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Riassunto

Il progetto di ricerca € basato su uno studio multidisciplinare nella Valle Noghera, una delle poche
valli da pesca rimaste ancora attive nella Laguna di Grado, nella quale & stato riscontrato il
bioaccumulo del mercurio (Hg) in alcune specie ittiche d’interesse commerciale. La pericolosita del
Hg é legata alla sua forma organica, il metil-mercurio (MeHg), una potente neurotossina
facilmente bioaccumulabile lungo la rete trofica acquatica. L'attivita di ricerca sperimentale ha
permesso di approfondire i processi e le dinamiche coinvolgenti questo metallo nell’ecosistema
vallivo, dal sedimento all’acqua fino al biota, valutando gli input lagunari e gli output vallivi del Hg
in forma disciolta ed associata alle particelle di sedimento.

In una prima fase & stata eseguita una caratterizzazione geochimica, determinando la
concentrazione del Hg totale nei sedimenti superficiali e di fondo della valle per definirne la
distribuzione spaziale. A seguire sono state individuate le tre principali forme chimiche con le quali
il metallo & associato a questa matrice attraverso I'analisi speciativa mediante pirolisi, al fine di
identificare la percentuale di Hg facilmente rimobilizzabile e potenzialmente assimilabile dalla rete
trofica. E stata inoltre ricostruita la cronologia degli apporti del metallo nell’area di studio
stimando i tassi di sedimentazione ed accumulo attraverso la misura dell’attivita del 21°Pb.

Successivamente, sono stati scelti due siti studio in due canali principali della Valle dove eseguire
esperimenti stagionali in situ volti a ricostruire i processi biogeochimici coinvolgenti il metallo
insieme ai nutrienti, poiché indicatori dello stato trofico del sistema vallivo. | due siti sono stati
scelti anche sulla base dei diversi parametri chimico-fisici della colonna d’acqua misurati in
continuo e registrati da una sonda multiparametrica per un periodo di circa un mese ciascuno.

La mobilita del Hg totale, del MeHg e dei nutrienti all’interfaccia acqua-sedimento é stata indagata
impiegando una camera bentica in situ e, parallelamente, previa raccolta nelle vicinanze della
camera di carote di sedimento, sottoposte poi ad estrusione in atmosfera inerte ed estrazione
delle acque interstiziali. | due approcci sperimentali hanno permesso di calcolare, rispettivamente,
i flussi bentici (reali) e diffusivi (istantanei) all’interfaccia acqua-sedimento per valutare I'eventuale
rilascio e disponibilita del Hg in forma disciolta piu facilmente assimilabile dalla catena trofica e lo
stato di trofia in relazione alla variabilita stagionale dei parametri chimico-fisici della colonna
d’acqua.

Nei due siti sperimentali, sono stati poi raccolti campioni d’acqua a tre diverse profondita: in
superficie, ad una quota intermedia e al fondo del canale. Lo scopo era determinare la
concentrazione del Hg totale e del MeHg disciolti, nonché dei nutrienti lungo la colonna d’acqua,
al fine di individuare possibili gradienti di concentrazione.

L’'ultima fase della ricerca per quanto riguarda il comparto acqua-sedimento ha visto le misurazioni
in continuo di Hg elementare gassoso (Gaseous Elemental Mercury, GEM) all’interfaccia acqua-aria
negli stessi due siti per mezzo di una camera flottante costruita ad hoc. Lo scopo era quello di
fornire una preliminare valutazione degli efflussi, ovvero del grado di volatilizzazione del GEM in
situ espresso come flusso orario (ng m2 h?).



Infine, sono state investigate le interazioni del metallo con la componente ittica. E stato
determinato il Hg totale sia nelle specie d’interesse commerciale, quindi allevate con la pratica
semi-intensiva, sia nelle stesse specie ma che vivono libere nell’ambiente vallivo.

In relazione anche alle conoscenze pregresse sul ciclo biogeochimico del Hg nella Laguna di
Marano e Grado, la ricerca portata a termine in questo ambiente lagunare fortemente modificato
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dall’'uomo ha permesso di individuare alcune peculiarita nei processi che influenzano il “riciclo” del
metallo e di suggerire buone pratiche gestionali atte a mitigare, in particolare, la sua metilazione e
I'impatto sulla catena trofica, al fine di poter migliorare anche la qualita dell’ecosistema della valle

da pesca.



Abstract

The research project is based on a multidisciplinary study in the Val Noghera, one of the few fish
farms still active in the Grado Lagoon where mercury (Hg) bioaccumulation was found in some
species of commercial interest. The level of risk with regards to Hg is due to its more toxic organic
form, methylmercury (MeHg), because it is easily bioaccumulable along the aquatic trophic chain.
The experimental research activity was focused on investigating the processes and dynamics
involving Hg in the fish farm ecosystem (sediment, water column and biota), evaluating lagoon
input and fish farm output of Hg in dissolved and particulate form.

Initially, a geochemical characterisation of the sediment was performed to determine the total Hg
concentration in the surface and bottom sediments in order to define its spatial distribution.
Secondly, the three main Hg chemical forms were identified by pyrolysis in order to establish
which is the easily remobilisable Hg percentage potentially dangerous to the food chain. The
chronology of Hg contributions in the study area was also reconstructed by estimating the
sedimentation and accumulation rates through the measurement of the 2°Pb activity.

Subsequently, two study sites were selected in two main channels in order to perform in situ
seasonal experiments to evaluate the mobility of Hg and nutrients which are indicators of the fish
farm trophic state. The two sites were previously chosen on the basis on the different chemical-
physical parameters of waters measured in continuum by a multiparameter probe for a period of
approximately one month.

The mobility of the total Hg, MeHg and nutrients at the sediment-water interface (SWI) was
investigated at each site using an in situ benthic chamber and collecting short sediment cores,
which were extruded in inert atmosphere to extract porewaters. The aim was to estimate benthic
(real) and diffusive (instantaneous) fluxes, respectively, at the SWI to evaluate the Hg
bioavailability to the biota and the trophic state of the system in relation to the seasonal variability
of the chemico-physical water column parameters.

Next, water samples were collected at three different channel depths at the same sites: surface,
middle and bottom. The aim was to determine the dissolved Hg and Methyl-Hg as well as nutrients
along the water column in order to identify possible concentration gradients.

Once Hg concentrations at the SWI and along water column were determined continuous
measurements of gaseous elemental Hg (GEM) at the water-air interface were carried out in order
to estimate the GEM hourly fluxes.

Finally, the interaction between Hg and biota (fish) was investigated. Total Hg concentration was
determined both in fish of commercial interest and in the same species that live freely in fish farm
environment. The understanding of Hg biogeochemical cycling in this environment strongly
modified by human activities has opened the path to suggest new plans, mostly engineering, and
good management practices to mitigate the influence of this metal on the biota, thus improving
the quality of this system.



Premessa

Una delle principali problematiche ambientali che riguardano gli ambienti marini costieri e
I’accumulo di contaminanti nei sedimenti e la loro eventuale successiva mobilita. Il sedimento,
infatti, funge da luogo di accumulo per molte specie chimiche potenzialmente tossiche per
I’ecosistema marino (metalli pesanti, idrocarburi, ecc.) ma e anche la sede dei processi
biogeochimici di diagenesi precoce che possono rimobilizzare i contaminanti, convertendoli spesso
in forme pilu tossiche e successivamente accumulabili lungo la rete trofica. Il trasferimento dei
metalli dal sedimento agli organismi acquatici pud rappresentare un rischio significativo
soprattutto negli ambienti lagunari, dove sono ampiamente diffuse la raccolta dei bivalvi eduli e
I’attivita di pesca e vallicoltura relativamente alle specie ittiche commerciali (orate, spigole, ecc.).

La presente tesi di dottorato ha lo scopo di illustrare I'attivita di ricerca triennale (2014-2017)
portata a termine in una delle poche valli da pesca rimaste ancora attive nella Laguna di Grado, la
Val Noghera, particolarmente interessante dal punto di vista scientifico poiché da diversi anni ha
evidenziato il bioaccumulo del mercurio (Hg) in alcune specie ittiche d’interesse commerciale.
Questa situazione é stato finora mitigata dal gestore della valle attraverso la somministrazione di
mangimi utilizzati fino al raggiungimento della taglia commerciale, divenuta sempre piu
importante e fondamentale per garantirne la produttivita. Questo tipo d’intervento ha pero
determinato un cambiamento significativo nella tipologia della pratica di allevamento: si & passati
da un approccio prevalentemente estensivo (dove lintero ciclo di vita delle specie si svolge
nell’ambiente vallivo) ad uno semi-intensivo (alternanza tra pascolo e alimentazione artificiale)
tendente sempre piu verso l'intensivo (basato quasi esclusivamente sull’alimentazione a mangimi).
Cosi facendo I'attivita valliva é riuscita ad essere produttiva sul mercato a discapito perd dei costi
sostenuti per questo tipo di gestione, diventata troppo dispendiosa dal punto di vista economico.

Il primo passo e stato investigare il ciclo biogeochimico del Hg nei sedimenti (superficiali e di
fondo), all’interfaccia acqua-sedimento (utilizzando una camera bentica) e nella colonna d’acqua
(fase disciolta e particellata) allo scopo di determinare la sua biodisponibilita per I'intera rete
trofica acquatica. Contestualmente, sono stati indagati anche i nutrienti, ritenuti di fondamentale
importanza per la comprensione di tutti quei processi che influenzano il ciclo del metallo. Infatti,
essendo direttamente coinvolti nei processi di rimineralizzazione della sostanza organica, che sono
particolarmente attivi all’interfaccia acqua-sedimento e ne rappresentano una fonte importante
nella sovrastante colonna d’acqua, possono fornire indicazioni sulle caratteristiche chimico-fisiche
dell’ambiente che si sta studiando, ad esempio sullo stato di ossido-riduzione del sistema. Se
I'ambiente risulta essere arricchito in ione ammonio, fosfati e silicati, e impoverito di specie
ossidate come nitriti e nitrati, significa che ci troviamo dinnanzi a condizioni di ipossia/anossia
dove i processi riduttivi prevalgono su quelli ossidativi indicando una situazione in grado di
favorire il processo di metilazione del Hg.



Ai fini dello studio, sono state esplorate diverse zone della valle: da quelle adibite al pascolo,
costituite da canali principali, secondari e da aree a ridotto battente d’acqua, a quelle zone a
scarso ricambio idrico, nonché in prossimita delle uniche vie di comunicazione diretta con la
laguna aperta. Lo scopo e stato quello di individuare le aree potenzialmente piu pericolose e
maggiormente predisposte a favorire la trasformazione del Hg inorganico nella sua forma organica
piu tossica, il mono-metilmercurio (CHsHg* o MeHg), facilmente bioaccumulabile e
biomagnificabile lungo catena trofica, considerando anche l'influenza della stagionalita e i
principali parametri chimico-fisici delle acque (ossigeno disciolto, Eh, pH, temperatura, salinita).
Dopo aver valutato il comparto acqua-sedimento, seppure in maniera molto preliminare, & stata
realizzata un’indagine anche in relazione all’evasione del mercurio elementare gassoso (Gaseous
Elemental Mercury, GEM) all'interfaccia acqua-aria, impiegando uno spettrofotometro ad
assorbimento atomico portatile (Lumex RA-915M) e una camera flottante (floating chamber)
appositamente costruita. La stima dei flussi orari di GEM ha permesso di valutare 'entita di della
volatilizzazione del metallo in forma gassosa dalla colonna d’acqua verso I'atmosfera. Infine, &
stata indagata la concentrazione di Hg nella componente ittica per evidenziare le differenze tra le
specie che attualmente vengono allevate con la pratica semi-intensiva, destinate alla vendita sul
mercato, e quelle che pascolano liberamente nella valle alimentandosi con le risorse trofiche
disponibili.

L'obiettivo finale di questa ricerca multidisciplinare & stato quello di fornire al gestore della valle lo
stato dell’arte e di suggerire possibili soluzioni gestionali e buone pratiche d’intervento atte a
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migliorare I’attivita di allevamento e il “management” della valle stessa.

Questo dottorato di ricerca ha prodotto al momento due elaborati scientifici su riviste
internazionali alle quali, nel corso del triennio, se ne sono aggiunte delle altre con tematiche piu o
meno affini a quella principale.



1 INTRODUZIONE

La salute ambientale dei sistemi marini costieri & attualmente di notevole interesse sia per
I'aumentato utilizzo e sfruttamento di questi ambienti che per una maggiore consapevolezza
ambientale regolata da una precisa legislazione. Nel corso di questi ultimi decenni € emersa la
consapevolezza che le pressioni sulle risorse marine naturali e la domanda di servizi ecosistemici
marini sono spesso troppo elevate e che quindi si manifesta I'esigenza di ridurre il loro impatto
sulle acque marine, indipendentemente da dove si manifestino i loro effetti. D’altra parte,
I’'ambiente marino costituisce un patrimonio prezioso che deve essere protetto, salvaguardato e,
ove possibile, ripristinato al fine ultimo di preservare la biodiversita. Per far fronte a tali esigenze,
il Parlamento Europeo ed il Consiglio dell’'Unione Europea hanno emanato la Direttiva quadro
2008/56/CE sulla strategia per 'ambiente marino (MSFD, Marine Strategy Framework Directive),
successivamente recepita in Italia con il D.Lgs. del 13 ottobre 2010 n. 190. La Direttiva si basa su
un approccio integrato e si propone di diventare il pilastro ambientale della futura politica
marittima dell’Unione Europea. La Direttiva pone come obiettivo agli Stati membri di raggiungere
entro il 2020 il buono stato ambientale (GES, Good Environmental Status) per le proprie acque
marine, intendendo la capacita di preservare la diversita ecologica, la vitalita dei mari e degli
oceani affinché siano puliti, sani e produttivi mantenendo l'utilizzo dell’lambiente marino ad un
livello sostenibile e salvaguardando il potenziale per gli usi e le attivita delle generazioni presenti e
future (Borja et al., 2008; Crise et al., 2015).

Ciononostante, a causa della vicinanza ai centri urbani, le zone marine costiere sono diventate i
principali recettori di contaminanti derivanti sia dalle attivita industriali, agricole e minerarie, che
dai reflui urbani. Con l'incremento sempre piu diffuso delle attivita antropiche, i vari tipi di
contaminanti (organici e inorganici) sono sempre pil presenti e persistenti in questi ambienti
(Ruiz-Fernandez et al., 2012), a tal punto da determinare cambiamenti chimico-fisici a livello delle
acque e dei sedimenti in grado di perturbarne la biodiversita (Borja et al., 2008; Halpern et al.,
2007).

| sedimenti, infatti, possono agire sia come luogo di accumulo delle specie chimiche che transitano
nella colonna d’acqua sovrastante, sia come sede dei processi biogeochimici di diagenesi precoce
(Froelich et al., 1979) che portano alla rimobilizzazione delle specie tal quali (Emili et al., 2014) ma,
anche, alla loro trasformazione in composti che spesso risultano essere pil tossici rispetto a quelli
di partenza, agendo quindi da sorgenti secondarie di contaminazione, e talvolta facilmente
bioaccumulabili lungo la rete trofica (Fent, 1996; Tas et al., 1996; Fitzgerald et al., 2007a; Chen et
al.,, 2013; Kalantzi et al., 2016). Il trasferimento dei contaminanti dal sedimento agli organismi
marini pud rappresentare un rischio significativo soprattutto negli ambienti costieri, dove le
attivita di acquacoltura, come la pesca, la mitilicoltura e I'allevamento ittico di specie molto
importanti dal punto di vista commerciale (es. orate e branzini) sono ampiamente diffuse.



Da questo punto da vista, ben si collocano le aree costiere del Friuli Venezia Giulia, dove diverse
attivita di acquacoltura come I’allevamento ittico (D’Aietti et al., 2007) e la venericoltura (Sladonja
et al., 2011; Giani et al., 2012) hanno preso piede specialmente negli ambienti lagunari. Con la
conseguente modifica della gestione di questi spazi, infatti, la libera circolazione delle acque e
venuta meno a favore dello sviluppo e della creazione di zone dove seminare da una parte e la
cattura, al momento opportuno, di diverse specie ittiche dall’altra, sono diventate le principali
attivita commerciali.

D’altro canto pero, un aspetto importante che non deve essere sottovalutato e I'elevato grado di
anomalia in relazione alla concentrazione di mercurio (Hg) presente nell’ambiente acquatico
costiero (Covelli et al., 1999; 2001; 2007) e, in particolare, nei sedimenti dell’adiacente Laguna di
Marano e Grado (Acquavita et al., 2012a,b). Molteplici studi e progetti di ricerca a carattere
scientifico e interdisciplinare inerenti a tale problematica hanno visto come protagoniste le
indagini sul livello di contaminazione delle acque e dei sedimenti, nonché legate alla pericolosita
associata alla sua forma organica piu tossica, il metil-mercurio, nei confronti dell’intero
ecosistema. Una trattazione piu approfondita sara di fatto argomento di discussione nei successivi
sotto paragrafi (Paragrafo 1.3).

Le conoscenze sulle interazioni tra la presenza e la pericolosita di questo metallo con quelle che
sono le attivita di acquacoltura ivi insiste sono attualmente piuttosto scarse. Le poche informazioni
a riguardo risalgono a circa vent’anni fa e sono frutto di uno studio che investigd in maniera molto
dettagliata I'impatto del Hg sulle attivita di itticoltura lagunari e viceversa, con particolar interesse
verso la sua biomagnificazione lungo la rete trofica in alcune delle valli da pesca presenti nella
Laguna di Marano e Grado (Brambati, 1997). | risultati hanno messo a disposizione i primi dati in
merito a questo fondamentale aspetto, ponendo le basi per ulteriori ricerche e approfondimenti
volte a migliorare e/o mitigare la presenza di questo metallo potenzialmente pericoloso nelle aree
lagunari adibite alle attivita di vallicoltura.



1.1 Il mercurio

Tra gli elementi in tracce potenzialmente tossici, il mercurio (Hg), metallo pesante ubiquitario, &
riconosciuto come contaminante persistente a scala globale. E presente nel comparto pedologico
(suolo), atmosferico, attraverso il quale puo venir trasportato per lunghe distanze, ed acquatico,
dove pud accumularsi sia nei sedimenti che lungo la rete trofica determinando importanti effetti
dal punto di vista ecotossicologico all'intero ecosistema, inclusi gli esseri umani (Nriagu, 1979;
Fitzgerald et al., 2007b).

Nel comparto ambientale, il Hg si presenta con tre stati di ossidazione: Hg(0) (metallico), Hg(ll)
(ione mercurico) e Hg(l) (ione mercuroso), anche se quest’ultima & una forma chimica piuttosto
instabile e quindi raramente la si trova in natura (Ullrich et al., 2001; Fitzgerald et al., 2007a,b). In
linea generale, la forma inorganica Hg(ll) € dominante nel comparto acquatico, nei sedimenti e nel
suolo, Hg(0) prevale in atmosfera, mentre la sua forma organica, il mono-metilmercurio (CHsHg o
MeHg), e principalmente presente nell’ambiente acquatico e direttamente accumulabile nel
comparto biologico (WHO, 1990).

Anche se tutte le specie mercurifere sono potenzialmente tossiche, la piu pericolosa e il MeHg,
(WHO, 1990), in quanto potente neurotossina capace di provocare danni permanenti al sistema
nervoso con una varieta di sintomi, come parestesia, atassia, disturbi sensoriali (vista e udito),
cecita, sordita, tremori Clarkson and Magos, 2006) e, se associata ad altre forme inorganiche e/o
organiche di Hg, puo causare malattie renali, infarto, malfunzionamenti del sistema immunitario,
irregolare pressione sanguigna e nei casi piu gravi anche la morte (USEPA, 1997). Resta comunque
evidente che 'esposizione umana al Hg pud comportare si un’ampia varieta rischi per la salute, ma
la gravita e strettamente dipendente dall’intensita della dose (Committee on the Toxicological
Effects of Methylmercury, 2000).

Per quanto riguarda la presenza del Hg nell’lambiente, sia i processi naturali (es. erosione,
emissioni vulcaniche e geotermali, emissioni dai suoli con elevate concentrazioni) che antropici
(es. industrie, centrali a carbone, inceneritori, attivita minerarie) sono rilevanti nel suo rilascio
nell’aria, nell’acqua e nel suolo, anche se, le emissioni dirette in atmosfera rappresentano la via
dispersione principale (es. Streets et al., 2009; Cheng e Hu, 2010). Nonostante la distinzione del Hg
emesso dalle due sorgenti non sia stata ancora accuratamente determinata, € stato evidenziato
come il rapporto tra emissione naturale ed antropica ricada in un ampio intervallo (0,8-1,8) (Liu et
al., 2012).

Una volta disperso nell’ambiente, il Hg subisce una lunga serie di processi chimico-fisici e
trasformazioni che vanno a definire il suo complesso ciclo biogeochimico (Ullrich et al., 2001;
Manson et al., 1993). In atmosfera, la specie chimica maggiormente presente & quella elementare
Hg(0), che rappresenta piu del 90% del Hg totale e si trova prevalentemente in fase gassosa,
risultando cosi facilmente trasportabile a grandi distanze (Pirrone e Mahaffey, 2005). In minima
percentuale, invece, le specie mercurifere di Hg(ll) ivi presenti si rinvengono in atmosfera, sia in
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fase disciolta che adsorbita sul pulviscolo atmosferico, e sono quelle che attraverso le
precipitazioni umide e secche si depositano sulla superficie terrestre (ecosistemi acquatici e
terrestri) dando origine al ciclo del Hg a scala locale e regionale (Nriagu, 1979; Schroeder e
Munthe, 1998).

Viceversa, nell’'ambiente acquatico, nei sedimenti e nel suolo, il metallo € principalmente presente
come Hg(ll) sotto forma di vari composti, sia inorganici che organici, e a seconda del tipo di ligando
pud diventare pit o meno mobile e biodisponibile. Ad esempio, se si trova legato ad ossidi-
idrossidi e/o a solfuri (HgO, HgS) risulta meno mobile, e quindi meno biodisponibile, rispetto a
guando & complessato dalla sostanza organica (es. MeHg). Anche se solo secondariamente, e in
minima percentuale, il mercurio gassoso disciolto (DMG) presente in questi comparti gioca
comunque un ruolo essenziale negli scambi tra atmosfera, idrosfera e superficie terrestre
(Fitzgerald et al., 2007a,b; Liu et al., 2012).

Per quanto concerne la sua forma organica, invece, seppur negli ambienti acquatici e nel suolo il
MeHg puo rappresentare solo una piccola frazione del Hg totale, solitamente <10% e <3%
rispettivamente, la sua formazione € lo step piu importante all'interno del ciclo biogeochimico,
poiché in tale forma e direttamente accumulabile nella rete trofica acquatica e puo raggiungere
elevate concentrazioni negli organismi al vertice quali le specie predatrici. In alcune specie ittiche e
nei loro predatori, incluso I'uomo, ad esempio, il MeHg puo rappresentare la forma prevalente,
legata essenzialmente al suo bioaccumulo e biomagnificazione (Stein et al., 1996; Fitzgerald et al.,
2007b).

Infine, associati alle trasformazioni del Hg da una forma chimica all’altra e alle sue interazione con
i diversi comparti ambientali, ci sono un gran numero di processi chimico-fisici importanti che
avvengono all’interno del ciclo biogeochimico. Questi processi includono I'ossidazione di Hg(0) e la
riduzione di Hg(ll) (sia fotochimica che microbica), la metilazione del Hg inorganico (prettamente
microbica), la distribuzione del Hg tra fase disciolta (acqua) e solida (particellato in sospensione e
sedimento), le deposizioni atmosferiche, gli interscambi tra ecosistema marino, terrestre e
atmosfera e soprattutto il bioaccumulo lungo la rete trofica (Nriagu, 1979; Ebinghaus et al., 1999;
Pirrone e Mahaffey, 2005; Fitzgerald et al., 2007b).



1.2 Il ciclo biogeochimico del mercurio in ambiente acquatico

Diverse sono le vie di percorrenza attraverso le quali il Hg puo raggiungere |’ecosistema acquatico,
tra le principali vi sono le deposizioni atmosferiche, i fenomeni di runoff e la lisciviazione. Una
volta giunto nell’ecosistema acquatico, che include I'acqua, il sedimento ed il biota, il Hg subisce
una serie di trasformazioni e processi biogeochimici che determinano non solo la sua speciazione
ma anche le trasformazioni dalla fase solida a quella disciolta e viceversa (Morel et al., 1998;
Fitzgerald et al., 2007b), sempre influenzate dai principali parametri chimico-fisici ambientali quali
temperatura, salinita, pH e potenziale di ossido-riduzione (Eh).

| composti inorganici del Hg(ll) negli ambienti acquatici sono principalmente influenzati dalla
presenza di diversi ligandi inorganici. Per esempio, alte concentrazioni di solfuri in fase disciolta
(come le acque solfuree e le acque interstiziali dei sedimenti profondi) possono controllare la
chimica del Hg attraverso la formazione di complessi solubili tra Hg e zolfo (S), come bisolfuri e/o
polisolfuri (HgSH*, Hg(SH)2, Hg(SH)S", HgS22, Hg(Sx)2%, Hg(Sx)OH) a seconda del pH e del Eh (es.
Belzile et al., 2008; Zhong e Wang, 2009). In assenza dei solfuri, la speciazione del Hg inorganico e
controllata da altri ligandi, come i cloruri e gli idrossidi, i cui complessi Hg(OH),, HgOHCI e HgCl,
prevalgono essenzialmente nelle acque dolci, mentre i complessi di policloruri, come HgCls e
HgCls%, dominano in presenza di concentrazioni crescenti cloruri e nelle acque marine (Nriagu,
1979; Morel at al., 1998; Ullrich et al., 2001; Fitzgerald et al., 2007a). Per quanto riguarda le specie
organiche di Hg(ll), queste includono principalmente il mono-metilmercurio (MeHg) e, in alcuni
casi, il di-metilmercurio in ambiente marino e I'etil-MeHg (etMeHg) nelle zone umide (wetland
system) (Mason e Fitzgerald, 1993; Mason et al., 1998; Mason e Benoit, 2003; Fitzgerald et al.,
2007a). Come per il Hg(ll) inorganico, anche il MeHg puo formare dei complessi altamente stabili
con i solfuri e con altri ligandi a seconda della loro concentrazione (es. CHsHgS e CH3HgCl) (Morel
at al., 1998; Ullrich et al., 2001; Fitzgerald et al., 2007a).

In aggiunta alla complessazione con i ligandi inorganici, i composti organici e inorganici del Hg(ll)
possono venir legati anche da ligandi organici. La sostanza organica, a seconda della forma fisica
con la quale si presenta, viene distinta in materia organica disciolta (DOM), materia organica
colloidale (COM) e materia organica particellata (POM). Tendenzialmente la sostanza organica
governa la chimica del Hg nella maggior parte degli ambienti di acqua dolce (Ullrich et al., 2001),
come dimostrano alcuni studi condotti nei laghi dove piu del 90% di Hg(ll) e tra il 70 e il 97% del
MeHg sono spesso risultati essere associati alla DOM (principalmente sostanze umiche). Viceversa,
nelle acque marine questo non é stato evidenziato, probabilmente perché la complessazione delle
specie mercurifere con la sostanza organica potrebbe essere stata ridotta dalla competizione da
parte degli ioni cloro che hanno una elevata affinita per il metallo (USEPA, 1997; Morel et al.,
1998; Ullrich et al., 2001; Fitzgerald et al., 2007a,b).

In questo ecosistema, la mobilita del Hg € inoltre fortemente dipendente dall’adsorbimento delle
sue forme chimiche (sia inorganiche che non) da parte del particellato in sospensione e dalla

successiva sedimentazione di quest’ultimo. Il particellato & costituito da due principali
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componenti, quella inorganica minerale (es. ossidi di metalli) e quella organica (es. sostanze
umiche), entrambe implicate nell’adsorbimento del metallo. Il primo avviene attraverso reazioni di
condensazione tra il gruppo ossidrile dell’idrossido di Hg e l'ossidrile della matrice minerale,
mentre il secondo coinvolge il legame del Hg con i gruppi funzionali S-, O- e N-, in particolare con i
gruppi ridotti dello zolfo della sostanza organica (es. tioli, solfuri e disolfuri), portando alla
formazione finale di complessi stabili.

Per queste ragioni, da un lato il processo di adsorbimento e dall’altro la sedimentazione, sono stati
riconosciuti come i processi che piu influenzano e regolano il comportamento del Hg nell’ambiente
acquatico, determinando soprattutto le concentrazioni del Hg disciolto (DHg). La ripartizione del
metallo tra la fase solida e disciolta & un altro aspetto da non sottovalutare, poiché influenza la
mobilita, la reattivita e la biodisponibilita delle singole specie e, di conseguenza, I'uptake da parte
della componente biologica. Ad esempio, I'adsorbimento sul particellato in sospensione e la sua
successiva sedimentazione determinano la precipitazione della maggior parte del Hg presente nel
sedimento di fondo comportando una riduzione della sua mobilita nell’ambiente acquatico
(USEPA, 1997). Cosi il mercurio inorganico Hg(ll), pur essendo il precursore del MeHg, rimanendo
intrappolato nel sedimento, non ¢ piu biodisponibile per la metilazione batterica e pertanto limita
il bioaccumulo nel biota.

Questo dimostra come il particellato in sospensione, il sedimento e la sostanza organica giochino
un ruolo chiave nel ciclo del mercurio in ambiente acquatico, specialmente in termini di mobilita e
biodisponibilita.

Un altro importante processo che avviene all’interno del ciclo del Hg e che comporta una riduzione
della disponibilita del metallo dal comparto acquatico, e la volatilizzazione del DGM. Il DGM e
rappresentato principalmente dalla forma chimica Hg(0) formatosi a seguito della riduzione di
Hg(ll) (O’Driscoll et al., 2003), ed e quella specie chimica che volatilizzando dall’acqua all’aria
determina la rimozione del metallo dall’ecosistema. Diversi studi hanno dimostrato che questo
processo e particolarmente importante fattore nel ciclo globale del Hg; Manson et al. (1994), ad
esempio, hanno stimato che la volatilizzazione del DGM dalla superfice dell’oceano rappresenta
circa il 30% delle emissioni globali di Hg in atmosfera.

Un processo naturale coinvolto nella produzione del DGM nei sistemi acquatici € la foto-riduzione
di Hg(ll). Questa avviene essenzialmente in presenza della luce solare e puo essere mediata sia
bioticamente (Siciliano et al., 2002) che abioticamente (Nriagu et al., 1994). Anche se i meccanismi
non sono ancora stati completamente chiariti, diversi sono i fattori coinvolti: la fotolisi, le reazioni
di riduzione che utilizzano come substrato il particellato organico e inorganico, gli agenti riducenti
disponibili (Nriagu et al., 1994), il ferro trivalente Fe(lll) (Zhang e Lindberg, 2001), le sostanze
umiche (Allard e Arsenie, 1991) e la concentrazione del carbonio organico disciolto (DOC) e del Hg
foto-riducibile (O’Driscoll et al., 2004). Il processo opposto alla foto-riduzione & la foto-
ossidazione, che implica la trasformazione del DGM in Hg inorganico, e anche questo pud avvenire
sia per via biotica (Siciliano et al., 2002) che per via abiotica (Zhang e Lindberg, 2001; Lalonde et
al.,, 2001). Lalonde et al. (2001) scoprirono che il Hg poteva essere foto-ossidato e provarono
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anche che tale processo risultava piu favorito cineticamente nelle acque salate rispetto a quelle
dolci grazie alla presenza degli ioni cloro.

Anche se, molto probabilmente, il bilancio tra i due processi (foto-riduzione e foto-ossidazione)
controlla le dinamiche del DGM nelle acque (O’Driscoll et al., 2003), i meccanismi e le modalita con
le quali si verificano sono tuttora da chiarire.

Riassumendo, e possibile affermare che quando il Hg, perlopiu in forma inorganica, entra
nell’ecosistema acquatico subisce una serie di processi biogeochimici, che includono da un lato le
trasformazioni chimico-fisiche (associazione/dissociazione con vari ligandi,
precipitazione/dissoluzione come minerale (HgS), reazioni di ossido-riduzione,
metilazione/demetilazione) e dall’altro i fenomeni di trasporto (volatilizzazione verso I'atmosfera,
adsorbimento/desorbimento  dal particellato in  sospensione e dal sedimento,
sedimentazione/risospensione, lisciviazione e trasporto verso le acque sotterranee), che sono in
grado di influenzare la sua biodisponibilita verso il biota (Stein et al., 1996; Haitzer et al., 2003;
Fitzgerald et al., 2007b).

La figura sottostante (Figura 1) riporta uno schema che cerca semplificato del complesso ciclo
biogeochimico del Hg in ambiente acquatico, perlopiu marino, nel quale vengono coinvolti quattro
comparti: sedimento, colonna d’acqua, componente biologica e atmosfera.

Hg’ specie solubili in acqua
—— (Hg*, CH,Hg")
(CH.).Hg
: P deposizione secca e umida
ARIA ossidazione fotochimica {polveri, precipitazioni)
NPNPNPNIPNIPNPN "NIPNPNP PN NP NP P NN NN
ACQUA Attivita Biologica

complessi clorurati ed alogenuri misti:
PRINCIPALI SPECIE INORGANICHE DISCIOLTE HgCl,*, HgCl,, HgCl,, HgCL,Br;
Hg™, Hg', HgS"

Hg in associazione con acidi umici
PRINCIPALI SPECIE ORGANICHE DISCIOLTE Hg legato a gruppi di amminoacidi
Hg metilato: CH.HgCl, (CH.),Hg

(CH,).Hg,, <=> [PROCESSI GEOCHIMICI E BIOLOGICI (batteri, plancton)| <=> Hg’,,
sedimentazione di particolato risospensione
organico ed inorganico ¢ . .
\I’ processi diagenetici

e soi } Hg", H', HgS’, (CH,)HG', (CH.).Hg

fase liquida

Figura 1. Ciclo biogeochimico del mercurio in ambiente marino.



1.2.1 Il metil-mercurio

Come descritto nel paragrafo precedente, il Hg & caratterizzato da un complesso ciclo
biogeochimico (Ullrich et al., 2001; Manson et al., 1993) che prevede anche la trasformazione dalla
forma inorganica a quella organica piu tossica, il metil-mercurio (MeHg). Vista la pericolosita di
guesto composto, e stato ritenuto fondamentale descrivere in dettaglio i parametri coinvolti nel
processo di metilazione.

Il MeHg & un complesso organico solubile, mobile e facilmente accumulabile lungo la rete trofica,
la cui formazione pud avvenire sia per via biotica ad opera di batteri anaerobi solfato-riduttori
(Compeau e Bartha, 1985; King et al., 2000) e ferro-riduttori (Fleming et al., 2006), che per via
abiotica coinvolgendo reazioni di tipo fotochimico e reazioni associate a sostanze umiche (Weber
et al., 1993; Siciliano et al., 2005).

Diversi sono i fattori coinvolti e influenzanti il processo di metilazione del Hg negli ecosistemi
acquatici, a partire da elementi chimici come lo zolfo ed il ferro a caratteristiche chimico-fisiche
ambientali come il pH ed il potenziale redox (Eh), incluso anche il comparto biologico, costituito
dalla quantita e dal tipo di sostanza organica e dall’attivita batterica (Munthe et al., 2007). Di
seguito sono stati raggruppati e schematizzatii diversi fattori:

— Zolfo e ferro. Il ciclo del Hg e quello dello zolfo sono strettamente legati, dove il bilancio tra
solfuri e solfati e il fattore chiave nel tasso di metilazione del Hg in molto ecosistemi. La
presenza dei solfati, infatti, stimola la metilazione del Hg da parte dei batteri solfato-
riduttori, mentre un eccesso crea dei complessi con il Hg, a volte insolubili, tali da non
renderlo piu biodisponibile (King et al., 2001; Benoit et al., 1999a,b). Diversi studi sulla
metilazione del Hg sono stati condotti sotto I'influenza e la stimolazione da parte dei
solfati, sia che essi si trovino nei suoli e sedimenti (Compeau e Bartha, 1985; Harmon et al.,
2004 AMBIO) che nei laghi e nelle zone umide (Frost et al., 1999; Jeremiason et al., 2006
AMBIO), e tutti hanno dimostrato che I'intervallo ottimale di concentrazione di solfati nel
qguale la metilazione ha luogo € compreso tra 200 e 500 uM, mentre quello dei solfuri
molto piu basso, < 10 uM (Gilmour et al., 1992, 1998; Beniot et al., 1998). Fattori pero
come la concentrazione della sostanza organica e la presenza di alcuni elementi, come ad
esempio il ferro, in grado di influenzare il ciclo del Hg e dello zolfo, possono spostare questi
optima.

Come lo zolfo, anche il ferro sembra influenzare sulla metilazione a seconda della
concentrazione e del tipo di ambiente (Warner et al., 2003; Mehrotra e Sedlak, 2005). Da
un punto di vista abiotico, il ferro pud adsorbire e rilasciare il Hg a seconda che le
condizioni dell’ambiente acquatico siano aerobiche o anaerobiche. In presenza di ossigeno,
il Fe(lll) tende tendenzialmente a co-precipitare con il Hg nel sedimento sotto forma di
ossido-idrossido, mentre tende a rilasciarlo non appena le condizioni diventano ipossico-
anossiche. Dal punto di vista biotico, invece, sono relativamente pochi i ceppi di batteri
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ferro-riduttori conosciuti per essere coinvolti nel processo della metilazione (Fleming et al.,
2006; Kerin et al., 2006). Gilmour et al. (2007) sostengono che alte dosi di ossidi-idrossidi di
ferro inibiscono la metilazione mentre basse dosi la stimolino. Ad ogni modo, questo
aspetto del ciclo dell’elemento necessita ulteriori indagini e approfondimenti.

pH. La metilazione risulta favorita dall’instaurarsi di condizioni anossiche (riducenti) e bassi
valori di pH (ambiente acido). Kelly et al. (2003) hanno infatti dimostrato come
I'abbassamento del pH stimoli I'uptake del Hg da parte dei microorganismi favorendone
cosi la sua organicazione.

Sostanza organica. Sia la composizione che la concentrazione della sostanza organica

disciolta (DOM) influenza la complessazione e la potenziale biodisponibilita del Hg e del
MeHg nei processi di metilazione e di demetilazione (Winfrey et al., 1990; Aiken et al.,
2003). La DOM ad elevato peso molecolare, infatti, puo limitare la disponibilita del Hg per i
batteri (Barkay et al., 1997), in quanto i complessi formati sono troppo grandi per poter
essere assimilati, mentre ligandi organici a peso molecolare inferiore possono essere
facilmente complessati ed inglobati nella cellula batterica, migliorando il trasporto e
I'uptake del Hg (Golding et al., 2002). Inoltre, recenti lavori hanno evidenziato che la DOM
rappresenta un importante ligando in presenza di solfuri attraverso l'interazione con i
complessi Hg-S (Ravichandran et al., 1998; Miller, 2006). In generale, pero, la sostanza
organica nei sedimenti, fungendo da substrato, fornisce la materia prima per la
degradazione microbica stimolando cosi la produzione di MeHg (Lambertsson e Nilsson,
2006).

Attivita batterica. Anche se la metilazione del Hg nei suoli e nei sedimenti viene quasi

sempre misurata in condizioni riducenti e legata all’attivita batterica, in realta soltanto
poche specie di batteri solfato-riduttori (Benoit et al., 2003) e ancor meno di ferro-riduttori
(Fleming et al., 2006; Kerin et al., 2006) sono in grado di metilare. In aggiunta, la loro
attivita e influenzata da diversi fattori che possono favorire o meno I'organicazione del
metallo, tra i quali i solfuri (King et al., 2001; Marvin-DiPasqule and Agge, 2003; Marvin-
DiPasqule et al., 2000), la sostanza organica (Lambertsson e Nilsson, 2006) e le condizioni
redox (Martin-Doimeadios et al., 2006). E perd necessario considerare anche la grande
varieta dei processi demetilanti microbici, ampiamente diffusi negli ambienti contaminati,
che spesso possono rivelarsi utili per limitare 'accumulo del MeHg in presenza di elevate
concentrazioni di Hg(ll).

Tra tutti questi fattori, il comparto batterico sembra essere il requisito fondamentale affinché la
metilazione del Hg possa avvenire. Sempre ai batteri, inoltre, & imputato il processo inverso, la
demetilazione del MeHg, che pud ridurre la quantita di MeHg disponibile per il bioaccumulo lungo
la rete trofica (Marvin-DiPasquale et al., 2000; Barkay and Wagner-Dobler, 2005). La demetilazione
mediata dai batteri pud avvenire per via riduttiva, producendo Hg® and CH4, o a seguito di processi
ossidativi che portano alla formazione di HgZ* e CO; (Oremland, 1991). E stato ipotizzato che Hg2+
prodotto dalla demetilazione puo venir rimetilato in condizioni opportune (Barkay et al., 2003),
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risultando cosi un suo riciclo. Processi di demetilazione abiotica sono tipici di ambienti
caratterizzati da una forte esposizione alla luce, come lagune e laghi, ed avvengono
prevalentemente a concentrazioni di Hg totale piuttosto modeste (Sellers et al., 1996). Al
contrario, in sedimenti ed acque profonde, la fotodegradazione ha sicuramente un impatto
modesto e dominano percio i processi biologici.

Negli ecosistemi acquatici, specialmente in quelli lagunari, dove le acque poco profonde, elevate
temperatura, specialmente nei mesi piu caldi e sedimenti arricchiti in sostanze organiche,
rappresentano molto spesso le zone dove si hanno i maggiori tassi di metilazione netta. Infatti, le
maggiori concentrazioni di MeHg e i piu alti tassi di metilazione sono generalmente riscontrati nei
sedimenti superficiali o in loro prossimita. Inoltre, la presenza di acque di fondo anossiche si sono
dimostrate favorevoli a migliorare il bioaccumulo netto di MeHg, spesso con la produzione ex-
novo di MeHg nelle acque di fondo, stimolandone anche il flusso dal sedimento alla colonna
d’acqua (Munthe et al., 2007).
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1.3 Il mercurio nelle aree costiere del Friuli Venezia Giulia

Gli ambienti marino-costieri o di transizione sono caratterizzati da un elevato valore naturalistico
anche se, purtroppo, sono frequentemente soggetti a molteplici impatti antropici che
costituiscono la causa principale di alterazioni ambientali spesso irrimediabili.

