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Premessa 

 

Le interazioni tra acqua sotterranea e matrice solida possono condizionare notevolmente 

le variazioni di concentrazione nel tempo di specie chimiche presenti nelle acque 

favorendo, ad esempio, meccanismi geochimici naturali di rilascio, con conseguente 

aumento della concentrazione in soluzione, e successivi fenomeni di precipitazione sulle 

matrici solide che possono determinare una riduzione di concentrazione delle specie 

presenti in acqua. 

Questo fenomeno, di periodica presenza e successiva attenuazione o assenza di arsenico 

nelle acque sotterranee profonde, è dovuto a cause naturali e coinvolge, negli acquiferi 

emiliano-romagnoli, diversi metalli pesanti tra i quali in particolare ferro e manganese. 

Si ritiene che questo possa essere uno dei motivi per cui l’applicazione della 

metodologia statistica, proposta a livello europeo, per la determinazione dei valori di 

fondo di specie chimiche naturalmente presenti all’interno di un corpo idrico 

sotterraneo, in concentrazioni tali da comprometterne il raggiungimento di uno stato 

chimico “buono”, ai sensi della Direttiva 2000/60/CE e del D.Lgs. 30/2009, risulterebbe 

in grado di fornire risultati consistenti con le informazioni idrogeologiche disponibili 

solo per alcune delle specie chimiche in esame. In particolare, come evidenziato nelle 

risultanze del progetto “Individuazione di concentrazioni anomale di sostanze 

pericolose in acquiferi complessi al fine di discriminare la componente naturale da 

quella antropica nei corpi idrici sotterranei di pianura ai sensi della Direttiva 

2000/60/CE”, sono consistenti con la situazione idrogeologica parametri quali ione 

ammonio, boro e cloruri, mentre per l’arsenico, le stime di concentrazione di fondo 

naturale non sono totalmente confrontabili con la situazione idrogeologica. 

Obiettivo del presente lavoro è pertanto l’approfondimento delle conoscenze circa la 

mobilità dell’arsenico tra la fase solida e l’acqua negli acquiferi profondi dell’Emilia-

Romagna, al fine di definire con maggiore precisione e significatività il livello naturale 

di arsenico nelle acque e, conseguentemente, il relativo valore soglia, al fine di 

classificare correttamente lo stato chimico delle acque sotterranee ai sensi della 

Direttiva 2000/60/CE. 

Le attività sperimentali svolte permettono anche una valutazione dell’effetto delle 

variazioni di potenziale redox sul rilascio di Arsenico da un campione di terreno 

profondo, per il quale si possono considerare nulli o comunque ridotti gli effetti della 

contaminazione antropica, in modo da individuare le condizioni naturali che possono 

determinare il rilascio di Arsenico dai sedimenti campionati. Le variazioni del 

potenziale redox all’interno degli acquiferi profondi costituiscono infatti uno dei fattori 

che governano i processi di mobilizzazione dell’arsenico e dei metalli pesanti associati 

al Fe e Mn. Per questo, insieme al comportamento dell’arsenico sono stati indagati 

anche i comportamenti di altri metalli pesanti (e.g., Fe, Mn, Ni, Cu, Zn, Cr). Le attività 

sperimentali svolte costituiscono un importante contributo scientifico anche a livello 

internazionale, dove la problematica risulta fortemente dibattuta, come è possibile 

verificare dal lavoro di ricerca ed analisi bibliografica condotto. 
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1. L’Arsenico nelle acque sotterranee profonde di pianura 

dell’Emilia-Romagna 

 

Studi effettuati sui suoli dell’Emilia-Romagna (e.g., Zavatti et al., 1995) hanno messo in 

evidenza la presenza di elevate concentrazioni di As nella matrice solida. Tali 

concentrazioni sembrano riconducibili a cause naturali e la variazione locale del 

potenziale redox può essere considerata come una delle cause all'origine di elevate 

concentrazioni di arsenico riscontrate in campioni di acque sotterranee (Martinelli et al., 

2005). 

Nelle Figure 1.1 e 1.2 sono riportate le distribuzioni areali del valore mediano delle 

concentrazioni di Arsenico, rispettivamente dei corpi idrici confinati superiori e inferiori 

di pianura dell’Emilia-Romagna, nel periodo 1987 al 2008. 

Le variazioni del potenziale redox nei corpi idrici confinati di pianura possono essere 

determinate da diversi fattori, tra i quali possono risultare significative le variazioni del 

livello piezometrico indotte dal regime dei prelievi (Marcaccio et al., 2005). A seguito 

di queste variazioni è possibile che avvenga una dissoluzione degli ossidi ed idrossidi di 

ferro e, conseguentemente, il rilascio dell’arsenico adsorbito o comunque naturalmente 

presente nella struttura cristallina (Marcaccio et al., 2005). Diversi studi di letteratura 

(e.g., Nickson et al., 1998; Smedley e Kinniburgh, 2002) hanno indagato il meccanismo 

di rilascio dell’arsenico. In questi lavori si ipotizza che un cambiamento del potenziale 

redox verso condizioni riducenti possa determinare la dissoluzione di ossidi ed idrossidi 

di ferro determinando un aumento della concentrazione di As e Fe presente in acqua. 

Al fine di investigare il meccanismo naturale di rilascio di arsenico dalla matrice solida 

all’acqua, in relazione a variazioni di potenziale redox, sono state condotte prove 

sperimentali alla scala di laboratorio. Nel corso di ciascuna prova, un campione di 

sedimento, caratterizzato naturalmente da significative concentrazioni di arsenico nella 

matrice solida, viene saturato con acqua ed il sistema così ottenuto viene esposto a 

specifici reattivi gassosi e/o liquidi (con caratteristiche ossidanti o riducenti) per 

ottenere variazioni controllate delle condizioni redox. Durante ciascuna prova 

sperimentale sono stati misurati in continuo parametri fisici e fisico-chimici e sono stati 

effettuati diversi campionamenti dell’acqua per determinare nel tempo le variazioni di 

concentrazione delle specie chimiche rilasciate in acqua nel corso delle fasi ossidate e 

ridotte. La successiva speciazione mineralogica della matrice solida ha permesso di 

supportare l’interpretazione dei risultati ottenendo una modellazione dei principali 

processi geochimici nei quali viene coinvolto l’arsenico nel passaggio dalle fasi solide 

all’acqua e viceversa. 
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Figura 1.1: Distribuzione areale del valore mediano delle concentrazioni di Arsenico (g/L) nei corpi 

idrici confinati superiori nel periodo 1987-2008. 

 

 
Figura 1.2: Distribuzione areale del valore mediano delle concentrazioni di Arsenico (g/L) nei corpi 

idrici confinati inferiori nel periodo 1987-2008. 
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2. Individuazione della zona di studio e primo campionamento dei 

sedimenti 

 

I campioni di sedimento utilizzati per le prove sono stati prelevati da carote effettuate in 

passato dalla Regione Emilia-Romagna. Sono stati selezionati carotaggi localizzati in 

settori di pianura ed in prossimità di pozzi di monitoraggio della rete di monitoraggio 

regionale delle acque sotterranee (gestita da ARPA Emilia-Romagna) in corrispondenza  

dei quali si sono evidenziate elevate concentrazioni di As disciolto. 

Le attività condotte nel progetto “Individuazione di concentrazioni anomale di sostanze 

pericolose in acquiferi complessi al fine di discriminare la componente naturale da 

quella antropica nei corpi idrici sotterranei di pianura ai sensi della Direttiva 

2000/60/CE” (Arpa Emilia-Romagna e Regione Emilia-Romagna, 2011) hanno 

permesso di individuare, tra i corpi idrici molto estesi arealmente, quelli nei quali la 

presenza di arsenico rilevata nelle acque sotterranee risulta critica per la classificazione 

del “buono” stato chimico, risultando la concentrazione di arsenico, in diverse stazioni 

di monitoraggio, superiore al valore soglia di 10 g/L (D. Lgs. 30/2009). Questi corpi 

idrici sono pertanto stati evidenziati in Figura 2.1 (a, b, c): "Pianura Alluvionale 

Appenninica-Confinato Superiore" (0610-PACS), "Pianura Alluvionale Padana-

Confinato Superiore" (0630-PPCS) e "Pianura Alluvionale-Confinato Inferiore" (2700-

PACI). Quest’ultimo è ubicato a maggiore profondità rispetto ai precedenti. In Tabella 

2.1 si riporta l’estensione areale e la profondità media di ciascuno dei tre corpi idrici. 

 

 

 
Figura 2.1: Distribuzione areale del valore mediano delle concentrazioni di Arsenico (g/L) nei corpi 

idrici confinati inferiori nel periodo 1987-2008. 
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Tabella 2.1: Profondità media e superficie dei corpi idrici molto estesi realmente in cui l’arsenico risulta 

critico per lo stato chimico. 

Corpo idrico sotterraneo  Profondità media (m)  Superficie (km
2
)  

0610 – PACS  75  2928  

0630 – PPCS  65  1995  

2700 – PACI  200  6934  

 

 

Nel corpo idrico 0610-PACS si riscontrano le maggiori concentrazioni di arsenico in 

corrispondenza del pozzo BO23-01 (vedi Figura 1.1) che presenta un valore della 

mediana delle concentrazioni di As pari a 93 g/L, molto superiore al limite di 

normativa (D.Lgs. 30/09) pari a 10 g/L. La Figura 2.2 mostra l’ubicazione dei pozzi, 

appartenenti ai corpi idrici 0610-PACS e 2700-PACI e prossimi al pozzo BO23-01 

(Figura 2.2b) unitamente all’ubicazione delle carote disponibili in tale settore (Figura 

2.2a; Tabella 2.2). 

 

 

 
Figura 2.2: Ubicazione dei sondaggi disponibili per la sperimentazione (a) e dei pozzi appartenenti ai 

corpi idrici 0610-PACS e 2700-PACI posti in prossimità dei sondaggi. 
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Tabella 2.2: Sondaggi effettuati nella zona di studio e ubicati in Figura 2.2 

Località 
Codice 

BDG-RER 
Codice Sondaggio Profondità (m) 

Codice Monitoraggio 

Acque Sotterranee 

Prof. Filtri  

piezometro 

XUTM 

ED50 

YUTM 

ED50 

Bentivoglio 203130P507 Cassa Bentivoglio 80 BOF7-00 41-56; 68-74 691287 942360 

Minerbio 203150P506 S10 123 
  

698809 945374 

Malalbergo 203070P510 S9 220 
  

703462 955199 

Malcantone 203150P507X 
 

39 
  

698848 946931 

 

 

2.1 PRIMO CAMPIONAMENTO DELLE CAROTE DI SEDIMENTO 

I carotaggi più vicini al pozzo BO23-01 sono ubicati in corrispondenza delle località 

Bentivoglio, Minerbio e Malcantone. Sono state escluse le carote di Malalbergo e di 

Malcantone rispettivamente per la distanza e per la profondità dei sondaggi. Sono state 

considerate in questo studio, invece, le due carote più prossime al punto di controllo, 

denominate Bentivoglio e Minerbio. Tali carote sono state campionate a varie 

profondità. Nella figura 2.3 (a e b) sono riportate come esempio alcune porzioni della 

carota Bentivoglio campionate. Il carotaggio Bentivoglio, realizzato nel 2007 dal 

Servizio Tecnico di Bacino Reno della Regione Emilia-Romagna nell’ambito della 

realizzazione della Cassa di espansione del Navile, è stato strumentato con piezometro e 

dal 2008 è stato inserito nella rete regionale di monitoraggio delle acque sotterranee con 

codice BOF7-00. Le profondità dei tratti filtranti  sono riportate in tabella 2.2. Le 

concentrazioni di arsenico nella stazione BOF7-00 sono coerenti con la distribuzione 

areale riportata in figura 1.1. 

Dalle carote Bentivoglio e Minerbio sono stati prelevati rispettivamente 9 e 6 campioni 

di sedimento a diverse profondità (Tabella 2.3). Le carote di sedimento sono state messe 

a disposizione dal Servizio Geologico, Sismico e dei Suoli della Regione Emilia-

Romagna, che le ha conservate dall’anno di perforazione presso il proprio magazzino in 

apposite cassette a temperatura e umidità ambientale. 

I criteri utilizzati per il campionamento delle carote sono stati i seguenti: 

 campioni rappresentativi delle porzioni centrali degli acquiferi in cui sono state 

riscontrate concentrazioni elevate di arsenico nel monitoraggio delle acque; 

 campioni rappresentativi dei bordi degli acquiferi, sia al top che al bottom, al 

contatto con gli acquitardi; 

 campioni rappresentativi di acquifero aventi un contenuto di sostanza organica 

(torbe) rilevante; 

 campioni rappresentativi di acquifero e/o acquitardo aventi colorazione ocra 

indicativa di elevato contenuto di ossidi di ferro. 

Tutti i campioni sono risultati non coesi, caratterizzati dalla presenza di sabbie sciolte e 

ben classate e da uncontenuto di frazione fine (limosa-argillosa) molto basso. In diversi 

casi sono stati individuati orizzonti di spessore variabile di materiale organico (resti 

vegetali). Anche la colorazione grigia veniva interrotta da livelli di colore ocraceo. 
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(a) 

 

 
 

 

(b) 

Figura 2.3: Carota Bentivoglio alle profondità 44-48 m (a) e 72-76 m (b), con evidenziati i tratti 

campionati. 

