tali nutrienti variano comunque 

considerevolmente tra le diverse specie di uccelli acquatici, come sottolineato ad es. 

da Hahn et al., (2007) che riporta valori variabili tra 12.5 a 241.3 mg/g (media: 103 ± 

19.2 mg/g) per quanto riguarda l‘azoto e da 13.1 a 143 mg/g (media: 47.2 ± 12.7 

mg/g) per quanto riguarda il fosforo.  
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Figura 6. Medie stagionali del contenuto in carbonio (a), azoto (b) e fosforo (c) del guano di L. 

cachinnans dei laghetti di Marinello. 

 

Il guano ha presentato complessivamente valori di 13C compresi tra -27.0 e -17.4 

‰ (media: -20.9 ± 2.5 ‰) e valori di 15N compresi tra 6.0 e 14.7 ‰ (media: 9.8 ± 2.4 

‰) (Fig. 7). Questi valori sono perfettamente confrontabili con i valori isotopici del guano 

di gabbiano e di altri uccelli acquatici (Mizutani e Wada,1988: 13C = -19.4 ± 0.6 ‰;  

15N= 12.9 ± 9.5 ‰;  Wainright et al., 1998: 15N= 12.5 ± 1.8 ‰; Evenset et al., 2007: 

13C = -20.3 ± 0.2 ‰, 15N= 12.8 ± 1.8 ‰). I valori di 15N e 13C del guano 
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rispecchiano la firma isotopica della dieta (Mizutani e Wada, 1988), pertanto differenze 

inter- e intraspecifiche della dieta spiegherebbero l‘elevata variabilità intrastagionale.  
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Figura 7. 13C vs. 15N (medie ± dev. st.) del guano dei laghetti di Marinello nelle quattro stagioni 

di campionamento. 

 

L‘elevata variabilità intrastagionale, emersa a carico di tutte le variabili 

considerate, è ascrivibile ad una naturale variabilità nella dieta dei volatili. I gabbiani 

reali (Larus cachinnans), così come la maggior parte dei gabbiani, presentano una 

dieta di tipo onnivoro ed opportunista (Moreno et al., 2010). Studi effettuati sulla dieta di 

questi volatili, mediante l‘uso di tecniche classiche ed isotopiche, hanno permesso di 

individuare l‘uso di prede miste di origine sia terrestre che marina, così come di origine 

antropica (resti alimentari di vario genere) facilmente reperibili in aree urbanizzate (Payne 

e Moore, 2006; Ramos et al., 2009a, b; Moreno et al., 2010). Tali abitudini alimentari 

possono giustificare l‘elevata variabilità nella dieta a livello individuale riscontrata sia a 

livello dei nutrienti che della firma isotopica di carbonio ed azoto.  

La variabilità interstagionale potrebbe invece essere dovuta a variazioni nella dieta 

legate al ciclo riproduttivo e all‘età dei gabbiani. Mentre il contenuto in C (Fig. 6a) tende 

ad aumentare durante il periodo di campionamento, i contenuti in N e P presentano 

complessivamente un andamento opposto (figg. 6b e c). A livello isotopico, si osserva 

una tendenza graduale all‘arricchimento in 15N ed all‘impoverimento in 13C durante il 

periodo di campionamento ovvero a partire dall‘autunno ‘08 fino all‘estate ‘09 (Fig. 7). 
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Come si può osservare dal grafico, durante i mesi invernali e primaverili i gabbiani 

sembrano presentare un‘alimentazione varia ma sovrapponibile, mentre le differenze a 

livello isotopico tra autunno ed estate lasciano immaginare un importante shift 

stagionale della dieta.  

I valori del guano più impoveriti in 15N potrebbero derivare da una dieta 

tendenzialmente mista comprendente prede di origine marina, terrestre ma anche 

antropica. Valori piuttosto bassi di 15N (5.5 ± 1.7 ‰) sono stati registrati da Ramos et al., 

(2009a) per i rifiuti (prevalentemente resti alimentari di origine umana) rigurgitati dai 

gabbiani stessi. Le discariche di immondizia rappresentano infatti una fonte energetica 

facilmente reperibile che permette ai gabbiani adulti di aumentare il loro successo 

riproduttivo (Pons, 1992). Al contrario, l‘arricchimento in 15N cui si assiste durante il periodo 

di studio ed i valori più elevati registrati in periodo estivo sembrano addurre ad una dieta 

più legata al consumo di pesci ed invertebrati terrestri ( 15N: 9.64 ± 0.97‰ e 11.92 ± 

3.00‰ rispettivamente, da Ramos et al., 2009a), fonti alimentari preferite dai giovani di 

gabbiano (Bertellotti e Yorio, 1999). 

La colonia di gabbiano reale della falesia di Tindari è nota come una colonia 

nidificante e prevalentemente residente (Perco et al., 1986). La deposizione delle uova 

avviene a partire da marzo ed i pulcini cominciano a nascere dalla seconda metà di 

aprile con un picco all‘inizio di maggio (Perco et al., 1986). Durante la stagione estiva si 

è osservata, infatti, una differente composizione in età all‘interno della colonia, con una 

predominanza di giovanili (osservazione personale) che confermerebbe il dato appena 

presentato.  

 

4.1.1.2 Colonna d’acqua 

Al fine di avere una visione complessiva dello stato trofico dei sistemi, in Tab. 3 

sono presentati i valori minimi, massimi e medi annuali delle principali variabili chimico-

fisiche dell‘acqua superficiale dei laghetti di Marinello.  

Osservando l‘ampio range di valori delle variabili elencate in tabella, si può 

dedurre che le acque dei laghetti di Marinello presentano complessivamente un tipico 

andamento annuale con valori minimi in corrispondenza dei mesi più freddi e piovosi e 

valori più alti durante le stagioni primaverile ed estiva. 
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Tabella 3. Valori minimi, massimi e medi annuali delle principali variabili chimico-fisiche delle 

acque superficiali dei laghetti di Marinello. 

Stazione Verde Fondo Porto Mergolo

Lat/Lon N38 08.647 E15 02.882 N38 08.640 E15 03.022 N38 08.362 E15 03.146

min max med min max med min max med

Prof. (m) 0.00 2.50 1.25 0.00 1.50 0.75 0.00 3.50 1.75

Trasparenza [m] 0.30 1.80 0.99 0.50 1.50 1.50 0.65 3.30 2.33

Temp [°C] 8.58 33.33 19.98 8.83 31.47 20.44 9.06 31.88 20.26

SpCond [mS/cm] 27.48 62.50 45.07 35.20 60.50 50.36 33.91 60.90 44.99

Sal [ppt] 16.89 41.91 29.20 22.16 40.25 32.57 19.14 40.62 28.83

LDO% [Sat] 36.60 135.70 106.92 44.70 146.10 100.11 48.30 133.90 98.43

LDO [mg/l] 2.10 11.38 8.20 3.00 10.28 7.57 3.41 10.36 7.59

pH [Units] 7.84 8.75 8.45 7.77 8.48 8.12 7.68 8.23 7.96

ORP [mV] 154.73 260.00 194.63 154.73 267.67 192.82 159.33 270.20 199.08

 

 

Dai valori di temperatura e salinità registrati, si può affermare che, secondo la 

classificazione proposta dal Sistema di Venezia nel 1958, le acque dei sistemi oggetto di 

studio sono da considerarsi generalmente polialine con salinità compresa tra 18 e 30 

‰ durante la maggior parte dell‘anno, con tendenza a diventare eualine (salinità 

compresa tra 30 e 40 ‰) nei mesi più caldi. La variabilità dei valori di salinità presente 

nei laghi rispecchia anche il grado di confinamento degli stessi ambienti, andando dai 

valori più alti di Fondo Porto, il lago più ―marinizzato‖, ai valori più bassi di Mergolo, il lago 

più ―confinato‖. Infatti, poiché i laghetti non sono direttamente in comunicazione con le 

vicine acque marine, gli scambi tra il mare e le acque dei laghetti avvengono 

indirettamente attraverso il cordone sabbioso litorale che separa i laghetti dal mare (AA. 

VV., 2008). L‘influenza marina risulta quindi piuttosto scarsa e le acque dei laghetti sono 

più o meno salmastre a seconda dell‘influenza freatico-marina, freatico-continentale o 

pluviale. 

L‘ossigeno disciolto ed il pH sono due variabili tra le più importanti in quanto 

strettamente connesse allo stato trofico dei sistemi. La loro distribuzione lungo la colonna 

d‘acqua è determinata dai fattori fisici, chimici ma soprattutto biologici, dipendendo in 

gran parte all‘attività fotosintetica degli organismi acquatici. L‘ossigeno disciolto 

evidenzia una condizione di soprassaturazione dei sistemi studiati, specialmente il lago 

Verde, quasi durante tutto l‘anno. Tale fenomeno a carico delle acque superficiali è 

tipico dei sistemi costieri interessati da fenomeni di eutrofizzazione. Durante i mesi 
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invernali si osservano i valori più bassi e le maggiori differenze tra i tre sistemi, 

presentando comunque il lago Verde i valori più elevati. Per quanto riguarda il pH, esso 

risulta alquanto oscillante durante tutto l‘anno e si nota anche in questo caso che i valori 

più elevati, ovvero la situazione di maggiore alcalinità delle acque, è relativa al lago 

Verde confermando la sua situazione di lago eutrofico caratterizzato da un‘elevata 

produttività ed una situazione di sovrasaturazione dell‘ossigeno disciolto. 

La Tab. 4 mostra i valori massimi, minimi e medi delle concentrazioni dei nutrienti 

disciolti dell‘azoto (azoto totale, nitrati e nitriti) e del fosforo (fosforo totale ed ortofosfato) 

e le concentrazioni di carbonio, azoto e fosforo totale contenuti nella frazione 

particellata nelle acque superficiali dei tre laghetti di Marinello studiati. 

Complessivamente i valori medi di tutte le variabili considerate risultano più elevati nelle 

acque del lago Verde rispetto agli altri laghi e sono imputabili alla composizione 

chimica del guano che giunge cospicuo nelle acque del lago Verde. Valori 

complessivamente confrontabili sono stati trovati da studi pregressi in aree interessate 

dalla presenza di uccelli acquatici (es. Bosman e Hockey, 1986; Loder et al., 1996; 

Chaichana et al., 2010).  

Il guano è ricco in azoto, fosforo, potassio ed altri sali (Wootton, 1991) e risulta 

principalmente costituito da acido urico, mentre proteine e ione ammonio sono presenti 

in minori quantità (Lindeboom, 1984). Una volta escreto, l‘acido urico viene rapidamente 

mineralizzato in ione ammonio tramite l‘azione di batteri aerobi (Loder et al., 1996; 

Wainright et al., 1998) che lo rendono così disponibile per i produttori primari. Mentre una 

parte di ione ammonio è soggetta poi a rapida volatilizzazione, la maggior parte viene 

convertita in nitriti e nitrati dai batteri nitrificanti (Bosman e Hockey, 1986).  

Oltre ai valori elevati di N e P del guano stesso (cfr. par. 4.1.1.1), dalla letteratura 

risulta che i tassi di escrezione dei gabbiani, non valutati nel presente studio, sono anche 

piuttosto elevati per le due specie di Larus maggiormente studiate: L. ridibundus e L. 

argentatus: 0.52 g/h (Portnoy, 1990) e 1.64 g/h (Gwiadza, 1996) rispettivamente. Il tasso 

di escrezione più elevato, riscontrato in L. argentatus, è probabilmente ascrivibile alla 

maggiore taglia (simile a quella di L. cachinnans) e pertanto ad un maggiore consumo 

di cibo. Nonostante ciò, le quantità di P ed N escrete giornalmente sono risultate 

maggiori in L. ridibundus (0.96 e 0.88 g/d di P ed N rispettivamente) che in L. argentatus 

(0.61 e 0.67 g/d di P ed N rispettivamente). Nel nostro caso va considerato infine che gli 

input di guano nelle acque del lago Verde sono sia di tipo diretto che indiretto, dal 
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momento che il guano viene rilasciato direttamente in acqua dai gabbiani in volo, ma 

una parte viene trasportata in acqua anche attraverso il runoff dalla falesia ad opera 

delle piogge ed dei venti. 

 

Tabella 4. Valori minimi, massimi e medi annuali dei principali nutrienti disciolti e particellati nelle 

tre stazioni dell‘area dei laghetti di Marinello. 

 
Stazione Verde Fondo porto Mergolo

Lat/Lon N38 08.647 E15 02.882 N38 08.640 E15 03.022 N38 08.362 E15 03.146

min max med min max med min max med

D
IS

C
IO

L
T

O

µgN/l 141.81 899.62 476.42 171.71 483.05 277.73 188.95 602.94 322.27

µg  N-NO3/l 81.27 529.64 232.16 17.17 352.38 148.46 4.90 358.47 167.22

µg  N-NO2/l 2.37 32.66 9.30 0.19 5.57 2.59 0.19 12.97 2.83

µgP/l 1.94 14.83 6.34 1.94 32.86 5.65 1.55 13.48 4.83

µg P-PO4/l 1.03 7.01 3.85 1.03 20.41 3.72 1.03 11.02 3.76

P
A

R
T

IC
E

L
L

A
T

O

µgC/l 1453.37 14143.62 5282.96 145.26 2265.15 494.00 109.59 4213.57 1231.21

µgN/l 219.45 2265.45 791.48 17.14 274.87 62.02 21.88 544.66 166.05

µgP/l 85.69 443.96 218.89 9.93 100.00 26.88 9.50 109.32 35.57

T
O

T TN µg/l 530.59 3065.45 1267.90 192.44 744.12 339.75 250.50 905.61 488.32

TP µg/l 88.00 450.27 225.23 13.78 103.32 31.42 14.18 112.99 40.40
 

 

La Fig. 8 indica i range di variazione del rapporto TN:TP nelle tre stazioni di 

campionamento. Si nota come il lago Verde presenta valori nettamente inferiori rispetto 

le altre stazioni oscillando attorno al valore medio di 5.8 mentre Fondo Porto e Mergolo 

presentano range di variazione più ampi e valori medi rispettivamente di 13.0 e 15.1.  

La stechiometria dell‘azoto e del fosforo nella colonna d‘acqua ha un‘importanza 

centrale nel controllo della produzione primaria nei sistemi acquatici, sia d‘acqua dolce 

che marina e di transizione (es. Smith, 2006; Viaroli et al., 2008; Conley et al., 2009). 

Redfield (1958) asserì che la composizione elementare del fitoplancton fosse uniforme e 

che le variazioni del rapporto C:N:P dai valori 106:16:1 fossero il risultato di sintesi o 

decomposizione di nuova materia organica. Specialmente il rapporto di Redfield N:P di 
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16:1 è usato come punto di riferimento per differenziare la limitazione da azoto da 

quella da fosforo. Si considera che il fitoplancton sia limitato dall‘azoto se il rapporto N:P 

<16 o da fosforo se invece N:P >16 (Geider e La Roche, 2002). Valori inferiori alla ratio 

di 16:1, confrontabili con quelli riscontrati nelle acque del lago Verde, sono stati 

riscontrati in ambienti acquatici caratterizzati da input alloctoni di origine aviaria 

(Ganning e Wulff, 1969: N:P= 3.4; Loder et al., 1996: N:P= 3.1). I bassi valori ed il limitato 

range registrato a Verde durante tutto l‘anno (Fig. 8) indica complessivamente una 

profonda limitazione da azoto costante nel tempo.  

I range di valori riscontrati nelle stazioni di Fondo Porto e Mergolo sono risultati più 

ampi ad indicare una maggiore variabilità temporale. Nonostante ciò si può affermare 

che complessivamente anche gli altri due sistemi dell‘area dei laghetti di Marinello 

risultano limitati dall‘azoto, caratteristica comune nelle aree di transizione (Hecky e 

Kilham, 1988).  
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Figura 8. Box-plot dei valori di TN:TP nelle tre stazioni dell‘area di Marinello. FP= Fondo Porto, ME= 

Mergolo, VE= Verde. 

 

La Tab. 5 mostra i valori minimi, massimi e medi annuali dei pigmenti fotosintetici 

della materia organica e della firma isotopica del carbonio e dell‘azoto nella matrice 

particellata delle tre stazioni dell‘area dei laghetti di Marinello. Anche in questo caso il 

lago Verde ha presentato valori notevolmente più elevati rispetto alle acque delle altre 
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stazioni di campionamento sia per quanto riguarda i pigmenti fotosintetici che 

l‘abbondanza di Materia Organica Particellata (POM). Per quanto riguarda la 

composizione isotopica della matrice particellata, il lago Verde ha presentato 

complessivamente i valori più impoveriti in 13C e più arricchiti in 15N.  

La clorofilla-a è considerata una delle variabili più significative per la valutazione 

dello stato trofico di un ambiente acquatico, in quanto rappresenta l‘espressione della 

densità fitoplanctonica e quindi della biomassa algale. Inoltre, quando le cellule algali 

muoiono, la clorofilla-a viene degradata e si formano molecole inattive, che prendono il 

nome di feopigmenti.  

 

Tabella 5. Valori minimi, massimi e medi annuali dei pigmenti fotosintetici della materia organica 

e della firma isotopica della matrice particellata delle tre stazioni dell‘area dei laghetti di 

Marinello. 

Stazione Verde Fondo Porto Mergolo

Lat/Lon N38 08.647 E15 02.882 N38 08.640 E15 03.022 N38 08.362 E15 03.146

min max med min max med min max med

P
A

R
TI

C
EL

LA
TO

Chl a (µg/l) 9.14 122.05 44.75 0.32 20.82 3.23 0.32 42.41 8.80

Feo (µg/l) 0.69 36.49 10.24 0.03 6.25 1.05 0.07 3.00 0.85

POM (mg/l) 4.63 95.78 26.61 1.04 29.76 6.52 1.15 55.45 10.59

13C (‰) -32.22 -22.08 -26.43 -31.89 -16.83 -22.87 -28.21 -18.68 -22.58

15N (‰) 8.75 16.76 11.52 4.09 8.99 6.48 0.81 7.36 4.78
 

 

Risulta anche interessante notare il diverso andamento delle concentrazioni di 

clorofilla-a e feopigmenti delle acque del lago Verde durante l‘arco dell‘anno. Dal 

rapporto tra clorofilla-a e feopigmenti (Tab. 6) si può infatti delineare il ciclo stagionale 

del fitoplancton e, quindi, il ciclo della produzione primaria. Mentre nei mesi estivi ed 

autunnali, successivi al tipico bloom fitoplanctonico primaverile, l‘elevata 

concentrazione di clorofilla-a nelle acque del lago Verde evidenzia un‘intensa 

produzione primaria, il successivo calo di tale variabile e il netto aumento dei 

feopigmenti evidenzia un calo della produttività del sistema e la presenza delle spoglie 
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degli organismi fitoplantonici nella colonna d‘acqua. Il picco massimo di tale fenomeno 

si può osservare nei mesi di Febbraio e Marzo. 

Ampiamente riconosciuto è che lo stato di eutrofizzazione innesca un aumento 

della produttività dei sistemi acquatici (Wetzel, 1983) e tale fenomeno risulta 

particolarmente influenzato dalla presenza di input alloctoni di origine antropica o di 

altro tipo, come ad es. di origine aviaria. L‘immissione nelle acque costiere di deiezioni 

di uccelli ha determinato in diversi sistemi un aumento della produzione primaria (es. 

Loder et al., 1996; Payne e Moore, 2006) come conseguenza dell‘ aumento dei nutrienti 

(Wootton, 1991).  

Anche l‘elevata concentrazione di Materia Organica Particellata (POM) è 

fortemente connessa all‘impatto aviario sia direttamente che indirettamente. La POM è 

quella componente organica della colonna d‘acqua, compresa tra 0,45 e 200 µm, 

costituita generalmente da fitoplancton, detrito, resti di organismi in decomposizione, 

escrezioni e batteri (Parsons, 1977) e rappresenta la materia organica più labile, 

immediatamente assimilabile dagli organismi marini eterotrofi. Pertanto, se da una parte 

il guano rappresenta un input diretto di materia organica che si aggiunge al pool di 

POM già presente nelle acque superficiali del lago Verde, dall‘altra, l‘elevata biomassa 

fitoplanctonica che si forma conseguentemente all‘input di nutrienti ne costituisce 

sicuramente la parte predominante.  

 

Tabella 6. Rapporto Clorofilla-a/Feopigmenti nelle acque superficiali del lago Verde nei 12 mesi 

di campionamento. 

mesi Chl a/Feo

sett 12.47

ott 18.04

nov 11.44

dic 3.64

gen 2.38

feb 0.68

mar 0.81

apr 7.16

mag 8.81

giu 10.53

lug 12.98

ago 4.89
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Per quanto riguarda la firma isotopica della Materia Organica Particellata, le 

acque del lago Verde risultano le più impoverite in 13C e le più arricchite in 15N (Tab. 5). 

Complessivamente la variabilità del 13C è riconducibile alla successione di diverse 

specie fitoplanctoniche che avviene tra la primavera e l‘estate. A ciò si aggiunge, 

limitatamente al periodo autunno-inverno, il possibile apporto di materia organica di 

origine terrestre ad opera delle piogge e del vento che ha come conseguenza la 

riduzione del 13C. Mentre i valori più arricchiti del 15N delle acque superficiali del lago 

Verde sono imputabili prevalentemente all‘influenza del guano. Una volta che il guano 

viene escreto, sia l‘azoto che il carbonio in esso contenuti vanno incontro, infatti, a 

diversi processi (cfr. par. 4.1.1.1). La volatilizzazione dello ione ammonio che risulta dalla 

mineralizzazione dell‘acido urico è accompagnata da un elevato frazionamento 

isotopico, lasciando il pool di NH4 arricchito in 15N (Mizutani e Wada, 1988; Wainright et 

al., 1998). 

L‘analisi permutazionale della varianza (PERMANOVA) (Tab. 7) ha evidenziato 

differenze altamente significative tra le stazioni di campionamento, tra i mesi dell‘anno e 

tra entrambi i fattori combinati. Questo risultato evidenzia un‘elevata influenza delle 

condizioni meteo-climatiche sui corpi idrici oggetto di studio, ma anche che la risposta 

a tali fattori varia tra i corpi idrici stessi. il regime fisico-chimico delle acque delle aree di 

transizione è generalmente molto variabile a causa delle caratteristiche intrinseche delle 

aree stesse (basse profondità, ridotte estensioni…). Anche il test di confronto a coppie 

(Tab. 8) lascia emergere differenze altamente significative tra tutte e tre le stazioni di 

campionamento (p<0.0001).  

Il test SIMPER (Tab. 9) ha lasciato emergere un contributo misto di diverse variabili 

nel determinare le differenze tra il lago Verde e gli altri due, che invece differiscono 

prevalentemente per la concentrazione di azoto disciolto. I nutrienti disciolti e particellati 

e la clorofilla-a sono risultati più influenti nel differenziare il lago Verde dal vicino lago 

Fondo Porto, lago più marinizzato e soggetto quindi a maggior ricambio idrico. Al 

contrario, il 15N ed il pH sono risultate tra le variabili più influenti, oltre a quelle trofiche, a 

differenziare i laghi Verde e Mergolo, a conferma di come l‘influenza del guano vada 

diminuendo, anche a livello isotopico, con la distanza dal sito di impatto  

Infine l‘analisi ANOVA a due fattori fissi e ortogonali (stazione, mese) ha evidenziato 

differenze altamente significative tra i fattori, sia presi singolarmente (p< 0.001) che per 
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le loro interazioni per tutte le variabili considerate, eccetto gli ortofosfati disciolti tra le 

stazioni (p> 0.05). 

L‘ordinamento PCO basato sulle variabili fisico-chimiche e trofiche del comparto 

acquoso (Fig. 9), ha confermato come il lago Verde risulti nettamente distinto dagli altri. I 

campioni relativi al lago Verde sono posizionati, infatti, nella parte centro-sinistra del 

grafico, mentre i campioni degli altri laghi si raggruppano, sovrapposti tra loro, nella 

parte destra del grafico. L‘asse relativo alla prima componente spiega il 39.8% della 

varianza interna al sistema e le seguenti variabili trofiche, TN, TP, Chl-a e POM, insieme al 

pH ed al 15N del particellato sembrano essere le più importanti nello spiegare tale 

ordinamento orizzontale. Il secondo asse spiega invece il 20.1% della varianza e le 

variabili che maggiormente spiegano tale ordinamento sono l‘ossigeno disciolto, la 

salinità e il 13C del particellato. Complessivamente i due assi presentano un totale di 

varianza spiegata pari al 59.9%. Il lago Verde presenta comunque una elevata 

variabilità che è ascrivibile alle variazioni stagionali, infatti i valori che si discostano 

completamente da tutti gli altri raggruppandosi nella parte sinistra del grafico sono quelli 

relativi ai mesi estivi più il mese di ottobre. Come già visto precedentemente, questi 

mesi corrispondono al periodo di maggiore produttività, come conseguenza 

dell‘elevato input primaverile di nutrienti, ossia nel periodo in cui la colonia di gabbiani 

risulta più numerosa per la presenza dei piccoli e quando pertanto gli adulti si 

alimentano maggiormente per poter alimentare anche i pulcini.  

 

Tabella 7. Risultato della PERMANOVA. Entrambi i fattori, stazione (st) e mese (me), sono fissi ed 

ortogonali. ***= p< 0.001. 

PERMANOVA 

                        

Sorgente di variazione df  MS Pseudo-F P(perm)

st 2 337.87 175.93 ***

me 11 82.158 42.78 ***

stxme 22 24.056 12.526 ***

Res 72 1.9205               

Totale                107  
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Tabella 8. Risultato del Test a coppie tra stazioni (st), effettuato a partire dalla PERMANOVA. ***= 

p< 0.001. VE= Verde; FP= Fondo Porto; ME= Mergolo. 

TEST A COPPIE

Termine 'st'

       

Gruppi  t P(perm)

fp, me 4.2184 ***

fp, ve 14.759 ***

me, ve 17.076 ***  

 

Tabella 9. Risultato del Test SIMPER per i fattori stazione (st) e mese (me), fissi ed ortogonali. VE= 

Verde; FP= Fondo Porto; ME= Mergolo. 

Gruppi Dist. Quadr. Media Variabile Contributo %

ve-fp 51.3 DP,DN; g C N P/l; Chla 7.8-7.1

ve-me 47
15N, pH, DP, gP/l, Feo, Chla 9.5-7.3

fp-me 9.9 DN 24.4

SIMPER

Termine "st x me"
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Figura 9. PCO effettuata sulle variabili fisico-chimiche e trofiche del comparto acquoso 

superficiale. I vettori relativi alle variabili ambientali sono sovrapposti al grafico sulla base della 

correlazione di Spearman > 0.5. 
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4.1.1.3 Sedimento superficiale 

La Tab. 10 mostra i valori minimi, massimi e medi annuali delle variabili fisico-

chimiche misurate nell‘interfaccia acqua-sedimento (Temperatura, Salinità, Ossigeno 

disciolto e pH) e delle variabili trofiche (pigmenti clorofilliani, carbonio organico totale 

TOC, Materia Organica Sedimentaria SOM, concentrazioni di carbonio, azoto e fosforo 

totale), granulometriche (percentuali delle principali frazioni granulometriche) ed 

isotopiche [ 13C e 15N della frazione pelitica (<63 µm)] analizzate nel sedimento 

superficiale dei due siti, BORDO e CENTRO, di ognuna delle tre stazioni dell‘area dei laghetti 

di Marinello. 

Pur rientrando tutti nella tipologia dei stagni costieri, i laghetti di Marinello analizzati 

risultano contraddistinti da differenti caratteristiche idrologiche e morfometriche. I laghi 

Verde e Mergolo risultano accomunati da maggiori profondità ed un profilo batimetrico 

che cambia repentinamente dalle rive al fondo. Al contrario, Fondo Porto presenta 

minori profondità ed un profilo batimetrico più graduale. I laghi più costieri (Verde e 

Fondo Porto) sono inoltre i più soggetti a fenomeni di insabbiamento ad opera del vento 

(Crisafi et al., 1981) e pertanto ad una dinamica geomorfologica più rapida.  

Complessivamente, dalla tabella 10, emerge una netta eterogeneità tra le rive e il 

fondo nei laghi Verde e Mergolo, al contrario del lago Fondo Porto che risulta più 

omogeneo in accordo con le minori profondità. Si nota come il Lago Verde in 

particolare presenta concentrazioni più elevate di quasi tutte le variabili considerate a 

confermare il suo più elevato stato trofico.  

Per quanto riguarda i pigmenti fotosintetici, si nota come la concentrazione di Chl-

a nei laghi Mergolo e Fondo Porto sia maggiore sulle rive (sito BORDO) e minore nella 

parte centrale (sito CENTRO), al contrario del lago Verde che presenta un andamento 

opposto. Inoltre i valori elevati di feopigmenti nella parte centrale dei laghi Verde e 

Mergolo suggeriscono un elevato tasso di sedimentazione delle microalghe 

planctoniche una volta morte. Tale andamento suggerisce un‘importante influenza 

dell‘elevata densità fitoplanctonica della colonna d‘acqua sul sedimento, specialmente 

nella parte centrale del lago Verde, mentre i sedimenti del lago Fondo Porto e delle rive 

di Mergolo sembrano maggiormente influenzati dalla presenza di macrofite e 

microfitobenthos.  
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Tabella 10. Valori minimi, massimi e medi annuali delle variabili fisico chimiche all‘interfaccia 

acqua-sedimento e trofiche, granulometriche ed isotopiche nel sedimento superficiale dei due 

siti delle tre stazioni dell‘area dei laghetti di Marinello. 

