
137

Conoscenza, conservazione e uso sostenibile 
del suolo: aspetti chimico-agrari

Paola Adamo*1, Luisella Celi2

1Dipartimento di Scienze del Suolo, della Pianta, dell’Ambiente e delle Produzioni Animali, Università di Na-
poli ‘Federico II’

Via Università 100, 80055 Portici (NA)
2Dipartimento di Valorizzazione e Protezione delle Risorse Agroforestali, Università di Torino

Via Leonardo da Vinci 44, 10095 Grugliasco (TO)

Società Italiana di Chimica Agraria

Riassunto
Il suolo è una risorsa ambientale che svolge funzioni ecologiche, sociali ed economiche fondamentali per la vita, di
cui è necessario garantire la disponibilità anche alle generazioni future. La gestione sostenibile di tale risorsa e la
realizzazione di interventi per il suo recupero e riqualificazione ne richiedono una conoscenza approfondita. La
Strategia tematica per la protezione del suolo proposta dalla Commissione delle Comunità Europee individua co-
me principali processi di degradazione del suolo l’erosione, la diminuzione della sostanza organica, la contamina-
zione locale o diffusa, la salinizzazione, la compattazione, la diminuzione della biodiversità, l’impermeabilizzazione,
le inondazioni e gli smottamenti. Con riferimento alla contaminazione del suolo da elementi potenzialmente tossi-
ci, è indispensabile identificare e quantificare le forme o i principali pool-frazioni (solubili, biodisponibili) in cui i
contaminanti sono presenti nella pedosfera. Il tempo di residenza di un elemento nel suolo dipende, infatti, dalla
mobilità delle sue forme predominanti. Gli studi di speciazione forniscono informazioni sulla mobilità e biodispo-
nibilità dei contaminanti e rispondono al forte e crescente bisogno di accertare non solo il livello, ma anche il ri-
schio/tossicità della contaminazione e gli effetti dell’applicazione di diverse tecniche di bonifica.
La degradazione del suolo è spesso associata ad una riduzione del contenuto di sostanza organica (SO), dovuta so-
prattutto al cambio d’uso del suolo e al riscaldamento globale. Favorire l’accumulo di sostanza organica nel suolo
o contrastarne la diminuzione ha effetti positivi sulla qualità del suolo e delle acque, sulla resa delle colture, sulla
biodiversità e sul clima riducendo le emissioni di gas serra dal suolo all’atmosfera. Perché vi sia un reale aumento
di SO nel suolo non è sufficiente aumentarne temporaneamente il contenuto totale, ma è necessario conoscere i
principali processi che provvedono alla stabilizzazione del pool organico e richiede sia un approccio a livello mo-
lecolare sia uno più multidisciplinare a livello di sistema. La riforestazione di suoli agricoli o fortemente degradati
e pratiche agronomiche conservative, quali l’uso di ammendanti umificati caratterizzati da un’importante compo-
nente idrofobica, l’interramento dei residui colturali, le minime lavorazioni e le rotazioni colturali possono avere
effetti benefici e aumentare i livelli di SO, grazie alla preservazione selettiva dei composti biochimici più resisten-
ti alla degradazione, ad un più lento turnover della SO già presente nel suolo, alla protezione offerta dall’aggrega-
zione e dall’interazione della sostanza organica con la fase minerale.

Parole chiave: contaminazione del suolo, elementi potenzialmente tossici, sequestro del carbonio, sostanze umiche,
speciazione chimica, stabilizzazione del carbonio organico.

Summary

KNOWLEDGE, CONSERVATION AND SUSTAINABLE USE OF SOIL: AGRICULTURAL CHEMISTRY 
ASPECTS

Soil is an environmental resource and plays ecological, social and economic functions which are fundamental for
the life. To guarantee its availability to future generations, soil resource needs sustainable management. The CEC
Thematic Strategy for Soil Protection identifies a series of soil degradation processes or threats, which must be iden-
tified and combated. These include erosion, decline in organic matter, local and diffuse contamination, sealing, com-
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1. Introduzione

Il suolo è una risorsa naturale sostanzialmente
non rinnovabile e spesso fragile. L’aumento del-
la popolazione mondiale (6.5 miliardi nel 2007)
e dell’industrializzazione ne hanno incrementa-
to l’uso, non più solo finalizzato alla produzio-
ne di cibo, materie prime e biomassa, ma anche
di colture bioenergetiche, prodotti chimici e far-
maceutici. Nel suolo vengono stoccate, filtrate e
trasformate molte sostanze, tra le quali i rifiuti,
l’acqua e composti contenenti carbonio. Il suo-
lo svolge un ruolo fondamentale come riserva
di biodiversità; ha funzioni di sostegno allo svol-
gimento delle attività umane (3.3 miliardi di
persone vivono in aree urbane); è un elemento
del paesaggio e del patrimonio culturale geolo-
gico ed archeologico (Lal, 2007).