 

 
Tabella 2.3: Campionamenti effettuati nelle due carote di sedimento con relative osservazioni 

Sondaggio 
Profondità 

campione (m) 
Osservazioni 

B
e
n

ti
v

o
g
li

o
 

41.5 Top acquifero A1-1 

44.4 Acquifero A1-1 

48.25 Acquifero A1-1. Presenza resti vegetali 

48.3 Acquifero A1-1. Subito dopo resti vegetali 

52.3 Acquifero A1-1 

57.9 Bottom acquifero A1-1 

70.3 Top acquifero A1-2 

72.5 Acquifero A1-2 

74.5 
Bottom acquifero A1-2. Base acquifero. Contatto netto tra acquifero e acquitardo di colore 

rossastro - probabile arricchimento di ossidi di ferro 

M
in

e
r
b

io
 

31.2 Top acquifero A1 

32.9 Acquifero A1 

34.1 Bottom acquifero A1 

105 Top acquifero A2 

106 Acquifero A2 

110.7 Bottom acquifero A2 
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3. Analisi chimiche e sedimentologiche sui campioni di sedimento 

e individuazione dei campioni sui quali effettuare le prove 

sperimentali 

 

3.1 MATERIALI E METODI ADOTTATI PER LE ANALISI CHIMICHE 

E SEDIMENTOLOGICHE 

I 15 campioni di sedimento sono stati sottoposti a caratterizzazione di laboratorio, sia di 

tipo chimico che granulometrico. Ogni campione, del peso di circa 25 g di sedimento, è 

costituito da una porzione significativa di un tratto di carota di spessore non superiore a 

10 cm. Le analisi chimiche e granulometriche sono state effettuate presso il Laboratorio 

integrato - Area Rifiuti Suolo e Sedimenti della Sezione provinciale Arpa di Ravenna. 

Per le analisi granulometriche non è stata necessaria alcuna disaggregazione dei 

campioni, ed è stata analizzata la frazione passante al setaccio di 2 mm, in modo da 

escludere dal campione l'eventuale scheletro. Le analisi granulometriche sono state 

effettuate con granulometro TDF 3F in grado di evidenziare le frazioni granulometriche 

2000-50 μm, 50-20 μm, 20-2 μm e minori di 2 μm. 

Le analisi chimiche per la determinazione del contenuto totale degli elementi chimici 

sono state effettuate con un attacco acido a caldo utilizzando un microwave system 

Milestone 1200 MEGA. E' stata utilizzata la metodica UNI EN 13346 (2002) che 

prevede una preliminare omogeneizzazione a secco del campione passante ai 2 mm 

attraverso disgregazione a 500 μm con mulino ad agata. Circa 0.5 g di sedimento, cui 

vanno aggiunti 3 mL di HNO3 Suprapur 65% e 9 mL di HCl Suprapur 37%, vengono 

posti in contenitori di teflon a tenuta. I contenitori di teflon chiusi sono stati inseriti nel 

dispositivo microwave system utilizzando il seguente programma a 5 step: a) 8 minuti a 

1500 W - temperatura 130°C; b) 5 minuti a 1500 W – 130°C; c) 5 minuti a 1500 W – 

200°C; d) 10 minuti a 1500 W – 200°C; e) 10 minuti con rapida refrigerazione a 20°C. 

Il contenuto è stato poi filtrato a 0.45 μm (Minisart, Goettingen, Germany) e la 

soluzione portata al volume di 50 mL con acqua bidistillata. 

Dalla soluzione così ottenuta sono stati determinati i seguenti elementi chimici: Al, As, 

Cd, Cr, Fe, Pb, K, Mn, Ni, Cu, Na, Zn, Ca, Mg. 

Le determinazioni analitiche di Ca Mg, K, Na sono state effettuate con l'AAS a fiamma 

PERKIN ELMER 1100B. Tutti gli altri elementi sono stati determinati tramite ICP-MS 

AGILENT 7500ce 

 

 

3.2 RISULTATI DELLE ANALISI GRANULOMETRICHE E CHIMICHE 

La Tabella 3.1 riporta le frazioni granulometriche presenti nei diversi tratti campionati 

delle due carote di sedimento. La carota di Bentivoglio, alla profondità di 48.25 m, 

presenta una composizione granulometria di tipo sabbioso (84.2%) con consistente 

presenza di sostanza organica (resti vegetali). Il campione prelevato alla profondità di 

74.5 m risulta costituito principalmente da sabbia (45.8%) e limo (32.1%) colore 
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ocraceo ma assenza di resti vegetali. La carota di Minerbio presenta invece percentuali 

di sabbia sempre superiori all’83%. 

 

 
Tabella 3.1: Frazioni granulometriche dei campioni prelevati dalle carote Bentivoglio e Minerbio. 
 

Profondità campione (m) 
Sabbia 2000-50 µm 

Limo  

50-20 µm 

Limo 

20-2 µm 
Argilla <2 µm 

% % % % 

B
e
n

ti
v

o
g
li

o
 

41.5 80.9 7.8 4.3 7.0 

44.4 91.2 2.3 2.5 4.0 

48.25 84.2 6.0 5.3 4.5 

48.3 87.6 3.8 2.8 5.8 

52.3 91.2 1.0 2.8 5.0 

57.9 78.2 7.5 5.3 9.0 

70.3 80.4 6.3 7.3 6.0 

72.5 92.9 1.8 1.0 4.3 

74.5 45.8 16.8 32.1 5.3 

M
in

e
r
b

io
 

31.2 90.7 4.3 2.0 3.0 

32.9 93.7 2.0 2.3 2.0 

34.1 96.1 1.8 0.3 1.8 

105 83.0 4.5 3.5 9.0 

106 88.2 2.8 3.0 6.0 

110.7 96.1 0.3 0.8 2.8 

 

 

La Tabella 3.2 riporta invece le concentrazioni di metalli in fase solida in relazione alle 

diverse profondità di campionamento. 

I valori di concentrazione in As più significativi sono stati riscontrati nella carota 

Bentivoglio alle profondità di 48.25 m e 74.5 m (Figura 3.1). 

 

 
Tabella 3.2: Concentrazione di metalli nei campioni prelevati dalle carote Bentivoglio e Minerbio 

 

profondità 

campione (m) 

Al As Cd Cr Fe Pb K Mn Ni Cu Na Zn Ca Mg 

mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg 

B
en

ti
v
o
g
li

o
 

41.5 19354 1.9 <0.2 74.9 19450 9.1 6000 801 22.9 13.5 155 39.8 69000 6250 

44.4 13894 7.9 <0.2 42.0 16950 5.5 4400 845 20.9 8.6 125 31.6 85000 5750 

48.25 13476 62.5 <0.2 29.9 61000 5.3 4150 416 13.4 9.0 140 30.1 60000 4750 

48.3 17156 8.6 <0.2 40.1 20800 6.9 5650 710 19.0 10.6 340 37.3 76000 9250 

52.3 14056 4.2 <0.2 35.8 17550 5.7 4750 757 16.7 10.2 130 38.8 72000 5750 

57.9 21040 7.3 <0.2 47.4 24350 7.9 6950 807 24.3 14.8 165 41.1 65000 8000 

70.3 19572 3.6 <0.2 451 17750 10.0 6350 616 18.8 15.0 145 39.9 63000 7000 

72.5 9962 3.8 <0.2 25.4 12200 4.5 3150 709 9.6 6.3 120 25.5 62000 4750 

74.5 45740 66.9 <0.2 76.6 36000 13.3 8000 339 30.5 14.9 370 59.7 19000 5250 

M
in

er
b

io
 

31.2 8368 1.4 <0.2 30.6 10600 5.2 3050 394 13.4 5.2 115 22.4 54000 4250 

32.9 5198 1.2 <0.2 24.6 7250 2.9 1900 387 7.0 2.9 100 13.5 50000 2750 

34.1 5882 1.9 <0.2 42.8 8350 3.3 2100 527 14.8 3.2 85 15.0 64000 4250 

105 16726 2.9 <0.2 41.7 21800 7.8 6250 559 16.3 6.6 225 31.6 65000 5250 

106 14316 1.8 <0.2 32.5 17400 5.3 5050 695 13.8 6.5 155 29.1 70000 4500 

110.7 7742 4.3 <0.2 22.2 10500 4.3 2550 816 10.3 3.2 125 23.2 58000 3750 
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Figura 3.1: Concentrazione di arsenico nella carota Bentivoglio con la profondità 

 

 

3.3 INDIVIDUAZIONE DEI CAMPIONI SUI QUALI EFFETTUARE LE 

PROVE SPERIMENTALI 

La scelta dei campioni sui quali effettuare le prove sperimentali di rilascio di arsenico in 

condizioni controllate è stata effettuata sulla base dei contenuti di arsenico totale 

riscontrati nei campioni delle carote Bentivoglio e Minerbio. Come già evidenziato nel 

paragrafo precedente, la sola carota di Bentivoglio presenta valori elevati di arsenico a 

due profondità e pertanto sono stati scelti questi due campioni per effettuare le prove 

sperimentali di rilascio. Considerando che per effettuare le sperimentazioni di 

laboratorio, tenendo conto delle prove preliminari ed eventuali ripetizioni, è necessario 

disporre di almeno 1.5 kg di sedimento, quantitativo che non poteva essere campionato 

per tutti i 15 tratti campionati per la prima caratterizzazione chimica delle carote, è stato 

necessario effettuare un nuovo campionamento della carota Bentivoglio mirato alle due 

profondità individuate. 

Il nuovo campionamento è stato quindi effettuato alle profondità 48-48.4m, 73.5 m e 

74.5 della carota Bentivoglio. Questi tratti campionati consentono di ottenere campioni 

di matrice solida costituiti principalmente da sabbia grossolana e media (alle profondità 

di 48-48.4 e 73.5 m) e da limo per il campione più profondo (74.5 m). Il tratto di carota 

considerato, inoltre, risulta caratterizzato, alla profondità di 48-48.4 m, da abbondante 

componente vegetale che costituisce lo scheletro solido non passante al setaccio di 2 

mm. 

La Tabella 3.3 riporta il contenuto totale di metalli nelle quattro matrici solide 

ricampionate, rispettivamente rinominate e caratterizzate come segue: 

 sabbia grossolana prelevata alla profondità di 48-48.4 m (matrice solida A); 

 sabbia grossolana campionata alla profondità di 73.5 m (matrice solida B); 

 limo prelevato alla profondità di 74.5 m (matrice solida C); 

 componente organica presente alla profondità di 48-48.4 m costituita da 

scheletro vegetale non passante al setaccio di 2 mm (matrice solida D). 

Si precisa che la matrice solida D risulta essere lo scheletro (> 2 mm) di composizione 

vegetale contenuto all’interno della matrice solida A. E’ possibile osservare, tra le 

diverse matrici solide, l’elevata concentrazione di arsenico nella componente vegetale 

(matrice solida D), maggiore di un ordine di grandezza rispetto alle altre matrici 
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analizzate. Si evidenzia, inoltre, il maggior contenuto di arsenico presente nei limi 

(matrice solida C) rispetto alle matrici sabbiose (matrici A e B). 

 

 
Tabella 3.3: Contenuto totale di metalli nelle quattro matrici solide analizzate. 

 
Matrice solida (profondità) 

Elemento 

(mg/kg ss) 
A  

(48.4 m) 

B  

(73.5 m) 

C  

(74.5 m) 

D 

(48.4 m) 

Al  17508.7 8834.7 54493.3 5669 

As 15.3 36.0 49.4 225.2 

B 21.7 <20 59.9 13.7 

Cd < 0.20 < 0.20 0.2 0.22 

Cr 38.7 21.4 99.7 28.2 

Fe 23406.7 13982.0 39246.7 42590 

Pb 6.4 4.8 17.6 6.1 

K  3533.3 1906.7 15800.0 1896.7 

Mn 730.5 849.7 750.3 203.7 

Ni 28.5 20.4 86.0 20.0 

Cu 10.4 6.9 35.0 18.2 

Na 233.3 168.3 676.7 1110 

Zn 32.8 36.3 130.6 22.8 

Ca 69333.3 60666.7 40733.3 63566.7 

Mg 5703.3 4216.7 9633.3 2473.7 
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4. Predisposizione del sistema sperimentale e taratura delle fasi 

 

4.1 DESCRIZIONE DELL’APPARATO SPERIMENTALE REALIZZATO 

Per l’effettuazione delle prove sperimentali di rilascio dell’arsenico e altri metalli sui 

campioni di sedimento prelevati alle diverse profondità della carota Bentivoglio (4 

matrici solide), è stato realizzato un apparato sperimentale di cui sono riportati in Figura 

4.1 lo schema e una fotografia. L’apparecchiatura consiste in una beuta dove mettere il 

suolo da analizzare e l’acqua. Le variazioni di potenziale redox (ORP - oxidation 

reduction potential) e di pH sono indotte attraverso l’immissione di opportuni gas e/o 

reattivi e sono monitorate in continuo mediante elettrodi collegati ad un computer. 

Le condizioni redox in tale sistema sono ben definite, possono essere manipolate 

agevolmente e sono riproducibili. In dettaglio, il sistema è formato da un recipiente in 

vetro della capacità di 2L chiuso ermeticamente con un coperchio a tenuta d’aria. 

All’interno sono presenti un agitatore magnetico utilizzato per omogeneizzare la 

soluzione acqua/suolo, due elettrodi combinati per la misura del pH e del potenziale 

redox e un sensore per la misura della temperatura. I dati raccolti dai sensori vengono 

registrati su un computer tramite due data logger. Il sistema è inoltre dotato di un tubo 

di entrata del gas per regolare l’ORP. In particolare, si aggiunge argon (Ar) per 

abbassare il redox, oppure ossigeno (O2) per aumentare l’ORP. Ciascun gas è contenuto 

rispettivamente in una bombola (elementi Num. 12 e 13 nella Figura 4.1). Per 

migliorare la diffusione dei gas all’interno del sistema si è posta una membrana 

cilindrica all’estremità del tubo d’immissione dei gas con l’obiettivo di produrre piccole 

bolle di gas caratterizzate da un’alta superficie specifica. 

Tutti i gas immessi e/o prodotti nel corso della prova fuoriescono dal sistema mediante 

una valvola di non ritorno posta sopra il coperchio e collegata al sistema mediante un 

tubo di plastica. Il sistema è inoltre dotato di un tubo di campionamento per la raccolta 

di campioni di acqua in tempi successivi al fine di analizzare le concentrazioni di 

arsenico in differenti condizioni redox. Per evitare qualsiasi contatto con l’esterno, il 

tubo di campionamento è dotato di una valvola on/off aperta esclusivamente durante le 

operazioni di campionamento, effettuate per mezzo di una siringa. 