Il bacino dell’Alto Adriatico, caratterizzato dalla bassa profondita dei fondali e da un limitato
ricambio delle acque, € stato infatti riconosciuto dal D.Lgs. 152/2006 “area sensibile”, ossia
particolarmente vulnerabile all'inquinamento per le caratteristiche dei suoi fondali e delle sue
correnti. All'interno di quest’area, le acque di transizione del Friuli Venezia Giulia si caratterizzano
per la presenza di attivita di pesca, acquacoltura e molluschicoltura molto sviluppate. Allo stesso
tempo, tali ambienti costieri ospitano habitat naturali particolarmente preziosi e meritevoli di
tutela, quali la Laguna di Marano e Grado, inserita tra i Siti di Interesse Comunitario (SIC) nella rete
“Natura 2000” (Direttive “Habitat” 92/43/EEC e “Uccelli” 2009/147/EC).

Tuttavia le aree costiere del Friuli Venezia Giulia presentano un elevato grado di anomalia in
relazione alla concentrazione di mercurio presente nell’ambiente acquatico costiero e, in
particolare, nei sedimenti (Acquavita et al., 2012a). Questo specificita, unica nel panorama
nazionale, € dovuta ad una doppia fonte di contaminazione: la prima localizzata nel bacino del
fiume Isonzo che sfocia nel Golfo di Trieste, la seconda nel sistema fluviale Aussa-Corno all’interno
delle Lagune di Marano e Grado (Covelli et al., 2009). Gli apporti fluviali isontini, interessati dalla
contaminazione dovuta alla miniera di Idrija (Slovenia Occidentale), rimasta attiva per circa 500
anni, sono disperse nelle acque del Golfo verso occidente, a causa del prevalente sistema di
circolazione antioraria delle correnti (Brambati, 1970).

La Laguna di Marano e Grado & un sistema ecologico di estrema rilevanza sia per specie e habitat
presenti, sia per posizione nell’ambito dell’Alto Adriatico. Costituisce il piu orientale fra i grandi
sistemi lagunari e deltizi della costa. E Zona di Protezione Speciale (Direttiva Uccelli 2009/147/CE)
e Sito di Importanza Comunitaria (Direttiva Habitat 92/43/CEE), inoltre rappresentano aree di
sosta, di alimentazione e di riproduzione per una ricca fauna (ad esempio sono oltre 300 le specie
di uccelli osservate) e nonché habitat floristico. Non va dimenticato il sistema delle valli da pesca
ivi insediato, fondamentale area di nidificazione per molte specie di uccelli acquatici prioritarie di
conservazione.

Nonostante sia un’area di considerevole importanza naturalistica, i suoi sedimenti sono
caratterizzati dalla contaminazione da metalli pesanti (Piani e Covelli, 2001) e soprattutto, come
affermato pocanzi, da quella storica del Hg. Per la zona orientale della Laguna sono state riportate
da Covelli et al. (2008) concentrazioni di Hg totale nei sedimenti (9.5-14.4 mg kg?) di molto
superiori al valore di background naturale stimato per I'area (0.13+0.04 mg kg, Covelli et al.,
2006b). Il Hg tende a diminuire progressivamente spostandosi dalla foce dell’lsonzo verso la
Laguna di Marano che evidenzia valori inferiori (0.1-6.6 mg kg'). Anche se le sorgenti di
contaminazione sono ormai cessate, le elevate concentrazioni di Hg presenti nei sedimenti

13



lagunari contribuiscono e contribuiranno anche nel prossimo futuro ad avere un significativo
impatto negativo in quest’area (Covelli et al., 2007).

Molteplici studi sono stati eseguiti sulla contaminazione da Hg ed suoi effetti sul biota, in
particolare, in quest’area lagunare, i risultati ottenuti dal “Piano di studi finalizzato
all’accertamento della presenza di eventuali sostanze tossiche persistenti nel bacino lagunare di
Marano e Grado ed al suo risanamento” (Brambati, 1997) anche nei diversi anelli della rete trofica,
dagli organismi bentonici al fito e zooplancton, dai molluschi alle specie ittiche (prede e predatori)
fino all’avifauna e alluomo (Brambati, 1997; 2001). Anche un altro progetto, intitolato
“Rimobilizzazione e biodisponibilita del mercurio in ambienti lagunari e fluviali regionali”
(Brambati et al., 2005), ha rilevato concentrazioni significative di Hg nei sedimenti. Un’analisi
speciativa preliminare ha evidenziato che il Hg in forma cinabrifera domina il settore centrale del
bacino lagunare di Porto Buso, mentre quella non cinabrifera, legata prevalentemente alla
sostanza organica e alle granulometrie piu fini dei sedimenti, & pilu abbondante alla foce
dell’Aussa-Corno. La distinzione tra queste due forme ha permesso di identificare anche le forme
di Hg potenzialmente rimobilizzabili dai sedimenti di fondo rendendolo, in determinate condizioni
ambientali, maggiormente biodisponibile per il biota (Piani et al., 2005).

Anche studi risalenti a pochi anni fa hanno dimostrato che la risospensione del sedimento puo
comportare una maggior mobilita del metallo favorendone la biodisponibilita (es. Emili et al.,
2014; Acquavita et al.,, 2012b). Proprio di recente sono state portate a termine alcune
sperimentazioni in laboratorio nell’ambito del progetto MIRACLE (Mercury Interdisciplinary
Research for Appropriate Clam farming in Lagoon Environment), nel quale sono state prese in
esame le dinamiche delle specie mercurifere in colonna d’acqua a seguito di fenomeni di
risospensione e la loro potenziale pericolosita verso le specie acquatiche faunistiche.

Pertanto, appurata la presenza del Hg nella Laguna di Marano e Grado nelle sue diverse forme
(disciolto, associato al materiale particellato o alle frazioni colloidali), e sapendo anche che lungo
la fascia costiera regionale & molto diffusa I'acquacoltura, (itticoltura e mitilicoltura), sorgono
spontanei alcuni interrogativi riguardanti la possibile influenza del metallo su quest’attivita e
viceversa, gli effetti delle attivita ittiche produttive sulle caratteristiche chimico-fisiche della
colonna d’acqua e sullo spessore piu superficiale del sedimento di fondo in relazione alla
produzione del MeHg in situ. L'elevata quantita di materia organica di provenienza fecale
potrebbe costruire il substrato energetico per I'attivita batterica a cui la metilazione &
principalmente legata. Dall’altra parte il rilascio in colonna d’acqua del MeHg accumulatosi
preferenzialmente nel sedimento potrebbe interferire con I'attivita biologica delle comunita
ittiche di allevamento.

A questo proposito, diversi lavori hanno dimostrato come le attivita di acquacoltura di tipo
intensivo (Belias et al., 2003; Belias et al., 2007), possano avere un forte impatto sull’ambiente
pelagico e sul fondale. Il sedimento di fondo, infatti, risulta essere arricchito da biodeposizioni,
come materiale fecale e pseudofeci, accumuli di mangimi in eccesso, nutrienti (nitriti, nitrati,
fosfati), antivegetativi, ecc. L'arricchimento di sostanza organica e la sua conseguente
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mineralizzazione determina un forte rilascio di nutrienti inorganici e di altre specie chimiche dal
sedimento alla colonna d’acqua (Asmus et al., 1995). L'incremento dell’attivita batterica induce
inoltre un maggior consumo di ossigeno, una conseguente maggiore riduzione dei solfati
(Dahlback e Gunnarson, 1981) ed un’intensa denitrificazione provocando emissioni di gas ad
effetto serra (GHG) quali CHs e N2O, precipitazioni e/o rimobilizzazioni di metalli pesanti presenti
nel sedimento e nelle acque, che potrebbero provocare anossia con conseguente moria della
fauna e della flora bentica.

Sempre nell’ambito dell’acquacoltura, anche le ricerche condotte da Covelli et al. (2008) e da De
Vittor et al. (2012) in una valle da pesca della Laguna di Grado, la Valle Artalina, hanno messo in
evidenza da un lato, la maggior metilazione del Hg all’interfaccia acqua-sedimento con successiva
evasione del MeHg dal sedimento alla colonna d’acqua nell’ambiente vallivo rispetto a quello
lagunare, specialmente nei mesi estivi e in condizioni di anossia, e dall’altro elevate concentrazioni
di carbonio organico, azoto e fosforo totale nei sedimenti e di carbonio organico ed inorganico
disciolto, fosfati e ione ammonio nelle acque di fondo.

Oltre alla Valle Artalina, una delle poche valli da pesca rimaste ancora attive nella Laguna di Grado
e che deve affrontare la medesima problematica € la Val Noghera, divenuta sito sperimentale per
I'attivita di ricerca del dottorato proprio per le evidenze di bioaccumulo di Hg in alcune specie
ittiche d’interesse commerciale.
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2 AREA DI STUDIO

2.1 L’acquacoltura nella Laguna di Marano e Grado

| sistemi lagunari sono considerati come altamente vulnerabili e percido protetti dalla Direttiva
Europea Habitat. Attualmente sono considerati all’interno della European Water Framework
Directive (WFD, 2000/60/EC) sotto la categoria delle acque di transizione, volta a prevenire il
deterioramento qualitativo e quantitativo, migliorare lo stato delle acque e assicurare un utilizzo
sostenibile, basato sulla protezione a lungo termine delle risorse idriche disponibili. L’applicazione
di questa Direttiva prefiggeva il raggiungimento di un “buono stato ecologico” per tutte le acque di
superficie entro il 2015. La direttiva 2000/60/CE & stata recepita in Italia attraverso il decreto
legislativo 3 aprile 2006, n.152. Il decreto legislativo, con I'art. 64 ha ripartito il territorio nazionale
in 8 distretti idrografici e prevede per ogni distretto la redazione di un piano di gestione,
attribuendone la competenza alle Autorita di distretto idrografico.

Successivamente al D.Lgs. 152/2006 sono seguiti i principali relativi decreti attuativi per le acque
superficiali: Decreto Tipizzazione D.M. 131/2008 - Regolamento recante “i criteri tecnici per la
caratterizzazione dei corpi idrici (tipizzazione, individuazione corpi idrici, analisi delle pressioni)”;
Decreto Monitoraggio D.M. 56/2009 - Regolamento recante “i criteri tecnici per il monitoraggio
dei corpi idrici e l'identificazione delle condizioni di riferimento per la modifica delle norme
tecniche del D.Lgs. 152/2006” e Decreto Classificazione D.M 260/2010 - Regolamento recante “i
criteri tecnici per la classificazione dello stato dei corpi idrici superficiali, per la modifica delle
norme tecniche del D.Lgs. 152/2006".

La Laguna di Marano e Grado e percid compresa in un piu ampio sistema, ovvero nel “Bacino
Idrografico delle Alpi Orientali”, e costituisce il piu orientale fra i grandi sistemi lagunari e deltizi
della costa adriatica. La definitiva caratterizzazione dei corpi idrici (D.M. 131/2008) & stata valutata
attraverso |'applicazione del modello DPSIR (cioe Driving forces, Pressure, State, Impact and
Response) tenendo in considerazione le principali pressioni, quali ad esempio i nutrienti e
I'arricchimenti di materia organica, la presenza di sostanze prioritarie e le attivita di acquacoltura.
Su queste basi sono stati identificati 17 corpi idrici, quattro dei quali sono stati classificati come
“fortemente modificato” a seguito di sostanziali modifiche morfologiche dovute alle attivita
antropiche (es. significativi cambiamenti del regime idraulico, ex allevamenti ittici), tali da
trasformare la naturalita di partenza.

La Laguna e inoltre una Zona di Protezione Speciale (Direttiva Uccelli 2009/147/CE) e Sito di
Importanza Comunitaria (Direttiva Habitat 92/43/CEE), che rappresenta un’indispensabile area di
sosta, di alimentazione e di riproduzione per una ricca fauna (ad esempio sono oltre 300 le specie
di uccelli osservate) e nonché habitat floristico. Non va dimenticato il sistema di valli da pesca ivi

insediato, fondamentale area di nidificazione per molte specie di uccelli acquatici prioritarie di
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conservazione. Pertanto, grazie alla loro morfologia e funzionalita, le aree costiere e, in
particolare, quelle lagunari, sono ben disposte ad accogliere le diverse attivita di acquacoltura.

L'acquacoltura pud essere definita come I'attivita che viene svolta nell’intento di produrre beni
utili alla propria esistenza mettendo a frutto 'ambiente acquatico (Ravagnan, 1992). Si vede quindi
la necessita di sfruttare questi ambienti naturali, ed & proprio in quest’ottica che a partire dal ‘800
la pratica della vallicoltura trova il suo piu rapido sviluppo nell’Alto Adriatico. L'importanza delle
lagune costiere per I'esercizio vallivo, e per I'acquacoltura piu in generale, & indubbiamente legata
sia alla natura fisica delle stesse, con confini ben definiti e talvolta facilmente controllabili che
consentono di poter isolare le popolazioni ittiche, sia all’elevata disponibilita trofica di questi
ambienti, che li rende aree privilegiate per tali attivita.

La principale forma di acquacoltura nella Laguna di Marano e Grado e la vallicoltura che puo
essere improntata su due diversi pratiche di allevamento della fauna ittica, quella estensiva e
quella intensiva, tra loro diverse sia per il grado di sfruttamento e di dipendenza dall’ambiente,
che per il livello di condizionamento dello stesso. La prima si avvale unicamente della disponibilita
trofica naturale, affidando I'alimentazione della fauna ittica esclusivamente alle risorse ambientali.
In questa pratica gli interventi dei vallicoltori sono in genere indirizzati a controllare il regime
idraulico, a scegliere le specie ittiche piu adatte all’allevamento, a conservare e a proteggere la
naturale morfologia dell’habitat, a seminare gli avannotti, a selezionarli e a pescarli una volta
divenuti adulti. A queste mansioni se ne aggiungono altre, quali opere di manutenzione
straordinaria e, cosa molto importante, la difesa del prodotto, in particolare dagli uccelli ittiofagi,
su tutti il cormorano (D’Aietti et al., 2007). Al contrario, la pratica intensiva, vede il fattore
alimentare regolato esclusivamente dall’allevatore, quindi un’attivita improntata sulla sola
somministrazione di mangimi per I'intero ciclo produttivo.

Attualmente, la tecnica di allevamento piu impiegata nelle valli da pesca della Laguna di Marano e
Grado si basa su un approccio intermedio tra le due pratiche, definito integrato o semi-intensivo.
La pratica semi-intensiva comporta una suddivisione della valle in diversi settori di allevamento,
impostati in modo da garantire una perfetta integrazione funzionale ed energetica tra intensivo ed
estensivo; quindi fondato sia sulla somministrazione di mangimi che sul pascolo nell’ambiente
vallivo.

Lo schema di conduzione € quello collaudato da secoli e si basa sulla semina del novellame in
primavera (la montata naturale € divenuta del tutto insufficiente al passaggio dalle valli semi-
arginate ad arginate; il novellame selvaggio & divenuto insufficiente e da anni si fa ricorso al
novellame di orata e branzino da fecondazione artificiale), sull’ingrasso dei pesci durante il periodo
estivo e sulla “coltura mediante chiamata del prodotto” che ha raggiunto la taglia commerciale.
Attualmente pero, nella maggior parte delle valli, la taglia commerciale viene raggiunta
raccogliendo il pesce in apposite vasche di sverno e alimentandolo a mangimi, in cui la maggiore
profondita delle vasche rispetto ad altre parti della valle, la copertura e la possibilita di mitigare la
temperatura con acqua calda artesiana garantiscono il prodotto (specialmente le orate) dalle
morie a cui va generalmente incontro in valle aperta durante I'inverno.
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| sistemi di allevamento lagunari sono destinati principalmente alla produzione di nicchie trofiche
sufficientemente differenti da non entrare in competizione, quali I'orata, il branzino, cinque specie
locali di cefali (famiglia Mugilidae) e, in rari casi, anche sull’anguilla (Anguilla anguilla).

Un recente lavoro portato a termine dall’ARPA e dall’Universita di Udine (Cosolo et al., 2015) ha
fornito gli ultimi dati in merito alla superficie utilizzata per I'attivita di vallicoltura. Per la Laguna di
Marano, la superfice occupata da valli da pesca risulta essere pari ad un totale di 300 ettari,
mediamente 20 ettari a valle, tutte localizzate lungo I'argine di conterminazione lagunare, con
collegamenti stradali e allacciamento alla rete elettrica, a vantaggio dei costi di conduzione. Sono
gestite come allevamenti intensivi o semi-intensivi; prevedono quindi densita di stoccaggio elevate
e regolare somministrazione di mangime ai pesci. Solo una valle da pesca, peraltro la piu estesa
(valle Pantani, 100 ettari), presenta le condizioni per un allevamento di tipo estensivo.
Differentemente, in Laguna di Grado le valli, che ricoprono all’incirca 1,400 ettari in totale, sono di
dimensioni maggiori ed esercitano prevalentemente I'allevamento estensivo, il che si traduce in
una gestione pil naturale degli ambienti presenti.

La vallicoltura sta vivendo oggi una crisi molto forte, da una parte per gli elevati costi di gestione e
produzione, che ha portato molte valli alla conduzione famigliare, e dall’altra per la concorrenza
del pesce allevato all’estero e per le difficolta nel fronteggiare le avversita naturali (condizioni
meteorologiche, uccelli ittiofagi) ed antropiche (inquinamento da mercurio). A conferma della
grave crisi che attanaglia il settore, solo tre valli oggi sono pienamente produttive a Marano e
Carlino, per una superficie di 80 ettari circa, mentre a Grado operano 11 valli per una superficie di
720 ettari circa. Piu della meta della superficie totale valliva € quindi improduttiva. La crisi della
vallicoltura e stata attribuita alla mancanza delle ordinarie attivita di manutenzione, dallo scavo
dei canali e delle vasche di allevamento all’insufficiente gestione della vegetazione alofila in valle,
con riflessi negativi sulle potenzialita naturalistiche di tali ambienti. A questo si aggiunge anche il
profondo cambiamento della pratica di allevamento: da un’attivita prevalentemente basata sulla
pratica estensiva si € passati ad una semi-intensiva o quasi esclusivamente intensiva degli ultimi
anni, nata perlopilu dalla necessita di soddisfare in tempi sempre piu ristretti le richieste sempre
maggiori del mercato.

Queste criticita hanno coinvolto, in parte, anche una delle valli da pesca piu estese del settore
gradese, la Val Noghera, diventata oggetto di questo studio.
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2.2 La Val Noghera

La Val Noghera € una delle valli da pesca piu estese della Laguna di Grado e ricade all’interno del
Corpo Idrico FM 401, laddove FM € un acronimo di significato “Fortemente Modificato” in quanto,
come anticipato nel paragrafo precedente, a seguito delle attivita antropiche ha subito
cambiamenti tali da modificarne la naturalita di partenza.

La valle si colloca geograficamente nel bacino di Porto Buso, dove occupa una superficie di circa
270 ettari (Gatto e Marocco, 1992), dista dal mare appena un chilometro e questo le ha permesso
di sfruttare al meglio il flusso e deflusso della marea per regolare la circolazione dell’acqua al suo
interno attraverso le chiaviche (Figura 2). L'intera valle puo usufruire inoltre della presenza di fonti
d’acqua dolce freatica fornita da ben sette pozzi, con temperature che raggiungono i 33 °C, che
vengono utilizzate per contenere la salinita estiva e mitigare le condizioni di rigidita invernale
all'interno delle peschiere di sverno. Oltre all’attivita di allevamento del pesce, per pochi mesi
all’anno (dalla terza settimana di settembre a fine gennaio), e solo nel fine settimana, viene
praticata la caccia alle anatre.

Inizialmente la valle si estendeva su un’area molto piu vasta rispetto a quella odierna, poi, in
periodi storicamente differenti, la costruzione degli argini ha comportato modifiche sostanziali tali
da definirne I'attuale perimetrazione. La valle, inoltre, non & un unico ambiente, bensi € stata
divisa in due settori morfologicamente differenti e non comunicanti tra loro. Il settore sud-
occidentale, arginato alla fine del 1800, racchiude un’area piuttosto ridotta (circa 60 ettari) che,
proprio per tale ragione, prende il nome di Vallesina (piu antico); e il settore orientale, confinato
verso la fine degli anni ‘60, e racchiuso nel bacino lagunare piu interno dove occupa i rimanenti
210 ettari. Questi due settori, oltre a differenziarsi per posizione e tempi di costruzione degli
argini, sono gestiti diversamente. In Vallesina il ricambio dell’acqua viene garantito da due
chiaviche, C4 e C5, che vengono aperte e chiuse a seconda dell’attivita gestionale. La chiavica C4 &
una porta vinciana che permette all’acqua di entrare o uscire in base all’escursione di marea ma,
nei mesi pit caldi, viene aperta periodicamente dal gestore per garantire un maggior ricambio
idrico, utilizzata quindi come una “chiavica di scarico”. La chiavica C5, invece, chiamata anche
“chiavica di carico”, consente all’acqua lagunare del Canale di Morgo di entrare in Vallesina
guando ritenuto necessario.

Per quanto riguarda il settore orientale, quello piu ampio e recente dal punto di vista della
perimetrazione, usufruiva inizialmente di tre chiaviche (C1, C2 e C3) per garantire il ricambio
idrico. Nel 1992, pero, la chiavica C3 venne chiusa lasciando effettivamente operative solo la C1
(chiavica di carico) e la C2 (chiavica di scarico). La chiavica C1 viene aperta direttamente dal
gestore per far entrare 'acqua lagunare durante la fase di marea crescente, e rimane aperta
finché la marea si trova in questa fase tidale. La seconda (C2), invece, &€ una porta vinciana che fa
uscire I'acqua sfruttando la fase calante della marea. Infatti, quando il livello dell’acqua lagunare si
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abbassa (fase di marea calante), la chiavica si apre autonomamente per far uscire 'acqua dalla
valle che risulta avere un livello idrico superiore.

Questo settore di valle inoltre, dispone di diverse vasche di raccolta del pesce, adibite
all’allevamento delle specie attraverso la somministrazione di mangimi fino al raggiungimento
della taglia commerciale (Figura 2).
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Figura 2. L’area di studio, la Val Noghera, dove sono evidenziate le chiaviche, i due siti sperimentali (VN1 e
VN3) e le vasche di allevamento.

Per quanto riguarda I'attivita di allevamento, la Val Noghera presenta i caratteri tipici della
“vallicoltura integrata” (D’Aietti, 2007) o semi-intensiva (Boatto e Signora, 1985), seppur
parzialmente arricchita dal punto di vista alimentare da mangimi forniti al novellame delle specie
piu pregiate. La vallicoltura integrata € una soluzione intermedia tra quella estensiva, che si avvale
unicamente della disponibilita trofica naturale, affidando I'alimentazione della fauna ittica
esclusivamente alle risorse ambientali, e quella intensiva, dove il fattore alimentare & regolato
dall’allevatore (improntata sulla somministrazione di mangimi), tra loro diverse sia per il grado di
sfruttamento e di dipendenza dall’ambiente che per il livello di condizionamento dello stesso.
L'allevamento €& indirizzato prevalentemente a branzini (Dicentrarchus labrax), orate (Sparus
aurata), alle specie piu pregiate di cefalo (Mugil auratus, Chelon labrous, Liza salienis, Mugil
cephalus) e anche all’anguilla (Anguilla anguilla).

Nonostante la produttivita ittica sia sempre stata notevole, gia una ventina d’anni fa furono
riscontrate elevate concentrazioni di Hg nei sedimenti nonché i primi effetti di bioaccumulo del
metallo lungo la rete trofica acquatica (Brambati, 1997). Concentrazioni importanti sono state
riscontrate a partire da alcune specie algali allo zooplancton e molluschi, fino ad arrivare alle
specie ittiche d’interesse commerciale come I'orata (es. 4.0 mg kg?) ed il branzino (es. 2.5 mg kg’
1), i cui valori hanno superato di gran lunga i 0.5 mg kg di Hg stabiliti dalla legislazione italiana
(Reg. No 1881/2006 CE).

20



3 PIANIFICAZIONE DELLE ATTIVITA DI RICERCA IN CAMPO E
ANALITICHE IN LABORATORIO

Una volta definite le caratteristiche della valle da un punto di vista morfologico e operativo-
gestionale, si & pianificata in maniera dettagliata I’attivita di ricerca sul ciclo biogeochimico del Hg
all'interno dell’ecosistema vallivo. Sperimentazioni in situ all’interfaccia acqua-sedimento, indagini
sul ruolo dei sedimenti e sulla sua biodisponibilita in fase solida (sedimento) e disciolta (acque
interstiziali e colonna d’acqua), studio, in via del tutto preliminare, delle interazioni del mercurio
elementare gassoso (gaseous elemental mercury, GEM) con I'atmosfera attraverso una prima
sperimentazione in situ all'interfaccia acqua-aria e analisi sulla componente ittica sono state
oggetto di questo lavoro.

Data la multidisciplinarieta della ricerca, questo paragrafo & stato dedicato ad una descrizione
schematica delle singole attivita svolte (Figura 3), suddivise in sette paragrafi, ognuno dei quali
trattera una fase del lavoro comprendente le tecniche di campionamento, di manipolazione e
preparazione dei campioni e di analisi strumentale (Figura 4) eseguite sulle differenti matrici
(solida, disciolta e gassosa).

4. ATTIVITA DI RICERCA

- Granulometria
- Carbonio e azoto

Superficiali

4.1 Caratterizzazione geochimica e
geocronologica dei sedimenti

- - Speciazione Hg
- Geocronologia
Studio preliminare con -pH
4.2 Pre-monitoraggio delle acque in due sonda multiparametrica dei |__| - Temperatura
canali circondariali parametri chimico- fisici - 0, disciolto
delle acque - Conducibilita

4.3 «Evaluetion of mercury biogeochemical
cycling at the sediment-water interface in
antrophogenically modified lagoon
environments»

4.4 «Benthic nutrient cycling at the
sediment-water interface in a lagoon fish
farming system (northern Adriatic Sea, Italy)»

- DHg
4.5 Il mercurio e i nutrienti in colonna - PHg
d’acqua e input e output attraverso le - DMeHg
chiaviche nutrienti

4.6 Il mercurio elementare gassoso
all’interfaccia acqua-aria

| Differenze tra pascolo estensivo

I 4.7 Il mercurio nella componente biologica Sl RE e SRS TEHENG

Figura 3. Rappresentazione schematica delle attivita di ricerca.
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Analisi strumentali ‘

Fase solida

’ Fase particellata |

| Fase gassosa ’

| Biota |

Granulometria: Granulometro laser DHg: CV-AFS (Mercur, - PHg: filtrazione a - GEM: ASS - Mercurio
(Malvern Mastersizer, 2000) Analytic Jena) 0,45 pum su filtri con il Lumex nella fauna

Millipore, (RA-915M) ittica: AAS
Carbonio e Azoto: Elemental DMeHg: ASF (Merx, Brooks solubilizzazione con (DMA-80)
Combustion System (ECS 4010, Rand) aqua regia

Costech)

Zolfo: Elementar Analyzer (CHNS/O
Perkin Elmer, 2400)

Mercurio: AAS (DMA-80)
Metil-Hg: GC-AFS (Brooks Rand)
Fe e Mn: Mineralizzazione totale (1,5

mL HF + 5,0 mL aqua regia +5.0 mL
milli-Q) e analisi in ICP-OES (Optima

Fe e Mn: ICP-MS (Perkin-
Elmer, NexION 350X)

DIC e DOC: Analizzatore
Shimadzu TOC 5000A

H,S: Spettrofotometria
Nutrienti: Autoanalizzatore

a flusso segmentato -Seal
Bran + Luebbe QuAttro

(HNO;:HCI=1:3) e
analisi in CV-AFS

(Mercur, Analytic
Jena)

8000 Spectrometer)

- Fosforo: Soluzione estraente (0,5
mol/L HCl) e analisi del disciolto con
Segmented flow autoanalyzer-Seal
Bran + Luebbe QuAttro

- Geocronologia attraverso la misura
dell’attivita del 2:°Pb

Figura 4. Rappresentazione schematica delle analisi strumentali.

La descrizione dettagliata riguardante il trattamento del campione e le tecniche analitiche
impiegate relative alla fase solida (granulometria, carbonio, azoto, zolfo, fosforo, Hg e MeHg nei
sedimenti) e disciolta (DHg, DMeHg, ferro (Fe), manganese (Mn), nutrienti, carbonio inorganico
disciolto (DIC), carbonio organico disciolto (DOC), acido solfidrico (H2S)) sono riportate nei lavori
Petranich et al. (in press) e Petranich et al. (revised version submitted). Tutte le altre analisi
strumentali applicate sono state descritte nei corrispettivi paragrafi di appartenenza.

Gli esperimenti in situ con la camera bentica sono stati portati a termine grazie anche alle attivita
di operatore subacqueo del Dott. Stefano Cirilli del Dipartimento di Matematica e Geoscienze
dell’Universita degli Studi di Trieste.

Le analisi granulometriche, del carbonio e dell’azoto nei sedimenti, del Hg nei sedimenti e in fase
disciolta sono state eseguite presso i laboratori del Dipartimento di Matematica e Geoscienze
dell’Universita degli Studi di Trieste rispettivamente da Mauro Bussi (granulometria), Cristiano
Landucci (carbonio e azoto) e dalla sottoscritta per il Hg.
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La determinazione del Fe e Mn in fase solida e disciolta & stata eseguita personalmente in
collaborazione con il Dipartimento di Scienze Chimiche e Farmaceutiche sotto la supervisione del
Prof. Giampiero Adami e del Dott. Matteo Crosera.

Le analisi del MeHg in fase disciolta sono state eseguite personalmente presso il Department of
Environmental Sciences dello JoZef Stefan Institute di Lubiana, gestito dalla Prof. Milena Horvat.

Le analisi del MeHg e del fosforo nei sedimenti e dei nutrienti sono state eseguite personalmente
presso i laboratori ARPA FVG, in collaborazione con il Dottor Alessandro Acquavita.

La determinazione dello zolfo nel sedimento & stata eseguita presso i laboratori della Marine
Biological Station di Pirano sotto la supervisione del Prof. Jadran Faganeli.

Le analisi del DIC, DOC, H,S in fase disciolta sono state portate a termine nei laboratori della
sezione oceanografica dell’Istituto Nazionale di Oceanografia e Geofisica Sperimentale (OGS) dalla
Dott. ssa Cinzia De Vittor.
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4 ATTIVITA DI RICERCA

Questa sezione e stata ripartita in sette paragrafi, ognuno dei quali trattera un argomento di
ricerca ben definito: dalla caratterizzazione geochimica e geocronologica dei sedimenti allo studio
dei processi biogeochimici di mercurio e nutrienti che avvengono all’interfaccia acqua-sedimento,
in colonna d’acqua e all’'interfaccia acqua-aria, fino al bioaccumulo del metallo da parte della
fauna ittica.

4.1 Caratterizzazione geochimica e geocronologica dei sedimenti

Questo paragrafo trattera da un lato la caratterizzazione geochimica dei sedimenti superficiali e di
fondo della Val Noghera, basata principalmente sulla determinazione della concentrazione totale
del mercurio (Hg) e delle principali forme chimiche con le quali si presenta nella fase solida,
ottenute a seguito di un processo di speciazione eseguito mediante pirolisi (Ferndndez-Martinez et
al., 2015), e dall’altro la cronologia dei sedimenti attraverso la misura dell’attivita del 2!°Pb (Covelli
et al.,, 2012).

- Operazioni in campo

Al fine di ottenere una distribuzione dei valori di concentrazione del Hg nei sedimenti dell’'intera
area valliva, sono state scelte 20 stazioni presso le quali campionare i sedimenti superficiali e
profondi (Figura 5). | sedimenti superficiali, che rappresentano i primi 2 cm del fondale, sono stati
campionati con una benna dalla capacita di 2L sia all’interno dei canali circondariali, profondi 1.5-
2.0 metri, che in specchi d’acqua dal battente molto ridotto, chiamati “chiari di valle” (circa 20-30
cm). Una volta raccolto il sedimento, & stato dapprima misurato il potenziale di ossido-riduzione
(Eh) e poi si proceduto con la sua omogeneizzazione e la suddivisione in due aliquote, una per le
analisi geochimiche (Hg, carbonio e azoto) e una per quelle granulometriche (Figura 6).

Per confrontare i dati provenienti dalla valle con un’area non soggetta all’attivita di allevamento, &
stato preso un campione di sedimento superficiale in mare aperto (M-1).

Tenendo conto del ridotto battente d’acqua che caratterizza alcune delle stazioni investigate, ne
sono state scelte cinque per campionare i sedimenti profondi (VN-2, VN-4, VN-12, VN-18 e VN-20).
In ciascuna stazione é stata prelevata una carota di sedimento per mezzo di un liner in PVC (1 m di
lunghezza e 5 cm di diametro), sigillata poi alle due estremita con dei tappi e conservata al buio in
camera termostatata a 4 °C.
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O Carote lunghe

Val Noghera Legenda
Sedimento sup.
P 4

UN-13

Figura 5. | punti segnalati dell’indicatore giallo rappresentano i sedimenti superficiali campionati. | punti
che sono stati anche cerchiati in arancione indicano le carote di sedimento prelevate.

Nella stazione VN-2, sono state prelevate due carote, una da destinare alla caratterizzazione
geochimica e l'altra per poter stimare il tasso di sedimentazione recente (ultimi 100-150 anni) e
I’eventuale variazione temporale (Nittrouer et al., 1979) attraverso la misura dell’attivita del 21°Pb,
al fine ultimo di stabilire I’eta del sedimento.

Figura 6. Operazioni di campionamento del sedimento: carote lunghe (a sinistra) e benne (a destra).
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- Metodologie analitiche

La geochimica dei sedimenti.

Una descrizione dettagliata delle analisi granulometriche e geochimiche (Hg totale, carbonio e
azoto) e stata riportata in Petranich et al. (in press).

Per determinare, invece, le tre principali forme chimiche con le quali il Hg puo presentarsi nei
sedimenti, come Hg metallico (Hg(0)), Hg legato a carbonati, ossidi e idrossidi di ferro e
manganese e alla sostanza organica (Hg-bound) e cinabro (HgS), ogni campione & stato sottoposto
ad un processo di speciazione speditiva eseguito mediante pirolisi (Fernandez-Martinez et al.,
2015).

Dopo aver pesato 1 g di sedimento liofilizzato e omogenizzato a 420 um, il primo step ha previsto
il suo riscaldamento a 80°C per 8 ore allo scopo di eliminare la componente metallica Hg(0)
(Navarro et al., 2006; Sladek e Gustin, 2003). Dopo tale operazione, il campione € stato analizzato
al DMA-80 per determinare il contenuto in Hg rimasto ancora nel sedimento, comprensivo cioe
delle frazioni Hg-bound e HgS. Il risultato differira dalla prima analisi del campione tal quale
(determinazione del THg) della frazione di Hg(0) eventualmente persa. Dalla differenza, quindi, tra
il THg e quest’ultimo risultato (Hg-bound + HgS), si ottiene la concentrazione di Hg(0). Procedendo
con il secondo step, lo stesso sedimento viene riscaldato a 250°C per 48 ore (Biester e Scholz,
1997; Navarro et al., 2006) allo scopo di eliminare, questa volta, la frazione Hg-bound. Anche in
guesto caso si procede all’analisi del contenuto in Hg rimasto nel sedimento e, il risultato
derivante dal DMA-80, rappresentera la sola frazione cinabrifera eventualmente presente (HgS).
Infine, la differenza tra il contenuto di Hg dopo il primo step (Hg-bound + HgS) e quello dopo il
secondo (HgS) restituira il valore della concentrazione di Hg-bound presente nel sedimento.

La geocronologia dei sedimenti.

La stima dei tassi o velocita di sedimentazione e accumulo e stata ottenuta attraverso la misura
dell’attivita del 21°Pb, isotopo radioattivo naturale appartenente alla serie di decadimento di 238U.
Negli ambienti acquatici, la principale sorgente di ?!°Pb & costituita dall’atmosfera, dove tale
isotopo & prodotto dal decadimento del ?2%Rn, il quale a sua volta proviene in massima parte
dall’lemanazione dai suoli. Negli ultimi 40 anni, il 21°Pb (t12 = 22.3 anni) & stato ampiamente
utilizzato come tracciante di processi sedimentari in ambiente acquatico, su una scala temporale
di 100-150 anni.

Ambienti lacustri e marino-costieri sono influenzati da significativi apporti terrestri di questo
isotopo, mentre in ambienti marini profondi esso deriva principalmente dal decadimento del %?°Ra
disciolto nell’acqua. Nel sedimento & presente anche il 2!°Pb “supported” (o di background) che
deriva dal decadimento in situ del 2%°Ra.
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Le attivita di 2!°Pb “totale” misurate rappresentano la somma della frazione “supportata” e di
guella “in eccesso” proveniente dall’esterno. La distribuzione dell’isotopo “in eccesso” in funzione
della profondita nel sedimento viene utilizzata per il calcolo delle velocita di sedimentazione e
dell’eta dei sedimenti. In condizioni ottimali, il profilo di ?!°Pb totale presenta un andamento
esponenziale, decrescente verso il basso e tendente ad un valore costante che rappresenta
I"attivita di 21°Pb “supportato”.

Nell’analisi del profilo di attivita dei radionuclidi &€ necessario considerare il problema della
compattazione dei sedimenti, ovvero il progressivo decremento del contenuto d’acqua negli strati
a causa del peso dei sedimenti sovrastanti, che grava su di loro. Per far si che il profilo del
radionuclide non sia influenzato da questo fenomeno, occorre correggere I'asse delle profondita
assumendo che tutti gli strati abbiano la medesima porosita. Per il calcolo del contenuto d'acqua,
della porosita e della densita apparente (dry bulk density) dei sedimenti € stata utilizzata la perdita
in peso ottenuta essiccando il sedimento alla temperatura di 60°C per 24 ore. Questa quantita
costituisce il peso dell'acqua contenuta nel sedimento e permette il calcolo della porosita secondo
la formula suggerita da Berner (1971):

d=wps/[wps+(1-w)pul

dove w corrisponde alla frazione d'acqua sul peso totale, ps alla densita media delle particelle di
sedimento e pu alla densita dell'acqua interstiziale. | valori utilizzati di ps e pw sono stati
rispettivamente 2.6 e 1.029 g cm3. Dalla relazione precedente & possibile quindi ricavare il valore
della densita apparente (pq) in g cm™=:

Pa= ps(1-¢)

A questo punto la profondita di massa (Z, in g cm™) viene calcolata come la sommatoria dello
spessore di ogni fetta (s) moltiplicato per la sua densita apparente:

Zn =8S1 pal + S2 paZ+ weee S pan

[1 21°Pp (t1/2 = 22.3 anni) decade a %'°Bi e poi a ?%Po (t12 = 138.4 giorni) emettendo particelle beta e
radiazioni gamma a bassa energia. Le fasi del metodo utilizzato in questo esperimento fanno
riferimento alla metodologia messa a punto da Frignani e Langone (1991) e da Frignani et al.
(1993).

Presso I'ISMAR-CNR di Bologna, sono state misurate le attivita del 2!°Pb con spettrometria alfa su
un numero totale di 14 campioni corrispondenti ad altrettanti livelli di spessore centimetro, con lo
scopo di stimare i tassi di sedimentazione recenti (ultimi 100-150 anni) e la loro eventuale
variazione temporale (Nittrouer et al., 1979).
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- Risultati e discussione

Per tutti i valori espressi in concentrazione e in percentuale, sia per quanto riguarda il Hg e la
relativa speciazione chimica, sia per quanto riguarda i dati granulometrici, carbonio, azoto e
potenziale redox dei sedimenti superficiali (benne) e profondi (carote), si vedano gli Allegati
(Allegati 1-6).

Per quanto riguarda le analisi granulometriche, di seguito sono riportate le composizioni tessiturali
dei sedimenti superficiali, con riferimento ai primi 2 cm (Figura 7), e profondi, provenienti dalle
delle carote (Figura 8), espresse secondo nelle tre componenti principali (sabbia, silt e argilla) della
classificazione di Shepard (1954).

| sedimenti superficiali sono costituiti prevalentemente da silt, corrispondente mediamente al 72%
del sedimento in tutte le stazioni campionate e sono risultate piuttosto conformi le granulometrie
trovate per i primi centimetri delle carote. Anche in queste ultime domina questa frazione (in
media 71.6 % in VN-2, 61.9 % in VN-4, 75.6 % in VN-12, 57.9 % in VN-18 e 70.2 % in VN-20) seguita
dalla sabbia e dall’argilla. Entrando nel dettaglio, I'alternanza tra silt e silt sabbioso caratterizza
I'intera colonna sedimentaria, eccezion fatta per VN-12, dove prevale il silt dal livello 5-6 cm fino al
fondo carota, e per VN-4, costituita da sabbia siltosa sotto i primi 10 cm.
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Figura 7. Istogramma rappresentativo delle percentuali di sabbia, silt e argilla nei sedimenti superficiali
investigati.
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Figura 8. Profili verticali delle variazioni in percentuale di sabbia, silt e argilla nelle carote considerate in
guesto studio.

| risultati granulometrici hanno mostrato una prima differenza tra i sedimenti del settore orientale
della valle e quelli del settore occidentale. | sedimenti campionati nella parte piu orientale
presentano una percentuale di sabbia minore rispetto a quelli del settore occidentale,
rispettivamente tra 13.9% (VN-8) e 22.7% (VN-6) nella parte orientale e tra 21.4% (VN-3) e 42.9%
(VN-18) nella parte occidentale. Anche i sedimenti profondi mettono in risalto tale evidenza: le
carote VN-4 (33.6%), VN-18 (37.9%) e VN-20 (22.2%) hanno una percentuale sabbiosa di gran
lunga superiore rispetto alle altre due piu orientali (Figura 8). Questa situazione & probabilmente
da associare ad un maggior apporto di materiale sabbioso proveniente dagli ambienti di cordone
litorale e dalle bocche tidali verso il settore occidentale della valle, mentre apporti di materiale
fine proveniente dall’entroterra lagunare caratterizzano il settore orientale a scapito della sabbia
marina.