Stazione Verde Fondo Porto Mergolo

siti
BORDO CENTRO BORDO CENTRO BORDO CENTRO

MIN MAX MED MIN MAX MED MIN MAX MED MIN MAX MED MIN MAX MED MIN MAX MED

Prof (m.) 0.30 0.50 0.40 2.00 2.50 2.25 0.30 0.40 0.35 1.50 2.00 1.75 0.20 0.40 0.30 3.00 3.70 3.35

in
te

rf
ac

ci
a 

ac
q

u
a

-s
ed

Temp [°C] 11.6 29.6 19.2 14.6 26.7 21.1 11.5 29.6 19.6 11.5 29.6 21.3 11.8 30.1 19.4 14.8 29.0 22.0

Sal [ppt] 22.8 30.8 29.0 25.8 32.4 31.1 25.0 34.3 31.7 25.0 34.3 32.9 23.8 30.4 28.9 26.8 31.8 31.2

LDO [mg/l] 4.8 10.5 8.2 3.4 10.5 7.5 5.1 9.4 7.6 5.2 9.4 7.5 4.9 9.9 7.7 5.0 9.9 7.1

pH [Units] 8.2 8.6 8.4 8.1 8.6 8.3 8.0 8.3 8.1 7.9 8.5 8.2 7.8 8.1 8.0 7.7 8.1 7.9

se
d

im
e

n
to

 s
u

p
e

rf
ic

ia
le

CHLa (µg/g) 0.1 4.9 1.8 4.0 20.3 11.5 0.6 6.0 2.0 0.2 6.7 1.8 3.2 23.1 10.3 0.5 13.6 2.8

Feo (µg/g) 0.0 4.7 1.4 35.7 90.9 63.6 0.1 32.4 3.7 0.1 41.5 3.5 4.6 30.6 10.7 11.1 35.5 22.8

TOC (mg/g) 0.5 12.0 3.9 10.2 40.4 28.7 1.1 18.4 9.2 0.6 16.7 4.4 6.6 39.1 14.2 4.7 22.2 12.5

SOM (mg/g) 1.0 11.1 6.2 30.0 109.1 84.5 4.3 28.5 10.2 3.4 32.2 7.5 27.7 119.4 49.0 34.7 90.2 53.4

C (mg/g) 1.0 29.6 9.9 21.1 81.4 58.5 4.5 45.5 20.8 3.9 25.3 8.8 7.4 127.2 82.3 10.9 119.5 81.8

N (mg/g) 0.1 3.7 0.7 2.2 6.1 3.6 0.1 2.3 1.0 0.1 1.7 0.5 0.7 1.7 1.3 0.6 4.5 1.5

P (mg/g) 0.2 1.1 0.5 0.3 1.1 0.7 0.3 1.3 0.6 0.2 1.0 0.5 0.1 0.6 0.3 0.1 1.5 0.3

Pelite % 0.3 0.4 0.4 39.6 57.6 48.6 2.4 14.5 8.5 0.9 1.6 1.3 12.4 14.5 13.5 32.2 35.4 33.8

Sabbia % 95.1 97.9 96.5 32.1 34.1 33.1 75.5 95.7 85.6 97.4 97.5 97.5 71.1 75.5 73.3 55.1 56.8 56.0

Ghiaia % 1.8 4.5 3.1 8.3 28.3 18.3 1.9 10.0 6.0 0.9 1.7 1.3 10.0 16.5 13.3 7.7 12.6 10.2

δ13C -21.9 -17.9 -20.0 -22.3 -20.0 -21.0 -19.7 -15.4 -17.5 -21.5 -16.3 -18.3 -19.8 -9.2 -16.3 -21.4 -17.5 -19.9

δ15N 5.8 12.7 9.4 6.6 11.3 9.6 1.7 8.7 6.3 1.4 7.6 4.8 2.8 6.0 4.3 3.9 7.6 4.8
 

 

Il TOC e la SOM risultano notevolmente elevati nella parte centrale dei laghi Verde 

e Mergolo dando indicazioni di un notevole carico organico, anche se possibilmente 

influenzato dalla granulometria. Infatti, il contenuto di SOM risulta essere positivamente 

correlato con la granulometria del sedimento stesso (Tyson, 1995; De Falco et al., 2004) 

e specialmente con la frazione fine del sedimento che tende a formare aggregati con 

un‘elevata proprietà di adsorbimento della materia organica (McCave et al., 1995). 

Laddove prevale invece la componente sabbiosa, i valori di TOC e SOM risultano 

decisamente inferiori. Consistentemente con la prevalenza della frazione sabbiosa e la 

maggiore influenza marina, i sedimenti del lago Fondo Porto presentano un basso 

carico organico e di nutrienti. La concentrazione di carbonio totale è risultata 

notevolmente più elevata in entrambi i siti del lago Mergolo a causa dei fenomeni di 

precipitazione carbonatica di cui il lago è soggetto (AA.VV., 2008) confermati dalle 
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elevate concentrazioni di aragonite (95-98%, dati non presentati) riscontrate dall‘analisi 

mineralogica effettuata sugli stessi sedimenti. 

Infine, dal punto di vista isotopico, la SOM del lago Verde ha presentato valori 

complessivamente differenti da quelli degli altri laghi. In entrambi i siti del lago Verde, 

infatti, la SOM ha presentato i valori più impoveriti in 13C e più arricchiti in 15N denotando 

l‘influenza di input alloctoni. Mentre i valori del 13C dei siti BORDO di Mergolo e Fondo 

Porto denotano la presenza e l‘influenza di microfitobentos e macroalghe sulla frazione 

organica del sedimento, i valori più impoveriti di entrambi i siti del lago Verde denotano 

un‘influenza mista della colonna acqua e della componente detritica. Così come nel 

comparto acquoso, anche la firma isotopica dell‘azoto dei sedimenti del lago Verde 

suggerisce l‘influenza di input alloctoni, ma l‘andamento denota una minore variabilità 

temporale, per una maggiore tendenza all‘accumulo tipica del comparto sedimentario. 

L‘analisi permutazionale della varianza (PERMANOVA) è stata effettuata 

considerando come fattori le stazioni, i siti ed i mesi di campionamento fissi ed 

ortogonali (Tab. 11). I risultati hanno evidenziato differenze altamente significative per tutti 

e tre i fattori considerati singolarmente e per l‘interazione stazione x sito. Anche 

l‘interazione stazione x mese è ha presentato differenze significative (p< 0.05), ma non 

quella sito x mese. Questo risultato evidenzia una notevole variabilità spaziale a scala 

limitata (stazioni) ed un importante ruolo della batimetria nel differenziare troficamente i 

laghi.  

Il test SIMPER (Tab. 12) ha fatto emergere quali siano le variabili a caratterizzare la 

dissimilarità tra i laghi. Il carbonio totale è risultato essere la variabile che meglio 

distingue Mergolo da Fondo Porto, a causa dei sedimenti calcarei del lago Mergolo. Al 

contrario, dal confronto a coppie del lago Verde con gli altri due laghi, non è emersa 

l‘azione univoca di una variabile sulle altre nel determinare le dissimilarità, ma è emerso 

che una serie di variabili agiscono in maniera congiunta. Le variabili che rendono più 

dissimili il lago Verde da Fondo Porto sono risultate essere la granulometria, l‘azoto totale 

ed i feopigmenti, mentre la firma isotopica dell‘azoto della SOM e la clorofilla-a sono 

risultate importanti nel distinguerlo da Mergolo. In entrambi i casi, le variabili sono 

collegate all‘effetto dell‘input aviario cui il lago Verde è soggetto. 
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Tabella 11. Risultato della PERMANOVA effettuata tra stazioni (st), siti (si) e mesi (me) fissi ed 

ortogonali. *= p< 0.05; ***= p< 0.001. 

PERMANOVA 

Sorgente di variazione df     MS Pseudo-F P(perm)

st 2 269.56 85.33 ***

si 1 334.44 105.87 ***

me 11 9.22 2.92 ***

stxsi 2 236.73 74.94 ***

stxme 22 3.90 1.23 *

sixme 11 2.81 0.89 0.72

stxsixme 22 3.02 0.96 0.62

Residui 72 3.16                

Totale 143                       

 

Tabella 12. Risultato del test SIMPER per i fattori stazione (st) e sito (si), fissi ed ortogonali. VE= 

Verde; FP= Fondo Porto; ME= Mergolo. 

SIMPER 

Termine "st x si"

Gruppi Dist. Quadr. Media Variabile Contributo %

VE-FP 35.3 granulometria, N mg/g, Feo 11.2-10.2

VE-ME 28.3
15N, Chl-a 14.8-13.2

FP-ME 19.8 C mg/g 18.6  

 

L‘ordinamento PCO (Fig. 10) basato sui dati delle principali variabili del comparto 

sedimentario ha confermato come il lago Verde risulti nettamente distinto dagli altri, 

specialmente il sito CENTRO che si raggruppa nella parte destra del grafico. Il sito BORDO 

del lago Verde presenta invece una certa sovrapposizione, nella parte sinistra del 

grafico, con il lago Fondo Porto, i cui due siti risultano a loro volta parzialmente 

sovrapposti tra loro a conferma della maggiore omogeneità del bacino. Il lago Mergolo 

si separa dagli altri localizzandosi nella parte centrale in alto del grafico, mantenendo 

però una certa distinzione tra i due siti, minore comunque di quella presentata dal lago 

Verde. L‘asse relativo alla prima componente spiega il 52% della varianza interna al 

sistema, e le variabili che determinano maggiormente la separazione lungo questo asse 

sono la SOM, il TOC, la pelite, l‘azoto totale, i feopigmenti e la sabbia. Il secondo asse 

spiega invece il 14.8% della varianza e gli isotopi stabili del carbonio e dell‘azoto, 
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insieme al fosforo totale, risultano i più determinanti lungo questo asse. I due assi 

spiegano complessivamente un totale di varianza pari al 66.8%. 
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Figura 10. PCO effettuata sulle variabili fisico-chimiche e trofiche del comparto sedimentario. I 

vettori relativi alle variabili ambientali sono sovrapposti al grafico sulla base della correlazione di 

Spearman > 0.5. VE= Verde; FP= Fondo Porto; ME= Mergolo. 

 

4.1.2 Gli effetti di input alloctoni di origine aviaria sulla struttura delle 

comunità macrozoobentoniche e sulle reti trofiche di un’area di transizione 

4.1.2.1 Struttura di comunità 

Durante il periodo di studio, nelle tre stazioni di campionamento sono stati raccolti 

complessivamente 15602 individui distribuiti in 36 famiglie appartenenti a 11 taxa (tra 

classi e ordini). Le abbondanze percentuali dei taxa e delle singole famiglie all‘interno di 

ogni taxon, sono elencate in Tab. 13. Si nota complessivamente una dominanza della 

classe dei Policheti, sia come abbondanza percentuale (43.73%) che come numero di 

famiglie (13). Le famiglie più abbondanti di Policheti sono state Paraonidae, Sabellidae, 
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Orbinidae, Syllidae e Lumbrineridae; mentre le restanti famiglie hanno presentato 

abbondanze relative inferiori al 2%. A seguire, i taxa maggiormente rappresentati sono 

stati l‘ordine degli Anfipodi e le classi dei Gasteropodi e dei Bivalvi le cui famiglie più 

abbondanti sono state rispettivamente Corophiidae, Hydrobiidae e Cardiidae. La 

dominanza dei suddetti taxa non stupisce; Molluschi, Anellidi e Artropodi sono, infatti, i 

Phyla più comunemente rappresentati nelle lagune italiane (Barbone e Basset, 2010). Gli 

altri taxa identificati sono stati rappresentati da una famiglia soltanto, rispettivamente 

Sphaeromatidae per quanto riguarda l‘ordine degli Isopodi, e Chironomidae (larve) per 

quanto riguarda la classe degli Insetti. Le restanti cinque famiglie hanno presentato 

abbondanze minori all‘1%. 

 

Tabella 13. Abbondanze percentuali dei taxa di macrofauna bentonica campionati nell‘area dei 

laghetti di Marinello. Per ogni taxon sono state calcolate anche le abbondanze percentuali 

relative delle famiglie identificate. 

Taxon Abbondanza % Taxon Abbondanza %

Polychaeta 43.7 Bivalvia 10.9

Paraonidae 25.8 Cardiidae 75.9

Sabellidae 22.0 Lucinidae 14.2

Orbinidae 21.9 Semelidae 6.6

Syllidae 16.5 Veneridae 3.2

Lumbrineridae 9.8 Solemyidae 0.1

Dorvilleidae 1.2

Nereididae 1.2 Isopoda 9.2

Phyllodocidae 0.9 Sphaeromatidae 100.0

Maldanidae 0.3

Ophelidae 0.3 Insecta 2.6

Capitellidae 0.1 Chironomidae (larvae) 100.0

Terebellidae 0.0

Eunicidae 0.0 Ophiuroidea 0.4

Amphiuridae 100.0

Anphipoda 19.1

Corophiidae 95.2 Holothuroidea 0.2

Gammaridae 3.7 Holothuriidae  100.0

Aoridae 0.9

Ischyroceridae  0.2 Decapoda 0.01

Alpheidae  100.0

Gastropoda 13.8

Hydrobiidae 70.2 Poliplacophora 0.01

Cerithiidae 14.6 Chitonidae 100.0

Nassariidae 13.4

Haminoeidae 1.5 Tanaidacea 0.01

Trochidae 0.1 Tanaidae 100.0

Aclididae 0.1

Littorinidae 0.0
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I taxa più abbondanti (>1%) sono risultati distribuiti nei differenti siti e stagioni di 

campionamento come illustrato nella figura 11. Si nota una notevole variabilità del 

popolamento bentonico sia a livello temporale che spaziale, sia a scala ridotta (tra siti) 

che a scala più ampia (tra stazioni). Molti studi sulle lagune costiere hanno indicato che i 

popolamenti macrobentonici, principalmente costituiti da taxa opportunisti, vanno 

incontro a fluttuazioni stagionali che seguono uno schema generale di regressione e 

successivo recupero (Millet e Guelorget, 1994; Tagliapietra et al., 1998; Bachelet et al., 

2000; Nicolaidou et al., 2006; Como et al., 2007). Anche le variazioni spaziali, a differenti 

scale, sono caratteristica comune ai popolamenti bentonici di fondo mobile (es. 

Morrisey et al., 1992; Kraan et al., 2009).  

La classe dei Policheti è risultata essere complessivamente il taxon dominante nel 

lago Mergolo (eccetto nel sito CENTRO durante la stagione invernale) seguita dalla classe 

dei Bivalvi. L‘ordine degli Anfipodi invece è risultato il taxon dominante nel lago Fondo 

Porto in entrambi i siti, ad eccezione della stagione estiva e nel sito BORDO di quella 

autunnale. Gli Anfipodi del genere Corophium sono comunemente molto frequenti in 

ambienti con elevate abbondanze di fanerogame e relativo detrito (Como et al., 

20008), come il lago Fondo Porto. Infine il lago Verde ha presentato differenze molto 

marcate tra i siti, con il sito BORDO caratterizzato da un popolamento piuttosto 

diversificato e variabile a livello stagionale, con il susseguirsi delle dominanze di Isopodi, 

Anfipodi e dei Gasteropodi nelle varie stagioni di campionamento. Al contrario, il sito 

CENTRO ha registrato una presenza quasi esclusiva di larve di Chironomidi durante 

l‘inverno e la primavera, mentre è risultato completamente azoico durante le altre due 

stagioni di campionamento, l‘autunno e l‘estate. 

I dati completi delle densità degli individui della macrofauna bentonica nei siti e 

nelle stagioni di campionamento sono elencati nelle Appendici 1 e 2. 

De Haas et al. (2006) hanno dimostrato che la quantità e la qualità della Materia 

Organica Sedimentaria, le cui più alte concentrazioni in questo studio sono state 

riscontrate proprio nel sito CENTRO del lago Verde, sono tra i principali fattori a 

promuovere lo sviluppo di popolazioni di larve di Chironomidi, con elevate densità. Più 

recentemente, Kolb et al. (2010) hanno riscontrato un incremento delle densità di larve 

di Chironomidi in relazione agli input di nutrienti associati alla presenza di colonie di 

cormorani nelle isole svedesi. Entrambi i fattori potrebbero pertanto essere responsabili 

delle elevate densità di larve di Chironomidi riscontrate nel lago Verde, considerando 
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anche che le maggiori densità nel sito centro sono state riscontrate in primavera (App. 

2), periodo di maggiori deposizioni di guano (osservazione personale).  
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Figura 11. Abbondanze percentuali dei taxa più abbondanti (>1%) presenti nei sei siti e nelle 

quattro stagioni di campionamento, standardizzate al 100%. 

 

Non vi sono conoscenze pregresse riguardo le comunità bentoniche dei laghi di 

Marinello nel loro complesso, ad eccezione dei popolamenti a molluschi studiati da 

Giacobbe e Leonardi (1986) e Leonardi e Giacobbe (2001). Alcune specie riscontrate 

nel presente studio, tra le più abbondanti, Cerastoderma glaucum, Abra segmentum, 
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Loripes lacteus e Cerithium vulgatum sono risultate comuni a quelle già individuate dai 

suddetti autori. Le apparenti incongruenze a livello di nomenclatura delle specie sono 

dovute a variazioni tassonomiche – nomenclaturistiche avvenute nel corso degli anni. 

Degna di nota sembra la comparsa di Hydrobia ventrosa, fenomeno probabilmente 

riconducibile al progressivo isolamento dal mare, accompagnato da una tendenza alla 

‗lagunarizzazione‘ cui sono soggetti i laghetti di Marinello (Giacobbe e Leonardi, 1986). 

H. ventrosa, infatti, è una specie opportunista tipica dei fondi mobili e strettamente 

connessa alla presenza di elevate concentrazioni di materia organica e di detrito 

vegetale, condizione molto frequente nelle aree di transizione (Little, 2000, McLusky e 

Elliott, 2004), da cui ottiene sia nascondiglio che nutrimento (Cardoso et al., 2005; 

Evagelopoulos et al., 2008).  

Al fine di caratterizzare la struttura della comunità bentonica dell‘area dei laghetti 

di Marinello, sono stati calcolati i principali indici di diversità per ogni sito e stagione delle 

tre stazioni di campionamento (Tab. 14).  

 

Tabella 14. Numero di famiglie (F); numero di individui/m2 (N); indice di equitabilità di Pielou (J‘); 

indice di diversità di Shannon (H‘) per ogni sito e stagione di campionamento nelle tre stazioni. 

Ve= Verde; FP= Fondo Porto; ME= Mergolo. 

BORDO CENTRO BORDO CENTRO BORDO CENTRO BORDO CENTRO

aut 8 0 8895 0 0.4 - 0.8 0.0

inv 6 1 859 30 0.8 - 1.2 0.0

prim 7 4 2309 497 0.3 0.4 0.6 0.6

est 10 0 6509 0 0.7 - 1.5 0.0

aut 7 14 706 952 0.6 0.8 1.1 2.0

inv 4 9 1535 459 0.6 0.8 0.8 1.8

prim 12 17 5914 4804 0.4 0.3 0.9 0.9

est 10 2 2632 336 0.6 0.4 1.5 0.2

aut 12 3 4915 714 0.7 0.3 1.8 0.3

inv 9 2 1956 153 0.6 0.6 1.3 0.4

prim 11 4 4456 94 0.7 0.8 1.7 1.0

est 16 5 16650 961 0.6 0.6 1.7 1.0

H'

VE

FP

ME

F N J'

 

 

L‘analisi della varianza ANOVA, effettuata sugli indici calcolati, considerando i 

fattori stazione, sito e stagione, fissi ed ortogonali, ha messo in evidenza differenze 

significative a carico di tutti gli indici (Tab. 15). Sia i fattori singoli, che le diverse interazioni 

tra questi, sono risultati importanti nell‘influenzare la struttura di comunità e la diversità 

delle comunità macrobentoniche presenti nell‘area di studio (Tab. 15). Tale risultato dà 
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un‘importante indicazione su come i fattori considerati agiscano in maniera congiunta 

differenziando le comunità anche a piccola scala spaziale.  

Per quanto riguarda il fattore stagione, il test a posteriori SNK ha evidenziato 

complessivamente il seguente andamento inverno < estate = autunno = primavera. 

Sia le variabili ambientali (es. temperatura, ossigeno disciolto, idrodinamismo) che gli 

eventi di reclutamento (i.e. dispersione larvale e trasporto ed insediamento post-larvale), 

altamente variabili stagionalmente, giocano generalmente un importante ruolo nelle 

variazioni temporali del benthos (Feller et al., 1992; Commito et al., 1995). Si può 

immaginare pertanto che la successione di specie diverse durante il periodo di 

campionamento, in relazione ai peculiari cicli stagionali specie-specifici, possa avere 

contribuito al suddetto risultato. Per quanto riguarda il fattore stazione, il test di 

comparazione multipla a posteriori SNK ha evidenziato il seguente andamento 

complessivo per i tre livelli considerati: VE < ME = FP, a testimoniare la presenza di una 

comunità sostanzialmente più povera e meno strutturata nel lago Verde rispetto agli altri 

laghi considerati, come già era emerso dalle valutazioni precedentemente effettuate 

sulle abbondanze percentuali dei taxa. D‘altronde, la ricchezza e la diversità delle 

comunità bentoniche sono due fattori che risentono molto delle perturbazioni, degli 

input esterni sugli ecosistemi e del conseguente alterato trofismo del comparto 

sedimentario (es. Cognetti e Maltagliati, 2000; Como et al., 2007; Cardoso et al., 2008), 

come ipotizzato in principio da Sanders (1968). Complessivamente la struttura di 

comunità sembra risentire anche del fattore profondità. È stato già sottolineato (Tab. 10, 

Fig. 10) come i siti CENTRO, specialmente nei laghi Verde e Mergolo, siano interessati da 

elevati tassi di sedimentazione di materiale fine (<63 m). In diversi studi pregressi è 

stato osservato che un eccessivo carico di nutrienti ed un surplus di Materia Organica 

Sedimentaria, il cui tasso di sedimentazione eccede quello di degradazione, 

rappresentano le cause principali della diminuzione dell‘ossigeno all‘interfaccia acqua-

sedimento, fenomeno determinante una decisiva alterazione delle comunità 

bentoniche (es. Tagliapietra et al., 1998; Diaz e Rosenberg, 2001; Como et al., 2007). 

Inoltre un elevato contenuto di peliti, associato ad un elevato contenuto di materia 

organica può determinare una minore permeabilità dell‘ossigeno ed una maggiore 

richiesta d‘ossigeno da parte dei batteri (Fenchel et al., 1998). Infine i corpi idrici estuarini 

sono particolarmente propensi a sviluppare ipossia se soggetti ad eccessivi carichi di 

nutrienti, specialmente se il ricambio idrico è limitato (Diaz e Rosenberg, 2001). 
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Tabella 15. Risultati dell‘ANOVA effettuata sugli indici di diversità considerando i tre fattori stagione 

(stag), stazione (staz) e sito (sito) fissi e ortogonali. Ve= Verde; FP= Fondo Porto; ME= Mergolo. 

*=p<0.05; **= p<0.01; ***=p<0.001; n.s.= non significativo. 

Sorgente di variazione
df MS F p MS F p

stag 3 33.5 7.2 ** 27454788.7 3.1 *

staz 2 107.5 23.0 *** 11561052.6 1.3 n.s.

sito 1 200.1 42.9 *** 194675925.9 22.0 ***

stazxstag 6 26.0 5.6 *** 25891800.6 2.9 *

stagxsito 3 40.0 8.6 *** 27534224.9 3.1 *

stazxsito 2 136.3 29.2 *** 30456951.8 3.4 *

stazxstagxsito 6 11.3 2.4 n.s. 13507197.9 1.5 n.s.

Residui 24 4.7 8863735.4

df MS F p MS F p

stag 3 0.0 0.3 n.s. 0.0 0.2 n.s.

staz 2 0.3 10.3 *** 1.7 13.8 ***

sito 1 0.5 16.9 *** 3.7 30.5 ***

stazxstag 6 0.1 4.1 ** 0.4 3.1 *

stagxsito 3 0.1 4.0 * 0.5 4.5 *

stazxsito 2 0.2 6.6 ** 1.6 13.3 ***

stazxstagxsito 6 0.1 3.4 * 0.6 4.7 **

Residui 24 0.0 0.1

F N

J' H'

 

 

Diversi studi sono stati svolti allo scopo di valutare l‘effetto della presenza di colonie 

di uccelli marini sulle comunità animali, ma la maggior parte di questi hanno interessato 

le comunità terrestri insulari (Polis e Hurd, 1996; Sanchez-Pinero e Polis, 2000; Markwell e 

Daugherty, 2002, 2003; Kolb et al., 2010) o intertidali rocciose (Bosman e Hockey, 1986). 

Complessivamente, in questi ambienti, la fertilizzazione degli ecosistemi ad opera degli 

uccelli si ripercuote lungo le reti trofiche producendo un effetto bottom-up che, a partire 

dall‘aumento della produzione primaria si riflette sulla biomassa e sulla densità di 

invertebrati e piccoli vertebrati. Molto scarse e piuttosto controverse sono invece le 

conoscenze relative all‘impatto sulle comunità di fondo mobile. Palomo et al. (1999) 

hanno riportato maggiori abbondanze di macrofauna (Policheti) e meiofauna 

(Nematodi) bentonica in siti interessati dalla presenza di colonie di uccelli, nonostante 

risultati dello stesso studio relativi ad esperimenti di arricchimento di sedimento in situ con 

guano, non hanno confermato i suddetti risultati. Dai risultati ottenuti nel presente studio, 

si può affermare complessivamente che l’input del guano sembra avere un effetto 

negativo sulla struttura della comunità macrobentonica, accentuando la presenza di 

poche specie opportunistiche che effettuano ampie fluttuazioni stagionali. 
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L‘analisi multivariata PERMANOVA, effettuata sui dati di abbondanza dei taxa del 

macrobenthos, ha confermato i risultati emersi dall‘analisi univariata sugli indici di 

diversità, evidenziato differenze altamente significative tra tutti e tre i fattori considerati, 

stagione, stazione e sito e tra tutte le possibili interazioni (Tab. 16).  

 

Tabella 16. Risultati della PERMANOVA effettuata sui dati di abbondanza considerando i tre fattori 

stagione (stag), stazione (staz) e sito (sito) fissi e ortogonali. **= p<0.01; ***=p<0.001. 

Sorgente di variazione df MS P(perm)

stag 3 6419 ***

staz 2 10844 ***

sito 1 16364 ***

stazxstag 6 3917.9 ***

stagxsito 3 3604.9 ***

stazxsito 2 6717.6 ***

stazxstagxsito 6 2957 **

Residui 24 2007.1        

Totale 47               

 

Il test a coppie relativo al fattore stagione ha evidenziato differenze significative tra 

l‘estate e le atre stagioni (est-aut e est-inv: p<0.01; est-prim: p<0.001) e tra la primavera 

e l‘autunno (p<0.005). Tutte e tre le stazioni e i due siti sono risultate differenti 

significativamente se confrontati a coppie. 

L‘analisi canonica delle coordinate principali CAP ha permesso di evidenziare la 

migliore disposizione spaziale di una nuvola di punti multivariati, sulla base di un‘ipotesi 

stabilita a priori (Anderson e Willis, 2003). L‘ordinamento che ne è emerso, effettuando 

l‘analisi sulla base dell‘interazione dei tre fattori considerati, è rappresentato in Fig. 12. 

Nonostante l‘ordinamento che ne risulta non identifichi nettamente dei raggruppamenti, 

gli assi che spiegano meglio l‘ordinamento emerso hanno presentato una correlazione 

canonica quadratica con l‘ordinamento spaziale dei campioni, pari a 0.98 e 0.96 

rispettivamente. Si può notare che il primo asse separa i campioni prevalentemente 

sulla base del fattore sito, essendo presenti gran parte dei campioni del sito BORDO nella 

parte sinistra del grafico ed i campioni del sito CENTRO nella parte destra. Fa eccezione 

Fondo Porto, a causa della sua intrinseca omogeneità, la cui disposizione della maggior 

parte dei campioni del sito CENTRO è nella parte sinistra del grafico, insieme ai campioni 

del sito BORDO. Il secondo asse invece separa i campioni sulla base delle stagioni, 

risultando i dati estivi nettamente separati dal resto nella parte inferiore del grafico. 

Emerge immediatamente come, considerando l‘interazione dei tre fattori insieme, le 
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differenze tra le stazioni vengono mascherate per lasciare emergere più chiaramente le 

differenze tra siti e stagioni, fattori che evidentemente, a livello più globale, relativo 

all‘intera area di campionamento, sono maggiormente responsabili delle differenze nel 

popolamento macrobentonico. 
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Figura 12. Analisi CAP dei dati di abbondanza del popolamento macrobentonico effettuata in 

base al fattore ―stazione x sito x stagione‖. L‘analisi è stata condotta sui dati di similarità di Bray-

Curtis calcolati dai dati trasformati in forma logaritmica. I vettori relativi alle variabili ambientali 

sono sovrapposti al grafico sulla base della correlazione di Spearman > 0.5.  

 

Le variabili ambientali e trofiche relative al sedimento superficiale, sovraimposte al 

grafico (Fig. 12), tendono ad spiegare l‘ordinamento del popolamento bentonico 

essenzialmente lungo il primo asse canonico, quello che distingue i siti. Infatti, la 

temperatura dell‘interfaccia acqua-sedimento risulta essere una variabile importante 

che separa l‘estate dalle altre stagioni. La SOM, il TOC, l‘azoto, i feopigmenti, la 

granulometria ed il 13C del sedimento superficiale sembrano avere un importante 

contributo nell‘influenzare la distribuzione del popolamento macrobentonico tra i siti. 

D‘altronde è ben noto che la zona centrale dei laghi costieri risente sensibilmente dei 

processi di sedimentazione, date le caratteristiche batimetriche e geomorfologiche dei 

bacini stessi. Inoltre, come già accennato, la materia organica nei sedimenti ed il TOC 
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stesso rappresentano uno dei principali fattori che controllano la composizione, la 

struttura e la distribuzione delle comunità di macrofauna bentonica (Pearson e 

Rosenberg, 1978; Warwick, 1993; Tagliapietra et al., 1998; Lardicci et al., 2001; Magni et 

al., 2004). 

 

4.1.2.1 Analisi isotopiche 

La figura 13 mostra i risultati delle analisi isotopiche del carbonio e dell‘azoto 

effettuate sulle diverse fonti di materia organica delle tre stazioni dell‘area dei laghetti di 

Marinello considerando tutte le stagioni di campionamento: SOM, POM, macroalghe, 

fanerogame, epifiti e microfitobentos. Al fine di valutare se la firma isotopica del guano 

influenza, ovvero si ripercuote su quella delle fonti di materia organica delle stazioni 

oggetto di studio, ai rispettivi grafici è stato sovrapposto il dato relativo alla firma 

isotopica del guano. Mentre i valori delle fonti campionate nel lago Verde, 

specialmente SOM e macroalghe, si sovrappongono notevolmente ai valori medi del 

guano ( 13C= -21.1 ± 2.6; 15N= 9.3 ± 2.3 ‰) ad indicarne un‘importante influenza, le 

fonti del lago Mergolo risultano nettamente distanti da tale valore. Le fonti campionate 

nel lago Fondo Porto presentano valori intermedi a suggerire un‘influenza moderata 

della componente aviaria nella dinamica trofica di questo piccolo sistema costiero 

adiacente al lago soggetto direttamente all‘impatto aviario. I dati isotopici relativi alle 

fonti di materia organica nelle tre stazioni e nelle quattro stagioni di campionamento 

sono presentati in dettaglio nella tabella 17. 