Una siringa è stata anche impiegata per favorire il raggiungimento delle condizioni 

redox volute mediante l’introduzione di specifici reagenti per consentire lo spostamento 

verso condizioni ossidanti (i.e., perossido d’idrogeno - H2O2 al 15% in volume) o 

riducenti (i.e., ascorbato di sodio - C6H7O6Na). Per riprodurre le condizioni di 

temperatura che si riscontrano in sito, il recipiente è avvolto da un tubo di tygon 

all’interno del quale circola acqua proveniente da un termostato regolato in modo da 

mantenere una temperatura costante e pari a 15 °C nel sistema durante la prova. 
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Legenda: 

1 valvola uscita gas 

2 tubo immissione gas 

3 tubo di campionamento/regolazione 

ORP 

4 valvola on/off  

5 siringa per 

campionamento/immissione reagenti 

6 tappo ermetico 

7 termostato 

8 agitatore magnetico 

9 membrana cilindrica per la diffusione 

dei gas 

10 elettrodo pH 

11 elettrodo ORP 

12 bombola di argon 

13 bombola di ossigeno 

14 valvola regolazione flusso gas 

Figura 4.1: Apparato per l’effettuazione delle prove sperimentali di rilascio di arsenico: schema e foto. 

 

4.2 CAMPIONAMENTO DELL’ACQUA DI FALDA 

Al fine di realizzare una sperimentazione consistente con le condizioni in cui si 

manifesta la mobilizzazione dell’arsenico nello scenario naturale in esame, le prove di 

laboratorio sono state condotte utilizzando acqua prelevata dal corpo idrico da cui sono 

stati estratti i campioni di suolo, anziché acqua distillata, come avviene per la maggior 

parte delle prove di laboratorio condotte in letteratura (e.g. Burnol et al., 2007) o acqua 

di rubinetto, spesso utilizzata per larealizzazione di condizioni ossidanti (e.g., Nguyen et 

al., 2008). L’acqua utilizzata per gli esperimenti è stata prelevata dalla stazione di 

monitoraggio regionale delle acque sotterranee in Emilia-Romagna: BO28-00. Il pozzo 

è monitorato dal 1987, adibito ad uso industriale e appartiene al corpo idrico sotterraneo 

0610-PACS. Ad esso è associata una serie storica di 20 anni di osservazioni ed i valori 

rilevati di concentrazione suggeriscono l'assenza di influenze antropiche locali. In 

particolare, la concentrazione di As rilevata è risultata quasi sempre inferiore al limite di 
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quantificazione della metodica analitica, indicando l’assenza (o comunque la presenza 

in tracce) di tale elemento nell’acqua utilizzata per le prove. 

 

 

4.3 METODOLOGIA ADOTTATA DURANTE LE PROVE 

SPERIMENTALI DI LABORATORIO 

Ciascuna prova sperimentale è stata eseguita prevedendo tre fasi successive: 

(1) fase riducente, ottenuta immettendo ascorbato di sodio quale agente riducente 

fino a raggiungere -150 mV; 

(2) fase ossidante, ottenuta somministrando alla miscela acqua/suolo O2 gassoso e 

H2O2, quando necessario, fino a raggiungere +150 mV; 

(3) fase riducente, ottenuta immettendo lo stesso agente riducente usato per la fase 

(1) per ricondurre il sistema a -150 mV. 

Le esatte quantità dei reagenti da utilizzare sono state individuate mediante prove 

preliminari, di seguito illustrate, condotte sul campione sabbioso (matrice A). Dopo 

aver posto il terreno in acqua, il recipiente è sigillato con un tappo ermetico in modo da 

riprodurre un microcosmo chiuso. Il sistema è posto in agitazione continua durante tutte 

le fasi di campionamento ed immissione dei reagenti al fine di omogeneizzare la 

miscela acqua/suolo. 

Il potenziale redox (ORP), il pH e la temperatura sono stati registrati ogni 30 secondi 

con appositi sensori. Il primo campione, rappresentativo delle condizioni iniziali, è stato 

prelevato dopo 30 minuti di agitazione. Si è quindi somministrato argon a 0.9 bar in 

modo da rimuovere l’ossigeno libero disciolto in acqua e portare il sistema nella 

condizione limite di +50 mV che permette di escludere la presenza di ossigeno libero in 

acqua (ed è quindi indicativo di condizioni leggermente riducenti). Raggiunta tale 

condizione, si è prelevato un secondo campione aggiungendo successivamente 

ascorbato di sodio 1M in modo da ridurre l’ORP e raggiungere condizioni fortemente 

riducenti. 

Ogni campione di acqua prelevato è stato filtrato attraverso un filtro per siringhe da 0.45 

μm in modo da analizzare solo la frazione di metalli disciolti in acqua. Altri campioni 

sono stati prelevati durante le 4 ore successive all’immissione di ascorbato di sodio 

secondo intervalli temporali prestabiliti (i.e., 15, 30, 45, 60 e 90 minuti dopo 

l’immissione di ascorbato di sodio). La fase successiva (ossidante) è stata ottenuta 

mediante l’immissione di O2 gassoso e una piccola quantità di H2O2 per passare da 

condizioni riducenti a condizioni ossidanti. Anche in questa fase sono stati raccolti 

campioni durante le successive 4 ore secondo intervalli temporali prestabiliti (i.e., 15, 

30, 45, 60 e 90 minuti dopo la prima immissione di H2O2). 

Nella terza fase (riducente), si è immesso ascorbato di sodio in modo da ritornare a 

condizioni riducenti. Il campionamento è stato quindi effettuato nel corso delle 4 ore 

successive all’immissione di ascorbato di sodio con la stessa progressione temporale 

della precedente fase riducente. Un ulteriore campione è stato prelevato circa 13 ore 

dopo quest’ultima fase, per analizzare le concentrazioni della miscela acqua/suolo dopo 

la permanenza di condizioni riducenti più durature. La Tabella 4.1 riporta la successione 

e la durata delle varie fasi della prova sperimentale preliminare. 
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Tabella 4.1: Durata indicativa delle varie fasi della prova preliminare. 

 Durata (ore) 

Fase 1 (riducente) 4 

Fase 2 (ossidante) 4 

Fase 3 (riducente) 17 

Durata totale prova 25 

 

 

4.4 TARATURA DELLE FASI SPERIMENTALI E RISULTATI 

PRELIMINARI SULLA MATRICE SOLIDA A 

La prova è stata effettuata utilizzando 300 g di terreno e 1800 mL di acqua di falda (v. 

par. 4.2). La Figura 4.2 mostra la variazione nel tempo dell’ORP (asse principale) e del 

pH (asse secondario) durante la prova preliminare. Sono chiaramente individuabili le 

due fasi riducenti (ORP circa -150 mV) e la fase ossidante (ORP circa +150 mV). Nel 

corso della prova solo l’ORP è stato controllato, mentre il pH è stato lasciato libero di 

evolvere naturalmente. Si è registrata una variazione nel pH contenuta nell’intervallo 

6.8 ÷ 7.7, tipico di condizioni neutre o leggermente basiche. 

La Figura 4.3 mostra il confronto fra le variazione temporali della concentrazione di As 

in soluzione ed il potenziale redox. Nel corso di questa prova si è riscontrato un 

modesto rilascio di As. La sperimentazione ha comunque confermato l’insorgere di un 

importante rilascio di As in relazione ad una rapida variazione nelle condizioni redox e 

che la mobilità di tale specie chimica in acqua aumenta quando si ha un brusco 

cambiamento da condizioni ossidanti a condizioni riducenti. 

Passando da condizioni riducenti a condizioni ossidanti, l'entità del rilascio tende a 

diminuire in modo significativo durante il rapido cambiamento delle condizioni redox 

per poi mantenersi su un valore costante di circa 1.1 g/L quando le condizioni 

ossidanti sono stazionarie. Il rilascio di As tende ad aumentare quando le condizioni 

riducenti ritornano stabili e persistenti per lungo tempo (parte destra del grafico in 

Figura 4.3). 

Il rilascio di arsenico è legato principalmente alla dissoluzione di ossidi e idrossidi di Fe 

sui quali l’elemento As è adsorbito (Postma et al., 2007; Berg et al., 2007). La Figura 

4.4 mostra le concentrazioni di Fe (asse secondario) durante le tre fasi dell’esperimento 

unitamente ai valori del redox (asse primario). Nella terza fase della prova, in cui si ha il 

passaggio da condizioni ossidanti a condizioni riducenti, si osserva un aumento della 

concentrazione di Fe. Tale aumento potrebbe essere consistente con la dissoluzione 

degli ossidi ed idrossidi di ferro. Questi, dopo essersi dissolti nella prima fase riducente 

e successivamente precipitati nella fase ossidante, nel momento in cui sono sottoposti a 

condizioni riducenti più stabili e persistenti, tendono a dissolversi nuovamente 

determinando un conseguente incremento della concentrazione di Fe in soluzione. 
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Figura 4.2: Variazione dell’ORP e del pH durante la prova preliminare sulla matrice solida A. 
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Figura 4.3: Concentrazioni di As e valori di ORP durante la prova preliminare sulla matrice solida A. 
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Figura 4.4: Concentrazioni di Fe e valori di ORP durante la prova preliminare sulla matrice solida A. 

 

 

La prova preliminare ha mostrato che: 

 il rilascio di As e Fe tende ad aumentare quando le condizioni riducenti sono 

stabili e persistenti per lungo tempo (regione associata a tempi elevati nelle 

Figure 4.3 e 4.4); 

 che il rilascio tende ad aumentare al termine della prova, dopo che la matrice 

solida è stata in contatto con l’acqua per lungo tempo. 

In base a quest’ultima considerazione si è ritenuto opportuno reidratare la matrice solida 

preliminarmente all’effettuazione delle prove, anche in considerazione del fatto che i 

campioni di sedimento utilizzati provengono da carotaggi eseguiti da diversi anni che 

hanno perso naturalmente l’acqua di idratazione. Per tale motivi le prove sperimentali 

sulle matrici solide A, B, C e D (vedi cap. successivo) sono state effettuate ponendo il 

terreno in acqua per circa due giorni prima delle prove. Inoltre, considerando che nella 

prova preliminare i rilasci di As e Fe sono risultati più alti al termine del test, a causa di 

condizioni riducenti più persistenti, la durata di ogni singola fase nelle sperimentazioni 

successive è stata estesa. Le prime due fasi sono state estese a un giorno ciascuna (due 

giorni in totale). La terza fase ha una durata di due giorni (per una durata complessiva 

del test di 4 giorni, i.e., circa 96 ore) con lo scopo di analizzare le concentrazioni 

rilasciate a seguito di condizioni più stabili e persistenti. La Tabella 4.2 riporta la durata 

delle varie fasi delle prove sperimentali cui sono state sottoposte le matrici solide C e D. 

In queste prove, inoltre, si è utilizzata una maggiore quantità di sedimento rispetto alla 

prova preliminare per ottenere concentrazioni di arsenico in acqua più elevate. 

 
Tabella 4.2: Durata delle fasi delle prove sperimentali sulle matrici solide C e D. 

 Durata (ore) 

Fase 1 (riducente) 24 

Fase 2 (ossidante) 24 

Fase 3 (riducente) 48 

Durata totale test  96 

 

Matrice solida A 
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5. Prove sperimentali di rilascio di arsenico in diverse condizioni 

redox 

 

5.1 PROVE SPERIMENTALI SULLE MATRICI SOLIDE B E C 

Le Figure 5.1 e 5.2 riportano i valori dell’ORP (asse primario) e del pH (asse 

secondario) durante i quattro giorni (96 ore circa) di durata della sperimentazione per le 

matrici solide B e C, rispettivamente. L’ORP varia da -150 mV a +150/+250 mV 

durante le prove ed il pH misurato è tipico di un terreno leggermente alcalino in 

entrambi i casi. 
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Figura 5.1: Variazione dell’ORP e del pH durante la prova effettuata sulla matrice solida B. 

 

7.0

7.2

7.4

7.6

7.8

8.0

8.2

8.4

8.6

-200

-150

-100

-50

0

50

100

150

200

0 20 40 60 80 100

pHORP (mV)

t (ore)

ORP pH

 
Figura 5.2: Variazione dell’ORP e del pH durante la prova effettuata sulla matrice solida C. 

 

 

Matrice solida B 

Matrice solida C 



 

22 
 

5.1.1 Interpretazione dei risultati 

La Figura 5.3 riporta le variazioni delle concentrazioni di As e Fe in acqua nel corso 

delle tre fasi della prova sperimentale effettuata con 350 g di terreno della matrice solida 

B in 1800 mL di acqua di falda. Confrontando i risultati ottenuti da questa prova, con 

quelli ottenuti dalla prova preliminare sulla matrice solida A, si osserva che l’utilizzo di 

una maggiore quantità di suolo (350 g invece che 300 g) e di prolungate condizioni 

ossidanti/riducenti, ha determinato un incremento delle concentrazioni rilasciate in 

acqua. 
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Figura 5.3: concentrazioni di As e Fe in confronto con i valori di ORP durante la prova sulla matrice 

solida B. 

 

Gli andamenti delle concentrazioni di arsenico nel corso della prova evidenziano: 

 una significativa variazione nelle dinamiche di mobilizzazione del metalloide in 

analisi in corrispondenza delle brusche variazioni indotte nelle condizioni redox; 

 più elevate concentrazioni al termine della prova ovvero dopo la persistenza di 

prolungate condizioni riducenti (circa 48 ore). 

Il confronto tra gli andamenti del ferro e dell’arsenico in soluzione rivela una buona 

correlazione (ad eccezione dei valori misurati a circa 25 ore dall'inizio della prova) tra i 

due elementi consistentemente con i risultati ottenuti da Nickson et al. (2000) e da 

Anawar et al. (2003) e già osservata nella prova preliminare condotta sulla matrice 

solida A. Questo evidenzia il ruolo chiave del ferro sulla mobilità dell’arsenico sia in 

condizioni riducenti che ossidanti. In ambienti ossidanti l’arsenico tende ad adsorbirsi 

sugli ossidi-idrossidi di Fe(III) cambiando la sua speciazione verso la sua forma meno 

mobile in acqua (As (V)). Si osserva, coerentemente, una riduzione delle concentrazioni 

in acqua. Un’analoga diminuzione è da attendersi nelle concentrazioni di Fe disciolto in 

acqua poiché, in condizioni ossidanti, il Fe precipita come Fe(III) formando complessi 
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che possono adsorbire l’As presente in soluzione ed immobilizzare il Fe, riducendone, 

conseguentemente, la concentrazione in acqua. Contrariamente a questo meccanismo, 

nel corso della prova si è osservato un incremento della concentrazione di Fe nella fase 

di passaggio da condizioni riducenti a condizioni ossidanti (a circa 25 ore dall'inizio 

della prova). Tale andamento sembra consistente con il possibile rilascio del ferro da 

parte delle frazioni ossidabili (sostanza organica e solfuri, si rimanda, a tal proposito, al 

paragrafo 6.2.1) considerando che durante la prova sono stati raggiunti valori di redox 

più alti rispetto alle prove effettuate sulle matrici solide A e C. Tale rilascio maschera la 

contestuale precipitazione di ferro sotto forma di ossidi/idrossidi portando ad un 

incremento delle concentrazioni di Fe nonostante la presenza di condizioni ossidanti.  