Il degrado del suolo è un problema serio in
Europa e la Strategia tematica per la protezio-
ne del suolo proposta dalla Commissione delle
Comunità Europee individua come principali
processi di degradazione: l’erosione, la diminu-
zione della sostanza organica, la contaminazio-
ne locale o diffusa, la salinizzazione, la compat-
tazione, la diminuzione della biodiversità, l’im-
permeabilizzazione, le inondazioni e gli smotta-
menti (CEC, 2006). I processi di degradazione
impediscono al suolo di svolgere tutta la varietà
di funzioni e di servizi che normalmente forni-
sce agli esseri umani e agli ecosistemi; uniti al-

l’aumento delle attività industriali, allo spopola-
mento delle campagne e alla costituzione di gran-
di centri abitati senza quasi più confini, hanno con-
tribuito a modificare profondamente il paesaggio
agrario. L’ampiezza ed intensità del degrado acui-
sce il problema della scarsità di terra coltivata pro-
capite. La sicurezza alimentare è minacciata dai
processi di degradazione del suolo, con particola-
re riferimento ai processi di contaminazione, de-
sertificazione ed erosione (Lal, 2009).

La strategia tematica per la protezione del
suolo propone misure destinate a proteggere il
suolo e a preservarne la capacità a svolgere le
sue funzioni ecologiche, economiche, sociali e
culturali (CEC, 2006). Le attività di ricerca sia
di base, sia applicate, finalizzate ad approfondi-
re la conoscenza del suolo e dei suoi processi di
degradazione, possono contribuire in modo de-
terminante alla formulazione di interventi e
normative destinati a prevenirne il degrado, a
valutarne le ricadute sugli altri ecosistemi e sul-
la produzione primaria, a ripristinare i suoli in-
quinati o degradati, a conservare ed utilizzare
la risorsa suolo in modo sostenibile.

2. La contaminazione del suolo da elementi po-
tenzialmente tossici

Con riferimento alla contaminazione del suolo
da elementi potenzialmente tossici (PTEs), un
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paction, decline in biodiversity, salinisation, floods and landslides. With respect to management of contamination
with potentially toxic elements, an approach based on the identification and quantification of the various forms or,
at least, the main pools, in which contaminants occur in soil, is envisaged. The residence time of an element in soil
depends, indeed, by the mobility of its predominant forms. Speciation studies provide information on the mobility
and biological availability of contaminants, and seek to assess not simply the contamination level, but rather the
risk/toxicity of a polluted soil and to predict its reduction after application of remediation techniques.
Soil degradation is often associated with a decrease in the organic matter content, mainly caused by soil use change
and global warming. Improving the accumulation of organic matter in soil or contrasting its reduction has positive
effects on soil and water quality, crop yields, biodiversity and climate leading to a reduction of green-house gas
emissions from soil to the atmosphere. In order to obtain a real accumulation of organic matter in soil, it is not
sufficient to temporarily increase its total content, but it is necessary to favour the main processes which govern
organic matter stabilization. This requires an approach at both molecular and multidisciplinary level. The refor-
estation of agricultural and highly degraded soils or conservative agronomic practices, such as the use of humified
compounds characterized by an important hydrophobic component, the incorporation of crop residues, no-tillage,
and crop rotations may have beneficial effects and increase organic matter levels, through the selective preserva-
tion of biochemical compounds more resistant to degradation, the slowing down of the turnover of organic matter
already present in soil, physical and chemical protection due to aggregation and interaction of organic matter with
the mineral phase.

Key-words: carbon sequestration, organic carbon stabilization, organic matter, potentially toxic elements, soil conta-
mination, speciation.

italian jour supplem VOL.4 N.3  2-10-2009  11:41  Pagina 138



contributo alla conoscenza del problema è sta-
to portato dalle ricerche finalizzate ad identifi-
care e quantificare le forme (fisiche, chimiche,
mineralogiche) o i principali pool-frazioni (so-
lubili, biodisponibili) in cui i PTEs sono presenti
nella pedosfera (i.e. studi di speciazione) (Ada-
mo e Zampella, 2008; Krishnamurti e Naidu,
2008).