Complessivamente, dai dati emerge una netta tendenza all‘arricchimento in 15N 

ed all‘impoverimento in 13C a partire dal lago Mergolo, stazione priva di impatto aviario, 

fino al lago Verde, stazione soggetta invece ad impatto da input alloctoni di origine 

aviaria. L‘analisi della varianza ANOVA ad una via, effettuata sui dati di 13C e 15N delle 

fonti di materia organica comuni a tutte e tre le stazioni (POM, SOM, la macroalga 

Chaetomorpha linum, la fanerogama Cymodocea nodosa ed il microfitobentos) ha 

evidenziato, per entrambe le variabili studiate, differenze spaziali statisticamente 

significative ( 13C: df= 2; MS= 98.79; F= 4.43; p< 0.05; 15N: df= 2; MS= 565.2; F= 

161.1; p< 0.001). Il test di comparazione multipla a posteriori SNK ha evidenziato però 

delle differenze nell‘ordinamento delle stazioni differenti a seconda della variabile 

considerata. Se il 15N delle fonti comuni ha mostrato il seguente andamento: ME < FP 
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< VE, evidenziato anche in Fig. 14, il 13C non è risultato statisticamente differente tra 

Fondo Porto e Mergolo presentando infatti il seguente andamento: VE < FP = ME.  
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Figura 13. Composizione isotopica delle fonti di materia organica campionate nelle tre stazioni 

dell‘area dei laghetti di Marinello. a) Ve= Verde; b) Fp= Fondo Porto; c) Me= Mergolo. SOM= 

Materia Organica Sedimentaria; POM= Materia Organica Particellata; mfb= microfitobentos. 



72 
 

Tabella 17. Valori medi del 13C e del 15N (‰;  d.s.) delle fonti di materia organica nelle tra 

stazioni e nelle quattro stagioni di campionamento. POM= Materia Organica Particellata; SOM= 

Materia Organica Sedimentaria. 

POM δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s.

aut -24.57 2.17 13.74 2.62 -20.99 1.12 6.41 0.80 -19.83 0.72 5.46 0.56

inv -30.61 2.08 9.88 0.08 -26.73 4.36 7.36 1.54 -25.00 2.85 4.10 2.59

prim -27.93 4.46 10.43 1.38 -22.75 1.10 5.83 1.22 -23.35 1.29 5.00 0.50

est -22.60 0.19 12.14 0.22 -22.05 0.02 7.43 0.38 -22.26 0.66 5.74 1.59

SOM δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s.

aut -20.87 1.08 9.00 0.50 -17.09 0.76 5.75 0.48 -18.50 2.09 4.11 0.42

inv -21.32 0.68 9.76 1.21 -19.37 1.55 5.86 1.19 -18.97 2.26 4.28 0.35

prim -19.84 0.52 10.59 0.75 -17.93 0.66 5.27 1.80 -17.75 1.68 4.63 0.20

est -20.01 0.45 9.39 0.95 -17.31 0.79 5.17 2.48 -17.87 1.51 5.13 0.84

Macroalghe δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s.

Caulerpa racemosa

aut - - - - -16.89 0.33 10.38 0.42 - - - -

inv - - - - - - - - - - - -

prim - - - - -16.84 0.17 9.12 0.21 - - - -

est - - - - -17.95 0.09 9.74 0.18 - - - -

Chaetomorpha linum

aut -17.48 0.13 5.69 0.97 - - - - - - - -

inv -19.60 0.52 7.67 0.09 - - - - -14.10 0.51 3.22 0.31

prim - - - - -22.74 0.30 9.71 0.10 -17.83 0.54 3.03 0.09

est -20.55 0.53 9.00 0.09 -22.30 0.37 9.05 0.40 - - - -

Cladophora sp.

aut - - - - -21.79 0.35 9.51 0.49 - - - -

inv - - - - -22.88 0.44 7.44 0.81 - - - -

prim -20.14 0.09 10.16 0.25 - - - - - - - -

est -20.54 1.80 10.05 0.24 -22.90 0.18 11.32 0.13 -10.73 0.46 1.48 0.29

Fanerogame δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s.

Cymodocea nodosa

aut -12.60 0.58 13.94 0.13 -10.86 0.19 10.13 0.65 -14.99 0.55 3.17 0.07

inv - - - - -14.01 0.14 8.05 0.12 -16.62 0.33 3.43 0.16

prim -8.20 0.43 12.29 0.27 - - - - -13.18 0.07 2.38 0.07

est -12.31 0.09 8.15 0.03 -10.85 0.10 9.20 0.15 -10.03 0.38 4.92 0.07

Halophila stipulaea

aut - - - - - - - - - - - -

inv - - - - -14.44 0.32 7.37 0.38 - - - -

prim - - - - -11.07 0.26 8.59 0.13 - - - -

est - - - - - - - - - - - -

Ruppia cirrhosa

aut - - - - -13.46 0.25 8.30 0.32 - - - -

inv - - - - - - - - - - - -

prim -11.27 0.34 10.77 0.12 - - - - -16.39 0.31 2.52 0.65

est -11.93 0.03 7.34 0.67 -12.91 1.01 6.90 0.39 -11.70 1.90 5.46 0.82

Epifiti δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s.

aut -15.13 1.76 11.05 2.95 -13.61 0.90 7.98 0.73 -15.87 0.66 4.65 1.05

inv - - - - -12.98 0.26 8.50 0.13 -18.03 0.33 5.10 0.16

prim - - - - - - - - - - - -

est - - - - - - - - -15.46 0.15 8.01 0.26

Microfitobenthos δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s.

aut - - - - -11.80 0.43 5.47 0.80 -12.77 1.78 5.13 0.23

inv -19.44 0.39 8.89 0.38 - - - - - - - -

prim - - - - -11.78 0.15 8.59 0.26 - - - -

est -13.12 0.34 8.22 0.42 -11.65 1.27 6.70 0.77 -14.96 0.57 5.26 0.47

Verde Fondo Porto Mergolo
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Boxplot by Group
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Figura 14. Box-Plot dei valori di 15N delle fonti di materia organica comuni (POM, SOM, 

Chaetomorpha linum, Cymodocea nodosa e microfitobentos) alle tre stazioni di 

campionamento: Verde (VE); Fondo Porto (FP); Mergolo (ME). 

 

Per quanto riguarda il 15N, le differenze spaziali sembrano essere strettamente 

connesse all‘influenza dell‘input aviario. Lo shift delle fonti di materia organica verso 

valori più arricchiti in 15N nelle stazioni limitrofe alla colonia di gabbiani è consistente con 

l‘uptake di azoto ornitogenico. L‘arricchimento in 15N in relazione all‘uso di azoto 

ornitogenico da parte dei produttori primari può essere attribuito alla combinazione di 

due processi: arricchimento trofico e volatilizzazione dello ione ammonio prodotto 

durante la degradazione del guano escreto dagli uccelli (Mizutani e Wada, 1988; 

Lindeboom, 1984; Wainright et al., 1998). Dopo la deposizione del guano sulla falesia o 

sui sedimenti circostanti, l‘azoto in esso contenuto subisce, infatti, diversi processi. In 

primis, l‘acido urico contenuto nel guano subisce la conversione microbica a ione 

ammonio (Mizutani e Wada, 1988), che, a sua volta, si allontana dal mezzo in quanto 

altamente volatile, innescando un processo di arricchimento in 15N del restante pool di 

azoto (Kirshenbaum et al., 1947), tale da giustificarne i valori così elevati riscontrati in 

letteratura (Mizutani e Wada,1988; Wainright et al., 1998; Evenset et al., 2007) e nel 

presente studio.  

I valori di 15N più elevati riscontrati negli organismi fotosintetici del lago Verde, e la 

loro graduale diminuzione via via che ci si allontana dalla fonte di impatto, indicano 
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che l‘azoto ornitogenico rappresenta una parte importante dell‘azoto richiesto dai 

produttori primari presenti vicino la colonia di gabbiani, come già osservato da diversi 

altri autori (Mizutani et al., 1986; Mizutani e Wada, 1988; Powell et al., 1991; Polis e Hurd, 

1996; Wainright et al., 1998; Choy et al., 2010). La POM sembra risentire notevolmente 

dell‘input di guano nel lago Verde piuttosto che negli altri laghi, come emerge dallo shift 

in 15N dei valori medi (Ve: 11.7 vs. Fp: 6.87 vs. Me: 4.87 ‰). La colonna d‘acqua è 

infatti sottoposta all‘input di guano sia direttamente, dai gabbiani in volo, che 

indirettamente, considerando il runoff dalla falesia ad opera delle piogge e dei venti.  

Per quanto riguarda la SOM, i sedimenti di aree non interessate dalla presenza di 

uccelli marini hanno presentato spesso valori compresi tra 0 e 7‰ (Mizutani et al., 1985; 

Mizutani et al., 1991; Anderson e Polis, 1999; Hawke et al., 1999; Hawke, 2001), 

comparabili con i valori di SOM riscontrati a Mergolo e a Fondo Porto (Tab. 17). Valori 

significativamente più elevati (tra 20 e 40 ‰) sono stati invece riscontrati in aree 

influenzate dagli uccelli (Mizutani et al., 1985; Mizutani e Wada, 1988; Mizutani et al., 

1991; Anderson e Polis, 1999; Stapp et al., 1999). I valori riscontrati in questo studio 

relativamente alla SOM del lago Verde (Tab. 17), pur essendo significativamente 

differenti e maggiori delle altre stazioni, non raggiungono tali valori presenti in letteratura, 

forse in relazione alla diversa tipologia di sedimento studiato (terrestre vs. marino) e alle 

ridotte dimensioni della colonia di lago Verde. Anche Markwell e Daugherty (2003) 

hanno riscontrato valori isotopici più o meno elevati in relazione alle dimensioni delle 

colonie. 

Per quanto riguarda il 13C, anche il carbonio organico contenuto nel guano 

subisce dei processi degradativi, una volta depositato nel terreno (Mizutani e Wada, 

1988). La CO2, prodotto finale della decomposizione, volatilizza ma, al contrario di 

quanto avviene per l‘azoto, complessivamente il frazionamento isotopico del carbonio 

risulta essere limitato (Wada, 1984). In letteratura, pertanto, il 13C non è considerato un 

buon indicatore di impatto aviario negli ecosistemi terrestri (Choy et al., 2010). In questo 

studio sembra emergere invece un‘importante influenza del guano sul 13C della SOM, 

come si nota nel lago Verde, dove i valori medi del guano e del sedimento sono 

perfettamente sovrapponibili tra loro (-21.1 ± 2.6 vs. -20.5 ± 0.9 ‰). Al contrario, nei 

laghi Fondo Porto e Mergolo, i valori medi del guano e della SOM si allontanano tra loro 

(-21.1 ± 2.6 vs. -17.9 ± 1.3 e -18.0 ± 2.5 ‰ rispettivamente), suggerendo un contributo 

ridotto del guano ed invece, un importante contributo di POM, alghe e fanerogame, 



75 
 

come frequentemente avviene in aree di transizione (es. Vizzini e Mazzola, 2003; 2008; 

Magni et al., 2008).  

 

Tabella 18. Valori medi del 13C e del 15N (‰;  d.s.) dei consumatori nelle tre stazioni di 

campionamento durante la stagione primaverile/estiva.  

INVERTEBRATI δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s.

Polychaeta

Dorvilleidae - - - - -19.78 0.33 10.10 0.24 -15.96 0.10 7.71 0.11

Lumbrineridae - - - - -16.50 0.33 12.92 0.24 -14.50 0.26 8.82 0.15

Orbiniidae -21.03 0.01 15.14 0.09 -15.93 0.51 12.11 0.11 -14.82 0.91 7.56 0.28

Paraonidae -20.41 0.01 16.40 0.09 -15.90 0.33 13.28 0.24 -14.77 0.55 8.40 0.05

Syllidae -20.47 0.01 15.88 0.09 - - - - -15.27 0.10 8.12 0.15

Gastropoda

Cerithium sp - - - - -14.11 1.45 11.09 0.73 -14.74 0.91 7.07 0.67

Haminoea hydatis -18.03 0.62 13.59 0.14 -15.86 0.70 10.22 1.37 -19.28 5.01 4.87 1.11

Hydrobia ventrosa -17.43 0.65 13.40 0.36 -17.20 0.26 11.08 0.24 -16.43 0.51 6.88 0.68

Nassarius reticulatus - - - - -14.48 1.63 11.38 0.52 - - - -

Bivalvia

Cerastoderma glaucum -24.28 0.03 14.45 0.71 - - - - -22.53 0.43 6.55 0.47

Loripes lacteus -22.40 0.79 14.09 0.22 - - - - -22.16 2.05 0.77 1.22

Venerupis sp. - - - - -17.05 0.13 10.03 0.45 - - - -

Amphipoda

Corophium sp. -22.75 0.93 12.70 0.52 -17.68 0.14 8.44 0.32 -18.88 0.47 6.02 0.08

Isopoda

Sphaeroma serratum -14.91 2.03 10.92 0.07 - - - - -12.03 1.06 4.97 0.85

Decapoda

Palaemon adspersus -16.96 0.41 17.12 0.26 -14.73 1.99 14.78 0.62 -16.78 0.23 13.13 1.02

Holothuroidea

Holothuria sp. - - - - -12.12 0.86 11.38 0.53 - - - -

Insecta

Chironomidae -21.98 0.38 12.91 0.10 - - - - - - - -

PESCI δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s. δ
13

C d.s. δ
15

N d.s.

Anguillidae

Anguilla anguilla - - - - -17.15 0.89 11.10 2.28 -13.16 0.13 11.92 0.26

Atherinidae

Atherina boyeri -18.75 0.61 18.25 0.44 -17.83 1.45 15.86 0.97 -18.13 0.56 11.14 0.23

Poeciliidae

Gambusia holbrooki -18.95 1.01 16.74 1.07 -16.98 0.38 13.99 0.74 -19.44 1.28 10.90 0.93

Blenniidae

Salaria pavo -19.03 1.53 17.52 0.29 -15.67 0.36 15.04 0.36 -16.23 0.56 10.36 0.09

Gobiidae

Buenia affinis - - - - -14.67 0.36 13.72 0.36 -15.97 0.30 10.09 0.74

Gobius niger -19.64 1.29 18.80 0.55 -14.51 0.40 13.32 0.96 - - - -

Mugilidae

Chelon labrosus - - - - -14.59 0.36 12.83 0.36 - - - -

Liza aurata -15.57 0.28 14.09 1.17 - - - - -19.00 0.28 9.94 0.16

Mugil cephalus - - - - -14.96 0.36 16.48 0.36 - - - -

Syngnathidae

Syngnathus abaster - - - - -14.91 0.25 13.47 0.32 -15.32 0.63 9.52 0.24

MergoloVerde Fondo Porto
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Studi effettuati con l‘ausilio degli isotopi stabili hanno dimostrato che l‘azoto 

ornitogenico, non solo entra nelle reti trofiche insulari terrestri attraverso i produttori 

primari, ma che anche si muove fino ai livelli trofici superiori attraverso una serie 

sequenziale di passaggi (Stapp et al., 1999; Markwell e Daugherty, 2002; Stapp e Polis, 

2003; Barrett et al., 2005). I risultati di questo studio confermano tale andamento, 

dimostrando una risposta ecosistemica simile tra reti trofiche terrestri e marine. I dati 

isotopici relativi ai consumatori, invertebrati e pesci, nelle tre stazioni e nelle quattro 

stagioni di campionamento sono presentati in dettaglio nella tabella 18. L‘analisi della 

varianza ANOVA ad una via effettuata sui valori di 13C e 15N di invertebrati (l‘Anfipode, 

Corophium sp, i Gasteropodi Haminoea hydatis e Hydrobia ventrosa, il Decapode 

Palaemon adspersus, i policheti Orbiniidae e Paraonidae) e pesci (Atherina boyeri, 

Buenia affinis, Gambusia holbrooki, Salaria pavo) comuni a tutte e tre le stazioni, ha 

confermato le differenze riscontrate nei produttori primari ( 13C invertebrati: df= 2, MS= 

45.58, F= 9.58, p< 0.001; 13C pesci: df= 2, MS= 33.09, F= 18.59, p< 0.001; 15N 

invertebrati: df= 2, MS= 170.16, F= 27.55, p< 0.001; 15N pesci: df= 2, MS= 213.26, F= 

98.97, p< 0.001). Anche il test a posteriori SNK ha confermato l‘andamento osservato 

per le fonti di materia organica ovvero VE< FP= ME per il 13C e ME< FP< VE per il 15N 

di entrambi i gruppi analizzati, a conferma dell‘effetto del carbonio e dell‘azoto 

ornitogenico che si ripercuote dai produttori ai consumatori primari e secondari del lago 

Verde.  

Al fine di valutare se l‘impatto dell‘input aviario si ripercuote anche sulla struttura 

delle reti trofiche dei singoli bacini, è stata scelta la stagione primavera/estate, in base 

alle maggiori abbondanze di organismi riscontrate ed al maggiore input di guano 

presente. Le figure 15, 16 e 17 mettono quindi in relazione tra loro i valori isotopici ( 13C 

vs. 15N) delle fonti di materia organica e dei consumatori della stagione primaverile 

nelle tre le stazioni di campionamento. Le fonti di materia organica sono risultate 

abbastanza distinte tra loro in tutte e tre le stazioni: i valori più impoveriti in 13C sono 

ascrivibili complessivamente alla POM, seguita dalle macroalghe e dalle fanerogame. 

La SOM ha mostrato una notevole variabilità spaziale tra le stazioni, in relazione ad un 

differente ruolo dei produttori primari e degli input alloctoni nel contribuire al comparto 

sedimentario. Questo risultato è consistente con la comune osservazione che la SOM 

degli ambienti lagunari ed estuarini consiste generalmente in un mix di diverse fonti di 

materia organica (Nichols e Allen, 1981, Deegan e Garritt, 1997).  
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Considerando il ridotto arricchimento in 13C (0-1‰) ed il maggiore arricchimento 

in 15N (3-4‰) che avviene tra il consumatore e la sua dieta (Vanderklift e Ponsard, 2003; 

McCutchan et al., 2003), i valori isotopici del 13C e del 15N suggeriscono che le fonti di 

materia organica giocano un ruolo differente nei laghetti costieri dell‘area di Marinello.  

Nel Lago Verde (Fig. 15) la POM sembra contribuire in maniera importante alla 

dieta dei Bivalvi filtratori/sospensivori (C. glaucum e L. lacteus), mentre sembra 

contribuire, congiuntamente alla SOM, le macroalghe ed il microfitobentos anche alla 

dieta dei sospensivori/depositivori (larve di Chironomidi, Policheti Orbinidi e l‘Anfipode 

Corophium sp.). Un pathway ben distinto dal precedente sembra essere quello dei 

brucatori/detritivori (Gasteropodi H. ventrosa e H. hydatis, Isopode S. serratum, Mugilide 

Liza aurata) per i quali SOM, macroalghe e fanerogame sembrano essere le fonti di 

materia organica predominanti. Tra i consumatori secondari possiamo identificare i 

Policheti (Sillidi e Paraonidi) ed il Decapode P. adspersus che sono infatti 

carnivori/onnivori con un importanza notevole di invertebrati nella dieta (Fauchauld e 

Jumars, 1979; Berglund, 1980) Dai valori isotopici del carbonio si può ipotizzare che i 

Policheti (-20.6 ± 0.3 ‰) siano dipendenti sia dal pathway fitoplantonico che da quello 

fitobentonico, mentre il Decapode P. adspersus (-19.5 ± 0.4 ‰) esclusivamente dal 

secondo. Infine, i pesci che si trovano in cima alla rete trofica del lago Verde (Gambusia 

holbrooki, Salaria pavo, Atherina boyeri, Gobius niger) hanno presentato un range 

piuttosto ridotto di 13C (-19.1  0.4 ‰); tale valore medio suggerisce comunque un 

contributo alla dieta da parte degli invertebrati che dipendono sia dal pathway 

fitoplantonico che da quello fitobentonico, d‘altronde in letteratura G. holbrooki, S. Pavo, 

A. boyeri e G. niger sono considerati prevalentemente predatori di invertebrati bentonici 

e/o plantonici (Vizzini et al., 2002; Blanco et al., 2004; Carlier et al., 2009). I valori 

particolarmente elevati di 15N di G. niger potrebbero essere anche dovuti all‘ingestione 

di materiale in decomposizione con l‘associata comunità microbica, come manifestato 

in altre lagune mediterranee (Vizzini et al., 2002). 

A ciascun componente di una rete trofica può essere attribuito il relativo livello 

trofico sulla base del 15N, usando il modello proposto da Post (2002) che richiede una 

certa omogeneità nei valori di 15N dei consumatori primari. Questa assunzione non è 

strettamente rispettata nelle reti trofiche delle tre stazioni analizzate riflette l‘eterogeneità 

dei valori dei produttori primari stessi e, come osservato anche da Riera et al. (2009), 

non è consistente con l‘identificazione di un‘unica scala di valori all‘interno di ogni livello 

trofico. Tale situazione certamente complica l‘identificazione di livelli trofici ben definiti e 
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distinti l‘un l‘altro, ma è in accordo con le diverse abitudini trofiche e con un certo livello 

di plasticità trofica dei consumatori marini (es. Vizzini e Mazzola, 2002; Ruehl e De Witt, 

2005; Riera, 2010). Considerata pertanto la generalizzata variabilità in 15N riscontrata tra 

le fonti ed i consumatori di tutte e tre le stazioni (figg. 15, 16 e 17), possono essere 

identificate delle gerarchie trofiche che vedono fonti e consumatori di materia organica 

distribuirsi lungo una scala di 15N crescente. 

Osservando la rete trofica del lago Verde nel suo complesso (Fig. 15), una 

gerarchia trofica che vede alla base le fonti di materia organica ( 15N range: 8.9-12.3 

‰), può essere pertanto identificata. A seguire si possono distinguere i consumatori 

primari, filtratori, sospensivori, grazer e detritivori ( 15N range: 10.9-15.1 ‰) seguiti dai 

consumatori secondari nel loro complesso, essenzialmente predatori carnivori, nella 

parte apicale della rete trofica ( 15N range: 15.9-18.8 ‰).  
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Figura 15. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) delle principali fonti di materia organica, invertebrati e 

pesci campionati in primavera nel lago Verde. SOM= Materia Organica Sedimentaria; POM= 

Materia Organica Particellata; mfb= microfitobentos; Macroalghe: Cla= Cladophora sp.; 

Fanerogame: CN= Cymodocea nodosa, RC= Ruppia cirrhosa; Invertebrati: CG= 

Cerastoderma glaucum; C= Chironomidae (larve); C sp= Corophium sp., HH= Haminoea 

hydatis, HV= Hydrobia ventrosa, LL= Loripes lacteus, O= Orbiniidae, PA= Palaemon adspersus, 

P= Paraonidae, SS= Sphaeroma serratum, S= Syllidae; Pesci: AB= Atherina boyeri, GH= 

Gambusia holbrooki, GN= Gobius niger, LA= Liza aurata, SP: Salaria pavo. 
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Nel lago Fondo Porto (Fig. 16), la struttura trofica ha presentato complessivamente 

delle differenze da quanto precedentemente osservato, in quanto il range di 13C nel 

quale si collocano i produttori primari è più ristretto (-22.7 -11.1 ‰) rispetto a quello del 

lago Verde (-27.8 -8.2 ‰) in relazione molto probabilmente alla minore influenza 

esercitata dall‘input aviario in questa stazione. Tale condizione si riflette 

conseguentemente nel range dei consumatori che si restringe ulteriormente, sia rispetto 

ai produttori primari che al range dei consumatori del lago Verde (Fondo Porto: -19.8 -

12.1 ‰ vs. Verde: -24.3 -14.9 ‰). Alla luce della minore presenza di guano nella 

stazione considerata, tale fenomeno sembra ascrivibile al fatto che i consumatori 

sembrano dipendere, direttamente o indirettamente, da un unico pathway della 

materia organica, quello fitobentonico che si origina dalla SOM, le macroalghe e le 

fanerogame. All‘interno di questo limitato intervallo di valori, i consumatori presentano 

inoltre ampie deviazioni standard ad indicare una tendenza generalista nelle abitudini 

trofiche.  

Nel lago Fondo Porto, la POM non sembra essere utilizzata in maniera importante 

da nessun consumatore; la firma isotopica della POM sembra corrispondere al 

fitoplancton di origine marina (Mazzola et al., 2001) e la netta separazione isotopica dal 

comparto sedimentario e fitobentonico sembra confermare tale origine, dando scarse 

indicazioni di possibili fenomeni di rimescolamento e di accoppiamento bentopelagico, 

normalmente considerati ricorrenti in ambienti lagunari (Zaldivar et al., 2008).  

Per quanto riguarda la gerarchia trofica nel lago Fondo Porto, anche in questo 

caso possono essere identificate, alla base della rete trofica, le fonti di materia organica 

(POM, SOM, macroalghe, fanerogame e microfitobenthos) ( 15N range: 6.7 - 9.7 ‰). A 

seguire, i consumatori hanno presentato un certo grado di sovrapposizione dei valori di 

15N pertanto possono essere distinti i consumatori primari, sospensivori, detritivori e 

depositivori ( 15N range: 8.4 – 12.1 ‰) e, anche in questo caso, i predatori carnivori 

ovvero pesci, Policheti ed il Decapode P. adspersus all‘apice della rete trofica ( 15N 

range: 12.8 – 16.5 ‰). 
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Figura 16. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) delle principali fonti di materia organica, invertebrati e 

pesci campionati in primavera nel lago Fondo Porto. Il significato degli acronimi è presentato in 

Fig. 15 eccetto per: Macroalghe: CL= Chaetomorpha linum, CR= Caulerpa racemosa; 

Fanerogame: HS= Halophila stipulacea; Invertebrati: Cer= Cerithium sp., D= Dorvilleidae, Hol= 

Holothuria sp., L: Lumbrineridae, NR= Nassarius reticulatus, V sp= Venerupis sp.; Pesci: AA= 

Anguilla anguilla, BA= Buenia affinis, CL= Chelon labrosus, MC= Mugil cephalus, SA= 

Syngnathus abaster. 

 

Infine, la struttura trofica del lago Mergolo (Fig. 17) ha presentato delle affinità con 

quella del lago Verde. Nonostante il ristretto range di 13C in cui ricadono le fonti di 

materia organica (-23.4 -13.2 ‰), si possono distinguere due percorsi distinti della 

materia organica all‘interno del range dei consumatori (-22.5 -12.0 ‰). Un pathway 

trofico fitoplanctonico, che si origina dalla POM, sembra interessare direttamente il 

bivalve filtratore C. glaucum ed indirettamente alcuni pesci (L. aurata, G. holbrooki e A. 

boyeri). Il pathway trofico fitobentonico, che invece si origina dalla SOM, macroalghe e 

fanerogame, sembra interessare direttamente la maggior parte degli invertebrati 

campionati in questo lago, sospensivori, detritivori, depositivori ed indirettamente i 

policheti carnivori ed i restanti pesci (Syngnathus abaster, Anguilla anguilla, Buenia affinis 

e Salaria pavo). Anche in questo lago, sulla base del 15N, si possono distinguere, alla 

base della rete trofica, le fonti di materia organica che spaziano tra 2.4 e 5.0 ‰, i 

consumatori primari filtratori, sospensivori, detritivori, depositivori ( 15N range: 4.9 – 7.6 ‰) 
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ed infine all‘apice della rete trofica si posizionano i pesci ed il decapode P. adspersus 

( 15N range: 7.7 – 13.1 ‰).  

I valori particolarmente elevati di P. adspersus nel lago Mergolo, e la relativa 

discrepanza che emerge al confronto con la sua posizione trofica negli altri laghi studiati 

potrebbe essere riconducibile ad una strategia trofica onnivora/scavenger (Connoly et 

al., 2005) che implica pertanto un‘elevata plasticità in relazione alle risorse locali.  
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Figura 17. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) delle principali fonti di materia organica, invertebrati e 

pesci campionati in primavera nel lago Mergolo. Il significato degli acronimi è presentato in Fig. 

15 eccetto per: Macroalghe: CL= Chaetomorpha linum; Invertebrati: Cer= Cerithium sp, D= 

Dorvilleidae, L: Lumbrineridae; Pesci: AA= Anguilla anguilla, BA= Buenia affinis, SA= Syngnathus 

abaster. 

 

Un altro caso particolare sembra essere quello di L. lacteus, bivalve comune sia 

nel lago Mergolo che nel lago Verde. In entrambi i bacini, L. lacteus presenta valori 

molto bassi di 13C, che sembrano essere dovuti all‘uso di carbonio di origine 

chemoautotrofa generato dalla presenza di batteri solforiduttori endosimbionti (Carlier et 

al., 2007). Invece, i valori alquanto impoveriti in 15N nel lago Mergolo, potrebbero essere 

riconducibili all‘utilizzo, come fonte di azoto, di microorganismi associati al detrito, 

inclusa la componente azotofissatrice rappresentata dai cianobatteri. Tali organismi, 
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infatti, presentano un valore di 15N prossimo a quello della fonte azotata che utilizzano 

(N2 atmosferico con 15N = 0‰, Goericke et al., 1994), in quanto il frazionamento 

isotopico associato al processo di fissazione dell‘azoto è molto limitato. Al contrario, nel 

lago Verde, L. lacteus sembra comportarsi essenzialmente da filtratore sfruttando in 

maniera importante la POM. Anche altri invertebrati ed i pesci del lago Verde sono 

risultati maggiormente legati al percorso della POM, mentre negli altri laghi sono 

sembrati dipendere maggiormente dal pathway del detrito.  

Confrontando le strategie trofiche dei consumatori delle tre stazioni dell‘area di 

Marinello, si può evidenziare come alcuni organismi mettano in atto differenti strategie in 

relazione alle caratteristiche dell‘ambiente in cui vivono. L‘arricchimento da nutrienti ha 

un profondo impatto sulla produttività degli ecosistemi costieri, la composizione in 

specie e la biomassa dei produttori primari (es. Fourqurean et al., 1995; Lee e Dunton, 

2000). Esperimenti in situ o in mesocosmi sperimentali hanno anche documentato una 

risposta nelle reti trofiche ad es. modifiche nella dieta dei consumatori (Tewfik et al. 

2005) e nell‘intera struttura trofica (Tewfik et al. 2007). Anche in tali condizioni 

sperimentali, il pattern generale identificato è stato consistente con un‘erosione del 

pathway bentonico (Vadeboncoeur et al., 2003) ed una maggiore influenza della 

componente fitoplantonica nella dieta dei consumatori primari, brucatori, sospensivori e 

depositivori (Tewfik et al., 2005).  