Per quanto riguarda il contenuto di carbonio e azoto nei sedimenti superficiali, i valori percentuale
del carbonio totale (Cit) sono compresi tra 4.84% (VN-12) e 8.39% (VN-18), del carbonio organico
(Corg) tra 1.60% (VN-15) e 4.45% (VN-20) e dell’azoto totale (Ntot) tra 0.16% (VN-15) e 0.56% (VN-
20) (Allegato 1). Allo scopo di valutare la provenienza della sostanza organica presente nei
sedimenti, & stato calcolato il rapporto molare Corg/Ntot per tutti i campioni. Valori > 14 indicano
un’origine terrestre della sostanza organica (Gofii et al., 2003), dove I'arricchimento in carbonio
deriva principalmente delle piante vascolari, mentre valori < 10 sono rappresentativi di un’origine
marina, arricchita in azoto biogenico derivante dal fitoplancton e dal bacterioplancton (Ogrinc et
al., 2003). Il rapporto molare é risultato compreso in un ampio intervallo, da 6.0 (VN-4) a 17.5 (VN-
6).

| sedimenti delle carote sono risultati abbastanza diversi tra loro; le carote VN-2, VN-12 e VN-18
mostrano profili verticali per Ciot (rispettivamente 6.02+0.36 %, 4.05+0.63%, 7.8010.54%), Corg
(rispettivamente 6.02+0.36%, 1.40+0.44%, 2.0410.48%) e, solo per le prime due, anche per Niot
(rispettivamente 0.1+0.10 %, 0.14+0.06%), piuttosto costanti con la profondita (Figura 9). Nelle
carote VN-4 e VN-20, invece, mostrano una certa variabilita, con valori medi di Ciot, Corg € Ntot
rispettivamente di 7.16£2.02%, 3.01+£1.61%, 0.29+£0.13% in VN-4 e di 4.95£1.16%, 2.6310.85% e
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0.29+0.13% in VN-20. Anche il rapporto molare Corg/Ntwot € risultato alquanto variabile tra una
carota e l'altra, mostrando pero, in linea generale, un aumento dei valori con la profondita (Figura
9).

Osservando con pil attenzione i risultati relativi al rapporto molare Corg/Niwt, anche questi
sembrerebbero confermare la diversa provenienza e distribuzione dei sedimenti all’interno della
valle. Il rapporto molare Corg/Ntot, infatti, & risultato <10 nei sedimenti superficiali del settore
occidentale, confermandone I'origine marina, mentre quelli del settore orientale mostrano valori
compresi in un ampio intervallo (10+17) a riprova di una composizione intermedia/terrestre dei
sedimenti.

Anche per le carote VN-4, VN-18 e VN-20, campionate nella parte occidentale, i valori del un
rapporto molare Corg/Niot calcolato per i primi centimetri (0-7 cm) indicano un’origine
prevalentemente marina della sostanza organica. Solo con I'aumentare della profondita il rapporto
aumenta verso valori terrestri.

In generale, perd, questo trend, dove i valori marini caratterizzano i livelli superficiali e i valori
terrestri quelli piu profondi, potrebbe essere attribuito al cambiamento strutturale e gestionale
della valle. In altre parole, la valle, prima di essere arginata, e quindi separata dall’entroterra
lagunare e dal mare, riceveva probabilmente apporti di sedimento prevalentemente terrestri. Poi,
a seguito della sua chiusura, I'apporto terrestre diminui rapidamente mentre quello marino
divenne il principale, seppur sempre limitato in quanto dipendente dall’apertura sistematica delle
chiaviche necessaria a garantire il ricambio idrico.
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Figura 9. Profili verticali di carbonio totale ed organico (%), azoto totale (%) e rapporto molare Corg/Ntot nella
colonna sedimentaria delle cinque carote considerato nello studio.

Per quanto riguarda le concentrazioni di Hg totale nei sedimenti superficiali (Allegato 1) queste
variano in un intervallo piuttosto ampio, tra 2.25 mg kg™ (VN-3) e 9.78 mg kg (VN-16), anche se &
stato possibile evidenziare una differenza nei valori di concentrazione a seconda dell’area valliva
(Figura 10). Valori compresi tra 2.25 e 3.91 mg kg? si riscontrano nei sedimenti del canale
principale del settore orientale (VN-1), in quelli di due canali percorrenti le aree periferiche della
valle (VN-3 eVN-8) e in un chiaro sito verso I'entroterra lagunare (VN-12).

| valori massimi, invece, compresi tra e 8.53 e 9.78 mg kg%, si rilevano in alcuni chiari del settore
centrale (VN-7, VN-11, VN-16 e VN-17) e della Vallesina (VN4 e VN-19).
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Figura 10. Distribuzione della concentrazione di Hg nei sedimenti superficiali della valle ottenuta attraverso
il programma ArcGlS.

In tutte le carote indagate le maggiori concentrazioni di Hg sono state trovate nei primi 10 cm
(Allegati 2-6), poi tendono a diminuire con la profondita eccezion fatta per la VN-18 che mostra un
aumento dai 30 cm fino al fondo carota (Figura 11). Anche se la concentrazione di Hg diminuisce, il
valore di background naturale stimato per I'area, pari a 0.13+0.04 mg kg (Covelli et al., 2006b),
non viene quasi mai raggiunto. Soltanto le carote VN-12 e VN-20 mostrano nei livelli piu profondi
(sotto i 40 cm) valori simili se non addirittura inferiori, rispettivamente di 0.06+0.001 e di
0.07+0.001 mg kg*. Similmente al discorso fatto per il Hg nei sedimenti superficiali, pur tendendo
in considerazione le diverse profondita delle carote, anche in questo caso quelle raccolte nel
settore occidentale (VN-4, VN-18 e VN-20) presentano concentrazioni di gran lunga superiori
(valore massimo di 22.4 mg kg nel livello 29-30 cm della carota VN-4) rispetto a quelle orientali
(VN-2 e VN-12) (valore massimo di 6.95 mg kg™ nel livello 29-30 cm della carota VN-2).
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Figura 11. Profili verticali di concentrazione del mercurio (mg kg?) nei sedimenti delle cinque carote
considerato nello studio. Da notare la diversa scala sull’asse delle ascisse per VN-4 e VN-18 (0-20 mg kg).
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Su tutti i sedimenti, sia superficiali che profondi, e stata eseguita I'analisi speciativa attraverso
pirolisi allo scopo d’individuare le forme chimiche con la quale il Hg si presenta e la loro
abbondanza (Ferndndez-Martinez et al., 2015). Il Hg dei sedimenti superficiali (Figura 12) &
risultato prevalentemente legato alla componente organica, carbonati e ossidi-idrossidi (Hg-
bound), mediamente pari al 76%, il restante 16% e 8% corrispondo rispettivamente al Hg legato ai
solfuri (HgS) e al Hg metallico (Hg(0)). Solo i sedimenti delle stazioni VN-15, VN-14 e VN-13
presentano un’elevata percentuale di Hg cinabrifero, 54%, 40% e 29% rispettivamente.

100

o [} [ee] N~ o w0 < [se} ~N b o
N v v v N YT v v T T v O o N © 0w § O o
2 B 2B 222 22 2 iz Z2Z 2 222 2Z=2
= > 3 > D D> iz o3 i > 3 3 S
Stazioni

Legenda: []% Hg (0) @ % Hg-bound % HgSI

Figura 12. Istogramma rappresentativo delle tre principali componenti del Hg (metallica, bound e solfurea),
espresse in %, identificate a seguito della pirolisi.

Anche dall’analisi speciativa del Hg applicata a tutti i livelli di profondita investigati &€ emerso che,
mediamente, nella colonna sedimentaria prevale la forma Hg-bound in quasi tutte le carote: VN-2
(avg. 65%), VN-12 (avg. 80%), VN-18 (avg. 52%) e VN-20 (avg. 66%), eccetto nella VN-4 per la quale
domina la forma solfurea (41%). Le componenti Hg-bound e Hg(0) prevalgono infatti nei primi 10
cm delle carote e poi tendono a diminuire con la profondita a vantaggio della componente
cinabrifera. Quest’ultima, infatti, ad eccezione di VN-12 e VN-20 dove non supera rispettivamente
il 16 e il 30% del Hg totale (Figura 13), € risultata preponderante al di sotto dei 20 cm in VN2 (43-
60%) e VN4 (49-81%) e dei 30 cm in VN18 (43-69%).

Particolare & anche la situazione riscontrata nelle carote VN-18 e VN-20, nelle quali Hg(0) si
presenta con percentuali significative dai 10 ai 40 cm, variantitra 12 e 54% in VN-18 e tra 11 e 46%
in VN-20.
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Figura 13. Profili verticali delle tre principali componenti del Hg (metallica, bound e solfurea), espresse in %,
identificate a seguito della pirolisi nelle cinque carote considerato nello studio.

Per quanto riguarda I'aspetto geocronologico, I'attivita di 2'°Pb totale presenta un profilo che
decresce verso il basso in maniera quasi esponenziale fino a circa 20 cm di profondita nei
sedimenti della carota VN-2 (Figura 14). Successivamente, I'attivita del radionuclide si mantiene
costante con un valore medio di 12.1 Bq kg, considerato quale livello di background del 21°Pb.

Si notano alcune peculiarita relativamente ai profili del 2!°Pb e della porosita. Nel primo, c¢’€ un
cambio di pendenza a 7.5 cm di profondita. Nell’intervallo 3.5-25 cm la porosita ha valori maggiori,
in quanto il sedimento ¢ piu fine, mentre nei livelli compresi fra 0 e 3.5 cm e a profondita >25 cm il
sedimento presenta una maggior percentuale di sabbia. E stato pertanto applicato il modello CF-
CS (Constant Flux of 21°Pb - Constant Sedimentation rate) per il calcolo delle velocita di
sedimentazione (SAR o Sediment Accumulation Rate) al livello 0-7.5 cm e al livello >7.5 cm. |l
valore stimato della velocita di sedimentazione per il livello 0-7.5 cm & pari a 0.08 cm y!, mentre
per il sedimento a profondita >7.5 cm & pari a 0.425 cm yL. In base a tale modello, con velocita di
sedimentazione variabile, in corrispondenza delle profondita di 3.5, 7.5 e 25 cm abbiamo un’eta
relativamente al top della carota (2016) pari a 44, 94 e 135 anni, rispettivamente. Partendo dal
livello piu profondo (25 cm), I'aumento della frazione fine verso il top della carota & stato
accompagnato da un probabile aumento della velocita di sedimentazione. A 7.5 cm di profondita si
€ ragionevolmente verificato un calo drastico della velocita di sedimentazione a cui perd non e
corrisposta una variazione nella tipologia di materiale. Nei 3.5 cm piu superficiali, infine, si osserva
un aumento della granulometria a cui non e seguita una variazione del SAR. Un tale drastico calo
nella velocita di sedimentazione pud essere messo in relazione ad un evento importante che ha
modificato le caratteristiche idrodinamiche e sedimentologiche dell'intera area tale da
ripercuotersi sulla velocita di sedimentazione la cui stima indica una riduzione di un ordine di
grandezza del SAR. Gatto e Marocco (1992) riportano che nel 1917 sono stati eseguiti lavori per la
Litoranea Veneta mettendo in comunicazione i bacini di Buso, a ovest, e Grado, ad est. Nel caso
specifico, un tale intervento potrebbe aver influito sulla dinamica dei flussi tidali incrementando la
loro azione, considerando che I'area occupata dall’attuale Valle Noghera confina a nord proprio
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con la Litoranea Veneta. E possibile che tale modificazione antropica abbia influito sull’apporto di
sedimento nell’area in cui e stata prelevata la carota, riducendolo. Successivamente, attorno al
1960, proprio la costruzione degli argini nel settore nord-orientale della Valle Noghera, ha
ulteriormente modificato permanentemente I'area lagunare che & passata da un sistema aperto di
velme e barene in connessione con i canali lagunari principali ad un sistema chiuso, in
comunicazione con l'esterno solo attraverso una serie di chiaviche. Attraverso tali chiaviche, il
flusso di marea crescente apporta acqua e materiale in sospensione in maniera limitata che si
riflette in una velocita di sedimentazione molto ridotta. Precedenti studi hanno evidenziato che
per 'ambiente subtidale della Laguna di Marano e Grado i valori del tasso di sedimentazione
ricadono in un intervallo compreso fra 0.08 e 0.13 cm y* (Covelli et al., 2012), mentre per le
barene appaiono essere incrementati negli ultimi 10-20 anni (da 0.30 a 0.45 cm y* a Marano e da
0.30a0.74 cm y! a Grado) in accordo con Covelli et al. (2017).
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Figura 14. Profilo verticale della porosita, dell’attivita del 2°Pb e del logaritmo dell’eccesso dell’attivita del
210pp nel sedimento della carota VN-2.

Il flusso deposizionale o d’accumulo del metallo verso il sedimento (mg m=2 y?!) pud essere
determinato dal prodotto della concentrazione di Hg (mg kg™) nel sedimento (Hg)s ed il tasso di
accumulo delle particelle w:

FHg= w(Hg)s
con w =(1-d) S ps

dove ¢ rappresenta la porosita del sedimento, S & la velocita di sedimentazione in millimetri per
anno (mmy?) e ps & la densita media del sedimento (2.6 g cm™3).

Per quanto riguarda la carota VN-2 (Figura 11), la cui lunghezza & 42 cm, considerando la velocita
di sedimentazione variabile nelle due sezioni, cosi come descritto precedentemente, ed
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estrapolando la velocita della sezione piu profonda fino al fondo della stessa si arriva ad un’eta
calendario stimata pari al 1825 (Figura 15).

Con le dovute approssimazioni, il flusso deposizionale del Hg nell’area di studio risente
dell’apporto del metallo proveniente dall’attivita mineraria ad Idria successivamente al 1800
(Covelli et al., 2001, 2006a e 2017). Vale la pena ricordare che, sebbene iniziata nel lontano 1496,
I’attivita mineraria ha avuto il suo massimo sviluppo tra la fine del 18° e la seconda meta del 20°
secolo (Mlakar, 1974). Durante I'attivita estrattiva, in quella che era considerata la seconda piu
grande miniera di mercurio al mondo dopo la spagnola Almaden (Drovenik, 1990), protrattasi per
circa 500 anni fino alla graduale diminuzione delle operazioni nel corso degli ultimi 10 anni e la
definitiva chiusura nel 1996, sono state estratte 144,000 t di Hg. Si stima che non piu del 73% di Hg
ad esse associato sia stato recuperato mentre il restante 27% sia stato dissipato nell’ambiente
circostante (Gosar et al., 1997a, 1997b). Il flusso del Hg nella carota VN-2 incrementa, infatti, a
partire dal 1825 fino al 1853 e si mantiene sullo stesso ordine di grandezza approssimativamente
fino al 1902. Tale variazione & legata proprio all'incremento dell’attivita estrattiva ad Idria che
raggiunge il suo apice poco prima del primo conflitto mondiale (1913). Gli apporti del Hg di
provenienza isontina si associano al trasporto dei sedimenti con le correnti litoranee da est (foce
del F. Isonzo) ad ovest, intercettati dai flussi tidali e condotti all'interno della laguna in
corrispondenza delle bocche lagunari fino alla bocca piu occidentale, quella di Lignano (Covelli et
al., 2012).
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Figura 15. Datazione del profilo verticale del Hg (sinistra) e profilo verticale del flusso di Hg.

Attualmente, & stato accertato che, a quasi vent’anni dalla sospensione dell’attivita mineraria di
Idria (1996), I'apporto di Hg nel Golfo di Trieste, nell’arco dell’anno, avviene proprio grazie
all'ingente contributo di particellato in sospensione durante gli eventi di piena rispetto ai
guantitativi modesti trasportati in regime normale o di magra del fiume stesso (Covelli et al.,
2007). Nella carota VN-2, tali evidenze non sono riscontrabili visto il decremento repentino del
flusso a partire dal 1902 fino al 1920, probabilmente per effetto delle modificazioni antropiche gia
descritte che hanno drasticamente alterato la dinamica sedimentaria in termini di flussi di
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materiale ma non in termini di concentrazione del Hg associato al sedimento sebbene sia
osservabile un lieve calo del contenuto del metallo a partire dal 1960.

- Considerazioni finali

La Vallesina é risultata cosi il settore di Valle con le maggiori concentrazioni di Hg non solo nei
sedimenti superficiali ma anche in quelli profondi, come a VN-2, ma soprattutto a VN-4 e VN-18
per i quali si riportano le piu elevate percentuali di cinabro. Il cinabro, inoltre, in tutte e tre le
carote tende ad aumentare subito sotto i primi 10 cm e sembra associarsi molto bene con le
granulometrie pil grossolane (sabbiose) costituenti i sedimenti piu profondi. Come ipotizzato in
precedenza, tale situazione puo essere legata alla chiusura degli argini e alla posizione occupata
dalla Vallesina, la quale, trovandosi molto piu vicina al cordone litorale rispetto alle altre stazioni,
potrebbe aver risentito maggiormente degli apporti fluviali isontini, principalmente di quelli a
granulometria maggiore, provenienti dalla miniera di mercurio di Idria, in Slovenia (Covelli et al.,
2001). Lo stesso discorso & valido anche per I'area dove é stata raccolta la carota VN-2, che pur
trovandosi in uno specchio di valle piu interno, da quanto risulta dall’analisi geocronologica, il
flusso deposizionale del Hg risente dell’apporto del metallo proveniente dall’attivita mineraria
slovena.

La speciazione del Hg nei sedimenti superficiali ha evidenziato che in quasi tutti i campioni la
maggior parte del metallo & legato alla sostanza organica, carbonati, ossidi e idrossidi (Hg-bound),
presente quindi in quella forma che pud diventare facilmente biodisponibile a seguito delle
variazioni chimico-fisiche dell’ambiente circostante (pH, Eh, temperatura, ecc.). Il restante metallo
si divide tra la forma solfurea (cinabro), scarsamente solubile (e scarsamente mobile) o del tutto
insolubile e quindi non biodisponibile, e metallica, che tende a lasciare velocemente il sedimento a
seguito dell’laumento della temperatura. Poiché questa situazione vale sia per i sedimenti
superficiali che per i primi centimetri delle carote (0-10 cm e/o 0-20 cm), il problema della
contaminazione da Hg nella valle non dovrebbe essere sottovalutato viste e considerate le elevate
percentuali di Hg potenzialmente mobile rinvenute all’interfaccia acqua-sedimento (Hg-bound).
Questa forma mercurifera, infatti, & potenzialmente la piu pericolosa poiché al variare delle
condizioni chimico-fisiche puo venir metilato dal comparto batterico ed in seguito accumulato nel
biota acquatico vallivo.
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4.2 Pre-monitoraggio delle acque in due canali circondariali

Nel capitolo introduttivo, la Val Noghera & stata descritta sostanzialmente come area separata in
due settori; quello occidentale, pil vecchio (la Vallesina), caratterizzato da una scarsa circolazione
e ricambio idrico, e quello orientale, piu recente, dove la maggior circolazione d’acqua e i piu
frequenti scambi idrici con I'ambiente lagunare esterno identificano tale zona.

- Operazioni in campo

Sulla base di queste informazioni generali sono stati individuati due canali circondariali principali,
uno nel settore orientale (VN1) e I'altro nella Vallesina (VN3), come potenziali siti sperimentali nei
quali poter eseguire gli esperimenti in situ volti a studiare il ciclo biogeochimico del Hg
all'interfaccia acqua-sedimento (Petranich et al., in press). Prima di procedere con la fase
sperimentale, per avere certezza della diversita dei siti e caratterizzarli da un punto di vista
chimico, e stato eseguito un monitoraggio in continuum dei principali parametri chimico-fisici
dell’acqua, misurati e registrati da una sonda multiparametrica per il periodo di un mese ciascuno.

A questo punto, in corrispondenza delle stazioni VN1 e VN3, in corrispondenza dei quali erano
stati prelevati anche campioni di sedimento superficiale, & stata posizionata una sonda
multiparametrica SMATCH a circa 20-30 cm dal fondale del canale (Figura 16), allo scopo di
monitorare in continuo profondita, temperatura, pH, Eh, conducibilita e ossigeno discolo. La sonda
lavora autonomamente in continuo e compie una misurazione ogni 30 minuti trasmettendo
tramite un’antenna GPRS un pacchetto dati ogni 24h ai server centrali della sede ARPA FVG, dove
vengono archiviati ed elaborati.

Figura 16. Sonda multiparametrica SMATCH e sua installazione nel canale VN1.
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- Metodologie analitiche

| dati inviati dalla sonda multiparametrica ai server centrali della sede ARPA FVG, relativi alle
misure di pH, Eh, temperatura, salinita e ossigeno disciolto, sono stati elaborati dal Dott. Federico
Pittaluga. | dati sono stati riprodotti in file excel e successivamente graficati (Figure 17 e 18), ai
quali sono stati aggiungi alcuni parametri metereologici (velocita del vento, precipitazioni e
temperatura dell’aria) ottenuti dall’elaborazione dei dati provenienti della stazione OSMER di
ARPA FVG in localita “Grado mare”, relativi allo stesso periodo di registrazione della sonda. Lo
scopo finale & stato quello di poter valutare se le condizioni meteo potevano aver influenzato i
parametri chimico-fisici dell’acqua misurati dalla sonda.

- Risultati e discussione

Osservando i risultati ottenuti dalla registrazione in continuo dei parametri chimico-fisici nel sito
VN1 (periodo 03/09/14-06/10/14), si possono evidenziare molto chiaramente le oscillazioni
giornaliere delle concentrazioni di ossigeno disciolto (Figura 17). Generalmente, ai valori minimi
registrati durante il mattino, segue un andamento crescente fino ai massimi registrati durante le
ore serali corrispondenti in parte anche ai massimi registrati per la temperatura. Questi andamenti
sono stati osservati fino alla data del 22 settembre e sono paragonabili a quelli gia osservati da
ARPA FVG in altre aree lagunari soggette a scarso ricambio idrico. E da notare come il periodo
considerato sia stato particolarmente caldo con valori tipici del periodo estivo (19°-26°C).

Le oscillazioni giornaliere dell’ossigeno disciolto sono probabilmente dovute alla concomitanza
delle alte temperature e della radiazione solare utile ai processi fotosintetici molto attivi ascrivibili
al microfitobentos come si puo osservare dai picchi significativi in sovrasaturazione delle acque
(Figura 17).

Dal 23 settembre le oscillazioni si smorzano repentinamente, si assiste ad un abbassamento dei
valori sia in termini di concentrazione che in percentuale di saturazione (6 mg L%, =60 %). In
particolare, alcuni minimi scendono sotto i 5 mg L, indicando cosi I'instaurarsi di una condizione
di moderata ipossia (2-5 mg L1). In aggiunta, anche le oscillazioni della salinita diminuiscono
d’ampiezza e diminuisce la temperatura dell’acqua dai 22 ai 17°C (Figura 17). Queste variazioni
sono probabilmente da attribuire alla diminuzione della temperatura media dell’aria (anche di 4°C
in certe giornate) e all'aumento della velocita del vento (Figura 17), soprattutto nelle prime
giornate del mese di ottobre (dati questi registrati dal’OSMER di ARPA FVG in localita “Grado
mare”).

Questa situazione e stata anche accentuata dall’'operazione di chiusura delle chiaviche, nei tre
giorni antecedenti a queste giornate, che determina un relativo isolamento delle acque tale da
impedire il ricambio e impoverendo il sistema di ossigeno. Infatti, anche i valori di pH sono
diminuiti di circa 0.2 unita, probabilmente a causa di un aumento di CO;, nelle acque e ad un
relativo spostamento degli equilibri carbonatici con una leggera acidificazione (Figura 17). In
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generale, negli ambienti lagunari, il pH & piuttosto stabile e tende a seguire I'andamento
dell’ossigeno. Tuttavia, in questo studio entrambi i parametri sono caratterizzati da spikes
giornalieri, legati probabilmente ad alcuni errori di lettura della sonda, e la correlazione non e
osservabile. Pertanto tali andamenti sono da escludere nella discussione.

Le variazioni di salinita sono inferiori rispetto a quelle osservate nei siti lagunari gia investigati da
ARPA FVG (settore occidentale di Marano). In questi siti, nell'arco di una giornata, non € insolita
una variazione nella salinita da 4 a 24 determinata dal ciclo di marea, dall'intensita dei flussi e dalla
notevole influenza delle acque dolci di provenienza fluviale. Nella Valle Noghera si osservano cicli
giornalieri di modesta entita (fino a 2), i cui picchi sembrano anticipare quelli dell’ossigeno.
Mediamente i valori massimi sono piu elevati rispetto a quelli osservati nelle aree piu interne della
Laguna, ci troviamo, infatti, a breve distanza dal mare, separato dall’ambiente lagunare solo da
uno stretto cordone litorale. Nella Figura 17 si notano brevi periodi (2-3 giorni) in cui i valori di
ossigeno disciolto e di salinita sono mediamente inferiori (06/11-08/11 e 18/11-21/11), legati alle
pratiche gestionali dei flussi in ingresso ed uscita delle acque nei canali interni della valle operate
dai vallicoltori. Infatti, nei periodi di quadratura della marea i flussi tidali ridottissimi non sono
sufficienti ad operare un ricambio idrico all'interno della Valle per cui le chiaviche rimangono
chiuse. L'effetto di questa chiusura si riflette nel punto stazione con un ritardo di circa 3 giorni.
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Figura 17. Parametri chimici dell’acqua registrati dal 03/09 al 6/10 dalla sonda nel canale VN1 e dati
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Gli stessi parametri sono stati registrati in continuo nel periodo 6/10-14/11, nell’area sud-
occidentale della valle da pesca (VN3) evidenziando una situazione alquanto diversa rispetto a
guanto osservato in VN1 e negli altri siti lagunari gia monitorati (Figura 18).

In particolare, considerando i tenori di ossigeno sono stati osservati 3 — 4 eventi anossici che
perdurano, in 2 periodi per circa 4 giorni (09/10 - 13/10, 07/11 - 10/11). La temperatura dell'acqua
€ scesa sensibilmente dal 21/10 per I'arrivo di un primo freddo che & perdurato fino alla fine del
mese. Dai dati meteo rilevati nella stazione OSMER di ARPA FVG in localita “Grado mare”, dallo
stesso giorno, c’e stato anche un incremento dell’intensita media del vento (Figura 18) che
potrebbe spiegare sia il raffreddamento sia I'aumento della concentrazione di ossigeno dovuta al
rimescolamento con la superficie e I'incremento graduale della salinita.

A temperature pil basse (10-12°C) i tenori di ossigeno aumentano e si passa da una situazione
d’ipossia severa/anossia (0-1 mg L) a un'ipossia moderata, rimanendo perd ovviamente lontano
da valori di saturazione (Figura 18). Quando la temperatura aumenta nuovamente fino a circa
17°C, ritornano anche gli episodi di anossia visibili verso la fine del periodo di registrazione.

L’'andamento del pH evidenzia alcuni processi che avvengono durante I’evento anossico registrato
dal 09/10 al 13/10 (Figura 18). La diminuzione osservata & dovuta all’instaurarsi di un metabolismo
anaerobico con conseguente generazione di prodotti acidi, soprattutto a livello del fondale. Dal
01/11 i valori non sono stati ritenuti attendibili essendo le oscillazioni fuori scala determinate da
un evidente malfunzionamento del sensore.

Le variazioni di salinita sono piuttosto contenute rispetto al sito VN-1, essendo i valori costanti per
periodi piuttosto lunghi con valori che si approssimano quelli dell’acqua di mare (fino a 32). In
base ai dati ottenuti, il sito VN-3 & piu conservativo rispetto a VN-1, sia in relazione al ricambio
idrico che avviene attraverso le chiaviche, che non ha influenza in questo settore della Valle, sia
per il possibile effetto dell’evaporazione anche sotto I'azione del vento. Alcuni decrementi di
salinita (fino a 2-3 unita) sono riconducibili ad eventi di precipitazioni moderate o elevate (08/10,
13-15/10 e 04-9/11) (Figura 18). Da notare I'assenza di oscillazioni giornaliere nel periodo dal
22/10 al 5/11, durante il quale i valori di salinita crescono costantemente da 27 a 30.
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Considerazioni finali

In conclusione, la registrazione in continuo dei principali parametri chimico-fisici ha evidenziato
alcune criticita nella concentrazione dell’ossigeno disciolto che tende, talvolta, a valori tipici di
un’ipossia moderata e/o anossia. Tali oscillazioni sono da mettere in relazione alle condizioni di
contorno (temperatura, stagione, assenza/presenza di vento) e, considerando I'alto grado di
variabilita, dovrebbero essere ulteriormente approfondite. Tuttavia, in linea generale, 'ambiente
di valle in corrispondenza del sito VN3 sembra essere piu conservativo rispetto a VN1, sia in
relazione al ricambio idrico attraverso le chiaviche sia per il possibile effetto dell’evaporazione
anche sotto I'azione del vento.

Considerando tutte le evidenze emerse in questo studio preliminare, si evince come queste
stazioni possano rappresentare siti sperimentali ideali per lo studio dei processi biogeochimici
all'interfaccia acqua-sedimento sia in relazione alla speciazione del Hg sia allo stato trofico del
sistema.
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4.3 “Evaluation of mercury biogeochemical cycling at the
sediment—-water interface in anthropogenically modified lagoon
environments”
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ABSTRACT

The Marano and Grado Lagoon is well known for being contaminated by mercury (Hg) from
the Idrija mine (Slovenia) and the decommissioned chlor-alkali plant of Torviscosa (Italy).
Experimental activities were conducted in a local fish farm to understand Hg cycling at the
sediment-water interface. Both diffusive and benthic fluxes were estimated in terms of
chemical and physical features. Mercury concentration in sediments (up to 6.81 pg/g)
showed a slight variability with depth, whereas the highest methylmercury (MeHg) values
(up to 10 ng/g) were detected in the first centimetres. MeHg seems to be produced and
stored in the 2-3 cm below the sediment-water interface, where sulphate reducing bacteria
activity occurs and hypoxic-anoxic conditions become persistent for days. DMeHg in
porewaters varied seasonally (from 0.1 and 17% of dissolved Hg (DHg)) with the highest
concentrations in summer. DHg diffusive effluxes higher (up to 444 ng/m?/day) than those
reported in the open lagoon (~ 95 ng/m%day), whereas DMeHg showed influxes in the fish
farm (up to —156 ng/m?%/day). The diurnal DHg and DMeHg benthic fluxes were found to be
higher than the highest summer values previously reported for the natural lagoon
environment. Bottom sediments, especially in anoxic conditions, seem to be a significant
source of MeHg in the water column where it eventually accumulates. However, net fluxes
considering the daily trend of DHg and DMeHg, indicated possible DMeHg degradation
processes. Enhancing water dynamics in the fish farm could mitigate environmental
conditions suitable for Hg methylation.
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Published by Elsevier B.V.
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Introduction

The Mediterranean coastal areas are essential ecological sys-
tems that constitute important resources of great recreational
and profitable value, in particular, fisheries and aquaculture
play a crucial socio-economic role (Abdou et al., 2017). In the
Mediterranean, the aquaculture industry has grown rapidly
(FAO, 2016; Belias and Dassenakis, 2002), facilitated by the
geography and chemical and physical conditions in the zone
(FAO, 2016). Over the last decades, aquaculture activities have
expanded rapidly throughout the world and the production
increased on an average rate of 23.5% from 2009 to 2014 (FAO,
2016). At present, approximately 44% of fish consumed are
farmed, and this percentage is predicted to reach 52% by 2025
(FAO, 2016).

One of the main environmental issues affecting the coastal
marine environments is the accumulation of contaminants in
sediments and their possible mobility (Emili et al., 2016). The
sediment, in fact, is a sink for many chemical species
potentially toxic to the marine ecosystem, such as heavy
metals (e.g., Chen et al., 2013; Kalantzi et al., 2016) or organic
compounds (e.g., Fent, 1996; Tas et al., 1996), but it is also the
site of early diagenesis biogeochemical processes that can
mobilise contaminants, often transforming them into most
toxic forms which may subsequently accumulate through the
trophic chain.

In the coastal area of the Friuli Venezia Giulia region
(Northern Adriatic Sea, Italy), the Marano and Grado Lagoon is
well known for a high degree of anomaly in relation to
mercury concentration (Hg) in waters and especially sedi-
ments (Acquavita et al., 2012). This contamination is due to a
double source: the first is located within the Isonzo River
basin, the main river flowing into the Gulf of Trieste (Horvat
et al., 1999; Covelli et al.,, 2001, 2007), which is affected
by contamination from the Idrija mine (Western Slovenia)
which was in operation for approximately 500 years. The
second source of contamination is located in the Aussa-Corno
River system, the result of chlor-alkali plant effluents
discharged into the Marano and Grado Lagoon (Covelli et al.,
20009).

Mercury is considered a priority contaminant due to its
toxicity (WHO, 1990), mobility and bioaccumulation potential
and exhibits complex biogeochemical cycling (Mason et al.,
1993; Ullrich et al, 2001; O’Driscoll et al., 2005). Anoxic
sediments can become a significant source of methylmercury
(CHsHg or MeHg"), which is a potent neurotoxin (e.g., Grandjean
etal., 2010) and endocrine-disrupting chemical (Tan et al., 2009),
highly toxic to humans and other organisms (Crespo-Lépez
et al, 2009). This is the most toxic organic form that can
be highly biomagnified in the trophic chain, most significantly
in edible fish. Other microorganisms in addition to SRB are
involved in Hg methylation, such as iron-reducing (Fleming
et al., 2006; Kerin et al., 2006) and methanogenic (Gilmour et al.,
2013; Hamelin et al.,, 2011; Podar et al., 2015) bacteria that are
capable of Hg methylation. It has been shown that sulphur
cycling (Gagnon et al., 1996; Lambertsson and Nilssons, 2006) is
important in controlling the transformation of Hg species
(e.g., Han et al., 2007; Hollweg et al., 2009) such as the amount
and characteristics of dissolved organic matter (Ravichandran,

2004) and sorption/dissolution processes involving Fe/Mn
oxy-hydroxides (e.g., Gagnon et al., 1997; Schéfer et al., 2010).

Various research activities were carried out in order to more
fully understand the Hg biogeochemical cycle in the northern
Adriatic Sea in the last 20 years, from the more extended area of
the Gulf of Trieste (Covelli et al., 1999; Horvat et al., 1999) to the
Marano and Grado Lagoon (Covelli et al., 2008, 2011; Emili et al.,
2012). Despite Hg issue, fishing, along with clam and mussel
collection and aquaculture practice are very widespread. All
these activities increase the chances of Hg uptake by living
aquatic organisms in the nearby area (Covelli et al., 2008). Few
studies have been performed in this area regarding Hg impact on
the trophic chain. Brambati (2001) considered Hg bioaccumula-
tion in seaweed, edible fish and birds. High Hg concentrations,
often one order of magnitude higher than the 0.5 mg/kg
European Community limit, were found along trophic chain
(especially in seabream and seabass). More recently, a multidis-
ciplinary research project called “MIRACLE” (Mercury Interdisci-
plinary Research for Appropriate Clam farming in a Lagoon
Environment) was conducted to identify which areas pose the
least risk of Hg bioaccumulation for commercial Manila clams
(Covelli, 2012). To this purpose, Hg and MeHg content in Tapes
philippinarum was monitored in natural and seeded populations
(Giani et al.,, 2012). Increased bioaccumulation of Hg but not
of MeHg with increasing size of wild clam populations was
observed at most sites depending on Hg concentrations in
bottom sediments but also on biogeochemical processes at the
sediment-water interface (SWI).

Fish farming is a historical activity for the local population,
covering 14% of the total lagoon area (Acquavita et al., 2015),
where mostly sea bass and sea bream are farmed. Fish farms
were built by isolating an area of the lagoon with an embank-
ment. They communicate with Lagoon waters through sluice
gates, which allow the water exchange between the external
lagoon environment and the fish farms. They can be self-
contaminated mainly by organic matter and heavy metals due
to inappropriate operational practices such as the cultivation of
high fish populations, excess of food given and use of antifouling
chemical substances (Belias and Dassenakis, 2002).

Since the bottom sediments in the fish farms are highly
contaminated by mercury, this study is a first step toward
understanding the role of the SWI in recycling mercury in this
anthropogenically modified lagoon environment. To this end, an
estimate of Hg and MeHg mobility and exchanges between
sediment and water column was performed at two different sites
located in this environment, in order to 1) highlight differences
with the open lagoon system and 2) to provide new insight for
future studies on Hg transformations (e.g., methylation/demeth-
ylation rates) and bioaccumulation in edible fish. The final aim
was to suggest good practices for improving the environmental
conditions of the fish farm in order to mitigate the impact of Hg
on this complex and highly anthropogenically modified lagoon
ecosystem.

1. Sampling strategy

1.1. Study area

The wetland system of the Marano and Grado Lagoon
(Northern Adriatic Sea, Italy) is one of the best conserved
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transitional environments in the whole Mediterranean area
and is protected by several pieces of European environmental
legislation. It is an extremely important ecological system for
different species and habitats; it is a Special Protection Area
(Birds Directive 2009/147/EC), a Site of Community Importance
(SCI - IT3320037) (Habitats Directive 92/43/EEC), and has
become an essential nesting area for many migratory birds
which are protected for conservation (over 300 bird species).

Few fish farms still remain active and produce most of the
edible fish species for the surrounding areas. One of these is
Val Noghera (Fig. 1), which represents one of the greatest
and most productive farms in the Grado Lagoon. The Val
Noghera fish farm covers a surface of 220 ha and, in addition
to a regulated water exchange through the sluice gates and
rainwaters, the fish farm receives limited freshwater inputs
from several artesian wells (with temperature up to 33°C),
which allow for a decrease in the salinity in summer and to
mitigate the low water temperatures of winter.

The semi-intensive farming approach (Boatto and Signora,
1985) is applied in the fish farm; it implies a period during which
fish can feed freely and afterwards, they are gathered in ponds
and artificially fed as long as they reach the commercial size. The
fish production mainly consists of seabream (Sparus aurata),
seabass (Dicentrarchus labrax), and to a lesser extent eel (Anguilla
anguilla) and many species of mullet (e.g., Chelon labrosus, Liza
saliens, Mugil auratus).

Most of the fish farm is occupied by several shallow waters
(about 15-20 cm depth) and by natural and artificial saltmarshes,
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having become a habitat for many bird species. A network of
primary and secondary channels up to 3 m depth characterises
the fish farm. Near the inflow gate there are fish ponds where
fish feeding took place until they reach a size suitable for sale
(from one to two years of age).

Two experimental sites were selected in two of the main
channels (Fig. 1). The sites belong to two distinct sectors which are
very different from each other in terms of water recirculation
according to the evidence of a preliminary long-term daily
monitoring executed with a multi-parameter probe which record-
ed water environmental parameters such as pH, Eh, dissolved O,
temperature and, salinity. The VN1 site is located in the most
recent sector built in the 60’s and characterised by more intense
recirculation of waters, whereas the VN3 site located in the older
sector was built at the beginning of the 19th century and where
the recycling and recirculation of the waters is very limited.

1.2. Benthic chamber experiments

To investigate the biogeochemical cycling of Hg at the water—
sediment interface we used a transparent benthic chamber
which had already been successfully employed in previous
research in the Gulf of Trieste (Bertuzzi et al., 1997; Covelli et al.,
1999), in the Marano and Grado Lagoon (Covelli et al., 2008; Emili
et al,, 2012) and in the Mar Piccolo of Taranto (Emili et al., 2016).
Three campaigns were performed in July and October/November
2015, and February/March 2016, corresponding to summer,
autumn, and winter seasons, respectively.
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Fig. 1 - The study area: the Val Noghera fish farm. The sites investigated, VN1 and VN3, in two primary channels.
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The benthic chamber was carefully inserted by a scuba diver
into the sediment isolating an area of 0.25 m? of bottom sediment
together with a ca. 29-cm-heigh column of ambient bottom
water. The chamber is equipped with a stirring mechanism
which consists of a rotatingbar (30 cm long; 5 r/min speed) inside
the chamber connected through a magnet to an electromotor,
coupled with 12 V batteries, located in a separate housing on the
top of the chamber. Water samples were manually collected by a
scuba diver from the chamber top side through one of two
stopcocks with 50-mL polypropylene syringes at approximately
2-hr time intervals (from T, =0 to T¢= 8 hr) during the day.
Water samples were filtered through 0.45 pm pore size Millipore
Millex HA membrane filters, transferred into pre-conditioned
borosilicate glass containers and immediately oxidised with BrCl
(0.5 mL/100 mL sample) for total dissolved Hg determination.
Samples for dissolved MeHg analysis were acidified with HCl
(0.5 mL/100 mL sample) in the same type of containers. For
dissolved Fe and Mn determinations, waters were acidified with
HNO; (0.5 mL/50 mL sample) whereas Zn acetate solution (6%)
was used to trap H,S (0.8 mL/40 mL sample), according to the
Fonselius method reported in Grasshoff et al. (1983), and
preserved in polyethylene vials. All aliquots were stored in a
refrigerator in the field and then kept in a temperature controlled
room (+4°C) until analysis.

The main chemical and physical parameters (pH, redox
potential, dissolved oxygen, temperature, and conductivity)
of water were recorded with a multiparameter probe (YSI
Professional Plus Multiparameter Meter) inserted into the
benthic chamber.

1.3. Sediment core collection and handling

In parallel with the benthic chamber experiments, virtually
undisturbed short sediment cores (length 30 cm; i.d. 16 cm)
were collected along with the overlying water. Upon collec-
tion, these cores were extruded in a N,-filled chamber in
laboratory to preserve the original redox conditions. After
supernatant water collection, the cores were sectioned into
discrete levels (0-1, 1-2, 2-3.5, 3.5-5, and 5-7 cm) for porewater
extraction by centrifugation at in situ temperature (3400 rpm;
t = 30 min), filtered through membrane filters (0.45 pm pore
size, Millipore Millex HA), collected and stored until analysis
to obtain porewater profiles of the studied elements. Solid-phase
samples were divided into three aliquots: the first, for grain-size
determination, was preserved in a refrigerator (+4°C); the second
for MeHg analysis was freezed (- 20°C); the third for total Hg, total
and organic carbon and nitrogen analyses was freeze-dried
(Scanvac, CoolSafe 55-4), homogenised sieved through a 420 um
screen to remove coarse shell debris and ground with a mortar
and pestle.