Il termine PTEs comprende elementi che a
basse concentrazioni sono essenziali o benefici
(e.g., Cu, Mn, Mo, Se, Zn, Co, Cr, Ni, etc.) per
il funzionamento e la riproduzione di microrga-
nismi, piante e animali (incluso l’uomo). Tutta-
via, ad elevate concentrazioni questi stessi ele-
menti possono risultare tossici. Alcuni sono non
essenziali (e.g., Hg, Cd, Pb) e anche basse con-
centrazioni di tali elementi nell’ambiente pos-
sono risultare tossiche per piante ed animali
(Bolan e Duraisamy, 2003). Gli effetti negativi
della presenza di tali elementi nell’ambiente
suolo non si manifestano solo quando essi han-
no un’origine antropica. Anche concentrazioni
naturalmente elevate possono risultare tossiche
(e.g. suoli su serpentino) e portare ad un adat-
tamento delle entità biotiche a tali concentra-
zioni.

Nonostante il progresso tecnologico e l’in-
troduzione di più severe normative, il problema
della contaminazione del suolo da PTEs persi-
ste e pone seri rischi alla salute degli organismi
viventi e dell’uomo (Wong et al., 2006). In Eu-
ropa, numerosi siti e suoli urbani, industriali ed
agricoli necessitano di essere oggetto di studi fi-
nalizzati a definirne il pericolo per l’ambiente,
ad individuare gli adeguati interventi di bonifi-
ca e recupero, a proporne l’uso più opportuno.
L’accertamento della contaminazione e la ge-
stione del rischio basata sulla valutazione della
concentrazione totale o “pseudototale” dei con-
taminanti nel suolo costituisce un criterio vali-
do per minimizzare gli effetti potenziali dei sin-
goli inquinanti sull’ecosistema, ma non fornisce
alcuna informazione sulla reale mobilità e bio-
disponibilità dei contaminanti. La stessa legisla-
zione italiana attualmente vigente (Italian Mi-
nistry of Environment, 1999; D.L. 152, 2006), che
definisce i limiti accettabili di contaminazione, i
criteri, le procedure e le modalità di messa in
sicurezza, bonifica e ripristino dei siti inquinati,
tiene conto solo del contenuto totale. Tuttavia,
è ampiamente sentito un forte e crescente bi-
sogno di accertare non solo il livello, ma anche

l’impatto della contaminazione sull’ecosistema
suolo (ad esempio la tossicità dei contaminanti
per i microrganismi del suolo) e sugli ecosiste-
mi limitrofi quali le acque, l’aria, le piante, gli
animali e l’uomo (Gupta et al., 1996). Per la ri-
gorosa valutazione del rischio/tossicità dell’in-
quinamento del suolo da PTEs e per preveder-
ne la riduzione in seguito all’applicazione di tec-
niche di bonifica, è indispensabile, pertanto,
identificare e quantificare le forme sotto le qua-
li i contaminanti sono presenti nella pedosfera.

I PTEs, di origine naturale ed antropica, so-
no, infatti, presenti nel suolo in forme diverse
che ne condizionano il comportamento e la di-
sponibilità biologica. Nel suolo essi si accerta-
no: (a) liberi in soluzione, (b) adsorbiti sulle su-
perfici degli scambiatori, (c) combinati nei co-
stituenti solidi minerali ed organici. Tra le di-
verse forme si stabilisce un equilibrio dinamico.
In generale, il contenuto totale di ciascun PTE
presente si accerta distribuito tra le differenti
forme in proporzioni che variano con la natura
e le quantità totali degli elementi chimici coin-
volti, le proprietà e le modalità di gestione del
suolo, il tipo di vegetazione, le condizioni cli-
matiche ed il tempo.

Nella fase liquida, di frequente indicata con
il termine di soluzione del suolo, i PTEs posso-
no trovarsi come ioni semplici o complessi so-
lubili. Essi sono prevalentemente presenti come
cationi [Pb, Cu, Zn, Ni, Cd, Hg, Cr(III) e Co],
ma non poche sono le forme anioniche [As, Se,
Cr(VI), Mo e B]. Le reazioni redox, sia biotiche
sia abiotiche, condizionano lo stato di ossida-
zione e, con questo, la mobilità, fitodisponibilità
e tossicità di molti PTEs, quali Cr, Se, Co, Pb,
As, Ni, e Cu (Huang e Germida, 2002; Sparks,
2003).