Complessivamente la POM presente nella colonna d‘acqua risulta essere quindi 

una risorsa trofica di grande importanza nel lago Verde. Considerato l‘input di guano cui 

il lago Verde è sottoposto e di conseguenza le caratteristiche trofiche della colonna 

d‘acqua (cfr. par. 4.1.1.2), il pattern di 13C osservato nei consumatori del lago Verde 

può essere spiegato in relazione all‘elevata produttività della colonna d‘acqua stessa 

(Tab. 5). Negli altri laghi studiati, e specialmente nel lago Fondo Porto, risulta, al 

contrario, di fondamentale l‘importanza il contributo delle macrofite nel supportare le reti 

trofiche locali. Tale profonda discrepanza può essere influenzata anche dalla diversa 

struttura geomorfologica del lago Fondo Porto, dalla sua maggiore influenza marina, 

dalla bassa profondità e dalla maggiore omogeneità dei fondali che fa sì che non 

esista una zona afotica e che pertanto le macrofite siano ampiamente diffuse in tutto il 

lago. Negli ambienti lagunari, la rilevanza delle macroalghe e delle fanerogame nel 

supportare le reti trofiche locali è ampiamente documentata (es Persic et al., 2004; 

Vizzini e Mazzola, 2008; Vizzini, 2009). Se però le macroalghe costituiscono una 

potenziale fonte diretta per i consumatori, grazie al loro elevato valore nutrizionale ed al 
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basso contenuto in cellulosa (Vizzini e Mazzola, 2008), il consumo diretto delle 

fanerogame, al contrario, è generalmente molto limitato, dovuto alla presenza di 

materia organica altamente refrattaria, e pertanto un‘elevata porzione di fanerogame è 

incanalata nelle reti trofiche attraverso la via del detrito (Mazzella et al., 1992; Vizzini, 

2009) che risulta essere più edibile delle fanerogame stesse da cui si origina.  

 

4.1.3 Contaminazione da metalli in tracce e fenomeni di 

bioaccumulo in un’area di transizione interessata da input alloctoni di 

origine aviaria 

La concentrazione dei principali metalli in traccia (Cadmio Cd, Piombo Pb, 

Mercurio Hg e Arsenico As) sono state determinate nel sedimento, nei produttori primari 

e nei consumatori primari e secondari dei laghetti di Marinello, al fine di valutare l‘effetto 

del guano sui livelli di contaminazione dei laghetti stessi e sul trasferimento dei metalli 

nelle reti trofiche. 

Al tal fine, è stato valutato innanzitutto l‘apporto degli elementi in traccia di origine 

―biologica‖, ovvero quello dovuto alla presenza di colonie di gabbiani (Larus 

cachinnans) nei pressi del lago Verde. Gli uccelli marini sono considerati, infatti, utili 

bioindicatori di inquinamento (Walsh, 1990; Furness e Camphuysen, 1997) in quanto 

sono esposti ad un ampio range di sostanze chimiche ed occupano alti livelli trofici 

rendendoli così suscettibili al bioaccumulo da inquinanti (Burger e Gochfeld, 2002; 

Perez-Lopez et al., 2006). Inoltre, il guano degli uccelli marini è stato riconosciuto come 

un‘importante fonte di metalli in tracce nelle aree paludose polari e nei suoli di aree 

caratterizzate da elevate densità di gabbiani (Otero Pérez, 1998; Sun e Xie, 2001; Blais et 

al., 2005; Liu et al., 2006), sebbene il ruolo degli uccelli nei movimenti dei metalli in 

tracce tra ecosistemi adiacenti sia poco studiato e pertanto poco chiaro (Liu et al., 

2006).  

Al fine di valutare l‘ipotesi di una potenziale influenza proveniente dai sedimenti 

dell‘area marino-costiera adiacente, sono state misurate le concentrazioni dei metalli in 

traccia anche nel sedimento superficiale di tale area. D‘altronde i sedimenti sono il 

comparto che principalmente svolge il ruolo di accumulo di metalli in tracce introdotti 

nelle acque superficiali sia da fonti naturali che antropogeniche (es. Pempkowiase et al., 

1999; Du Laing et al., 2009), agendo così da ―memoria storica ambientale‖ (Burton e 

Scott, 1992).  
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La tabella 19 indica le concentrazioni dei metalli in tracce (Cd, Pb, Hg e As) nel 

guano dei gabbiani nidificanti nella falesia cui il lago Verde è ridossato (Fig. 19a) e nei 

sedimenti dell‘area marino-costiera antistante ai laghetti stessi (Fig. 19b). 

Complessivamente il guano ha presentato concentrazioni di metalli in tracce piuttosto 

variabili stagionalmente, con una tendenza ad aumentare durante le stagioni autunnale 

e primaverile, probabilmente in relazione a variazioni della dieta legate al ciclo 

riproduttivo. Le concentrazioni di Cd nel guano (0.01-0.64 mg/kg) sono risultate 

decisamente inferiori rispetto a quanto riportato da Otero-Pérez (1998) relativamente al 

guano dei gabbiani delle coste spagnole (2.1-7.7 mg/kg). Per quanto riguarda Pb e Hg, 

invece, i dati sono comparabili con i risultati di Liu et al. (2006) relativamente a Sula sula, 

uccello marino delle isole del sud della Cina. Il guano degli uccelli marini contiene 

metalli in tracce che derivano dalla dieta e che si accumulano in diversi organi del 

corpo per poi venire escreti attraverso diverse vie fisiologiche (Rainbow, 1990). Le 

concentrazioni dei metalli in tracce nel guano riflettono quelle delle prede consumate 

(Norheim, 1967) e pertanto variazioni della dieta e/o della concentrazione dei metalli in 

tracce nelle prede consumate, possono spiegare le differenze trovate tra gabbiani 

provenienti da aree diverse.  

Le concentrazioni di metalli in tracce nel comparto sedimentario costiero (Tab. 

19b) hanno presentato variazioni spaziali più evidenti di quelle temporali, con una 

tendenza ad aumentare dalla stazione a monte (PRE) verso i laghetti (OUT), per poi 

diminuire parzialmente nella stazione a valle dei laghetti (POST). Concentrazioni 

particolarmente elevate sono state riscontrate nel sito 1 della stazione OUT, sito ubicato 

esattamente in corrispondenza del lago Verde. Tale risultato fa ipotizzare una possibile 

influenza del lago Verde sui sedimenti costieri, piuttosto che il contrario. L‘andamento 

complessivo riscontrato fa, pertanto, escludere l‘ipotesi per cui i sedimenti costieri 

possano influenzare quelli dei laghetti relativamente ai metalli in tracce, per confermare 

quella secondo cui sia il guano a rappresentare l‘input alloctono di metalli in tracce più 

importante nell‘area dei laghetti di Marinello.  

 

 

 

 



85 
 

Tabella 19. Concentrazione dei principali metalli in tracce (mg/kg p.s. ± d.s.) a) nel guano e b) 

nei sedimenti dei sei siti e delle quattro stagioni di campionamento dell‘area marino-costiera 

antistante ai laghetti di Marinello. 

STAZIONE STAGIONE SITO MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S.

aut - 0.15 0.01 7.24 0.28 1.02 0.10 19.07 0.04

inv - 0.12 0.01 1.20 0.14 0.83 0.00 5.06 0.07

prim - 0.62 0.01 5.81 0.38 0.92 0.15 7.59 0.46

est - 0.20 0.04 3.80 0.23 0.81 0.05 10.50 3.19

TOT 0.26 0.29 4.75 2.84 0.93 0.15 10.57 6.69

b) SEDIMENTO MARE

STAZIONE STAGIONE SITO MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S.

1 0.09 0.01 7.35 0.06 0.04 0.00 8.11 0.17

2 0.10 0.01 8.27 0.27 0.01 0.00 5.93 1.05

1 0.12 0.00 7.55 0.11 0.00 0.00 7.61 0.14

2 0.11 0.01 8.89 0.25 0.02 0.00 10.43 0.58

1 0.10 0.02 20.43 1.13 0.11 0.01 12.34 0.42

2 0.15 0.01 9.34 0.97 0.05 0.01 8.34 0.06

1 0.16 0.01 10.38 0.62 0.15 0.01 15.19 1.80

2 0.15 0.01 8.95 0.69 0.05 0.00 8.33 0.53

1 0.14 0.02 9.97 0.91 0.00 0.00 8.56 0.57

2 0.15 0.01 7.47 0.23 0.02 0.00 10.43 0.04

1 0.17 0.02 11.91 0.85 0.03 0.01 13.46 0.58

2 0.14 0.01 9.17 0.17 0.01 0.00 10.26 0.61

TOT 0.13 0.03 9.97 3.55 0.04 0.05 9.92 2.67

OUT

POST

aut/inv

Pb Hg As

PRE

a) GUANO Cd

VE

prim/est

prim/est

prim/est

aut/inv

aut/inv

 

 

In tabella 20 sono indicate le concentrazioni dei metalli in tracce (Cd, Pb, Hg e As) 

nei sedimenti dei sei siti dell‘area dei laghetti di Marinello nelle quattro stagioni di 

campionamento. Si nota complessivamente una tendenza all‘accumulo nei siti centrali 

a ridotto idrodinamismo, che presentano, infatti, le concentrazioni più alte in tutte e tre le 

stazioni, ed una generale tendenza all‘aumento nelle stagioni primaverile/estiva piuttosto 

che in quelle autunnale/invernale. Il lago Verde ha presentato complessivamente 

concentrazioni più elevate rispetto agli altri due laghi come già osservato da Ruta et al. 

(2009). Ciò conferma l‘ipotesi di individuare nel guano dei gabbiani un importante input 

di metalli in tracce. Nonostante le elevate concentrazioni riscontrate nel guano 

(Tab.19a), l‘analisi della varianza ANOVA ad una via, relativamente ai singoli metalli in 

tracce, non ha presentato differenze significative tra le stazioni per quanto riguarda l‘Hg 

(MS= 0.002, F= 1.32, p> 0.05). Cd ed As sono risultati, invece, significativamente 

differenti tra le stazioni (Cd: MS= 0.08, F= 210.1, p< 0.001; As: MS= 263.2, F= 10.2, p< 

0.001) ed il test a posteriori SNK ha indicato il seguente andamento: Me< Fp = Ve ad 

indicare un‘importante influenza dell‘input aviario anche nella stazione adiacente al 
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lago Verde. Infine, Pb è risultato significativamente differente tra tutte le stazioni (MS= 

916.5, F= 28.8, p< 0.001) con il seguente andamento: Me< Fp< Ve.  

 

Tabella 20. Concentrazione dei principali metalli in tracce (mg/kg p.s. ± d.s.) nei sedimenti 

dell‘area dei laghetti di Marinello. 

STAZIONE SITO STAGIONE MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S.

aut 0.16 0.01 8.35 0.16 0.06 0.01 4.60 0.12

inv 0.17 0.02 8.54 0.72 0.05 0.01 4.69 0.26

prim 0.17 0.01 9.66 1.19 0.05 0.01 18.08 0.72

est 0.19 0.00 9.61 0.52 0.04 0.01 11.88 2.89

aut 0.14 0.00 18.85 2.66 0.10 0.04 9.43 0.91

inv 0.15 0.01 25.44 1.28 0.12 0.01 11.66 0.73

prim 0.16 0.01 23.15 1.10 0.11 0.02 25.57 0.41

est 0.18 0.01 31.35 0.49 0.18 0.04 20.50 3.33

aut 0.17 0.01 9.46 0.29 0.11 0.01 7.02 0.93

inv 0.15 0.02 6.68 0.10 0.07 0.01 5.47 0.70

prim 0.15 0.01 9.93 0.64 0.10 0.00 9.95 1.60

est 0.17 0.01 16.10 1.19 0.15 0.01 17.45 1.98

aut 0.19 0.00 14.06 1.72 0.09 0.01 10.89 0.38

inv 0.18 0.00 9.53 0.31 0.08 0.01 12.40 0.15

prim 0.18 0.00 9.34 0.42 0.11 0.00 15.33 0.80

est 0.18 0.01 11.16 0.31 0.13 0.03 9.16 4.88

aut 0.04 0.00 1.23 0.23 0.13 0.02 5.65 0.18

inv 0.05 0.01 1.52 0.16 0.09 0.01 3.15 0.14

prim 0.06 0.00 1.95 0.10 0.12 0.00 5.18 0.40

est 0.01 0.01 2.15 0.36 0.14 0.04 4.04 0.36

aut 0.08 0.01 4.19 0.09 0.09 0.01 7.42 0.48

inv 0.05 0.00 4.75 0.33 0.09 0.02 7.48 0.01

prim 0.09 0.00 4.59 0.12 0.15 0.00 11.01 0.66

est 0.04 0.01 3.94 0.23 0.10 0.02 6.18 1.11

Cd Pb Hg As

MERGOLO

BORDO

CENTRO

VERDE

BORDO

CENTRO

FONDO 

PORTO

BORDO

CENTRO

 

 

Confrontando i dati ottenuti per i quattro metalli indagati nei sedimenti, con i limiti 

imposti dalle leggi italiane concernenti la fissazione di standard di qualità nell'ambiente 

acquatico per le sostanze pericolose (G.U.R.I., D.M. 367/03, 2004), concentrazioni oltre i 

limiti consentiti sono state riscontrate solo per il Pb e l‘As. L‘As è risultato più elevato 

rispetto ai limiti di legge (12 mg/kg p.s.) in entrambi i siti di Verde e di Fondo Porto, invece 

il Pb ha presentato concentrazioni più elevate del limite consentito dalla legge (30 

mg/kg p.s.) solo nel sito CENTRO del lago Verde. Tali limiti sono stati superati per entrambi i 

metalli, nelle stagioni più calde, primavera ed estate, probabilmente per un‘azione 

congiunta di diversi fattori. Innanzitutto, in primavera si è assistito ad una maggiore 
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produzione di guano da parte dei gabbiani e di conseguenza ad un maggiore rilascio 

nell‘ambiente (pers. obs.). Inoltre, temperature e pH elevati sono tra i principali fattori che 

favoriscono la diminuzione della solubilità degli elementi in traccia in seguito alla loro 

precipitazione come idrossidi, carbonati e fosfati ed all‘aumento della stabilità dei 

complessi formati con la sostanza organica (Kabata-Pendias, 2001). 

L‘analisi permutazionale della varianza PERMANOVA effettuata sulle concentrazioni 

di metalli in tracce nei sedimenti dell‘area dei laghetti di Marinello, considerando fissi e 

ortogonali i fattori stagione, stazione e sito, ha messo in evidenza differenze altamente 

significative per tutti i fattori singolarmente e per tutte le interazioni possibili (Tab. 21). 

Andando ad osservare le analisi delle interazioni con un maggiore dettaglio, dal test a 

coppie relativo all‘interazione stazione x sito, per coppie di livelli del fattore stazione, 

emerge che non vi sono differenze significative tra i siti BORDO delle stazioni Verde e 

Fondo Porto (t= 1.63; p> 0.05). Questo risultato potrebbe essere imputabile alla 

vicinanza dei due laghi che rende facilmente accessibile le rive di Fondo Porto ai 

gabbiani che vivono nella falesia a ridosso del lago Verde, rendendole soggette 

anch‘esse all‘impatto aviario. Inoltre, la complessiva omogeneità spaziale caratteristica 

di Fondo Porto, già ampiamente discussa, interessa anche le concentrazioni dei metalli 

in tracce, come è emerso dal test a coppie relativo all‘interazione stazione x sito, per 

coppie di livelli del fattore sito all‘interno della stazione Fondo Porto (t= 2.01, p> 0.05).  

 

Tabella 21. Risultati della PERMANOVA effettuata sulle concentrazioni dei metalli in tracce nei 

sedimenti dell‘area dei laghetti di Marinello trasformati in forma logaritmica, log (x+1) 

considerando i tre fattori stagione (stag), stazione (staz)e sito (sito) fissi e ortogonali. ***=p<0.001. 

Sorgente di variazione df MS P(perm)

stag 3 1.0122 ***

staz 2 11.635 ***

sito 1 6.5299 ***

stagxstaz 6 0.36876 ***

stagxsito 3 0.36784 ***

stazxsito 2 1.0104 ***

stagxstazxsito 6 0.21538 ***

Residui 30 3.41E-02         

 

L‘ordinamento delle componenti principali, PCO (Fig. 18) spiega 

complessivamente il 99.7% della varianza associata al set di dati (primo asse: 89%, 

secondo asse: 10.7%). Il primo asse separa nettamente i campioni sulla base dei fattori 
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stazione e sito ad indicare una maggiore importanza della variazione spaziale nelle 

concentrazioni dei metalli in tracce dei sedimenti del sistema dei laghetti di Marinello, 

piuttosto che di quella stagionale. Il sito CENTRO del lago Verde è risultato il più 

contaminato in As, Pb e Cd, come indicato dalla direzione dei vettori. Il lago Fondo 

Porto ed il sito BORDO del lago Verde hanno presentato un livello di contaminazione 

complessivamente inferiore, trovandosi nella parte più centrale del grafico. Infine il lago 

Mergolo, posizionato nella parte sinistra del grafico, è risultato il meno contaminato, pur 

mantenendo una certa variabilità interna tra i siti.  
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Figura 18. PCO effettuata sulle concentrazioni dei metalli in tracce nei sedimenti dell‘area dei 

laghetti di Marinello: Verde (VE); Fondo Porto (FP); Mergolo (ME). I vettori relativi ai metalli in tracce 

sono sovrapposti al grafico sulla base della correlazione di Spearman> 0.5. 

 

Se la stima dei metalli in tracce nei sedimenti fornisce un‘indicazione utile sul livello 

di contaminazione ambientale da metalli, al contempo non dà indicazioni sugli effetti 

sul comparto biotico (Luoma, 1995). Al contrario, una valutazione della concentrazione 

dei metalli in tracce nei tessuti nei produttori e consumatori dà un‘indicazione dello stato 

ambientale dell‘ecosistema studiato. Limitate sono purtroppo le conoscenze sull‘effetto 

della contaminazione ambientale da uccelli marini sui produttori e specialmente sui 

consumatori. Godzik (1991) e Grodzinska e Godzik (1991) hanno osservato 

concentrazioni di metalli in tracce più elevate nei muschi presenti in aree occupate da 
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uccelli marini nidificanti piuttosto che in quelle prive di colonie. Più recentemente Liu et 

al. (2010) hanno riscontrato livelli di Zn, Cu, Cd and Hg significativamente più elevati 

nelle piante terrestri presenti in aree influenzate dal guano del Sulidae Sula sula. 

Osservando complessivamente le concentrazioni dei metalli in tracce negli 

organismi delle diverse stazioni di campionamento, queste riflettono il trend osservato 

nei sedimenti. I maggiori livelli di contaminazione ambientale di Cd, Pb e As riscontrati a 

livello sedimentario nel lago Verde e Fondo Porto si manifestano complessivamente sul 

comparto biotico (figg. 19, 21 e 22). Al contrario, Hg è risultato complessivamente più 

omogeneo tra gli organismi analizzati nelle diverse stazioni (Fig. 20). Anche a Capo Vera 

(Isola di Devon, Canada), la distanza dalla colonia di Procellaridi Fulmarus glacialis non 

sembra influenzare la concentrazione di THg nei produttori primari intorno all‘area (Choy, 

2010). 

Tra le fonti di materia organica, la fanerogama Cymodocea nodosa del lago 

Verde ha presentato le concentrazioni più elevate di Cd, Pb e As (figg. 19, 21 e 22). E‘ 

stato osservato che le fanerogame, al contrario delle macroalghe che non presentano 

apparato radicale, sequestrano i metalli in tracce dall‘ambiente marino sia attraverso 

l‘apparato fogliare che radicale (Prange e Dannison, 2000). Tale assorbimento 

congiunto, associato alle elevate concentrazioni del sedimento presente in questo lago, 

spiegherebbe un tale risultato. Tra gli invertebrati, le concentrazioni più alte di tutti e 

quattro i metalli in tracce analizzati sono state riscontrate nel bivalve filtratore 

Cerastoderma edule preveniente dal lago Verde. Che i metalli in tracce potessero 

essere bioaccumulati in elevate concentrazioni nei molluschi è un fenomeno già 

osservato (Anajjar et al., 2008; Jung et al., 2006). I bivalvi, specialmente, sono 

particolarmente suscettibili a questa forma d‘inquinamento in relazione alla loro biologia 

ed ecologia (ubiquitari, sedentari, filtratori…) (Paul-Pont et al., 2010), tanto da 

giustificarne il loro ruolo da bioindicatori (Saavedra et al., 2009). Infine tra i pesci, elevate 

concentrazioni sono state riscontrate nel mugilidae detritivoro Liza aurata. Ciò è in 

accordo con le abitudini alimentari di questa specie ittica, che, in quanto detritivora, è 

in grado di filtrare il sedimento attraverso l'apparato faringo-branchiale ingerendo 

invertebrati, microalghe e detrito (Almeida et al., 1993). 

L‘assorbimento dei metalli in tracce negli organismi marini ed il loro accumulo 

risultano essere fenomeni molto variabili in relazione a diversi fattori biotici o abiotici: oltre 

alla specie stessa di metallo, come già osservato, anche la specie di organismo 
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considerata (Luoma e Rainbow, 2005), l‘area (Krantzberg, 1994), la categoria trofica 

(Pourang, 1995; Barwick e Maher, 2003), il grado di sviluppo (Farkas et al., 2003) ed il 

sesso (Al-Yousuf et al., 2000) giocano un importante ruolo. Infine, anche la capacità ed i 

meccanismi di detossificazione risultano essere molto variabili tra le specie nei confronti 

dei singoli elementi (Amiard et al., 2006; Kojadinovic et al., 2007). 

Il termine ―bioaccumulo‖ indica il processo secondo cui gli organismi assorbono i 

composti xenobiotici attraverso la respirazione, il contatto, l‘ingestione, ecc. (Watras et 

al., 1998; Reinfelder et al., 1998). Il fenomeno del bioaccumulo potrebbe amplificarsi 

nella catena alimentare con la biomagnificazione, fenomeno che invece si riferisce 

all'accumulo progressivo di prodotti chimici lungo la catena alimentare, tramite 

ingestione (Vighi et al., 1996). 

Osservando il trend complessivo dei metalli in tracce all‘interno delle fonti di 

materia organica e dei consumatori (invertebrati e pesci), si può notare che le 

concentrazioni di Cd si mantengono piuttosto costanti nel sedimento e nel biota (Fig. 

19), a parte i picchi relativi a C. nodosa, C. glaucum e L. aurata,che corrispondono 

rispettivamente ad una concentrazione nei tessuti, rispetto al sedimento, pari a 3 (C. 

glaucum e L. aurata) e 5 volte (C. nodosa). 

Al contrario, le concentrazioni di Hg, nonostante siano piuttosto basse nei 

sedimenti, tendono ad incrementare negli organismi da 2 volte (C. nodosa) fino a 37 (L. 

aurata ) e addirittura 70 volte (C. edule) (Fig. 20). Sebbene non analizzata direttamente 

in questo studio, La forma metilata dell‘Hg, il metil-mercurio (MeHg) è considerata 

responsabile del bioaccumulo e della biomagnificazione dell‘Hg totale (Furness e 

Camphuysen, 1997; Gochfeld, 2003). Il processo di metilazione avviene 

preferenzialmente in sedimenti fini, in condizioni anaerobie ad opera di batteri solfo-

riduttori anaerobi, ed è favorito da diversi fattori sia abiotici che biotici (pH, temperatura, 

potenziale redox, concentrazioni di solfati e di sostanza organica, comunità batteriche 

ecc.) (Miganti et al., 1996), condizioni molto frequenti nelle aree di transizione. La scarsa 

concentrazione di Hg totale riscontrata nei sedimenti, a fronte dell‘elevata 

concentrazione nel guano e negli organismi, potrebbe essere giustificata da un intenso 

processo di metilazione del pool di Hg presente nei sedimenti, che verrebbe così reso 

biodisponibile e quindi sottratto dal mezzo per essere assimilato dagli organismi 

entrando nella rete trofica.  
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Per quanto riguarda Pb ed As, i livelli più elevati sono stati riscontrati nei sedimenti 

per poi tendere a diminuire nel comparto biotico (figg. 21 e 22). Infatti, mentre nei 

produttori primari si è assistito ad un decremento della concentrazione di Pb di 9 volte 

(C. nodosa), nei consumatori le concentrazioni sono state ancora più basse 

presentando un fattore di decremento pari a circa 30 volte (C. glaucum e L. aurata). Al 

contrario, livelli più o meno comparabili di As sono stati trovati tra produttori e 

consumatori che hanno presentato concentrazioni due volte inferiori a quelle del 

sedimento. D‘altronde, il contenuto di metalli in tracce delle macrofite sommerse ha 

mostrato spesso buone correlazioni con i livelli osservati nel sedimento stesso in cui sono 

radicate (Sanchiz et al., 2001). Gli animali marini hanno una capacità estremamente 

limitata ad accumulare l‘As inorganico dal cibo e dall‘ambiente circostante (Neff, 2002). 

Le elevate concentrazioni riscontrate nel biota potrebbero essere dovute al fatto che i 

produttori primari marini hanno invece la capacità di bioaccumulare l‘As essenzialmente 

dall‘acqua di mare e trasformarlo in forme organiche che poi vengono facilmente 

bioaccumulate negli animali (Neff, 2002). Inoltre, negli ecosistemi marini, l‘accumulo di 

metalli in tracce nei sedimenti è favorito da un ridotto idrodinamismo, condizione 

presente nelle aree di studio considerate, che ne facilita la rapida precipitazione (Benes 

et al., 1985; White e Driscoll, 1985).  
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Figura 19. Concentrazione di Cadmio (mg/Kg p.s. ± d.s.) nelle Fonti di materia organica, 

Invertebrati e Pesci delle tre stazioni di campionamento. Verde (VE); Fondo Porto (FP); Mergolo 
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(ME). Fonti: SOM= Materia Organica Sedimentaria, Cn= Cymodocea nodosa, Cl= 

Chaetomorpha linum; Invertebrati: Cg= Cerastoderma glaucum; Hv= Hydrobia ventrosa; Ss= 

Sphaeroma serratum; Pa= Palaemon adspersus; Pesci: Ab= Atherina boyeri; La= Liza aurata; 

Sp= Salaria pavo; Gh= Gambusia holbrooki; Gn= Gobius niger; Aa= Anguilla anguilla.  
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Figura 20. Concentrazione di Mercurio (mg/Kg p.s. ± d.s.) nelle Fonti di materia organica, 

Invertebrati e Pesci delle tre stazioni di campionamento. Verde (VE); Fondo Porto (FP); Mergolo 

(ME). Il significato degli acronimi è presentato in figura 19. 
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Figura 21. Concentrazione di Piombo (mg/Kg p.s. ± d.s.) nelle Fonti di materia organica, 

Invertebrati e Pesci delle tre stazioni di campionamento. Verde (VE); Fondo Porto (FP); Mergolo 

(ME). Il significato degli acronimi è presentato in figura 19. 

 

SOM Cn Cl Cg Hv Ss Pa Ab La Sp Gh Gn Aa

0,0

0,5

1,0

1,5

2,0

2,5

5

10

15

20

25

A
s

 m
g

 k
g

-1

 Ve

 Fp

 Me

Fonti Invertebrati Pesci  

Figura 22. Concentrazione di Arsenico (mg/Kg p.s. ± d.s.) nelle Fonti di materia organica, 

Invertebrati e Pesci delle tre stazioni di campionamento. Verde (VE); Fondo Porto (FP); Mergolo 

(ME). Il significato degli acronimi è presentato in figura 19. 



94 
 

4.2 Gazi Bay (Mombasa, Kenya) 

 

Le variabili fisico-chimiche dell‘acqua superficiale di Gazi Bay (Tab. 22) non hanno 

mostrato differenze statisticamente significative tra le stazioni né tra i siti gerarchizzati 

all‘interno delle stazioni (stazioni: df= 3, MS= 7.1302E-2, p>0.05; siti: df= 0.4, MS= 

0.103, p>0.05) ad indicare una notevole omogeneità della colonna d‘acqua dovuta 

presumibilmente all‘influenza dele forzanti abiotiche quali principalmente le correnti di 

marea ed eoliche (Kitheka, 1996).  

 

Tabella 22. Variabili fisico chimiche dell‘acqua superficiale delle stazioni e dei relativi siti di Gazi 

Bay. Mangrovie (M), Fanerogame intertidali (IS), Fanerogame subtidali (SS), Barriera corallina (CR). 

Stazione sito Latitudine - Longitudine Prof (m.) Temp [°C] Sal [ppt] SpCond [mS/cm] LDO% [Sat] pH [Units]

M A S 04°25.155'  E 039°30.725' 2.50 31.93 36.25 55.04 91.80 8.19

M B S 04°24.958'  E 039°31.408' 1.70 31.60 36.91 55.91 111.33 8.08

IS A S 04°25.534'  E 039°30.789' 2.70 31.63 35.98 54.67 94.70 8.24

IS B S 04°25.175'  E 039°31.417' 2.50 32.17 37.12 56.22 141.50 8.16

SS A S 04°26.149'  E 039°30.627' 3.00 31.36 35.72 54.29 107.30 8.37

SS B S 04°25.962'  E 039°31.254' 2.70 30.95 35.95 54.59 103.60 8.27

CR A S 04°27.557'  E 039°31.281' 4.20 30.22 35.33 53.72 143.20 8.49

CR B S 04°26.990'  E 039°31.574' 4.00 30.10 35.59 54.06 107.00 8.31

 

 

4.2.1 I movimenti del Carbonio lungo un continuum terra-mare di un 

ecosistema a mangrovie 

Il relativo ruolo delle diverse fonti di materia organica nel movimentare il pool del 

carbonio lungo un continuum terra-mare è stato indagato mediante l‘approccio 

congiunto degli isotopi stabili del carbonio e degli acidi grassi delle fonti di materia 

organica della baia di Gazi. 

I dati isotopici relativi alle fonti di materia organica non hanno presentato 

differenze significative tra i siti (PERMANOVA con i siti gerarchizzati all‘interno delle stazioni: 

df=1, MS= 0.54, p> 0.05), pertanto sono stati trattati nel loro insieme. Sono emerse 

differenze altamente significative nei valori di 13C e 15N delle principali fonti di materia 

organica (POM, SOM, mangrovie, macroalghe, fanerogame ed epifiti) tra le cinque 
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stazioni (PERMANOVA con le fonti gerarchizzate all‘interno delle stazioni: df= 4, MS= 

328.7, p< 0.01). La variabilità spaziale tra le stazioni ha evidenziato complessivamente 

una netta tendenza all‘arricchimento in 13C lungo il transetto terra-mare (Tab. 23, fig., 

23). Tale fenomeno è stato già osservato sia nell‘area di Gazi Bay (Hemminga et al., 

1994; Nyunja et al., 2009) che in altre aree costiere (es. Cocheret de la Morinière et al., 

2003; Guest et al., 2004; Lugendo et al., 2006) ed è principalmente determinato dalla 

variazione spaziale della firma isotopica del DIC (carbonio inorganico disciolto) che 

viene utilizzato dai produttori primari acquatici per effettuare la fotosintesi, 

condizionandone così anche le loro firme isotopiche (Marguillier et al., 1997; Bouillon et 

al., 2008).  

L‘elevata e frequente escursione tidale presente nella baia (Kitheka, 1996) 

determina la movimentazione di materiale particellato e disciolto prodotto nei vari 

habitat (Hemminga et al., 1994). La POM, che risente notevolmente di questo effetto di 

rimescolamento presenta, infatti, una ridotta variazione inter-habitat (media 13C: -22.07 

± 1.54 ‰) e presenta differenze significative solo tra la stazione CR e le altre (CR-M: t= 

5.74, p< 0.05; CR-IS: t= 5.23, p< 0.05; CR-SS: t= 3.53 p< 0.05) a conferma dell‘azione 

tampone esercitata dalle fanerogame presenti lungo la baia (Hemminga et al., 1994, 

Marguiller et al., 1997).  