 

La prova sperimentale sulla matrice solida C è stata effettuata utilizzando 260 g di 

terreno e 1550 mL di acqua di falda. Il minor quantitativo di terreno impiegato per 

questa prova rispetto alle altre è legato alla limitata quantità di limo presente nel tratto 

di carota campionato. Per evitare un’eccessiva diluizione dell’arsenico rilasciato in 

acqua si è utilizzato un minor quantitativo di acqua rispetto la prova precedente. 

La Figura 5.4 riporta le concentrazioni di As e Fe riscontrate nei campioni di acqua 

raccolti durante le tre fasi della prova effettuata sulla matrice solida C (limo) con i 

corrispondenti valori del redox. 

Anche in questa prova, come per le precedenti, le maggiori variazioni nella 

concentrazione di As si riscontrano a seguito del rapido cambiamento delle condizioni 

redox e quando il sistema permane in condizioni riducenti per tempi prolungati. Si 

ritiene importante osservare inoltre, che, nonostante il minor quantitativo di terreno 

impiegato per tale prova, la concentrazione di Fe rilevata al termine della prova è quasi 

il doppio rispetto alla concentrazione di Fe rilasciato al termine della prova effettuata 

sulla matrice solida B. Tale differenza risulta consistente con il maggior quantitativo di 

Fe presente nella matrice C rispetto alla matrice B (Tabella 3.3) ed evidenzia il diverso 

comportamento di questa matrice solida in relazione ai fenomeni di 

adsorbimento/desorbimento di As essenzialmente riconducibile alla più elevata 

superficie specifica del limo. 

Il meccanismo d’innesco del rilascio/adsorbimento di arsenico, anche in questa prova, è 

dato dal brusco e rapido cambiamento delle condizioni redox che ha determinato il 

rilascio in acqua di consistenti concentrazioni di arsenico in relazione a persistenti 

condizioni riducenti. 

La durata di ciascuna fase è stata, pertanto, ulteriormente estesa nelle prove sperimentali 

condotte sulle matrici solide A e D (profondità di campionamento 48-48.4 m). 
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Figura 5.4: concentrazioni di As e Fe in confronto con i valori di ORP durante la prova sulla matrice 

solida C. 

 

 

5.2 PROVE SPERIMENTALI SULLE MATRICI SOLIDE A E D 

La Tabella 4.3 riporta la durata delle diverse fasi sperimentali condotte sulle matrici 

solide A e D. La durata delle prime due fasi è pari a due giorni (48 ore) per ciascuna 

fase (96 ore in totale). La terza fase ha una durata di tre giorni (72 ore). La durata 

complessiva della sperimentazione è pari a 7 giorni (circa 168 ore). 

 
Tabella 4.3: Durata delle fasi delle prove sperimentali sulle matrici solide A e D. 

 Durata (ore) 

Fase 1 (riducente) 48 

Fase 2 (ossidante) 48 

Fase 3 (riducente) 72 

Durata totale prova 168 

 

Le Figure 5.5 e 5.6 mostrano la variazione dell’ORP e del pH durante i sette giorni delle 

prove sperimentali eseguite sulle matrici solide A e D, rispettivamente. 

La matrice solida D è costituita, a differenza dalle altre matrici analizzate, da sostanza 

organica di origine vegetale. L’intervallo di variazione dell’ORP, per quest’ultima 

matrice solida (D), risulta compreso fra -80 mV e +150 mV. Tali valori sono da 

attribuirsi al fatto che il pH acido della soluzione (pH tra 5.2 e 3.9) rende più difficile il 

raggiungimento di condizioni fortemente riducenti.  
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Figura 5.5: Variazione dell’ORP e del pH durante la prova effettuata sulla matrice solida A. 
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Figura 5.6: Variazione dell’ORP e del pH durante la prova effettuata sulla matrice solida D. 

 

 

5.2.1 Interpretazione dei risultati 

La prova sperimentale sulla matrice solida A è stata effettuata utilizzando 350 g di 

matrice solida e 1800 mL di acqua di falda. La Figura 5.7 riporta le concentrazioni di As 

e Fe presenti nei campioni prelevati nel corso della prova effettuata sulla sabbia 

grossolana relativa a profondità pari a 48-48.4 m (matrice solida A). 

Il confronto dei risultati ottenuti per questa matrice solida con i precedenti (rilasci di As 

dalle matrici solide B e C nelle Figure 5.3 e 5.4), evidenzia una minore concentrazione 

di arsenico rilasciata in acqua nonostante la presenza di condizioni riducenti/ossidanti 

più prolungate, mentre l'entità dei gradienti locali di rilascio è consistente con quanto 

Matrice solida A 

Matrice solida D 
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osservato nei campioni precedentemente analizzati. Il minor rilascio globale riscontrato 

appare consistente con il minor contenuto di arsenico rilevato nella matrice solida A 

rispetto alle altre matrici solide (vedi Tabella 3.3). 
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Figura 5.7: Concentrazioni di As e Fe corrispondenti valori di ORP misurati durante la prova sulla 

matrice solida A. 

 

 

L’analisi della variazione delle concentrazioni di As e Fe durante la prova sperimentale 

rivela una buona correlazione tra le due specie chimiche, consistentemente con i risultati 

di Nickson et al. (2000) e Anawar et al. (2003). Tale consistenza supporta il ruolo 

chiave che le fasi minerali di Fe hanno sulla mobilità di As sia in condizioni riducenti 

che ossidanti. Si è inoltre osservato che, nonostante la presenza di altri minerali 

costituiti da altri elementi geogenici, le fasi di Fe sembrano mostrare una più alta 

affinità nell’adsorbimento dell’arsenico disciolto svolgendo un ruolo di primo piano 

nell’influenza delle dinamiche di mobilità dell’arsenico. 

Si osserva inoltre quanto segue: 

 la concentrazione di arsenico aumenta con una velocità approssimativamente 

lineare durante il brusco cambiamento redox iniziale da condizioni ossidanti a 

riducenti; 

 la concentrazione di arsenico continua ad aumentare, anche se con un tasso più 

basso, in entrambe le fasi riducenti in cui l’ORP è libero di evolvere; 

 la concentrazione di arsenico aumenta notevolmente in presenza di condizioni 

fortemente riducenti (si noti l'ultimo punto campionato nella Figura 5.7), 

evidenziando un possibile comportamento non lineare delle concentrazioni di 

arsenico dopo il brusco cambiamento delle condizioni redox. 

L’andamento dell’arsenico e del pH osservato è consistente con le osservazioni di 

Stumm e Morgan (1996) che hanno mostrato come l’adsorbimento di arseniato su 

superfici di ossidi di Fe aumenti quando la carica netta della superficie passa da positiva 
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a negativa. Questo accade quando il pH raggiunge (o supera) il punto di zero-carica, 

pari a circa 7.7 per la goethite (ossido cristallino a base di Fe) (Stumm e Morgan, 1996). 

La diminuzione osservata nelle concentrazioni di arsenico è coerente anche con gli studi 

di Fuller et al. (1993) che hanno evidenziato un iniziale rapido adsorbimento (che si 

verifica in meno di 5 minuti) seguito da un continuo adsorbimento della durata di 

almeno 8 giorni a causa della diffusione di As attraverso i siti di adsorbimento delle 

superfici di Fe(OH)3. 

In conseguenza dell’elevata capacità di adsorbimento di arsenico da parte degli ossidi di 

Fe, favorita dalle indotte condizioni ossidanti, ci si attende una diminuzione delle 

concentrazioni di arsenico in acqua durante la successiva fase ossidante con evoluzione 

libera dell’ORP. Contrariamente a tale meccanismo il lieve aumento della 

concentrazione di As disciolto durante questa fase sperimentale (Figura 5.7) è 

consistente con la leggera riduzione dell’ORP verificatasi durante la fase di ossidazione 

a causa di possibili processi riducenti che possono essersi verificati nel sistema, anche 

in presenza di condizioni complessivamente ossidanti. 

Un riconosciuto meccanismo del rilascio di arsenico è la dissoluzione riduttiva della 

matrice solida degli ossi-idrossidi di Fe(III) (Nickson et al, 2000; Anawar et al, 2003). 

La Figura 5.7 mostra che un contenuto rilascio di Fe, che rappresenta la frazione 

rapidamente scambiabile, è avvenuto durante il primo giorno in cui il sistema è stato 

portato e successivamente mantenuto in condizioni riducenti. Una variazione temporale 

apparentemente lineare della concentrazione di Fe è stata osservata durante le 

condizioni riducenti dopo questo primo rilascio. Non si sono osservati, invece, rilasci 

significativi di Fe durante la fase di ossidazione, in coerenza con i meccanismi 

precedentemente discussi. Un significativo aumento della concentrazione di Fe è stato 

osservato in corrispondenza del passaggio alla terza fase sperimentale, quando il sistema 

è stato nuovamente riportato in condizioni riducenti. 

 

La prova sperimentale sulla matrice solida D è stata effettuata utilizzando l’intero 

quantitativo di sostanza vegetale presente, al momento del campionamento, nel tratto di 

carota selezionato (100 g) immersa in 880 mL di acqua di falda, al fine di evitare 

eccessive diluizioni. La Figura 5.8 presenta le variazioni delle concentrazioni di As e Fe 

rilevate nei campioni prelevati nel corso della prova effettuata sulla matrice organica di 

origine vegetale. I rilasci di As e Fe ottenuti da tale prova (si noti che nella Figura 5.8 le 

concentrazioni di Fe sono espresse in mg/L e non in g/L, come per le altre prove) sono 

notevolmente superiori (un ordine di grandezza maggiore) rispetto a quelli ottenuti dalle 

prove precedenti. Questo è consistente con le proprietà della sostanza organica, in grado 

di interagire con i metalli e i siti superficiali fungendo da substrato in grado di 

trasportare elettroni tra specie redox inerti o tra microrganismi e altre specie ioniche 

(Scott et al., 1998). 

Gli andamenti osservati in questa prova sono simili a quelli osservati nell’esperimento 

condotto sulla matrice solida A. I valori misurati sono coerenti con: 

 il maggiore contenuto di As caratterizzante la matrice solida D (vedi Tabella 

3.3); 

 il ruolo catalizzatore svolto dalla sostanza organica sia in condizioni ossidanti 

che riducenti (Senesi e Steelink, 1989; Perlinger et al, 1996). 
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Figura 5.8: Concentrazioni di As e Fe e corrispondenti valori di ORP durante la prova sulla matrice solida 

D. 

 

 

Le concentrazioni relativamente elevate osservate alla fine di ogni fase riducente sono 

consistenti con la decomposizione della sostanza organica, indotta dalla diminuzione 

della concentrazione di O2 disciolto. Ciò ha portato a un aumento della CO2 disciolta, 

incrementando la denitrificazione. In condizioni riducenti Fe e As sono presenti nelle 

loro forme solubili, Fe(II) e As(III). L'aumento della concentrazione di As disciolto è 

consistente con la sostituzione dell’As presente sui siti di adsorbimento da parte di 

anioni competitivi (ad esempio, HCO3
-
). 

Le elevate concentrazioni di As disciolto durante la prova hanno messo in evidenza la 

significativa capacità di rilascio da parte della matrice solida organica naturale. A 

seguito del brusco cambiamento nelle condizioni redox verso condizioni ossidanti le 

concentrazioni di As sono diminuite molto rapidamente per poi mostrare una lieve 

tendenza all'aumento sempre durante la fase ossidante. Questa osservazione è 

consistente con l’adsorbimento di As sugli ossi-idrossidi di ferro e la possibile 

formazione di complessi acquosi favoriti dalla capacità di legame della sostanza 

organica. 

Il rapido rilascio di Fe osservato durante il primo giorno, durante il quale sono state 

indotte e mantenute condizioni anaerobiche, rappresenta la frazione del metallo, legato 

alla sostanza vegetale, rapidamente scambiabile. Dopo 24 ore dalle indotte condizioni 

riducenti, per effetto della degradazione anaerobica della sostanza organica, si ha la 

dissoluzione dei minerali ferrosi presenti in tracce e la rottura dei legami che collegano i 

complessi di Fe alla materia vegetale. Coerentemente con questi due meccanismi, un 

notevole aumento di concentrazione di Fe (da circa 200 mg/L a circa 450 mg/L) è stato 

osservato al termine del primo stadio riducente. Successivamente, si è osservata una 

rapida diminuzione della concentrazione di Fe durante la transizione verso condizioni 

ossidanti (Figura 5.8, dopo circa 50 ore dall'inizio dell'esperimento), coerentemente con 
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l’ossidazione del Fe e lo sviluppo di processi di legame sulla sostanza organica. A 

questo andamento segue una variazione nei valori di concentrazione di Fe intorno a 

circa 380 mg/L durante la fase 2. Questo comportamento è consistente con il possibile 

insorgere di processi di precipitazione degli idrossidi di ferro trasferiti in soluzione 

mediante ossidazione aerobica della sostanza organica. 

La concentrazione di ferro in soluzione aumenta significativamente durante la 

transizione alla terza fase (riducente) e continua ad aumentare con un andamento 

approssimativamente lineare quando le condizioni riducenti sono stabili e persistono per 

lungo tempo. Questo comportamento è consistente con diversi processi: 

 ridissoluzione degli ossidi di Fe; 

 rilascio dei complessi acquosi legati alla sostanza organica durante la precedente 

fase ossidante; 

 rilascio di complessi acquosi a seguito della degradazione anaerobica della 

sostanza organica. 