I PTEs liberi in soluzione rivestono nel suo-
lo un notevole significato ecologico in quanto
mobili e (bio)disponibili. Una buona “stima” di
tale mobilità e (bio)disponibilità può essere ot-
tenuta misurando la loro concentrazione nel-
l’acqua del suolo (soil pore water). Tuttavia ta-
le concentrazione dipende fortemente non solo
dal livello di contaminazione del suolo e dalle
proprietà del suolo, ma anche dalle tecniche uti-
lizzate per allontanare l’acqua dal suolo ed ana-
lizzarla (Di Bonito et al., 2008). Inoltre, il volu-
me e la composizione chimica della soluzione
del suolo si modificano di continuo e rapida-
mente, in seguito al contatto ed interazione con
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le numerose e diverse fasi solide del suolo e per
effetto dell’assorbimento di acqua e nutrienti da
parte delle radici delle piante.

In soluzione forme differenti possono essere
caratterizzate da diversa tossicità. La comples-
sazione con leganti inorganici (molecole di H2O
e NH3, ioni OH-, HCO3

-, CO3
2- e SO4

2-) ed or-
ganici (prevalentemente gruppi metilici, carbos-
silici, fenolici ed amminici di costituenti organi-
ci a basso peso molecolare) sembra modificar-
ne la tossicità. Nel caso del mercurio, ad esem-
pio, la forma metilata, il metilmercurio
(CH3Hg+), risulta essere 10-100 volte più tossi-
ca della forma libera Hg2+ (Horvat et al., 2003).
In suoli industriali contaminati da Hg della Val
Basento (Basilicata) (Hg totale: 0-10 cm, 1.31-
5.82 mg/kg; 10-40 cm, 1.72-21 mg/kg), in cui il
metilmercurio rappresenta solo una piccolissima
frazione del mercurio totale (rapporto
CH3Hg+/Hg-totale nel suolo = 0.05-0.82%), l’ac-
certamento di concentrazioni di mercurio orga-
nico e inorganico in soluzione molto basse
(CH3Hg+ e Hg2+, 0.15 e 0.30 mg L-1, rispettiva-
mente) dimostra che il metallo nei suoli studia-
ti non è presente in forme prontamente dispo-
nibili e tossiche (Cattani et al., 2008).

La concentrazione di PTEs nella soluzione
del suolo è controllata da reazioni di adsorbi-
mento/desorbimento e di precipitazione/solubi-
lizzazione che portano a fenomeni di immobi-
lizzazione/mobilizzazione temporanea con con-
seguente diminuzione/aumento della mobilità e
biodisponibilità (Violante et al., 2008). Le so-
stanze umiche, i minerali argillosi, i carbonati, e
i minerali a carica variabile (idrossidi/ossidros-
sidi di Fe, Al, Mn e Ti, alluminosilicati a scarso
ordine cristallino come l’allofane e l’imogolite,
e fillosilicati ricoperti di specie OH–Al o
OH–Fe) sono i costituenti solidi del suolo che
più di altri partecipano e competono nei pro-
cessi di adsorbimento ionico. Le superfici di ta-
li costituenti si differenziano per capacità di ad-
sorbimento, per capacità di scambio cationico e
anionico e per energia di legame dei diversi si-
ti di adsorbimento (Jackson, 1998; Sparks, 2003;
Celi e Barberis, 2005; Violante et al., 2005). I
PTEs possono trovarsi su tali superfici in forma
scambiabile (o adsorbiti non specificamente),
adsorbiti specificamente, co-precipitati e com-
plessati. L’adsorbimento di PTEs sui costituen-
ti del suolo è influenzato da numerosi fattori,
quali pH, natura e concentrazione degli elettro-

liti, natura delle superfici adsorbenti, potenziale
redox; inoltre, le modalità di adsorbimento degli
elementi in forma cationica sono molto diverse
da quelle degli elementi in forma anionica.

La presenza di leganti organici ed inorgani-
ci (inclusi i nutrienti) nell’ambiente suolo svol-
ge un ruolo molto importante nei processi di ad-
sorbimento/desorbimento di PTEs. I leganti or-
ganici sono particolarmente abbondanti all’in-
terfaccia suolo-radice. La rizosfera è arricchita
in biomolecole di origine vegetale e microbica
che includono acidi organici, zuccheri, aminoa-
cidi, lipidi, flavonoidi, proteine, carboidrati, cu-
marine e altre sostanze. A seconda delle circo-
stanze, i leganti organici ed inorganici possono
favorire, inibire, o avere nessun effetto sull’ad-
sorbimento di PTEs.