Nonostante le forzanti tidali ed eoliche giochino un importante ruolo nella 

risospensione dei sedimenti in aree estuarine (Uncles e Stephens, 2010) la SOM a Gazi 

Bay ha presentato differenze significative tra tutte le stazioni (Tab. 24) evidenziando 

un‘elevata sito-specificità in risposta probabilmente alla composizione isotopica della 

vegetazione presente localmente. Inoltre la SOM ha presentato complessivamente 

valori meno negativi (media 13C: -20.01 ± 4.51 ‰) della POM. Nelle stazioni centrali (IS, 

SS) si osserva una maggiore sovrapposizione dei valori di 13C della SOM con quelli delle 

macroalghe piuttosto che con quelli delle fanerogame (Fig. 23), diversamente da 

quanto precedentemente riportato (Hemminga et al., 1994, Bouillon et al., 2004b, 

Nyunja et al., 2010), a suggerire un maggior contributo di questa componente nei flussi 

di materia organica della baia di Gazi. La discrepanza che invece si osserva nella 

stazione a mangrovie tra i valori delle foglie e del sedimento può essere attribuibile ad 

un contributo misto di altre fonti di materia organica, con firma isotopica meno 

negativa, che vengono importate dalla marea (Stoner e Zimmerman 1988, Dittel et al., 

1997). 
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Per quanto riguarda i produttori primari, le foglie senescenti delle tre specie di 

mangrovie campionate (Ceriops tagal, Rhizophora mucronata, Sonneratia alba) hanno 

presentato i valori più negativi (media 13C: -27.66 ± 0.61 ‰) (Tab. 23). I valori così 

negativi delle mangrovie sono dovuti al fatto che le mangrovie sfruttano, per realizzare 

la fotosintesi, la via di carbossilazione basata sul metabolismo C4, a differenza delle 

fanerogame e delle alghe che utilizzano principalmente la via fotosintetica C3 (Benedict 

et al., 1980). Questo diverso metabolismo fotosintetico, influenzando in maniera diversa i 

valori di ¹³C dei produttori primari, permette di poter distinguere chiaramente le 

mangrovie dalle fanerogame o dalle alghe (Bouillon et al., 2008).  

Gli altri produttori primari mostrano, infatti, complessivamente valori meno negativi 

ed una marcata variabilità spaziale (Tab. 23). Le macroalghe nel loro complesso 

mostrano valori di ¹³C che oscillano attorno al valore medio di -20.35 ‰ (± 5.00) ed 

una variabilità spaziale statisticamente significativa tra tutte le stazioni eccetto che tra 

quelle a fanerogame (IS, SS) che si presentano isotopicamente più omogenee (Tab. 

25a). Si nota una considerevole sovrapposizione tra le Rodoficee e le Feoficee, come 

già riportato in letteratura (es. Connolly et al., 2005; Hanson et al., 2010) ed a sua volta, 

una sovrapposizione coi valori medi degli epifiti (-21.10 ± 2.55 ‰). Tale risultato, già 

osservato in letteratura (Hanson et al., 2010), rappresenta un limite dell‘utilità 

dell‘approccio isotopico nel valutare il contributo dei diversi gruppi funzionali alla dieta 

dei consumatori. Le fanerogame nel loro complesso presentano invece valori medi 

mediamente più arricchiti (-14.90 ± 3.58 ‰) (Tab. 23) e differenze significative tra le 

stazioni (Tab. 24b). In questo caso, le stazioni dominate dalle fanerogame (IS, SS), che 

hanno presentato una maggiore omogeneità isotopica, hanno lasciato emergere la 

minore significatività. 
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Tabella 23. 13C e 15N (medie ± dev.st.) delle fonti di materia organica nelle cinque stazioni 

dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); Fanerogame intertidali (IS); 

Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). POM= Materia Organica Particellata, SOM= 

Materia Organica Sedimentaria.  

POM (6) Stazione δ13C d.s. δ15N d.s.

- M -22.87 0.52 2.64 0.45

- IS -22.88 0.71 2.26 0.74

- SS -22.60 1.54 1.95 1.11

- CR -19.93 0.60 3.71 0.97

SOM (6) δ13C d.s. δ15N d.s.

- M -24.30 1.71 1.28 0.52

- IS -21.72 1.22 1.76 0.61

- SS -20.50 0.38 1.57 0.31

- CR -12.80 0.75 2.77 0.14

Mangrovie (6) δ13C d.s. δ15N d.s.

Ceriops tagal M -27.23 0.55 1.40 0.91

Rhizophora mucronata M -27.93 0.49 2.01 1.61

Sonneratia alba M -27.66 0.77 1.24 0.77

Macroalghe (3) δ13C d.s. δ15N d.s.

Feoficee 

Dyctiota cervicornis M ch -25.00 0.64 2.28 0.31

Padina gimnospora M ch -18.40 0.24 2.27 0.56

Sargassum binderi M ch -27.26 0.65 2.40 0.37

Padina tetrastomatica CR -10.51 0.12 3.09 0.40

Turbinaria conoides CR -10.00 0.42 4.04 0.08

Rodoficee

Gracilaria corticata M ch -23.70 0.29 3.73 0.13

Gracilaria salicornia M ch -20.30 0.18 4.02 0.29

Hypnea cornuta M ch -19.72 0.22 4.69 1.02

Hypnea cornuta IS -19.77 0.14 5.29 1.11

Sarconema scinaioides IS -20.84 0.35 2.92 0.85

Sarconema scinaioides SS -19.75 0.69 3.18 0.28

Fanerogame (3) δ13C d.s. δ15N d.s.

Cymodocea rotundata IS -13.86 0.23 1.53 0.25

Cymodocea rotundata SS -12.46 0.23 2.06 0.12

Cymodocea serrulata M ch -22.46 0.20 1.61 0.08

Cymodocea serrulata IS -13.57 0.12 1.73 0.14

Cymodocea serrulata SS -14.63 0.31 1.88 0.13

Enhalus acoroides M ch -15.94 0.16 1.46 0.75

Enhalus acoroides IS -14.47 0.13 0.83 0.20

Halophila stipulacea SS -12.18 0.50 0.76 0.79

Syringodium isoetifolium SS -7.49 0.08 2.49 0.27

Thalassodendron ciliatum M ch -19.63 0.14 2.69 0.36

Thalassodendron ciliatum IS -16.75 0.24 2.69 0.21

Thalassodendron ciliatum SS -13.35 0.03 2.67 0.25

Epifiti (3) δ13C d.s. δ15N d.s.

- M ch -23.16 1.45 2.54 1.21

- SS -18.35 0.14 3.14 0.34
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Figura 23. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) delle fonti di materia organica nelle cinque stazioni 

dell‘area di Gazi Bay. a) Mangrovie (M); b) Canali tidali a mangrovie (M ch); c) Fanerogame 

intertidali (IS); d) Fanerogame subtidali (SS); e) Barriera corallina (CR). POM= Materia Organica 

Particellata, SOM= Materia Organica Sedimentaria. 

 

L‘ordinamento nMDS (Fig. 24) ha evidenziato graficamente le differenze tra e 

stazioni messe in evidenza dal test PERMANOVA e dai test a coppie. In particolare, 

l‘ordinamento spaziale dell‘nMDS evidenzia il gradiente di arricchimento isopopico cui si 

assiste lungo il transetto terra-mare. I valori relativi alla stazione a mangrovie sono tutti 

raggruppati nella parte destra del grafico seguiti dai valori relativi alla stazione a canali 

tidali, a fanerogame intertidali, subtidali, e nella parte centrale-sinistra del grafico sono 

presenti i valori della barriera corallina. 
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Tabella 24. Risultato del Test a coppie tra stazioni (st) relativamente ai valori di 13C della SOM, 

effettuato a partire dalla PERMANOVA. *= p< 0.05; **= p< 0.01. Mangrovie (M), Fanerogame 

intertidali (IS), Fanerogame subtidali (SS), Barriera corallina (CR). 

Test a coppie

Termine 'stazione'

Gruppi      t P(perm)

M, IS 2.93 *

M, SS 5.05 **

M, CR 14.74 **

IS, SS 2.10 *

IS, CR 14.08 **

SOM

 

 

Tabella 25. Risultato del Test a coppie tra stazioni relativamente ai valori di 13C delle 

macroalghe (a) e delle fanerogame (b) effettuato a partire dalla PERMANOVA. *= p< 0.05; **= 

p< 0.01; ***= p< 0.001; n.s.= non significativo. Canali tidali a mangrovie (M ch), Fanerogame 

intertidali (IS), Fanerogame subtidali (SS), Barriera corallina (CR). 

Test a coppie

Termine 'stazione'

Gruppi      t P(perm)      t P(perm)

M ch, IS 2.50 * 4.94 ***

M ch, SS 1.17 * 6.32 ***

M ch, CR 10.03 *** - -

IS, SS 0.29 n.s. 2.30 *

IS, CR 16.19 *** - -

a) MACROALGHE b) FANEROGAME
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Resemblance: D1 Euclidean distance
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Figura 24. nMDS dei valori di 13C e 15N delle principali fonti di materia organica nelle cinque 

stazioni dell‘area di Gazi Bay: Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); Fanerogame 

intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). POM= Materia Organica 

Particellata, SOM= Materia Organica Sedimentaria. 

 

Delle 14 specie appartenenti alle 5 categorie di fonti di materia organica 

analizzate (mangrovie, fanerogame, macroalghe, POM e SOM), un totale di 32 diversi 

acidi grassi sono stati identificati (Tab. 26). Gli acidi grassi identificati non hanno mostrato 

variazioni significative tra le stazioni di campionamento a conferma della scarsa 

variabilità spaziale di questi composti chimici (Guest et al., 2010), pertanto i dati di 

ciascuna specie, relativi alle diverse stazioni di campionamento, sono stati mediati. La 

PERMANOVA ha invece evidenziato differenze significative tra le famiglie delle 

macroalghe (feoficee e rodoficee) (t= 3.489, p< 0.001). Tra tutte le fonti di materia 

organica esaminate, gli acidi grassi saturi (Saturated Fatty Acids, SFA) sono stati 

generalmente la componente dominante, rappresentando una percentuale maggiore 

del 50% in tutte le specie, tranne che nella fanerogama Thalassodendron ciliatum che 

invece ha presentato la più alta percentuale di acidi grassi poli-insaturi (Polyunsaturated 

Fatty Acids, PUFA) (45.13 ± 3.12 %) come si vede in tabella 26. Gli acidi grassi 18:2 n6 e 

18:2 n3 sono risultati molto abbondanti nelle 4 specie di fanerogame analizzate (Tab. 

26, Fig. 25), a conferma del loro ruolo di biomarker (Kharlamenko et al., 2001; Alfaro et 

al., 2006). Le alghe rosse hanno evidenziato le percentuali più alte di 16:00 (68.74 – 

87.38 %) e di 20:5 n3 (2.90 – 7.74 %) mentre le alghe brune si sono caratterizzate per le 
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più alte percentuali di 18:1 n9 (8.30 – 12.27 %), tutti e tre acidi grassi riportati in 

letteratura come biomarker (Johns et al., 1979; Alfaro et al., 2006; Guest et al., 2008).  

Le mangrovie si sono distinte per la più elevata percentuale di acidi grassi a 

catena lunga (Long Chain Fatty Acids, LCFA) (5.18 – 41.29 %) rispetto alle altre fonti, 

nonostante in letteratura siano state riportate percentuali complessivamente più alte 

(Alfaro et al., 2006) e più basse (Meziane et al., 2007). La SOM ha presentato le 

percentuali più alte, ma anche un‘elevata variabilità, di 15:00 (1.05 – 31.26 %), acido 

grasso che, insieme al 17:00, rappresenta un biomarker batterico, e ha presentato 

anche percentuali miste di biomarker di diatomee bentoniche, mangrovie, 

macroalghe ad indicare un contributo misto di tali produttori primari alla matrice 

sedimentaria. Al contrario, si nota uno scarso contributo della componente a 

fanerogame (Fig. 25). La POM, infine, ha presentato un profilo degli acidi grassi che 

suggerisce una prevalenza della componente detritica a macroalghe su quella 

planctonica a dinoflagellati (18:1n9Z: 3.18 – 54.53 % vs. 18:2n6: 0.00 – 15.92 %), ma la 

presenza degli acidi grassi a 20 e 22 atomi di carbonio (20:1+22:1: 0.00 – 33.00 %) 

indicherebbe la presenza di zooplancton nella componente particellata della colonna 

d‘acqua (Falk-Petersen et al., 2002) (Fig. 25).  

L‘ordinamento delle componenti principali, PCO effettuato sulle fonti di materia 

organica (Fig. 26) ha confermato infine la relativa importanza degli acidi grassi come 

biomarker. La PCO spiega complessivamente il 78.2% della varianza associata al set di 

dati (primo asse: 49.5 %, secondo asse: 28.7%). Entrambi gli assi separano le fonti sulla 

base della diversa tipologia, ma mentre il primo separa principalmente le fanerogame 

e le mangrovie (parte destra del grafico) sulla base del contenuto degli acidi grassi 18:2 

n6 e 18:2 n3 particolarmente abbondanti in queste due classi di fonti (Fig. 25), il 

secondo asse separa prevalentemente le macroalghe dal pool di Materia Organica 

Particellata POM e sedimentaria SOM sulla base del contenuto in LCFA, maggiormente 

abbondanti in mangrovie, POM e SOM.  

 



 
 

Tabella 26. Profilo degli Acidi Grassi delle fonti di materia organica dell‘area di Gazi Bay (% del totale degli Acidi Grassi, medie ± dev.st.). POM= Materia 

Organica Particellata, SOM= Materia Organica Sedimentaria. Acidi Grassi Saturi (SFA), Acidi Grassi Monoinsaturi (MUFA), Acidi Grassi Polinsaturi (PUFA), Acidi 

Grassi a Catena Lunga (LCFA).  

MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS

12:00 2.99 0.84 - - 0.23 0.15 0.05 0.03 - - 0.03 0.02 - - 0.11 0.07 - - - - - - 0.29 0.2 - -

14:00 9.18 1.42 3.35 1.7 1.21 0.63 1.17 0.28 0.82 0.44 0.67 0.28 1.81 0.3 14.17 2.48 15.26 1.17 10.05 0.58 6.62 0.57 5.49 2.73 4.54 2.56

15:00 0.35 0.28 0.1 0.2 0.43 0.27 0.69 0.56 0.44 0.35 0.14 0.12 0.18 0.11 0.62 0.07 0.89 0.15 0.48 0.02 0.5 0.08 6.17 4.88 - -

16:00 49.95 9.39 43.14 5.87 46.16 5.8 50.98 3.65 48.48 2.78 43.2 2.03 84.58 2.35 72.06 4.15 50.93 1.15 61.44 2.19 66.63 1.52 40.91 16.08 54.12 11.15

17:00 1.62 0.84 0.7 0.5 0.85 0.12 0.61 0.48 - - 0.51 0.17 - - 0.17 0.19 0.19 0.17 - - - - 0.63 0.24 - -

18:00 4.97 0.53 3.58 0.67 2.08 0.7 4.36 1.27 5.33 0.89 1.93 0.42 1.2 0.11 1.04 0.05 1.34 0.06 0.73 0.05 1.15 0.28 7.28 4.19 20.52 5.89

20:00 0.79 0.41 2.38 0.89 - - - - 0.61 0.16 0.47 0.15 - - - - 0.45 0.03 0.28 0.02 0.31 0.07 0.4 1.1 - -

22:00 0.77 0.45 1.83 0.44 0.56 0.24 1.3 0.4 0.67 0.43 0.7 0.24 - - - - - - 0.36 0.07 0.61 0.18 - - - -

∑SFA 70.63 12.06 55.07 6.2 51.51 5.94 59.18 3.65 56.35 2.85 47.65 2.81 87.77 1.9 88.16 1.69 69.06 0.31 73.35 2.16 75.82 1.55 61.17 14.45 79.18 13.6

15:1 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 1.21 1.17 - -

16:1 n7 (9) 0.22 0.14 - - 3.15 0.9 2.26 1.03 1.68 1.26 4.35 3.07 1.24 0.41 1.49 0.22 4.21 0.96 1.54 0.1 5.52 3.99 2.32 0.76

16:1 n7 (7) 0.15 0.12 0.11 0.1 1.05 0.18 0.74 0.15 0.7 0.33 1.37 0.31 0.72 0.22 0.12 0.03 0.16 0.01 0.18 0.06 0.12 0.05 0.42 0.02 - -

17:1 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 0.26 0.17 - -

18:1 n7 0.12 0.08 0.6 0.28 - - - - - - - - 0.61 0.25 0.58 0.05 0.2 0.08 0.11 0.03 0.12 0.1 - - - -

18:1 n9 - Z - - - - 3.77 2.71 0.81 0.73 1.08 1.05 0.93 0.78 3.71 0.38 5 0.31 12.13 0.2 8.77 0.46 11.07 0.84 10.87 8.62 10.39 5.29

18:1 n9 - E - - 0.26 0.13 - - - - - - - - - - - - - - - - - - 3.23 2.33 - -

20:1 n9 - - - - - - - - - - - - - - - - - - 0.45 0.05 - - 1.62 1.39 - -

22:1 n9 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 0.05 0.04 0.32 0.18

22:1 n11 - - - - - - - - 0.06 0.03 0.04 0.01 - - - - - - 0.3 0.07 - - 0.48 0.28 2.34 1.23

∑MUFA 0.5 0.32 0.97 0.57 7.98 4.24 3.8 0.43 3.52 1.76 6.68 4.91 5.04 0.08 6.95 0.61 13.98 0.11 14.02 0.74 12.85 0.87 23.66 10.4 15.37 4.46

16:2 n6 - - - - - - - - - - 0.47 0.14 - - - - - - - - - - - - - -

18:2 n6 8.79 2.53 14.79 4.33 14.84 3.56 15.05 1.59 10.21 0.53 12.12 1.63 0.32 0.09 0.77 0.3 0.91 0.06 2.54 0.56 2.01 0.09 0.55 0.45 2.84 1.22

18:3 n3 4.84 1.21 12.71 4.99 24.51 5.2 21.1 4.73 29.79 3.66 32.54 2.74 - - - - - - - - - - 0.02 0.01 - -

18:3 n6 - - - - - - - - - - - - - - 0.14 0.02 0.38 0.09 0.2 0.01 0.14 0.09 0.02 0.02 - -

18:4 n3 - - - - - - - - - - - - - - - - 6.96 0.68 2.32 0.34 1.18 0.2 - - - -

20:2 n6 - - - - - - - - - - - - - - - - 0.13 0.18 - - 0.18 0.04 0.02 0.02 - -

20:3 n6 - - - - - - - - - - - - 0.73 0.18 0.29 0.12 0.42 0.02 0.27 0.04 0.3 0.12 - - - -

20:4 n6 - ara - - - - 0.06 0.04 - - - - - - - - 0.69 0.33 3.29 0.02 5.68 1.05 6.21 0.65 1.33 0.68 - -

20:4 n6 - - - - - - - - - - - - - - - - 4.58 0.06 0.28 0.01 - - - - - -

20:5 n3 - - - - 0.1 0.04 - - - - - - 6.14 1.72 2.97 1.3 - - 1.34 0.16 0.85 0.11 2.64 2.26 - -

22:2 n6 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 0.74 0.48 - -

22:6 n3 - - - - - - - - - - - - - - - - 0.3 0.03 - - - - 0.11 0.12 - -

∑PUFA 13.63 2.71 27.5 5 39.5 2.5 36.15 3.61 40 3.44 45.13 3.12 7.19 1.96 4.86 1.45 16.96 0.42 12.63 1.57 10.88 0.8 5.43 3.67 2.84 1.22

∑LCFA 15.23 5.15 16.46 8.4 1.01 0.5 0.88 0.76 0.12 0.12 0.54 0.15 - - 0.03 0.05 - - - - 0.45 0.18 9.75 5.98 1.63 0.65
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Figura 25. Composizione percentuale dei principali biomarker delle fonti di materia organica. 

POM= Materia Organica Particellata, SOM= Materia Organica Sedimentaria. LCFA (Acidi grassi a 

catena lunga). 
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Figura 26. PCO effettuata sugli acidi grassi delle fonti di materia organica (% del totale degli 

acidi grassi). POM= Materia Organica Particellata, SOM= Materia Organica Sedimentaria. Acidi 

grassi a catena lunga (LCFA). I vettori relativi alle variabili ambientali sono sovrapposti al grafico 

sulla base della correlazione di Spearman> 0.5 
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Da una valutazione congiunta delle firme isotopiche del carbonio e dei profili degli 

acidi grassi delle fonti di materia organica si può affermare che le macroalghe, e 

specialmente le alghe brune, sembrano avere un ruolo importante, precedentemente 

sottovalutato, nei movimenti del carbonio nella baia di Gazi. Sia la Materia Organica 

Sedimentaria che particellata sembrano risentire fortemente della componente 

macroalgale. Dall‘approccio isotopico risulta impossibile distinguere quale sia la famiglia 

di macroalghe che contribuisce maggiormente alla componente detritica che viene 

sedimentata e risospesa dall‘azione tidale lungo la baia, andando a costituire una parte 

importante della Materia Organica Particellata, al contrario dall‘approccio degli acidi 

grassi sembra che le feoficee siano la famiglia di macroalghe che contribuisce 

maggiormente, insieme alla componente fanerogamica (Fig. 25). D‘altronde, a Gazi 

Bay grandi quantità di fanerogame (specialmente Thalassodendron ciliatum) e 

macroalghe (principalmente Sargassum sp.) galleggianti vengono trasportate dalla 

marea lungo la baia (Coppejans et al., 1992). 

 

4.2.2 Il ruolo di nursery, rifugio e feeding ground degli habitat di 

back-reef per giovanili e adulti di specie ittiche. 

Un totale di 2303 individui appartenenti a 104 specie e 40 famiglie (Tab. 27) sono 

stati pescati complessivamente nelle cinque stazioni di Gazi Bay durante la stagione di 

campionamento (stagione secca Mar-Apr 2009). Delle 40 famiglie identificate, quelle 

rappresentate dal maggior numero di specie sono state Gobidi e Labridi con 10 specie 

ciascuna, seguite da Apogonidi e Signatidi rappresentati entrambi da 7 specie, Letrinidi, 

Scaridi e Tetraodontidi presenti con 6 specie, Acanturidi e Mullidi con 4 specie, Siganidi, 

Pomacentridi e Carangidi con 3 specie, mentre 5 famiglie hanno presentato solo 2 

specie ciascuna, ed infine la maggior parte delle famiglie identificate, 22, sono state 

rappresentate ognuna soltanto da 1 specie (Tab. 27). 

 



 
 

Tabella 27. Elenco delle famiglie e delle specie dell‘ittiofauna riscontrate a Gazi Bay. 

Famiglia Specie Famiglia Specie Famiglia Specie Famiglia Specie

Acanthuridae Achanthurus blochii Ephippidae Platax teira Lutjanidae Lutjanus ehrembergi Scorpaenidae Parascorpaena mossambica

Acanthurus dussumeri Lutjanus fulviflamma Sebastapistes strongia

Naso brevirostris Fistulariidae Fistularia petimba Lutjanus gibbus

Zebrasoma veliferum Serranidae Epinephelus caeruleopunctatus

Gerreidae Gerres oyena Monacanthidae Paramonacanthus frenatus 

Apogonidae Apogon hyalosoma Siganiidae Siganus  canaliculatus

Apogon nigripes Gobiidae Acentrogobius audax Monodactylidae Monodactylus argenteus Siganus stellatus

Apogon novemfasciatus Acentrogobius  viridipunctulatus Siganus sutor

Fowleria aurita Amblygobius albimaculatus Mugilidae Valamugil seheli

Sphaeramia orbicularis Amblygobius semicinctus Sphyraenidae Sphyraena barracuda

Non identificato 1 Amblygobius sphynx Mullidae Parupeneus barberinus Sphyraena flavicauda

Non identificato 2 Callogobius maculipinis Parupeneus indicus

Favonigobius melanobranchus Parupeneus porphreus Syngnathidae Hippichthys cyanospilos

Atherinidae Atherinomorus lacunosus Valenciennea helsdingenii Upeneus trigula Hippichthys spicifer

Non identificato 1 Hippocampus camelopardatus

Blenniidae Petroscirtes mitratus Non identificato 2 Nemipteridae  Scolopsis ghanam Microphis fluviatilis

Syngnathoides biaculeatus

Bothide Bothus mancus Hemulidae Plechtorincus gaterinus Ostraciidae Lactoria cornuta Syngnatus acus

Bothus panterinus Trachyrhamphus  bicoarctatus

Labridae Cheilinus trilobatus Ostraciidae Ostracion cubicus

Callionymidae Synchropus marmoratus Cheilinus undulatus Synodontidae Saurida undosquamis

Cheilio inermis Percophidae Bembrops caudimacula Synodus binotatus

Carangidae Caranx armatus Coris caudimacula

Caranx papuensis Epibulus insidiator Platycephalidae Platycephalus indicus Terapontidae Pelates quadrilineatus

Trachinotus africanus Halichoeres hortulanus Therapon jarbua

Novaculichthys macrolepidotus Plotosiidae Plotosus lineatus

Centriscidae Aeoliscus punctulatus Stethojulis albovittata Tetraodontidae Arothron hispidus

Stethojulis strigiventer Pomacentridae Abudefduf sexatilis Arothron immaculatus 

Chaetodontidae Chaetodon auriga Stethojulis sp. Abudefduf sexfasciatus Arothron sp.

Amphiprion clarkii Canthigaster bennetti

Clupeidae Sardinella gibbosa Lethrinidae Lethrinus harak Canthigaster solandri

Lethrinus lentjan Scaridae Calotomus spinidens Canthigaster valentini

Cynoglossidae  Cynoglossus zanzibarensis Lethrinus mahsena Hipposcarus longiceps

Lethrinus microdon Leptoscarus vaigiensis 

Diodontidae Diodon liturosus Lethrinus nebulosus Scarus ghobban

Lethrinus sp. Non identificato 1

Non identificato 2

Non identificato 3



106 
 

La tabella 28 mostra il numero di specie, le abbondanze percentuali ed i principali 

indici di diversità calcolati, J‘ e H‘, per l‘ittiofauna delle cinque stazioni di Gazi Bay. Il 

maggior numero di specie S, così come la maggiore abbondanza di individui N 

espressa in percentuale sul totale, sono stati trovati nell‘habitat a fanerogame subtidali 

(49 e 49% rispettivamente), seguita dall‘habitat a fanerogame intertidali (47 e 25% 

rispettivamente) e dei canali tidali (27 e 12% rispettivamente). Gli habitat delle 

mangrovie e della barriera corallina hanno presentato i valori più bassi di abbondanza 

percentuale (7 e 8% rispettivamente), ma, mentre il numero di specie di pesci pescati 

nelle mangrovie è stato il più basso riscontrato (25), nella barriera corallina ha presentato 

valori tra i più alti (45). Al contrario, sia l‘indice di diversità di Shannon che quello di 

equitabilità di Pielou hanno mostrato una certa omogeneità tra tutti gli habitat della 

baia, evidenziando valori leggermente più alti nella barriera corallina.  

 

Tabella 28. Numero di specie (S), Abbondanza percentuale (N%), indice di equitabilità di Pielou 

(J‘) e di diversità si Shannon (H‘) delle specie dell‘ittiofauna delle cinque stazioni di Gazi Bay: 

Mangrovie (M), Canali tidali a mangrovie (M ch), Fanerogame intertidali (IS), Fanerogame 

subtidali (SS), Barriera corallina (CR). 

Stazione S N % J' H'

M 25 7 0.8 2.5

M ch 27 12 0.8 2.7

IS 47 25 0.7 2.7

SS 49 49 0.7 2.7

CR 45 8 0.9 3.4
 

 

Valori di abbondanza percentuale così bassi nelle mangrovie potrebbero 

sembrare in controtendenza rispetto alla grande mole di letteratura che attesta il grande 

valore delle mangrovie a sostegno delle comunità ittiche (es. Mumby et al., 2004; 

Faunce e Serafy, 2006; Nagelkerken et al., 2000a), ma va sottolineato che la maggior 

parte degli studi sulle comunità ittiche delle mangrovie hanno utilizzato come area di 

campionamento nelle mangrovie, i canali tidali immediatamente adiacenti ad esse, 

data la difficoltà o impossibilità di pescare con gli strumenti tradizionali tra le radici delle 

mangrovie. Tale scelta può in realtà portare ad errori di valutazione, in quanto è stato 

osservato che differenze tra habitat distanti anche pochi metri possono avere importanti 

effetti sulle comunità ittiche (Nagelkerken et al., 2000a), come i nostri risultati attestano. 
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Pertanto, dato il rischio di campionare comunità ittiche differenti tra le mangrovie ed i 

canali adiacenti, i campioni presi dai canali e/o dagli habitat adiacenti potrebbero non 

essere rappresentativi della comunità ittica che realmente entra nelle mangrovie 

durante l‘alta marea (Huxham et al., 2004) ed i risultati ottenuti potrebbero complicare la 

comprensione del ruolo che questi habitat realmente svolgono nella vita dei pesci 

(Serafy et al., 2003). Da qui la scelta adottata in questa ricerca di campionare sia i 

canali che la foresta.  

Similmente a quanto riscontrato nel presente studio, già Huxham et al. (2004) 

avevano trovato abbondanze molto basse di pesci all‘interno della foresta di Gazi Bay e 

hanno spiegato tale risultato con diversi fattori tra cui la tecnica di campionamento 

usata (stake-net), qui infatti modificata, la torbidità della colonna d‘acqua ed altri fattori, 

non ben definiti, legati alla specificità del sito. Un altro fattore determinante l‘accesso e 

l‘uso dell‘habitat delle mangrovie da parte dei pesci è la struttura geomorfologica 

(Lugendo et al., 2007). Le mangrovie di Gazi sono ―fringing mangroves‖, mangrovie a 

frangia che si prosciugano completamente durante la bassa marea, fattore che ne 

limita la frequenza di accesso ai picchi di alta marea e conseguentemente i pesci che 

vi sono entrati, si trovano costretti a migrare negli habitat adiacenti in fase di marea 

uscente.  

