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 Riassunto. - Viene qui presentata una rassegna dei principali indici basati sui macroinvertebrati bentonici per 
la valutazione della qualità degli ambienti lacustri. Gli indici biotici possiedono una buona capacità di evidenziare 
alterazioni ambientali ed il loro utilizzo può essere vantaggioso se si scelgono taxa facilmente identicabili e dei 
quali siano note le relazioni con l’ambiente. Il principale svantaggio consiste nel fatto che le specie indicatrici 
possono essere utilizzate in ambiti geograci deniti. Per contro, l’uso degli “indici di comunità” (diversità, 
similarità ecc.), la cui applicazione è più generalizzabile, comporta alcune difcoltà legate sia al riconoscimento 
specico di molti taxa sia alla necessità di effettuare campionamenti quantitativi. Inoltre, la relazione tra “indici 
di comunità” e “integrità biologica” è tuttora in discussione. Le metodologie multimetriche, inne, incorporano 
tolleranza all’inquinamento di singoli taxa, diversità e funzioni ecologiche, sintetizzando tutto in un unico valore 
indicatore della salute della comunità. Tra gli indici esaminati il lake biotic index sembra essere il più adatto per la 
semplicità di applicazione al monitoraggio routinario degli ambienti lacustri.
 Parole chiave: laghi, macroinvertebrati, indici biotici, indici di comunità, indici multimetrici, qualità ambientale.

 Summary (A review on benthic macroinvertebrates indices for assessing the biological quality of lakes) 
- Biotic indices, community indices (diversity and similarity indices) and multimetric indices based on benthic 
macroinvertebrates are reviewed considering their application for assessing the quality of lakes. Biotic indices 
are suitable for assessing environmental impairment, but are limited to a particular area in which tolerance lists 
were compiled. Community indices need quantitative sampling and a substantial amount of taxonomic expertise. 
Moreover, the relation between “diversity” and “biotic integrity” is still being debated. The multimetric 
approach combines tolerance, diversity and ecological functions. The combination of these attributes forms an 
index that provides valuable assessments of environmental quality. Among the indices reviewed, the lake biotic 
index appears to be the most easily applicable and useful for routine monitoring. 
 Key words: lakes, macroinvertebrates, biotic indices, community indices, multimetric indices, environmental quality. 
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Introduzione

 Uno dei modi più efcaci per indagare lo stato di 
salute di un ecosistema acquatico consiste nell’osservare 
le sue componenti biologiche. L’inquinamento e le 
alterazioni siche dell’ambiente, infatti, inuiscono sulle 
comunità biotiche sia direttamente sia indirettamente; 
pertanto, è possibile valutare l’entità dei disturbi 
attraverso la risposta degli organismi.
 A livello globale, il biomonitoraggio è diventato un 
metodo ampiamente accettato di indagine della salute 
degli ecosistemi acquatici in umi, laghi e aree umide 
[1]. Nel Nord America si è diffuso in risposta al mandato 
del Clean Water Act (CWA) di ripristinare e mantenere 

l’integrità biologica delle acque degli Stati Uniti [2-4]. In 
Europa il biomonitoraggio ha una lunga storia [5], iniziata 
ai primi del ‘900 con lo sviluppo del Saprobienindex [6] 
e proseguita con l’affermarsi di numerosissimi metodi 
biologici applicati con successo nella valutazione della 
qualità ambientale, soprattutto per le acque correnti. 
 La direttiva comunitaria europea 2000/60/EC 
(Water Framework Directive), che istituisce il quadro 
di riferimento per la politica comunitaria in materia 
di acque e stabilisce gli obiettivi ambientali di 
prevenzione, tutela, risanamento e usi sostenibili della 
risorsa, attribuisce importanza prioritaria ai parametri 
biologici come elementi qualitativi per la valutazione 
dello stato ecologico delle acque superciali. 
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 Nello studio degli ecosistemi acquatici lacustri, a 
partire da Thienemann [15], i sistemi di classicazione 
dei laghi sono stati basati sul contenuto di fosforo e sui 
componenti biologici; tra questi hanno acquistato un 
peso sempre maggiore le comunità di macroinvertebrati 
bentonici, utilizzate per valutare lo stato troco dei 
laghi [16].
 Secondo l’Organisation for Economic Cooperation 
and Development [17] l’indicatore è un parametro, o un 
valore derivato da parametri, che fornisce informazioni 
utili per descrivere lo stato di un fenomeno, con un 
signicato che va oltre quello direttamente associabile 
al valore del parametro stesso.
 Se nell’interpretazione di un fenomeno si combinano 
i segnali di più indicatori si ottengono gli indici, 
espressioni numeriche che integrano la risposta di 
indicatori con diversa sensibilità nei confronti dei 
fattori ambientali.
 Nella sorveglianza biologica della qualità delle acque si 
applicano attualmente varie categorie di indici:
 - indici biotici, basati sul valore indicatore di 
singole specie o di gruppi di specie;
 - indici a livello di comunità;
 - indici multimetrici.