Nei suoli dell’area vulcanica di Roccamonfi-
na, la maggiore o minore presenza di allofane,
correlata con il grado di evoluzione del suolo,
ed il pH condizionano l’adsorbimento del Mo,
micronutriente essenziale sia alle piante sia agli
animali, presente nella soluzione del suolo in
forma anionica (Vacca et al., 2003; Goldberg et
al., 2008). L’adsorbimento di Mo risulta massi-
mo nell’intervallo di pH 2÷5 e si riduce rapida-
mente con l’aumento di pH. La presenza di con-
centrazioni equimolari di anioni solfato depri-
me del 15-20% l’adsorbimento di Mo, sugge-
rendo una competizione tra gli anioni per una
porzione dei siti di adsorbimento anionico. Un
gran numero di equazioni e modelli matemati-
ci sono stati proposti per descrivere il fenome-
no dell’adsorbimento. Il loro utilizzo può esse-
re di notevole utilità per prevedere modifica-
zioni nella composizione della soluzione del
suolo in seguito a pratiche agricole, quali la
somministrazione di fertilizzanti o interventi ir-
rigui, per valutare la mobilità/disponibilità di
nutrienti/contaminanti o per prevedere fenome-
ni di dispersione o deterioramento della strut-
tura del suolo (Goldberg, 1992; Wu et al., 2001).
Tuttavia, l’eterogeneità dei costituenti solidi del
suolo e delle superfici coinvolte e la comples-
sità del processo di adsorbimento ne limitano
l’impiego.

La co-precipitazione dell’As(V) con Fe(III)
ed Al è un processo che avviene naturalmente
nell’ambiente e che viene utilizzato per la ri-
mozione del metalloide tossico da acque pota-
bili e reflui dell’industria metallurgica. Il desor-
bimento del metalloide da parte di anioni fo-
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sfato è influenzato dalle caratteristiche minera-
logiche e dalla reattività chimica dei co-precipi-
tati, che incorporano stabilmente l’anione (Vio-
lante et al., 2007).

In risposta all’esigenza pratica di identifica-
re e quantificare le forme sotto le quali i PTEs
sono presenti nella pedosfera, sono state pro-
poste ed impiegate diverse metodologie analiti-
che (o metodologie di speciazione) indirette o
chimiche e dirette o strumentali a seconda che
le forme o fasi siano definite sulla base della lo-
ro funzione (functionally defined speciation) o
dell’estraente utilizzato (operationally defined
speciation) e se forniscono informazioni estre-
mamente precise circa le forme presenti (direct
speciation). Numerosi reattivi sono utilizzati per
estrarre dal suolo la quantità totale di PTEs di-
sponibile per la nutrizione vegetale (i.e. specia-
zione basata sulla funzione dell’elemento) (tab.
1). Particolarmente diffuso, nonostante le nu-
merose limitazioni, l’impiego in sequenza di
reattivi chimici classificati sulla base della for-
ma di PTEs che sono capaci di separare dal suo-
lo (sequential chimical extractions) (tab. 2). Nel-
l’analisi e nell’interpretazione dei risultati, è
sempre indispensabile considerare che gran par-
te degli estraenti disponibili può risultare mol-
to meno selettiva di quanto si ipotizzi e, conse-
guentemente, che le diverse forme o frazioni di
PTEs estratte possono risultare molto meno
specifiche di quanto previsto e costituite, piutto-

sto, da un insieme di forme differenti. L’impiego
combinato delle metodologie dirette e indirette di
speciazione consente una più completa caratteriz-
zazione dello stato dei PTEs nel sistema suolo.

Nei suoli intensivamente coltivati della valle
del torrente Solofrana (Regione Campania), con-
taminati da cromo e rame, la speciazione dei me-
talli, condotta mediante metodologie di fraziona-
mento fisico e chimico (estrazione sequenziale
BCR) del contenuto totale, ha messo in eviden-
za che Cr e Cu sono concentrati nelle frazioni
granulometriche limo (20-2 µm) ed argilla (< 2
µm) e prevalentemente associati con la sostanza
organica e con materiali allofanici in complessi
organo-minerali. In tutti i casi estremamente con-
tenute risultano le quantità biodisponibili. Tutta-
via, i suoli appaiono interessati da presenza lun-
go il profilo di pellicole di limo ed argilla loca-
lizzate in corrispondenza dei pori, che induce ad
ipotizzare un possibile trasferimento negli oriz-
zonti profondi dei metalli associati a queste fa-
si (Adamo et al., 2003; 2006).