L‘elevata abbondanza e ricchezza delle specie ittiche negli habitat a fanerogame 

sono state ampiamente osservate in letteratura e correlate a diversi fattori intrinseci 

come la biomassa e la densità delle macrofite sommerse stesse (fanerogame e 

macroalghe) (Stoner,1983; Bell e Westoby 1986; Sogard et al., 1987), così come 

all‘abbondanza di cibo e alla disponibilità di rifugi che ne deriva (Súarez et al., 2004; 

Gullström et al., 2008). Dal momento che le fanerogame adiacenti alle mangrovie 

hanno presentato una maggiore diversità e ricchezza specifica di pesci rispetto alle 

fanerogame a sé stanti in diverse aree tropicali (Nagelkerken et al., 2001, Lugendo et 

al., 2005, Unsworth et al., 2008), è stato anche proposto che l‘interazione dei due 

habitat conferisca un vantaggio alle specie ittiche, aumentandone la ricchezza in 

specie (Unsworth et al., 2008). Anche Kimani et al., (1996), a Gazi Bay, hanno correlato 

un maggiore numero di specie del sito a fanerogame adiacente alle mangrovie, 

rispetto al resto della baia, con l‘esistenza di un diverso microhabitat riconducibile alla 

commistione di mangrovie e fanerogame. 
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La figura 27 mostra rispettivamente le abbondanze (a) e le biomasse (b) 

percentuali delle specie ittiche campionate nelle diverse stazioni di Gazi Bay suddivise 

per fase ontogenetica. Si può notare come i giovanili sono risultati più abbondanti nelle 

stazioni caratterizzate dalla presenza di fanerogame, ossia i canali tidali e le stazioni 

della baia, intertidali e subtidali, caratterizzate da un fondale prevalentemente ricoperto 

da praterie di fanerogame miste a macroalghe. I risultati sono coerenti con le elevate 

abbondanze di giovanili riscontrate da De Troch et al. (1996) e Kimani et al., (1996) nei 

pregressi studi effettuati sulla comunità ittica di Gazi Bay. Anche nel mar dei Caraibi, 

area notevolmente studiata dal punto di vista della connettività e dell‘uso dell‘habitat da 

parte delle specie ittiche, è stato osservato che gli habitat di back-reef in generale, 

praterie a fanerogame e canali a mangrovie, presentano densità di giovanili più elevate 

rispetto agli habitat a barriera corallina, dove invece gli adulti sono maggiormente 

presenti (Parrish 1989, Nagelkerken et al., 2000a, Eggleston et al., 2004). Le praterie di 

fanerogame sono caratterizzate inoltre da una notevole complessità strutturale tale da 

rappresentare un‘area di rifugio, oltre che, fungendo da substrato per svariati produttori 

primari e consumatori (i.e. invertebrati bentonici), rappresentano anche un‘area di 

alimentazione per i giovanili di specie ittiche (Nakamura e Sano, 2004).  

Per quanto riguarda l‘habitat a mangrovie, le grandi abbondanze di adulti rispetto 

ai giovanili potrebbero essere dovute a diversi fattori. Innanzitutto, la torbidità dell‘acqua 

potrebbe essere un fattore determinante per i giovanili in quanto, fornendo di per sé 

un‘adeguata protezione dai predatori (Cyrus e Blaber, 1992; Maes et al., 1998), i pesci 

potrebbero non trarre alcun vantaggio aggiuntivo dal penetrare nelle mangrovie e così, 

in acque torbide, come a Gazi Bay (osservazione personale) ridurrebbero o 

eliminerebbero del tutto il ―comportamento anti-predatore‖ (Abrahams e Kattenfeld, 

1997). L‘elevata copertura a macrofite della baia e dei canali, e pertanto la complessità 

strutturale che ne scaturisce, rappresenterebbe già di per sé un area di rifugio, come 

visto precedentemente. D‘altronde, come osservato in altri studi, la complessità 

strutturale e l‘ombra creata dalle fronde vegetali, in relazione al rischio di predazione, 

sono tra i fattori più importanti nel determinare la distribuzione dei giovanili (Laegdsgaard 

e Johnson, 2001; Cocheret de la Moriniére et al., 2004; Verweij et al., 2006). Inoltre, 

come già detto, a Gazi Bay le mangrovie sono accessibili ai pesci solo per un breve 

lasso di tempo, essendo un‘area interessata da marea bidiurna (Kitheka et al., 1996), e i 

pesci, pertanto, non potendo usare esclusivamente l‘habitat a mangrovie, sono 

obbligati a migrare tra le mangrovie e gli habitat adiacenti in funzione della marea. 

Questi frequenti movimenti sembrano essere importanti in termini di budget energetico 
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specialmente per giovanili di piccole dimensioni (Nøttestad et al., 1999), come la 

maggior parte di quelli trovati a Gazi Bay (<3-5 cm). D‘altronde, è possibile anche che i 

pesci che non penetrano realmente nella foresta ma rimangono nei canali e negli 

habitat a mangrovie adiacenti, traggano comunque beneficio ―passivo‖ dall‘elevata 

produttività delle mangrovie, grazie al trasferimento del carbonio di origine dalle 

mangrovie negli habitat adiacenti in funzione delle maree (Hemminga et al., 1994). Le 

specie ittiche della baia di Gazi pare traggano invece vantaggio dall‘uso delle 

mangrovie prevalentemente nella fase adulta non tanto in quanto aree di nursery, date 

le scarse abbondanze di giovanili, bensì come feeding ground, data la grande 

abbondanza di cibo dovuta all‘elevata produttività delle mangrovie e della macrofauna 

bentonica associata [sensu. ―the feeding hypothesis‖, Laegdsgaard e Johnson (2001)].  

 

Figura 27. Abbondanza (a) e biomassa (b) percentuale delle specie ittiche suddivise per fase 

ontogenetica nelle diverse stazioni di Gazi Bay. Mangrovie (M), Canali tidali a mangrovie (M ch), 

Fanerogame intertidali (IS), Fanerogame subtidali (SS), Barriera corallina (CR). 

 

L‘analisi multivariata ANOSIM a due vie ortogonale ha mostrato differenze 

significative nell‘abbondanza e nella biomassa percentuale tra le stazioni e tra le fasi 

ontogenetiche (Tab. 29). È stato utilizzato, inoltre, il metodo di ordinamento nMDS (non-

Metric Multi Dimensional Scaling) (Clarke e Warwick, 1994) per rappresentare 

graficamente le differenze dell‘ abbondanza e biomassa percentuali tra le stazioni e le 

fasi ontogenetiche messe in evidenza con l‘ANOSIM (figg. 28 e 29). Risulta evidente un 

trend simile in entrambi gli ordinamenti: lungo l‘asse delle y si distribuiscono dall‘alto 

verso il basso le stazioni così come lungo il transetto terra-mare ovvero: M - M ch – IS – SS 

- CR. Lungo l‘asse delle x invece si distribuiscono le fasi ontogenetiche con i sub-adulti 
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raggruppati nella parte destra del grafico, i giovanili nella parte centrale e gli adulti nella 

parte sinistra. La CLUSTER analysis, sovraimposta all‘nMDS, conferma tale suddivisione 

con i giovanili delle mangrovie che si distaccano dagli altri due raggruppamenti a 

causa della bassissima abbondanza e relativa biomassa. 

 

Tabella 29. Risultati del Global test dell‘ANOSIM a due vie per testare le differenze tra le stazioni e le 

fasi e ontogenetiche. *= p< 0.05; ***= p< 0.001. 

ANOSIM 

Global R p Global R p

tra stazioni 0.77 *** 0.82 ***

tra fasi ontogenetiche 0.55 * 0.55 *

ABBONDANZA % BIOMASSA %

 

 

Transform: Fourth root

Resemblance: S17 Bray Curtis similarity

stazione

m

mch

is

ss

cr

Similarity
10

30

g

sa

a

g

sa

a

g

sa

a

g

sa

a
g

sa

a

2D Stress: 0.08

 

Figura 28. nMDS dei dati di abbondanza percentuale delle specie ittiche dell‘area di Gazi Bay 

con sovraimposti i raggruppamenti identificati dalla CLUSTER analysis. Mangrovie (M), Canali tidali 

a mangrovie (M ch), Fanerogame intertidali (IS), Fanerogame subtidali (SS), Barriera corallina (CR). 
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Figura 29. nMDS dei dati di biomassa percentuale delle specie ittiche dell‘area di Gazi Bay con 

sovraimposti i raggruppamenti identificati dalla CLUSTER analysis. Mangrovie (M), Canali tidali a 

mangrovie (M ch), Fanerogame intertidali (IS), Fanerogame subtidali (SS), Barriera corallina (CR). 

 

L‘ipotesi del ruolo di nursery degli ambienti di back reef si basa sulle differenze di 

―idoneità degli habitat‖ per i pesci durante le diverse fasi ontogenetiche. I pesci pertanto 

sfrutterebbero queste differenze in ―idoneità dell‘habitat‖ attraverso le migrazioni 

ontogenetiche tra gli habitat (Lugendo et al., 2006). Beck et al. (2001) hanno definito il 

concetto di ―aree di nursery‖ come quell‘insieme di habitat, caratterizzati dalla presenza 

di giovanili, che forniscono un contributo per unità di area alla produzione di individui 

che reclutano in popolazioni di adulti, in quantità maggiore di altri habitat. Secondo 

questo criterio, a Gazi Bay gli habitat a fanerogame e a canali tidali rappresenterebbero 

aree di nursery per giovanili, più che gli habitat a mangrovie e barriera corallina che 

risulterebbero invece più idonei alle fasi adulte.  

Il concetto di migrazione ontogenetica suppone che, una volta raggiunta la 

maturità, i pesci migrino nella barriera corallina in quanto habitat più idoneo alla vita 

nella fase adulta in termini di riproduzione, visibilità, disponibilità di cibo e riparo 

(Lugendo et al., 2006) e dove pertanto risulta elevata la biomassa delle specie ittiche 

(Mumby et al., 2004). Risulta evidente dalla letteratura che diverse specie ittiche 

continuino comunque a frequentare gli habitat di back-reef, anche dopo aver 

effettuato la migrazione ontogenetica nel reef, a scopi alimentari (es. Sheaves e Molony 
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2000; Cochéret de la Morinière et al., 2003; Chittaro et al., 2004). Pesci per i quali siano 

state osservate tali migrazioni alimentari sono ad esempio Sphyraena barracuda (Serafy 

et al., 2003), varie specie appartenenti alla famiglia dei Serranidi (Sheaves e Molony 

2000), degli Emulidi (Nagelkerken et al., 2000b; Nagelkerken e van der Velde, 2004a, b) 

e dei Lutjanidi (Sheaves e Molony, 2000; Nagelkerken et al., 2000b; Nagelkerken e van 

der Velde, 2004a).  

Tra le 104 specie identificate, 56 sono state trovate in un habitat solo, 21 in due 

habitat, 18 in tre habitat, 7 in quattro habitat e soltanto 2 in tutti e cinque gli habitat di 

Gazi Bay (Tab.30). Inoltre 41 specie sono state trovate in più di una fase ontogenetica, 

mentre le altre 63 sono state trovate in una fase soltanto, 44 solo nella fase adulta e 19 

solo giovanili. La maggior parte delle specie (80) ha presentato un‘abbondanza 

percentuale sul totale minore dell‘1%, 21 specie compresa tra 1 e 5 %, mentre solo tre 

specie hanno presentato un‘abbondanza maggiore del 5%, con una dominanza di 

Siganus sutor sul totale (21.8%) seguito da Lethrinus harak (8.2%) e Leptoscarus vaigiensis 

(6.4%). Una netta dominanza di poche specie è una caratteristica comune degli 

ambienti a mangrovie (Wright, 1986; 1989; Little et al., 1988; Laroche et al., 1997; Kuo et 

al., 1999; Lin e Shao, 1999). e le suddette specie sono comuni negli ambienti a 

mangrovie della costa orientale dell‘Africa (Oceano Indiano occidentale) (es. De Troch 

et al., 1996; Gell e Whittington, 2002; Lugendo et al., 2005; Nyunja et al., 2009).  

Seguendo le classificazioni sull‘uso dell‘habitat definite da Adams et al., (2006), 

l‘ittiofauna di Gazi Bay può essere distinta nelle seguenti tre classi sulla base delle 

abbondanze delle diverse fasi ontogenetiche e dei diversi habitat della baia: 1) pesci 

specialisti dell‘habitat (habitat specialists), connessi al sito di origine in cui poi passano 

tutto il resto della vita; 2) pesci generalisti dell‘habitat (habitat generalists), che usano 

una varietà di habitat durante l‘intero ciclo vitale; 3) pesci che effettuano variazioni 

ontogenetiche dell‘habitat, della dieta e del comportamento durante il passaggio dalla 

fase giovanile a quella adulta e/o sub-adulta (ontogenetic shifters) (Tab. 31). Per quanto 

riguarda il primo gruppo si possono ulteriormente distinguere i pesci specialisti 

dell‘habitat a mangrovie, a fanerogame e a barriera corallina.  
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Tabella 30. Presenza/assenza delle specie dell‘ittiofauna nelle stazioni dell‘area di Gazi Bay. 

Mangrovie (M), Canali tidali a mangrovie (M ch), Fanerogame intertidali (IS), Fanerogame 

subtidali (SS), Barriera corallina (CR). 

Famiglia Specie M M ch IS SS CR Famiglia Specie M M ch IS SS CR

Acanthuridae Achanthurus blochii X Lutjanidae Lutjanus ehrembergi X X

Acanthurus dussumeri X X Lutjanus fulviflamma X X X X X

Naso brevirostris X Lutjanus gibbus X X

Zebrasoma veliferum X

Monacanthidae Paramonacanthus frenatus X X X

Apogonidae Apogon hyalosoma X X X

Apogon nigripes X X Monodactylidae Monodactylus argenteus X

Apogon novemfasciatus X

Fowleria aurita X X X Mugilidae Valamugil seheli X

Sphaeramia orbicularis X

non identificato 1 X Mullidae Parupeneus barberinus X X X

non identificato 2 X Parupeneus indicus X

Parupeneus porphreus X

Atherinidae Atherinomorus lacunosus X Upeneus trigula X

Blenniidae Petroscirtes mitratus X X X Nemipteridae  Scolopsis ghanam X

Bothide Bothus mancus X X X Ostraciidae Lactoria cornuta X X X X

Bothus panterinus X X

Ostraciidae Ostracion cubicus X

Callionymidae Synchropus marmoratus X X

Percophidae Bembrops caudimacula X

Carangidae Caranx armatus X

Caranx papuensis X Platycephalidae Platycephalus indicus X

Trachinotus africanus X

Plotosiidae Plotosus lineatus X

Centriscidae Aeoliscus punctulatus X X

Pomacentridae Abudefduf sexatilis X

Chaetodontidae Chaetodon auriga X Abudefduf sexfasciatus X

Amphiprion clarkii X

Clupeidae Sardinella gibbosa X X X

Scaridae Calotomus spinidens X X X

Cynoglossidae  Cynoglossus zanzibarensis X Hipposcarus longiceps X

X Leptoscarus vaigiensis X X X X

Diodontidae Diodon liturosus Scaridae sp X X

Scarus ghobban X X

Ephippidae Platax teira X Scarus sp. X

Fistulariidae Fistularia petimba X Scorpaenidae Parascorpaena mossambica X X X

Sebastapistes strongia X X

Gerreidae Gerres oyena X X X X

Serranidae Epinephelus caeruleopunctatus X

Gobiidae Acentrogobius audax X X X X

Acentrogobius  viridipunctulatus X X Siganiidae Siganus  canaliculatus

Amblygobius albimaculatus X X Siganus stellatus X X X X

Amblygobius semicinctus X Siganus sutor X X X X X

Amblygobius sphynx X

Callogobius maculipinis X Sphyraenidae Sphyraena barracuda X X X

Favonigobius melanobranchus X X Sphyraena flavicauda X X

Valenciennea helsdingenii X

non identificato 1 X X Syngnathidae Hippichthys cyanospilos X

non identificato 2 X Hippichthys spicifer X

Hippocampus camelopardatus X

Hemulidae Plechtorincus gaterinus X X X Microphis fluviatilis X X

Syngnathoides biaculeatus X X

Labridae Cheilinus trilobatus X X Syngnatus acus X

Cheilinus undulatus X X X X Trachyrhamphus  bicoarctatus X

Cheilio inermis X X X

Coris caudimacula X Synodontidae Saurida undosquamis X

Epibulus insidiator X Synodus binotatus X

Halichoeres hortulanus X

Novaculichthys macrolepidotus X Terapontidae Pelates quadrilineatus X

Stethojulis albovittata X Therapon jarbua X

Stethojulis strigiventer X X X X

Stethojulis sp. X Tetraodontidae Arothron hispidus X

Arothron immaculatus X

Lethrinidae Lethrinus harak X X X X Arothron sp. X

Lethrinus lentjan X X X Canthigaster bennetti X X

Lethrinus mahsena X X Canthigaster solandri X X X

Lethrinus microdon X X X Canthigaster valentini X X X

Lethrinus nebulosus X X

Lethrinus sp. X X X  
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16 specie sono state trovate solo nelle mangrovie, 2 di queste sia da giovanili che 

adulti, rappresentano quindi specie strettamente connesse a questo habitat. 

Sphaeramia orbicularis, Valamugil seheli, Monodactylus argenteus e Callogobius 

maculipinnis sono state identificate come specie tipiche degli habitat a mangrovie di 

Gazi (Huxham et al., 2004; Nyunja et al., 2009). Non essendo state registrate in nessun 

altro habitat durante la bassa marea, si può supporre che queste specie siano sfuggite 

al campionamento nelle altre stazioni o che migrino altrove o che si nascondano. Ad 

esempio si può supporre che alcune, tipiche specie pelagiche (i.e. Carangidi e 

Serranidi) migrino nella barriera corallina mentre altre, tipiche specie bentoniche (i.e. 

Gobidi e Efippidi) si nascondano nel fango. 39 specie sono state registrate all‘interno 

della baia, tra i canali e le fanerogame intertidali e subtidali, habitat caratterizzati dalla 

presenza di praterie di fanerogame miste a macroalghe e pertanto possono essere 

classificate come specialiste degli habitat a fanerogame. 12 di queste specie sono 

state registrate in più fasi ontogenetiche a conferma del marcato uso dell‘habitat per 

l‘intero arco della vita. Tra le più abbondanti Petroscirtes mitratus e Acentrogobius 

audax, appartenenti alle famiglie dei Blennidi e dei Gobidi, sono specie bentoniche di 

piccole dimensioni, più legate al substrato e pertanto meno mobili, al contrario 

Calotomus spinidens e Lutjanus ehrenbergii sono specie di maggiori dimensioni e più 

mobili, pertanto si può immaginare un uso dell‘intero habitat a fanerogame durante 

tutto il ciclo vitale. Le alte percentuali di giovanili di S. flavicauda, contrariamente alle 

basse degli adulti, fanno immaginare che questa specie usi l‘habitat a fanerogame 

come nursery per poi in realtà ampliare l‘areale di distribuzione in habitat anche 

differenti dalle fanerogame. 18 specie sono infine classificabili come specie 

caratteristiche esclusivamente della barriera corallina essendo state registrate solo in 

questo habitat.  

12 specie sono state riscontrate nei diversi habitat della baia senza però poter 

identificare un trend ben definito tra la distribuzione dei giovanili e quella degli adulti, e 

pertanto sono state classificate come specie generaliste dell‘habitat (Tab. 31). Queste 

specie sono state campionate principalmente tra gli habitat a fanerogame, sebbene 

alcuni individui siano stati registrati anche nella barriera corallina e nelle mangrovie. Tra 

le specie più abbondanti, Cheilio inermis, Stethojulis strigiventer e Leptoscarus vaigiensis 

sono state classificate da Nakamura e Tsuchiya (2008) come specie caratteristiche degli 

habitat a fanerogame, ma non in maniera esclusiva. Gerres oyena è nota come una 

specie tipica degli ambienti a mangrovie nelle diverse fasi vitali (Huxham et al., 2004; 

Crona e Rönnbäck, 2007; Shibuno et al., 2008), ma il cui comportamento denota una 
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certa connettività anche con gli habitat a fanerogame (Gell e Whittington, 2002; 

Lugendo et al., 2006) e macroalghe (Mwandya et al., 2010).  

Infine, sulla base dell‘andamento delle abbondanze tra le fasi e gli habitat, 

possono essere distinte due classi anche tra gli ―ontogenetic shifters‖: la prima costituita 

da specie che effettuano migrazioni ontogenetiche dalle mangrovie alla barriera 

corallina e che poi restano connesse fortemente con questo habitat, ed una seconda 

classe che effettua migrazioni ontogenetiche dalle mangrovie alla barriera corallina e 

che poi durante la fase adulta effettua anche migrazioni alimentari nelle mangrovie 

(Tab. 31). All‘interno di questa prima sottoclasse, Fowleria aurita e Lethrinus lentjan sono 

risultate le più abbondanti. F. aurita è già stata identificata come una delle specie 

caratteristiche della baia di Gazi da Van der Velde et al. (1995). L. lentjan è considerata 

da Gell e Whittington (2002) una specie tipica degli habitat a fanerogame durante la 

fase giovanile negli estuari del Mozambico, mentre Lugendo et al. (2006) lungo le coste 

dell‘isola di Zanzibar hanno riscontrato la presenza dei giovanili nei canali e degli adulti 

nel resto della baia a confermarne il ruolo di ―ontogenetic shifters‖. Infine, Siganus sutor, 

Lethrinus harak e Lutjanus fulviflamma sono tra le specie più abbondanti della baia 

(abbondanza tot: 33.8%) e sono quelle che sembrano supportare il maggior grado di 

connettività tra habitat adiacenti all‘interno della baia di Gazi. I giovanili delle tre specie 

presentano un areale ristretto alle fanerogame durante la fase giovanile, per poi 

espandere l‘areale alle mangrovie ed alla barriera corallina durante la fase sub-adulta e 

adulta. Tale meccanismo è perfettamente riconducibile al comportamento degli 

―ontogenetic shifters‖ definito da Adams et al. (2006). Mentre Locham et al. (2010) 

identificano la barriera corallina come habitat preferenziale per gli individui di S. sutor al 

di sopra dei 15 cm, Lugendo et al. (2005, 2006) hanno confermato la presenza di 

elevate abbondanze di giovanili tra le fanerogame ed i canali a mangrovie di Zanzibar, 

mentre Gell e Whittington (2002) ne confermano la netta dominanza sulle altre specie a 

sottolinearne l‘importanza ecologica ed economica. Anche L. harak risulta 

particolarmente legato alle aree con elevata copertura algale durante la fase giovanile 

(Mwandya et al., 2010) mentre Huxham et al., (2007), basandosi sulle analisi isotopiche 

degli otoliti, hanno classificato sia L. harak che L. fulviflamma come specie che migrano 

offshore da adulti. 
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Tabella 31. Abbondanze percentuali delle specie di Gazi Bay nelle diverse stazioni e fasi 

ontogenetiche classificate per classi sulla base dell‘uso dell‘habitat sensu Adams et al. (2006). 

Mangrovie (M), Canali tidali a mangrovie (M ch), Fanerogame intertidali (IS), Fanerogame 

subtidali (SS), Barriera corallina (CR). 

Famiglia Specie fase ontogenetica M M ch IS SS CR

Mangrovie

Acanthuridae Achanthurus blochii a 0.6

Apogonidae Sphaeramia orbicularis g 0.6

Apogonidae Sphaeramia orbicularis a 7.7

Atherinidae Atherinomorus lacunosus a 6.4

Carangidae Caranx armatus a 1.3

Carangidae Caranx papuensis a 0.6

Carangidae Trachinotus africanus a 1.9

Cynoglossidae  Cyanoglossus zanzibarensis a 1.3

Ephippidae Platax teira a 0.6

Gobiidae Callogobius maculipinis a 1.3

Gobiidae non identificato 1 g 10.3

Monodactylidae Monodactylus argenteus g 0.6

Monodactylidae Monodactylus argenteus a 1.9

Mugilidae Valamugil seheli a 4.5

Platycephalidae Platycephalus indicus a 1.3

Serranidae Epinephelus caeruleopunctatus a 0.6

Syngnathidae Syngnatus acus a 0.6

Terapontidae Therapon jarbua a 0.6

 Fanerogame

Apogonidae Apogon nigripes g 0.1

Apogonidae Apogon nigripes a 0.2 0.7

Apogonidae Apogon novemfasciatus g 0.1

Apogonidae Apogon novemfasciatus a 0.1

Apogonidae non identificato 1 g 0.7

Apogonidae non identificato 2 g 0.2

Blenniidae Petroscirtes mitratus g 8 3.2 0.2

Blenniidae Petroscirtes mitratus a 0.7 0.8

Centriscidae Aeoliscus punctulatus a 0.2 1.2

Diodontidae Diodon liturosus a 0.1

Gobiidae Acentrogobius audax g 6.9 1.2 0.2

Gobiidae Acentrogobius audax a 4.4 2.5 0.3

Gobiidae Acentrogobius viridipunctulatus a 0.4 0.4

Gobiidae Amblygobius albimaculatus g 0.2

Gobiidae Amblygobius albimaculatus a 0.2 0.3

Gobiidae Favonigobius melanobranchus g 1.8

Gobiidae Favonigobius melanobranchus a 0.7 0.1

Gobiidae non identificato 2 a 2.2

Labridae Epibulus insidiator g 0.2

Labridae Halichoeres hortulanus g 0.4

Labridae Stethojulis sp. g 0.1

Lethrinidae Lethrinus mahsena g 0.5 0.1

Lethrinidae Lethrinus sp. g 8.4 0.5 0.1

Lutjanidae Lutjanus ehrembergi g 5.8 1.1

Lutjanidae Lutjanus ehrembergi a 1.5 0.2

Mullidae Upeneus trigula a 0.2

Nemipteridae  Scolopsis ghanam a 0.2

Percophidae Bembrops caudimacula g 2.5

Scaridae Calotomus spinidens g 0.4 0.4

Scaridae Calotomus spinidens a 4.1 3.1

Scaridae Hipposcarus longiceps g 0.1

Scaridae Hipposcarus longiceps a 0.2

Scaridae non identificato 1 g 0.2 0.4

Scaridae non identificato 2 g 1.1

Scaridae non identificato 3 g 0.9

Scorpaenidae Sebastapistes strongia g 0.7 0.4

Scorpaenidae Sebastapistes strongia a 1.4 0.3

Siganiidae Siganus canaliculatus g 0.3

Sphyraenidae Sphyraena flavicauda g 0.2 8.2

Sphyraenidae Sphyraena flavicauda a 1.2

Syngnathidae Hippichthys cyanospilos a 0.1

Syngnathidae Hippichthys spicifer a 1.8

Syngnathidae Hippocampus camelopardatus a 0.2

Syngnathidae Microphis fluviatilis g 0.4

Syngnathidae Microphis fluviatilis a 0.7

Syngnathidae Syngnathoides biaculeatus a 1.2 0.9

Syngnathidae Trachyrhamphus bicoarctatus a 0.1

Synodontidae Saurida undosquamis a 0.4

Terapontidae Pelates quadrilineatus g 0.2

Tetraodontidae Arothron hispidus g 1.1

Tetraodontidae Arothron immaculatus g 0.1

Habitat specialists

 continua 
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Famiglia Specie fase ontogenetica M M ch IS SS CR

Barriera corallina

Acanthuridae Naso brevirostris a 1.1

Acanthuridae Zebrasoma veliferum g 0.5

Chaetodontidae Chaetodon auriga a 0.5

Fistulariidae Fistularia petimba a 0.5

Gobiidae Amblygobius semicinctus a 0.5

Gobiidae Amblygobius sphynx a 1.6

Gobiidae Valenciennea helsdingeni a 0.5

Labridae Coris caudimacula a 1.1

Labridae Novaculichthys macrolepidotus g 5.5

Labridae Novaculichthys macrolepidotus a 4.4

Labridae Stethojulis albovittata a 7.1

Mullidae Parupeneus indicus sa 1.1

Mullidae Parupeneus porphreus a 1.6

Ostraciidae Ostracion cubicus a 0.5

Pomacentridae Abudefduf sexatilis a 0.5

Pomacentridae Abudefduf sexfasciatus g 0.5

Pomacentridae Abudefduf sexfasciatus a 0.5

Pomacentridae Amphiprion clarkii a 1.6

Scaridae Scarus ghobban a 0.1 6.0

Synodontidae Synodus binotatus a 1.1

Habitat generalists

Apogonidae Apogon hyalosoma g 0.2 10.0

Apogonidae Apogon hyalosoma a 0.6

Bothide Bothus pantherinus g 0.1

Bothide Bothus pantherinus a 0.6

Callionymidae Synchropus marmoratus a 0.5 0.5

Gerreidae Gerres oyena g 7.6 0.4

Gerreidae Gerres oyena a 9.0 4.7 1.2 0.3

Hemulidae Plechtorincus gaterinus a 0.2 0.1 1.1

Labridae Cheilinus undulatus g 0.4 1.1

Labridae Cheilinus undulatus a 0.4 0.2 1.2 0.5

Labridae Cheilio inermis g 1.2 1.2 5.5

Labridae Cheilio inermis sa 1.2 3.4 6.0

Labridae Stethojulis strigiventer g 3.3 0.7 1.1

Labridae Stethojulis strigiventer a 1.5 0.3 2.7

Monacanthidae Paramonacanthus frenatus g 0.4

Monacanthidae Paramonacanthus frenatus a 0.4 0.9 0.5

Ostraciidae Lactoria cornuta a 1.3 0.2 0.1 0.5

Scaridae Leptoscarus vaigiensis g 1.5 10.1 3.4 2.2

Scaridae Leptoscarus vaigiensis sa 1.1 5.7 3.5 4.4

Scorpaenidae Parascorpaena mossambica g 0.4 0.1 0.5

Siganiidae Siganus stellatus g 0.4

Siganiidae Siganus stellatus a 0.6 0.4 0.2 1.1

Sphyraenidae Sphyraena barracuda g 1.3 3.6 3.2

Tetraodontidae Canthigaster bennetti a 0.2 1.6

Ontogenetic  shifters

Migrazioni ontogenetiche nursery-reef  -  legame col reef

Acanthuridae Acanthurus dussumeri g 0.4 0.5

Acanthuridae Acanthurus dussumeri a 0.5

Labridae Cheilinus trilobatus g 0.1

Labridae Cheilinus trilobatus a 0.5

Clupeidae Sardinella gibbosa g 0.4 0.3

Clupeidae Sardinella gibbosa a 0.2 2.7

Apogonidae Fowleria aurita g 0.5 1.7

Apogonidae Fowleria aurita a 0.4 1.2 2.2

Lethrinidae Lethrinus lentjan g 3.4 1.2

Lethrinidae Lethrinus lentjan a 1.4 2.0 1.1

Lethrinidae Lethrinus microdon g 0.2 0.4

Lethrinidae Lethrinus microdon a 1.6

Lethrinidae Lethrinus nebulosus g 0.1

Lethrinidae Lethrinus nebulosus a 0.2 0.5

Lutjanidae Lutjanus gibbus g 0.5 1.1

Lutjanidae Lutjanus gibbus a 0.5

Mullidae Parupeneus barberinus g 1.4 0.4

Mullidae Parupeneus barberinus sa 0.2 2.2

Mullidae Parupeneus barberinus a 1.1

Plotosiidae Plotosus lineatus g 0.2

Plotosiidae Plotosus lineatus a 3.8

Tetraodontidae Canthigaster solandri g 0.2

Tetraodontidae Canthigaster solandri a 0.2 0.3 0.5

Tetraodontidae Canthigaster valentini g 0.4

Tetraodontidae Canthigaster valentini a 1.1 0.4 1.6

Habitat specialists

continua 
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Famiglia Specie fase ontogenetica M M ch IS SS CR

Ontogenetic  shifters

Migrazioni ontogenetiche nursery-reef  e alimentari reef -mangrovie

Bothide Bothus mancus g 0.2

Bothide Bothus mancus a 0.4 0.5

Lethrinidae Lethrinus harak g 6.5 6.2

Lethrinidae Lethrinus harak a 27.6 0.5

Lutjanidae Lutjanus fulviflamma g 1.1 0.5

Lutjanidae Lutjanus fulviflamma a 10.3 0.4 0.2 0.3 6.6

Siganiidae Siganus sutor g 17.8 34.6 42.0

Siganiidae Siganus sutor sa 1.3 0.4 1.4 1.2 3.8
Siganiidae Siganus sutor a 4.5 1.6

 

 

4.2.3 Il ruolo dell’ittiofauna nei movimenti della materia organica in 

un ecosistema a mangrovie 

Il ruolo dell‘ittiofauna nel movimentare la materia organica all‘interno della baia di 

Gazi e quindi nel connettere i diversi habitat della baia è stato indagato mediante 

l‘approccio congiunto degli isotopi stabili del carbonio e dell‘azoto e degli acidi grassi. 