Indici biotici

 Sono indici basati sul valore indicatore di singole specie 
o di gruppi di specie indicatrici, la cui presenza o assenza 
indica una particolare condizione ambientale. Talvolta 
vengono deniti indici saprobici quelli basati sul valore 
indicatore di singole specie o di gruppi di specie, mentre 
vengono deniti indici biotici quelli che combinano il 
valore indicatore di specie o gruppi di organismi con 
indicazioni relative alla diversità di specie [14]. 
 Fino agli anni 50 l’unico metodo biologico in 
uso per la valutazione della qualità biologica degli 
ambienti acquatici era il Saprobienindex [6], basato 
sulle modicazioni della composizione della comunità 
biologica in relazione ai processi di autodepurazione 
che si vericano lungo il prolo longitudinale di 
un corpo idrico, a valle di uno scarico organico. 
Successivamente sono stati sviluppati altri indici, 
sempre per le acque correnti, fra cui citiamo: il biotic 
score [18], il trent biotic index [19], successivamente 
modicato nell’extended biotic index [20] che ha 
ispirato l’indice biotico esteso [14], il biological 
monitoring working party [21], modicato per i corsi 
d’acqua spagnoli [22]. Ghetti [14] cita 51 indici biotici 
e 14 indici comparativi, basati interamente o in parte 
sui macroinvertebrati, utilizzati attualmente per la 
valutazione della qualità delle acque correnti.
 Uno dei primi indici sviluppati appositamente per 
i laghi è stato il Beak’s lake index o bivariate control 
charts [23]. Il metodo consiste nel determinare la densità 

I macroinvertebrati bentonici

 I macroinvertebrati colonizzano tutte le diverse 
tipologie di corpi idrici e la loro distribuzione è 
inuenzata principalmente da natura del substrato, 
profondità dell’acqua, corrente, termica, chimismo 
e cibo disponibile. Svolgono funzioni importanti tra 
cui: consumo diretto del materiale organico prodotto 
o convogliato nell’ambiente, frantumazione del 
particellato in elementi più facilmente assimilabili dalla 
componente microbica, oltre a costituire una fonte di 
cibo per pesci e uccelli.
 I macroinvertebrati rappresentano, quindi, un 
importante sistema depurante del corpo idrico, insieme 
al periphyton e alla vegetazione acquatica e ripariale; 
la presenza di una comunità ben diversicata, favorita 
da una buona diversità ambientale e dalla ricchezza 
di microhabitat, assicura una risposta pronta ed 
efcace alle variazioni temporali del carico organico 
e, quindi, una maggiore efcienza depurativa e una 
maggiore stabilità dell’ecosistema [7]. Lo zoobenthos 
costituisce, pertanto, una comunità particolarmente 
sensibile, con un ruolo essenziale nella catena 
alimentare, nella produttività, nel trasferimento dei 
nutrienti e nella decomposizione; nessun ecosistema 
acquatico, può funzionare a lungo senza una comunità 
bentonica in salute e la conoscenza dello stato di 
questa è essenziale per la valutazione della qualità 
dell’intero ecosistema [8].
 Le comunità di macroinvertebrati bentonici sono 
utilizzate da decenni come bioindicatori a lungo 
termine della salute di un ecosistema acquatico [9-11]. 
La composizione di una comunità bentonica dipende, 
infatti, da diversi fattori naturali come la disponibilità 
di habitat, la predazione, la capacità di competizione 
e di ricolonizzazione delle specie componenti, ma 
anche dalla frequenza e dal tipo di disturbi di origine 
antropica [12, 13]. Una delle caratteristiche più 
importanti delle comunità di macroinvertebrati è la 
capacità di rispondere in modo adeguato a differenti tipi 
di impatto, all’inquinamento così come alle alterazioni 
siche del corpo idrico che, spesso, determinano un 
degrado anche maggiore rispetto all’inquinamento. 
La struttura della comunità mostrerà, quindi, un certo 
grado di allontanamento da una condizione ottimale, 
tipica della comunità che colonizza il corpo idrico in 
condizioni di buona efcienza dell’ecosistema [14].

I macroinvertebrati come bioindicatori 
degli ambienti lacustri

 L’interesse per l’uso dei macroinvertebrati come 
bioindicatori negli ambienti di acque correnti è sempre 
stato rilevante, mentre per le acque ferme è stato rivolto 
prevalentemente alle comunità planctoniche.
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3 per Phenospectra coracina (Zett.) e Stictochironomus 
roseschoeldi (Zett.), 2 per Chironomus anthracinus 
(Zett.), 1 per Chironomus plumusus (Zett.), 0 se 
questi indicatori sono assenti; n

i
 = numero di individui 

per ciascun gruppo, N = numero totale delle specie 
indicatrici.
 L’indice è stato sviluppato con le specie dei 
laghi paleartici ma, con opportune modicazioni, 
è applicabile anche alla regione nordamericana. Il 
vantaggio del metodo risiede nella semplicità di 
calcolo. Per contro, l’identicazione delle larve di 
chironomidi da parte di non specialisti è difcile e 
consente l’utilizzo solo di una lista parziale di specie. È 
stato auspicato [28] l’inserimento di ulteriori specie per 
migliorare l’accuratezza dell’indice.
 Gli oligocheti sono stati usati meno frequentemente 
nella classicazione dei laghi per le difcoltà 
nell’identicazione a livello di specie. Osservando 
che la specie Limnodrilus hoffmeisteri aumentava 
in abbondanza con l’inquinamento organico, 
Brinkhurst [29] propose di impiegare la proporzione 
di questa specie relativamente alle altre come indice di 
inquinamento organico.
 Utilizzando specie di oligocheti tolleranti e 
intolleranti Ahl e Wiederholm [30] hanno creato un 
sistema indicatore simile al BQI, con valori basati 
sulla presenza/assenza di cinque specie e compresi 
tra punteggi bassi per laghi oligotro dominati da 
Limnodrilus hoffmeisteri e punteggi più alti per laghi 
eutroci, dove predomina Stylodrilus heringianus    