Una buona correlazione tra le concentrazioni di As e Fe è stata osservata anche in 

questa prova condotta sulla matrice solida D. Questo supporta l'idea che la mobilità di 

As dipende fortemente dalle dinamiche del Fe anche in presenza di sostanza organica, in 

accordo con Redman et al. (2002). Questo comportamento potrebbe essere legato alla 

grande disponibilità di siti di adsorbimento dell’As in presenza di condizioni ossidanti 

che potrebbero mobilizzare il metalloide in ambienti riducenti. 

In base alle dinamiche appena descritte si ha che le concentrazioni di As disciolto, 

osservate alla scala di campo, potrebbero essere correlate ai processi avvenuti in falda 

secondo diversi meccanismi, quali la dissoluzione o il desorbimento. In particolare, l’As 

disciolto potrebbe essere stato fissato sulla sostanza vegetale in un primo momento ed 

essere stato successivamente mobilizzato a seguito di un cambiamento locale nelle 

condizioni redox delle acque sotterranee indotto da cause naturali o attività antropiche. 

Va osservato, inoltre, che le concentrazioni misurate in soluzione durante la terza fase 

sperimentale sono state più elevate di quelle associate alla prima fase riducente 

nonostante la presenza di condizioni riducenti simili. Gli esperimenti condotti hanno 

evidenziato che questo meccanismo potrebbe dipendere dalla durata e dall’entità della 

transizione tra le diverse fasi redox. 
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6. Caratterizzazione ulteriore del campione di terreno analizzato 

e modellazione dei processi geochimici che coinvolgono 

l’arsenico 

 

Le prove sperimentali di rilascio descritte hanno permesso di comprendere i meccanismi 

generali che regolano il rilascio di arsenico da diverse matrici solide quando le 

condizioni redox cambiano nel tempo in base ad intervalli consistenti con i valori reali 

osservati alla scala di campo. Allo stesso tempo tali prove non hanno consentito di: 

 valutare quali frazioni minerali o organiche contribuiscono maggiormente alla 

mobilizzazione di As; 

 comprendere il ruolo che le principali fasi solide presenti nelle acque 

sotterranee, in aggiunta alle fasi ferrose, possono svolgere sulle variazioni redox 

e di pH che potrebbero innescare il rilascio di As. 

Queste informazioni possono essere ottenute caratterizzando ulteriormente, mediante 

analisi di laboratorio di varia tipologia (e.g., analisi mineralogiche tramite 

diffrattometria e speciazione selettiva sequenziale) il campione di terreno in esame e 

procedendo alla modellazione matematica degli andamenti osservati sperimentalmente. 

In tal modo è possibile pervenire ad un modello concettuale in grado di descrivere i 

processi fisico-chimici che potrebbero verificarsi negli ambienti naturali indagati. 

Si è scelto di condurre attività di caratterizzazione più approfondita e di modellazione 

matematica dei risultati sperimentali sul campione di matrice solida A, in quanto 

rappresentativo dello spessore di sedimenti in cui ha sede l’acquifero che nel 

monitoraggio ambientale ha evidenziato nel tempo concentrazioni elevate di arsenico. 

Sulla matrice A sono state pertanto eseguite le seguenti ulteriori analisi: 

 analisi mineralogiche tramite diffrattometria; 

 determinazione del contenuto di carbonio organico; 

 estrazioni selettive sequenziali (ESS). 

 

6.1 ANALISI MINERALOGICHE E CONTENUTO DI CARBONIO 

ORGANICO 

Le analisi mineralogiche sul campione di matrice solida A sono state effettuate tramite 

una classica analisi diffrattometrica (XRD) con la strumentazione Philips (Cu-anode). In 

Figura 6.1 è riportato il diffrattogramma con il quale sono state individuate e 

quantificate le principali fasi mineralogiche presenti nella matrice indagata. 

Quest’ultima risulta costituita da quarzo (46%), calcite (18%), gesso (11%), 

plagioclasio (10%), feldspato (6%), mica (4%), e clorite (5%). 

Il picco osservato a 2-Theta = 21° potrebbe essere consistente con la presenza in tracce 

di goethite che risulta nota per le capacità di adsorbimento dell’As (Smedley e 

Kinniburgh, 2002). 
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Figura 6.1: Risultati delle analisi XRD effettuate sulla matrice solida A (sabbia). 

 

L’analisi del contenuto di carbonio organico è stata effettuata tramite gascromatografia 

al fine di quantificare il contenuto di sostanza organica presente nel campione. L’analisi 

ha evidenziato un valore di carbonio organico pari allo 0.3%, che indica l’esistenza di 

una ridotta quantità di sostanza organica all’interno del campione sabbioso analizzato 

come frazione passante ai 2 mm. 

 

 

6.2 MATERIALI E METODI UTILIZZATI DURANTE LE ANALISI DI 

ESTRAZIONE SELETTIVA SEQUENZIALE E MODELLAZIONE 

MATEMATICA 

Per una più dettagliata comprensione delle dinamiche geochimiche dell’arsenico negli 

ambienti naturali investigati è stato effettuato uno studio di modellazione sulla base dei 

precedenti risultati sperimentali e di ulteriori analisi di estrazione selettiva sequenziale 

al fine di ottenere una buona caratterizzazione dei processi che coinvolgono la matrice 

solida A quando è soggetta a variazioni delle condizioni redox. Le procedure utilizzate 

ed i risultati ottenuti vengono descritti nei paragrafi seguenti. 

 

6.2.1 Protocollo di estrazioni selettive sequenziali (ESS) 

Tra i diversi protocolli esistenti in letteratura per le ESS in questo lavoro si è utilizzata 

la metodologia proposta da Torres and Auleda, 2012. La metodologia utilizzata 

consente di valutare il partizionamento di arsenico in diverse fasi solide. La procedura 

di estrazione sequenziale impiegata permette di distinguere sette frazioni: 

 FI: solubile in acqua; 

 FII: scambiabile (carbonati); 
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 FIII: a bassa cristallinità (idrossidi di Fe e Mn); 

 FIV: cristallina (ossidi di Fe e Mn); 

 FV: sostanza organica; 

 FVI: solfuri; 

 FVII: residuale. 

I risultati delle estrazioni selettive sequenziali consentono di ottenere le seguenti 

informazioni: 

 distribuzione di arsenico ed altri elementi nelle diverse fasi solide presenti nella 

matrice solida selezionata; 

 valutare quale frazione contribuisce più significativamente alla concentrazione 

osservata alla scala di campo. 

I risultati dell’ESS sono di potenziale utilizzo nell’ambito di strategie di tutela e 

gestione delle acque sotterranee, perché consentono di individuare quale frazione solida 

è in grado di adsorbire l’arsenico o altri elementi e in quali condizioni ambientali questa 

stessa frazione solida può rilasciare gli elementi, compreso l’arsenico, alle acque 

sotterranee. 

 

6.2.2 Software di modellazione matematica utilizzato 

I risultati sperimentali ottenuti dal test in batch eseguito sulla matrice solida A sono stati 

modellati matematicamente utilizzando il software PHREEQC (versione 2.18.3-5570) 

(Parkhurst e Appelo, 1999). Sono state simulate le reazioni geochimiche che possono 

essersi verificate all’interno del microcosmo sperimentale nelle varie fasi della prova al 

fine di valutare il ruolo delle diverse matrici solide sui cambiamenti redox e di pH in 

grado di innescare il rilascio di As. 

La piattaforma di calcolo geochimico PHREEQC si basa sull’equilibrio chimico di 

soluzioni acquose interagenti con minerali e gas. Essa permette di modellare le reazioni 

geochimiche con equazioni cinetiche che possono essere specificatamente definite 

dall’utente per casi particolari. Il programma è utile per calcolare la distribuzione di 

specie acquose quando una o più fasi vengono poste in contatto con acqua. In questo 

lavoro, la modellazione è stata condotta utilizzando il database Minteq.v4 (Allison et 

al., 1991) modificato quando necessario. 

 

 

6.3 RISULTATI 

6.3.1 Partizionamento di As, Fe e Mn nella matrice solida A per la 

simulazione matematica con PHREEQC 

L’applicazione delle analisi di estrazione selettiva sequenziale nella matrice solida A ha 

permesso di individuare il partizionamento di As, Fe, Mn e Ca (Figura 6.2) nelle diverse 

frazioni solide di cui il campione di sedimento è composto. L’associazione tra l’As e le 

frazioni di Fe e Mn, sia a bassa cristallinità (FIII) sia cristalline (FIV), è chiaramente 

evidenziata dal frazionamento riportato in figura 6.2 che mostra come più dell’80% 

dell’As presente in tutta la matrice solida sia legato a queste due frazioni. Gli idrossidi a 
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bassa cristallinità risultano caratterizzati da un contenuto di arsenico maggiore rispetto 

agli ossidi cristallini. Pertanto, più elevate concentrazioni di arsenico sono da attendersi 

in soluzione quando queste due frazioni sono soggette a dissoluzione. Nella matrice 

solida analizzata l’arsenico non è associato ai carbonati e/o alla sostanza organica, così 

come risulta trascurabile la frazione di arsenico contenuta nei solfuri. 

Il ferro risulta presente negli idrossidi a bassa cristallinità, negli ossidi cristallini e nelle 

frazioni di solfuro, dove la frazione cristallina evidenzia un contenuto maggiore rispetto 

alle altre. Circa l’80% del manganese totale presente nella matrice solida si trova sotto 

forma di carbonati, mentre una minore quantità risulta associata alle frazioni a bassa 

cristallinità e agli ossidi cristallini. Analogamente al manganese, il calcio è presente 

soprattutto come carbonato. La consistente presenza di carbonati di manganese e di 

calcio nella matrice solida A ha suggerito la necessità di considerare, nel modello 

geochimico, la presenza di questo tipo di minerali che svolgono un importante ruolo di 

tamponamento del pH consistente con le limitate e non significative variazioni del pH 

osservate nel corso delle prove sperimentali. 
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Figura 6.2: Partizionamento di As, Fe, Mn e Ca nella matrice solida A ottenuto dalle estrazioni selettive 

sequenziali 

 

 

6.3.2 Impostazioni per la modellazione PHREEQC 

All’interno del modello matematico sono state implementate quattro fasi minerali, una 

fase acquosa e la presenza di sostanza organica in modo da riprodurre le principali 

tendenze osservate durante le varie fasi delle prove sperimentali. Coerentemente con 

l'osservazione che l’arsenico è principalmente presente nella frazione FIII (vedi Figura 

6.2), si è considerata nel modello la presenza della ferrihydrite (Fe (OH)3), fase minerale 

a bassa cristallinità, arricchita in arsenico in modo da riprodurre le concentrazioni di Fe 

e As rilevate durante la prova. 
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La sostanza organica, simulata come CH2O, la rodocrosite (MnCO3), la calcite (CaCO3) 

ed il perossido di idrogeno (H2O2) (quest’ultimo solo per la fase ossidante) sono stati 

inclusi nel modello per riprodurre i cambiamenti di pH e ORP (potenziale di ossido 

riduzione) durante le tre fasi delle prove sperimentali. Inoltre, le concentrazioni di 

manganese sono state simulate considerando la dissoluzione/precipitazione di pirolusite 

(MnO2) coerentemente con i risultati delle estrazioni sequenziali (vedi Figura 6.2) che 

evidenziano la presenza di una frazione di manganese associata agli ossidi. 

I processi redox e di dissoluzione/precipitazione che coinvolgono le fasi solide 

considerate sono stati simulati con un approccio cinetico in relazione al fattoche, spesso, 

minerali, sostanze organiche e reagenti non raggiungono una condizione di equilibrio 

nella durata di un esperimento (Parkhurst e Appelo, 1999). La Tabella 6.1 riporta le 

reazioni stechiometriche di dissoluzione/precipitazione delle fasi solide impiegate per la 

modellazione. 

 

 
Tabella 6.1: Reazioni stechiometriche delle fasi solide impiegate per la modellazione 

Reazioni stechiometriche Fase solida 

R1 Fe(OH)3(HAsO4) + 3H
+
 + e

-
 = Fe

2+
 + 3H2O + HAsO4

2-
 ferrihydrite arricchita in As 

R2 MnCO3 = Mn
2+ 

+ CO3
2-

 Rhodochrosite 

R3 MnO2 + 4H
+
 + 2e- = Mn

2+
 + 2H2O Pirolusite 

R4 CaCO3 = Ca
2+ 

+ CO3
2-

 Calcite 

R5 CH2O + 2H2O = HCO3
-
 + 5H

+
 + 4e

-
 sostanza organica 

R6 H2O2 = O2 + 2H
+
 + 2e- perossido di idrogeno 

 

 

Considerando le modalità con cui è stata condotta la prova sperimentale di rilascio, 

all'interno di ogni fase sperimentale si possono distinguere due sotto-fasi corrispondenti 

alle diverse condizioni di agitazione: 

 continua agitazione nelle prime 5 ore dopo l’immissione del reagente (ascorbato 

di sodio e perossido di idrogeno); 

 agitazione discontinua durante le fasi di prelievo dei tre campioni raccolti nel 

corso della giornata successiva. 

Ciò ha prodotto diverse cinetiche di reazione all'interno di una stessa fase sperimentale 

in coerenza con quanto osservato negli andamenti dell’arsenico e del ferro durante 

l'esperimento. 

L’ultimo campione della prova sperimentale, prelevato dopo 40 ore nel corso delle quali 

il sistema non è stato sottoposto ad agitazione, è caratterizzato dai valori più elevati di 

As, Fe e Mn coerentemente con il verificarsi di condizioni riducenti più persistenti che 

hanno portato alla dissoluzione degli idrossidi. Questo dimostra l'esistenza di tre diverse 

cinetiche all'interno della terza fase della prova sperimentale. 

I valori osservati durante la prova sperimentale sono stati modellati matematicamente 

mediante calibrazione delle velocità di reazione relative alle fasi solide implementate 

nel modello. 