2. Analyses
2.1. Solid phase

For grain-size analysis, an aliquot (15-20 g) of fresh sediment
was treated with H,O, (3%) for a minimum of 24 hr to eliminate
most of the organic matter. Subsequently, the sediment was
wet-sieved through a 2 mm sieve to remove coarse shelly

fragments. The resulting <2 mm fraction was analysed with a
Malvern Mastersizer 2000 laser granulometer. Total and organic
carbon (Cior and Cqrg) and nitrogen (Nio) content in freeze-dried
and homogenised sediment samples were determined using an
ECS 4010 Elemental Combustion System, Costech. Total carbon
(Ciot) and nitrogen (Nyor) content was determined at a combustion
temperature of 1020°C and Cog at 920°C (Hedges and Stern, 1984)
after progressive acidification with 0.1-1.0 mol/L HCl to remove
carbonates. Acetanilide was used as the standard for calibration.
The detection limit for Cog and Cio; was 0.1%. The precision for
Ciotr Corgy and Nyt Was 3%. Analyses of total sulphur (Si)
were performed using a CHNS elemental MICRO CUBE analyser,
Elementar Analysensysteme Gmbh, at a combustion tempera-
ture of 1020°C. The precision for Sy was 3%.

Approximately 30 mg of sediment were weighed to deter-
minate total Hg (THg) content using a Direct Mercury Analyser
(DMA-80, Milestone) according to the US-EPA 7473. Results
obtained were in good agreement with the certified value
(2.98 + 0.36 mg/(Hg kg); PACS- 3 Marine Sediment Certified
Reference Material, NRCC, Canada) and the relative standard
deviation of at least three determinations was <2%. The limit
of detection (LOD) was approximately 0.005 ng. Results
obtained on the basis of three replicates (3.02 + 0.05) reflected
the certified material value.

A common total decomposition method (Loring and Rantala,
1992 and according to the US-EPA Method 3052) was applied
using a mixture of mineral acids (1.5 mL HF + 5.0 mL aqua regia
+5.0 mL milli-Q water) in a closed microwave system (Milestone,
MLS 1200) to determine total content of iron (Fe), manganese (Mn)
and other trace elements. The solutions obtained in this manner
were determined via ICP-OES (Optima 8000 Spectrometer,
equipped with a S10 Autosampler, Perkin Elmer). In addition, a
weak extraction was performed in order to assess the Fe and Mn
mobility from sediment cores (i.e., oxides and hydroxidates). An
extraction solution, consisting of cold diluted HCl (0.5 mol/L) was
added to the sediments according to Adami et al. (1999). Two
grams of each sediment sample and 20 mL of the extraction
solution were secured in a rotary extractor device and rotated
at temperature room for 18 + 2 hr. Following the extraction
process, the material in the extractor vessels was centrifuged at
3000 r/min for 10 min, separated into its liquid (labile chemical
forms of Fe and Mn) and solid component by filtering through
membrane filters (0.45 pm) and diluted with Milli-Q water up to a
final volume of 25mL before analysis using a ICP-MS
(Perkin-Elmer, NexION 350X).

Methylmercury (MeHg) in sediments was determined by
sample distillation before AFS analysis. Approximately 1-2 g
of the sample was added to 10 mL of Milli-Q water (18.2 (),
500 pL. of H,SO, 8 mol/L and 200 puL of KCl 20% in Teflon
sample vials. Sample vials were connected to a flow of N,
(30 mL/hr) and maintained at 125°C for about 4 hr in order to
allow distillation. The distillate obtained in receiving vials
was transferred into flasks and a final volume of 50 mL was
reached. After that, distillated sample was ethylated with 300 uL
buffer acetate and 50 uL NaBEt,. Ethylmethylmercury was purged
onto Tenax traps for 15 min with Hg free nitrogen. Tenax traps
were then connected to a flow of N, and MeHg was thermally
desorbed (180°C) onto an isothermal GC column. Hg species were
converted to Hg® by pyrolysis at 600°C and measured by GC-AFS
(Model 111, Brooks Rand Ltd.). Accuracy was determined with two

Please cite this article as: Petranich, E., et al., Evaluation of mercury biogeochemical cycling at the sediment-water interface in
anthropogenically modified lagoon environments, J. Environ. Sci. (2017), https://doi.org/10.1016/j.jes.2017.11.014



https://doi.org/10.1016/j.jes.2017.11.014

JOURNAL OF ENVIRONMENTAL SCIENCES XX (2017) XXX-XXX 5

CRMs (BCR 580 Estuarine Sediment and IAEA 433 Marine
Sediment). The precision in CRMs was 3%, expressed as the
relative standard deviation of at least three independent determi-
nations. The limit of detection was approximately 50 pg/(MeHg g).

2.2. Dissolved phase

Total dissolved Hg (DHg) determination was conducted
through a pre-reduction using NH,OH-HCl (30%, 0.25 mL)
until the yellow colour disappeared, followed by a reduction
with SnCl, 2% in HCl 4%, as in EPA Method 1631e and AFS
detection (Mercur, Analytic Jena) coupled with a gold trap
preconcentration system. NIST 3133 certificated solution was
used for calibration and ORMS-5 (CRM, Canada) was used for
quality control. The detection limit calculated on the basis of
three times the standard deviations of ten reagent blank was
0.63 ng/L and the quantification limit (LQD), calculated on the
basis of ten times the standard deviations of ten reagent blank,
was 2.11 ng/L. The reproducibility of the method was 4%.

Dissolved methylmercury (DMeHg) concentrations were
determined following the procedure detailed in Horvat et al.
(1993) and Liang et al. (1994, 1994). Approximately 70 mL of the
sample were added to 5 mL of HCl and 30 mL CH,Cl, in a
screw-capped Teflon vial. The vials were shaken vigorously
overnight at 275 r/min in order to separate the organic phase
from the aqueous phase. The aqueous phase was removed
(siphoned) and the organic phase was then evaporated on a
water bath at around 80°C after adding 40 mL of Milli-Q water.
Thus, the samples were purged with N, for 5 min to remove
the remaining CH,Cl,. The remaining sample was transferred
to a brown glass vial and the pH was adjusted to 4.6 with the
addition of 300 puL of acetate buffer and then 50 pL of 1%
NaBEt, was added to ethylate MeHg. The MeHg content was
determined using a Brooks Rand Merx AFS, Hg speciation GC
and pyrolysis, according to Method 1630.

Recovery was estimated by spiking the samples with a
known amount of MeHg prior to extraction and analysis. On
average, the recovery was around 88%. The results in each
batch were corrected for the recovery factor. The reproduc-
ibility, expressed in relative standard deviation, varied from 5%
to 10%. The limit of detection was approximately 50 pg/(MeHg L)
based on three standard deviations of the blank.

Total dissolved Fe and Mn were determined by ICP-MS
(Perkin-Elmer, NexION 350X) after dilution of samples. The
analyses were carried out using the calibration curve method
obtained by analysing seven standard solutions (range 0-10 ug/L)
prepared after dilution of a stock standard solution (1000 mg/L).
Analyses showed the variation coefficient < 3%.

H,S was determined spectrophotometrically, after trap-
ping with Zn acetate, as reported in Grasshoff et al. (1983). The
reproducibility of the method was 5%.

3. Results and discussion
3.1. Solid phase: geochemical features
Sediment grain size was quite similar at the two experimental

sites and rather homogeneous with depth, consisting mostly
of clayey silt according to Shepard (1954). Silt varied on

average from 74.2% to 82.8%, sand from 10.4% to 18.4% and
clay from 6.8% to 9.2% in VN1 sediment cores. In the VN3 site,
the sandy fraction (19.6%-25.3%) was higher than the VN1 site
whereas silt (67.1%-76.1%) and clay (4.3%-7.8%) were compa-
rably lower.

Total and organic carbon (Cir and C,g) contents in sediments
exhibited a narrow range at VN1 (5.43%-6.58% and 1.55%-2.73%,
respectively), whereas the same parameters showed a wider
range of concentrations at VN3 (5.51%-7.42% and 1.85%—4.38%,
respectively), with distinct variations in the G,y content in
summer and in winter when the highest values were found
(3.42%—4.38%) (Fig. 2). Total nitrogen (Ny) showed a decreasing
trend with depth at both sites, ranging between 0.14% and 0.31%
at VN1 and between 0.18% and 0.55% at VN3, where the highest
values were also detected in winter (0.40%-0.55%).

The Corg/Nior molar ratio, which is useful to establish the
source (marine or terrestrial) of the organic matter, was
slightly higher in autumn (avg. 11.9 £ 0.79, 11.2 + 0.52) than
in winter (10.9 = 1.05, 9.65 + 0.66) and summer (9.96 + 0.58,
11.3 £ 5.43) both at the VN1 and VN3 sites, respectively,
showing rather variable trends downcore. The Corg/Niot
molar ratio trend at VN3 is remarkable in summer, when a
rapid increase from 9.2 (3.5-5 cm layer) to 20.4 (5-7 cm layer),
which is probably due to the higher C,, contents which
increase from 1.95% to 3.14%, whereas, in parallel, the lowest
N0t value was detected (0.18%).

Goni et al. (2003) recognised that values of the Corg/Nior molar
ratio > 14 are characteristic of organic matter of terrestrial origin,
which is typically depleted in nitrogen-containing biochemicals
and enriched in carbon (i.e., lignin and cellulose). Conversely, the
same molar ratio < 10 is usually associated with marine-derived
organic matter (ie., phytoplankton and bacterioplankton),
characterised by higher nitrogen contents (Ogrinc et al., 2003).
In our case, the organic matter is mainly of autochthonous
marine origin although in some cases, the values are interme-
diate thus suggesting a contribution from both sources. The
highest value of the ratio is 20.4 reached in the deepest layer of
the core collected at VN3 in summer. Early diagenesis processes
related to a faster nitrogen compound degradation that occurred
in summer may be responsible for the mineralisation of the
more labile marine organic matter (Covelli et al., 2008).

The contents of Corg (1.55%4.38%), Niot (0.14%-0.55%), and
Stot (0.8%-2%) and Coro/Nior molar ratio (6.3-12.9, excluding the
outlier) found in this study were similar to those found in
Valle Artalina (2.19%-3.21%, 0.13%-0.27%, 0.99%-1.03% and 8-
10, respectively), a fish farm previously investigated by Covelli
et al. (2008). These values are rather high when compared to
superficial sediments of the “open environment” of the Grado
Lagoon (Covelli et al., 2008) where values ranged between
1.09% and 1.15% (Corg), 0.11% and 0.19% (Nior), and 0.19% and
0.69% (Stot), respectively. This evidence is probably related to
significant inputs of organic matter because of aquaculture
activities (Belias and Dassenakis, 2002), which increase and
enhance the availability of nitrogen organic compounds (Goiii
et al,, 2003) following remineralisation of the labile organic
detritus (Hedges et al., 1997). On the other hand, elevated S
content may be the result of reduction and degradation
processes of the organic matter which form several low
molecular weight S compounds that accumulate at the
water-sediment interface (Cutter and Krahforst, 1988).
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Fig. 2 - Depth profiles of G, (total) and C,,; (organic) carbon, total nitrogen (N) and total sulphur (S..) in percentage (%) and the
Corg/Nior molar ratio in sediments at the two investigated sites (VN1 and VN3). Data of total sulphur (Si.) from VN3 are missing

as the last level of VN1 in the winter season.

3.2. Mercury and methylmercury in sediments

Total Hg (THg) concentrations in the sediment cores varied
seasonally in narrow ranges (4.20-6.87 pg/g at VN1 and 2.15-
5.10 pg/g at VN3), showing similar values and slightly variable
trends at both sites (Fig. 3), as a consequence of a natural
inhomogeneity of the bottom sediments may be partly due to
bioturbation phenomena (Covelli et al., 2008, 2011). In parallel
with THg, the Si: content is rather constant with depth
(Fig. 2), perhaps due to the sulphate-reduction activity (Hines
et al.,, 1997), thus suggesting that mercury sulphide and other
sulphur compounds could be the most important form for the
metal in the solid phase in this lagoon area (Acquavita et al.,
2012). Fe and Mn oxy-hydroxides may, however, also repre-
sent important particulate Hg carrier phases in estuarine
environments (e.g., Turner et al., 2004; Muresan et al., 2007). Their
reductive dissolution during early diagenetic processes may
release Hg associated with this fraction into the dissolved phase
in porewaters. The extractable Fe and, in a few cases, Mn showed
a scarce variability downwards with low percentages (up to 2.7%
and within 22%—46% range, respectively). Since the percentage of
Siot are very high in deeper levels, the THg patterns could be
explained by the occurrence and/or formation of stable com-
plexes with sulphur with extremely low solubility, cinnabar or
meta-cinnabar and polysulphides (Randall and Chattopadhyay,
2013) after the reduction of Fe and Mn oxy-hydroxides. These
two last sulphur compounds are a consequence of the sulphate

reduction activity, and the concurrent availability of iron does
not exclude the possibility that Hg can be co-precipitated as
mixed sulphides (HgFeS) or adsorbed to surface functional
groups of FeS (Wolfenden et al., 2005). In addition, the percentage
of Cinorg (€Xpressed in terms of difference between Cyo; and Corg),
as a proxy for carbonates, revealed similar vertical profiles to
THg in most of the cases (results not shown) also suggesting a
possible association with Hg. The presence of Hg in sediments
as sulphide, mostly cinnabar, is reinforced by the fact that
carbonate, which is the main mineralogical component for the
coarser fraction of the lagoon sediments, originated from the
Isonzo River, the contributions of which in terms of terrigenous
material contaminated by the Idrija mercury mine is well
recognised (Covelli et al., 2001).

The THg content were always up to one order of magnitude
higher than the background value estimated for coastal
sediments in the Gulf of Trieste (0.13 + 0.04 nug/g) by Covelli
et al. (2006) and even two orders of magnitude than the local
background for the western sector of the lagoon (0.02 pg/g,
Covelli et al, 2017) which is less impacted by the two
anthropogenic sources (Covelli et al., 2001, 2009). These values
are in agreement, however, with results from previous studies
in the Marano Lagoon (1.44-4.33 pg/g, Emili et al., 2012 and
1.28-4.10 pg/g, Acquavita et al., 2012) and in the Grado Lagoon
(9.5-14.4 ng/g, Acquavita et al., 2012).

In contrast, MeHg concentrations showed a vertical trend
decreasing with depth, which is dissimilar to that observed
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Fig. 3 - Seasonal vertical profiles of dissolved total mercury (THg) and dissoolved methylmercury (MeHg) in sediment cores at
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for THg and no correlations were found between MeHg and
THg or Cog content. These species are then not strictly
dependent on each other (Covelli et al., 2011) and we can
conclude that the THg concentration is not one of the important
factors in determining MeHg abundance associated with
sediments (e.g., Benoit et al., 1999; Covelli et al., 2008). We

cannot exclude that anoxic conditions and consequential
inorganic Hg precipitation as sulphides could have decreased
its bioavailability for methylation.

Methylmercury concentrations in the sedimentary column
varied between 0.01 and 3.39 ng/g, excluding the highest
values reached in the first two centimetres at VN1 in autumn
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(7.39 ng/gin the 0-1 cm and 10.2 ng/gin the 1-2 cm level). The
highest MeHg concentrations at the core top (0-1 cm) were
already observed in the Grado and Ravenna lagoons (Covelli
et al., 2008, 2011) and in the Marano Lagoon (Emili et al., 2012)
and were interpreted as Hg methylation, which occurs
predominantly in the surface layer and at the SWI (Bloom
etal., 1999; Choe et al., 2004) if this SWI is not severely affected
by infauna bioturbation activity. Other factors such as the
solid phase Hg speciation, the quality of the organic matter as
well as sulphide content and the redox conditions should be
involved in MeHg production. Microbial activity is very active
in this compartment and affects MeHg concentrations in
sediments, resulting from the relative concurrent rates of
methylation and demethylation processes (Ullrich et al., 2001;
Hines et al., 2006), although abiotic MeHg degradation could
also be important in estuarine and coastal environments
(Whalin et al., 2007).

By comparing the MeHg concentrations of this study with
results previously obtained for this coastal area, they appear
slightly lower than those found in the Grado Lagoon (0.12-
21.9 ng/g in Covelli et al., 2008) and also the Marano Lagoon
(0.50-5.30 ng/g, Emili et al., 2012).

Methylmercury percentage in the solid phase was estimat-
ed to be on average, 0.05% of THg at VN1, with a maximum of
0.16% and 0.21% in autumn, and on average, 0.01% at VN3
where it generally ranges from 0.001% to 0.06% (excluding the
only two maxima). They appear lower than the values (<0.5%)
usually observed in estuarine environments by other authors
(Gobeil and Cossa, 1993; Benoit et al., 1998; Mikac et al., 1999).
These results are also lower than percentages reported in the
nearby wetland environments such as the Ravenna Lagoon
(0.004%-0.07%, Covelli et al., 2011), the Grado (0.001%-0.20%,
Covelli et al.,, 2008) and Marano Lagoon (0.02%-0.16%, Emili
et al., 2012), the Venice Lagoon (0.05%-0.30%, Bloom et al.,
2004), the Soca/Isonzo River in the northern Adriatic Sea
(<0.12%, Bratkic¢ et al., 2013) and the Gulf of Trieste (on average
1.80%, Horvat et al., 1999).

3.3. Dissolved phase: mercury and methylmercury in porewaters

Seasonal variation in DHg and DMeHg porewater concentra-
tions is evident for both experimental sites (Fig. 4). General
decreasing trends from the SWI for both Hg species were
observed, which only increased in the deepest levels in
winter. In this season, the highest DHg values were detected:
791 ng/L (3.5-5 cm depth) and 781 ng/L (5-7 cm depth) were
found at VN1 and VN3, respectively. Conversely, in the
warmest season, DHg concentrations as well as dissolved Fe
and Mn were clearly the lowest. The last two parameters showed
a very similar trend and a significant positive correlation between
Fe and DHg was only found at VN3 in summer (r = 0.92, p < 0.01)
and autumn (r = 0.75, p < 0.01), respectively. On the contrary,
DMeHg showed the highest concentrations in the first
centimetre, especially at VN3 where a maximum of 17.3 ng/L
was detected.

In most cases dissolved Mn and Fe showed a positive peak at
a depth of 0-1 cm and 1-2 cm (Fig. 5), similar to that which was
observed for DHg (Fig. 4). The highest dissolved Fe and Mn
concentrations were found at both sites in autumn (excluding Fe
at VN3), which can be explained by the enhanced importance of

Fe and Mn reduction processes in surface sediments during the
dropping temperatures and microbial activity (Hines et al., 1997),
further testified by the very negative Eh values (<-400 mV)
measured in the sediment (Table S2). Moreover, also in this
season comparable patterns among DHg, Fe and Mn were
observed, especially below the first two centimetres, although
the relationships are not statistically significant.

Considering the expected early diagenetic sequence
(Froelich et al., 1979), the approximate location of Fe reduction
should be found below the Mn reduction zone, but this
occurred only in autumn at VN1, while it was never observed
at the VN3 site. On the contrary, during the other seasons at
VN1, the Mn and Fe reduction zones in the surface layer
overlapped at a depth of 0-1 cm, where some dissolved Mn
may also have originated from the reduction of Mn by Fe
(Canfield et al., 1993).

The increase of DHg, Fe and Mn just below the SWI (from the
supernatant water to the 0-1 cm layer) seems to be associated
with the solubility changes of hydrated Fe and Mn oxy-
hydroxides as a consequence of the low-oxygen conditions. It
is well known that these compounds, insoluble in oxidising
conditions, are efficient scavengers for many soluble heavy
metals such as Hg (Daye et al, 2015) whereas, in sub-oxic
conditions, these oxides are used in microbial degradation of
organic matter as electron acceptors and are therefore
solubilised (Froelich et al., 1979). According to Oliveri et al.
(2016), the “Fe-Mn reduction” zone occurs at the 2-6 cm interval
depth in the coastal marine sediments, where the majority of
the total Hg appears to be partially mobilised. In our case, it
would seem that this zone is located in the first two centimetres
according to the highest DHg, Fe and Mn concentrations found
in the uppermost porewater levels (0-1 and 1-2 cm). In addition,
also the highest MeHg concentrations in the core top levels may
be a consequence of Hg released from reactive metal oxides and
hydroxides which increased Hg bioavailability for methylation
by sulphate-reducing and/or iron-reducing bacteria (Hines
et al,, 2017).

Iron and Mn oxy-hydroxides are among the factors control-
ling Hg partitioning between the solid and the dissolved phase
(Gagnon et al., 1996; Bloom et al., 1999) and this would confirm
what only occurred in the uppermost porewaters in our study.
However, the parallel vertical profiles of DHg, Fe and Mn seem
not to be explained by adsorption and following precipitation
with these oxidised forms due to the highly negative Eh values
(>-400 mV) and the anoxic conditions (from 1 umol/L to
1 mmol/L of H,S, Rickard and Morse, 2005) which were found in
the sedimentary column. We would rather consider the possible
formation of insoluble compounds or the very low solubility with
other elements, such as sulphur, due to the high S, contents
found in the sedimentary matrix and the H,S concentrations in
porewaters.

The H,S concentration in porewaters showed similar sea-
sonal vertical profiles at both sites (Fig. 4), varying in a narrow
range below a depth of 1-2 cm and excluding the autumn and
winter campaigns at VN1 where a steeper increase was observed
(from 0.27 to 616 umol/L and from 0.23 to 202 pmol/L, respec-
tively). Similar to DHg, DMeHg and dissolved Fe and Mn, a
marked enrichment in the upper levels (0-1 and 1-2 cm) was
found, thus confirming the presence of redox-cline at the top of
the sedimentary sequence where the Fe-Mn oxy-hydroxides and
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Fig. 4 - Dissolved total mercury (Hg), dissolved methylmercury (DMeHg) and H,S vertical profiles in porewaters at the two
investigated sites (VN1 and VN3). Note that concentrations are reported using different scales in some profiles.

sulphate reduction zones seem to overlap. On the other hand,
below a depth of 2 cm, H,S showed opposite trends with respect
to DHg, DMeHg, Fe and Mn in all campaigns winter excluded,
thus suggesting the possible formation of many insoluble
sulphide compounds (Hg-S and/or Fe-S) and polysulphides (Jay
et al., 2000) that precipitate in the sediment decreasing their
concentration in porewaters and Hg availability for methylation.

This situation has already been noted in the Gulf of Trieste
by Covelli et al. (1999), which supports the hypothesis that the
precipitation of insoluble Hg sulphide and the co-precipitation
of Hg with Fe sulphides occurred below a depth of 6-7 cm
(Gobeil and Cossa, 1993). On the contrary, in this study, it took
place between a depth of 2 and 7 cm in summer and autumn,
while it did not occur in winter. This last season, in fact,
showed to be particular at both sites: H,S and DHg increased
downcore whereas DMeHg showed the lowest concentrations.
It is still necessary to emphasise that H,S never exceeded
300 pmol/L whereas DHg reached approximately the maxi-
mum value of 800 ng/L. According to Oliveri et al. (2016), the
excessive activity of sulphide (HS") and/or the generation of S°
can promote HgS solubility and, consequently, induce effects
on the mobility and availability of Hg in anoxic sediment
(Paquette and Helz, 1997; Jay et al., 2000) highlighted by a rise
of DHg with increasing H,S concentrations (Benoit et al., 1999).

Therefore, the dissolution of Hg-S, formed during warmer
months (summer and autumn), can be a reasonable explana-
tion for the patterns of DHg in the winter porewaters.

It is noteworthy to underline that H,S concentrations
found in the fish farm were the highest observed within the
Marano and Grado Lagoon, where Covelli et al. (2011) found
values <20 umol/L, and respect to other areas where similar
experiments took place (i.e.,, De Vittor et al., 2012 with
H,S < 2 pmol/L). The high H,S concentrations found in this
study are due to extreme conditions of this semi-enclosed
aquatic environment, where the excess of organic matter due
to organic wastes, pellets, metabolic products from fish and
the surplus of food forms a “nepheloid” sediment layer. This
covers large areas of the bottom sediments thus determining
hypoxia and/or anoxia conditions (Belias and Dassenakis,
2002) and favouring the sulphate reduction by anaerobic
bacteria (that release H,S and S,) and methylation processes.
Therefore, these strong reducing conditions can explain the
highest MeHg values in the supernatant (up to 43.1 ng/L) and
in the 0-1 level of porewaters (up to 17.3 ng/L) found in this
fish farm also compared to the Gulf of Trieste (<10.43 ng/L,
Covelli et al., 1999), the Grado Lagoon (<7.89 ng/L, Covelli
et al.,, 2008), the Marano Lagoon (<6.5 ng/L, Emili et al., 2012)
and the Venice Lagoon (<3.4 ng/L, Han et al., 2007).
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Fig. 5 - Dissolved iron (Fe) and manganese (Mn) vertical
profiles in porewaters at the two investigated sites. At VN1,
Fe in summer and Mn in autumn are represented using a
different scale on the secondary X axis.

Moreover, the hypoxic/anoxic conditions along with SO3~
concentrations between 200 and 500 pmol/L (Gilmour et al.,
1992), high content of organic matter and warmer tempera-
tures should stimulate the biological methylation processes.
Indeed, the highest DMeHg concentrations in the porewaters
were found in the warmer period (0.31-14.9 ng/L at VN1 and
0.38-17.3 ng/L at VN3), especially at VN3, which is the most
anoxic site. Regarding the patterns and the seasonal variabil-
ity, DMeHg was usually high in supernatant waters and in the
0-1 cm porewater level, decreasing downcore to the lowest
values below the redox cline (excluding the autumn and
winter campaigns at VN1).

These trends suggest two possible processes that oc-
curred at different depths. First, that Hg methylation rather
occurs in a very thin superficial layer, close to the SWI, which
is more active in the low-oxygen region (Mason et al., 1993).
In addition, the same interface is not significantly affected
by bioturbation (Covelli et al., 2011), thus indicating that the
superficial sediment can be a source of DMeHg to the water
column. On the contrary, the methylation occurred in the
deepest levels at VN1 in autumn and could be associated
with the microbial activity of SBR. This is in accordance with
the marked increase in H,S (from 0.15 to 616 pmol/L), DHg
(from 31.2 to 116 ng/L) and DOC concentrations (1.04-
2.54 pmol/L, Petranich et al., submitted for publication) and
a faster organic matter decomposition (Co.g decrease from
2.0% to 1.55%).

Conversely, the second process affects the deepest layers,
where high H,S concentrations correspond to a decrease
in DHg and DMeHg with depth. Although no correlation
among DMeHg, DHg and H,S was found, the assumption that
insoluble compounds between Hg and S and/or the conversion
of ionic Hg into metacinnabar (HgS) or DMeHg transformation
into dimethylmercury sulphide (Covelli et al., 1999) can be
confirmed. Therefore, Hg precipitating in sediments does not
enter bacterial cells thus reducing both its availability for
methylation (Ravichandran, 2004) and its concentration in
porewaters.

The DMeHg percentage in total DHg porewaters falls
between 0.1% and 29.6% for all sampling periods, sites and
sediment depths. It represents the highest percentage of
DMeHg in these coastal environments when compared with
the results obtained from the Marano and Grado Lagoon (from
0.1% to 15%, Covelli et al., 2008, 2011) and in the Gulf of Trieste
(<11%, Covelli et al., 1999).

Partitioning of Hg species between the solid and the dissolved
phase is usually described in terms of distribution coefficient K,
((Hglsotia/[Hg] gissolved), €xpressed in L/kg (Hammerschmidt et al.,
2004), which is an index of the adsorption of the dissolved phase
or the desorption process from the solid phase (Hammerschmidt
and Fitzgerald, 2004).

In our study site, logKp values of THg were quite constant
with depth and no significant differences were observed
seasonally and between two sites, thus indicating a relative
low exchange between solid and liquid phases (Table 1). In
fact, THg being present in sediments in rather insoluble
forms, as already demonstrated, may suppose a potential

Table 1 - Distribution coefficient Kp (L/kg) expressed in

logarithmic scale (logKp) and estimated for mercury (THg)
and methylmercury (MeHg) at VN1 and VN3 sites.

Site Season logKp
THg DS MeHg DS
VN1 Summer 4.84 0.43 1.40 0.76
Autumn 4.67 0.30 3.51 0.78
Winter 4.27 0.28 3.34 0.23
VN3 Summer 4.86 0.15 1.85 0.24
Autumn 4.71 0.47 1.73 0.79
Winter 4.00 0.25 2.03 1.15
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equilibrium between the sediment and porewaters (Oliveri
et al., 2016). Overall, comparing the logKp values with nearby
areas, our values for THg fall within the ranges reported for
the Marano and Grado Lagoon (3.34-5.60, Emili et al., 2012;
Covelli et al., 2008) and the Venice Lagoon (4.56-5.01, Han
et al., 2007).

On the other hand, MeHg logKp (1.40-3.51) were lower
than the corresponding THg values, variable with depth and
showed the highest average values with low temperature in
autumn and winter. This situation was already observed by
Cesario et al. (2016) in the Tagus estuary, which supported the
evidence that the decrease of organic matter content may be
coupled with lower logKp values of Hg (Marvin-Dipasquale
et al.,, 2009). This was observed only for MeHg, probably due to
SRB which if stimulated by higher temperatures, intense
sulphate-reduction (H,S concentrations up to 1200 pmol/L)
and greater consumption of organic matter may have pro-
duced and subsequently released MeHg in the dissolved phase
(avg., 10 ng/L).

3.4. Diffusive fluxes at the sediment-water interface

Mercury and methylmercury diffusive fluxes were calculated
according to Fick’s First Law which is one of the possible
approach to investigate mobility across the sediment-water
interface as previously reported in Covelli et al. (1999, 2008,
2011) and Emili et al. (2012) for this coastal environment and
the Gulf of Trieste. The diffusive fluxes were calculated from
the linear gradient between the porewater concentration of
the solute (C) in the surface (0-1 cm) sediment level and the
overlying water at each site:

F = —(¢Dw/0%)8C/0x

where F is the instantaneous flux of a solute with concentra-
tion C at depth x, ¢ the sediment porosity, 6 the tortuosity
(dimensionless) and Dy, is the diffusion coefficient of the
solute in water in the absence of the sediment matrix. For all
cores, we used x=1cm, (i.e, the average depth of the
uppermost pore water sample). Tortuosity (6) was estimated
from porosity using Boudreau’s formulation: 6% = 1-In(¢?)
(Boudreau, 1999; Muresan et al., 2007).

The diffusion coefficient Dy, equal to 5 x 10" cm?%/sec at
25°C (Gobeil and Cossa, 1993; Mason et al., 1993) was used to
calculate DHg fluxes in summer whereas for the autumn (~ 18°C)
and winter (~ 11°C) periods, due to lower temperatures, the Dy,
were estimated using the following formula (Cesério et al., 2016
and references therein):

Dw, at 25°C = D¢(1+ 0.048 x (25-1))

where D; is the Dy, to be found at the temperature t.

For DMeHg, the Dy, = 1.2 x 107> cm?%/sec at 25°C (Dyrssen
and Wedborg, 1991; Hammerschmidt et al., 2004) was used
for the summer period and, similar to DHg, the Dy, in the
other seasons were calculated according to the same
formula.

Positive diffusive fluxes (effluxes) indicate that the chemical
species escape from sediments to the water column whereas
negative fluxes (influxes) indicate the opposite process, from the
overlying waters to porewaters.

DHg diffusive effluxes were estimated at both sites in all
seasons (Table 2), thus indicating that these sediments may
be considered a source of DHg to the water column, with the
only exception of the winter campaign at VN1 where an influx
(-108 ng/m?%day) was determined. Emili et al. (2012) found
similar DHg effluxes at the two sites investigated in the
Marano Lagoon (413 and 570 ng/m%day) in summer and
values up to two orders of magnitude lower in the other
seasons (6.80-14.8 ng/m?%day). Conversely, DMeHg showed
weak effluxes at the VN1 and VN3 sites in the coldest period
(0.88 and 0.30 ng/m%day, respectively), whereas influxes
in autumn and summer seasons, being the highest ones at
VN3 (-156 and —58.6 ng/m?/day, respectively) compared to
VN1 (-0.88 and -3.54 ng/m?/day, respectively) were estimat-
ed. This wide difference between sites could be due to heavy
anoxic conditions observed in the bottom waters at VN3,
which might contribute to high DMeHg levels in the
supernatant water thus inverting fluxes in summer as
observed by Cesdario et al. (2017). Similar results were
obtained in the Gulf of Trieste (-1.77 ng/m?/day) by Covelli
et al. (1999) and in the Grado (-1.83 ng/m?/day) and Ravenna
lagoons (-1.22 ng/m%day) by Covelli et al. (2008, 2011) in the
warmest period of the year.

Since high values of DHg effluxes and DMeHg influxes are
estimated in the warmest period, it is thought that as DHg
moves through the porewaters to overlying water along the
concentration gradient becomes available to bacteria when it
reaches the SWI, which is stimulated by the abundance of
organic matter and high temperature, it may transform part of
DHg in DMeHg which accumulates in sediments. At this point,
DHg was released to the water column while sediments acted as
a sink for DMeHg in the warmest period since the lowest DMeHg
concentrations were found at the 0-1 cm porewater level (Fig. 4).

These results indicate that sediments can act either as a
source of DHg for the water column or as a sink for MeHg (in
summer and autumn), when the temperature seems to be a
main driver in the export/retention of Hg (Cesario et al., 2016)
in fish farm sediments.

3.5. In situ benthic chamber experiments

The highest DHg concentrations during benthic chamber exper-
iments were found at VN3 along this gradient: autumn (308-
757 ng/L) > winter (83.2-247 ng/L) > summer (47.2-51.9 ng/L). In
the other site (VN1), the highest values were observed in winter
(109-179 ng/L), while in summer (11.9-24.4 ng/L) and autumn
(5.35-14.2 ng/L) concentrations were one order of magnitude
lower than in the winter season. This wide dissimilarity between
the two sites could be attributed to the location of the sampling
sites in terms of hydrodynamics. This was evident from the
different physical-chemical water parameters recorded by the
multiparameter probe inside the chamber during the experi-
ments, in particular dissolved O, and redox potential (Table S2).
In fact, at the VN3 site, located in the south-western sector of the
fish farm, where the water exchange with the “open lagoon” is
extremely limited, dissolved O, concentrations <1 mg/L were
always observed, ranging between 0.03 and 0.92 mg/L and
negative Eh values from -339 to -409 mV, thus indicating
persistent anoxic and highly reductive conditions. This situation
is much more evident in summer when extremely reduced
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Table 2 - Comparison between dissolved total mercury (DHg) and dissolved methylmercury (DMeHg) diffusive fluxes in the
present study (Val Noghera fish farm) and other locations nearby the study area.

Diffusive fluxes (ng/m?/day)

Reference Site Period DHg DMeHg
Covelli et al., 1999 Gulf of Trieste AA1 Summer September 1995 -2.12 0.42
May 1996 41.3 -1.77
July 1996 9.89 1.28
Autumn October 1996 7.29 0.01
November 1995 11.05 -0.6
Winter February 1996 6.41 4.39
March 1996 4.05 53
Covelli et al., 2008 Grado Lagoon ART (fish farm) Summer June 2003 nd nd
Autumn October 2003 nd 17
Winter February 2004 112 3
BAR Summer June 2003 95 -2
Autumn October 2003 nd 17
Winter February 2004 -37 4
Covelli et al., 2011 Ravenna Lagoon RA Summer September 2009 3.74 -1.22
Emili et al., 2012 Marano Lagoon MB Summer July 2009 570 4.2
Autumn October 2008 6.8 0.1
Winter Feb-March 2009 14.8 -5.5
MC Summer July 2009 413 0
Autumn October 2008 -12.2 4.9
Winter Feb-March 2009 31.7 nd
Present study 2015-2016 Val Noghera VN1 Summer July-Aug 2015 444 -3.54
(fish farm, Grado Lagoon) Autumn Oct-Nov 2015 275 -0.88
Winter Febr-March 2016 -108 0.88
VN3 Summer July-Aug 2015 83.9 -58.6
Autumn Oct-Nov 2015 236 -156
Winter Febr-March 2016 261 0.30

values at VN3 were detected: Eh between -356 and -394 mV
and dissolved O, from 0.03 to 0.70 mg/L. It would explain the
highest H,S concentrations (13.1-83.4 pmol/L), which usually
form when sulphate reduction is high in summer (Hines et al,,
1997) along with the lowest DHg, Fe (3.56-8.96 pg/L) and Mn
(191-266 pg/L) concentrations, where the formation of insoluble,
or low solubility complexes among Hg, Fe, and S can be the
result. The hypothesis that sulphur complexes are sequestered
from the water column and precipitate on the surface sediment
has been claimed by Ogrinc and Faganeli (2006). The authors
stated that when sulphate reduction rates are relatively high, a
smaller amount of the produced sulphide reacts with Fe forming
Fe-S.

The same trends in the 8-hour test period for DHg (Fig. 6),
H,S (Fig. 7), Fe and Mn (Fig. 8) were noticed in the summer
campaign at VN1 as well as at VN3 (excluding Fe and Mn
trends), peaking at T; and then decreasing until the end of
experiment. This behaviour could be associated with the
increase of dissolved O, observed in the benthic chamber
(Fig. 9), which could suggest a possible influence of benthic
photosynthetic activities on benthic Hg cycling, as Covelli
et al. (2008) supposed for the Grado Lagoon. The O, increase
over time may have determined the formation of sulphate
and Fe and Mn oxy-hydroxides which, by co-precipitating
with DHg, dropped their concentrations in the dissolved
phase. In the autumn and winter campaigns, DHg, Fe and
Mn were slightly variable over time, only a quick decline was
observed in DHg and Mn concentration from T, to T; in the
coldest season (Figs. 6 and 8).

Looking at DMeHg in the benthic chamber, the highest
concentrations were depicted in the summer experiments,
ranging from 0.80 to 1.16 ng/L and from 17.4 to 32.1 ng/L at
VN1 and VN3, respectively. It represented up to 7.1% at VN1
and up to 68% of DHg at VN3, always the highest at VN3, also
more than one order of magnitude with respect to the VN1
site (Fig. 6). Another difference between the two sites is
regarding the DMeHg pattern found during the experiments.
The DMeHg concentration variability is almost constant over
time in all seasons at VN1, similar to that found for DHg.
Conversely, daily and seasonal fluctuations, with a weak
increase during the central hours of the day (around 1:30 p.m.,
Fig. 6), was found at VN3, maybe linked to the photoperiod
(Akagi et al., 1977). Although this mechanism is unknown, the
production and degradation of organic matter and microbial
methylation could be responsible for these diurnal variations
(Covelli et al., 2008), as demonstrated by the DOC patterns
which resulted comparable to those of DMeHg Petranich et al.,
submitted for publication.

3.6. In situ benthic fluxes

To quantify DHg and MeHg mobility across the SWI, which is
assumed as a budget or final total production, diurnal fluxes
were calculated by integrating the area under the “concentration
vs time” curve over an 8 hr period and normalising the results to
24 hr (Covelli et al., 2008, 2011; Emili et al., 2012).

The benthic fluxes (Table 3) resulted in much higher than
corresponded diffusive fluxes (Table 2). Such discrepancies
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Fig. 6 — Dissolved total mercury (DHg) and dissolved methylmercury (DMeHg) seasonal trends over time in the benthic
chamber. DMeHg concentration at the VN3 site is reported using a larger scale than for VN1.

are not unusual and have also been found by other authors
(Choe et al., 2004; Muresan et al., 2007; Covelli et al., 1999,
2011), thus suggesting that lower diffusive fluxes could be due to
Hg scavenging on Fe and Mn oxy-hydroxides (and/or sulphides)
or complexation with the organic matter at the SWI (Muresan
et al., 2007).

In terms of seasonal variability, the highest DHg benthic
fluxes were obtained at the VN1 and VN3 sites in winter
(34,331 and 262,324 ng/m?/day, respectively) whereas for
DMeHg the maximum was in autumn (25,288 ng/m?/day)
and in summer (46,244 ng/m?/day), respectively. Covelli et al.
(1999) reported a similar situation for the Gulf of Trieste,
although DMeHg fluxes were three orders of magnitude lower
than in our sites. The transition from rapid summer sulphate

reduction to cooler temperatures and lower microbial activity is
well suited for Hg transformations, accumulation and flux, since
the highest fluxes were reported in winter for DHg at both sites
and in autumn for DMeHg at VN1. This transition would explain
our findings where the highest DHg concentrations in the
benthic chamber and the corresponding calculated fluxes in
the cooler months might be due to Hg released following the
summer sulphate reduction. On the contrary, available Hg might
have been removed as sulphide or transformed into dissolved
gaseous form (dissolved gaseous mercury, DGM) by photochem-
ical reactions (e.g., Amyot et al., 1997; Andersson et al., 2007) and/
or methylated, as suggested by the lowest DHg and the highest
DMeHg concentrations detected at VN3 during the summer
campaign (Fig. 6).
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Fig. 7 - H,S daily trends in benthic chamber seasonal experiments. H,S at the VN3 site is reported using a larger scale than at

VN1.
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summer, and Mn in autumn at VN3 are reported on the secondary y axis.

Comparing the two experimental sites, DHg and DMeHg
benthic fluxes were higher than one order of magnitude at
VN3, probably due to major anoxic and reductive conditions.
These latter conditions, in fact, would have allowed for the
most mercury mobility in the dissolved phase as well as for
the most mercury availability for methylation, thus deter-
mining the highest DMeHg concentrations found in the
benthic chamber (Fig. 6). The only exception is the autumn
campaign, where DMeHg flux was almost 40 times higher at
VN1. Moreover, the difference between the two sites can be
attributed both to the different environmental conditions, as
mentioned before, and to the biogeochemical processes
occurring in the sediment (redox potential, organic matter
availability, microbial activity, sulphur content) as much as in
the water column. When compared these benthic fluxes with
those previously reported for the Grado (Covelli et al., 2008)
and Marano Lagoon (Emili et al., 2012), they are generally
higher, especially for DMeHg (Table 3). The physical structure
of the fish farm, being a semi-closed lagoon environment,
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certainly stimulates the enhancement in the production and
release of DHg and DMeHg as a consequence of the organic
matter remineralisation processes, oxygen consumption, and
changes in redox condition.