dove ki = 4 per Stylodrilus heringianus (Claparede) e 
Rhynchelmis limosella (Hoffmaister), 3 per Peloscolex 
ferox, 2 per Potamothrix hammoniensis (Michaelsen) e 
1 per Limnodrilus hoffmeisteri.
 Specie tolleranti come Limnodrilus hoffmeisteri e 
Tubifex tubifex tendono ad aumentare in abbondanza, 
relativamente ai chironomidi sedentari, con l’aumento 
di inquinamento, pertanto lo stesso Wiederholm 
[27] suggerì che il rapporto tra oligocheti e 
chironomidi sedentari poteva essere usato come indice 
d’inquinamento. 
 In Finlandia sono state apportate modiche al BQI 
consistenti nella modicazione della costante empirica 
attribuita a ciascun taxon preso in considerazione: nel 
BQI relativo agli oligocheti è stato attribuito il valore 2 
a Limnodrilus hoffmeister ed il valore 1 a Potamothrix 
hammoniensis. Per quanto riguarda i chironomidi, 
invece, è stata ampliata la lista di specie passando da 7 
a 22 taxa di chironomidi, ai quali sono stati attribuiti i 
punteggi riportati in Tab. 1 [31].
 Kansanen et al. [28] hanno vericato, tuttavia, 
nonostante l’incremento del numero delle specie 
indicatrici, la difcoltà nell’utilizzo dell’indice a 

di una o più specie all’interno di due anelli concentrici 
a diverse distanze da uno scarico. Il cambiamento 
delle densità nei due anelli è indice di inquinamento. 
L’indice di Beak non considera il numero delle specie, 
ma solo la densità degli individui. 
 Il metodo presenta alcuni vantaggi: non è richiesta 
un’elevata abilità tassonomica; è possibile determinare 
statisticamente se vi siano stati cambiamenti signicativi 
nella comunità; i risultati possono essere espressi 
in scala graduata. Sono presenti, tuttavia, anche 
svantaggi: gli organismi scelti possono essere resistenti 
a condizioni ambientali sfavorevoli; l’assenza di specie, 
che può essere causata da fattori naturali, può rendere 
inapplicabile il metodo.
 Per il territorio Nord americano Hilsenhoff [24] 
ha proposto un indice basato su valori di tolleranza 
attribuiti alle specie di macroinvertebrati: 

dove Q è il valore di qualità (tolleranza) di ciascuna 
specie. 
 L’indice è stato successivamente modicato [25] nel 
family biotic index, nel quale i valori di tolleranza sono 
riferiti alle famiglie, anziché alle specie, con valori 
che variano da 0 (famiglie sensibili) a 10 (famiglie 
tolleranti).
 Il Ministero dell’Ambiente dell’Ontario [26] 
suggerisce, invece, l’uso di una serie di indici basati 
tutti sul calcolo della proporzione fra le abbondanze 
di un particolare gruppo tassonomico ed il totale 
degli individui: (%) oligocheti; (%) anpodi; (%) EPT 
(efemerotteri, plecotteri, tricotteri); (%) insetti; (%) 
non-ditteri, (%) gasteropodi; (%) bivalvi. 
 Wiederholm [27] basandosi sugli studi di 
Thienemann, ha creato il benthic quality index (BQI), 
che utilizza cinque specie indicatrici di chironomidi, 
con valori che vanno da punteggi bassi per laghi 
eutroci, dove predominano larve di Chironomus 
plumosus, ai punteggi più alti per laghi oligotroci, 
dominati da larve di Heterotrissocladius subpilosus.
 Il BQI è utilizzato in Svezia e negli altri paesi 
scandinavi, dove è in attuazione un esteso programma 
di monitoraggio dei numerosi laghi attraverso l’uso dei 
macroinvertebrati, in particolare utilizzando le comunità 
delle acque profonde per la valutazione dei carichi 
organici. Il BQI, basato sulla presenza di poche specie 
indicatrici di chironomidi, è calcolato come segue:

dove k rappresenta un valore costante dato a ciascuna 
specie, che rappresenta la posizione empirica di 
ciascuna specie in un intervallo che va dalla oligotroa 
alla eutroa: K