La composizione chimica iniziale della soluzione, i valori di ORP e pH sono stati 

definiti in base al primo campione sperimentale raccolto dopo circa due giorni di 

contatto acqua/matrice solida e prima di iniettare gas e/o reattivi. La quantità iniziale di 

ciascuna fase solida è stata dedotta dai risultati delle estrazioni selettive sequenziali. 
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6.3.3 Risultati della modellazione 

La Figura 6.3 riporta il confronto tra valori sperimentali (linee continue) e simulati 

(linee tratteggiate) di ORP e pH, As, Fe e Mn nelle tre fasi della prova. Le costanti di 

velocità stimate per i minerali e le fasi liquide impiegate nel modello sono elencate nella 

Tabella 6.2, mentre la Figura 6.4 riporta le variazioni simulate dei minerali e l'indice di 

saturazione rispettivamente di rodocrosite, ferrihydrite, calcite e pirolusite. La 

variazione di sostanza organica nel corso della simulazione matematica è riportata in 

Figura 6.5. 

Nonostante il modello sia in grado di riprodurre i principali cambiamenti osservati 

durante la prova, i valori simulati di ORP (Fig. 6.3a) sono sempre inferiori a quelli 

sperimentali in entrambe le fasi riducenti. Ciò è dovuto al presupposto che, nel modello, 

l’ORP è stato stimato considerando solo l’effetto della decomposizione della sostanza 

organica e di dissoluzione dei minerali, mentre, durante l'esperimento, la pressione di O2 

nel microcosmo è stata modificata mediante l’iniezione di argon e di ossigeno per 

garantire il raggiungimento del valore ORP prefissato (circa -150 mV) durante le due 

fasi riducenti. La corretta calibrazione della velocità di reazione del perossido di 

idrogeno ha permesso una migliore simulazione dell’ORP nella fase ossidante. 

Come risultato delle iniziali condizioni riducenti si ha la dissoluzione di rodocrosite e 

calcite nelle prime 5 ore della prova. Tale dissoluzione è coerente con l’incremento del 

pH e delle concentrazioni di Mn (Figura 6.3a e 6.3d) osservate nel corso della fase 

sperimentale. Dopo questo intervallo di tempo, la dissoluzione di calcite e pirolusite 

porta ad una sovrasaturazione della rodocrosite che, conseguentemente, precipita 

(Figura 6.4a) portando alla diminuzione del pH e delle concentrazioni di Mn cui 

corrisponde un aumento dell’ORP negli ultimi tre punti della prima fase riducente. In 

questa stessa fase riducente si ha un rapido rilascio di As (Figura 6.3b) cui corrisponde 

un modesto aumento della concentrazione di Fe (Figura 6.3c) nelle prime 5 ore della 

prova. Successivamente, le concentrazioni di Fe in acqua aumentano in modo 

significativo (dopo circa 25 ore dall'inizio dell'esperimento) mentre le concentrazioni di 

As aumentano lentamente. Questi risultati suggeriscono che inizialmente è stato 

mobilizzato l’arsenico adsorbito sulla superficie degli idrossidi di Fe e solo 

successivamente l’As presente nella struttura del minerale. 

Quando il sistema viene riportato in condizioni ossidanti la soluzione diventa sovra 

satura in ferrihydrite che precipita adsorbendo l’arsenico disciolto in soluzione. Questo 

porta ad una diminuzione nella concentrazione di As e Fe in soluzione nelle prime 5 ore 

della fase ossidante (Figure 6.3b e 6.3c). La tendenza alla diminuzione osservata nelle 

concentrazioni sperimentali di Mn (Figura 6.3d) in questo stesso intervallo di tempo è 

stata modellata assumendo la precipitazione di rodocrosite consistentemente con: 

 il suo indice di saturazione prossimo a zero all'inizio delle condizioni ossidanti 

(Figura 6.4a); 

 la continua dissoluzione della pirolusite durante tutta la fase ossidante che 

immettendo Mn disciolto in soluzione innesca la precipitazione della 

rodocrosite. 
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Figura 6.3: Confronto tra i valori sperimentali e simulati di (a) ORP e pH, e delle concentrazioni di (b) 

As, (c) Fe e (d) Mn nelle tre fasi del test. 
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Figura 6.4: Variazioni simulate dei minerali e indici di saturazione di (a) rodocrosite, (b) ferrihydrite, (c) e 

calcite (d) pirolusite. 
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Figura 6.5: Variazioni simulate della sostanza organica nelle tre fasi della prova sperimentale 

 

 

Questo causa una diminuzione delle concentrazioni di Mn all'inizio della fase ossidante 

(a circa 50 ore). Dopo questa diminuzione, le concentrazioni di Mn in soluzione 

incrementano nuovamente (si vedano gli ultimi tre punti della fase ossidante in figura 

6.3d) coerentemente con la significativa dissoluzione della pirolusite (Figura 6.4d) che, 

dopo le prime 5 ore della fase ossidante, è molto sottosaturata. 

La rapida diminuzione di arsenico osservata durante il brusco cambiamento verso le 

condizioni ossidanti è consistente con l'adsorbimento sulle frazioni di ferro che in 

condizioni ossidanti diventano sovrasature e precipitano. Questa rapida diminuzione di 

arsenico è seguita da un andamento costante per il resto della fase ossidante (Figura 

6.3b) coerentemente con: 

 l'andamento stazionario della concentrazione di Fe in soluzione (Figura 6.3c); 

 l'indice di saturazione sufficientemente costante della ferrihydrite (Figura 6.4b) 

che è sempre sovrasatura in questa fase della prova. 

A seguito della precipitazione di ferrihydrite e dell’ossidazione della sostanza organica 

(Figura 6.5) ci si aspetta una riduzione nel pH, mentre i valori sperimentali registrano 

un aumento nelle prime 5 ore della fase ossidante (Figura 6.3a). Questa tendenza è 

coerente con: 

 la significativa dissoluzione della calcite (Figura 6.4c) all'inizio delle condizioni 

ossidanti; 

 la lenta dissoluzione della pirolusite (Figura 6.4d) in questa fase. 

Dopo questo intervallo di tempo il pH diminuisce e rimane stabile intorno a 7.2 (vedi gli 

ultimi tre punti delle condizioni ossidanti in Figura 6.3a) coerentemente con l'indice di 

saturazione costante di tutte le fasi minerali (Figura 6.4) presenti nel modello in questo 

specifico intervallo di tempo e il ruolo tampone svolto dalla dissoluzione della pirolusite 

che evita una significativa diminuzione del pH a causa dell’ossidazione della sostanza 

organica. 

Nella terza fase della prova sperimentale, le indotte condizioni riducenti portano alla 

rimobilizzazione di Mn, Fe e As, precedentemente precipitati ed adsorbiti sugli idrossidi 

durante la fase ossidante. In presenza di queste nuove condizioni riducenti si ha la 

dissoluzione di ferrihydrite e pirolusite che porta ad incrementare le concentrazioni di 
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As, Fe e Mn nell’intervallo temporale compreso fra circa 95 ore dall’inizio della prova e 

il termine della sperimentazione. Le concentrazioni di manganese inizialmente 

presentano una diminuzione seguita da un incremento significativo alla fine 

dell'esperimento. Questa variazione di tendenza nelle contrazioni di manganese è 

coerente con il diverso comportamento della rodocrosite (Figura 6.4a) e della pirolusite 

(Figura 6.4d) all'inizio delle indotte condizioni riducenti e nella fase conclusiva della 

prova sperimentale. Quando il sistema è stato portato in condizioni anaerobiche, infatti, 

la pirolusite si dissolve e fornisce manganese alla soluzione, innescando la 

precipitazione della rodocrosite. Nella fase finale della prova sperimentale, invece, la 

persistenza di forti condizioni riducenti favorisce la dissoluzione della pirolusite che 

reagisce con una velocità di dissoluzione superiore rispetto a quella delle fasi 

precedenti. Queste dinamiche di manganese sono inoltre coerenti con la dissoluzione 

della calcite e degli idrossidi che aumentano il pH fino a condizioni leggermente 

alcaline (circa 7.5 di pH) causando la precipitazione della rodocrosite. 

Quando le condizioni riducenti persistono per lungo tempo (circa 40 ore durante la terza 

fase della prova sperimentale) la costante di reazione calibrata per l’ossidazione della 

sostanza organica (Tabella 6.2, stadio 3.3) è più elevata rispetto alle velocità di 

dissoluzione calibrate per le altre fasi minerali e pertanto il pH diminuisce (vedi ultimi 

tre punti della fase riducente in Figura 6.3a). Anche se il pH diminuisce, al termine della 

prova sperimentale, si osserva un aumento parallelo delle concentrazioni sperimentali di 

Mn e Fe rilasciati in soluzione. Questo è coerente con la dissoluzione degli ossidi di Fe 

e Mn che si verifica solo alla fine del test quando le condizioni riducenti persistono. 

 

La Tabella 6.2 riporta le costanti di velocità stimate per le fasi solide e liquide 

implementate nel modello simulato in PHREEQC per ogni sotto-fase individuata 

all’interno di ciascuna fase della prova sperimentale. Le diverse velocità di reazione 

della ferrihydrite tra le varie fasi, sono coerenti con l'osservazione che il Fe e l’As 

rilasciati nell'ultima fase sono il risultato della dissoluzione della ferrihydrite precipitata 

nella precedente fase ossidante. Le costanti di velocità calibrate per la ferrihydrite 

mostrano quanto segue: 

 il rilascio di Fe, a causa della dissoluzione di ferrihydrite, è più veloce nella terza 

fase che nel primo periodo riducente; 

 le dinamiche del Fe (vedi Figura 6.3c) (la precipitazione nella sottofase 2.1 ed il 

rilascio nella sottofase 3.1) durante i rapidi cambiamenti delle condizioni redox 

seguono la stessa ed opposta velocità di reazione. 

La sostanza organica ha un’elevata velocità di reazione durante il rapido cambiamento 

delle condizioni redox, da ossidante a riducente (rispettivamente nelle sottofasi 1.1 e 

3.1), e una costante di velocità di quattro ordini di grandezza superiore rispetto a quella 

delle altre fasi al termine della prova sperimentale, quando le condizioni riducenti 

persistono per lungo tempo (circa 40 ore). Si è osservato che i carbonati (rodocrosite e 

calcite) hanno un importante ruolo complementare nel tamponamento del pH per evitare 

la sua eccessiva riduzione a seguito della decomposizione della sostanza organica, come 

evidenziato dalle costanti di velocità riportate in tabella 6.2. Il perossido di idrogeno ha 

una velocità di reazione con lo stesso ordine di grandezza della decomposizione della 

sostanza organica durante la fase 2 della prova sperimentale, evidenziando l'importanza 

di introdurre questa fase acquosa per simulare il comportamento del microcosmo 

sperimentale durante la fase ossidante. 
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Tabella 6.2: Costanti di velocità stimate in ogni sotto-fase della prova sperimentale per le fasi solide e 

acquose modellate 

 FASE 1 - riducente FASE 2 - ossidante FASE 3 - riducente 

sotto-fase 1.1 1.2 2.1 2.2 3.1 3.2 3.3 

kFerrihydrite (mol kgw-1 s-1) 4.0·10-11 8.0·10-11 -2.0·10-10 -5.0·10-12 2.0·10-10 2.0·10-10 8.0·10-10 

kRhodochrosite (mol kgw-1 s-1) 4.0·10-9 -1.0·10-10 -1.0·10-9 5.0·10-11 -4.5·10-10 -1.0·10-11 3.0·10-12 

kCH2O (s-1) 1.7·10-8 8.0·10-10 1.0·10-8 4.0·10-10 1.0·10-8 2.4·10-9 1.0·10-4 

kH2O2 (s
-1) --- --- 2.0·10-8 7.1·10-10 --- --- --- 

kCalcite (mol kgw-1 s-1) 1.0·10-9 1.0·10-10 1.2·10-8 1.0·10-12 3.0·10-9 4.7·10-10 1.0·10-10 

kPyrolusite (mol kgw-1 s-1) 2.4·10-9 1.0·10-12 1.0·10-12 9.5·10-11 9.0·10-11 9.0·10-12 2.9·10-10 

Nota: le k negative indicano la precipitazione del minerale 

 

 

6.3.4 Implicazioni della modellazione matematica 

Il modello calibrato ha evidenziato che due forme di arsenico sono state rilasciate nel 

secondo stadio riducente (Figura 6.3b): 

 arsenico adsorbito sulla superficie esterna degli idrossidi; 

 arsenico incluso nella struttura delle fasi a bassa cristallinità. 

Questo quadro concettuale è consistente con l’osservazione che le concentrazioni di As 

aumentano velocemente quando il sistema viene portato in condizioni riducenti 

suggerendo che il metalloide adsorbito sulla superficie esterna dei minerali viene 

completamente rilasciato. Successivamente, al termine della prova sperimentale, in 

presenza di prolungate condizioni riducenti, la struttura cristallina dei minerali di Fe e 

Mn è soggetta a dissoluzione comportando il rilascio in soluzione di grandi 

concentrazioni di questi due elementi e conseguentemente di As contenuto nella 

struttura cristallina di questi minerali. 