3.7. Daily mercury species net fluxes

The daily mercury net fluxes in the fish farm can be interpreted
as mercury’s tendency to be released from the sediment to the
overlying water or the opposite, from the water column to the
bottom sediments. They can be calculated with the method
proposed by Zago et al. (2000). This approach allows one
to determine the final mercury evolution trend taking into
account the concentration variability step by step, which shows
a negative or positive trend depending on the decrease or
increase in DHg and DMeHg concentrations during the exper-
iment time according to the following formula:

Fuet = (Cs1=Cn) (V/A)/ (tr1-tn)

] VN3

0 (mg/L)
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Fig. 9 - Dissolved oxygen (0O,) trends inside the benthic chamber at the two investigated sites.
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Table 3 - Dissolved total mercury (DHg) and dissolved methylmercury (DMeHg) benthic fluxes calculated in other locations

nearby the study area. Data from
to make the comparison.

are re-calculated following the approach of

in order

Benthic fluxes (ug/m?/day)

Study Site Period DHg DMeHg

Covelli et al., 1999 Gulf of Trieste AA1 Summer September 1995 0.38 0.0002

May 1996 36.9 0.0245

July 1996 1.32 0.0001

Autumn October 1996 8.21 0.0000

November 1995 93.0 0.0377

Winter February 1996 12.7 0.0006

March 1996 184 0.0051
Covelli et al., 2008 Grado Lagoon ART (fish farm) Summer June 2003 41.1 2.29
Autumn October 2003 14.9 1.02
Winter February 2004 6.89 0.09
BAR Summer June 2003 33.2 1.49
Autumn October 2003 5.9 0.70
Winter February 2004 7.66 0.21

Covelli et al., 2011 Ravenna Lagoon RA Summer September 2009 24.0 0.048

Emili et al., 2012 Marano Lagoon MB Summer July 2009 4.93 0.09
Autumn October 2008 2.35 0.08
Winter Feb-March 2009 11.2 0.15
MC Summer July 2009 4.14 0.18
Autumn October 2008 2.84 0.12
Winter Feb-March 2009 2.80 0.18
This study, 2015-2016 Val Noghera VN1 Summer July-Aug 2015 27.0 1.12
(fish farm, Grado Lagoon) Autumn Oct-Nov 2015 12.9 25.3
Winter Febr-March 2016 34.3 0.20
VN3 Summer July-Aug 2015 153 46.2
Autumn Oct-Nov 2015 81.4 0.65
Winter Febr-March 2016 262 371

where Fpe: is the net flux, C, .1 - C, is the difference in
concentrations between two consecutive samples over the
corresponding time interval (t,,:-t,), V is the benthic
chamber volume and A is the bottom area covered by the
chamber.

The DHg and DMeHg final trends were always found to be
negative at the VN1 site (excluding only DHg in autumn) while
negative in winter and positive in autumn at VN3, with the
highest negative values registered in the winter campaigns
(Table 4). Hines et al. (1997) supposed that when temperatures
and microbial activity drop, the sulphate reduction can
remove available Hg for methylation and other transforma-
tions into sulphides. Moreover, sulfurisation of organic matter
and the formation of Hg binding solid organo-sulphides may

Table 4 - Daily mercury net fluxes estimated at the two
experimental sites in Val Noghera (VN1, VN3) and in Val

Artalina (ART) fish farms. Data of the Val Artalina fish
farm are from c

Season Daily mercury net fluxes (ng/m?/day)
VN1 VN3 ART
DHg DMeHg DHg DMeHg DHg DMeHg
Summer -1,002 -353 599 -3,460 -106 -47.4
Autumn 3730 -4.88 139,440 2651 42.6 -7.76
Winter -24,654 -359 -58,601 -9706 -401 4.00

Dissolved total mercury (DHg); dissolved methylmercury (DMeHg)

significantly limit its mobility, acting as significant Hg sinks
(Covelli et al., 2011).

The VN3 site exhibited the highest positive (autumn)
and negative (winter) net fluxes, thus indicating both the highest
mercury production and export from the SWI, and
the precipitation of mercury species from water column to
sediment, respectively. A particular situation was observed
at this site in summer when positive DHg and negative DMeHg
flux were obtained. The autumn campaign at VN1 also showed
similar results but were less marked. In the warmest period of the
year, when the microbial activity is high and the bottom water
becomes depleted in O,, the sedimentary biogeochemical pro-
cesses such as sulphate-reduction reactions and metal reduc-
tions, are strongly stimulated to release their products into the
water column. The positive DHg net flux could be a consequence
of these processes also evidenced by high H,S concentrations
found in the uppermost porewater level (up to 1079 pmol/L) at
VN3 in this period. On the contrary, the DMeHg negative trend
evolution can be due to both demethylation and partial Hg
precipitation as sulphides or pyrite (Hines et al, 2012), also
supported by higher S, content, since the lowest DHg net flux,
although positive (599 ng/m?day), was obtained during the
summer experiment.

The evolution trend calculated DMeHg was negative at both
sites in all three campaigns (excluding autumn at VN3), although
high concentrations in the benthic chamber were found. This
contradiction could be explained by the coexistence of two
opposite processes, Hg methylation and MeHg demethylation
(Hines et al., 2012), although the second process seems to prevail
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considering the negative net fluxes obtained. Methylmercury
demethylation may take place via both abiotic (photoreduction)
process and mediated by bacterial metabolism. Methylmercury
photodegradation usually prevails in the waters of lakes and
lagoons where total mercury concentration is rather scarce and
the solar radiation is very intensive (Sellers et al., 1996). In our
investigated sites, it seems that microbial transformations are
preferred. Bacterially mediated MeHg demethylation occurs via
either a reductive process producing Hg° and CO, or by an
oxidative process that produces Hg** and CO, (Barkay et al.,
2003). In our case, however, both pathways could have occurred,
the first at VN3 and the second at VN1, as a consequence of
anoxic and oxic-hypoxic conditions registered in the benthic
chamber at each site, respectively. Sulphate-reducing bacteria
are active as demethylators in these lagoon sediments (Hines
et al., 2017) but also other bacterial groups can contribute (Baldi
et al., 2012).

To make a comparison between two similar environments,
mercury net fluxes were also calculated for the “Valle Artalina”
fish farm located in the Grado Lagoon (Covelli et al., 2008). In the
Val Noghera fish farm, net fluxes resulted up to three orders of
magnitude higher than in Valle Artalina, although the VN1 site
was found to be more similar in terms of seasonal trends and
DMeHg net flux values (Table 4).

Overall, DHg net fluxes were found to be mainly positive at
VN3 and negative at VN1 and at the Valle Artalina fish farm,
whereas DMeHg net flux was negative at both fish farms.
From the environmental point of view, these latter results can
be interpreted as good outcomes, since MeHg would tend to
move from the water column to the sediment, thus hypothet-
ically decreasing its bioavailability. At any rate, the presence
of this metal in waters is a significant aspect that should not
be undervalued since in situ benthic fluxes of DHg and DMeHg
calculated for this fish farm, in terms of budget or total
production/export from sediments were found to be quite
high, as much as three orders of magnitude higher than the
Valle Artalina fish farm (Table 3).

Although DMeHg showed a decreasing tendency over time,
its production from sediments and the following release to
porewaters and the water column was quite significant and
poses a potential risk for bioaccumulation and biomagnification
along the fish farm aquatic trophic chain.

4. Conclusions

This study allowed us to elucidate how biogeochemical process-
es at the SWIinvolving mercury can be the principal contributors
of methylmercury production from fish farm sediments and its
potential bioaccumulation along the aquatic trophic chain.

No significant differences were observed in total mercury
content in the sedimentary column of two investigated sites,
which cannot be considered a key factor in explaining the
different behaviour of mercury species in the dissolved phase.
Indeed, the distribution of DHg in sediment porewaters showed
a generally downwards decreasing trend, with the maximum
concentrations observed in winter. Similar seasonal decreasing
trends were detected for dissolved MeHg, Fe and Mn, the results
of which were principally influenced by extremely high H,S
concentrations downwards (around 1200 pmol/L). Indeed, in the

first 2 cm, where the Fe/Mn and sulphate reduction zones seem
to be active, the highest concentrations of all chemical species
(DHg, DMeHg, Fe, Mn) were observed. Since most of these
parameters decreased downcore, we hypothesise that their
precipitation as sulphides or polisulphides, and insoluble or
low solubility chemical complexes (Fe-Hg, Fe-S-Hg) in the
sedimentary matrix may have occurred.

Temperature seems to drive the availability of DMeHg in
porewaters since the highest concentrations coupled with the
highest percentages of total DHg observed in the context of the
northern Adriatic Sea were found in summer. In addition, the
distribution coefficient Kp (logKp) confirmed as a potential
equilibrium of Hg between the dissolved and solid phase at
both sites whereas MeHg logKp values were more variable, both
seasonally and between sites. A more active exchange between
the two phases was demonstrated with the lowest summer
values indicating a tendency to the dissolved phase.

Benthic fluxes were much higher than corresponding diffu-
sive fluxes, sometimes opposite, thus suggesting that lower
diffusive fluxes could be due to Hg scavenging on Fe and Mn
oxy-hydroxides (and/or sulphides) or complexation with the
organic matter at the SWI. The strong anoxic and reducing
conditions at the VN3 site were responsible for the DHg and
DMeHg benthic fluxes, which were one order of magnitude
higher than not only the VN1 experimental site, but also than the
benthic fluxes reported by other authors in the surrounding area.

The results obtained from DHg and DMeHg daily net fluxes
showed negative trends for DMeHg at both sites. These
decreases over time can be explained assuming an important
role played by demethylation processes, which if it prevails
over methylation, may be able to limit and inhibit the MeHg
bioavailability for the aquatic biota.

Yet, the MeHg “production” at the sediment-water com-
partment were very significant, as demonstrated by the
estimated benthic fluxes, especially at the VN3 site. Moreover,
the fish farm, being a semi-confined environment constituted
by shallow channels and ponds and featuring scarce water
exchange and hydrodynamics, a surplus of organic matter
originating from biota or by fish feeding excess, and alterna-
tion of frequent hypoxia and anoxia events, seems to be a
place which favours Hg methylation. Consequently, it can be
considered a potential bioreactor for MeHg production, where
continuous exchange among different Hg chemical forms are
closely connected and dependent on chemical (Eh, dissolved
oxygen, temperature, exc.) and physical conditions of this
particular lagoon setting.

Due to the importance of this lagoon environment for
aquaculture, biodiversity and ecosystem services, a new plan
for management should most likely be required in order to
improve the quality of this system. Enhanced water circula-
tion (i.e., oxidising and mixing water) can be a simple strategy
to avoid critical environmental conditions suitable for mercu-
ry methylation.

Further research should be planned in the near future. For
instance, to evaluate demethylation processes by assessing their
rates over time, as well as to investigate dynamics involving the
possible Hg evasion from the water column to the atmosphere in
gaseous form, which if induced or stimulated by particular
techniques could be another option to reduce and/or to mitigate
mercury availability for methylation.
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ABSTRACT

Knowledge regarding general trophic status is still lacking for confined lagoon environments
such as fish farms, where the natural hydrodynamics of tidal fluxes is limited. Metabolism
and carbon, oxygen, and nutrient fluxes (DIC, DOC, DO,, NO, NOs3, NH4*, PO43- and SiO4*)
were studied during three surveys at two sites (VN1 and VN3) located at a fish farm at the
Marano and Grado Lagoon (northern Adriatic Sea), using an in situ benthic chamber. Field
experiments were conducted in July and October 2015 and March 2016 at a depth of about
2 m along the main channels of the fish farm. Water samples were collected by a scuba diver
every 2 hours in order to investigate daily fluxes of solutes across the sediment-water
interface (SWI). Ancillary parameters were also measured in situ by means of a
multiparameter probe. Regarding the solid phase, at both sites the silty component was
predominant (about 70%) and the estimations of Corg/Ntot and Corg/Porg molar ratios
suggested an autochthonous marine origin of the organic matter and a minor preservation
of P in the sediments, respectively; high values of sulphur (Stt) were also encountered (0.8-
2%). The conditions at VN3 were mostly anoxic with high NHs* levels (30-1,027 uM) and the
absence of NOs". Substantial daily patterns of all solutes occurred especially in autumn and
winter. On the contrary, fluxes at VN1 were less pronounced. Usually, inverse correlations
appeared between dissolved Oz and DIC trends, but in our system this was observed only at
VN3 in autumn and accomplished by a parallel increase in NH4*, PO43 and SiO4* during
intense nutrient regeneration. These results are quite different than those reported for
other lagoon environments (i.e., less confined), where nutrient regeneration at the SWI and
in surface sediments is the primary source of nutrients available for assimilation processes,
especially during the warmer period of the year when the natural nutrient input by fresh

2



55

56

57

58

59

water inflows is limited. Due to the importance of this site for aquaculture, biodiversity and
ecosystem services, useful indications have been provided from this study in order to

improve the quality of this unique aquatic system.

Keywords: fish farm, nutrients, sediment, porewater, diffusive flux, benthic flux.
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1. Introduction

Coastal lagoons are recognised as transitional environments among marine, freshwater and
terrestrial ecosystems. Due to their shallowness and because sunlight reaches the bottom,
intense benthic primary production and respiration occur, thus enhancing
accumulation/recycling of both organic carbon and nutrients (Nowicki and Nixon, 1985;
McGlathery et al., 2001; Cloern, 2001). Here, particle material deposited in sediment is
actively decomposed and the transformation products (e.g., nutrients and DOC) are released
in the upper water column (Grenz et al., 2010). Part of these products becomes available for
bacterial and phytoplankton production that ultimately may sink to the bottom sediments
fuelling the benthic communities again (Soetaert et al., 1996). One of the main aspects of
these processes is represented by the increase in aerobic microbial activity, which
determines a decrease in oxygen levels and hypoxic/anoxic conditions in sediments, except
at the sediment-water interface (SWI) or around the infaunal burrows (De Vittor et al.,
2012). Regarding nutrients, nitrogen (N3), nitrite (NO2’), and ammonium (NHs*) are released
in waters during the denitrification process (Kemp et al., 1997), whereas phosphorus in its
dissolved form (PO473) increases after the reduction of insoluble FePOg4 into more soluble
Fes3(POa4)2 (Ogrinc and Faganeli, 2006; Belias et al., 2007). The main source of nutrients in
coastal waters results from human activities that occur in land (i.e., agriculture, urbanisation,
and industrialisation) and in situ (aquaculture) (Roselli et al., 2009). In the last case, the
excess of administered food in fish cage farming, together with the pellets and metabolic
products, frequently form a “nepheloid” sediment layer, which covers large surfaces of the
bottom sediments causing hypoxic and/or anoxic conditions (Belias et al., 2003; 2007).
Effects on benthic communities and alterations in concentration gradients between the
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water column and surface sediments induce changes in the oxygen and nutrient fluxes at the
sediment-water interface (SWI), which can also influence rates of nitrate reduction
processes within the sediment (Dunn et al., 2013 and references therein). The increase in
the natural concentrations of nutrients (ammonium, nitrite, phosphate, dissolved inorganic
nitrogen) and changes in their seasonal pattern (Sestanovié et al., 2016), thus in the most
extreme cases causing eutrophication phenomena. Enhanced nutrient supply provoked an
immediate increase in the abundance of both autotrophic and heterotrophic microbial
groups and chlorophyll a, often associated with negative consequences for benthic bacteria,

meiofauna and macrofauna (Sestanovi¢ et al., 2016 and references therein).

In the lagoons of the Northern Adriatic, aquaculture practices, especially fish farming, have
been developed since the 19t century in order to increase sustainment via the exploitation
of aquatic resources (Ravagnan, 1992). This change in the lagoon usage has been achieved
through several embankments which heavily alter the original morphology and
hydrodynamics, thus influencing the chemical state of organic matter and nutrients (D’Aietti
et al., 2007). Fish farming makes use of local production (extensive) or external food supply
(intensive). The latter allows for reaching high productivity levels in relatively short times, is

more efficient and better controlled, but has a strong impact upon the environment.

In the Marano and Grado Lagoon (northern Adriatic Sea), one of the most important fish
farms, known as Val Noghera, was recently characterised by D’Aietti et al. (2007) in a one-
year monitoring study. The results highlighted high NH4* levels in the water column, which is
toxic for fish. There is, however, still a lack of knowledge regarding nutrient cycling through

the SWI as well as the general trophic status in a closed lagoon ecosystem modified for
5



106  aquaculture purposes such as a fish farm. For these reasons, the aim of this work was to

107  explore the behaviour of nutrients (NO2’, NOs", NH4*, PO4%, SiO4*), inorganic and organic

108  carbon (DIC and DOC), dissolved oxygen (0O2) and hydrogen sulphide (H,S) estimating benthic
109  and diffusive fluxes at the SWI at two different sites using an in situ deployed light benthic
110  chamber (Fig. 1). This approach has been widely employed in the Gulf of Trieste (Bertuzzi et
111 al., 1996, 1997; Covelli et al., 1999), Venice Lagoon (Sfriso et al., 1992; Sfriso et al., 1995;

112 Sfriso and Marcomini, 1997, 1999), Po delta lagoons (Barbanti et al., 1992 a,b; Viel et al.,

113 1991), and Grado and Marano Lagoon (De Vittor et al., 2012). The final object was to

114  evaluate the critical points in the management of the fish farm and to provide a series of

115  suggestions for improving the quality status of this aquatic environment.

116

117 2. Materials and methods

118  2.1. Study area and sampling strategy

119  The Marano and Grado Lagoon (northern Adriatic Sea, Italy) is located between the

120  Tagliamento and Isonzo River deltas and it extends for approximately 32 km reaching a

121 width of up to 5 km (A = 160 km?). Freshwater inputs are very scarce and mostly limited to
122  the western sector (Marano lagoon). The overall amount of average freshwater discharge
123  was estimated at about 70-80 m?3 sec™ on average, with a maximum peak of 100 m3 sec
124  (Mosetti, 1983). In addition, thirty drainage pumps, mainly localised along the coastal plain,

125  contribute to water discharges from irrigation canals.

126  The Lagoon is one of the best conserved wetlands in the entire Mediterranean area. This

127  system is classified as a coastal microtidal lagoon of large dimensions (Italian Decree n.
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131/08) and has been protected by the Ramsar Convention since 1971. Following the
implementation of the Habitats Directive (92/43/EC) it was also designated as a Site of
Community Importance (SCI - IT3320037) (Acquavita et al., 2015). The lagoon and the
neighbouring mainland host socio-economic activities (e.g., industrial sites, commercial
harbours, marinas, fishing, fish and clam farming, and tourism), which pose environmental

concerns in terms of priority pollutants (Ramieri et al., 2011).

The western sector of the lagoon (Marano), where nitrates (NOs’) from intensive agricultural
and other anthropogenic activities cause pollution, was designated as a NOs™ vulnerable zone
(NVZ) where an action plan to address the reduction of NOs™ leaching was initiated as
reported in Saccon et al. (2013). Recently, a 1-year cycle of physical and chemical
measurements (nutrients, chlorophyll a, dissolved oxygen, temperature and salinity) was
conducted in the whole lagoon area with the aim of assessing its trophic state (Acquavita et
al., 2015). The authors stated that considerable spatial and temporal variability of nutrients
occur mainly in the form of nitrogen (N) carried inland through river discharges in the
Marano basin. These inputs were compensated by the water exchange with the adjacent
open sea, which exerted a dynamic dilution effect, and induced low water residence time
thus limiting nutrient enrichment and accumulation for long time periods. The molar
Redfield ratio (DIN/SRP) was always higher than the optimum value of 16 (in some cases it
was up to 2,000), thus suggesting that the system is phosphorus (P) limited, as confirmed by
low chlorophyll a content, rare algal blooms and good water oxygenation. Trophic state
indices and threshold values were applied. A broad range of classes was found (from
oligotrophic to hypertrophic), thus suggesting that an over simplification of this complex

ecosystem should be avoided.
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Regarding the primary production in the Marano and Grado Lagoon, Blasutto et al. (2005)
suggested that it depends upon the benthic microalgal community due to the inexhaustible
nutrient supply from the sediment porewater (Granéli and Sundbéck, 1985 and references
therein). The highest production rates were found in the more “marine” Grado Lagoon,
where the low salinity fluctuation rather than freshwater inputs favoured the establishment
of a more stable and less stressed microphytobenthic community, which were recently
determined as being mainly composed of diatoms (Bacillariophyceae), dominantly benthic

(82%), with a few indeterminate flagellates (Blasutto et al., 2005).

The Val Noghera fish farm (2.7 km? of extension) is located in the central sector of the
lagoon, where the construction of embankments has allowed the isolation of part of the
lagoon from the surrounding environment (Fig. 1). Several artesian wells provide fresh
waters which limit salinity, especially in summer, and they are also useful to mitigate water

temperatures during the cold season.

Taking into consideration the fish farm structure, two main sectors which strongly differ
from each other coexist (Fig. 1). The western sector (A=0.6 km?) was separated from the
surrounding lagoon environment at the end of the 19t century. Here, fish farming is only
based on extensive practice (the fish are not fed by the farm workers, instead feeding
naturally as they would in open water) and the water circulation is limited and accomplished
by a scarce exchange with external lagoon through two of the five sluice gates (C4 and C5,
Fig. 1). The eastern sector of the fish farm was created in the 1960’s. The water exchange
and circulation are assured by the periodic opening of two sluice gates: gate C1 is manually
opened in flood tide conditions to let the waters flow in, whereas the waters automatically

flow out through gate C2 sluice gate according to the ebb tide. Gate C1 is located near the
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fish ponds (Fig. 1). Here, the feeding activities take place until the species, gilthead seabream
(Sparus aurata) and seabass (Dicentrarchus labrax), reach adequate commercial size (in one

or two years).

Based on these differences, two experimental sites were selected to evaluate the benthic
nutrient cycling at the SWI, one in the eastern sector (VN1) and the second one in the
western sector (VN3). Preliminary monitoring was carried out at each site (VN1 and VN3) by
employing a multiparameter probe (SMATCH) in order to assess the long-term variability of
the main environmental parameters. The multiparameter probe was located at VN1
(45°42'36.78"N 13°18'29.83"E) from September to October 2014 (03/09/14 to 07/10/14),
and at VN3 (45°42'49.80"N 13°17'15.27"E) from October to November 2014 (06/10-13/11).
The probe was placed at a depth of about 20-30 cm from the bottom to continuously
measure temperature, pH, Eh, conductivity, and dissolved oxygen in depth. The data were
registered every 30 minutes and then transferred through GPRS antenna to the ARPA FVG

server to be stored and processed. The main results are reported in section 3.1.

2.2. Sampling

A transparent in situ benthic chamber was successfully used in previous works conducted in
the Gulf of Trieste (Bertuzzi et al., 1997; Covelli et al., 1999) and in the Marano and Grado
Lagoon (Covelli et al., 2008; Emili et al., 2012, 2016), to assess nutrient cycling at the SWI. A
detailed description of the apparatus is reported in Covelli et al. (2008). In this work three
campaigns were performed: July 2015, October/November 2015, and February/March 2016,

corresponding to summer, autumn, and winter seasonal conditions, respectively.



196  The benthic chamber was positioned by a scuba diver and the water samples were collected
197  with polypropylene syringes through a flexible polyethylene tube at about 2-h time intervals
198  (from To =0 to T¢ = 8 h), filtered through 0.45 um pore size Millipore Millex HA membrane
199 filters, and then stored in a fridge at 4 °C or frozen. At the same time, the main chemical and
200 physical parameters of water (pH, redox potential, dissolved oxygen, temperature, and

201  conductivity) were recorded using a multiparameter probe (Crison PH 25) inserted therein.
202 In order to prevent bacterial activities DIC samples were added with HgCl, (100 uL in 40 mL
203  sample), H2S with Zn acetate (100 uL in 40 mL sample). In parallel to benthic chamber

204  experiments, two short sediment cores were collected in order to characterise the sediment,

205  extract pore waters and consequently, to calculate diffusive fluxes at the SWI.

206

207  2.3. Analyses of solid phase

208  Sediment cores were extruded and sectioned into five slices (0-1, 1-2, 2-3.5, 3.5-5 and 5-7
209 cm)in a N-filled chamber to preserve the original redox conditions. The supernatant water
210  had also been collected previously before sectioning. Porewaters were obtained by

211 centrifugation at in situ temperature (3400 rpm; t = 30 min), filtered through membrane
212 filters (0.45 mm pore size, Millipore Millex HA), and stored at 4 °C for several days until

213  subsequent analyses following the specific reference methods. In parallel, solid-phase

214  samples were divided into aliquots for grain-size analyses, and carbon, nitrogen,

215  phosphorous, and sulphur determinations.

216  For grain-size analysis, an aliquot (15-20 g) of fresh sediment was treated with H.0, (10%)

217  for a minimum of 24 h to eliminate most of the organic matter. Subsequently, the sediment
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was wet sieved through a 2 mm sieve to remove coarse shell fragments. The resulting <2

mm fraction was analysed using a laser granulometer (Malvern Mastersizer, 2000).

Carbon, nitrogen, phosphorous, and sulphur were determined in freeze-dried (Scanvac,
CoolSafe 55-4) samples, ground with a mortar and pestle and sieved through a 420 um

screen to be homogenised.

Total carbon (Ciwt) and total nitrogen (N+ot) were determined using a Costech ECS 4010
Elemental Combustion System at a combustion temperature of 1020 °C, whereas organic
carbon (Corg) Was determined at 920 °C (Hedges and Stern 1984), prior to progressive
acidification with 0.1-1.0 M HCI, using the same instrument. Acetanilide was used as a
standard compound for calibration. Analyses of total sulphur (Stot) were performed using a
CHNS elemental MICRO CUBE analyser (Elementar Analysensysteme Gmbh, Hanau,
Germany) at a combustion temperature of 1020 °C. The detection limit for Corg and Ciot Was

0.1% and the precision for Stot was 3%.

Total phosphorous (Pwt) was extracted from samples ignited at 550 °C for 2 h, and
subsequently treated with 1 M HCl for 16 h under continuous agitation. The organic fraction
(Porg) was calculated by the difference in P contents of 1 M HCl extracts after and before
ignition of samples as reported in Aspila et al. (1976). The analysis of the extracts was

conducted using standard methods for PO4> as reported in the dissolved phase section.

Biopolymeric carbon (BPC, as sum of carbohydrate (CHO), protein (PRT), and lipid (LIP)
carbon) was determined according to the method used by De Vittor et al. (2016 and

references therein).
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2.4. Analyses of dissolved phase

Nutrient analyses, including nitrate (NO3’), nitrite (NO27), ammonium (NH4*), phosphate
(PO4*) and silicate (SiO4*), were performed using a segmented flow autoanalyser (Bran +
Luebbe QuAttro) following the methods reported in Grasshoff et al. (1999) and modified for
the specific instrument. The detection limits calculated were 0.02 uM for NH4*, NO;~, NOs~,
and 0.01 uM for PO4*. Certified standards (Inorganic Ventures Standard Solutions and
MOOS-2, NRC) were used to ensure the accuracy of the procedures. In addition, the
analytical performance was periodically checked through proficiency testing (PT) exercises
organised by the European network of PT providers (QUASIMEME programmers AQ1 and

AQ2).

H,S was determined spectrophotometrically, after trapping with Zn acetate, as reported in

Grasshoff et al. (1999). The reproducibility of the method was 5%.

Dissolved inorganic (DIC) and organic (DOC) carbon were determined using the Shimadzu
TOC V-CSH analyser as reported in De Vittor et al. (2016). For DIC, samples were injected
into the instrument port and directly acidified with phosphoric acid (25%). For DOC analysis,
water samples were previously acidified (automatically into an instrument syringe, 2 % -6 M
HCl) and after CO; elimination, the concentration was determined using a high temperature
catalytic method (Sugimura and Suzuki, 1988). Analyses showed a variation coefficient < 2%.

The reproducibility of the method was between 1.5 and 3%.
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2.5. Diffusive and benthic fluxes calculations

Diffusive fluxes (F) represent an instantaneous measure of the flux of solutes diffusing from
sediment porewaters to the overlying water column (supernatant water) along a
concentration gradient. Positive values are indicative of an efflux, whereas negative values
represent influxes or scavenging from the water column to the sediment particles. The
calculation in this work follows Fick’s first law and the details reported in De Vittor et al.
(2012). Benthic fluxes, obtained via benthic chamber sampling, were calculated as reported

in De Vittor et al. (2016).

3. Results and discussion

3.1. Monitoring campaigns of the water column before core sampling and benthic chamber

experiments

Some substantial differences in terms of environmental conditions were highlighted among
the two sites investigated.

Station VN1 demonstrated daily fluctuations of dissolved oxygen content (O;) with the
minimum observed in the morning and increasing trends related to water temperature. This
behaviour is probably due to the photosynthetic processes of microphytobenthos, as shown
by significant peaks in the supersaturation of the water (Fig. S1). On the other hand,
moderate hypoxia conditions (02 about 2 - 5 mg L) were recorded when temperature
decreased a maximum of 4°C, wind speed increased and the inflow of waters in the fish farm
stopped since the sluice gates were closed (data from OSMER ARPA FVG web site). Salinity
changes were also lower than those observed in the open lagoon system.
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At VN3, four anoxic events persisting for four days were observed (Fig. S2), whereas in
response to an increase in wind intensity, the oxygen level increased and the water cooled.
When the temperature increased up to approximately 17°C, the anoxic episodes towards the
end of the recorded period occurred. Salinity was less variable than at VN1 and showed
marine characteristics (up to 32 units PSU). Overall, VN3 seems to be more conservative
than VN1 in relation to the scarce water exchange. Generally, chemical and physical
parameters are strongly influenced by atmospheric events, therefore temperature, wind

intensity and rainfall patterns were recorded a week before the experiment (Fig. S2).

3.2. Occurrence of total, organic and biopolymeric Carbon, Nitrogen, Phosphorous and

Sulphur in the sediments

According to Shepard textural classification (1954), VN1 and VN3 showed a predominance of
silt (about 70%) and sand (10 — 15%), whereas clay accounted for less than 10%. No clear
pattern was observed moving downcore, however sand contents were significantly higher at

VN3 (p<0.01).

Ctot, Corg and Niot contents were similar with depth and no differences were found year round
at VN1, whereas at VN3 significant variations were shown for Corg and Niot, especially in
summer (from 3.99 to 1.55% and from 0.51 to 0.18%, respectively) moving downcore (Table
1) and in winter, when the highest values were found (3.42-4.38%) (Petranich et al., in
press). Also the Nt showed the highest values at VN3 in the winter season (0.40-0.55%),
even if a decreasing trend was detected with depth at both sites, ranging between 0.14 and
0.31% at VN1 and between 0.18 and 0.55% at VN3. Goni et al. (2003) established that a
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Corg/Ntot molar ratio > 14 is typical of organic matter (OM) of a terrestrial origin depleted in
nitrogen-containing biochemicals and enriched in carbon (i.e. lignin and cellulose), whereas
a ratio < 10 can be associated with marine-derived OM (i.e. phytoplankton and
bacterioplankton), characterised by higher nitrogen content (Ogrinc et al., 2003). In this
work, the ratio was highest in autumn (mean 11.9 £ 0.79) and variable with depth at VN1.
Similar results were found at VN3, with the exception of summer (Corg/Ntot = 20.4, 5-7 cm
level) where faster nitrogen degradation may have occurred, thus suggesting that the OM is
mainly of autochthonous marine origin as already observed in other abandoned fish farms
(Covelli et al., 2008). In addition, the concentrations of all the parameters are notably higher
than those reported for superficial sediments of the open lagoon probably due to the
significant input of OM related to aquaculture activities and remineralisation of labile
organic detritus (De Vittor et al., 2012 and references therein). Generally, Piwot and Porg
content decreased with depth at both sites in all seasons with the highest values found
during the winter campaign, up to 0.044% and 0.031% at VN1 and up to 0.053% and 0.040%
at VN3, respectively. The average Corg/Porg molar ratios, which showed irregular trends
moving downcore, varied between 213 and 556 at VN1 and between 198 and 480 at VN3
(Table 1). The ratios were twice that of those found by De Vittor et al. (2012) in the Marano
Lagoon (175-251), thus suggesting a minor preservation of P in sediments of this fish farm,
which appeared depleted in P relative to the living marine organic matter, but lower than

those of the Grado Lagoon (maximum value, 973).

Regarding the Siot content, high values (0.8-2%) were found compared to those of the Grado
Lagoon (Covelli et al., 2008), where values ranged between 0.19 and 0.69%. On the other
hand and as previously stated, these elevated Siot contents may be originated by reduction
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and degradation processes of the OM, which forms several low molecular weight S

compounds (Cutter and Krahforst, 1988) that accumulate at the SWI.

The sediment concentrations of biochemical compounds, CHOw20 and CHO¢epra, PRT, LIP, and
BPC (as a sum of the carbon of the four components) along the sediment depth differ
significantly among seasons at both stations (CHOn20: p<0.01; CHOgpra: p<0.01; PRT: p<0.01;
LIP: p<0.005; BPC: p<0.005) (Fig. S3). On average, and taking into consideration the entire
investigated period, surface sediments (0-1 cm) at station VN3 were characterised by a 1.5-
2.7 fold higher concentration of all components than at station VN1 with the exception of
CHOcpra, While similar values characterised the deeper layers. This could be related to the
scarce water exchange which favours accumulation of OM mainly due to the settlement of
organic rich fine sediments (Cividanes et al., 2002) and to the extremely anoxic conditions at
VN3 which cause a higher density of decaying infaunal organisms providing additional easily
degradable “fresh” OM to microbes (Riedel et al., 2013). As a consequence of the anoxic
mineralisation (Koron et al., 2013), porewater NH4* and PO43~ levels are also higher at
surface sediments at this station (Fig. 3). Even if the relative percentage composition slightly
differs among seasons and along the sediment depth, at both stations the BPC was
dominated by PRT (67.7 + 10.7% and 67.4 + 9.3%, at VN1 and VN3, respectively) followed by
LIP (15.4 +6.7% and 21.1 + 6.7%) and CHOkpra (13.2 + 3.3% and 7.8 + 4.2%). CHOn20
contributed to total BPC only for 3.6 £ 1.8% and 3.8 £ 1.2% at VN1 and VN3, respectively.

At VN1, PRT ranged from 2,771 to 10,798 pg C g™* showing an increasing gradient with depth
in the first 5 cm, LIP ranged from 623 to 1,925 pg C g™* displaying irregular vertical profiles as

well as CHOepra Which varied between 745 and 2,015 ug C gX. CHOw20 profiles were quite
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uniform except for the maximum found at 1-2 cm in autumn, with concentrations ranging
from 183 to 554 ugC g2

At VN3, PRT ranged from 1,901 to 11,474 pg C g! (maximum was reached at the surface
during summer), LIP varied between 440 and 4,237 pg C g™* displaying a decreasing gradient
with depth, CHOepra decreased with depth only in autumn while showing highly variable
vertical profiles during the other seasons with a concentration range of 212 —1,355 ug C g*.
CHOm20 concentrations (range 113-658 pug C g!) decreased with depth in autumn and

summer, while a slight increase was found in winter at level 2-3.5 cm.

The dominance of proteins in the BPC pool has been previously reported for the sediments
of the North Adriatic Sea (Danovaro et al., 2000; Dell'Anno et al., 2003, Cibic et al., 2012) as
well as for several other coastal sediments (for a review, see Pusceddu et al., 2009) and is
considered a specific feature of eutrophic environments (Danovaro et al., 2000). Since
proteins are more readily utilised by bacteria than carbohydrates, a high PRT/CHO ratio
suggests the presence of OM recently generated and vice versa (Danovaro et al., 1993).
PRT/CHO ratios are significantly high at surface sediments (0-2 cm) at VN3 indicating the
presence of a high amount of living OM or newly-produced detritus probably due to the low

hydrodynamism.

BPC vertical profiles reflected patterns observed for protein concentrations. The BPC
represented, on average, the 46 + 14 % of Corg at station VN1 and its contribution to Corg

generally increased with depth up to layer 3.5-5 cm.

At station VN3 the biopolymeric fraction constituted on average the 33 + 15 % of the total
Corg showing significantly high variability in contribution both along the sediment depth and
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among the seasons. Increasing accumulation of BPC in marine sediments is associated even
in highly productive systems (such as estuaries, ponds, and fish farm sediments) with low
algal carbon contributions to BPC. This suggests that in eutrophic sediments characterised by
high BPC concentrations and benthic algal biomass, algal carbon is progressively diluted in a

complex and heterogeneous organic matrix (Pusceddu et al., 2009).

3.3. Dissolved inorganic and organic Carbon, hydrogen sulphide and nutrients in porewaters

Porewater DIC concentrations were comparable, from 2.65 to 13.6 mM at VN1 and from
3.36 to 13.7 mM at VN3, and generally showed an increase from supernatant water with
depth at both sites, which was more evident during winter (Fig. 2). Since DIC represents the
ultimate product of Corg Oxidation (Alperin et al., 1999), its increase may be mostly attributed
to processes associated with the decomposition of OM (Lojen et al., 2004) that occurs within
the sediment column. This behaviour was previously reported in both marine (De Vittor et
al., 2016) and lagoon (Covelli et al., 2008; De Vittor et al., 2012) areas. DOC profiles were
almost constant with depth with the exception of site VN1 in autumn where a value of 2.54
UM was reached at the deepest level (5-7 cm). These results indicate that DOC is prevalently
in macromolecular (humic) form, thus exhibiting a subsequent low mobility from the solid
phase (Burdige et al., 1992). Moreover, the absence of an irregular trend suggests that the
intensity of biological mixing is lower than that previously found at other lagoon sites

(Covelli et al., 2008; De Vittor et al., 2012).

Similarly, H,S also showed a marked increase from supernatant to 1-2 cm level, more

evident in summer, then slightly decreased with depth at both sites. Site VN3 was
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characterised by significantly (p<0.01) higher values (up to 1,120 uM, 1-2 cm) than VN1.
Covelli et al. (2011) also observed a constantly increasing trend in sediment porewaters of
the Grado Lagoon, where H,S showed concentrations much lower and in a narrow range,
from 1.5 to 15 uM, than those of this work, from 0.03 to 1,120 uM, respectively. The highest
concentrations found in the upper sediment levels could be explained by the degradation
and mineralisation of OM, mostly by sulphate reducing bacteria which typically occur when
the redox potential falls down to approximately -200 mV (Wildish et al., 1999). In our case, in
fact, the Eh exceeds -400 mV already in the first levels to remain constant with depth.
According to these processes, similar trends between H,S and DIC were observed, with
significant direct correlations in VN1 porewaters in autumn (r =0.917, p < 0.05) and in winter
(r=0.917, p < 0.05). The H,S decreasing trends with depth and NO,", NOs" and DOC
throughout the core were observed and can be attributed to benthic bioturbation and to the
very quick reactions of reactive iron with sulphide, leading to FeS precipitation (Middelburg
and Levin, 2009), reducing the sulphide diffusion from the deepest anoxic sediment levels

(De Vittor et al., 2016).

Dissolved nutrients showed similar trends at both sites (Fig. 3). Taking into consideration the
dissolved inorganic nitrogen (DIN), NH4* represented the predominant form ranging from
60.1 and 97.6% at VN1 and from 84.7 to 97.7% at VN3 (up to 1,259 and 1,075 uM,
respectively), due to the reduced sediment conditions and it increased moving downcore
more markedly in summer and winter at VN3. Nitrite accounted for less than 2.5% of the
nitrogen compounds, thus the oxidised forms are depicted as their sum (NO2+NOs’). A steep
positive gradient was found from the supernatant water to the first level (0-1 cm) analysed,
whereas moving downcore the concentrations remained almost constant probably due to
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418  the equilibrium between early diagenesis of OM and nitrification processes enhanced by

419 infaunal bioturbation activity (De Vittor et al., 2012). Ammonium profiles paralleled those for
420 the DIC at both sites, also showing a direct correlation in the winter season (r = 1.000, p <
421  0.001) due to active OM degradation (Ogrinc and Faganeli, 2006), as evidenced by Eh values
422  found in the deepest levels (Table 1) and by the H.S vertical profiles. The nitrogen pool,

423  however, was notably higher than that reported for other lagoon areas (De Vittor et al.,

424 2012).

425  Phosphates showed a net increase downcore at both sites as observed for NH4* (Fig. 3).
426  These species were strongly correlated both at VN1 and VN3 during all seasons. The PO4*
427  concentrations were always higher than those observed in the Artalina fish farm (2.6-20
428  uM), the Grado (average 4.25 uM) and Marano (average 20.7 uM) Lagoon. The ratio

429  between NHs* and PO4> can provide information about the processes of release/uptake of
430 the latter from/in the solid phase (Anschutz et al., 2007; De Vittor et al., 2016). This ratio
431  varied from 16.6 to 352 at VN1 and from 8.9 to 70 at VN3. This suggests that the

432  mineralisation of OM alone cannot explain the profiles and that in the surface sediments
433  reactions involving P removal, such as adsorption on Fe-oxides (De Vittor et al., 2012),

434  precipitation as authigenic P mineral, and biological uptake within the sedimentary column
435  occurred (Belias et al., 2007). The decrease in the ratio with depth confirmed the release of
436 P04 from reduced Fe-oxides and the anaerobic mineralisation of organic P (Sundby et al.,

437 1992).

438  Similarly, SiO4* concentrations also increased with depth at both sites, showing values
439  higher than those found in the Marano Lagoon (< 500 uM, in De Vittor et al., 2012), and

440  other coastal systems (Belias et al., 2007; De Vittor et al., 2012, 2016). This could originate
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from the dissolution of biogenic Si of the protective coating of diatom siliceous structures
accumulated over time (Zhang et al., 2013). As already observed for PO43 and NH4*, similar
trends were depicted between SiOs* and PO4* and between SiOs* and NH4*, also showing
significant direct correlations in autumn at site VN1 (r=0.917 p < 0.01 and r = 1.000, p <

0.001, respectively).