i
 = 5 per Hetrotrissocladius subpilosus 

(Kieff), 4 per Micropsectra spp. e Paracladopelma spp., 
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 In Italia sono stati condotti diversi studi su ambienti 
lacustri utilizzando la comunità bentonica come 
indicatore di qualità [32-34].
 In particolare Margaritora et al. [35], nello studio 
delle comunità littorali, hanno utilizzato i seguenti 
parametri:
 - rapporto naididi/tubicidi;
 - numero delle specie di nematodi;
 - rapporto tra tubicidi indicatori di eutrozzazione 
(Limnodrilus hoffmeisterii, Limnodrilus hoffmeisteri, L. 
claparedeianus, L. udekemianus, Potamothrix heuscheri, 
P. hammoniensis, Tubifex tubifex) e fauna totale. 
 Mentre per le comunità sublittorali e profonde sono 
stati utilizzati: 
 • numero dei taxa sensibili (Psammoryctides 
barbatus, Peloscolex velutinus, Lumbriculidae, 
Echinogammarus veneris, Niphargus sp., Proasellus 
coxalis, Micropsectra, Microtendipes, Paratendipes, 
Pisidium spp., Gastropoda);
 • numero dei taxa tolleranti (Potamothrix heuscheri, 
P. hammoniensis, Tubifex tubifex, Chaoborus avicans, 
Procladius choreus, Chironomus gr. plumosus, 
Limnodrilus hoffmeisteri).
 È stata vericata la concordanza generale fra la 
classe di qualità risultante dai parametri chimici e sici 
e quella dedotta dai parametri biologici, mentre risulta 
evidente una discrepanza fra la qualità dell’epilimnion 
e della zona littorale rispetto a quella dell’ipolimnion, 
che ha mostrato un gradiente di deterioramento che 
va aumentando con la profondità. I metodi biologici 
sono in grado di riconoscere una simile tendenza al 
peggioramento anche in laghi aventi diversi livelli troci. 
In particolare, gli indici utilizzati per valutare lo stato 
troco possono fornire buoni risultati per gli ambienti 
epilimnetici, ma non necessariamente sono adatti per 
valutare la qualità lacustre nel suo insieme [34].
 Verneaux et al. [35] hanno proposto recentemente il 
lake biotic index (LBI) per valutare la qualità dei laghi 
utilizzando il macrobenthos. Questo indice è basato 
sulla comparazione delle comunità littorali e profonde 
campionate nei sedimenti molli. In pratica vengono 
campionate due diverse comunità: una rappresentativa 
della zona littorale, alla profondità di 2 m, per 
denire l’indice littorale (BL), 

l’altra alla profondità 
corrispondente al 66% della profondità massima, rappre- 
sentativa della zona profonda, per calcolare l’indice di 
decit tassonomico (DF). I due indici sono combinati nel 
LBI, che ha un intervallo che varia tra 0 e 20. 
 La scelta di campionare solo substrati molli è utile 
ad evitare la grande variabilità della fauna littorale 
indotta dall’eterogeneità del substrato. Inoltre, per 
semplicare l’applicazione del metodo, è stato scelto 
di utilizzare il genere come unità tassonomica per 
il riconoscimento degli organismi, ad eccezione dei 
ditteri diversi dai chironomidi (famiglia), dei  nematodi 
(phylum) e degli oligocheti per i quali sono stati distinti 

causa dell’assenza frequente di molte delle specie di 
chironomidi, mentre si è dimostrato soddisfacente 
l’utilizzo del BQI basato sugli oligocheti.
 La misura del rapporto oligocheti/chironomidi si 
riferisce alla relazione fra oligocheti e chironomidi 
sedentari (viventi in tubi alla supercie del sedimento), 
escludendo forme mobili e predatrici come Procladius, 
che sembra essere, almeno come gruppo, piuttosto 
euritopo [27]. Il rapporto riette il fatto che le 
popolazioni di oligocheti tolleranti (quali Limnodrilus 
hoffmeister, Potamothrix hammoniensis e Tubifex 
tubifex) tendono ad aumentare la propria abbondanza 
relativa rispetto ai chironomidi in condizioni di 
arricchimento di nutrienti. Per evitare valori inniti del 
rapporto è opportuno esprimere il valore come

 Anche il rapporto chironomidi/oligocheti, per essere 
utilizzato a ni generali e per comparazioni fra laghi 
diversi, deve essere corretto per il fattore di profondità, 
poiché gli oligocheti tendono ad incrementare la dominanza 
all’aumentare della profondità. Per i laghi svedesi è stata 
osservata una correlazione fra concentrazioni di clorolla 
a e il valore del suddetto rapporto [27]. 

Tabella 1. - Punteggi da attribuire ai chironomidi 
nell’applicazione del benthic quality index

 
 Punteggi  Chironomidi
 

      5 Heteroclissocladius subpilosus (Kieff.)
 
      4 Heteroclissocladius maari (Br)
  Heteroclissocladius grimshavi (Edw.)
  Heterotanytarsus apicalis (Kieff.)
  Mesocricotopus thienemani (G.)
  Monodiamesa ekmani (Br)
  Paracladopelma nigritula (G.)
  Micropsectra spp.
  Lauterbornia coramina (Kieff.)
  Stempellinella brevis (Edw.)
  Tanytarsus lugens group
 
      3 Protanypus morivo (Zett.)
  Monodiamesa bathyphila (Kieff.)
  Zalutscia zalutschicola Lipina
  Polypedilum pullum (Zett.)
  Sergentia coramina (Zett.)
  Stichtochironomus rosenscholdi (Zett.)
 
      2 Chironomus anthracinus (Zett.)
  Chironomus neocorax (Wulker & Butler)
  Chironomus thummi-type
  Chironomus plumosus coll.
  Chironomus plumosus-type