La concentrazione di As simulata alla fine della prova sperimentale (Figura 6.3b) è 

inferiore al valore sperimentale, mentre gli altri valori simulati sono vicini alle 

concentrazioni sperimentali o comunque nell’ambito dell’errore di misurazione. Questa 

differenza nella concentrazione finale di As potrebbe essere dovuta al possibile 

contributo di altri ossidi, ad esempio di fasi di Mn contenenti As ma non considerate in 

questo modello, che potrebbero portare in soluzione un contributo significativo nell’As 

complessivamente rilevato. Tale osservazione è supportata dal partizionamento del Mn 

nella matrice solida A (sezione 6.2.1) e dall'osservazione che, mentre in tutte le altre fasi 

della prova sperimentale le tendenze di Fe e Mn sono opposte, al termine della prova 

sperimentale entrambi i metalli seguono un andamento analogo con un aumento 

significativo in soluzione che evidenzia come questo incremento potrebbe essere dovuto 

allo stesso tipo di minerale, cioè ossidi ed idrossidi. Questa osservazione suggerisce che 

il ruolo degli ossidi di Mn nel rilascio di As potrebbe essere significativo quando si 

analizzano lunghi tempi di interazione tra acqua e matrice solida in presenza di ambienti 

fortemente riducenti. 
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6.4 CONCLUSIONI 

L’approfondimento sperimentale e modellistico di caratterizzazione geochimica ha 

permesso di costruire un modello geochimico semplificato in grado di riprodurre le 

principali tendenze sperimentali di As, Fe, Mn e redox/pH osservate nel corso della 

prova sperimentale di rilascio. Questo ha portato ad una migliore comprensione e 

caratterizzazione dei processi che hanno avuto luogo nel microcosmo sperimentale 

considerato. Le costanti di velocità calibrate nell’ambito di questo studio sono 

potenzialmente utilizzabili per future ricerche aventi ad oggetto la modellazione degli 

acquiferi con lo scopo di migliorare la comprensione delle dinamiche naturali nelle 

acque sotterranee a scala di campo reale. Le principali conclusioni emerse dalla 

sperimentazione condotta riguardano essenzialmente i seguenti aspetti: 

 l’arsenico risulta significativamente associato alle frazioni di Fe e Mn sia a bassa 

cristallinità sia cristalline che rappresentano, complessivamente, circa l'80% 

dell’arsenico totale contenuto nella matrice solida A. Ne segue che elevate 

concentrazioni di As in acqua devono attendersi quando le fasi a bassa 

cristallinità sono soggette a dissoluzione; 

 le dinamiche dell’arsenico appaiono governate in misura maggiore dai minerali a 

base di Fe, anche se il ruolo degli ossidi di Mn potrebbe essere significativo in 

presenza di lunghi tempi di interazione tra acqua e matrice solida in ambienti 

fortemente riducenti; 

 l’arsenico viene rilasciato inizialmente dalla superficie esterna degli ossidi-

idossidi di Fe, con elevate velocità quando le condizioni redox cambiano 

rapidamente, e presenta elevate concentrazioni in acqua quando la presenza di 

persistenti condizioni riducenti innescano la dissoluzione della struttura 

cristallina dei minerali che contengono questo metalloide; 

 le dinamiche del ferro durante i rapidi cambiamenti delle condizioni redox 

seguono la stessa opposta velocità di reazione; 

 la presenza di sostanza organica influenza fortemente le condizioni redox e di 

pH che influenzano la speciazione e la mobilità dell’arsenico. 
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7. Individuazione dei valori di fondo naturale nei corpi idrici 

profondi di pianura 

 

7.1 APPLICAZIONE DI METODOLOGIE STATISTICHE GLOBALI 

L’individuazione dei valori di fondo naturale (NBL) di alcune sostanze presenti nei 

corpi idrici sotterranei di pianura dell’Emilia-Romagna è stata effettuata adottando le 

metodologie statistiche globali indicate nell’ambito del progetto europeo BRIDGE 

(2007) (Arpa Emilia-Romagna e Regione Emilia-Romagna, 2011) e che di seguito 

vengono richiamate per completezza: 

 Separazione delle componenti (SC). Il metodo si fonda sull’ipotesi che la 

concentrazione di una specie chimica in acqua sia esprimibile come somma di 

componenti di origine naturale ed antropica, laddove quest’ultima sia presente. 

Si assume che la componente naturale sia interpretabile mediante una 

distribuzione Log-Normale, mentre la componente antropogenica sia associata 

ad una distribuzione Normale. Il valore di NBL viene assunto pari al 90° 

percentile (NBL90) della distribuzione Log-Normale calibrata. 

 Pre-selezione (PS). Questa è una procedura semplificata che prevede la 

selezione di campioni per i quali sia identificabile una trascurabile influenza 

antropica. Ai fini dell'applicazione illustrata nel seguito, si sono esclusi i 

campioni con concentrazioni di nitrati >10 mg/L. A seguito di tali operazioni di 

selezione, per ciascun punto di monitoraggio si calcola la mediana delle serie 

temporali formate dai campioni non influenzati antropicamente. Il 90° percentile 

della distribuzione delle mediane così ottenute identifica l’NBL90. 

 

Il valore soglia (TV) viene stimato confrontando l’NBL, calcolato con le metodiche 

sopra descritte, con lo standard di riferimento (REF) definito dalla normativa. Vengono 

individuati i seguenti casi: 

 se NBL < REF, allora TV = (REF+NBL)/2 oppure, come indicato dal D. Lgs. 

30/09, TV = REF 

 se NBL > REF, allora TV = NBL. 

 

La metodologia applicata ha previsto le seguenti attività: 

 ricognizione dei dati pregressi di monitoraggio delle acque sotterranee, dal 1987 

al 2008, dei soli pozzi univocamente attribuiti ai corpi idrici sotterranei profondi 

di pianura individuati ai sensi del D. Lgs. 30/09; 

 individuazione dei parametri chimici elencati nella Tabella 3 dell’Allegato 3 del 

D. Lgs. 30/09 di potenziale origine naturale, escludendo tutti quelli di sicura 

origine antropica (nitrati, fitofarmaci, composti organici, ecc.); 

 calcolo della percentuale di superamenti del valore soglia di ciascun parametro 

chimico, individuato al punto precedente, rispetto al totale dei campionamenti 

effettuati per ciascun corpo idrico sotterraneo; 

 individuazione dei parametri chimici potenzialmente critici per il “buono” stato 

chimico del corpo idrico sotterraneo. Un parametro è stato ritenuto 



 

42 
 

potenzialmente critico quando la percentuale di superamenti del valore soglia, 

calcolato al punto precedente, è superiore al 5%; 

 applicazione delle metodologie statistiche globali per l’individuazione del valore 

di fondo naturale dei parametri chimici e per i corpi idrici individuati al punto 

precedente; 

Per l’applicazione delle metodologie statistiche globali, richiamata all’ultimo punto, 

si è proceduto con separazione delle componenti o con pre-selezione sulla base del 

numero di stazioni di monitoraggio disponibili per ciascun corpo idrico. Corpi idrici 

molto estesi arealmente possiedono un numero significativo di stazioni di 

monitoraggio che hanno permesso di applicare il metodo della separazione delle 

componenti, mentre sui corpi idrici sotterranei meno estesi è stato applicato il 

metodo della pre-selezione essenzialmente a causa del  del ridotto numero di 

stazioni di monitoraggio presenti. Dove è stato applicato il metodo di pre-selezione 

nei corpi idrici sotterranei confinati, non si è tenuto conto del criterio di esclusione 

per lo ione ammonio e per i cloruri, come indicato dal progetto europeo BRIDGE, 

ma solo dei nitrati quando sono risultati maggiori di 10 mg/L. Ione ammonio e 

cloruri, infatti, all’interno di tali corpi idrici, sono da ritenersi di origine naturale.  

 

Vengono di seguito presentati  alcuni risultati dell’individuazione dei valori di fondo 

naturale e relativi valori soglia per i corpi idrici sotterranei di pianura dell’Emilia-

Romagna arealmente  molto estesi . In Tabella 7.1 si riporta la codifica e il nome dei 

corpi idrici, mentre gli stessi sono cartografati in Figura 7.1. Si precisa che il corpo 

idrico 2700-PACI è il più profondo  e si colloca stratigraficamente  al di sotto degli altri 

corpi idrici. Tutti i corpi idrici in esame, inoltre,  sono, dal punto di vista idrogeologico,  

confinati. 

In Tabella 7.2 e 7.3 sono riportati i risultati delle attività condotte per l’individuazione 

dei valori di fondo naturale e dei valori soglia, rispettivamente per lo ione ammonio e 

per l’arsenico,per i corpi idrici indicati in Tabella 7.1.. Vengono confrontati,  dove 

possibile, i risultati forniti delle  due metodologie (SC e PS).. 

 

 
Tabella 7.1: Elenco dei corpi idrici sotterranei di pianura molto estesi arealmente 

Codice sintetico corpo idrico Nome corpo idrico 

0610-PACS Pianura Alluvionale Appenninica - confinato superiore 

0620-TPAPCS Transizione Pianura Appenninica-Padana - confinato superiore 

0630-PPCS Pianura Alluvionale Padana - confinato superiore 

0640-PCC Pianura Alluvionale Costiera - confinato 

2700-PACI Pianura Alluvionale - confinato inferiore 
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Figura 7.1: Cartografia dei corpi idrici sotterranei di pianura molto estesi arealmente 

 

 
Tabella 7.2: Valori di fondo naturale e valori soglia dello ione ammonio per i corpi idrici molto estesi 

 NH4 [mg/L] 

 0610-PACS 0620-TPAPCS 0630-PPCS 0640-PCC 2700-PACI 

NBL90 (PS) 4.6  10.5 5.2  42.1 12.0 

NBL90 (SC) 3.7  - 4.7  - 10.4  

TV 3.7  10.5 4.7  42.1 10.4  

 

 
Tabella 7.3: Valori di fondo naturale e valori soglia dell’arsenico per i corpi idrici molto estesi 

 As [g/L] 

 0610-PACS 0620-TPAPCS 0630-PPCS 0640-PCC 2700-PACI 

NBL90 (PS) 33 15 4 34.7 6 

NBL90 (SC) 9 - 4 - 7 

TV 9 15 7 34.7 8 
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7.1.1 Conclusioni e criticità emerse nell’applicazione della metodologia 

statistica globale 

I valori di NBL e TV stimati per l’NH4 risultano compatibili con lo stato delle 

conoscenze idrogeologiche e idrochimiche relative ai corpi idrici considerati. Le stime 

relative ad As non sembrano invece consistenti con i dati sperimentali, che indicano 

concentrazioni naturali di arsenico più elevate. La situazione riscontrata può essere 

determinata dal fatto che il metodo statistico non descrive dinamiche geochimiche 

complesse in cui viene coinvolto l’elemento. La metodologia statistica analizza, infatti, 

le specie chimiche singolarmente, senza considerare gli effetti chimico-fisici e i processi 

geochimici complessi, come ad esempio la mobilità dell’arsenico in funzione delle  

variazioni redox e la presenza di quantità significative di Fe e Mn. Pertanto, una più 

robusta caratterizzazione dello stato dei corpi idrici sotterranei richiede la comprensione 

e la modellazione quantitativa dei processi chimico-fisici che dominano le evoluzioni 

spazio-temporali (idrogeochimiche) della specie chimica analizzata. 

Il calcolo del valore di fondo naturale per ciascun corpo idrico, secondo le metodologie 

di SC e PS e secondo le richieste stesse della normativa europea, non prevede 

l’individuazione di distribuzioni spaziali di NBL. Il calcolo di tali distribuzioni potrebbe 

contribuire ad una classificazione dello stato chimico dei corpi idrici consistente con le 

dinamiche locali del sistema rispetto all’utilizzo di un valore soglia unico, volto 

esclusivamente alla rappresentazione del comportamento mediano dell’intero corpo 

idrico. Ciò può costituire un forte limite nel caso di corpi idrici molto estesi arealmente. 

 

 

7.2 APPROFONDIMENTI EFFETTUATI PER DIMOSTRARE 

L’ORIGINE NATURALE DELL’ARSENICO 

I valori di fondo naturale stimati sia mediante SC che PS per l’arsenico e riportati in 

Tabella 7.2 per i diversi corpi idrici sotterranei profondi e molto estesi arealmente, non 

sono risultati coerenti con le informazioni disponibili relativamente al contenuto di tale 

metalloide nelle acque e nelle matrici solide a diverse profondità. Le complesse 

dinamiche che governano il comportamento di questo elemento nei sistemi idrici hanno 

evidenziato la necessità di approfondire la comprensione dei processi chimico-fisici che 

ne dominano l’evoluzione idrogeochimica su larga scala. 

I meccanismi naturali di rilascio dell’arsenico dalla matrice solida all’acqua sono stati 

presentati nei capitoli precedenti di questa relazione e sono il risultato di attività 

sperimentali a scala di laboratorio in cui campioni di terreno, caratterizzati da elevate 

concentrazioni naturali di arsenico, sono stati sottoposti a variazioni controllate delle 

condizioni redox. 

E’ stato pertanto dimostrato che le concentrazioni di arsenico riscontrate nelle acque 

sotterranee derivano da complesse relazioni geochimiche di origine naturale tra la 

matrice solida e l’acqua al variare delle condizioni redox. Un aspetto molto importante, 

e fino ad ora poco noto, che le analisi condotte hanno posto in evidenza  è il ruolo non 

secondario della sostanza organica in queste dinamiche geochimiche. La modellazione 

matematica dei processi geochimici in cui è coinvolto l’arsenico insieme al ferro, 
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manganese e altri elementi potrà consentire ulteriori valutazioni a scala di campo con 

l’obiettivo di tutelare e gestire correttamente la risorsa idrica sotterranea. 

 

7.3 DISTRIBUZIONE SPAZIALE DEI VALORI DI FONDO NATURALE 

Le metodologie statistiche globali (SC e PS), come già evidenziato, forniscono un 

valore unico di NBL per ciascun corpo idrico esaminato, come peraltro prevede la 

normativa europea. Tali valori rappresentano il comportamento mediano del sistema, 

ottenuto attraverso l’analisi della distribuzione di frequenza delle concentrazioni 

mediane di ciascuna stazione di monitoraggio, senza tenere conto delle informazioni che 

invece il monitoraggio fornisce in termini spaziali e temporali per ciascun corpo idrico 

sotterraneo. Queste metodologie, quindi, non sempre sono,, in grado di descrivere le 

variazioni spaziali locali che una specie chimica può naturalmente presentare nel 

sistema. 

L’attribuzione di un unico valore di fondo naturale all’intero corpo idrico potrebbe 

comportare l’attribuzione di un valore di fondo sovrastimato in aree in cui un dato 

elemento è presente in concentrazioni naturali molto basse. Al contrario, si potrebbe 

giungere a sottostime di NBL in zone in cui sono presenti elevate concentrazioni 

naturali. Ciò può portare ad  erronee valutazioni in fase di classificazione dello stato 

chimico. Questa criticità metodologica risulta particolarmente evidente quando viene 

analizzata sui corpi idrici molto estesi arealmente. Maggiore è, infatti, l’estensione 

areale dei corpi idrici e maggiore risulta la probabilità di una elevata variabilità spaziale 

dei valori di fondo naturale per diversi parametri chimici. In genere le distribuzioni 

spaziali dei parametri chimici di origine naturale non sono le medesime e pertanto non 

appare praticabile la proposta di una ulteriore suddivisione in corpi idrici di minore 

dimensione, in quanto i criteri da adottare per le ulteriori suddivisioni dipendono dalle 

distribuzioni areali dei singoli parametri chimici. Ad esempio, una suddivisione 

ulteriore del corpo idrico basata su classi di concentrazione della distribuzione areale 

dello ione ammonio non sarebbe coerente con la distribuzione areale dell’arsenico. 