3.4. Diffusive fluxes at the sediment-water interface

Diffusive fluxes calculated for solutes at both sites are reported in Table 2. Positive values
indicate net fluxes from the porewater to the upper column (effluxes), whereas the negative
ones are representative of net influxes. Generally, a net efflux involved most of the solutes
considered, which was more marked at VN3 especially in summer and winter periods (seen

in bold type in Table 2).

DIC and DOC generally showed effluxes, with the exception of summer at both sites for DOC
(-0.15 and -0.30 mmol m2 d* at VN1 and VN3, respectively). This evidence suggests that
DOC was utilised as fast as it was produced (De Vittor et al., 2012, 2016). The effluxes of
NH4* were up to four times higher than the NO3 effluxes, while the corresponding NOy
fluxes were almost negligible. As reported by Berner (1980), the increase in microbial
reactions is capable of enhancing the molecular diffusion rate. In our case, the reduction of
NOs to NHa* could be the result of both denitrification processes and dissimilatory NO3"
reduction that release NH4* in sediment porewaters, which quickly diffuses along a

concentration gradient towards the upper water column (Lerat et al., 1990).
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PO43> and SiO4* also showed the highest effluxes in summer at both sites. Anoxic conditions,
attested to by the H,S effluxes (Middelburg and Levin, 2009), are the main cause of the
biomass degradation by anaerobic bacteria, which releases water soluble forms of N and P
and eventually some Si. Phosphate effluxes were very low (0.003-0.024 mmol m2 d?) similar
to that reported by De Vittor et al. (2012), and an influx occurred at VN3 (-0.23 mmol m2d?)
in autumn. In a similar manner, SiO4* influxes were found in autumn and winter probably in
relation to Si uptake by benthic microalgae. It could be hypothesised that Si, originated from
the dissolution of protective coatings of diatom siliceous structures accumulated in sediment
and dissolved in porewaters, is moved along the concentration gradient accumulating in the
supernatant water (Belias et al., 2007). Moreover, McManus et al. (1995) suggested that the
dominant process controlling porewater silicate could be the solubility of the bulk biogenic
silica, the solubility of the most soluble biogenic silica fraction, or surface silica reactions

involving aluminium (Li and Schoonmaker, 2003).

3.5. Benthic chamber experiments

It is noteworthy that the first sampling took place outside the chamber possibly near the
SWI. Conversely, the other water samples were collected inside the chamber at
approximately 15 cm from the SWI. This choice was necessary in order to avoid possible
interference due to the re-suspension of sediments, which could occur immediately after the

positioning of the chamber by scuba divers.

The dissolved oxygen variability showed different seasonal patterns at VN1 (Fig. 4) as already

observed at another fish farm (Covelli et al., 2008). During summer, a constant increase from

22



484

485

486

487

488

489

490

491

492

493

494

495

496

497

498

499

500

501

502

503

504

505

506

61.6 to 102 uM (1.97-3.27 mg L'!) was observed during the incubation period, likely due to
the daily photosynthetic activity. Conversely, the winter and autumn results were
characterised by a decrease, thus suggesting that the microbial respiration prevails over the
dissolved O production by photosynthesis (De Vittor et al., 2012). At VN3, despite the low
dissolved O, concentrations, it was possible to identify a net decrease from 103 to 3.44 uM
(3.3-0.11 mg L!) only in winter. Regarding H.S, seasonal variations were found at both sites,
whereas the highest levels were measured at VN3 (up to 215 uM). At VN1, clear opposite
trends were observed with respect to dissolved O,, especially in winter (r =-0.333), although
correlations were not statistically significant (p > 0.05) considering each season. On the
contrary, due to the dissolved O; depletion in the benthic chamber, the relationship at VN3

was less evident.

Similar and constant trends of DIC were found at both sites (2.23-2.51 and 2.43-4.29 mM at
VN1 and VN3 respectively) in all seasons, only excluding the autumn campaign at VN3,
where a marked increase (from 2.84 to 10.2 mM) was observed. An inverse trend between
diurnal Oz and DIC variations was commonly found (Covelli et al., 2008; De Vittor et al.,
2012, 2016), due to the coupling between photosynthetic and respiration processes. Here, a
decoupling between DIC and dissolved O; at both sites was observed probably due to
habitat-dependent factors such as the non-photosynthetic incorporation of CO;,
chemosynthetic removal of dissolved O3 (Johnson et al., 1981), and carbonate precipitation
(Cermelj et al., 2001). DOC patterns demonstrated marked differences seasonally at both
sites with concentrations up to one order of magnitude lower than DIC. Similar DIC/DOC
patterns were observed only at VN3 (autumn period), but no significant correlation was
found (Fig. 4). This behaviour could be justified by the anaerobic decomposition of OM at
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the SWI, which causes the release of DIC to the water column and DOC after degradation of
its macromolecular (i.e. humic acid) components (Burdige et al., 1992; Alperin et al. 1999).
No correlation was found either for DOC or dissolved O, as previously reported for the
Grado and Marano Lagoon (Covelli et al., 2008; De Vittor et al., 2012). This is typical of the
lagoon environment where the simultaneous presence of different biological processes
occasionally occurs. The increase in primary production does not directly lead to net
accumulation of DOC, which instead might be due to other biological activities. For instance,
DOC might originate from organic substance aerobic degradation and from dissolved organic

matter (DOM) benthic release or by extracellular photosynthetates (Ogawa et al., 2003).

Taking nutrients into consideration, it should be noted that at VN3, which was characterised
by extremely anoxic conditions, a high level of NH4* was found and that this exceeded the
first measure conducted inside the chamber (Fig. 5). Both NO; and NOs represented the
minor fraction of the dissolved inorganic nitrogen (DIN) pool. However, at VN1 where less
extreme redox conditions occurred, NOs™ accounted for about 42% of the pool and nitrite
contents were almost negligible. For this reason, these oxidised forms have been considered
together as a sum (NO2+NQgs’) in the graphic representation (Fig. 5). During summer, these
forms were undetectable at both sites, whereas they reached the highest levels at VN3 (98
UM) in autumn. It is noteworthy that despite the NOs™ seasonal variations (< lod-98 uM),
NO2 was never completely consumed. This most likely indicates the coexistence of two
processes: (1) the complete consumption of NO3™ could be due to autotrophic uptake during
diurnal incubations and, (2) the presence of NO;  is the result of denitrification processes by
NOs reducing bacteria, which is the preferred bacterial metabolic pathway for energy

production favoured by decreasing O, levels (Belias et al., 2007). Ammonium represented
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almost the total of the DIN pool (96-99.9%) at both sites in summer, showing high
percentages in other seasons as well (54-99 %), mostly at site VN3 (91-99%). Excluding the
first steep decrease, all N forms showed poor variability over time, excluding the autumn
sampling at VN3 inside the chamber. The variations of NH4* inside the chamber show a slight
increase, and NO2+NOs an opposite trend, which could be associated with denitrification
processes. However, faster oxidation during sampling operations in the field could justify the
increase in NO2+NOs™ levels at VN3 in autumn, where NH4* values could even be
underestimated. When trends moved in the same direction, a simultaneous influence of
denitrification (sediment)/nitrification (oxygenated water) processes and algal uptake can be
hypothesised (De Vittor et al., 2016). In addition, several biogeochemical processes including
the uptake by phytoplankton and benthic microalgae, excretion by zooplankton and
bacterial remineralisation, which play an important role in nitrogen cycling, can also occur
(Roselli et al., 2009). Similar trends among these nitrogen forms are described in De Vittor et

al. (2012) in the Val Artalina fish farm located in the Grado Lagoon.

Generally, phosphate levels found in this study were very low and varying in a narrow range
(< lod-0.20 uM), with the exception of the autumn period at VN3 and the summer period at
VN1, where increasing (from 0.04 to 22.2 uM) and decreasing (from 0.09 uM to < lod) trends
were observed respectively. These results are comparable to those previously obtained by
Covelli et al. (2008) and De Vittor et al. (2012) in the Grado Lagoon (from < lod to 0.49 uM).
These exceptions are probably due to different dissolved O; trends highlighted at each site.
At VN1, in fact, the increase of dissolved O probably caused the oxidation of Fe (II) to Fe (lll)
with the subsequent formation of insoluble FePO4 and adsorption or coagulation to
precipitating into colloidal iron hydroxides [Fe(OH)x] (Scoullos et al., 1987). On the contrary,
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at VN3 where anoxia increased, the opposite reaction (Fe (lll) to Fe (Il) reduction) caused the

release of PO43~ into the overlying water (Scoullos et al., 1987; Waldeback et al., 1988).

The DIN/PO4* ratio, calculated where the PO3~ values were not < lod, was always higher
than the proposed Redfield ratio (16:1) (Redfield et al., 1963), varying from 25 to 251, at VN1
and from 45 to 432, at VN3. These values suggest that P is the limiting nutrient for microalgal
production for the majority of the year. A similar situation was also found by Bertuzzi et al.
(1997) in the sediments of the Gulf of Trieste and by Sundback et al. (2000) in microtidal
shallow-water sediments. Moreover, Ogrinc and Faganeli (2006) support that high DIN/PO4>"

ratios could also be attributed to PO43" precipitation as phosphate minerals, e.g. apatite.

Silicate values were 80 times higher in VN3 (9.61-517 uM) than VN1 (6.26-15.4 uM). As
already stated in the paragraph on diffusive fluxes, anoxic conditions accelerate the
dissolution of biogenic Si from diatom siliceous structures accumulated in the sediment
(Belias et al., 2007). At both sites, SiO4* trends were comparable with those of NO2+NOs
and NHz* in all seasons, showing a marked increase at VN3 in autumn similar to PO43~. Only
during autumn campaigns was a significant correlation between SiO4* and NH4* found at
VN3 (r=1.000, p < 0.05) and between SiO4* and NO,+NOs at both sites (r = 1.000, p < 0.01
and r=1, p <0.05, at VN1 and VN3, respectively), thus suggesting that benthic diatoms
preferentially assimilate NH4* rather than NO3™. On the other hand, the fact that NH4* trends
follow that of NO2+NOs™ in some cases (even if not significantly correlated, p > 0.05)
suggests that nutrient fluxes are also controlled by external factors, such as the bioirrigation

rate (Berelson et al., 2013).
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3.6. Benthic fluxes at the sediment-water interface

Benthic fluxes were calculated by excluding the first water sample collection for two
reasons: first, because they were collected out of the chamber near the bottom sediments,
and secondly because they depend on the hypoxic and anoxic conditions found at VN1 and
VN3, respectively, which may have been influenced by subsequent treatments of these
samples in the field (i.e. probable oxygenation during filtration) and laboratory (oxygenation

during analysis).

Fluxes calculated from chamber experiments calculated as daily total fluxes (Rasheed et al.,
2006) differed substantially from the diffusive ones (Table 3), resulting in three orders of
magnitude higher. The fluxes of dissolved O3, DIC and DOC were found to be close to
positive (i.e., directed to the water column), with the exception of dissolved O; in autumn (-
26 mmol m2d?) and in winter (-5 mmol m2d?) at VN1, and in winter at VN3 (-15 mmol m2d-
1). The highest O; fluxes were found at both sites in summer whereas DIC and DOC in
autumn, excluding DOC at VN3 that shows the maximum value in the summer season (33
mmol m2d1). During the warmest period DIC and DOC fluxes were found to be positive,
most likely because respiration and photosynthesis processes were in balance and DOC
product was most likely not in the labile form. On the other hand, in autumn the O; influxes
corresponded to high DIC and DOC effluxes at both sites, which could be due to respiration
processes and phytoplankton and benthic microalgae metabolism as well as the plasmolysis
of algae that can cause DOC production (Naudin et al., 2001; Vignudelli et al., 2004), as

found by De Vittor et al. (2012).

H,S fluxes were found to be negative in summer and in autumn and positive in winter at

both sites with the maximum values at VN3. The comparison between H;S and dissolved O,
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fluxes, which clearly showed the opposite behaviour, as water depleted in Oz is
accomplished by an increase in H,S, even if they were not significantly correlated (p > 0.05),
probably due to the onset of the hypoxic/anoxic conditions that stimulate the reduction

processes at the SWI.

Nitrite and nitrate fluxes were quite variable at both sites in all seasons, with the highest
fluxes obtained in autumn at VN3 (2,082 and 50,834 mmol m2d, respectively), which also
demonstrated the highest NH4* efflux (528,317 mmol m2d). This occurs when
denitrification and remineralisation processes dominate over nitrification, although NO; and
NOs  in this case did not show a negative flux. The NH4* effluxes were observed at both sites
in all campaigns, indicating degradation of sedimentary organic N (Belias et al., 2007; De
Vittor et al., 2012). Only in summer at VN1 was an influx obtained (-400 mmol m2d-!), which
could be due to a high O, efflux oxidising NH4* (nitrification). At both sites during the
summer PO4* influxes were observed, while in autumn at VN3 a high efflux was calculated
(10,480 mmol m2d1). The fluxes equal to 0 mmol m-2d* are due to undetectable PO4*
values. Under oxic conditions, phosphate is bound to sediments in Fe-Mn-phosphate
complexes, as occurred in summer which are rapidly desorbed under anoxic conditions. The
release during periods of good oxygenation, as shown by dissolved O, efflux at VN3 in
autumn, is the result of fast and short periods of high respiration and subsequent nutrient
regeneration, since high NO>” and NOs™ effluxes were also observed. The PO43 flux variations
are also linked to organic P degradation, as observed in the sediments from the Gulf of
Trieste (Ogrinc and Faganeli, 2006), to authigenic formation of P minerals and to P utilisation
by phytoplankton, bacteria and benthic microalgae, since P is recognised as a limiting
nutrient in the northern Adriatic Sea (Degobbis et al., 2005). Phosphate release, the
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regeneration of which from sediments is a slow process (Liu et al., 2004) and the exchanges
of which are largely controlled by the oxygen status of the sediment (Rizzo, 1990), was
observed only at VN3 probably due to degradation of sedimentary organic P than at VN1.
The SiO4* benthic fluxes were governed by microbial and chemical dissolution of opal
(Canfield et al., 2005), dependent on redox conditions, assimilation by benthic diatoms and
flocculation and coprecipitation of silicon polymers and clay minerals with Fe (lIl) (Belias et
al., 2007). The highest SiO4* effluxes were measured at site VN3, especially in autumn
(265,786 mmol m=2d1), while at VN1, an efflux was observed only in winter (462 mmol m=2d-
1). The release SiO4* from the sediment is probably associated to dissolution processes of
biogenic Si, as already observed with the high diffusive fluxes. The influxes at VN1 conversely

could be due to the benthic diatom silicate uptake.

3.7 Recommendations on management of the fish farm in the lagoon environment

Persistent anoxic events (02 < 1 mg L), which are not mitigated by rainfalls and wind, and
the high temperature occurring during summer with the formation of algal blooms can
create critical environmental conditions not only for the benthic community but also for the
entire aquatic food chain. In addition, the high occurrence of dissolved NH4* concentration,
which is a toxic species, should not be underestimated. The primary recommendation that
arises from this study is that the accumulation of nutrients in the fish farm and the
biogeochemical processes involved in their remineralisation should be mitigated by better
hydrodynamism in order to improve the quality status of this aquatic system. Possible
solutions could be simple adjustments such as mechanical aeration systems inside the

channels and the fish ponds coupled with the construction of new sluice gates to increase
29



644  water renewal. This could help to increase the oxygenation of the water column thus

645 reducing the hypoxic-anoxic events along with the negative effects on the biogeochemical
646  cycles of nutrients in the fish farm. In addition, a parallel study conducted on mercury cycling
647  (Petranich et al., in press) in the same fish farm demonstrated that bottom sediments,

648  especially in anoxic conditions, are a significant source of methylmercury, the most toxic

649  organic form, into the water column where it eventually accumulates and may be

650 bioavailable to be transferred into the aquatic food chain. Enhancing water dynamics in the
651  fish farm could also mitigate those environmental conditions which are more suitable for

652  mercury methylation and bioaccumulation.

653

654 4. Conclusions

655 The long-term in situ monitoring of the water column showed that the western sector of the
656 fish farm suffers events of oxygen depletion at the SWI due to the scarce water exchange
657  with the open lagoon and the limited vertical mixing of the water column. Rainfalls and

658  strong winds are presently the only natural factors which can help in improving the general
659  quality status of the aquatic environment. The importance of processes associated to the
660 decomposition of organic matter may be inferred from the distribution of nutrients in

661  porewaters. The extremely high levels of H,S (up to 1,250 uM) and NH4* (more than 95% of
662  nitrogen species) are in agreement with the sediment reducing conditions. Benthic fluxes
663  showed a strong remineralisation which produced high effluxes from the SWI for NH4*

664 (528,317 pmol m? d?), HaS (9,257 mmol m? d) and SiO4* (265,786 umol m? d?) especially

665  where hydrodynamics conditions are critical.
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In summary, the scarce water renewal and the enrichment of organic matter and nutrients
may cause persistent eutrophication phenomena in the water column and an intense
remineralisation at the sediment-water interface. The field experimental approach applied
to a lagoon fish farm clearly indicates that the magnitude and timing of these
biogeochemical processes are significantly amplified in a confined lagoon environment.
Possible mitigation procedures could and should be considered in this context for better

management of the fish farm and to improve the environmental quality.
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Figure captions

Fig. 1. The study area: the Val Noghera fish farm. The investigated sites (VN1 and VN3) in

two primary channels and the sluice gates are reported.

Fig. 2. Season vertical profile in the sediment porewaters of DIC, DOC and HS at sites VN1

and VN3.

Fig. 3. Season vertical profile in the sediment porewaters of NO27, NOs", NH4*, PO43 and SiO4*

at sites VN1 and VN3.

Fig. 4. Daily variations of DIC and DOC in mM, H,S and dissolved O; in UM in the benthic
chamber at sites VN1 and VN3 in different seasons. Note that DIC and H3S concentrations

are reported using different scales between the two sites.

Fig. 5. Daily variations of NO2,, NO3', NH4*, PO43 and SiO4* in the benthic chamber at sites

VN1 and VN3 in different seasons.
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Table captions

Table 1 Redox potential, total and organic carbon (Ciot, Corg) and phosphorous (Pot, Porg),
total nitrogen (Nwt)and sulphur (Stot) and Corg/Ntot and Corg/Ptot molar ratio in the sediments
of the two investigated sites. Ciot, Corg and Niot Values were determined in two replicates for
each sample. P and S were analysed on a single replicate. Data of Siot from VN3 are missing
as the last level of VN1 in the winter season, therefore they are identified with n.d. (not

determined).

Table 2 Diffusive fluxes at sites VN1 and VN3.

Table 3 In situ benthic fluxes at sites VN1 and VN3.
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= 3.5-5 | 434 5.52 2.46 0.27 10.8 0.042 0.029 219 1.27

5-7 -435 544 2.58 0.29 10.5 0.042 0.029 226 n.d.*

0-1 -401 7.42 3.99 0.51 9.22 0.054 0.035 291 1.49

5 1-2 -387 6.66 2.08 0.39 6.30 0.044 0.027 198 1.50

g 2-3.5 | -367 6.00 1.85 0.25 8.79 0.036 0.021 229 1.53

a 3.5-5 | -372 5.83 1.95 0.19 11.9 0.032 0.017 288 1.55

5-7 -383 5.77 3.14 0.18 20.4 0.032 0.017 480 1.53

0-1 -398 6.11 2.95 0.33 10.6 0.039 0.026 299 1.89

c 1-2 -401  6.01 2.90 0.30 11.3 0.039 0.026 292 1.99

VN3 g 2-3.5 | 402 5.83 2.66 0.29 10.9 0.037 0.025 279 1.19
= 3.5-5 | -403 5.51 2.43 0.25 11.6 0.039 0.027 236 1.88

5-7 -405 5.56 2.40 0.24 119 0.035 0.023 265 1.92

0-1 -419  7.27 4.31 0.55 9.13 0.053 0.040 276 n.d.*

= 1-2 -422  6.77 3.42 0.46 8.77 0.051 0.039 229 n.d.*

E 2-3.5 | 425 6.62 3.60 0.42 10.0 0.047 0.034 271 n.d.*

= 3.5-5 | 426 6.71 4.38 0.50 10.2 0.047 0.037 309 n.d.*

5-7 -425  6.02 3.44 0.40 10.2 0.044 0.033 266 n.d.*

n.d.* = not determined
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970 Table 2
DIC DOC | N-NHz*| N-NOz | N-NO3™ | NO; + NOs3 | P-PO,3 | SiOs* H,S
Site | Season
Diffusive fluxes (mmol m2d?)
Summer| 1.12 -0.15 1.35 0.019 0.36 0.38 0.024 0.05 28.56
VN1 |Autumn | 0.10 0.53 0.61 0.011 0.52 0.52 0.003 -0.04 0.011
Winter 0.83 0.54 0.22 | -0.003 | -0.14 -0.14 -0.002 | -0.11 |-0.001
Summer| 10.22 -0.30 1.62 0.003 0.42 0.42 0.024 0.37 55.5
VN3 |Autumn | 8.84 0.26 -0.28 | 0.016 0.10 0.12 -0.229 | -34.9 49.6
Winter 11.37 0.75 2.96 | 0.000 0.53 0.53 0.014 -1.99 1.14
971
972 Table 3
Benthic fluxes
Site Parameters Photoperiod -
Summer Autumn Winter
0; mmol m?d? 20 -26 -5
DIC mmol m?d 31 45 16
DOC mmol m? d 11 79 5
H,S umol m? d2 -63 -30 117
VN1 N-NH,* umol m? d2 -400 1,840 390
N-NOy umol m? d -9 -66 8
N-NO3 umol m? d2 0 -153 1,300
N-(NO; + NO3) umol m? d? -9 -219 1,310
P-PO,* umol m? d2 -33 0 0
Si0s* umol m2 d? -40 -683 462
0. mmol m? d* 11 4 -15
DIC mmol m? d 8 3,450 81
DOC mmol m? d 33 23 28
H,S umol m2d? |-17,070  -713 9,260
VN3 N-NH4* umol m? d2 3,250 528,320 4,190
N-NOy umol m? d -104 2,080 78
N-NO3 umol m? d2 0 50,830 -404
N-(NOy + NO3) pmol m?d? -104 52,920 -327
P-PO,* umol m? d -104 10,480 0
Si0s* umol m?2 d2 3,252 265,786 1,240
973
974
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Supplementary material captions

Fig. S1. Water chemical parameters registered by the multiparameter probe deployed at site
VN1 in the first three graphics. The last graph reports data obtained from OSMER ARPA web
site (the weather forecasts Department of the Environmental Protection Regional Agency,

http://www.osmer.fvg.it).

Fig. S2. Water chemical parameters registered by the multiparameter probe deployed at site
VN3 in the first three graphics. The last graph reports data obtained from OSMER ARPA web
site (the weather forecasts Department of the Environmental Protection Regional Agency,

http://www.osmer.fvg.it).

Fig. S3. Depth profiles of C-CHOw,0 (water-soluble carbohydrates), C-CHOgpra (EDTA
extractable carbohydrates), C-LIP (lipids), C-PRT (proteins) and BPC (biopolymeric carbon) in

the experimental sites VN1 and VN3.
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4.5 Il mercurio e i nutrienti in colonna d’acqua e input e output
attraverso le chiaviche

A seguito degli esperimenti all’interfaccia acqua-sedimento realizzati con la camera bentica in situ,
negli stessi siti investigati (VN1 e VN3) sono stati fatti dei campionamenti lungo la colonna
d’acqua, dalla superficie al fondo di ciascun canale, con I'obiettivo di valutare la distribuzione delle
specie mercurifere e dei nutrienti (Figura 19). | campionamenti sono stati eseguiti stagionalmente:
luglio 2016 (estate), novembre 2016 (autunno) e febbraio 2017 (inverno).

In aggiunta sono stati anche valutati gli input di provenienza lagunare e gli output vallivi degli
stessi elementi scegliendo due chiaviche presso le quali campionare I'acqua in entrata e in uscita
(Figura 19). Anche in questo caso sono state portate a termine tre campagne: giugno 2016,
novembre 2016 e ottobre 2017.

Profilo ;

verticale 7
del canale ;
/4 *" Chiavica

di scarico

&w
‘ o
At 2 T4

Figura 19. Campionamenti della colonna d’acqua nei siti VN1 e VN3 (prima foto a sinistra) e presso le

chiaviche di carico (C1) e scarico (C2) (la seconda e terza foto a destra).

Le chiaviche scelte per questo studio sono quelle impiegate per il ricambio idrico del settore
orientale della valle (Figura 2). La scelta e dipesa dal fatto che queste sono le uniche vie di
comunicazione tra la valle e la laguna ad essere effettivamente operative e giornalmente utilizzate
nella gestione valliva. Presso la chiavica C1 & stata campionata I'acqua in ingresso (input), la cui
apertura e chiusura viene operata direttamente dal gestore della valle durante la fase di merea
crescente, ovvero quando il livello idrico lagunare € maggiore di quello vallivo. Alla chiavica C2 e
stata campionata I'acqua in uscita dalla valle attraverso, come precedentemente introdotto, una
porta vinciana che si apre e chiude autonomamente in base al ciclo di marea. Durante la fase di
marea calante, I'abbassamento del livello dell’acqua lagunare consente I'apertura della chiavica
permettendo cosi all’acqua valliva, che presenta un livello idrico superiore, di uscire.

47



- Operazioni in campo

| campionamenti in colonna d’acqua nei canali sono stati eseguiti su tre quote: superficie,
intermedio fondo. A livello delle chiaviche sono stati effettuati due/tre prelievi durante la fase di
marea crescente presso la chiavica C1 (acqua che entra in valle) e due/tre prelievi durante la fase
di marea calante alla chiavica C2 (acqua in uscita dalla valle).

| campioni d’acqua sono stati raccolti utilizzando una bottiglia Van Dorn (capacita di 2L), che ha
permesso di eseguire un campionamento orizzontale. Ad ogni campionamento sono stati misurati
i principali parametri chimico-fisici (temperatura, pH, Eh, conducibilita, salinita e ossigeno
disciolto) (Figura 20). Ciascun campione e stato poi suddiviso in quattro aliquote: una per la
determinazione del Hg totale disciolto (DHg, 100 mL), una per il Hg legato al particellato in
sospensione (PHg, 2 litri), una terza per il MeHg disciolto (DMeHg, 100 mL) e un’ultima per I’analisi
dei nutrienti (N-NO37, N-NO2', N-NH4*, P-PO4> e SiO4*, 20 mL). Tutte le aliquote sono state trattate
e conservate con le stesse metodiche viste nel precedente paragrafo (paragrafo 4.4).

Il PHg & stato campionato solo alle chiaviche mentre il DMeHg & stato determinato solo nei
campioni relativi alla colonna d’acqua nei siti studio VN1 e VN3.

Bottiglia

Van Dorn’ ' " AU

\}\ WRARNNY

Figura 20. Campionamento dell’acqua, misurazione dei parametri chimico-fisici e divisione in aliquote.

- Metodologie analitiche

Le procedure riguardanti il trattamento, la conservazione e le successive determinazioni analitiche
del DHg, del DMeHg e dei nutrienti sono state precedentemente riportate nei paragrafi 4.3 e 4.4.

Di seguito e stata invece fornita una dettagliata descrizione in merito alla fase di preparazione e
analisi del PHg.

Filtrazione del particellato in sospensione.

| campioni d’acqua a volume noto sono stati filtrati con un sistema di pompe a vuoto spinto su
filtro Millipore HA (0.45 um) per raccogliere il materiale particellato. Terminata la filtrazione, i filtri
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sono stati lasciati ad asciugare all’aria e successivamente inseriti nei deumidificatori per 48 ore
prima di essere pesati su microbilancia (precisione 10 g) e solubilizzati con una miscela di acidi
forti (Loring e Rantala, 1992) in un sistema chiuso a microonde (Milestone, MLS 1200).

In dettaglio, i filtri sono stati introdotti all’'interno di contenitori in PTFE (Teflon bomb) e sono stati
aggiunti 4 mL di aqua regia (HNO3:HCl =1:3) e 1 mL di acqua Milli-Q secondo quanto riportato dal
Metodo EPA 3051 (2007) e successive modifiche. | contenitori, chiusi ermeticamente, sono stati
posti nel microonde e sottoposti ad un ciclo di riscaldamento predefinito (Multiwave PRO, Anton
Paar). Le soluzioni ottenute sono state trasferite in matracci tarati, portate a volume noto (V = 50
mL) con Milli-Q e trasferite in contenitori pretrattati in PE fino al momento delle analisi in CV-AFS
(Analytic Jena, Mercur).

- Risultati e discussione

Profili verticali della colonna d’acqua nei siti VN1 e VN3

Allo scopo di avere un quadro esaustivo delle condizioni ambientali che potrebbero influenzare le
caratteristiche della colonna d’acqua, sono state prese in considerazione alcune variabili
metereologiche (precipitazioni e vento) relative alla settimana antecedente la campagna di
campionamento (Sito OSMER, ARPA FVG). E emerso che alcuni episodi di precipitazione autunnale
ed invernale potrebbero aver sensibilmente influenzato, in termini di caratteristiche chimico-
fisiche della colonna d’acqua, i risultati ottenuti.

Sulla base delle concentrazioni di ossigeno disciolto, le acque possono essere classificate in:
anossiche (02 < 1 mg L), in ipossia spinta (02 1-2 mg LY), in ipossia moderata (02 2-5 mg L) o in
buono stato di ossigenazione (02 > 5 mg L2). Il sito VN1 & caratterizzato da un’ipossia moderata
(estate e inverno), mentre in autunno & in buono stato di ossigenazione (Tabella 1), con valori piu
elevati in superficie, laddove in profondita prevalgono caratteristiche sensibilmente piu saline.

VN3 si trova in uno stato di ipossia moderata in estate e in condizioni ossiche in autunno e in
inverno, con concentrazioni crescenti verso la superficie (Tabella 2). Sempre in queste due stagioni
sono stati misurati i piu bassi valori di salinita, probabilmente legati agli episodi di partecipazione
occorsi nei gironi precedenti al campionamento.
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Tabella 1. Parametri chimico-fisici stagionali della colonna d’acqua misurati al sito VN1.

Estate 2016
Sito | Profondita T pH Eh Conducibilita | Salinita 0,
metri °C mV mS cm™ mg L? %
Superficie 26.0 8.27 92.4 50.0 32.2 3.87 48.1
Centro 25.4 8.30 91.4 49.5 324 3.75 46.2
Fondo 24.9 8.29 89.5 49.4 344 3.82 46.8
Autunno 2016
Superficie 14.3 8.13 55 27.5 16.9 8.31 80.8
VN1 | Centro 14.8 8.04 64 27.7 17.0 6.38 62.8
Fondo 14.9 7.97 46 27.7 17.0 5.48 54.4
Inverno 2017
Superficie 13.9 8.15 85 19.5 13.7 5.04 48.9
Centro 13.8 8.22 92 19.6 13.7 4.01 38.7
Fondo 14.0 8.20 101 20.2 134 3.98 38.2

Tabella 2. Parametri chimico-fisici stagionali della colonna d’acqua misurati al sito VN3.

Estate 2016
Sito | Profondita T pH Eh Conducibilita | Salinita 0,
metri °C mV mS cm™? mg L %
Superficie 26.2 8.25 144 54.2 35.2 3.85 48.3
Centro 26.3 8.29 144 55.3 35.8 3.54 44.7
Fondo 26.2 8.18 151 55.2 35.9 3.36 41.9
Autunno 2016
Superficie 14.5 7.92 63 24.7 14.9 7.80 75.70
VN3 | Centro 17.0 7.65 50 27.5 16.9 11.6  122.10
Fondo 17.7 7.43 18 27.3 16.9 6.59 71.40
Inverno 2017
Superficie 17.3 7.97 63 20.3 17.9 4.95 51.6
Centro 18.3 8.13 61 24.9 18.6 6.40 67.9
Fondo 18.6 8.03 67 25.7 19.2 5.91 62.7

| valori piu elevati di DHg (Tabella 3), sono stati riscontrati nella stagione estiva in entrambi i siti,
sensibilmente maggiori al sito VN1 (escludendo un massimo invernale di 98.4 ng L'). In colonna
d’acqua non emergono particolari gradienti di concentrazione, ma sia il DHg che il DMeHg sono
piu elevati in superficie in entrambi i siti, piu precisamente nel livello centrale dei canali in estate e
in superficie in autunno. Nella stagione invernale, invece, sia il DHg che il DMeHg sono piuttosto
costanti lungo la colonna d’acqua in entrambi i siti, eccezion fatta per VN1, dove il DHg raggiunge
in superficie la concentrazione massima di 98.4 ng L.
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Tabella 3. Profili verticali stagionali della colonna d’acqua in termini di Hg e MeHg nei siti studio VN1 e VN3.

. Estate Autunno Inverno
sito | Vel del o T DMeHg | DHg | DMeHg | DHg | DMeHg
canale
ng L?
Superficie | 21.9 1.29 315 0.62 98.4 0.61
VN1 | Centro 42.4 1.53 11.2 0.39 5.71 0.73
Fondo 28.6 1.38 21.0 0.58 4.24 0.93
Superficie 8.25 1.52 10.7 1.49 3.56 0.06
VN3 | Centro 13.2 2.10 7.41 1.02 5.45 0.02
Fondo 5.83 1.77 8.98 0.92 3.53 0.02

Se confrontiamo i risultati ottenuti da questi campionamenti stagionali della colonna d’acqua a
VN1 e VN3 con i dati relativi agli esperimenti condotti in situ con la camera bentica negli stessi siti
(Petranich et al., in press), si osservano risultati estremamente diversi (Tabella 6).

Al sito VN1, sia il DHg che il DMeHg sono risultati piu elevati nelle acque di fondo relative al
campionamento verticale della colonna d’acqua, anche se non si discostano poi cosi tanto da
quelli travati nella camera bentica che, solo nella stagione invernale, mostrano invece le maggiori
concentrazioni di DHg (fino a 179 ng L' nel primo prelievo, Petranich et al., in press). Al contrario,
al sito VN3, in tutte le stagioni, le specie mercurifere sono risultate di gran lunga superiori nella
camera bentica, con valori quasi cento volte maggiori rispetto a quelli della colonna d’acqua,
specialmente in termini di DMeHg (Tabella 6).

Per quanto riguarda i nutrienti (N-NOs’, N-NO2, N-NH4*, P-PO43 e SiO4%) in colonna d’acqua, sono
state riscontrate situazioni molto diverse sia confrontando tra loro i due siti sia stagionalmente
che all’interno dello stesso sito (Tabelle 4 e 5).

Il sito VN1 e risultato piuttosto omogeneo in termini di forme azotate e fosfato nella stagione
estiva, mentre si evidenzia un marcato aumento dei silicati dal fondo (10.4 uM) alla superficie (161
KuM). Anche nella stagione invernale non si evidenziano trend particolari, anche se in questo caso &
il N-NOs” a mostrare un aumento verso la superficie (da 1.13 a 52.9 uM). Nella campagna
autunnale, invece, un sensibile andamento inverso & stato osservato per tutti i nutrienti (Tabella
4).

Escludendo dalle discussioni i valori quasi irrilevanti dei nitriti (N-NOy’), le altre due forme azotate
non presentano differenze significative tra estate e autunno, mostrando un certo equilibrio tra
forma ossidata e ridotta (Tabella 4). Nella stagione invernale, invece, i valori pil elevati di N-NOs™ e
i pit bassi di N-NHs* potrebbero indicare un incremento dei processi di nitrificazione rispetto a
quelli di denitrificazione. Inoltre, la buona ossigenazione (4-5 mg L) favorisce certamente la
presenza di specie ossidate a scapito di quelle ridotte. Le concentrazioni pil elevate di Si-SiO4*,
invece, che raggiungono in superficie i 75 uM nella stagione estiva, potrebbero essere attribuite ai
processi di dissoluzione di gusci ed esoscheletri silicei di diatomee e molluschi che avvengono
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prevalentemente nei sedimenti ipossici/anossici (Belias et al., 2007); ipotesi peraltro supportata
anche dallo stato di ipossia moderata misurata in queste acque.

Tabella 4. Profili verticali stagionali della colonna d’acqua in termini nutrienti in VN1.

Livellodel | N-NOs* | N-NO; | N-NHs* | P-POs* | SiOs*
Sito | canale (LM) (LM) (LM) (M) | (uM)
Estate 2016
Superficie 4.67 0.23 4.38 <LOD 48.9
Centro 4.07 0.24 4.57 <LOD 47.9
Fondo 4.06 0.27 4.03 <LOD 3.17
Autunno 2016
Superficie 5.95 0.49 8.99 <LOD 5.43
VN1 | Centro 6.08 0.44 8.04 <LOD 8.24
Fondo 7.33 0.66 111 0.05 14.6
Inverno 2017
Superficie 43.1 0.30 0.70 0.15 1.09
Centro 52.9 0.28 0.65 0.16 1.64
Fondo 1.13 0.14 0.65 0.05 1.17

Al sito VN3 un sensibile gradiente di concentrazione crescente dal fondo alla superficie e stato
riscontrato per tutti i nutrienti, in maniera pit marcata per il N-NOs". Questo andamento potrebbe
essere attribuito allo stesso trend dell’O; disciolto che, favorendo I'ossidazione di alcune specie
ridotte all’interfaccia acqua-sedimento, potrebbe aver prodotto un flusso di specie ossidate verso
la superficie. Questa situazione & risultata molto evidente nella stagione invernale, dove alle
maggiori concentrazioni di N-NOs™ e alle minori concentrazioni di N-NH4* corrispondono i valori piu
elevati di Oz (Tabella 5). Lo stesso discorso vale per le altre stagioni che, seppur con concentrazioni
inferiori rispetto a quelle invernali, mostrano la stessa tendenza.
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Tabella 5. Profili verticali stagionali della colonna d’acqua in termini nutrienti in VN3.

Livellodel | N-NOs N-NO; | N-NH;* | P-PO;3 Si0Og*
Sito |canale (LM) (LM) (LM) (LM) (LM)
Estate 2016

Superficie 11.8 0.42 2.19 <LOD 3.86

Centro 12.0 0.50 3.09 <LOD 5.55

Fondo 5.80 0.43 8.51 <LOD 5.32
Autunno 2016

Superficie 8.46 0.76 13.7 0.11 8.71

VN3 | Centro 5.13 0.31 5.40 <LOD 6.13

Fondo 4.17 0.30 2.76 0.02 8.32
Inverno 2017

Superficie 40.1 0.19 1.16 0.17 n.d.

Centro 24.5 0.14 1.05 0.09 0.63

Fondo 2.09 0.21 0.85 0.09 n.d.

Un altro importante aspetto da considerare € il calcolo del rapporto molare N:P, utilizzato per
valutare i fattori limitanti nella produzione primaria (Conley, 2000). Un N:P> 16, valore ottimale
stimato per la crescita del fitoplancton (Redfield et al., 1963), suggerisce che 'ambiente si trova in
P-limitazione. Nel caso dei siti studio anche in conseguenza del fatto che il P-POs> & risultato
sempre minore o con valori prossimi al LOD, il sistema e risultato fortemente in P-limitazione
(Petranich et al., revised version submitted).

Considerando il pool di N inorganico, la specie prevalente in VN1 e rappresentata dall’N-NHs*
(Tabella 4) (47-58%, in estate e autunno rispettivamente). Al contrario, in VN3 prevale il N-NOs’,
che varia stagionalmente da un 37% (autunno) ad un 82% (estate). La forma N-NO, rappresenta
soltanto il 3% in entrambi i siti.

| valori di N-NH4* riscontrati in entrambi i siti sono tipici di ambienti confinati dal punto di vista
morfologico, come gia osservato in altri corpi idrici fortemente modificati, e superiori ai valori
medi osservati per l'intera Laguna (3.98+3.43 uM; Acquavita et al.,, 2015) La seconda forma
prevalente € invece rappresentata dall’N-NOs’, i cui valori sono mediamente bassi (4.06-12.0 uM)
e di uno o due ordini di grandezza inferiori a quelli registrati nei settori della Laguna soggetti agli
input di N dal bacino scolante (fino a 368 uM). Le variazioni dei silicati (es. in estate a VN1)
possono invece essere attribuite ai fenomeni di rimineralizzazione che avvengono all’interfaccia
acqua-sedimento, dove frustoli di diatomee, gusci ed esoscheletri di molluschi ricchi di silice e
carbonati accumulati al fondo possono venir degradati e rilasciare in colonna d’acqua una gran
quantita di SiO4*.

Come per il mercurio, anche per i nutrienti & stato fatto un confronto tra i dati relativi al profilo
verticale della colonna d’acqua con i risultati prodotti dagli esperimenti eseguiti con la camera
bentica negli stessi siti (Petranich et al., revised version submitted) (Tabella 6).
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Tabella 6. Confronto tra i risultati ottenuti a seguito degli esperimenti con la camera bentica (Petranich et

al., revised version submitted) e quelli derivanti dal campionamento della colonna d’acqua nei due siti

studio.

Sito | Stagione | Prelievo DHg DMeHg N-NO3 N-NO> N-NH4* P-PO43 SiOs*
(ngL?) (ngL?) (uM) (uM) (uM) (LM) (uM)

Bentica | 11.9-24.4 | 0.80-1.16 <LOD 0.07-0.10 | 2.28-4.43 | <LOD-0.09 | 13.3-15.4
Estate Fondo 28.6 1.38 4.06 0.27 4.0 <LOD 3.17

Nt | Autunno Bentica | 5.35-14.2 | 0.10-0.18 | 3.67-4.73 | 0.43-0.60 | 10.6-14.6 <LOD | 6.26-9.38
Fondo 21.0 0.58 7.33 0.66 11.09 0.1 14.6

| Bentica | 109-179 | 0.33-0.56 | 4.59-8.65 | 0.60-0.74 | 9.18-11.1 <LOD | 6.28-9.22
WO kondo | 4.4 093 113 0.14 0.65 0.05 117

etate Bentica | 47.2-51.9 | 17.4-32.1 <LOD 0.02-0.22 | 28.0-41.0 | <LOD-0.20 | 81.2-93.9
Fondo 5.83 1.77 5.8 0.43 8.5 <LOD 5.32

Nz | Autunno Bentica | 308-757 | 1.39-16.3 | <LOD-98 | 0.02-4.0 | 17.7-1027 | 0.04-22.2 | 9.61-517
Fondo 8.98 0.92 4.17 0.30 2.76 0.02 8.32

Bentica | 83.2-247 | 8.86-39.2 | <LOD-0.70 | 0.25-5.82 | 51.8-188 <LOD | 18.5-43.5
inverno Fondo 3.53 0.02 2.09 0.21 0.85 0.09 n.d.