Dai risultati delle analisi isotopiche del carbonio, è possibile osservare un gradiente 

di arricchimento in ¹³C dalla stazione a mangrovie a quella della barriera corallina 

nell‘area di Gazi Bay sia per le fonti di materia organica che per gli invertebrati ed i pesci 

(Fig. 30). Nonostante l‘elevata variabilità interna alle stazioni (elevate deviazioni 

standard), ascrivibile alla diversità dei taxa analizzati, le fonti di materia organica sono 

risultate significativamente differenti tra tutte le stazioni (cfr. par. 4.2.1). Gli invertebrati 

della barriera corallina sono risultati significativamente più arricchiti in 13C rispettivamente 

del 5.9 ‰ (t= 5.134, p<0.001), 5.5 ‰ (t= 6.169, p<0.001) e 4.2 ‰ (t= 2.684, p<0.05) 

rispetto a quelli dei canali a mangrovie e delle stazioni intertidale e subtidale a 

fanerogame. Non sono emerse invece differenze significative tra le stazioni interne della 

baia (IS vs. SS, p>0.05). I pesci nel complesso non hanno mostrato differenze 

significative tra le mangrovie ed i canali tidali adiacenti, né tra le due stazioni a 

fanerogame interne alla baia, ma tra tutte le altre stazioni le differenze sono state 

altamente significative (Tab. 32).  
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Figura 30. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di pesci, invertebrati e fonti di materia organica nelle 

cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 

 

Tabella 32. Risultato del Test a coppie tra stazioni relativamente ai valori di 13C dei pesci 

effettuato a partire dalla PERMANOVA. **= p< 0.01; ***= p< 0.001; n.s.= non significativo. 

Mangrovie (M), Canali tidali a mangrovie (M ch), Fanerogame intertidali (IS), Fanerogame 

subtidali (SS), Barriera corallina (CR). 

TEST A COPPIE

Termine 'stazione'

              

Gruppi t P(perm) Gruppi t P(perm)

M ch, IS 5.25 *** IS, CR 3.68 ***

M ch, SS 4.97 *** IS, M 3.68 ***

M ch, CR 6.72 *** SS, CR 4.38 ***

M ch, M 0.18 n.s. SS, M 3.34 **

IS, SS 0.90 n.s. CR, M 4.73 ***  

 

Gli invertebrati bentonici ed i pesci campionati nella stazione a mangrovie e nei 

canali tidali adiacenti sono risultati generalmente più impoveriti in 13C se confrontati con 

gli individui della stessa famiglia (invertebrati) (Tab. 33) o con individui della stessa specie 
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e della stessa fase ontogenetica (pesci) campionati nelle fanerogame e nella barriera 

corallina (Tab. 34). Il gradiente di arricchimento tra le stazioni è stato generalmente il 

seguente: Mangrovie (M) < Canali tidali a mangrovie (M ch) < Fanerogame intertidali 

(IS) < Fanerogame subtidali (SS) < Barriera corallina (CR). Le differenze più elevate tra 

stazioni sono state osservate tra gli Anfipodi Corofidi (IS-CR: 8.4‰) per quanto riguarda 

gli invertebrati (Tab. 33), mentre, tra i pesci, le differenze più marcate sono state 

riscontrate tra gli adulti della specie Calotomus spinidens (SS-CR: 4.5‰) (Tab. 34). 

 

Tabella 33. 13C e 15N (medie ± dev.st.) degli invertebrati bentonici (infauna/epifauna) nelle 

cinque stazioni di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); Fanerogame 

intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 

Anfipodi Stazione δ13C d.s. δ15N d.s.

Ampithoidae IS -18.05 0.11 3.42 0.21

Corophiidae IS -19.55 0.12 3.98 0.63

Corophiidae CR -11.17 1.04 3.19 0.37

Gammaridae IS -18.89 0.49 4.62 0.46

Isochyroceridae CR -13.28 0.11 3.25 0.14

Phoxocepalide CR -14.24 0.86 3.60 0.38

Decapodi δ13C d.s. δ15N d.s.

Stylodactylidae IS -17.18 0.51 6.15 0.47

Pontoniinae CR -10.79 0.37 7.31 0.39

Gasteropodi δ13C d.s. δ15N d.s.

Cerithidae CR -10.99 0.59 3.93 1.00

Columbellidae M ch -16.98 0.33 4.10 0.11

Columbellidae IS -17.99 0.25 4.31 0.64

Costellaridae M ch -16.73 0.95 4.73 1.00

Costellaridae IS -14.70 0.52 4.47 1.08

Littorinidae M ch -16.98 0.48 3.58 0.42

Marginellidae CR -12.45 0.28 4.72 0.12

Mitridae CR -11.60 0.33 4.48 0.24

Neritidae IS -15.96 0.97 3.26 0.06

Neritidae SS -14.78 0.10 4.91 0.21

Phasianellidae M ch -18.68 0.28 5.13 0.38

Phasianellidae SS -15.23 1.08 4.42 0.73

Phasianellidae CR -11.49 0.84 4.14 0.05

Trochidae M ch -16.94 0.24 4.41 0.59

Trochidae IS -17.67 0.41 3.44 0.13

Zooplancton δ13C d.s. δ15N d.s.

Copepoda calanoida M ch -19.24 0.76 4.06 0.29

Copepoda calanoida IS -16.68 0.07 4.43 1.06

Copepoda calanoida SS -17.14 0.64 3.87 0.43

Copepoda calanoida CR -17.74 1.26 5.05 0.36
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Tabella 34. 13C e 15N (medie ± dev.st.) delle diverse fasi ontogenetiche dei più abbondanti 

pesci nelle cinque stazioni di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 

Specie classe di taglia (Ls, cm) fase ontogenetica N
13

C d.s.
15

N d.s.

Acentrogobius audax

M ch 0-3 giovanili 6 -17.8 1.8 5.7 0.5

IS 0-3 giovanili 2 -14.9 0.7 6.0 0.2

IS >3 adulti 4 -16.2 1.3 7.2 0.5

SS >3 adulti 3 -14.9 0.1 6.8 0.3

Calotomus spinidens

SS 0-3 giovanili 4 -14.5 1.8 7.4 0.5

CR 0-3 giovanili 2 -12.7 0.1 7.2 0.0

IS >3 adulti 6 -15.4 1.1 6.3 0.3

SS >3 adulti 5 -15.1 1.1 6.5 0.2

CR >3 adulti 2 -10.7 0.7 6.5 0.2

Cheilio inermis

CR 0-5 giovanili 3 -12.2 0.1 7.4 0.2

IS 5-15 sub-adulti 7 -15.4 1.2 7.4 0.4

SS 5-15 sub-adulti 7 -15.8 0.4 7.7 0.3

CR 5-15 sub-adulti 3 -12.1 0.2 8.2 0.1

Fowleria aurita

SS 0-4 giovanili 6 -15.6 0.4 6.4 0.3

SS >4 adulti 4 -14.4 0.8 7.2 0.4

CR >4 adulti 4 -14.4 0.2 7.7 0.3

Gerres oyena

M ch 0-5 giovanili 2 -15.0 0.8 7.3 0.7

IS 0-5 giovanili 2 -11.4 2.4 6.4 0.6

M >5 adulti 9 -15.4 2.0 7.3 0.6

M ch >5 adulti 4 -15.7 0.3 6.5 0.4

IS >5 adulti 7 -13.1 1.8 6.2 0.5

Lethrinus harak

M ch 0-5 giovanili 5 -17.6 1.1 7.1 0.3

IS 0-5 giovanili 6 -14.8 0.4 7.2 0.2

M >10 adulti 6 -17.9 0.9 8.6 0.7

CR >10 adulti 2 -9.9 0.2 8.4 0.2

Leptoscarus vaigiensis

IS 0-5 giovanili 7 -16.6 1.0 6.1 0.4

SS 0-5 giovanili 5 -15.5 0.4 6.1 0.5

IS 5-15 sub-adulti 6 -16.3 1.2 5.2 0.6

SS 5-15 sub-adulti 4 -15.1 0.6 4.8 0.1

CR 5-15 sub-adulti 3 -14.4 0.4 6.4 0.2

Lutjanus fulviflamma

M ch 0-5 giovanili 2 -16.5 0.3 7.1 0.1

IS 0-5 giovanili 3 -15.6 0.6 8.2 0.3

M >5 adulti 6 -16.3 3.0 9.2 0.7

M ch >5 adulti 6 -15.8 0.8 8.0 0.4

SS >5 adulti 3 -14.8 0.9 8.2 0.6

CR >5 adulti 5 -14.9 2.1 9.1 0.6  

continua 
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Specie classe di taglia (Ls, cm) fase ontogenetica N
13

C d.s.
15

N d.s.

Petroscirtes mitratus

M ch 0-3 giovanili 6 -17.2 0.9 6.4 0.3

IS 0-3 giovanili 3 -14.7 1.0 6.5 0.8

Siganus sutor

M ch 0-5 giovanili 3 -18.8 0.2 7.1 0.7

IS 0-5 giovanili 3 -19.0 0.1 7.6 0.2

SS 0-5 giovanili 3 -18.9 0.3 7.8 0.3

IS 5-10 sub-adulti 4 -17.7 0.8 7.0 0.2

SS 5-10 sub-adulti 4 -19.4 0.9 7.3 0.3

CR 5-10 sub-adulti 4 -20.3 0.4 6.6 0.3

M >10 adulti 7 -19.9 0.7 6.3 0.6

CR >10 adulti 3 -14.4 1.6 5.9 0.1

Sphyraena barracuda

M ch 0-15 giovanili 6 -16.7 1.4 7.8 1.0

IS 0-15 giovanili 10 -16.7 0.5 8.4 0.6

Stethojulius strigiventer

M ch 0-2.5 giovanili 5 -17.7 6.9 0.4 0.3

CR 0-2.5 giovanili 2 -12.3 7.6 0.2 0.2

M ch >2.5 adulti 2 -17.4 7.1 0.2 0.2

CR >2.5 adulti 3 -11.3 7.6 0.4 0.2  

 

Per quanto riguarda il 15N, non sono state osservate differenze significative tra le 

stazioni, né per quanto riguarda le fonti, né per invertebrati e pesci. Per quanto riguarda i 

pesci, sono invece emerse differenze significative tra le fasi ontogenetiche, ovvero tra i 

giovanili e gli adulti delle seguenti specie: A. audax (t= 2.47, p<0.05), C. spinidens (t= 

2.59, p< 0.05), F. aurita (t= 3.47, p<0.01), L. harak (t= 6.73, p<0.001), L. fulviflamma, 

(t= 4.42, p<0.001), S. sutor (t= 5.59, p< 0.001), ma anche tra i giovanili e i sub-adulti 

delle specie L. vaigiensis (t= 3.01, p<0.01), S. sutor (t= 2.87, p<0.01) e tra i sub-adulti e 

gli adulti di G. oyena (t= 2.60, p<0.05), L. fulviflamma, (t= 3.83, p<0.01), S. sutor (t= 

4.25, p<0.001) ad indicare possibili variazioni ontogenetiche della dieta.  

Le specie di erbivori più abbondanti nella baia di Gazi, Calotomus spinidens, 

Leptoscarus vaigiensis e Siganus sutor hanno evidenziato un andamento simile dal punto 

di vista delle variazioni isotopiche, sia tra fasi ontogenetiche che tra stazioni. 

Confrontando le firme isotopiche tra le diverse fasi di crescita, tutte e tre le specie hanno 

presentato variazioni significative del 15N, dando indicazioni di shift ontogenetici, ma 

nessuna invece ha mostrato differenze significative del 13C, suggerendo l‘uso, diretto o 
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indiretto, delle stesse risorse di base e quindi una certa mobilità, e quindi connettività, tra 

i diversi habitat all‘interno della baia.  

La firma isotopica del carbonio, oltre a dare indicazioni sulla dieta e sull‘uso delle 

risorse di base da parte delle singole specie, se messa in relazione ai potenziali food 

item nelle diverse stazioni di campionamento, può dare importanti indicazioni sulla 

connettività trofica tra habitat adiacenti (Cocheret de la Morinière et al., 2003; 

Nakamura et al., 2008). La sovrapposizione di valori isotopici del carbonio tra individui di 

diversi habitat, come si osserva in questo caso, suggerisce un alto grado di connettività 

tra gli habitat, con la possibilità che i pesci usino più di un habitat come feeding 

ground. Al contrario, valori che tendono a distanziarsi tra i diversi habitat, suggeriscono 

un uso più localizzato, sito-specifico, delle risorse. In generale, i giovanili di queste tre 

specie si alimentano principalmente di piccoli crostacei e gasteropodi, per poi 

modificare la propria dieta indirizzandola verso materiale di origine vegetale durante la 

crescita, come già osservato in studi pregressi (es. Bellwood, 1988; Overholtzer e Motta, 

1999; Nakamura et al., 2003). Tale cambiamento nelle preferenze trofiche durante la 

crescita può derivare da diversi fattori prevalentemente di origine metabolica e 

fisiologica, tra cui lo sviluppo di un intestino più lungo (Kramer e Bryant, 1995) e degli 

appositi enzimi digestivi (Luczkovich e Stellwag, 1993). La cellulosa e la lignina sono 

normalmente tessuti di difficile digestione rispetto ai tessuti animali (Wootton, 1998), 

pertanto la digestione di materiale vegetale da parte degli erbivori può essere favorita 

da un intestino più lungo e dalla fermentazione batterica che ivi avviene (Miller, 1979; 

Gladfelter e Johnson, 1983; Choat et al., 2002). Un corpo di piccole dimensioni, come 

quello dei giovanili, con limitate dimensioni dell‘apparato digerente, può quindi 

presentare problemi associati alla digestione di materiale vegetale rendendo 

impossibile l‘erbivoria nelle prime fasi vitali (Kotrschal e Thomson, 1986; Alexander, 1996; 

Harrison, 1996).  

I giovanili di C. spinidens hanno presentato una dieta a base di invertebrati 

bentonici (Fig. 31). Nonostante le differenze del 13C tra le stazioni non siano risultate 

statisticamente significative, si può notare una dieta piuttosto sito specifica per i giovanili 

della barriera corallina che sembrano dipendere esclusivamente dagli invertebrati, 

anfipodi e gasteropodi, della stessa stazione. Al contrario, i giovanili delle fanerogame 

subtidali hanno mostrato una maggiore variabilità del 13C ed una dipendenza da una 

dieta più mista, a base anche di zooplancton. La presenza di prede bentoniche delle 

stazioni a fanerogame intertidali (IS) e a canali tidali (M ch) nella dieta dei giovanili 
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pescati in quella a fanerogame subtidali (SS) dà l‘evidenza di un notevole livello di 

connettività tra le stazioni interne alla baia, che rappresenterebbe quindi un unico 

feeding ground per i giovanili della specie in questione. Lo stesso discorso è valido 

anche per gli adulti delle due stazioni a fanerogame, i cui valori del 13C sono 

perfettamente sovrapposti, ma che risultano dipendere troficamente dalle fanerogame 

e dagli epifiti. Studi pregressi, che si sono avvalsi anche dei metodi tradizionali basati 

sull‘analisi dei contenuti stomacali (Nakamura et al., 2003), confermano i suddetti 

risultati. Gli adulti della barriera corallina, nonostante le maggiori capacità natatorie dei 

giovanili, sembrano comunque rappresentare una popolazione a sé stante che effettua 

spostamenti limitati, dipendendo troficamente dalle fanerogame della stazione SS, 

anche se un contributo alla dieta sembra derivi anche dalla SOM e dalle feoficee di 

origine locale.  
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Figura 31. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e C. spinidens 

nelle cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 
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Anche Leptoscarus vaigiensis sembra utilizzare la baia a fanerogame come un 

unico feeding ground (Fig. 32), sia per quanto riguarda i sub-adulti che sembrano 

dipendere troficamente dalle fanerogame in maniera diretta, che per i giovanili che 

invece sembra si alimentino anche di invertebrati bentonici, a loro volta dipendenti dalle 

fanerogame e dalle macroalghe. Anche in questo caso, studi pregressi possono 

confermare i presenti risultati sulla base di informazioni dirette dei contenuti stomacali 

(Nakamura et al., 2003; Nyunja et al., 2009). Differenze significative sono emerse tra i 

pesci della barriera corallina e le altre stazioni sia per quanto riguarda il 13C (CR ≠ IS, 

p< 0.05) che il 15N (CR ≠ IS, SS, p< 0.05). Un uso diretto e quasi del tutto esclusivo della 

risorsa fanerogamica, come quello osservato per le due specie descritte, può sembrare 

contrastante con diversi studi da cui emerge invece una dipendenza trofica da tale 

risorsa notevolmente limitata per le specie erbivore delle aree tropicali, che invece 

prediliggerebbero le macroalghe e gli epifiti (es. Moncreiff e Sullivan, 2001; Kieckbusch 

et al., 2004). Nonostante ciò, i presenti dati sono corroborati da studi pregressi nella 

stessa area di Gazi (Marguiller et al., 1997; Nyunja et al., 2009), così come in altre aree 

estuarine australiane in cui alcune specie ittiche sembrano dipendere troficamente 

dalle fanerogame anche per via diretta (Thresher et al., 1992; Connolly et al., 2005).  

I suddetti risultati sono confermati dalle analisi degli acidi grassi di C. spinidens e L. 

vaigiensis dalle quali emergono similitudini sia nel profilo (Tab. 35) che nell‘ordinamento 

spaziale (Fig. 33) sulla base principalmente del contenuto percentuale di 18:2n6+18:3 

n3 e di 16:00, considerati rispettivamente biomarker di fanerogame (Alfaro et al., 2006) 

e macroalghe (Guest et al., 2008). 

 



126 
 

Mangrovie

Feoficee

Feoficee

SOM

Rodoficee

POM

Epifiti

Epifiti

Anfipodi

Anfipodi

GasteropodiZooplancton

SOM

POM

Decapodi

Decapodi

Fanerogame

SS

SSIS

CRIS

15
N

  ‰

13C  ‰

M
M ch
IS
SS
CR

Giovanili

Sub-adulti

0

1

2

3

4

5

6

7

8

9

10

-30 -29 -28 -27 -26 -25 -24 -23 -22 -21 -20 -19 -18 -17 -16 -15 -14 -13 -12 -11 -10 -9 -8

 

Figura 32. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e L. vaigiensis 

nelle cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 
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Figura 33. Analisi CAP degli acidi grassi (% del totale degli acidi grassi)dei pesci più abbondanti 

dell‘area di Gazi Bay. Stazioni: Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); Fanerogame 

intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). Acidi grassi polinsaturi (PUFA), cidi 

grassi saturi (SFA). I vettori relativi alle variabili ambientali sono sovrapposti al grafico sulla base 

della correlazione di Spearman > 0.5 
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Tabella 35. Profilo degli acidi grassi dei pesci dell‘area di Gazi Bay (% del totale degli acidi grassi). Acidi grassi saturi (SFA), Acidi grassi monoinsaturi (MUFA), 

Acidi grassi polinsaturi (PUFA), Acidi grassi a catena lunga (LCFA). 

Media DS MEDIA DS Media DS Media DS MEDIA DS MEDIA DS MEDIA DS

12:00 0.08 0.07 0.01 0.01 0.03 0.07 0.21 0.50 - - - - 0.01 0.03

14:00 1.55 0.76 0.98 0.69 1.16 0.26 1.66 1.41 1.41 0.33 1.01 0.41 0.88 0.15

15:00 0.68 0.09 0.76 0.19 2.16 0.30 0.62 0.65 0.56 0.29 1.86 0.56 1.41 0.34

16:00 40.52 4.10 39.76 5.04 38.40 5.19 25.95 6.74 38.99 2.12 33.96 5.65 35.60 2.53

17:00 1.11 0.31 1.57 0.20 2.74 0.36 1.02 0.30 1.22 0.15 2.80 0.44 2.32 0.32

18:00 14.51 2.22 15.32 2.22 17.78 2.21 11.59 5.98 14.16 0.81 16.09 4.41 19.66 0.36

19:00 0.27 0.36 0.41 0.15 0.46 0.33 0.17 0.10 0.27 0.02 0.47 0.14 0.32 0.13

20:00 1.26 0.78 0.73 0.31 1.68 1.25 1.56 0.86 1.37 0.20 0.90 0.27 0.99 0.75

21:00 0.02 0.06 0.01 0.01 - - 0.02 0.03 - - 0.05 0.07 0.11 0.19

22:00 0.19 0.10 0.29 0.09 0.33 0.03 0.66 0.47 0.43 0.21 0.39 0.14 0.21 0.15

Ʃ SFA 60.20 5.92 59.82 4.79 64.74 6.84 43.45 11.30 58.40 1.91 57.54 7.45 61.50 1.59

14:1 0.01 0.03 0.02 0.03 - - 0.09 0.09 - - - - 0.00 0.00

15:1 0.14 0.22 0.02 0.03 - - 0.14 0.11 - - 0.03 0.05 0.03 0.05

16:1 n7 (9) 1.19 0.67 0.31 0.28 0.77 0.15 1.50 1.25 0.92 0.51 1.32 0.82 1.33 0.38

16:1 n7 (7) 0.07 0.12 0.95 0.26 0.24 0.13 0.11 0.06 0.09 0.05 0.49 0.60 0.23 0.15

17:1 0.05 0.05 0.14 0.02 0.43 0.08 0.12 0.04 0.22 0.16 0.49 0.12 0.68 0.38

18:1 n9Z 4.45 1.81 5.90 0.71 2.57 0.36 3.91 0.76 6.94 2.18 3.99 0.75 4.24 0.37

18:1 n9E 3.13 0.50 2.96 0.58 2.79 0.25 1.77 0.59 1.52 0.34 3.64 0.44 3.77 0.63

18:1n7 0.01 0.01 0.04 0.03 0.15 0.06 0.05 0.08 - - 0.05 0.02 0.06 0.05

20:1 n9 0.72 0.33 0.13 0.06 0.33 0.13 0.64 0.37 0.37 0.07 0.37 0.27 0.43 0.26

22:1 n11 0.09 0.10 2.20 1.73 6.29 3.40 21.50 17.58 6.90 0.56 5.48 3.21 0.82 0.66

22:1 n9 4.89 4.92 0.66 1.13 0.09 0.04 0.60 0.98 0.13 0.07 0.35 0.57 0.39 0.46

ƩMUFA 14.76 4.52 13.34 2.89 13.66 3.02 30.41 17.29 17.09 1.75 16.20 4.09 11.98 0.50

16:2 n6 0.04 0.08 - - - - 0.03 0.05 - - - - 0.08 0.10

18:3 n6 0.06 0.05 0.09 0.02 0.01 0.02 0.06 0.04 0.02 0.04 0.10 0.05 0.28 0.48

18:3 n3 0.08 0.17 - - - - - - 0.01 0.01 - - 0.03 0.07

18:4 n3 0.14 0.18 0.16 0.07 0.06 0.05 0.12 0.06 0.03 0.05 0.13 0.04 0.10 0.07

18:2 n6 3.66 4.97 1.37 0.80 0.45 0.04 0.54 0.15 0.71 0.03 0.84 0.33 0.94 0.20

20:4 n6-ara 9.97 1.58 9.46 1.19 6.46 1.86 4.40 1.82 7.91 0.69 5.71 1.26 7.32 0.60

20:5 n3 3.38 0.97 6.32 1.03 3.36 1.23 3.05 1.43 4.26 0.82 4.29 1.19 6.12 1.06

20:3 n6 0.28 0.14 0.16 0.05 0.18 0.10 0.14 0.09 0.06 0.05 0.23 0.06 0.22 0.10

20:4 n6 0.04 0.05 0.12 0.06 0.07 0.02 0.11 0.10 0.09 0.04 0.17 0.04 0.94 1.61

20:3 n3 0.03 0.08 - - - - - - - - - - 0.00 0.00

20:2 n6 0.57 0.15 0.29 0.09 0.29 0.15 0.15 0.15 0.13 0.03 0.22 0.08 0.21 0.07

22:6 n3 5.08 1.95 6.57 1.78 8.07 2.84 8.55 4.22 6.05 1.29 10.85 2.89 6.14 1.22

22:4 n6 0.35 0.08 0.27 0.09 0.48 0.15 7.20 11.28 0.52 0.09 0.64 0.34 0.68 0.12

22:5 n3 0.80 0.14 1.49 1.15 1.77 0.92 0.96 0.43 3.95 3.33 2.44 0.67 2.06 0.33

22:2 n6 0.00 0.00 - - - - - - - - - - 0.20 0.41

ƩPUFA 24.50 4.03 26.31 2.63 21.21 5.93 25.31 17.09 23.75 2.95 25.61 5.23 25.33 1.36

ƩLCFA 0.54 0.09 0.54 0.11 0.39 0.19 0.82 0.35 0.76 0.17 0.66 0.29 1.18 0.57

Erbivori Carnivori

Acidi grassi
Calotomus spinidens  (6) Leptoscarus vaigiensis  (7) Acentrogobius audax  (4) Cheilio inermis  (6) Fowleria aurita  (6) Gerres oyena  (8) Lethrinus harak  (4)
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A differenza dei precedenti erbivori, Siganus sutor sembra dipendere troficamente, 

in maniera predominante, diretta o indiretta, dalle macroalghe (Fig. 34). Le fanerogame 

infatti (ad eccezione di Cymodocea serrulata e Thalassodendron ciliatum dei canali 

tidali (con una media di 13C di -22.46 ± 0.20 e -19.63 ± 0.14 rispettivamente) hanno 

mostrato valori molto arricchiti rispetto ai valori medi dei tessuti muscolari di S. sutor. 

Questo dato suggerisce che le fanerogame non contribuiscono alla dieta di questo 

erbivoro come già osservato in altri studi nell‘area di Gazi (Nyunja et al., 2009) Un basso 

contributo di fanerogame ed al contrario un elevato contributo di macroalghe alla rete 

trofica, è stato già osservato anche da Moncreiff e Sullivan (2001) e da Kieckbusch et al. 

(2004) nel golfo del Messico e nella baia di Biscayne, rispettivamente, dimostrando 

come le macroalghe giocano un ruolo fondamentale nella dieta dei pesci erbivori. Nel 

presente studio, la famiglia di macroalghe che sembra essere maggiormente sfruttata 

da S. sutor sono le Rodoficee, con un range di 13C compreso tra -23.96 e -18.95 ‰ e 

di 15N compreso tra 2.28 e 6.14 ‰ con un‘elevata variabilità intraspecifica, in linea con 

dati già presenti in letteratura (Crawley et al., 2009; Hanson et al., 2010). Al contrario, le 

alghe brune sembrano non contribuire in maniera rilevante alla dieta di S. sutor nell‘area 

di Gazi, diversamente da quanto osservato da Lugendo et al. (2006) a Chwaka Bay, 

Zanzibar. Le differenze significative a carico del 15N trovate tra tutte le fasi 

ontogenetiche analizzate a coppie (p<0.01) danno indicazioni anche in questo caso di 

shift ontogenetico della dieta. Non è da escludere che però potrebbe avere contribuito 

a questo risultato anche l‘elevata variabilità intraspecifica delle alghe rosse, ovvero le 

abitudini e le preferenze alimentari di S. sutor potrebbero modificarsi durante la crescita 

determinando uno shift da una specie algale ad un‘altra con valori isotopici differenti. S. 

sutor è una delle specie più importanti dal punto di vista commerciale per le comunità 

locali di pescatori (Ntiba e Jaccarini, 1988) e si muove in banchi molto numerosi lungo 

la baia. Risulta interessante notare come anche il range di 13C aumenti 

complessivamente dai giovanili agli adulti dando indicazioni di differenti abitudini 

trofiche e comportamentali nelle diverse fasi. I valori isotopici dei giovanili sembrano 

suggerire un alto grado di connettività tra habitat. Adulti e sub-adulti presentano invece 

un comportamento simile tra loro, ma, mentre, gli adulti della barriera corallina 

rispecchiano la firma isotopica di risorse vegetali locali arricchite in 13C, tra cui 

possibilmente anche fanerogame, i sub-adulti mostrano un andamento inverso, con i 

pesci della barriera corallina molto impoveriti. Una spiegazione a questo fenomeno 

potrebbe derivare da una recente migrazione ontogenetica (Cocheret de la Morinière 

et al., 2003). I pesci potrebbero cioè avere migrato da un habitat all‘altro di recente, 
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così da mantenere ancora la firma isotopica dell‘habitat precedente. Dalla letteratura 

risulta che potrebbero infatti essere necessarie anche diverse settimane per acquisire la 

firma isotopica del nuovo habitat (Gearing, 1991; Hobson, 1999; Nagelkerken e van der 

Velde, 2004b). Un altro meccanismo che può spiegare tale risultato sono le migrazioni 

tidali. Migrazioni alimentari (Reis e Dean, 1981), preferenza di aree a salinità differente 

(Quinn & Kojis, 1987), spostamenti ―passivi‖ guidati dalla corrente e ―attivi‖ per evitare di 

rimanere arenati in aree prive d‘acqua durante la bassa marea (van der Veer e 

Bergman, 1986), sono tra le principali ragioni che conducono i pesci a effettuare 

migrazioni tidali. 
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Figura 34. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e S. sutor nelle 

cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 

 

Non possono essere valutate le variazioni ontogenetiche della specie Petroscirtes 

mitratus in quanto sono stati analizzati solo i giovanili mentre, per quanto riguarda le 

variazioni spaziali, essendo una specie di piccole dimensioni appartenente alla famiglia 

dei Blennidi, presenta una motilità minore degli altri erbivori considerati nel presente 
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studio. Informazioni molto limitate sono disponibili in letteratura sulla dieta di questa 

specie. Da uno studio effettuato sui contenuti stomacali di pesci dell‘isola di Okinawa in 

Giappone, Sano et al. (1984) la classificano come specie erbivora. Nel nostro caso, 

nonostante le differenze di 13C non siano significative, sembrerebbe che i pesci dei due 

habitat adiacenti appartengano a due popolazioni distinte (Fig. 35), riflettendo la firma 

isotopica delle risorse locali, che sembrerebbero essere prevalentemente ascrivibili alle 

fanerogame della specie T. ciliatum. Lo shift isotopico tra pesci e fanerogame risulta 

però essere un po‘ più elevato di quello considerato in tale studio (3.4 ‰) (Post, 2002), 

ma, se da un lato il frazionamento isotopico può essere variabile in risposta ad una serie 

fattori specie-specifici (McCutchan et al., 2003; Vanderklift e Ponsard, 2003), dall‘altro si 

potrebbe ipotizzare una dieta mista comprendente anche le alghe rosse che 

presentano valori medi di 15N più elevati delle fanerogame (3.97 ± 0.90 ‰ vs. 1.75 ± 

0.77 ‰) e/o piccoli invertebrati che vivono in mezzo alle fronde algali e fanerogamiche. 