La realizzazione di carte dei valori di fondo naturale per le diverse sostanze chimiche di 

origine naturale può essere ottenuta  attraverso una spazializzazione dei valori di fondo 

naturale in ciascuna stazione di monitoraggio. 

L’Emilia-Romagna dispone di serie temporali consistenti di dati chimici che permettono 

l’applicazione della metodologia statistica globale (SC e/o PS) per l’individuazione del 

valore di fondo naturale su ciascuna stazione di monitoraggio. 

La valutazione di tali variazioni di NBL è stata effettuata applicando la metodologia PS 

alle serie storiche di ciascun punto di monitoraggio con successiva interpolazione 

spaziale dei valori di NBLs puntuali. La distribuzione spaziale così ottenuta è presentata 

per il corpo idrico 0610-PACS in Figura 7.2 per lo ione ammonio e in Figura 7.3 per 

l’arsenico. 
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Ione ammonio (mg/L)

 
Figura 7.2: Distribuzione areale dei valori di fondo naturale dello ione ammonio nel corpo idrico 0610-

PACS 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Figura 7.3: Distribuzione areale dei valori di fondo naturale dell’arsenico nel corpo idrico 0610-PACS 

 

 

L’analisi delle due distribuzioni areali permette di verificare consistenti variazioni di 

concentrazione di fondo naturale all’interno del corpo idrico, evidenziando diverse zone 

dove la concentrazione risulta inferiore al valore soglia fissato dalla normativa (D. Lgs. 

30/09) pari a 0.5 mg/L per lo ione ammonio e a 10 μg/L per l’arsenico. Per i due 

parametri chimici qui presentati e per il medesimo corpo idrico è stata applicata anche la 

SC per ciascuna stazione di monitoraggio e il risultato finale, dopo la spazializzazione 

degli NBLs, risulta confrontabile con quanto ottenuto con PS. 
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In tabella 7.4 si riportano i valori di fondo naturale per ione ammonio e arsenico per 

ciascuna stazione di monitoraggio del corpo idrico 0610-PACS dei quali sono riportate 

le distribuzioni areali nelle Figure 7.2 e 7.3. 

 

 
Tabella 7.4: Valori di fondo naturale (PS) di ione ammonio e arsenico di ciascuna stazione di 

monitoraggio del corpo idrico 0610-PACS. 

Codice stazione 
NBL90 (PS) 

NH4 [mg/L] As [g/L] 

BO23-01 3.760 120.4 

BO25-03 3.479 7.7 

BO26-00 4.680 75.4 

BO28-00 2.588 1.0 

BO76-01 0.970 1.0 

BO81-00 1.976 1.9 

BOB3-00 2.820 12.5 

BOC5-00 2.328 1.0 

BOC8-00 2.023 1.5 

BOD8-00 2.840 25.0 

BOD9-00 2.200 23.2 

BOE5-00 2.373 1.0 

BOE7-00 4.668 7.0 

BOF2-00 3.056 2.0 

FC07-01 1.694 9.3 

FC15-02 3.850 18.0 

FC17-01 3.340 7.2 

FC19-01 1.400 1.0 

FC55-00 0.900 2.0 

FC81-03 7.967 15.1 

MO10-01 4.820 9.0 

MO12-01 1.548 70.7 

MO14-00 3.295 4.9 

MO15-01 3.007 8.2 

MO35-01 3.200 
 

MO35-03 2.651 3.7 

MO37-02 4.865 16.2 

PR29-01 2.040 21.4 

PR35-01 1.090 4.6 

RA02-02 5.660 62.2 

RA08-00 2.936 25.2 

RA17-01 1.593 5.0 

RA20-02 2.691 6.7 

RA34-02 18.230 4.0 

RA39-01 2.235 12.0 

RA42-01 20.835 1.0 

RA58-02 14.084 1.8 

RA65-01 10.190 10.9 

RA70-01 2.120 1.6 

RA74-00 0.828 4.0 

RA76-03 3.995 22.8 

RA80-01 15.620 2.5 

RE04-00 5.788 51.5 

RE06-00 3.735 2.0 

RE17-02 2.824 2.0 

RE17-03 3.136 9.0 

RE19-01 1.819 28.0 

RE29-02 1.575 3.0 

RE30-02 1.245 8.0 
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7.4 PROPOSTA OPERATIVA PER L’INDIVIDUAZIONE DEI VALORI 

SOGLIA NEI CORPI IDRICI SOTTERRANEI DI PIANURA MOLTO 

ESTESI AREALMENTE 

La distribuzione areale dei valori di fondo naturale per i diversi parametri chimici, 

ottenuta attraverso metodologie statistiche globali (SC e/o PS) per ciascuna stazione di 

monitoraggio permette di attribuire a ciascuna porzione di corpo idrico un valore di 

fondo naturale per i parametri rappresentati. La disponibilità di dati pregressi di 

monitoraggio permette l’applicazione delle metodologie statistiche e la realizzazione 

della carta dei valori di fondo naturale. 

La classificazione dello stato chimico delle acque sotterranee può essere effettuata 

confrontando i valori di monitoraggio delle stazioni, anche nuove, con i valori desunti 

dalla carta dei valori di fondo naturale. Questo criterio risulta più robusto in quanto non 

si confrontano i dati di monitoraggio delle singole stazioni con un unico valore di fondo 

naturale che vale per l’intero corpo idrico sotterraneo. 

La normativa europea e il recepimento nel nostro paese con il D. Lgs. 30/09 prevede un 

unico valore di fondo naturale e relativo valore soglia per corpo idrico e per ciascuna 

sostanza chimica. Non esiste, quindi, la possibilità di indicare più valori di fondo 

naturale, come è stato fatto con la Tabella 7.4 o con le distribuzioni areali nelle Figure 

7.2 e 7.3. 

Risulta chiaro che tra tutti i valori di fondo naturale della distribuzione areale dei valori 

di fondo, il valore massimo è quello che contiene tutti gli altri. 

Per questo motivo si propone di utilizzare il valore massimo della distribuzione areale 

dei valori di fondo, oppure il valore massimo tra i valori di fondo calcolati per ciascuna 

stazione di monitoraggio, come valore di fondo naturale per calcolare il valore soglia ai 

sensi della normativa. Sarà però poi il confronto delle concentrazioni che scaturiscono 

dal monitoraggio con i relativi valori desunti dalla carta, in funzione dell’ubicazione 

della stazione di monitoraggio, a definire la classificazione dello stato chimico e non il 

semplice confronto con il valore massimo individuato come valore soglia. 

La proposta operativa cosi descritta può essere schematizzata secondo i punti seguenti: 

 individuazione dei valori di fondo naturale, con le metodologie SC o PS in 

relazione ai dati disponibili, per singola stazione di monitoraggio e per le 

sostanze chimiche di interesse; 

 spazializzazione dei valori di fondo naturale al fine di ottenere distribuzioni 

areali dei valori di fondo naturale per le diverse sostanze di interesse e per 

ciascun corpo idrico; 

 classificazione dello stato chimico delle singole stazioni di monitoraggio, ai 

sensi del D.Lgs. 30/09, utilizzando come valore soglia per le singole sostanze, il 

valore di fondo naturale desunto dalla carta dei valori di fondo naturale in 

funzione dell’ubicazione della stazione di monitoraggio; 

 individuazione del valore soglia per la sostanza chimica e per il corpo idrico 

sotterraneo di interesse, al fine di assolvere agli obblighi normativi, assumendo 

come valore soglia il valore massimo desunto dalla carta dei valori di fondo 

naturale. 
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Sulla base di questa proposta operativa, le Tabelle 7.2 e 7.3, che riportano i valori di 

fondo naturale e relativi valori soglia per ione ammonio e arsenico dei corpi idrici 

sotterranei molto estesi arealmente, ottenuti con le metodologie statistiche globali SC e 

PS, si modificano nelle Tabelle 7.5 e 7.6 dove il valore di fondo naturale per le due 

sostanze chimiche è stato posto pari al massimo valore di concentrazione di fondo 

naturale calcolato per ciascuna stazione di monitoraggio con metodologia PS. 

Una attenta e corretta applicazione di questa proposta operativa per i corpi idrici 

sotterranei molto estesi arealmente permette di attribuire la corretta classe di stato 

chimico.  

 

 
Tabella 7.5: Valori massimi di fondo naturale e valori soglia dello ione ammonio per i corpi idrici molto 

estesi 

 NH4 [mg/L] 

 0610-PACS 0620-TPAPCS 0630-PPCS 0640-PCC 2700-PACI 

NBL90 (PS) 20.835 22.35 14.406 64.004 30.362 

TV 20.8 22.4 14.4 64 30.4  

 

 
Tabella 7.6: Valori massimi di fondo naturale e valori soglia dell’arsenico per i corpi idrici molto estesi 

 As [g/L] 

 0610-PACS 0620-TPAPCS 0630-PPCS 0640-PCC 2700-PACI 

NBL90 (PS) 120.4 70.8 49.8 170.4 70 

TV 120 71 50 170 70 
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8. Considerazioni conclusive 

 

Le attività svolte per la definizione dei valori di fondo naturale dei corpi idrici 

sotterranei di pianura dell’Emilia-Romagna hanno consentito di valutare l’applicabilità 

delle teorie statistiche di tipo globale alla determinazione degli NBLs e dei relativi 

valori soglia. I risultati ottenuti sono apparsi, in alcuni casi, congruenti con le 

caratteristiche idrogeologiche ed idrochimiche dei corpi idrici analizzati (ad esempio 

Ione Ammonio e Boro). 

In altri casi, come ad esempio per l’arsenico, le stime di concentrazione di fondo 

naturale non sono risultate totalmente confrontabili con la situazione idrogeologica nota. 

L’approfondimento sperimentale e modellistico necessario per una completa 

caratterizzazione geochimica dei processi di rilascio dell’arsenico, ha permesso di 

costruire un modello geochimico semplificato in grado di riprodurre le principali 

tendenze sperimentali di As, Fe, Mn e redox/pH osservate nel corso della prova 

sperimentale di rilascio, che possono essere di seguito riassunte: 

 l’arsenico risulta significativamente associato alle frazioni di Fe e Mn sia a bassa 

cristallinità sia cristalline che rappresentano, complessivamente, circa l'80% 

dell’arsenico totale contenuto nella matrice solida degli acquiferi indagati. Ne 

segue che elevate concentrazioni di As in acqua devono attendersi quando le fasi 

a bassa cristallinità sono soggette a dissoluzione; 

 le dinamiche dell’arsenico appaiono governate in misura maggiore dai minerali a 

base di Fe, anche se il ruolo degli ossidi di Mn potrebbe essere significativo in 

presenza di lunghi tempi di interazione tra acqua e matrice solida in ambienti 

fortemente riducenti; 

 l’arsenico viene rilasciato inizialmente dalla superficie esterna degli ossidi-

idossidi di Fe, con elevate velocità quando le condizioni redox cambiano 

rapidamente, e presenta elevate concentrazioni in acqua quando la presenza di 

persistenti condizioni riducenti innescano la dissoluzione della struttura 

cristallina dei minerali che contengono questo metalloide; 

 le dinamiche del ferro durante i rapidi cambiamenti delle condizioni redox 

seguono la stessa opposta velocità di reazione; 

 la presenza di sostanza organica influenza fortemente le condizioni redox e di 

pH che influenzano la speciazione e la mobilità dell’arsenico. 

E’ stato pertanto dimostrato che le concentrazioni di arsenico riscontrate nelle acque 

sotterranee derivano da complesse relazioni geochimiche di origine naturale tra la 

matrice solida e l’acqua al variare delle condizioni redox. Un aspetto molto importante, 

e fino ad ora poco noto, che le analisi condotte hanno posto in evidenza  è il ruolo non 

secondario della sostanza organica in queste dinamiche geochimiche. 

 

Si è osservato, inoltre, che l’applicabilità dei metodi statistici globali proposti è legata 

alla tipologia dei corpi idrici in esame, alla numerosità degli insiemi di valori di 

concentrazione disponibili per ciascuna specie chimica considerata e all’estensione dei 

corpi idrici. 

In particolare, la richiesta normativa di stabilire un valore di NBL unico per ciascun 

corpo idrico risulta non considerare la possibilità che all’interno di tale corpo idrico le 

concentrazioni della specie chimica in esame possano essere soggette a variazioni. 
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Questa considerazione riguarda principalmente i corpi idrici arealmente molto estesi e si 

traduce in locali sovrastime o sottostime del reale valore di fondo naturale. 

 

Il calcolo di valori di fondo naturali locali, ottenuti dall’applicazione delle metodologie 

analizzate su insiemi di valori di concentrazione costituiti dalle serie storiche di 

ciascuna stazione di monitoraggio e la successiva interpolazione di tali valori, potrebbe 

consentire di ottenere distribuzioni spaziali di valori di fondo maggiormente adatte a 

descrivere la situazione reale. 

E’ stata pertanto proposta una metodologia operativa per la classificazione dello stato 

chimico delle acque sotterranee tenendo conto della distribuzione areale dei valori di 

fondo naturale che può essere schematizzata come segue: 

può essere schematizzata secondo i punti seguenti: 

 individuazione dei valori di fondo naturale, con le metodologie statistiche 

globali in relazione ai dati disponibili, per singola stazione di monitoraggio e per 

le sostanze chimiche di interesse; 

 spazializzazione dei valori di fondo naturale al fine di ottenere distribuzioni 

areali dei valori di fondo naturale per le diverse sostanze di interesse e per 

ciascun corpo idrico; 

 classificazione dello stato chimico delle singole stazioni di monitoraggio, ai 

sensi del D.Lgs. 30/09, utilizzando come valore soglia per le singole sostanze, il 

valore di fondo naturale desunto dalla carta dei valori di fondo naturale in 

funzione dell’ubicazione della stazione di monitoraggio; 

 individuazione del valore soglia per la sostanza chimica e per il corpo idrico 

sotterraneo di interesse, al fine di assolvere agli obblighi normativi, assumendo 

come valore soglia il valore massimo desunto dalla carta dei valori di fondo 

naturale. 
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