Le concentrazioni dei nutrienti analizzate nella camera bentica sono risultati di gran lunga
maggiori, specialmente nel sito VN3, dove sia le specie mercurifere che 'ammonio sono anche di
due ordini di grandezza superiori nelle stagioni piu fredde (Tabella 6). Questa situazione potrebbe
trovare risposta nelle diverse condizioni ambientali trovate in valle durante i campionamenti
verticali dei canali (2016-2017); meno critiche dal punto di vista dei parametri chimico-fisici delle
acque e dello stato trofico del sistema rispetto al biennio precedente (2015-2016) nel quale sono
stati portati a termine gli esperimenti all’interfaccia acqua-sedimento. Basti solo osservare, ad
esempio, i dati relativi alla concentrazione di O; disciolto che, nell’ultimo anno, non scendendo
mai al sotto dei 3 mg L't hanno permesso di classificare le acque come ossigenate (02 >5mgL?) e
moderatamente ipossiche (2 <0< 5 mg L1). Persino in VN3, considerato come sito estremante
anossico e riducente (02 <1 mg L) in camera bentica, & stato registrato un massimo di 6.59 mg L*
al fondo nella campagna autunnale (Tabella 2).

Questa situazione dimostra come le caratteristiche delle acque di valle possano variare da una
stagione all’altra come anche di anno in anno, influenzando lo stato trofico del sistema e la
concentrazione e, di conseguenza la biodisponibilita, del mercurio. Le trasformazioni del mercurio,
infatti, possono essere guidate e/o influenzate proprio da questi cambiamenti, in grado di favorire
la presenza di una forma chimica, ad esempio quella organica (MeHg), piuttosto che un’altra.
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Input e output di mercurio attraverso le chiaviche

Per quanto riguarda i risultati relativi agli input lagunari e agli output vallivi, confrontando le
misure dei principali parametri chimico-fisici dell’acqua eseguite ad ogni prelievo nelle tre
campagne di campionamento, non sono emerse rilevanze significative, anche se qualche
differenza e stata riscontrata osservando i dati relativi alla conducibilita e all’ossigeno disciolto
(Tabella 7). Da queste misure risulta che I'acqua in ingresso dalla chiavica C1 & piu salina e
sensibilmente pil ossigenata di quella in uscita dalla chiavica C2. Tale discrepanza potrebbe essere
attribuita da una parte all'influenza marina in laguna, responsabile dell’aumento dei valori della
salinita, e dall’altra, le maggiori concentrazioni di ossigeno potrebbero essere imputabili alla
movimentazione in termini di circolazione delle correnti e rimescolamento che caratterizza I'acqua
lagunare.

Tabella 7. Parametri chimico-fisici dell’acqua presso le chiaviche C1 e C2.

Campagna| Sito |Prelievo| Ora pH |[Eh(mV)| T(°C) |Cond(gL')|0.(mgL?)| O2(%)
nput To 16:40 | 7.92 70 27.4 29.0 7.88 100

o (C1) T1 17:20 | 7.87 56 27.2 29.4 8.20 104
Z 9 T, 18:00 | 7.80 58 27.8 29.4 8.25 108
> Q To 10:00 | 8.10 95 25.3 24.5 7.22 88.1
© o“g;’“t T, | 1100 | 8.0 87 25.7 24.5 7.03 87.0
(€2) T, 12:00 | 7.88 62 26.4 24.3 7.09 89.3

w Input To 11:00 | 8.21 70 15.7 31.3 8.90 89.1
Seo (C1) T 12:50 | 8.05 70 15.2 30.8 9.29 92.0
% ] Output| To 15:15 | 7.27 49 14.6 27.5 7.87 77.0
= (C2) T 16:05 | 7.40 65 14.5 27.6 8.53 73.1
w Input To 08:50 | 8.38 170 13.0 31.5 8.94 84.2
g ~ (C1) T 10:00 | 8.35 193 13.8 31.1 9.13 87.8
E R |output| To 13:40 | 8.26 192 14.2 28.4 9.41 91.5
°© (C2) T 15:00 | 8.30 174 14.2 28.6 9.91 96.5

Per quanto riguarda le analisi delle diverse forme mercurifere indagate alle chiaviche, anche se in
alcuni casi, sia in input che output, la fase disciolta e quella particellata sono risultate comparabili
(Tabella 8), € il PHg a mostrare le concentrazioni piu elevate, specialmente nelle fasi di output. Il
DHg, invece, non mostra sostanziali differenze tra input e output in termini di concentrazione,
anche se valori sensibilmente superiori, ad entrambe le chiaviche, sono state rinvenute durante il
campionamento estivo.

Risulta pertanto evidente che ci sono sia input lagunari che output vallivi di Hg attraverso le
chiaviche indipendentemente dalla forma fisica con la quale il metallo si presenta.
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Tabella 8. Parametri chimico-fisici dell’acqua presso le chiaviche C1 e C2.

Periodo| Sito Prelievo | DHg(nglL?) PHg (ng L) | PHg (ugg?) Pa(l;:‘l;el_l,lf)to

To 38.5+0.01 34.0 3.78 9.00

o '?Cpl“)t T, 3.50 £ 0.00 323 3.30 9.80
Z o T, < lod 24.0 2.06 11.6
= To <lod 36.9 2.86 12.9
© O“g;’“t T, 41.6 +0.14 48.4 3.28 14.9
() T, 24.9+0.24 38.3 3.40 11.3

w Input To 12.8 +0.48 16.4 2.01 8.17
Se | () T 39.1+0.28 14.5 1.57 9.29
= & | output | To 19.2£0.12 26.9 2.83 9.51
= (C2) T 3.67+0.30 40.7 4.10 9.91
W Input To 6.67 +0.14 16.1 1.07 15.1
% N | (€1 Ty 1.80+0.01 15.6 1.39 11.2
E R | output | To 17.6+0.1 13.9 1.89 7.38
°© (C2) T1 30.6 +0.3 10.8 1.56 6.90

Le concentrazioni di PHg (ng L) sono paragonabili a quelle evidenziate da una recente ricerca
condotta nel sottobacino di Grado (Turritto et al., in press), volta ad indagare e quantificare gli
apporti di Hg associati al particellato in sospensione, considerato veicolo di trasporto del metallo
in associazione ai flussi tidali che agiscono su questa bocca lagunare. In tal studio il valore medio
pil elevato & stato rinvenuto in marea calante (49.0 ng L?), laddove in marea crescente era
risultato pari a 33.3 ng L}, indicando una maggiore uscita di PHg dalla Laguna, suggerendo una
provenienza lagunare associabile all’erosione dei sedimenti barenicoli e delle velme, ricchi in Hg,
appartenenti al sottobacino di Grado.

Inoltre, confrontando i valori del PHg ottenuti a seguito di questo studio con quelli riscontrati a
livello regionale nelle aree limitrofe alla Laguna di Grado (Covelli et al., 2006a; 2007), sono risultati
molto elevati e talvolta superiori da uno a due ordini di grandezza rispetto ai valori riportati per
I'intero Mar Adriatico (Allegato 7).

Analogamente, anche le concentrazioni di PHg su peso secco riscontrati alle chiaviche, in media
pari a 2.92+0.82 mg kg, sono dello stesso ordine di grandezza di quelle trovate durante le fasi di
marea presso la bocca tidale gradese (3.11+2.62 mg kg!), ma estremamente elevate rispetto al
background locale stimato da Covelli et al. (2006b) per i sedimenti del Golfo di Trieste (0.13+0.04
mg kg!) e a quello dei sedimenti marini del Mar Mediterraneo (0.1 mg kg%, Bacci, 1989).

Input e output dei nutrienti attraverso le chiaviche non evidenziano grosse differenze (Tabella 9)
mostrando, generalmente, valori piu elevati rispetto a quelli della colonna d’acqua. | valori di N-
NOs™ sono risultati in concentrazioni sempre maggiori rispetto a NH4*, grazie alle condizioni ossiche
che caratterizzano i due siti (Tabella 7). Le concentrazioni di P-PO43 (risultati <lod o prossimi a
questo valore) e di SiO4* riscontrati in fase di input rispecchiano quelle stagionali della colonna

56



d’acqua al sito VN1 (Tabella 4), eccezion fatta per i valori di SiOs* nella fase di input estiva risultati
di gran lunga inferiori.

Tabella 9. Concentrazione dei nutrienti presso le chiaviche C1 e C2.

periodo | Sito prelievo N-NOs- N-NO> N-NHa* P-PO4> | Si-SiOs*
(1M) (LM) (1M) (1M) (1M)

To 17.7 1.09 11.69 0.15 19.2

. '?Cpl“)t T, 5.76 0.28 3.89 <lod | 19.6
K9 T, 6.72 0.26 3.13 <lod 19.2
& < Outout To 7.70 0.23 2.46 < lod 7.18
(C;’) T, 6.15 0.51 3.03 <lod | 6.24

T2 5.95 0.52 3.10 <lod 5.26

o Input To 5.15 0.50 2.58 <lod 15.6
% 2 (C1) T, 4.57 0.25 4.29 <lod | 13.0
5 & | Output To 3.87 0.42 2.96 <lod 135
< (C2) Ty 4.24 0.25 3.25 <lod | 47.0
o Input To 25.8 0.45 1.01 0.15 2.39
% g (C1) T1 29.2 1.33 0.87 0.14 2.53
E & | Output To 28.8 1.02 0.70 0.14 1.50
< (C2) T 23.8 0.28 0.70 0.20 1.05

- Considerazioni finali

| risultati relativi alla colonna d’acqua dei due siti investigati, VN1 e VN3, dimostrano come le
caratteristiche delle acque della valle posso variare da un anno all’altro, influenzando lo stato
trofico del sistema e la concentrazione e la biodisponibilita del mercurio.

Un sensibile gradiente di concentrazione di DHg e DMeHg dal fondo verso la superficie & stato
evidenziato in ciascun canale, a supporto degli efflussi bentici calcolati in entrambi i siti (Petranich
et al, in press). Per quanto riguarda invece gli input e output delle due forme mercurifere indagate
alle chiaviche, non & stata evidenziata una netta prevalenza di una o dell’altra forma fisica, anche
se, nella maggior parte dei casi, € il PHg a mostrare le concentrazioni piu elevate, specialmente
nelle fasi di output.

Il fatto di aver riscontrato il mercurio e il metil-mercurio in colonna d’acqua e, allo stesso tempo,
evidenziato una sorta di “bilancio” tra gli apporti lagunari e gli esporti vallivi, dimostra come
guesto metallo sia ben insediato nell’ambiente di valle e rappresenta, pertanto, un aspetto
fondamentale del quale si deve tener conto ai fini della gestione dell’attivita di allevamento.
Considerando, inoltre, che la linea di confine tra la forma inorganica e quella organica (piu tossica
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perché facilmente bioaccumulabile dal biota) € molto sottile, sono sufficienti anche piccoli
cambiamenti delle condizioni chimico-fisiche del sistema a favorirne I'una o I'altra forma.

Dai risultati ottenuti dall’analisi dei nutrienti emerge che la valle ha le caratteristiche tipiche di un
corpo idrico fortemente modificato ad alto grado di confinamento, che potrebbe giovare di una
maggiore circolazione d’acqua indotta dall’apertura piu frequente delle chiaviche essendovi alcune
criticita osservate riguardanti il possibile accumulo di N-NH4* prodotto in situ dai processi
metabolici a carico del sistema, e fatto ancora piu fondamentale, riducendo le condizioni
anossiche-ipossiche del sistema.
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4.6 Il mercurio elementare gassoso all’interfaccia acqua-aria

Nel comparto atmosferico si distinguono generalmente tre forme mercurifere: il mercurio gassoso
elementare (GEM), il mercurio gassoso reattivo (RGM) ed il mercurio legato al materiale
particolato (PM). Il GEM rappresenta la frazione piu abbondante (>98%) (Acquavita et al., 2017 e
citazioni) ed e stato oggetto di studio negli stessi siti di indagine all’interno della Val Noghera (VN1
e VN3). Lo scopo era quello di fornire una valutazione preliminare del grado di evasione del GEM
all’interfaccia acqua-aria misurato in situ ed espresso come flusso orario (hng m?2 h'1). | risultati
sono stati confrontati con quelli ottenuti in un sito esterno all'ambiente di valle, ovvero una
piccola marina sita a Grado.

- Operazioni in campo

Gli esperimenti sono stati condotti nei mesi di luglio (31/07 a Grado) e agosto (29/08 in VN1 e
30/08 in VN3) 2017. Durante le misurazioni in situ lo strumento portatile in grado di misurare il
GEM presente nell’aria, il Lumex (RA-915M), e stato collegato ad una camera in plexiglass
trasparente, denominata camera flottante, che € in grado di galleggiare sull’acqua (Figura 21) e
accumula al suo interno il GEM evaso dalla matrice acquosa (Bagnato et al., 2013).

Floating

15M) rchamber

Figura 21. Misurazioni del GEM all’interfaccia acqua-aria utilizzando il Lumex RA-915M e la floating
chamber nei tre siti investigati.

Parallelamente alle misure di flusso all'interno della camera sono state condotte anche
misurazioni al di fuori, allo scopo di valutare il valore reale del Hg aerodisperso nei siti investigati.
In entrambi i casi, i cicli di misurazione sono stati impostati pari a 10 minuti. Prima di iniziare con le
sperimentazioni nei siti studio, all'inizio di ogni giornata di misurazione si & proceduto a verificare
la pulizia della camera flottante effettuando una misurazione a terra e posizionando la parte
inferiore della camera a contatto con un foglio di plastica rigida bianco. Le misurazioni sono state
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condotte in modo da considerare un ciclo diurno (circa 5-6) durante il quale l'entita della
radiazione solare incidente dovrebbe favorire un rilascio importante di GEM. Ad ogni misurazione
sono stati anche raccolti campioni d’acqua per determinare la concentrazione del Hg totale
disciolto e misurati i principali parametri chimico-fisici (pH, Eh, ossigeno disciolto, temperatura e
conducibilita). | flussi orari di GEM (Feem, ng m?2 h'l) sono stati calcolati secondo la formula
proposta da Bagnato et al. (2013):

Feem = ((tf-ti) *Q) / A

dove Q ¢ il flusso del Lumex (convertito da L mint a m3 h'), A (m?) la superficie occupata dalla
camera, tj e tf rispettivamente la media delle misure del primo e del decimo minuto.

- Metodologia analitica

Le misure del GEM (espresso in ng m=3) sono state eseguite utilizzando uno spettrometro ad
assorbimento atomico portatile, il LUMEX RA-915M, dotato di correzione Zeeman (ZAAS-HFM)
necessaria ad eliminare le interferenze e gli effetti dovuti alle impurita (Sholupov et al., 2004).

Lo strumento permette una misura diretta del GEM (ng m-3) con un intervallo pari ad un secondo e
con uno spettro di concentrazione estremamente ampio (da 2 a 30,000 ng m3), operando con un
flusso continuo pari a 20 L minL. Il limite di rilevabilita & pari a 2 ng m™3. L'intervallo di misura pari
ad un secondo permette di ottenere un numero di dati statisticamente significativo e, allo stesso
tempo, di cogliere in maniera pil apprezzabile le variazioni puntuali del GEM durante gli
esperimenti in esame. Tale tecnica & stata impiegata in numerosi lavori condotti a livello
internazionale (es. Higueras et al., 2014, Acquavita et al., 2017).

In dettaglio, I'aria viene aspirata in continuo, filtrata ed introdotta nella cella di lettura. Il vapore
atomico viene irradiato dal raggio emesso da una lampada di Hg e la quantita della radiazione
assorbita alla A=254 nm ¢ proporzionale alla concentrazione del Hg secondo la legge di Lambert-
Beer. La calibrazione dello strumento avviene autonomamente con un metodo interno.
Accoppiata alla cella di lettura vi € una cella accessoria contenente una quantita definita di Hg a
temperatura ambiente: nel momento in cui viene richiamata la calibrazione il Hg all’interno della
cella viene posto sotto agitazione e liberato, in quantita prestabilita, nella cella di lettura. Lo
strumento calcola direttamente la deviazione standard relativa alla misura reale rispetto a quella
teorica accettando una deviazione massima del 20%. Tale misura viene effettuata all’inizio ed alla
fine di ogni giornata di campionamento. La raccolta dei dati in continuo viene ottenuta attraverso
I'utilizzo di un datalogger il quale permette di scaricare i valori registrati in laboratorio e la loro
elaborazione mediante I'utilizzo di un software dedicato (DL View 1.0.53). L’analisi statistica dei
valori puntuali & stata effettuata mediante il software freeware Paleontological Statistics (PAST).
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- Risultati e discussione

| risultati ottenuti nelle misurazioni effettuate fuori dalla camera rappresentano i valori reali
presenti nel comparto atmosferico. Mediamente i valori ottenuti sono paragonabili a quelli che si
possono osservare nell’intero areale della Laguna di Marano e Grado e a livello del territorio
regionale, escludendo il sito industriale di Torviscosa (Acquavita et al., 2017). In questo contesto
possiamo affermare che, malgrado il livello di contaminazione presente nei siti investigati, i valori
di GEM rappresentano un valore di fondo naturale che é tipico anche di aree incontaminate
(Higueras et al., 2014).

In tutti i siti investigati i flussi di GEM calcolati all’interfaccia acqua-aria incrementano durante la
giornata, essendo piu elevati nel primo pomeriggio (T4 e Ts), che corrisponde, indicativamente, alle
ore 14:00 nei siti della valle e alle ore 15:00 a Grado (Tabella 10). Questi risultati suggeriscono che
I'intensita della radiazione solare rappresenta il fattore principale per la formazione del GEM e Ia
sua evasione verso |'atmosfera.

Tabella 10. Flusso orario di GEM (Feem) € Hg totale disciolto (DHg) nei tre siti investigati.

Grado VN1 VN3

Misura F F DH F DH

012 | (ngm?h) el | O remih)| (gl | O |mgmih?)| (gl
To 08:47 71.1 2.62+0.00 | 08:36 n.d. 10.4+0.19 | 09:00 52.01 27.1+0.28
T1 10:30 68.8 3.68+0.04 | 09:30 66.3 9.38+0.15 | 10:00 51.47 38.1+0.53
T, 12:08 97.4 1.63+0.58 | 10:30 53.6 10.6+0.16 | 11:00 36.42 22.7+0.11
T3 13:50 78.7 2.18+0.10 | 12:15 60.8 5.91+0.31 | 12:00 50.27 19.3+0.05
Ts 15:13 83.5 1.31+0.04 | 13:15 86.8 3.42+0.02 | 13:00 53.09 18.2+0.18
Ts / / / 14:15 83.2 4.10+£0.06 | 14:00 63.97 13.5+0.08

Per poter spiegare questa situazione € necessario considerare anche le caratteristiche chimico-
fisiche dei tre siti investigati. Partendo dalla considerazione che sia I'intensita della radiazione
solare ad influenzare maggiormente I'evasione di GEM, le piu alte temperature misurate in
colonna d’acqua nel sito di Grado (oltre 28°C) potrebbero giustificare i valori piu elevati di flusso
misurati in questo sito.

In dettaglio, dal calcolo dei flussi emerge che i valori corrispondenti al sito di Grado sono compresi
tra 68.8 e 97.4 ng m2 h'l, mentre VN1 e VN3 sono caratterizzati da range 60.8-86.8 ng m? h'l e
36.4-64.0 ng m?2 h'* (Figura 22).
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Figura 22. Andamento del flusso giornaliero di GEM nei tre siti investigati.

Prendendo in considerazioni anche la concentrazione di Hg totale disciolto (DHg) dei campioni di

acqua superficiale raccolti ad ogni tempo di misurazione di GEM, da To a Ts (o0 T4 nel caso di

Grado), la situazione risulta essere del tutto capovolta: VN3 > VN1 > Grado (Tabella 10).

Bassi flussi di GEM associati a concentrazioni piu elevate di DHg in colonna d’acqua possono essere

spiegati prendendo in considerazione le caratteristiche chimico-fisiche dei tre siti investigati

(Tabella 11). Ad esempio, VN3 che ha elevate concentrazioni di DHg ed & fondamentalmente un

sito anossico (Petranich et al., in press), presentando anche un elevato grado di torbidita, &

probabile che la radiazione solare non riesca a penetrare in profondita limitando i processi di foto-

riduzione del mercurio dalla forma ionica (Hg?*) a quella elementare gassosa (HgP).

Tabella 11. Parametri chimico-fisici dell’acqua superficiale e temperature di aria, interno camera e acqua.

. . T aria Tcamera | Tacqua |Conducibilita
Sito Misura C) °C) (°g) (g L) pH Eh (mV)
To 30.3 38.7 28.1 315 n.d. n.d.
T: 30.0 374 28.1 31.6 n.d. n.d.
Grado |T, 304 39.3 28.8 314 n.d. n.d.
Ts 30.8 37.5 28.2 32.0 n.d. n.d.
Ta 30.9 34.0 27.8 32.2 n.d. n.d.
To 26.1 27.2 24.3 37.0 7.94 -26
T1 28.0 39.8 24.7 36.9 7.94 53
T, 28.9 41.3 25.5 37.7 7.92 29
VN Ts 29.1 43.4 26.9 35.7 7.95 19
Ta 30.8 42.9 27.4 345 7.99 23
Ts 25.5 39.6 28.1 34.4 8.01 14
To 27.2 40.8 25.4 37.9 8.21 -91
T1 26.9 40.6 26.6 38.3 8.27 -311
VN3 T, 27.5 38.2 27.3 37.0 8.20 -18
Ts 29.5 39.1 27.8 37.8 8.22 52
Ta 29.2 40.2 28.2 36.3 8.17 53
Ts 29.9 40.1 29.5 36.7 8.20 48
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Considerazioni finali

Questi risultati preliminari verranno in seguito verificati effettuando ulteriori campagne stagionali
allo scopo di delucidare I'entita di questi processi al variare delle condizioni climatiche che
insistono in definitiva sulla colonna d’acqua. E probabile che un’ulteriore valutazione del contorno
microbico del sistema sia estremamente utile allo scopo di definire I'entita dei processi
biogeochimici alla base della formazione del mercurio gassoso.
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4.7 Il mercurio nella componente biologica

Come anticipato nel capitolo introduttivo, I'attivita della Val Noghera si basa principalmente
sull’allevamento dell’orata, del branzino, di alcune specie di cefalo e dell’anguilla inizialmente
improntato sulla pratica estensiva. Nel corso degli ultimi vent’anni pero, I'attivita si € spostata
sempre pil verso una pratica semi-intensiva tendente all'intensivo, dove la somministrazione di
mangimi e risultata I'aspetto fondamentale ai fini della produttivita commerciale.

Il passaggio da una pratica prettamente estensiva ad una semi-intensiva & dovuto sostanzialmente
alla presenza del Hg in alcune delle specie allevate, nelle quali la concentrazione del metallo
superava il limite massimo dei 0.5 mg kg stabiliti dal Reg. No 1881/2006 CE. Di conseguenza, la
gestione della valle, per mitigare tale problematica, si € vista costretta a cambiare pratica di
allevamento. Durante il primo anno di vita il novellame, una volta entrato in valle o acquistato,
viene raccolto in apposite vasche e allevato attraverso I'impiego dei mangimi. Dal secondo anno, i
pesci sono lasciti liberi di alimentarsi nell’ambiente vallivo con le risorse trofiche ivi insite fino a
guando, prima di venire commercializzati, vengono nuovamente convogliati nelle vasche dove
un’ulteriore somministrazione di mangimi prende piede fino al pieno raggiungimento della taglia
commerciale (circa 300-400 g).

| primi e unici risultati in merito alle concentrazioni di Hg nella componente ittica di alcune valli da
pesca della Laguna di Grado, inclusa la Val Noghera, sono quelli derivanti dal lavoro di Brambati
(1997). La sua ricerca ha prodotto informazioni non solo riguardanti il Hg nelle specie allevate, ma
ha anche fornito un quadro generale sulla contaminazione da Hg nella Laguna di Marano e Grado:
dai sedimenti alle comunita bentoniche, zooplanctoniche e algali fino alle specie predatrici che si
trovano all’apice della rete trofica, inclusa I'avifauna e 'uomo. Dagli anni successivi ad oggi, infatti,
non ci sono state ulteriori ricerche che abbiano approfondito tale problematica.

Questo lavoro di tesi risulta essere, pertanto, il primo studio ad aver investigato non solo in
maniera dettagliata il ciclo biogeochimico del Hg all'interno di una valle da pesca, ma anche ad
aver prodotto i primi dati di concentrazione di questo metallo in alcune specie ittiche ivi allevate.
Ai fini dello studio, sono state scelte solo quelle specie aventi un’importanza esclusivamente
commerciale, in particolare alcune specie di cefalo, I'orata e il branzino, allo scopo di analizzarne il
contenuto di Hg nelle parti eduli (muscolo). Il fine ultimo & stato quello di poter confrontare i
risultati derivanti dalle specie che vengono allevate con la pratica semi-intensiva con quelli delle
stesse specie ma viventi libere nell’ambiente di valle.

In prospettiva futura, si portera avanti questo tipo di ricerca come fatto a suo tempo da Brambati
(1997), ricostruendo dapprima la rete trofica valliva e studiando poi la biomagnificazione del Hg.
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- Metodologia analitica

Nel biennio 2015-2016 sono state raccolte sia le specie destinate ai mercati ittici, quindi quelle
allevate con la pratica semi-intensivo (alimentazione alternata tra quella naturale valliva e quella
basata su mangimi), sia quelle che vivono libere in valle che non hanno pil un risvolto
commerciale.

A seguito della raccolta in valle di un certo numero di individui, su ciascun campione sono state
eseguite le misure biometriche: lunghezza totale (L-tot, dalla punta della bocca alla coda),
lunghezza standard (L-std, dalla punta della bocca alla base della pinna caudale) peso e, dove
possibile, la determinazione del contenuto stomacale. A seguito, sono state prelevate le carni
dorsali di ambo i lati per mezzo di un bisturi sterile e lasciate asciugare su carta assorbente prima
di procedere con le analisi al DMA-80 per determinare il contenuto totale di Hg su peso fresco. |
risultati sono stati ottenuti mediando tre repliche dello stesso campione e la precisione della
misura e stata accertata attraverso I'analisi di un campione di riferimento certificato di materiale
biologico (CRM tuna fish, 5.24+0.10 mg kg™).

L’obiettivo finale e stato quello di confrontare da un lato i dati ottenuti da questo studio con quelli
pregressi (Brambati, 1997), e dall’altro evidenziare le differenze tra il pascolo estensivo e
I’allevamento semi-intensivo praticato in Val Noghera.

- Risultati e discussione

Il lavoro di Brambati (1997) ha reso disponibili i primi dati di concentrazione di Hg bioaccumulato
da diverse specie commestibili di alcune valli da pesca praticanti I'allevamento estensivo insite
nella Laguna di Marano e Grado, confrontandoli con quelli riscontrati nelle medesime specie di
mare aperto (Tabella 12). Le analisi sono state effettuate sul muscolo e sul fegato degli organismi.

Tabella 12. Confronto tra le concentrazioni di Hg nel muscolo e nel fegato di alcune specie presenti nelle
valli da pesca gradesi (Brambati, 1997) con quelle di mare aperto.

Valle Francamela ‘ Val Artalina ‘ Gorgo ‘ Ravaiaraina ‘ Ara Storta | mare aperto
Specie Hg (mg kg?) su peso fresco

Muscolo Fegato | Muscolo Fegato | Muscolo | Muscolo Muscolo Muscolo
Branzino 6.20 5.50 2.79 3.74 2.55 / 3.28 0.41
Orata 2.80 2.17 4.27 / / / / /
Anguilla 1.42 1.55 2.63 / / 1.34 1.76 /
Latterino 1.5 / / 2.72 0.44 / / 0.80
Granchio 1.23 / / / / 1.47 1.44 /
Gamberetto 0.92 / / 0.68 0.54 0.58 / /
Cefalo / / / / / / 0.29 /
Passera / / / / / 0.55 0.94 0.33
Gobius / / 1.39 / / 0.83 / 0.54
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In generale, osservando i dati di concentrazione del Hg, tutte le specie di valle mostrano valori di
gran lunga superiori al limite massimo di 0.5 mg kg™ su peso fresco stabilito dalla legislazione
italiana per le parti eduli (Reg. No 1881/2006 CE). | valori maggiori sono stati riscontrati nell’orata
e nel branzino, probabilmente legate alle loro esigenze trofiche che ne fanno, accanto all’anguilla, i
consumatori finali di tutta la rete trofica lagunare, a meno che non intervenga la predazione da
parte degli uccelli o dell’'uomo. Simili anomalie erano state anche riscontrate nelle specie dei
corrispettivi bacini lagunari, con riferimento specifico a quelli della Laguna di Grado (Brambati,
1997). Nelle specie di mare aperto, invece, pur essendo di regola i valori di gran lunga inferiori,
sono state riscontrate concentrazioni elevate nel latterino (0.80 mg kg!) e nel Gobius (0.54 mg kg
1), discretamente bassi invece nel branzino (0.41 mg kg™).

Ulteriori e specifiche verifiche sono state effettuate sul branzino nelle valli Artalina, Ara Storta,
Francamela, Noghera, Corso e del Lovo, prendendo questa specie come indicatrice del livello di
contaminazione da Hg essendo all’apice delle reti trofiche lagunari (Tabella 13).

Tabella 13. Contenuto di Hg totale su peso fresco (espresso in mg kg) nel Dicentrarchus labrax di alcune
valli da pesca della Laguna di Marano e Grado.

D. labrax Peso Hg (mg kg?)
Valle da pesca —
N. individuo (g) Muscolo | Fegato
1 250 2.46 /
2 385 3.23 //
Valle Artalina 3 445 5.14 7.22
4 380 2.62 5.0
5 1700 4.50 9.38
1 900 0.16 0.46
Valle del Lovo 2 450 0.29 /
3 480 0.21 /
Valle Oltre Gorgo 1 120 1.44 2.56
Valle Francamela 1 1850 2.97 5.56
1 48.6 0.89 1.96
Valle Ara Storta 2 56.8 1.06 /
3 70.0 2.01 /
Valle La Noghera 1 1000 2.30 4.48

Le analisi hanno rilevato elevati tenori di Hg, mettendo in evidenza il tendenziale incremento del
Hg dal settore orientale della Laguna di Marano (valli del Corso e del Lovo) a quello occidentale
della Laguna di Grado (valli Francamela, Noghera, Ara Storta e Artalina) (foce Isonzo), seguendo lo
stesso trend riscontrato per i sedimenti (Brambati, 1997), con valori particolarmente notevoli in
Valle Artalina.
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Questa parte della ricerca ha voluto dimostrare come gli ambienti vallivi riflettano le condizioni
ambientali dei bacini lagunari di appartenenza, risaltando le caratteristiche trofiche peculiari ed il
trasferimento del Hg dal sedimento ai livelli finali della rete trofica che, purtroppo, sono tutti
rappresentati da specie di rilevanza commerciale.

Per quanto riguarda questo lavoro di tesi, invece, i risultati ottenuti, incentrati perlopiu sul Hg
bioaccumulato da orata e branzino, evidenziano una sostanziale differenza tra il pascolo estensivo
e la pratica semi-intensiva attualmente impiegata (Tabella 14).

Tabella 14. Confronto tra le concentrazioni di Hg totale (su peso fresco) trovate in 3 individui di
Dicentrarchus labrax e in 5 individui di Sparus aurata allevati con la pratica semi-intensiva con quelli del
pascolo estensivo.

Specie - N. individui Semi-intensivo Estensivo

2016 (circa 2 anni) | Peso (g) | Hg (mgkg?) | Peso (g) | Hg (mgkg™)
Individuo_1 295.6 |0.071+0.011| 217.4 5.53+£0.09
D. labrax |Individuo_2 215.7 |0.107 £0.006| 215.9 4.80+0.13
Individuo_3 207.2 |0.127 £0.004 | 236.6 5.46 £0.45
Individuo_1 271.7 |0.050+0.007| 241.3 2.07+£0.20
Individuo_2 224.4 10.028 £0.011| 237.8 3.65+0.21
S. aurata | Individuo_3 138.4 |0.038+0.011| 110.3 3.15+£0.08
Individuo_4 178.1 |0.035+0.008| 2404 1.88 +£0.09
Individuo_5 189.2 |0.042+£0.009| 235.6 2.98 £0.04

Tutte le specie allevate con il semi-intensivo mostrano concentrazioni di Hg al di sotto dei 0.5 mg
kg su peso fresco previsti dalla legislazione nazionale (Reg. No 1881/2006 CE). Al contrario, a
parita di peso, le specie del pascolo estensivo hanno concentrazioni di Hg anche cento volte
superiori rispetto a quelle allevate, eccedendo di gran lunga il limite di legge.

A fine informativo, un’analisi di Hg & stata anche eseguita su un campione di mangime fornito
direttamente dal gestore della valle. Cio che ne risulta € una concentrazione media pari a 0.028 +
0.006 mg kg, probabilmente perché lo stesso mangime che viene somministrato alle specie
allevate e composto da farine di pesce.

In aggiunta, al fine di comprendere se il Hg viene accumulato anche da specie che non si trovano
all’apice della rete trofica, I'analisi & stata eseguita anche su organismi che vivono liberi
nell’ambiente vallivo, come le tre specie di cefalo (Chelon labrusus, Liza saliens e Liza aurata), sui
quali sono state anche prese le misure biometriche (Allegato 8), il latterino (Atherina boyeri),
I'anguilla (Anguilla anguilla), il gamberetto (Paleomon elegans), la gambusia (Gambusia affinis) e il
granchio (Carcinus aestuarii) (Tabella 15).
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| risultati hanno evidenziando concentrazioni di Hg in tutte le specie investigate, con valori
crescenti con la taglia e I'eta della specie; I'orata, ad esempio, mostra valori gia molto elevati
ancor prima di raggiungere il primo anno di vita (Allegato 9).

Concentrazioni al di sopra del limite di legge sono state persino trovate nel latterino e nel
gamberetto (Tabella 15), classificate come specie “preda” all’interno della rete trofica, che in parte
spiegano gli elevati valori di Hg riscontrati in orata e branzino.

Tabella 15. Eta e concentrazioni di Hg totale, espressi come media ed intervalli, di specie appartenenti al
pascolo estensivo in Val Noghera.

Pascolo estensivo
. Media Hg (mg Range Hg (mg
. Eta 1 . 1
Anno | Nome comune Nome scientifico . kg™) su singolo kg™) pern
(anni) o o
individuo individui
1 / 0,92 - 2,69
Orata Sparus aurata
2 4.35+0.20 /
_ , 1 2.66+0.11 /
Branzino Dicentrarchus labrax
2 5.12 £0.20 /
, 1 0.24+0.03 /
Cefalo dorato Liza aurata
2 0.26 +0.04 /
2015 1 0.20+0.04 /
Cefalo bosega Chelon labrosus
2 0.48 +0.08 /
, ) _ n.d. 1.05 +0.72 /
Latterino Atherina boyeri
n.d. 0.52+0.24 /
Anguilla Anguilla anguilla n.d. 0.60+0.13 /
Gamberetto Paleomon elegans n.d. 0.56 +0.38 /
Gambusia Gambusia affinis n.d. 0.09 +0.05 /
1 / 1,52 -4,07
Orata Sparus aurata
2 / 1,74 - 4,58
Branzino Dicentrarchus labrax 2 / 3,31-5,53
2016 | Cefalo bosega Chelon labrosus 2 / 0,25-0,36
Cefalo verzelata | Liza saliens 2 / 0,08-0,17
Cefalo dorato Liza aurata 2 / 0,75-1,12
Granchio Carcinus aestuarii n.d. 0.42 +£0.20 (*)

(*) Concentrazione media di un campione composito ottenuto accorpando 10 individui.

| dati di Hg relativi al pascolo estensivo sono simili a quelli trovati a suo tempo da Brambati (1997)
per questa valle, anche paragonabili a quelli derivanti dalle stesse specie allevate in altre valli da
pesca gradesi. Pertanto, questi risultati confermano l'impossibilita attuale di praticare un
allevamento di tipo estensivo in questa valle.
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- Considerazioni finali

| risultati ottenuti hanno evidenziato I'impraticabilita attuale di un allevamento di tipo estensivo in
Val Noghera, essenzialmente dovuto alla presenza del Hg nell’ambiente vallivo. Concentrazioni di
Hg crescenti con la taglia e I’eta sono infatti state trovate sia nelle specie preda, rappresentate da
gamberetto, granchio, latterino e cefalo, che in quelle predatrici occupanti gli ultimi livelli della
rete trofica, come il branzino, manifestando inoltre valori superiori al limite dei 0.5 mg kg* ancor
prima di raggiungere il primo anno di eta (orata).

Al contrario, la pratica semi-intensiva impiegata ha dato buoni risultati, anche se, d’altro canto,
risulta essere piu dispendiosa dal punto di vista economico in merito agli elevati costi legati
all’acquisto dei mangimi.

Per migliorare I'attuale gestione, sia in termini di attivita di allevamento e qualita del prodotto
commercializzato sia in termini economici, si vedono necessari alcuni interventi volti a mitigare il
problema del Hg in valle. Si potrebbe investire, ad esempio, su opere ingegneristiche ad ‘hoc in
grado di inibire tutti quei fattori che sono coinvolti nei processi biogeochimici che favoriscono il
bioaccumulo e la conseguente biomagnificazione del Hg lungo la rete trofica. In aggiunta, o in
alternativa, date le grandi dimensioni della valle, e da qui, anche la difficolta dei possibili
interventi, si puo pensare di individuare solo alcune zone di valle, intervenire su queste con attivita
mirate (ad es. con decorticamento dei fondali, rispristino degli argini, costruzione di barene
artificiali con il sedimento dragato, ecc.) e costanti interventi di manutenzione, al fine di poterle
utilizzare per un allevamento di tipo estensivo. Un’altra ipotesi gestionale potrebbe essere quella
di allevare in aree controllate con semi-intensivo spinto le specie piu facilmente oltre parametro
(orata e branzino) e sfruttare, al contempo, I'intero bacino con un sistema tradizionale estensivo
per tutte le specie ad accumulo ridotto (cefali).

Apportando queste modifiche si riuscirebbe ad usufruire maggiormente dell’ambiente di valle
limitando, contemporaneamente, i tempi e i costi legati all’attivita intensiva, come ad esempio la
somministrazione dei mangimi. L'obietto & quello di spingere I'attivita verso un ritorno, se non
totale almeno prevalente, della pratica estensiva, migliorando di conseguenza la gestione e la
produttivita della valle stessa.
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5 CONCLUSIONI

| risultati ottenuti da questo studio hanno permesso di definire il complesso ciclo biogeochimico
del mercurio in un ambiente lagunare significativamente contaminato e fortemente modificato
dall’'uomo in seguito all'insediamento di una attivita produttiva di tipo tradizionale quale la
vallicoltura.

A questo scopo e stato necessario porre particolare attenzione a tutti i comparti ambientali. Sono
stati investigati dettagliatamente i sedimenti con le loro acque interstiziali, la colonna d’acqua, il
comparto atmosferico e, infine, quello biologico in riferimento alla fauna ittica.

Nei sedimenti superficiali i livelli di mercurio totale evidenziano un gradiente positivo dal settore
orientale (2-3 mg kg') a quello occidentale (8-9 mg kg?) e sono caratterizzati prevalentemente (in
media 76% del Hg totale) da una forma, in termine di speciazione, legata alla sostanza organica, ai
carbonati e agli ossidi-idrossidi (“bound”). Il resto del mercurio corrisponde probabilmente a
cinabro, conseguenza degli apporti isontini dilavanti il distretto minerario di Idria (Slovenia), e a
mercurio metallico. Analogamente, i valori piu elevati nei sedimenti profondi sono stati riscontrati
nel settore occidentale, specialmente sotto i 30 cm (fino a 22 mg kg?), dove inizia a prevalere la
componente cinabrifera. E da notare che il valore di background naturale stimato per I'area
(0.13+0.04 mg kg') e stato raggiunto solo nelle carote VN-12 e VN-20 rispettivamente a 30 e a 40
cm di profondita. Questi risultati evidenziano che la maggior parte del mercurio presente nel
sedimento e potenzialmente mobile e, percio, sensibile ad alterazioni chimico-fisiche che ne
possono modificare la biodisponibilita per la rete trofica acquatica.