oligocheti

oligocheti + chironomidi sedentari
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comunità, struttura troca (rapporti tra differenti livelli 
troci e gruppi funzionali), funzionamento della comunità 
(misure di biomassa e produzione). Dal momento che 
utilizzano caratteristiche proprie di qualsiasi comunità 
di macroinvertebrati questi indici mostrano il grande 
vantaggio di essere applicabili su vasta scala.
 Uno dei sistemi più utilizzati dagli ecologi per 
sintetizzare l’informazione contenuta nella struttura di 
una comunità animale o vegetale è l’utilizzo degli indici 
di diversità. La diversità specica, denita da Odum [36] 
come il rapporto tra il numero delle specie ed il loro 
valore di importanza (biomassa, numero, produttività) 
è il parametro più usato per caratterizzare la comunità. 
Ci sono diverse denizioni degli indici di diversità. Un 
indice di diversità dovrebbe rappresentare una relazione 
tra il numero delle specie ed il numero di individui. C’è 
generale accordo fra gli autori sul fatto che un indice 
di diversità debba contenere sia la componente del 
numero di individui, sia la componente della uniformità 
(evenness) o una componente che misura l’abbondanza 
degli individui all’interno di ciascuna specie.
 Thienemann [15] aveva sviluppato alcuni principi 
che spiegavano le variazioni stagionali e spaziali 
nella diversità delle specie bentoniche: maggiore è la 
diversità delle condizioni ambientali in una località, più 
ampio è il numero di specie che formano la comunità; 
più le condizioni deviano dalla norma, quindi dalle 
condizioni  ottimali per la maggior parte delle specie, 
minore è il numero di specie presenti e maggiore è il 
numero di individui delle specie presenti; più a lungo 
una località è stata in condizioni stabili, più ricca è la 
sua comunità biotica.

tre gruppi (tubicidi con setole, tubicidi senza setole, 
altri oligocheti). Per il calcolo dell’indice vengono 
deniti i seguenti parametri:
 - vL : ricchezza tassonomica littorale = numero di 
taxa raccolti a 2 m di profondità (ZL);
 - dL : densità littorale = numero di individui/ m2 a 2 
m di profondità (ZF);
 - vF : ricchezza tassonomica profonda = numero di 
taxa raccolti al 66% della profondità massima;

 - BL : indice biotico = ;
 - K : coefciente di correzione per il decit 
tassonomico tra ZL e ZF , k = 0,033;
 - q

L
 : indice di qualità della fauna littorale  

 
 - DF : indice di decit tassonomico =                    
 
 
 - LBI : lake biotic index =       
                      .
 I punteggi da attribuire ai taxa campionati sono 
indicati nella Tab. 2. Il taxon indicatore utilizzato per 
determinare qL è quello meno tollerante campionato 
almeno nel 50% dei siti della zona littorale.

Indici a livello di comunità

 Questi indici si basano sulle caratteristiche strutturali 
della comunità che più sono inuenzate da modicazioni 
siche e chimiche dell’ambiente: composizione in specie 
e numero totale delle specie, numero di individui per 
ogni specie, proporzioni relative delle specie entro la 

Tabella 2. - Punteggi da attribuire ai taxa campionati per l’applicazione del lake biotic index

 qL Taxa campionati a ZL (2 m) con una frequenza ≥ 50% nei siti di campionamento

 
 1,0 Ephemera, Parapendipes, Heterotrissocladius, tutti i generi di Plecoptera
 
 0,9 Tutti i generi di Thricoptera ed Ephemeroptera ad eccezione di Ephemera e Caenis  
 0,8 Tutti i generi di Diamesianae ed Ortocladinae eccetto Cricotopus (lato sensu) 
  e Heterotrissocladius; tutti i generi di Tanytarsininae eccetto Cladotanytarsus,
  Paratanytarsus e Tanytarsus
 

 0,7 Tutti i generi di Tanypodinae eccetto Procladius e Tanypus;  
  tutti i generi di Chironominae eccetto Paratendipes, Dicrotendipes, Glyptotendipes,
  Tribelos e Chironomus
 
 0,6 Sialis, Pisidium, Cladotanytarsus, Paratanytarsus, Tanytarsus
 
 0,5 Caenis, Tanypus, Dicrotendipes, Glyptotendipes, Tribelos, Cricotopus (senso latu)
 
 0,4 Chironomus, Procladius
 
 0,3 Oligochaeta eccetto Tubificidae
 
 0,2 Chaoborus, Tubificidae senza setole
 
 0,1 Tubificidae con setole, Nematodi
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 La diversità specica di una comunità animale può 
essere misurata in vari modi, tra cui i più utilizzati 
sono la ricchezza specica, l’eterogeneità e, a essa 
strettamente connessa, l’uniformità. 
 Tra tutti gli indici di diversità il più noto è quello di 
Shannon-Weaver [37]: 

dove p è il numero di specie, n
i
 è il numero di organismi 

che appartengono alla specie i-esima ed N è il numero 
totale degli individui appartenenti a tutte le specie 
del campione. La formulazione originaria prevede 
il logaritmo in base 2, ma possono essere utilizzate 
anche la base e dei logaritmi naturali e la base 10 
poiché sono tutte tra loro convertibili moltiplicando per 
un’appropriata costante. Si può facilmente dimostrare 
che il massimo valore di H si ottiene quando tutte le 
specie hanno la medesima frequenza, mentre il minimo 
si osserva quando tutte le specie sono rappresentate da 
un solo individuo tranne una, a cui appartengono tutti i 
rimanenti individui. In altre parole l’indice H aumenta 
con l’aumentare di specie nella comunità ed, a parità di 
specie, aumenta con l’aumentare dell’eterogeneità.
 Quando si considera solamente il numero di 
specie in una comunità, come misura della sua 
diversità specica, viene trascurato un importante 
aspetto quantitativo. Infatti la diversità specica 
è ovviamente differente nel caso di due comunità 
entrambe con 10 specie, ma di cui la prima ha ogni 
specie rappresentata da un numero uguale di individui 
e la seconda ha una specie con il 90% degli individui 
totali della comunità. Ecco, allora, che si rende 
necessaria l’adozione di misure di eterogeneità, che 
possano fornire informazioni precise su come sono 
distribuiti gli individui della comunità nelle diverse 
specie ivi rappresentate. Generalmente, il concetto di 
eterogeneità è considerato sinonimo di diversità. La più 
semplice misura che tenga conto sia delle distribuzioni 
delle abbondanze sia della ricchezza specica è 
l’indice di diversità di Simpson [38], che si calcola 
determinando, per ciascuna specie, la proporzione di 
individui o la biomassa relativa sul totale del campione 
rappresentativo della comunità: 