L’analisi diretta della speciazione del mer-
curio in campioni complessi può essere condot-
ta mediante tecniche analitiche e microanaliti-
che che impiegano raggi X di sincrotrone:
EXAFS, XANES, µ-XANES, µ-XRF e µ-XRD.
In campioni di suolo provenienti da un sito con-
taminato di interesse nazionale, l’impiego di ta-
li tecniche ha messo in evidenza la presenza di
forme scarsamente solubili di Hg, principalmente
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Tabella 1. Esempi di reattivi utilizzati per l’estrazione dal suolo del contenuto di elementi potenzialmente tossici (PTEs)
disponibile per la pianta.

Table 1. Examples of extractants and presumed extracted pools of plant-available potentially toxic elements (PTEs) in soil.

Estraente / Forme estratte presunte Elementi Bibliografia

Solubili + scambiabili
0.1/0.01/0.05 M CaCl2 Cd, Pb, Zn Gupta e Sinha, 2006;
1 M NH4Cl Cd Krishnamurti et al., 2000
0.1 M NaNO3 Cd, Cu, Pb, Zn Keller e Hammer, 2004
1 M NH4NO3 Cd, Ni Bhogal et al., 2003
1 M ammonio acetato, pH 7 Mo, Ni, Pb, Zn Sterckeman et al., 1996
2% ammonio citrato As, Cd, Cr, Hg, Pb Chojnacka et al., 2005
Scambiabili + carbonati
acido acetico 0.43 M Cd, Co Cr, Cu, Pb, Ni, Zn Obrador et al., 2007
Adsorbiti specificamente + complessati 
con la sostanza organica
1 M ammonio acetato + 0.01 M EDTA, pH 7 Cu, Mn, Zn Sterckeman et al., 1996
0.5 M ammonio acetato + 0.02/0.05 M EDTA Cd, Cu, Fe, Mn, Mo, Pb, Zn Kidd et al., 2007
0.05 M EDTA, pH 7 Cd, Cu, Cr, Mo, Ni, Pb, Zn Sastre et al., 2004
0.005/0.5 M DTPA + 0.01 M CaCl2 + 0.1 
M TEA, pH 7.3 Cd, Cu, Fe, Mn, Ni, Zn Mendoza et al., 2006

italian jour supplem VOL.4 N.3  2-10-2009  11:41  Pagina 141



cinabro (HgS) e calomelano (Hg2Cl2), insieme a
minerali contenenti Hg, S e Cl (es. corderoite)
(Santoro et al., 2009).

I PTEs, alcuni dei quali essenziali per i vege-
tali, benché tossici se in eccesso, possono anche
essere non sufficientemente disponibili per le
piante in certe condizioni. Le pratiche agronomi-
che, come la gestione dell’acqua in una risaia, pos-
sono contribuire a modificarne la speciazione, e
quindi la biodisponibilità. In uno studio condotto
nel Comune di Crescentino (VC) finalizzato ad
indagare le cause della sterilità del riso, è stato
messo in evidenza che nelle parcelle sottoposte
ad asciutte periodiche le quantità di zinco biodi-
sponibili sono sempre più alte rispetto alle par-

celle mantenute in sommersione continua ed au-
mentano in seguito all’asciutta superando i livel-
li di sufficienza per il riso (Celi et al., 2009). La
maggiore biodisponibilità di Zn, indotta dall’ab-
bassamento del pH conseguente all’aumento del-
l’Eh, impedisce l’instaurarsi di fenomeni di ca-
renza dell’elemento che possono provocare ritar-
di nella maturità della pianta e una maggiore su-
scettibilità agli attacchi da parte di patogeni.

3. La perdita di sostanza organica del suolo

La sostanza organica (SO) del suolo ha un ruo-
lo chiave nell’ecosistema terrestre non solo per-
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solubili Acqua deionizzata 1

(solubili)-scambiabili 1M MgCl2/NH4OAc/Mg(NO3)2, pH 7 1 1 1 1 1
0.1M NaNO3/CaCl2 1 2 1

Adsorbiti specificamente 1% Na Ca HEDTA in 1M NH4OAc, pH8.3 2

Carbonati 0.5/1M NaOAc/NH4OAc, pH 5 2 2 2 4 2 3 2

Associati con ossidi 0.04/1M NH2OH.HCl in 25% HOAc
di Mn e Fe 3 5 4

Associati con ossidi di 0.05/0.1/0.25M NH2OH.HCl, pH2 3 3 4 4 4
Mn (facilmente riducibili) 0.2% quinol in 1M NH4OAc, pH7 3