La preliminare registrazione in continuo, mediante sonde multiparametriche fisse, dei principali
parametri chimico-fisici nelle acque dei due canali principali della valle, ha permesso di identificare
i due siti (VN1 e VN3) nei quali portare a termine lo studio dei processi biogeochimici. Per questa
fase sono stati condotti esperimenti in situ mediante camera bentica volti allo studio dei processi
che avvengono all’interfaccia acqua-sedimento coinvolgenti il mercurio, la sua forma organica piu
tossica, il metil-mercurio, e i nutrienti, quali indicatori dello stato di trofia dell’ambiente.

| risultati ottenuti hanno evidenziato come condizioni di ipossia severa/anossia (02 disciolto < 1 mg
L), elevate concentrazioni di H,S, disponibilita di sostanza organica ed alte temperature, siano i
principali responsabili della produzione di metil-mercurio nei sedimenti, specialmente al sito VN3.
Qui sono stati anche calcolati i piu elevati valori di efflussi bentici (262 e 46 pg m2 d?) se
comparati a quelli di un’altra valle da pesca della Laguna di Grado e nell’area lagunare aperta. |
risultati relativi ai nutrienti, dove sono state misurate elevate concentrazioni di N-NH4* nelle acque
di fondo (1,027 uM), sottolineano I'importanza dei processi associati alla decomposizione della
sostanza organica. Anche in questo caso, le condizioni ambientali in VN3 sono risultate piu critiche
rispetto a VN1; anossia persistente e alte temperature estive hanno causato anche la formazione
di bloom algali che possono interferire non solo con le comunita bentoniche ma anche con l'intera

rete trofica.
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Le indagini del profilo verticale della colonna d’acqua negli stessi due siti dimostrano la variabilita
stagionale e inter annuale nelle caratteristiche delle acque e, quindi, come questa influenzi lo stato
trofico del sistema e la concentrazione e la biodisponibilita del mercurio. | valori di mercurio e
metil-mercurio in colonna d’acqua sono circa due ordini di grandezza inferiori a quelli osservati
con gli esperimenti di camera bentica. Dal punto di vista trofico la valle presenta caratteristiche
tipiche di un corpo idrico fortemente modificato ad alto grado di confinamento, dove il possibile
accumulo di N-NHa* prodotto in situ dai processi metabolici potrebbe accentuare le condizioni
anossiche-ipossiche gia riscontrate. Pertanto, 'accumulo di nutrienti e i processi biogeochimici
coinvolti nella rimineralizzazione della sostanza organica potrebbero essere mitigati da un miglior
idrodinamismo del sistema. Un esempio gestionale potrebbe essere rappresentato dall’apertura di
nuove vie di comunicazione tra la valle e 'ambiente lagunare, dal momento che, dall’analisi delle
acque fluenti dalle chiaviche, e stato evidenziato “bilancio” tra input lagunari e output vallivi sia in
termini di mercurio che di nutrienti.

Un ultimo aspetto legato al ciclo biogeochimico del mercurio riguarda I’evasione dall’interfaccia
acqua-aria della sua forma elementare gassosa (GEM) stimata come flusso orario. Dall’unica
campagna estiva € emerso che la radiazione solare € uno dei processi che piu influenzano
I’evasione del GEM dalla colonna d’acqua. Tuttavia, in situazioni di elevata torbidita, sono state
riscontrate limitazioni nei processi di foto-riduzione del mercurio dalla forma ionica (Hg?*) a quella
elementare gassosa (Hg®) e, di conseguenza, tassi di evasione minori.

Le analisi di mercurio condotte sulla fauna ittica hanno confermato le criticita rilevate dagli studi
sperimentali eseguiti nella valle. Nelle specie che vivono libere nella valle, e che quindi supportano
la loro alimentazione con le risorse trofiche ivi presenti, sono state riscontrate concentrazioni
crescenti e superiori al limite legislativo di 0.5 mg kg™ sia negli organismi che occupano i livelli piu
bassi della rete trofica (granchi, molluschi, cefali) che in quelli posti al vertice (orata e branzino).
Viceversa, la pratica semi-intensiva impiegata ha dato buoni risultati, anche se, d’altro canto,
risulta essere piu dispendiosa dal punto di vista economico in relazione ai costi dei mangimi forniti.

| risultati ottenuti da questo studio multidisciplinare sono estremamente importanti per quanto
concerne la comune pratica gestionale di questo importante ecosistema vallivo. L'impraticabilita
attuale di un allevamento di tipo estensivo & dovuto sostanzialmente alla presenza a alla
biodisponibilita del mercurio nelle acque e nei sedimenti, che si ripercuote in un suo bioaccumulo
a livello della rete trofica. L'insufficiente ricambio idrico e la scarsa circolazione dovuta alla
costruzione degli argini altera certamente i normali processi biogeochimici che avvengono in
condizioni naturali, modificando cosi il sistema in una specie di incubatore dove i processi
biogeochimici risultano notevolmente spinti.

Alcune strategie potrebbero pertanto essere adottate per migliorare lo stato di trofia e la gestione
della valle stessa. Ad esempio, I'installazione di sistemi di areazione all’interno dei canali principali
e secondari, accoppiati anche con I'apertura di nuove chiaviche, possono favorire e garantire una
maggior ossigenazione e ricircolo dell’acqua, riducendo gli eventi di ipossia/anossia che
influenzano la produzione di forme ridotte come effetto della rimineralizzazione della sostanza
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organica che avvengono all’interfaccia acqua-sedimento, e mitigando le condizioni chimico-fisiche
che attualmente stimolano la metilazione del mercurio ed il suo bioaccumulo.

Ai fini dell’allevamento in sé e per una spinta al ritorno dell’allevamento estensivo, abbassando
cosi anche i costi di gestione, alcuni interventi mirati in zone prescelte della valle e costanti
interventi di manutenzione, ad esempio dragaggi del fondale, riutilizzando del sedimento per la
costruzione di argini interni e barene artificiali, sarebbero auspicabili.
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6 PROSPETTIVE FUTURE

| risultati di questo studio triennale costituiscono una base di partenza per ulteriori attivita
ricerche volte all’approfondimento in merito alla biomagnificazione del mercurio lungo la rete
trofica acquatica. Pertanto, la ricostruzione della rete trofica valliva ed un suo confronto con quella
lagunare risultano fondamentali per soddisfare tale obiettivo.

Vista la produzione di metil-mercurio nelle acque interstiziali e profondi nei canali della valle,
risulta di particolare interesse indagare i processi antagonisti, quelli coinvolti nella demetilazione
del metil-mercurio. Una maggiore ossigenazione dell’ambiente potrebbe infatti favorire questo
tipo di processo a scapito della metilazione che risulterebbe inibita.

Infine, potrebbero essere allestiti alcuni esperimenti con eventuali ammendanti quali, ad esempio,
il biochar, ovvero “carbone attivo”, che grazie all’elevata area specifica & in grado di trattenere al
suo interno molte molecole di altre sostanze. Si potrebbe testare tale materiale, verosimilmente,
in aeree dalla superficie limitata come le peschiere per verificare se la mobilita del mercurio nel
sedimento risulti inibita dalle elevate capacita adsorbenti del biochar cosi come la sua disponibilita
ad essere metilato.
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Allegato 1. Mercurio totale (mg kg™) e speciazione Hg (%), azoto, carbonio totale e organico (%), rapporto molare Corg/Ntot, granulometrie e valori

del potenziale di ossido-riduzione nei sedimenti superficiali (primi 2 cm).

Benna THg | Hg(0) |Hg-bound| HgS | Nio Ctot Corg | Corg/Nitot |  Sabbia (%) Silt (%) A:;:I)Ia Cl. Shepard | Eh
mgkg! | % % % % % % 2000-625um | 6252pum |<2um| N oy
VN-1 3.50 0 75 25 0.24 5.55 2.72 135 16.7 75.1 8.2 |silt -349
VN-2 7.15 13 76 11 0.24 5.56 2.42 12.0 14.6 77.7 7.7 |silt -122
VN-3 2.25 0 78 22 0.25 5.87 2.33 11.1 21.4 72.4 6.2 |silt sabbioso | -380
VN-4 9.73 4 80 17 0.39 7.11 1.99 6.0 24.0 73.2 2.7 |silt sabbioso | -238
VN-5 5.91 8 79 13 0.31 6.18 3.29 12.6 18.2 75.3 6.5 |silt 70
VN-6 7.16 5 91 5 0.17 6.14 2.48 17.5 22.7 72.8 4.5 |silt sabbioso | -87
VN-7 8.72 0 88 12 0.19 5.73 1.63 10.0 16.4 76.6 7.0 |silt 45
VN-8 3.22 3 79 18 0.23 5.67 1.94 10.1 139 79.8 6.3 |silt -130
VN-9 5.99 10 68 22 0.26 5.88 2.15 9.6 15.1 76.2 8.8 |silt -102
VN-10 7.93 0 95 5 0.27 6.13 2.34 10.3 15.2 76.1 8.6 |silt -280
VN-11 8.53 10 71 19 0.23 5.38 2.25 11.7 17.3 75.6 7.1 |silt -187
VN-12 3.91 0 83 17 0.19 4.84 0.07 04 17.9 75.6 6.4 |silt -60
VN-13 5.86 0 71 29 0.34 5.75 2.55 8.9 17.9 74.8 7.2 |silt sabbioso | -307
VN-14 5.68 6 54 40 0.49 6.26 4.00 9.5 41.2 55.4 3.4 |silt sabbioso | -151
VN-15 8.74 6 40 54 0.16 5.16 1.60 11.7 10.8 80.8 8.5 [silt -203
VN-16 9.78 6 84 10 0.25 6.54 2.15 10.0 22.3 72.5 5.2 |silt sabbioso | -133
VN-17 8.73 10 70 20 0.28 6.38 2.00 8.5 23.8 70.5 5.7 |silt sabbioso | -209
VN-18 7.90 21 71 8 0.29 8.39 2.35 9.5 42.8 55.0 2.2 |silt sabbioso | -115
VN-19 8.95 20 72 8 0.32 7.00 2.70 9.8 35.0 61.9 3.1 |silt sabbioso | -170
VN-20 5.33 14 75 11 0.56 6.79 4.45 9.3 34.8 62.5 2.7 |silt sabbioso | 88
M-1 17.4 25 72 3 0.08 6.6 0.89 13.0 19.4 72.2 8.4 |silt sabbioso | -150
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Allegato 2. Mercurio totale (mg kg) e speciazione Hg (%), azoto, carbonio totale e organico (%), rapporto molare Corg/Ntot € granulometrie nei

livelli sub-campionati della carota VN-2.

Profondita| THg | Hg(0) |Hg-bound| HgS Ntot Ceot Corg | Corg/Ntot Sabbia Silt Argilla
carota Cl. Shepard
(cm) mg kg % % % % % % % % % (1954)
VN-2 2000-62.5 um | 62.5-2 um | (<2 um)
0-1 6.13 17 73 10 0.18 6.31 1.39 9.3 22 73 5 silt sabbioso
1-2 5.43 16 64 21 0.16 6.24 1.55 11.3 23 73 5 silt sabbioso
2-3 5.57 5 80 15 0.17 6.46 1.91 13.1 20 74 5 silt sabbioso
34 5.54 7 76 17 0.18 6.41 1.73 11.5 22 71 7 silt sabbioso
4-5 7.25 2 82 16 0.19 5.98 1.76 11.1 17 76 7 silt
5-6 6.46 17 64 19 0.18 6.01 2.12 13.7 25 68 7 silt sabbioso
6-7 6.54 10 70 19 0.16 5.82 1.73 12.6 19 74 7 silt sabbioso
7-8 5.99 0 79 21 0.16 5.96 2.00 14.5 22 72 6 silt sabbioso
8-9 7.06 15 68 17 0.16 5.98 2.16 16.2 24 70 6 silt sabbioso
9-10 5.62 0 79 21 0.17 5.82 1.77 12.5 21 72 7 silt sabbioso
19-20 5.89 0 51 49 0.17 5.31 1.54 10.5 14 78 8 silt
29-30 6.95 2 38 60 0.16 5.36 2.08 15.1 12 77 11 silt
39-40 1.54 11 46 43 0.18 6.62 2.60 16.9 28 65 7 silt sabbioso
40-41 1.51 3 49 48 0.19 6.03 1.81 114 28 64 7 silt sabbioso
41-42 1.22 3 50 a7 0.17 6.07 2.14 14.7 26 66 8 silt sabbioso
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Allegato 3. Mercurio totale (mg kg) e speciazione Hg (%), azoto, carbonio totale e organico (%), rapporto molare Corg/Ntot € granulometrie nei

livelli sub-campionati della carota VN-4.

Profondita| THg | Hg(0) |Hg-bound| HgS Nitot Ciot Corg Corg/Ntot Sabbia Silt Argilla | ¢, Shepard
carota o o y (1954)
(cm)  |mgkegl| % % % % % % > ° °
VN-4 (2000-62.5 um) | (62.5-2 um) | (< 2 um)
0-1 12.82 25 70 5 0.46 7.44 2.00 5.1 23 74 3 silt sabbioso
1-2 11.34 25 68 7 0.44 6.87 4.05 10.9 17 78 4 silt
2-3 8.16 2 81 17 0.43 6.82 1.81 4.9 17 79 4 silt
3-4 9.01 4 70 26 0.35 6.40 3.53 11.8 17 78 4 silt
4-5 11.11 14 54 32 0.26 5.85 2.93 13.1 20 75 6 silt sabbioso
5-6 14.13 25 44 31 0.21 5.57 3.44 19.6 19 76 5 silt
6-7 11.45 0 55 45 0.16 5.40 3.14 22.9 24 69 7 silt sabbioso
7-8 16.42 22 41 37 0.15 5.31 2.59 20.1 27 65 7 silt sabbioso
8-9 12.31 0 56 44 0.17 5.45 2.20 15.5 23 71 6 silt sabbioso
9-10 15.01 14 43 43 0.17 5.64 1.83 12.6 28 65 7 silt sabbioso
19-20 11.26 4 27 68 0.50 11.78 1.83 4.3 64 34 1 sabbia siltosa
29-30 22.4 1 50 49 0.46 11.33 1.85 4.7 67 32 1 sabbia siltosa
39-40 18.28 5 24 71 0.14 7.76 2.20 18.3 60 38 2 sabbia siltosa
49-50 7.83 0 19 81 0.20 8.33 8.15 47.5 54 42 4 sabbia siltosa
57-58 5.68 0 34 66 0.27 7.48 3.66 16.1 43 51 6 silt sabbioso
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Allegato 4. Mercurio totale (mg kg) e speciazione Hg (%), azoto, carbonio totale e organico (%), rapporto molare Corg/Ntot € granulometrie nei
livelli sub-campionati della carota VN-12.

Profondita | THg |Hg(0) | Hg-bound| HgS Ntot Ctot Corg | Corg/Ntot Sabbia Silt Argilla
carota o o % Cl. Shepard
(cm) mgkg! | % % % % % % ° ° ° (1954)
VN-12 2000-62.5 um [ 62.5-2 um <2 um
0-1 3.04 2 91 7 0.19 5.11 1.6 10.1 19 74 7 silt sabbioso
1-2 3.43 9 79 12 0.22 5.17 1.8 9.5 28 66 6 silt sabbioso
2-3 5.23 21 67 12 0.21 4,78 1.9 10.6 18 74 8 silt sabbioso
3-4 5.16 19 69 12 0.19 4.42 1.8 11.1 16 74 9 silt sabbioso
4-5 5.84 19 70 11 0.18 4.28 1.8 11.3 19 71 10 silt sabbioso
5-6 5.70 16 73 12 0.18 4.00 1.8 11.5 19 69 11 silt sabbioso
6-7 5.61 18 70 12 0.17 3.92 1.7 12.0 13 79 9 silt
7-8 5.30 10 77 14 0.14 3.82 1.6 14.0 10 79 11 silt
8-9 3.99 7 77 16 0.14 4.04 1.3 10.9 12 77 10 silt
9-10 1.94 33 51 16 0.12 3.22 1.2 12.6 11 78 11 silt
19-20 0.14 1 99 0 0.08 3.47 0.9 13.9 5 82 13 silt
29-30 0.09 0 100 0 0.07 3.27 0.7 12.4 6 80 13 silt
39-40 0.06 0 100 0 0.06 3.63 0.7 14.4 8 78 14 silt
42-43 0.06 0 100 0 0.08 3.60 0.8 12.8 11 76 13 silt
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Allegato 5. Mercurio totale (mg kg) e speciazione Hg (%), azoto, carbonio totale e organico (%), rapporto molare Corg/Ntot € granulometrie nei

livelli sub-campionati della carota VN-18.

Profondita| THg Hg(0) | Hg-bound| HgS Ntot Ctot Corg | Corg/Ntot Sabbia Silt Argilla

carota o o o Cl. Shepard

(cm) mgkeg! | % % % % % % > ° ° (1954)

VN-18 2000-62.5 um |62.5-2um | <2 pm
0-1 2.81 5 76 20 0.35 8.53 2.7 9.1 35 62 3 silt sabbioso
1-2 3.89 28 60 12 0.42 8.26 2.7 7.5 30 66 4 silt sabbioso
2-3 4.77 28 57 15 0.36 8.36 2.7 8.8 29 68 3 silt sabbioso
3-4 3.89 0 82 18 0.31 8.10 2.2 8.4 27 70 3 silt sabbioso
4-5 4.68 12 71 17 0.29 8.19 2.5 9.9 31 67 3 silt sabbioso
5-6 6.23 30 57 13 0.26 7.91 2.2 9.8 31 66 3 silt sabbioso
6-7 4.81 0 81 19 0.15 8.03 1.4 10.8 31 65 4 silt sabbioso
7-8 5.02 18 61 20 0.14 7.33 1.5 12.1 35 59 6 silt sabbioso
8-9 7.09 20 63 17 0.13 7.44 1.5 13.6 38 57 5 silt sabbioso
9-10 7.81 54 31 14 0.11 7.67 1.5 16.3 31 64 5 silt sabbioso
19-20 10.80 45 35 20 0.14 7.34 1.7 14.5 36 57 6 silt sabbioso
29-30 5.32 35 21 45 0.09 8.26 2.3 32.0 42 52 6 silt sabbioso
39-40 9.34 29 28 43 0.11 7.89 1.7 19.1 83 15 1 sabbia
49-50 17.42 12 19 69 0.12 6.70 1.9 18.4 45 50 5 silt sabbioso
55-56 17.37 12 32 56 0.14 6.96 2.2 18.4 43 51 6 silt sabbioso
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Allegato 6. Mercurio totale (mg kg) e speciazione Hg (%), azoto, carbonio totale e organico (%), rapporto molare Corg/Ntot € granulometrie nei
livelli sub-campionati della carota VN-20.

Profondita | THg Hg(0) | Hg-bound | HgS Nitot Ctot Corg | Corg/Nrot Sabbia Silt Argilla Cl. Shepard
carota {cm) mgkg! | % % % % % % % % % (1954)
VN-20 2000-62.5 um |62.5-2 ym | <2 pm

0-1 3.74 0 89 11 0.54 7.16 4.1 8.9 21 74 5 silt sabbioso
1-2 4.25 1 88 11 0.52 6.66 4.1 9.2 19 76 5 silt

2-3 5.42 6 79 14 0.45 6.38 3.6 9.5 22 72 6 silt sabbioso
3-4 8.52 29 58 14 0.33 5.21 2.7 9.7 21 72 6 silt sabbioso
4-5 7.96 25 58 17 0.28 4,94 2.5 10.5 19 75 7 silt sabbioso
5-6 7.99 26 56 18 0.25 4.61 2.3 10.6 15 76 9 silt

6-7 9.04 27 57 16 0.24 4.45 2.2 10.6 32 62 6 silt sabbioso
7-8 8.18 23 51 26 0.23 4.33 2.2 11.2 16 73 11 silt sabbioso
8-9 7.96 14 55 31 0.21 4.11 2.0 11.2 15 77 8 silt

9-10 7.56 11 70 19 0.19 3.91 2.0 12.0 12 78 9 silt

19-20 4.28 25 59 16 0.21 3.00 2.3 13.2 31 59 10 silt sabbioso
29-30 0.40 0 85 15 0.22 4.13 2.5 13.7 30 63 8 silt sabbioso
39-40 0.08 46 54 0 0.25 5.76 3.2 15.1 46 50 4 silt sabbioso
44-45 0.07 35 65 0 0.10 4.72 1.1 12.7 12 74 14 silt argilloso
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Allegato 7. Concentrazione media di PHg (ng L) e rispettivi intervalli di concentrazione in alcuni
ambienti costieri italiani.

Localita Periodo Settore | N° camp. PHg (ngL?)
febbraio sup 8 7.15 (213-146)
2002 fondo 8 10.5 (3.59-27.1)
F -
oce IS_Onzo maggio sup 9 19.8 (2.40-31.1)
(Covelli et. al. 2002
2006a) fondo 9 32.9 (6.00-97.2)
agosto sup 7 25.3 (8.76-97.6)
2002 fondo 9 28.8 (4.24-65.4)
Golfo di Trieste giugno sup 7 1.42(0.13-3.12) a
(Faganeli et al,, 1995 fondo 7 0.40 (0.05-0.68) a
2003.
a = dati espressi settembre sup 6 1.52 (013-324) a
: -1
inpge) 1995 fondo 6 1.75 (0.09-4.72) a
Golfo di Trieste 71.5(112-12)
sup 6
plume f. Isonzo novembre solo plume
(Covelli et al., 2003 18.1 (84-0.83)
2007) fondo 6 solo plume
Laguna di
Marano 2009 6 18.4 (4.8-32.1)
(Covelli et al.,
20009)
Mar Adriatico
ional
settentrionale 1990 20 5.02 (1.14-15.3)
(Ferrarae
Maserti, 1992)
Mar Adriatico
centrale 1990 7 0.93 (0.11-1.78)
(Ferrarae
Maserti, 1992)
Mar Adriatico
idional
meridionale 1990 6 0.40 (0.09-1.71)
(Ferrarae
Maserti, 1992)
Mar Tirreno
(fascia costiera) 1980-82 13 3.4 (1.5-8.0)
(Ferrarae
Maserti, 1986)
Mar Tirreno
(mare aperto)
(Ferrara e 1980-82 18 1.1 (0.3-1.5)
Maserti, 1986)
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Allegato 8. Misure biometriche (lunghezza totale, L-Tot, lunghezza standard, L-Std, peso) e

concentrazioni di Hg totale su peso fresco in 5 individui di C. labrosus, L. saliens, L. aurata, dopo

pascolo estensivo di uno o due anni (dati relativi al 2016).

Pascolo estensivo
Specie - 2016 Numero | L-Tot (cm) |L-Std (cm) | peso (g) | Hg (mg kg?)| SD %RSD

Individuo_1| 27.5 23.0 213.6 0.27 0.03 | 10

s 3z [Individuo 2| 26.8 22.2 193.9 0.26 0.04 | 14
S 2 S |Individuo 3| 27.0 21.8 196 0.25 0.02 9
© 3 Y |Individuo_ 4| 24.4 20.2 145 0.36 0.02 6
Individuo_5| 22.8 18.5 122.3 0.31 0.01 4

o Individuo_1|  20.2 16.6 65.1 0.15 0.01 6
3 = Individuo_2| 22.5 19.1 92.8 0.08 0.01 9
S S |individuo 3| 23.0 19.0 95.6 0.17 001 | 4
] Individuo_4| 23.5 19.6 103.3 0.11 0.00 0
= Individuo_5|  20.5 17.1 66.3 0.09 0.01 7
5 Individuo_1| 29.0 23.6 187.5 1.12 0.25 | 22
8= Individuo_2| 29.2 24.0 209.7 0.94 0.01 1
35 Individuo_3| 29.2 23.7 206.8 0.75 0.08 | 10
] Individuo_4|  29.0 23.8 196.5 0.90 0.12 | 13
= Individuo_5|  29.2 24.0 210 1.04 0.13 | 13
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Allegato 9. Misure biometriche (lunghezza totale, L-Tot, lunghezza standard, L-Std, peso) e

concentrazioni di Hg totale su peso fresco in 10 individui di S. aurata e D. labrax dopo pascolo

estensivo di uno o due anni (dati relativi al 2016).

Pascolo estensivo

Sg(écllg— Numero |L-Tot (cm) |L-Std (cm)|peso (g) | Hg (mg kg?)| SD | %RSD
Individuo_1 18.6 14.8 80.7 3.30 036 | 11
Individuo_2 18.1 14.4 79.7 2.69 0.04 2

o Individuo_3 18.6 15 81.1 2.17 004 | 2
5 . Individuo_4 18.2 14.6 82.7 1.80 020 | 11
3 < Individuo_5 18.0 14.4 73.4 2.74 0.04 1
3 ©  |Individuo_6 18.5 14.8 81.1 3.03 0.09 | 3
§ Individuo_7 19.0 15.3 89.3 1.52 0.06 | 4
Individuo_8 20.0 16.5 110.3 3.15 008 | 3
Individuo_9 17.8 14.5 67.0 4.07 0.02 0
Individuo_10| 18.4 14.7 73.4 2.15 001 | O
Individuo_1 25.3 20.4 241.3 2.07 0.02 1
Individuo_2 25.0 20.4 237.8 3.65 021 | 6
. Individuo_3 25.3 20.7 240.4 1.88 009 | 5
s Individuo_4 25.0 20.3 213.8 4.58 000 | O
S S Individuo_5 24.7 20.3 235.6 2.98 0.04 1
3 < Individuo_6 25.4 21.0 242.2 2.49 001 | O
§ Individuo_7 25.4 20.8 228 2.44 001 | O
Individuo_8 25.7 21.3 241.8 1.74 0.05 3
Individuo_9 26 21.4 239.4 4.40 0.08 2
Individuo_10|  25.8 21.5 243.4 2.15 0.03 2
Individuo_1 28 24.0 240.6 3.87 017 | 4
. Individuo_2 29.8 25.3 246.3 4.66 0.03 1
2 Individuo_3 29.8 25.2 260.5 4.25 000 | O
S, Individuo_4 28.2 23.8 215.9 4.80 0.13 3
2 € |individuo_5 27.0 22.6 | 209.5 3.60 024 | 7
£ 0 Individuo_6 27.8 27.0 217.4 5.53 0.09 2
% Individuo_7 29.0 24.5 234.3 3.45 011 | 3
g Individuo_8 29.0 24.6 236.6 5.46 0.45 8
Individuo_9 28.7 24.3 211.6 3.31 0.02 1
Individuo_10|  27.9 23.2 198.1 3.90 001 | O
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Attivita di ricerca svolte nel corso del dottorato

ATTIVITA SVOLTE DA STUDENTE E DA TUTOR

Attivita svolte da studente

Nel corso del triennio ho svolto un traineeship presso i laboratori ARPA FVG, sotto la supervisione
del Dott. Alessandro Acquavita, per apprendere le tecniche di preparazione e analisi dei nutrienti
nelle acque (nitriti, nitrati, ione ammonio, fosfati e silicati) e del metil-mercurio nei sedimenti.

Primo anno: 2014-2015

- Workshop: HYDROKARST, L'acquifero del Carso quale risorsa idrica strategica
transfrontaliera. Il workshop si € svolto presso I’Area Science Park di Padriciano il
21/01/2015.

- Workshop: TRECORALA, “TREzze e CORalligeno dell’ALto Adriatico: valorizzazione e
gestione sostenibile nel Golfo di Trieste”, presso la Sala Convegni di Friulia il giorno
21/04/2015.

- Partecipazione a diversi seminari organizzati da professori e ricercatori dell’Universita di
Trieste nel corso del primo anno.

- Conseguimento della Certificazione GIS ECDL (Geographic Information Systems) livello
Specialised, dopo aver superato un esame teorico e uno pratico previsti dal corso
formativo di 40 ore settimanali (24/05-28/05/2015).

- Partecipazione con conseguimento di attestato alla Summer School 2015 (06-10/07/2015)
organizzata dall’Universita degli Studi di Trieste.

Secondo anno: 2015-2016

- Partecipazione con conseguimento di attestato al workshop organizzato dalla Dott.ssa
Milena Horvat presso lo JoZef Stefan Institute di Lubiana denominato “IsoFood Hg Training
Course: Quality assurance for Hg measurements in food and environmental samples”,
tenutosi dal 25/11 al 27/11/2015.

- Durante il secondo anno di ricerca, per il periodo di un mese (maggio-giugno 2016), ho
svolto un traineeship presso lo JoZzef Stefan Institute di Lubiana, sotto la supervisione della
Dott.ssa Prof. Milena Horvat, sulla preparativa e sul metodo di analisi del metil-mercurio
nelle acque seguita dall’elaborazione finale dei dati ottenuti. L'esperienza & stata poi
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ripetuta anche nel corso dell’ultimo anno di ricerca (2017) e, questa volta, in piena
autonomia.

- Partecipazione alla 2° Scuola di Campionamento e Analisi di Matrici Geologiche (CAMGEO),
con conseguimento di attestato. La Scuola é stata organizzata dai professori Orlando Vaselli
e Mario Zuccolini tenutasi dal 20/06 al 24/06/2016 ad Abbadia San Salvatore (Toscana) e
prevedeva lezioni frontali teoriche ed escursioni in campo su tematiche geologiche
(campionamento e trattamento dei gas emessi dal sottosuolo, tecniche di analisi,
contaminazione da metalli pesanti e normative).

Terzo anno: 2016-2017

- Partecipazione con conseguimento di attestato al workshop dimostrativo “Sensing
toxicants in Marine waters makes Sense using biosensors (SMS)”, tenutosi presso il
National Institute of Biology di Pirano il 06/07/2017.

Attivita svolte da tutor

- Lezioni frontali in classe nel corso di studi triennale in Scienze Geologiche (2015-2016 e
2016-2017) proponendo come argomento “la biosfera e i cicli biogeochimici” e “gli eventi
ambientali estremi”.

- Lezioni teorico-dimostrative al corso di studi triennale in scienze geologiche e magistrale in
geochimica ambientale presso i laboratori del Dipartimento di Geoscienze. Le lezioni
riguardavano da un lato il trattamento e la preparazione di matrici solide inorganiche
(sedimento, particellato in sospensione, suolo) ed organiche (piante, pesci, molluschi) e di
matrici liquide (acque), e dall’altro le principali tecniche e procedure analitiche utilizzate
per la determinazione del Hg e di altri metalli in tracce (mineralizzazione parziale e totale
del campione solido, spettrofotometria ad assorbimento atomico e spettrofotometria a
fluorescenza atomica).

- Partecipazione attiva alla “Giornata della Terra” 2016 (Earth Day) tenutasi a Torviscosa.
Presentazione di un poster intitolato “Contaminazione da mercurio in Friuli-Venezia-Giulia:
dal fiume Isonzo alla Laguna di Marano e Grado” e dimostrazioni pratiche.

- Correlatrice di tre tesi di laurea triennale in Scienze Geologiche, di una tesi triennale in
Scienze Chimiche e di sei tesi magistrali tra il corso di laurea in Geoscienze e STAT (Scienze
e Tecnologie per I’Ambiente e il Territorio).

- Partecipazione alla VI edizione di “Trieste Next”, Festival della Ricerca Scientifica.
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ATTIVITA DI RICERCA ESTERNE AL DOTTORATO

Monitoraggio nella Baia di Panzano (anno 2016)

Attivita di pianificazione e programmazione del lavoro in campo e in laboratorio, nonché attiva
partecipazione alle operazioni di campionamento e di analisi in laboratorio relativa alle indagini
conoscitive pre-dragaggio che hanno inteso “fotografare” la situazione attuale della Baia di
Panzano, che sara interessata nel prossimo futuro dai “Lavori di approfondimento del canale di
accesso e del bacino di evoluzione del Porto di Monfalcone”.

Le indagini in campo, protrattesi per circa 4 mesi nel corso dell’anno 2016 (febbraio-maggio), sono
state portate a termine dal Coastal Geology Group e dal MercuRILab in collaborazione con Esplora
(spin-off dell’Universita di Trieste), Hydrosoil e Ipros entrambe di Padova.

Lo studio ha approfondito aspetti di carattere idrologico, sedimentologico e geochimico. Le analisi
della circolazione idrodinamica e del trasporto solido, associata a misure correntometriche,
idrologiche, e dell’accumulo di sedimento hanno consentito lidentificazione delle principali
caratteristiche oceanografiche dell’area in esame, soprattutto i valori naturali di torbidita
dell’acqua. Cio ha permesso di stabilire i valori soglia che non dovranno essere superati durante i
lavori di dragaggio e utilizzati per limitare o rimodulare una possibile attivita troppo impattante
sull’'ambiente marino oppure per applicare misure di mitigazione.

Progetto METRAMER (2014-2018)

Collaborazione nel progetto internazionale italo-spagnolo METRAMER per portare a termine le
attivita sperimentali in campo e in laboratorio pianificate nel suddetto progetto. Le attivita sono
consistite in due esperimenti con camera bentica, datati I'uno nel 2016 e I'altro nel 2017, per
valutare i flussi all'interfaccia acqua-sedimento di metalli in tracce nell’estuario del Rio Nalon e
due esperimenti di risospensione di sedimento simulati in laboratorio. Il flume & contaminato non
solo da metalli ma anche da carbone a causa dell’intensa attivita mineraria che si & protratta nel
corrispondente bacino idrografico per centinaia d’anni.
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Comunicazioni a congressi nazionali ed internazionali

Di seguito sono elencati i congressi nazionali e internazionali hai quali ho partecipato con

esposizioni orali e poster.

1.

Partecipazione al Congresso congiunto SIMP-AIV-SoGel-SGI (Firenze): “Il Pianeta Dinamico:
sviluppi e prospettive a 100 anni da Wegener” tenutosi a Firenze dal 02/09 al 04/09/2015,
esponendo una presentazione orale e presentando due poster.

Presentazione orale:

Poster:

Petranich E, Covelli S, Contin M, Faganeli J, Acquavita A, De Vittor C (2015). Critical factors
affecting mercury biogeochemical cycle in fish farm contaminated sediments (Grado
Lagoon, Adriatic Sea). Il Pianeta Dinamico: sviluppi e prospettive a 100 anni da Wegener -
Congresso congiunto SIMP-AIV-SoGel-SGI, Rendiconti online della societa geologica
italiana, 35 (2), 431.

Pavoni E, Covelli S., Emili A, Lenaz D, Petranich E, Crosera M, Adami G, Cattelan R, Higueras
P (2015). Geochemical characterization of drainage waters after closure of sulphides
extraction activity (Salafossa, Northeastern Italian Alps). Il Pianeta Dinamico: sviluppi e
prospettive a 100 anni da Wegener - Congresso congiunto SIMP-AIV-SoGel-SGl, Rendiconti
online della societa geologica italiana, 35 (2), 431.

Pavoni E, Petranich E, Crosera M, Adami G, Baracchini E, Lenaz D, Emili A, Higueras P,
Covelli S (2015). Bioaccumulation of Thallium and other heavy metals in Biscutella laevigata
nearby a decommissioned Zn-Pb mine (Salafossa, Northeastern Italian Alps). Il Pianeta
Dinamico: sviluppi e prospettive a 100 anni da Wegener - Congresso congiunto SIMP-AIV-
SoGel-SGl, Rendiconti online della societa geologica italiana, 35 (2), 432.

2. Partecipazione al congresso “Atti del XXV Congresso della Divisione di Chimica Analitica
della Societa Chimica Italiana” organizzata dal Prof. Giampiero Adami presso I'Universita di
Trieste dal 13/09 al 17/09/2016.

Poster:

Pavoni E, Petranich E, Crosera M, Adami G, Baracchini E, Rusalen M, Lenaz D, Emili A,
Higueras P, Covelli S (2015). Bioaccumulation of trace metals in plants growing nearby a
decommisioned Zn-Pb mine (Salafossa, Northeastern Italian Alps). Atti del XXV Congresso
della Divisione di Chimica Analitica della Societa Chimica Italiana, 320 pg.
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3. Partecipazione al congresso internazionale: “22" International Symposium on
Environmental Biogeochemistry” tenutosi a Pirano (Slovenia) dal 28/09 al 02/10/2015.

Poster:

- Petranich E, Pavoni E, Lenaz D, Covelli S, Emili A, Cattelan R (2015). Mobility of trace
elements in drainage waters from a zinc-lead decommissioned mine (Northeastern Italian
Alps). 22nd International Symposium on Environmental Biogeochemistry - CONFERENCE
PROGRAM AND ABSTRACTS, 124 pg.

- Cerovac A, Covelli S, Zavagno E, Emili A, Petranich E, Zini L, Gregori¢ A, Urbanc J (2015).
Mercury in groundwaters of the cross-border Isonzo River upper alluvial plain
(Northeastern Italy-Western Slovenia). 22nd International Symposium on Environmental
Biogeochemistry - CONFERENCE PROGRAM AND ABSTRACTS, 119 pg.

- Higueras P, Acquavita A, Covelli S, Esbri JM, Petranich E, Emili A, Barago N (2015).
Variability of gaseous elemental mercury concentrations in the northern Adriatic coastal
area (Gulf of Trieste-Marano and Grado Lagoon). 22nd International Symposium on
Environmental Biogeochemistry - CONFERENCE PROGRAM AND ABSTRACTS, 96 pg.

4. Partecipazione al congresso internazionale “14% International Symposium on the
Interactions between sediments and Water” tenutosi a Taormina (Italia) dal 17/06 al
22/06/2017. A questo congresso ho presentato oralmente il mio lavoro di dottorato e sono
stata coautrice in un poster di di un collega spagnolo, il Dott. Efren Garcia-Ordiales.

Presentazione orale

- Petranich E., Covelli S., Acquavita A., Faganeli J.,, Horvat M., Contin M., 2017.
Biogeochemical cycling of mercury at the water-sediment interface in a critical
environment: the case of a lagoon fish farm (northern Adriatic Sea, Italy). 14™" International
Symposium on the Interactions between Sediments and Water, Taormina, Italy 17th-22t
june, 2017.

Poster:

- Garcia-Ordiales E, Covelli S, Rico P, Petranich E, Rico JM, Cienfuegos P, Rodriguez-Gonzalez
P, Queipo S, Loredo J, Roqueiii N (2017). Trace metals cycling at the water-sediment
interface of an estuary contaminated by historical mining activities (Nalon River, northern
Spain). 14t International Symposium on the Interactions between sediments and Water,
Taormina, Italy 17t"-22t june, 2017.
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Di seguito si riportano due lavori di poster, uno per un congresso internazionale e uno per quello
nazionale, nei quali ho collaborato.

1. “18t™ International Conference of International Humic Substances Society”, tenuto a
Kanazawa (Giappone) dal 11/09 al 16/09/2016.

Poster:

- Bravo C., Petranich E., Zanutti G., Millo C., Covelli S., Contin M., De Nobili M., 2016.
Geochemical charecterization of humic acids in sediments along a river-lagoon transect.
18™ International Conference of International Humic Substances Society, 18 Book of
Abstracts, 1-2.

2. Comunicazione al “XXVI Congresso Nazionale della Societa Chimica Italiana” tenuto a
Paestum (SA) dal 10/09 al 14/09/2017.

Poster:

- Petranich E, Croce S, Crosera M, Baracchini E, Pavoni E, Acquavita A, Faganeli J, Covelli S.,
Adami G (2017). Mobility of trace elements at the sediment-water interface in two tourist
port areas of the Gulf of Trieste (northern Adriati sea). XXVI Congresso Nazionale della
Societa Chimica Italiana, Paestum (SA), 10-14 settembre 2017.
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Pubblicazioni scientifiche

Articoli derivanti dall’attivita del progetto di ricerca di Dottorato:

Petranich E., Covelli S., Acquavita A., Faganeli J., Horvat M., Contin M., 2017. Evaluation of
mercury biogeochemical cycling at the sediment-water interface in anthropogenically
modified lagoon environments. Journal of Environmental Sciences, DOI:
doi.org/10.1016/j.jes.2017.11.014.

Petranich E., Covelli S., Acquavita A., De Vittor C., Faganeli J., Contin, M. Benthic cycling of
nutrients, oxygen and carbon in an anthropogenically modified lagoon environment
(northern Adriatic Sea, Italy). Science of Total Environment, revised version submitted.

Articoli prodotti da altre attivita di ricerca:

1.

Chiarantini L., Benvenuti M., Beutel M., Costagliola P., Covelli S., Gabbani G., Lattanzi P.,
Pandeli E., Paolieri E., Petranich E., Rimondi V., 2016. Mercury and Arsenic in Stream
Sediments and Surface Waters of the Orcia River Basin, Southern Tuscany, Italy. Water, Air,
& Soil Pollution, 227, 408-422.

Pavoni E., Petranich E., Adami G., Baracchini E., Crosera M., Emili A., Lenaz D., Higueras P.,
Covelli S., 2017. Bioaccumulation of Thallium and other trace metals in Biscutella laevigata
nearby a decommissioned Zinc-Lead mine (Northeastern Italian Alps). Journal of
Environmental Management, 186, 214-224.

Pellegrini E., Petranich E., Acquavita A., Canario J., Emili A., Covelli S., 2017. Mercury
uptake by halophytes in response to a long-term contamination in coastal wetland salt
marshes (northern Adriatic Sea). Environmental Geochemistry and Health, 39 (6), 1273-
1289.

Covelli S., Petranich E., Langone L., Emili A., Acquavita A, 2017. Historical sedimentary
trends of mercury and other trace elements from two saltmarshes of the Marano and
Grado lagoon (northern Adriatic Sea). Journal of Soils and Sediments, 17, 1972-1985.

Petranich E., Acquavita A., Covelli S., Emili A., 2017. Potential bioaccumulation of trace
metals in halophytes from salt marshes of a northern Adriatic coastal lagoon. Journal of
Soils and Sediments, 17, 1986-1998.

Bagnato E., Oliveri E., Acquavita A., Covelli S., Petranich E., Barra M., Italiano F., Parello F.,
Sprovieri M., 2017. Hydrochemical mercury distribution and air-sea exchange over the
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7.

10.

submarine hydrothermal vents off-shore Panarea Island (Aeolian arc, Tyrrhenian Sea).
Marine Chemistry, 194, 63-78.

Turritto A., Acquavita A., Bezzi B., Covelli S., Fontolan G., Petranich E., Piani R., Pillon S,
2017. Suspended particulate mercury associated with tidal fluxes in a lagoon environment
impacted by cinnabar mining activity (northern Adriatic Sea). Journal of Environmental
Sciences, DOI: doi.org/10.1016/j.jes.2017.12.009.

Pavoni E., Adami G., Baracchini E., Cattelan R., Covelli S., Crosera M., Emili A., Higueras P.,
Lenaz D., Petranich E., 2018. Mobility and fate of potentially toxic elements in drainage
waters from a Zn-Pb decommissioned mine (Northeastern Italian Alps). Journal of
Geochemical Exploration, 188, 1-10.

Cerovac A., Covelli S., Emili A., Pavoni E., Petranich E., Gregoric¢ A., Urbanc J., Zavagno E.,
Zini L., 2018. Mercury in the unconfined aquifer of the Isonzo/Soca River alluvial plain
downstream from the Idrija mining area. Chemosphere, 195, 749-761.

Petranich E., Croce S., Crosera M., Pavoni E., Faganeli J., Adami G., Covelli S. Mobility of
trace elements at the sediment-water interface in two tourist port areas of the Gulf of
Trieste (northern Adriati sea). Environmental Science and Pollution Research, under review.
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