dove: D = indice di diversità di Simpson; S = numero 
di specie (ricchezza specica); n = numero di individui 
nel campione, n

i
 = numero di individui appartenenti 

alla specie i-esima.
 Secondo questa formulazione l’indice aumenta di 
valore all’aumentare dell’equipartizione degli individui 
della comunità tra le singole specie. È stato osservato 
che non è completamente indipendente dalla numerosità 

del campione [39] ed è inuenzato dalla presenza di 
poche specie abbondanti, mentre attribuisce un peso 
basso alle specie rare.
 Il community loss index, che può essere considerato 
un indice di similarità, è stato adottato in Nova Scotia 
(Canada) dalla Halifax Regional Municipality [40-43] 
in una  strategia multimetrica in cui hanno avuto un 
posto di rilievo diversi indici a livello di comunità nella 
valutazione della qualità lacustre; in particolare gli 
indici di Simpson e di Shannon-Weaver e la ricchezza 
di taxa ai quali sono stati aggiunti diversi indici 
biotici.
 Il community loss index si calcola come segue:

community loss 

in cui d è il numero di taxa presenti in un sito di 
riferimento, e è il numero di taxa presenti nel sito di 
studio, a è il numero dei taxa comuni ad entrambi i 
siti.
 Esso può variare da zero ad innito ed aumenta 
all’aumentare della dissimilarità fra i due siti. 
 Il community index è concettualmente simile allo 
species decit index di Kothe [44], che si calcola come 
segue:

species decit index                             .
  
 Tale indice è stato successivamente modicato da 
Helawell [45], che sostituì e con m (in cui m è il numero 
di specie mancanti nel sito di studio rispetto al sito di 
riferimento). 
 La diversità di specie è poco usata per caratterizzare 
il benthos dei laghi, probabilmente per la difcoltà di 
identicazione degli organismi. Inoltre, molti indici 
tendono a sottovalutare la presenza delle specie più 
rare costituendo un ostacolo all’uso di questi indici, 
in particolare nei laghi dove poche specie tendono 
ad essere dominanti [27]. Per questi motivi il numero 
totale di taxa o ricchezza di specie costituisce una 
misura migliore della diversità. Poiché il numero 
delle specie generalmente decresce con la profondità 
è stato proposto un fattore di correzione, che si ottiene 
moltiplicando la ricchezza di specie per la profondità 
del campionamento.
 La ricchezza di specie è espressa come numero 
medio di specie per campionamento (su un certo 
numero di repliche, con benna Ekmann o con altro 
dispositivo per campionamenti quantitativi). 
 Gli indici basati sulla struttura troca e l’analisi dei 
diversi gruppi funzionali sono stati ampiamente utilizzati 
come indicatori della qualità degli ambienti lacustri. 
 Un indice molto utilizzato è quello che si basa sul 
rapporto tra il numero dei trituratori rispetto agli altri 
gruppi funzionali [40-43]. I trituratori, infatti, sono 
molto sensibili agli impatti che agiscono sulle zone 
riparie ed alla presenza di sostanze tossiche che possono 
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essere assorbite dal materiale corpuscolato grossolano 
(CPOM). Nel monitoraggio di laghi canadesi è stato 
utilizzato di frequente anche il rapporto raschiatori/
ltratori [40-43, 46], comparando lo spostamento della 
dominanza di un gruppo sull’altro tra il sito di studio ed 
un sito di riferimento.

Indici multicentrici

 Integrano le informazioni fornite dalle caratteristiche 
della comunità bentonica con i dati relativi alla presenza 
di taxa indicatori, per rilevare gli effetti di disturbo 
sulla comunità stessa. Un indice multimetrico consiste 
in una serie di misure, ognuna delle quali rappresenta 
una caratteristica misurabile della comunità (metric) 
[2], che cambia in modo prevedibile con la variazione 
delle condizioni ambientali [3, 47]. L’informazione 
delle variabili biologiche è trasformata in punteggi 
numerici, che riducono la complessità e l’incertezza 
di dati multidimensionali. La somma o la media dei 
punteggi assegnati ad ogni metric si traduce in valori 
dell’indice multimetrico. Il vantaggio dell’uso di questi 
indici è che possono essere applicati su vasta scala e in 
habitat diversi. Ogni metric descrive una caratteristica 
specica del sito di campionamento; sebbene nessuna 
da sola sia sempre un indicatore attendibile di degrado, 
insieme forniscono informazioni su una serie di aspetti 
funzionali e strutturali di un ecosistema e sono in grado 
di rispondere sia a cambiamenti minimi sia ad ampi 
range di disturbo [11]. La valutazione dell’integrità 
biologica, in genere, si concentra su poche classi 
di proprietà ecologiche che rispondono agli impatti 
antropici [48, 49] tra cui:
 - salute di individui o popolazioni;
 - struttura e composizione delle specie (numero e 
tipo di specie in una comunità); la struttura di specie 
include sia la diversità che la presenza di specie 
tolleranti all’inquinamento;
 - struttura troca (proporzione relativa dei 
differenti livelli troci);
 - funzionalità del sistema (produttività e riciclaggio 
di materia del sistema).
 Negli indici biologici multimetrici tipicamente sono 
incluse misure di almeno tre proprietà (struttura delle 
specie, struttura troca e funzionalità del sistema). Le 
metrics sono standardizzate in un punteggio confrontato 
ad uno standard di riferimento e la valutazione biologica 
segue una procedura di base che consiste nei seguenti 
passaggi:
 - campionamento delle comunità biologiche 
selezionate dal programma, registrando l’abbondanza 
relativa ed altre caratteristiche di ogni specie;
 - calcolo delle metrics scelte usando l’abbondanza 
relativa o altre misure tra cui numero di specie, numero di 
specie intolleranti, abbondanza percentuale di ltratori;