Associati con ossidi 0.2M NH4Oxa-HOxa, pH3 in dark 4 4 6 5
amorfi (Fe) 0.175M NH4Oxa-HOxa, pH3.25 6 6

Associati con ossidi 0.2M NH4Oxa-HOxa, pH3 in 0.1M 
cristallini (Fe) acido ascorbico 5 7

6M HCl 6

Associati con sostanza 0.1 M Na4P2O7 3
organica/solfuri 0.7M NaOCl, pH8.5 2 3

30% H2O2 pH2, 3.2M NH4OAc/1M 
Mg(NO3)2 in 20% HNO3 4 5 5 5
30% H2O2 pH4.74, 0.5M NaOAc pH4.74 5

Complessati con la 0.1 M Na4P2O7, pH 10 3
sostanza organica

Residuo minerale HF-HNO3-HCl/HClO4 6 6
(silicati) HF-HClO4 5 8

HNO3-HCl 7 7
HNO3 6

Tabella 2. Esempi di estraenti e forme di PTEs separate da diverse procedure di estrazioni chimiche sequenziali (il nu-
mero indica l’ordine di impiego degli estraenti).

Table 2. Examples of extractants and forms of potentially toxic elements (PTEs) separated by various sequential extrac-
tion schemes (the number indicate the order of successive steps).
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ché garantisce la funzionalità biologica, fisica e
chimica del suolo e quindi la crescita vegetale,
ma perché rappresenta il più importante pool di
carbonio (1500 Pg C) rispetto al C immagazzi-
nato nella biosfera (550 Pg C) e nell’atmosfera
(780 Pg C) (fig. 1). Tuttavia a livello mondiale
si è registrata una forte perdita di SO come ri-
sultato del riscaldamento globale e del cambio
d’uso dei suoli da naturale ad agricolo (Schul-
ze e Freibauer, 2005). A livello europeo si cal-
cola che il 45% dei suoli presenti uno scarso
contenuto di SO; questa situazione riguarda in
particolare l’Europa meridionale, ma colpisce
anche zone della Francia, della Germania e del
Regno Unito. In Italia, molti suoli hanno livel-
li di SO sotto la soglia del 2% ritenuta indi-
spensabile per assicurare una buona fertilità del
suolo e, in alcuni casi, il contenuto di SO è or-
mai sotto l’1%.

Favorire l’accumulo di SO nel suolo (carbon
sequestration) o contrastarne la diminuzione è
diventato più che mai attuale e urgente, per as-
sicurare la produzione mondiale di cibo (Lal,
2009) e per ridurre le emissioni di gas serra
(CO2, CH4, NOx) dal suolo all’atmosfera, in li-
nea con il protocollo di Kyoto e con tutte le mi-
sure adottate a livello internazionale per con-
trastare il riscaldamento globale.

La sostanza organica, sebbene si accumuli
nel suolo molto più lentamente di quanto non
avvenga nella biomassa vegetale, è più resisten-
te alla mineralizzazione e quindi a cambiamen-
ti improvvisi causati da disturbi sia di origina
naturale sia antropica. Ciò è legato al fatto che,
una volta incorporata nel suolo, la SO va in-
contro a una serie di processi molto complessi
che ne controllano la decomposizione e la mi-
neralizzazione, le trasformazioni fisiche e bio-
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Figura 1. Importanti implicazioni dell’aumento della sostanza organica del suolo nei diversi comparti ambientali. Adattato
da Lal (2007).

Figure 1. Important implications of increase in soil organic carbon pull in the different environmental compartments. Adap-
ted by Lal (2007).
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chimiche, l’interazione con la frazione minerale,
i movimenti verticali e orizzontali. Il delicato
equilibrio che si crea tra tutti questi processi, a
loro volta influenzati da fattori ambientali qua-
li il clima, la vegetazione, la topografia e il tipo
di suolo, definisce se un suolo si comporta da
sorgente o “serbatoio” di carbonio.