Nonostante anche la specie affine Petroscirtes breviceps fosse stata classificata come 

erbivora da Sano et al. (1984), studi più recenti effettuati da Kwak et al. (2004) la 

identificano come una specie onnivora, che si nutre sia di risorse vegetali che animali.  

Le specie zoobentivore considerate in questo studio hanno per la maggior parte 

mostrato di mettere in atto meccanismi di shift ontogenetico della dieta e/o dell‘habitat. 

I giovanili e gli adulti della specie di Gobide Acentrogobius audax sono risultati 

dipendere troficamente dalle stesse risorse di base quali fanerogame, macroalghe 

Rodoficee, epifiti e SOM (Fig. 36). Differenze altamente significative di 15N tra le due fasi 

ontogenetiche considerate (p< 0.001) lasciano però presupporre variazioni di livello 

trofico durante la crescita. Al contrario dei giovanili, gli adulti, infatti, sono sembrati 

dipendere troficamente dagli organismi animali dell‘epifauna e dello zooplancton delle 

stesse stazioni. Studi pregressi hanno evidenziato la presenza di una dieta mista costituita 

da detrito vegetale ed invertebrati bentonici per il genere Acentrogobius (Horinouchi, 

2008) senza distinzioni in classe di taglia, dato che potrebbe corroborare i risultati trovati 

nel presente studio. Il profilo degli acidi grassi evidenzia, infatti, la presenza di biomarker 

di varia origine, tra cui carnivoria, ma anche erbivoria, rendendo più complessa 

l‘interpretazione dei dati (Tab. 35), fenomeno comune nei consumatori secondari 

(Iverson, 2009) per i quali risulta complesso distinguere consumo diretto o indiretto delle 

risorse. La CAP facilita l‘interpretazione, raggruppando invece gli idividui della specie A. 

audax, insieme a G. oyena e L. harak, sulla base del contenuto in biomarker di 

diatomee, dinoflagellati e soprattutto batteri (Fig. 33) che potrebbero pertanto derivare 

dal consumo diretto di invertebrati bentonici e dallo stetto legame col comparto 
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bentonico. Dalla CAP emerge chiaramente una maggiore similitudine con i pesci 

zoobentivori piuttosto che con gli erbivori. Per quanto riguarda le variazioni spaziali, i 

giovanili hanno evidenziato una maggiore dipendenza trofica sito-specifica con 

differenze altamente significative tra le stazioni dei canali tidali e delle fanerogame 

intertidali (p< 0.001) a confermare la ridotta mobilità di questa specie e quindi 

l‘esistenza di popolazioni diverse pur tra stazioni adiacenti. La maggiore sovrapposizione 

degli adulti darebbe invece indicazioni di una possibile maggiore mobilità e quindi un 

possibile contributo alla connettività tra habitat adiacenti, interni alla baia, come anche 

già osservato da studi precedenti (Yokoo et al., 2009). 
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Figura 35. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e P. mitratus 

nelle cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 
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Figura 36. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e A. audax 

nelle cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 

 

I giovanili della specie Fowleria aurita sono sembrati dipendere troficamente da 

invertebrati sia planctonici (zooplancton) che bentonici (Gasteropodi e Anfipodi) (Fig. 

37), mentre i giovanili di Lethrinus harak sono sembrati più legati al comparto bentonico 

(Fig. 38). Una spiccata preferenza alimentare di queste due specie per gli anfipodi è 

stata già documentata (De Troch, 1998, Nakamura et al., 2003). Lo shift medio del 15N 

tra i giovanili di F. aurita e gli invertebrati della stessa stazione (media: 3.16 ‰), inferiore 

al frazionamento da un livello trofico al precedente (3.4 ‰), potrebbe far pensare ad 

un contributo anche di fonti di origine vegetale. A conferma di questo risultato, il profilo 

degli acidi grassi (Tab. 35) e la CAP (Fig. 33) evidenziano la presenza di biomarker di 

carnivoria e zooplancton nei tessuti muscolari di F. aurita, e di batteri e diatomee in 

quelli di L. harak, a conferma del maggiore legame col comparto sedimentario.  
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Figura 37. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e F. aurita nelle 

cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 

 

Shift ontogenetici della dieta con un incremento medio della taglia delle prede 

all‘aumentare della taglia del pesce stesso, sono stati già documentati in L. harak 

(Nakamura et al., 2003). Un incremento medio della firma isotopica del 15N 

all‘aumentare della taglia di specie ittiche carnivore è quindi da attribuire 

principalmente a variazioni della dieta. Uno spostamento delle preferenze alimentari 

verso prede di maggiori dimensioni può inoltre portare all‘espansione del feeding 

ground durante l‘ontogenia di tali specie più mobili, dal momento che la biomassa 

delle prede più grandi (es. decapodi e pesci) per unità di area è molto minore della 

biomassa di piccoli macroinvertebrati (Nagelkerken et al., 2000b, Cocheret de la 

Morinière et al., 2003). Questa espansione dell‘areale utilizzato per la ricerca del cibo 

potrebbe così portare i sub-adulti o gli stessi adulti a nuotare fino alla barriera corallina e 

quindi ad innescare il meccanismo di migrazione tra area di nursery e barriera corallina, 

come si può osservare nel caso di L. harak (Fig. 38). Come emerge dalle differenze del 



135 
 

13C, tale specie risulta essere troficamente legata all‘area in cui è stata pescata 

indipendentemente dalla taglia. Mentre i giovanili risultano avere una diffusione solo tra i 

canali e la baia a fanerogame, gli adulti sono stati pescati nelle mangrovie e nella 

barriera corallina. Si può ipotizzare pertanto che alcuni individui abbiano sperimentato 

un meccanismo di migrazione nursery-reef andando poi a creare una popolazione del 

tutto indipendente dal punto di vista trofico da quella rimasta più legata alle mangrovie 

(differenza tra i valori medi di 13C = 7.98 ‰).  
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Figura 38. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e L. harak nelle 

cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 

 

Cheilio inermis, Gerres oyena e Stethojulis strigiventer hanno mostrato differenze 

significative nella firma isotopica del carbonio tra i diversi habitat ad indicare 

presumibilmente una dieta sito-specifica ed una scarsa connettività tra habitat anche 

adiacenti. La presenza contemporanea di entrambe le fasi ontogenetiche nelle diverse 

aree confermerebbe inoltre tale ipotesi.  
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Gli adulti e i giovanili di Gerres oyena delle mangrovie e dei canali tidali hanno 

presentato valori medi di 13C pari a -15.41 ± 1.53 ‰, mentre gli individui nelle 

fanerogame intertidali hanno presentato in media valori significativamente più arricchiti 

(-12.74 ± 1.93 ‰) (Tab. 34). I pesci hanno mostrato poi una certa sovrapposizione tra 

habitat a confermare una tendenza sito-specifica ad alimentarsi, indipendentemente 

dalla taglia e quindi dalla fase ontogenetica (Fig. 39). Entrambi i raggruppamenti sono 

sembrati dipendere troficamente dagli organismi dell‘epifauna bentonica, 

prevalentemente gasteropodi delle stesse aree in cui sono stati campionati, come 

confermato anche dall‘ordinamento della CAP effettuato sugli acidi grassi (Fig. 33) e dal 

profilo stesso (Tab. 35) che lasciano emergere biomarker caratteristici di una dieta di tipo 

bentonico. Gli individui delle mangrovie e dei canali tidali hanno mostrato una firma 

isotopica simile anche a quella dello zooplancton, ad indicare un possibile uso anche di 

questa risorsa. Tali preferenze alimentari sono compatibili con quanto già osservato da 

Lugendo et al., (2006) nella vicina area di Zanzibar.  
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Figura 39. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e G. oyena 

nelle cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 
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C. inermis, e S. strigiventer hanno evidenziato un areale di distribuzione più ampio 

di G. oyena, essendo presenti anche tra le fanerogame subtidali e la barriera corallina. 

La presenza di giovanili anche in quest‘ultima stazione fa escludere l‘ipotesi di migrazioni 

ontogenetiche, corroborando piuttosto l‘ipotesi dell‘esistenza contemporanea di diverse 

popolazioni indipendenti, anche dal punto di vista trofico ( 13C: C. inermis CR ≠ IS=SS, 

p<0.001; S. strigiventer IS ≠ M ch, p<0.01). Una quasi perfetta sovrapposizione di valori 

del 15N tra giovanili e adulti fa escludere l‘ipotesi di variazioni ontogenetiche della dieta 

nel caso di S. strigiventer, che sembrano dipendere troficamente da invertebrati 

bentonici (Fig. 40). Al contrario, C. inermis sembra presentare una firma isotopica 

compatibile con una dieta essenzialmente zooplanctivora come fortemente 

confermato dai profili e dall‘ordinamento spaziale CAP degli acidi grassi (Tab. 35, Fig. 

33). Gli individui della barriera corallina sono sembrati dipendere anche da altre risorse 

del comparto bentonico (Fig. 41). Gli individui della barriera corallina pare inoltre che 

modifichino la loro dieta durante la crescita passando da prede più piccole e di più 

basso livello trofico a prede di maggiori dimensioni di più alto livello trofico. Tale 

meccanismo di shift trofico è comune ai pesci carnivori di grandi dimensioni che da 

zoobentivori diventano piscivori. Tale variazione è dovuta anche allo sviluppo di migliori 

capacità visive (Cocheret de la Morinière et al., 2002), tali da migliorare la fitness 

necessaria specialmente nella barriera corallina (Cocheret de la Morinière et al., 2003).  
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Figura 40. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e S. stigiventer 

nelle cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 
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Figura 41. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e C. inermis 

nelle cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 

 

Per quanto riguarda S. barracuda, solo i giovanili sono stati campionati nell‘ambito 

del presente studio (Fig. 42). Tali individui hanno presentato una firma isotopica media 

dell‘azoto compatibile con una dieta zooplanctivora come anche già osservato da 

Lugendo et al. (2006) in cui copepodi calanoidi, componenti fondamentali dello 

zooplancton, costituivano gran parte dei contenuti stomacali dei giovanili. Al contrario, è 

riportato in letteratura che gli adulti hanno una dieta essenzialmente piscivora 

(Hammerschlag et al., 2010).  
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Figura 42. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e S barracuda 

nelle cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 

 

Infine, gli adulti di L. fulviflamma pescati nella barriera corallina, hanno presentato i 

più alti valori di 15N (8.92 - 10.07 ‰) (Tab. 34; Fig. 43) tra tutti i pesci analizzati in questa 

ricerca, compatibilmente con una dieta piscivora, mente i giovanili dei canali tidali e 

delle fanerogame intertidali hanno presentato valori compatibili con una dieta mista a 

base sia di zooplancton che di macroinvertebrati bentonici, come già riportato in 

letteratura (Kamukuru e Mgaya, 2004). Le analisi degli acidi grassi hanno evidenziato un 

maggiore legame degli individui di L. fulviflamma con il comparto bentonico (Tab. 35, 

Fig. 33) ma, come già evidenziato, l‘interpretazione dei profili dei consumatori secondari 

è complicata dal contributo contemporaneo di acidi grassi derivanti dal consumo 

diretto ed indiretto delle prede (Iverson, 2009). La netta sovrapposizione di valori di 13C 

tra gli adulti delle mangrovie e della barriera corallina dà una forte indicazione di 

migrazioni alimentari tra questi due ambienti. Nel mar dei Caraibi, sono state osservate 

migrazioni notturne di pesci appartenenti alla famiglia dei Lutjanidi dai loro nascondigli 
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diurni (mangrovie e barriera corallina) nelle adiacenti aree a fanerogame per nutrirsi di 

macroinvertebrati. (Robblee e Zieman, 1984; Nagelkerken et al., 2000a). Il meccanismo 

potrebbe essere simile per gli individui di Gazi Bay, a parte il fatto che le mangrovie non 

possono rappresentare un‘area di nascondiglio per più ore consecutive a causa 

dell‘elevata escursione della marea semidiurna che le lascia totalmente prive d‘acqua. 

Inoltre gli elevati valori di 15N sembrerebbero indicare una dieta piscivora più che 

bentivora compatibile con una dieta a base anche di giovanili la cui firma isotopica 

media si aggira intorno ai 6.5 ‰ (Tab. 32). Tali considerazioni spiegano il nesso che 

esiste tra le migrazioni tra le aree di nursery e la barriera corallina e le variazioni 

ontogenetiche della dieta per i pesci carnivori. 
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Figura 43. 13C vs. 15N (medie ± dev.st.) di fonti di materia organica, invertebrati e L. fulviflamma 

nelle cinque stazioni dell‘area di Gazi Bay. Mangrovie (M); Canali tidali a mangrovie (M ch); 

Fanerogame intertidali (IS); Fanerogame subtidali (SS); Barriera corallina (CR). 
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Concludendo, i risultati confermano che le mangrovie non rappresentano una 

fonte alimentare diretta per le specie di pesci analizzate nel presente studio, come già 

osservato a Gazi Bay ed in una serie di altri ecosistemi a mangrovie (Marguillier et al., 

1997; Nagelkerken e van der Velde, 2004b; Lugendo et al., 2006; Nyunja et al., 2009). 

Una firma isotopica particolarmente negativa (< 20 ‰) è stata trovata solo nei sub-

adulti e negli adulti di S. sutor e L. fulviflamma provenienti dalle mangrovie e dalla 

barriera corallina, ad indicare una certa influenza dell‘area a mangrovie nelle abitudini 

trofiche di queste specie. Se, nel caso dell‘erbivoro S. sutor, gli animali si 

alimenterebbero nell‘area a mangrovie di macroalghe, che ne rispecchiano la firma 

isotopica, nel caso del carnivoro L. fulviflamma, la materia organica che si origina dalle 

mangrovie rientrerebbe invece indirettamente nella dieta degli adulti, che 

rappresenterebbero così una via di outwelling. Tale dinamica è in linea con il 

meccanismo alternativo di outwelling ipotizzato da Sheaves e Molony (2000) per cui le 

reti trofiche che conducono dalle mangrovie ai top predators sono più corte di quanto 

precedentemente ipotizzato (sensu Odum e Heald, 1972) essendo costituite da pochi 

livelli trofici: mangrovie – macroinvertebrati – pesci carnivori. Delle altre specie 

analizzate, solo la specie erbivora C. spinidens e quella zoobentivora L. harak hanno 

mostrato di effettuare delle migrazioni ontogenetiche dalla baia alla barriera corallina, 

che implicano conseguentemente adattamenti e modifiche a livello alimentare. Non si 

può attestare dai dati presentati un comportamento simile per S. barracuda nonostante 

sia riportato in letteratura (De Troch, 98, Lugendo et al., 2006), dal momento che solo 

giovanili sono stati trovati nell‘area di studio. L‘erbivoro L. vaigiensis ha mostrato di 

effettuare invece delle migrazioni puramente alimentari tra i diversi habitat della baia 

per alimentarsi esclusivamente di fanerogame negli habitat centrali della baia. Al 

contrario, le altre specie, P. mitratus, C. inermis, G. oyena, F. aurita e S. strigiventer sono 

risultate più sedentarie supportando in maniera minore la connettività tra habitat 

adiacenti, presentando, infatti, un‘alimentazione sito-specifica e la presenza 

contemporanea di diverse popolazioni del tutto indipendenti nei diversi habitat della 

baia. 
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5. CONCLUSIONI 

Negli anni 2008/2009 sono stati effettuati dei campionamenti in due aree di 

transizione differenti geograficamente ed ecologicamente al fine di comprenderne i 

diversi meccanismi di funzionamento ecosistemico, attraverso lo studio delle 

interconnessioni trofiche mediate da fattori biotici che ivi si realizzano. Lo studio del 

trofismo delle acque e dei sedimenti, degli isotopi stabili del carbonio e dell‘azoto, degli 

acidi grassi e dei metalli in tracce si sono rivelati degli ottimi strumenti per indagare gli 

obiettivi specifici che sono stati scelti in relazione alle diverse peculiarità e dinamiche 

ecologiche specifiche. 

Nell‘area di transizione dei laghetti di Marinello (Sicilia, Italia), si è osservato che la 

colonia di gabbiani rappresenta un importante input alloctono per l‘ecosistema del lago 

Verde. Nonostante i gabbiani non rappresentino degli organismi strettamente 

appartenenti al sistema in questione, ne influenzano profondamente l‘equilibrio a partire 

dal trofismo dei comparti acquoso e sedimentario per ripercuotersi conseguentemente 

sul biota. Attraverso l‘importazione di nutrienti e materia organica alloctona per mezzo 

del guano, i gabbiani hanno determinato un incremento della produttività primaria e 

dei carico organico all‘interno del lago Verde. Conseguentemente, le comunità 

macrobentoniche hanno presentato bassi livelli di diversità e la struttura trofica del 

sistema è risultata complessivamente orientata verso l‘uso della notevole quantità di 

Materia Organica Particellata presente nel sistema. Anche i livelli di contaminazione 

ambientale e biotica sono risultati complessivamente più elevati in risposta all‘input di 

guano. Date le ridotte dimensioni del sistema considerato e la vicinanza tra i laghi di 

questa delicata area lagunare mediterranea, l‘importante influenza del guano tende 

comunque a diminuire all‘aumentare della distanza dalla colonia stessa di gabbiani.  

Nell‘area tropicale di Gazi Bay (Mombasa, Kenya), è emersa un‘importante 

influenza delle mangrovie in tutta la baia e delle macroalghe, specialmente le alghe 

brune, nei movimenti del carbonio. Sia la Materia Organica Sedimentaria che 

particellata hanno risentito fortemente della componente sia a mangrovie che 

macroalgale, a conferma un forte outwelling lungo il transetto terra-mare. L’habitat a 

mangrovie di Gazi Bay non è sembrato rappresentare un area di feeding ground né di 

nascondiglio per giovanili di specie, al contrario degli habitat a fanerogame interni alla 

baia che hanno pesentato le più alte abbondanze e diversità di giovanili. Gli adulti sono 

stati maggiormente rappresentati nelle mangrovie e nella barriera corallina, dando 

indicazioni di migrazioni alimentari tra questi due habitat. Le analisi isotopiche e degli 
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acidi grassi hanno confermato tale risultato permettendo ulteriormente di distinguere tra 

specie che giocano un importante ruolo nel connettere i diversi habitat della baia 

effettuando migrazioni alimentari (S. sutor e L. fulviflamma), specie che effettuano 

migrazioni ontogenetiche che implicano pertanto adattamenti anche a livello di 

alimentare (C. spinidens e L. harak) e specie che invece sono risultate più sedentarie 

supportando in maniera minore la connettività tra habitat adiacenti (P. mitratus, C. 

inermis, G. oyena, F. aurita e S. strigiventer). 

Complessivamente, da questo studio è emerso che, nei due modelli di aree di 

transizione studiate, laghetti costieri microtidali mediterranei e baia a mangrovie 

macrotidale tropicale, i fattori biotici giocano un forte ruolo nel connettere ecosistemi 

adiacenti veicolando materia organica, nutrienti e contaminanti. Le modalità con cui i 

diversi fattori svolgono questo importante ruolo sono legate all‘ambiente in cui risiedono 

ed alle loro caratteristiche intrinseche, ma le conseguenze della connettività da essi 

innescata si ripercuotono comunque sui processi trofici e più in generale ecosistemici.  

I risultati di questa tesi confermano come le aree di transizione sono sistemi costieri 

altamente complessi ed aperti con flussi continui di materia ed energia che li 

supportano e li mettono in comunicazione con gli habitat adiacenti. Alla luce del forte 

impatto antropico cui ormai sono soggetti i sistemi costieri a livello globale, risulta di 

grande importanza mantenere integri, attraverso adeguati strumenti di conservazione, i 

vari habitat di cui essi si compongono, al fine di garantire gli alti livelli di connettività che 

ne consentono il funzionamento, come emerso dal presente studio.  

Questo studio ha inoltre evidenziato l‘importanza di un approccio metodologico 

integrato per dirimere la complessità tipica degli ecosistemi costieri soprattutto in 

riferimento agli aspetti trofici. In particolare, l‘utilizzo contestuale di diversi marker trofici 

(isotopi stabili del carbonio e dell‘azoto ed acidi grassi) ha permesso una maggiore 

comprensione delle complesse dinamiche trofiche, e l‘ulteriore integrazione dei metalli 

in tracce ha fornito una visione più ampia sul trasferimento dei contaminanti nelle reti 

trofiche, evidenziando l‘importante contributo dei fattori biotici a questi processi. 

Infine, mentre in letteratura è fortemente assodato il ruolo delle forzanti abiotiche 

nell‘influenzare le dinamiche ecosistemiche nelle aree costiere, questo lavoro di tesi, in 

linea con recenti evidenze bibliografiche (es. Layman, 2007; Kolb et al., 2010), ribadisce 

ulteriormente l‘importanza di considerare l‘influenza esercitata dai fattori biotici sui 

processi di funzionamento a livello ecosistemico. 
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7. APPENDICE 

Appendice 1. Densità (ind/m2) (media  d.s.) della macrofauna bentonica nell‘area dei laghetti di Marinello nelle stagioni autunnale ed invernale.  

Taxon  - Famiglia Specie MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S.

POLYCHAETA

Capitellidae - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 13 6 - -

Dorvilleidae - - - - - - 17 12 30 30 - - - - - - - - - - 43 60 - -

Eunicidae - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

Lumbrineridae - - - - 132 126 47 66 459 24 - - - - - - 17 24 34 12 1003 1154 - -

Maldanidae - - - - - - - - - - 4 6 - - - - - - - - - - - -

Nereididae - - - - 13 18 4 6 - - - - - - - - - - 4 6 - - - -

Ophelidae - - - - - - - - 4 6 - - - - - - - - 38 54 - - - -

Orbinidae 264 361 - - 434 313 68 36 1088 228 659 150 68 36 - - 183 66 13 18 111 120 - -

Paraonidae 1161 463 - - 55 78 9 12 123 174 - - - - - - - - - - 26 24 - -

Phyllodocidae 4 6 - - - - 4 6 34 24 - - - - - - - - - - 17 24 - -

Sabellidae - - - - - - - - 753 295 - - - - - - - - - - - - - -

Syllidae 153 36 - - 26 36 - - 697 553 - - 106 6 - - 264 373 - - 570 48 - -

Terebellidae - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

BIVALVIA

Cardiidae Cerastoderma glaucum - - - - - - 17 24 1446 156 - - 34 48 - - - - 9 12 85 84 106 150

Lucinidae Loripes lacteus 60 36 - - 9 12 - - 77 12 - - 4 6 - - - - - - 68 96 34 48

Semelidae Abra segmentum - - - - - - 26 24 4 6 - - 128 24 - - - - 34 48 - - - -

Solemyidae Solemya sp - - - - - - - - - - - - - - - - - - 4 6 - - - -

Veneridae Venerupis  sp - - - - - - 51 36 - - - - - - - - - - 68 36 - - - -

GASTROPODA

Aclididae Aclis sp - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

Cerithiidae Bittium reticulatum 26 24 - - - - 9 - 26 12 - - 9 12 - - - - 4 6 - - 4 6

Cerithiidae Cerithium vulgatum 34 48 - - 21 18 9 12 115 102 - - - - - - - - 13 6 4 6 4 6

Haminoeidae Haminoea hydatis - - - - 9 12 9 12 - - - - - - - - - - 43 12 - - - -

Hydrobiidae Hydrobia ventrosa - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

Littorinidae Littorina neritoides - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

Nassariidae Cyclope neritea 47 66 - - - - 30 6 4 6 - - - - - - - - 30 6 - - 4 6

Nassariidae Nassarius reticulatus 761 1076 - - - - 9 - 51 12 9 12 - - - - - - - - - - - -

Trochidae Gibbula umbilicaris umbilicaris - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

POLYPLACOPHORA

Chitonidae Chiton olivaceus - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

MALACOSTRACA

AMPHIPODA

Aoridae Microdeutopus anomalus - - - - - - 94 120 - - - - - - - - 17 24 - - 4 6 - -

Corophiidae Corophium sp - - - - - - 9 128 - - - - 425 601 - - 1054 60 132 186 - - - -

Gammaridae Gammarus sp - - - - - - 68 84 - - - - - - - - - - - - 13 18 - -

Ischyroceridae  Ericthonius brasiliensis - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

DECAPODA

Alpheidae  Athanas nitiscens - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

ISOPODA

Sphaeromatidae Sphaeroma serratum 5978 8418 - - - - - - - - - - 85 120 - - - - - - - - - -

TANAIDACEA

Tanaidae Tanais sp - - - - - - - - 4 6 - - - - - - - - - - - - - -

HOLOTHUROIDEA

Holothuriidae  Holothuria sp - - - - 9 - 9 - - - - - - - - - - - 34 48 - - - -

OPHIUROIDEA

Amphiuridae Amphiura sp - - - - - - 26 24 - - - - - - - - - - - - - - - -

INSECTA

Chironomidae (larvae) 408 577 - - - - - - - - 43 12 - - 30 42 - - - - - - - -

CENTRO BORDO CENTRO BORDO CENTROSito BORDO CENTRO BORDO CENTRO BORDO CENTRO BORDO

MergoloStazione Verde Fondo Porto Mergolo Verde Fondo Porto

Stagione AUTUNNO INVERNO
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Appendice 2. Densità (ind/m2) (media  d.s.) della macrofauna bentonica nell‘area dei laghetti di Marinello nelle stagioni primaverile ed estiva. 

Taxon  - Famiglia Specie MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S. MEDIA D.S.

POLYCHAETA

Capitellidae - - - - - - 4 6 - - - - - - - - - - - - 4 6 - -

Dorvilleidae - - - - - - 4 6 81 42 - - - - - - - - - - 174 6 - -

Eunicidae - - - - - - 4 6 - - - - - - - - - - - - - - - -

Lumbrineridae - - - - 213 108 51 12 213 60 13 18 - - - - 149 174 - - 502 72 -

Maldanidae - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 21 6 51 72

Nereididae - - - - - - 319 198 - - - - - - - - - - - - - - - -

Ophelidae 4 6 - - - - 30 42 - - - - - - - - - - - - - - - -

Orbinidae 9 12 - - 238 228 47 18 417 409 13 6 306 373 - - 349 108 - - 1743 1130 340 216

Paraonidae 123 174 - - 98 126 - - 302 30 34 48 1327 1696 - - 221 60 - - 3984 2086 30 42

Phyllodocidae - - - - 4 6 9 12 17 12 - - - - - - - - - - 170 24 13 6

Sabellidae - - - - - - - - 191 259 - - - - - - - - - - 5442 5700 - -

Syllidae 34 36 - - 21 30 17 12 757 325 17 24 89 90 - - 106 138 - - 1943 1473 - -

Terebellidae - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 9 12 - -

BIVALVIA

Cardiidae Cerastoderma glaucum 230 325 4 6 - - 4 6 2092 2958 - - 629 661 - - 4 6 - - 829 1124 9 12

Lucinidae Loripes lacteus 55 78 - - - - 9 12 38 6 4 6 38 54 - - 9 12 - - 587 108 34 48

Semelidae Abra alba - - - - - - 9 12 - - - - 264 373 - - - - - - 17 12 - -

Solemyidae Solemya sp - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

Veneridae Venerupis  sp - - - - 13 6 55 78 30 42 - - - - - - 17 24 - - - - - -

GASTROPODA
Aclididae Aclis sp - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 9 - - -

Cerithiidae Bittium reticulatum 4 6 - - 4 6 9 - 68 84 - - - - - - 4 6 - - - - - -

Cerithiidae Cerithium vulgatum - - 4 6 327 271 34 24 234 331 - - 4 6 - - 353 499 - - 13 18 - -

Haminoeidae Haminoea hydatis - - - - 30 6 38 18 - - - - 4 6 - - 4 6 - - 4 6 - -

Hydrobiidae Hydrobia ventrosa - - - - 13 18 43 24 - - - - 3656 4991 - - 1067 1305 51 60 1182 734 408 577

Littorinidae Littorina neritoides - - - - - - 4 6 - - - - - - - - - - - - - - - -

Nassariidae Cyclope neritea - - - - 60 - 60 24 - - - - 26 36 - - 4 6 - - 17 - - -

Nassariidae Nassarius reticulatus 34 48 - - 9 12 55 66 13 18 - - - - - - 4 6 - - - - - -

Trochidae Gibbula umbilicaris umbilicaris - - - - - 9 12 - - - - - - - - - - - - - - - -

POLYPLACOPHORA
Chitonidae Chiton olivaceus - - - - - - - 9 - - - - - - - - - - - - - - - -

MALACOSTRACA
AMPHIPODA
Aoridae Microdeutopus anomalus - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

Corophiidae Corophium sp 1752 1539 43 24 4617 1575 3903 878 - - - - 68 60 - - 4 6 4 6 - - - -

Gammaridae Gammarus sp - - - - - - - - - - - -

Ischyroceridae  Ericthonius brasiliensis - - 4 6 4 6 13 18 4 6 - - - - - - - - - - - - - -

DECAPODA

Alpheidae  Athanas nitiscens - - - - - - 9 12 - - - - - - - - - - - - - - - -

ISOPODA

Sphaeromatidae Sphaeroma serratum 38 54 13 18 - - - - - - - - 9 12 - - - - - - - - - -

TANAIDACEA
Tanaidae Tanais sp - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - -

HOLOTHUROIDEA

Holothuriidae  Holothuria sp - - - - 60 - 43 60 - - - - - - - - 4 6 - - - - - -

OPHIUROIDEA

Amphiuridae Amphiura sp - - - - 204 144 21 30 - - - - - - - - - - - - - - - -

INSECTA

Chironomidae (larvae) 26 36 429 283 - - - - - - 13 18 89 126 - - 332 457 281 397 - - 77 108

BORDO CENTRO BORDO CENTRO BORDO CENTROBORDO CENTRO BORDO CENTRO BORDO CENTROSito
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