 - confronto di ogni metric con i valori attesi 
in condizioni di riferimento e assegnazione di un 
punteggio numerico corrispondente a buono (simile 
al riferimento), discreto (differente dal riferimento), o 
scarso (sostanzialmente diverso dal riferimento);
 - somma dei punteggi di tutte le metrics di una 
comunità in un punteggio totale;
 - confronto del punteggio totale con il criterio 
biologico, basato in parte sui punteggi totali attesi in 
condizioni di riferimento.
 Le condizioni di riferimento sono denite 
attraverso l’identicazione di siti impattati al minimo, 
la caratterizzazione della condizione biologica di 
questi siti e l’individuazione di punteggi per le misure. 
Per situazioni in cui i laghi di riferimento sono troppo 
pochi o non individuabili, un’alternativa consiste nel 
selezionare le condizioni di migliore qualità tra tutti 
i siti [50]. Secondo l’United States Environmental 
Protection Agency (USEPA) [4] gli elementi che devono 
essere usati per stabilire le condizioni di riferimento 
nella valutazione biologica dei laghi sono: indagine 
biologica dei siti; paleolimnologia; valutazione dei dati 
storici; previsione di condizione attese usando modelli; 
valutazione di esperti.
 L’indagine biologica fornisce la migliore 
informazione attuale sulle comunità dell’ecosistema 
ed è essenziale per determinare la condizione di 
riferimento e sviluppare successivamente criteri 
biologici. Caratteristiche del biota come la ricchezza 
di specie, la presenza o assenza di taxa indicatori, la 
distribuzione di gruppi troci, permettono di stabilire 
la  comunità biologica normale, come dovrebbe essere 
in sistemi non impattati.
 Il metodo multimetrico è più efcace quando è 
modicato in rapporto a speciche condizioni regionali, 
basandosi su una selezione e calibrazione delle misure 
specica per la regione e su una caratterizzazione 
regionale delle condizioni di riferimento.
 Il lake macroinvertebrate integrity index (LMII) 
[51] è un indice multimetrico che è stato sviluppato 
per i laghi e gli invasi del New Jersey, utilizzando 
analisi statistiche per selezionare un sottoinsieme 
di parametri da un insieme numeroso di parametri 
candidati. L’indice è stato creato specicamente per 
la zona sublittorale di laghi ed invasi con sedimento 
costituito da limo e sedimenti intermedi. Per giungere 
alla scelta dei parametri sono stati studiati 37 laghi 
contaminati e 21 laghi aventi minimi livelli di disturbo 
e che, pertanto, sono stati considerati di riferimento. 
Sono stati scelti inizialmente 33 parametri basati su: 
ricchezza di specie, tolleranza all’inquinamento, gruppi 
troco-funzionali. Per ciascun indice o parametro sono 
stati utilizzati 4 criteri di scelta: potere discriminatorio, 
capacità di distinguere deterioramento ambientale 
rispetto a condizioni di riferimento, relazione con i 
fattori di stress, minima ridondanza.
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 I parametri selezionati sulla base dei suddetti criteri 
sono stati i seguenti:
 - numero di taxa di ditteri;
 - percentuale di individui chironomidi;
 - percentuale chironomidi/irudinei;
 - percentuale taxa raccoglitori-collettori;
 - HBI (Hilsenhoff biotic index).
 Ciascun valore è stato rapportato al 95mo percentile 
(o sul 5mo percentile per parametri il cui incremento 
è indice di cattiva qualità) delle osservazioni nei 21 
bacini di riferimento.
 L’EPA dell’Ohio utilizza, invece, come indice 
multimetrico l’invertebrate community index (ICI) 
[52], che si calcola sommando 9 parametri, per 
ciascuno dei quali vengono assegnati dei punteggi da 
0 a 6 (maggiore il punteggio, maggiore è il livello di 
qualità). I parametri considerati sono illustrati in Tab. 3.
Inne, in diversi studi condotti sui laghi della Florida 
[53, 54] sono stati utilizzati indici multimetrici basati 
sull’uso di macroinvertebrati e, in particolare, su una 
serie di parametri che hanno dimostrato di rispondere 
alle variazioni della qualità ambientale:
 - numero di taxa;
 - indice di diversità di Shannon;
 - percentuale di oligocheti;
 - numero di ETO taxa (efemerotteri, tricotteri e 
odonati);
 - indice di tolleranza (simile all’indice biotico di 
Hilsenhoff).

Conclusioni

 Tradizionalmente la qualità dell’acqua è sempre 
stata riferita alla qualità chimica e, di conseguenza, gli 
indici biologici sono stati spesso posti in correlazione 
con indici chimici per valutarne l’efcacia. Ma è 
necessario che indici di diversità o indici biotici siano 
correlati con indicatori o indici di qualità chimica? È 
noto che la maggior parte degli indici sono correlati con 
BOD, COD, ossigeno disciolto, ma non ci sono ragioni 
per cui un indice debba essere scelto solo sulla base 
della forza della suddetta correlazione. Infatti un indice 
biologico non deve essere un surrogato di un indice 
chimico, ma deve dare informazioni sulla struttura 
della comunità. 
 Gli indici di diversità sono stati largamente usati 
nello studio dell’inquinamento degli ecosistemi 
acquatici. Essi si basano su diverse teorie ecologiche 
fondate sull’ipotesi “diversità/stabilità” [55]. Quindi, 
la questione di fondo è stabilire quanto la diversità 
sia in relazione con la stabilità o con quella che viene 
denita “integrità biologica”. L’argomento è oggetto 
di dibattito [56] che intende stabilire se sia l’elevata 
stabilità ambientale che porta ad una elevata diversità 
[57, 58] o se sia la diversità, attraverso un maggior 

numero di links nelle reti troche [59, 60] a favorire la 
stabilità o inne se sia la eterogeneità ambientale, come 
sostiene Murdoch [61], che, favorendo il mantenimento 
di rifugi per le prede, consente il mantenimento della 
diversità. Comunque sia, l’ecologia applicata fa uso 
di indici biologici basandosi sulla assunzione che le 
modiche repentine dell’ambiente lasciano le specie 
senza difese, incidendo negativamente sulla diversità, 
mentre le alterazioni naturali con le quali le specie si 
sono evolute causano, a lungo termine, un incremento 
della diversità [62].
 L’applicazione pratica degli indici a livello di comunità 
presenta numerose difcoltà. Sono indici che richiedono 
campionamenti quantitativi implicando, quindi, un 

Tabella 3. - Parametri utilizzati nell’invertebrate community 
index e relativi punteggi

   Parametro         Valori                    Punteggi

Numero totale di taxa n < 17 0
 17 ≤ n < 24 2
 24 ≤ n < 33 4
 n ≥ 33 6

Numero di taxa n = 0 0
di efemerotteri n = 1 2
 n = 2 4
 n ≥ 3 6

Numero di taxa di ditteri 0 ≤ n ≤ 1 0
 2 ≤ n ≤ 3 2
 4 ≤ n ≤ 7 4
 n ≥ 8 6

Abbondanza relativa n < 1% 0
di efemerotteri 1% ≤ 3% 2
 3% ≤ 4% 4
 n ≥ 4% 6

Abbondanza relativa n < 1% 0
di tricotteri 1% ≤ 2% 2
 2% ≤ 4% 4
 n ≥ 4% 6

Abbondanza relativa  n < 1% 0
di tanitarsini 1% ≤ 2% 2
 2% ≤ 3% 4
 n ≥ 3% 6

Abbondanza di ditterin < 85% 6
diversi dai tanitarsini 85% ≤ 88% 4
 88% ≤ 91% 2
 n ≥ 91% 0

Abbondanza relativa  n < 22% 6
di 62 taxa resistenti  22% ≤ 42% 4
all’inquinamento fra 42% ≤ 63% 2
chironomidi, taniponidi, n ≥ 63% 0
tubificidi ed altri gruppi
tassonomici
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 Ciascuno dei metodi descritti presenta vantaggi e 
svantaggi. Uno dei principali ostacoli sembra essere 
la difcoltà ad applicare gli indici su vasta scala, in 
ambienti eterogenei. L’altro problema può essere 
quello di garantire facilità di applicazione nonostante 
le difcoltà legate al riconoscimento di alcuni gruppi 
(larve di chironomidi, oligocheti).
 Alla luce delle considerazioni esposte, per garantire 
semplicità e speditezza nell’applicazione di indici 
che dovrebbero essere utilizzati nel monitoraggio di 
routine, nel contesto delineato dalla Water Framework 
Directive, appare interessante il lake biotic index (LBI) 
[35] per i motivi di seguito esposti:
 - la scelta del genere come unità tassonomica per 
il riconoscimento degli organismi, ad eccezione dei 
ditteri diversi dai chironomidi (famiglia), dei nematodi 
(phylum) e degli oligocheti che vengono distinti in tre 
gruppi (tubicidi con setole, tubicidi senza setole, 
altri oligocheti), permette di superare le difcoltà 
applicative legate al riconoscimento di taxa “difcili”;
 - la scelta di campionare solo substrati molli è utile 
ad evitare la grande variabilità della fauna littorale;
 - la strategia di campionamento, con la denizione 
delle isobate su cui campionare e della numerosità dei 
siti in relazione alla lunghezza delle stesse isobate, è 
stata standardizzata; 
 - la scelta di un periodo di campionamento, 
compreso tra marzo e maggio (variabile in base 
alle condizioni locali), permette di minimizzare la 
variabilità nelle abbondanze dovute alle emergenze 
degli insetti.
 Per questi motivi si ritiene utile una sperimentazione 
per la valutazione dell’applicabilità del metodo a 
regioni biogeograche e a tipologie lacustri diverse da 
quelle nelle quali il metodo è stato sviluppato. 

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 3 ottobre 2005.
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