Cambiamenti nell’uso del suolo da forestale
ad agricolo e le diverse pratiche agronomiche
possono fortemente influenzare questi processi
e favorire le perdite di SO. E’ stato stimato che
dal 1850 al 1998, sono stati emessi approssima-
tivamente 270 Pg di CO2 con l’uso dei combu-
stili fossili e circa 136 Pg sono stati prodotti co-
me risultato del cambiamento di uso del suolo
di cui 78 Pg derivano dal suolo (Lal, 2009). Bi-
sogna quindi indirizzarsi ad un uso del suolo e
a pratiche agronomiche che non solo limitino le
perdite di C, ma ne favoriscano l’accumulo. Ol-
tre alla riforestazione e alla protezione delle tor-
biere, pratiche conservative, quali l’interramen-
to dei residui colturali, le minime lavorazioni, le
rotazioni colturali e l’uso di ammendanti orga-
nici possono avere effetti benefici sull’aumento
dei livelli di SO (Lal, 2004).

Tutte queste strategie sono indirizzate a li-
mitare le perdite di SO favorendo la produzio-
ne di biomassa e gli input di SO, i processi di
umificazione, il trasferimento del C in orizzon-
ti più profondi grazie ad azioni di bioturbazio-
ne e ad un adeguato sviluppo radicale, la for-
mazione di complessi organo-minerali che sta-
bilizzano la SO sia direttamente sia indiretta-
mente e ne prolungano il tempo di residenza
nel suolo (von Lützow et al., 2006). Capire i
meccanismi di questi processi e l’interconnes-
sione tra i diversi comparti ambientali che co-
stituiscono il sistema agrario è quanto mai ne-
cessario e richiede sia un approccio a livello mo-
lecolare sia uno più multidisciplinare a livello di
sistema.

Negli ultimi cinquant’anni molti studi sono
stati rivolti a capire la complessa struttura del-
la sostanza organica del suolo e le reazioni che
ne determinano la decomposizione e la trasfor-
mazione in sostanze stabilizzate chimicamente,
definite sostanze umiche. Classicamente le so-
stanze umiche, che costituiscono fino al 60-65%
della SO, sono descritte come macroeteropoli-
meri ad alto peso molecolare, derivanti dalla
trasformazione dei residui vegetali e dal meta-

bolismo microbico, di natura polielettrolitica e
di color scuro (Stevenson, 1994), rappresentan-
do la frazione più resistente alla biodegradazio-
ne (Tate, 1987). Le sostanze umiche possono es-
sere frazionate chimicamente in acidi fulvici,
acidi umici e umina in base al peso molecolare
crescente e polarità decrescente (Stevenson,
1994). Più recentemente Piccolo (2001; 2002) ha
dimostrato che le sostanze umiche sono in realtà
associazioni supramolecolari di molecole etero-
genee, di massa relativamente piccola e autoas-
sociate in dimensioni molecolari solo apparen-
temente grandi, stabilizzate da legami deboli
(van der Waals, π-π, legami a ponte di H), che
possono essere scissi da minime quantità di aci-
di organici. Queste associazioni umiche interagi-
scono facilmente con i composti freschi di origi-
ne vegetale o microbica che vengono così pro-
gressivamente incorporati e stabilizzati nelle fra-
zioni più recalcitranti della SO (Jambu et al.,
1993; Lichtfouse et al., 1995; Almendros et al.,
1996).

Altri Autori propongono l’abbandono del-
l’uso dei termini humus, umificazione e so-
stanze umiche, in quanto questi composti sono
il prodotto della conversione dei residui vege-
tali senza tener conto che nel suolo vi sono al-
tri processi che possono stabilizzare la SO an-
che inalterata andando ad influire sul suo tur-
nover e quindi sui processi che ne governano
l’accumulo o le perdite (von Lützow et al.,
2006). Questi Autori sottolineano che, oltre ad
una decomposizione selettiva della SO, l’ina-
cessibilità spaziale ai microrganismi ed enzimi
e l’interazione con le superfici minerali in-
fluenzano la stabilizzazione della SO e quindi
la sua velocità di decomposizione (Kalbitz et al.,
2005; von Lützow et al., 2006). In quest’ottica il
frazionamento densimetrico della SO (Six et al.,
1998; Sohi et al., 2001) può sembrare più pro-
mettente del frazionamento chimico in acidi ful-
vici, umici e umina perché permette di separare
quel pool della SO che rimane libero da quello
occluso negli aggregati e protetto fisicamente,
dalla frazione intimamente legata alla fase mi-
nerale.

Sulla base di queste considerazioni, perché
vi sia un reale aumento di SO nel suolo non è
sufficiente aumentarne temporaneamente il
contenuto totale, ma è necessario favorire i prin-
cipali processi che provvedono alla sua stabiliz-
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zazione. L’aggiunta al suolo di materiale ben
umificato può prolungare il turnover di tutta la
SO, come è stato dimostrato in prove di incu-
bazione di composti labili in presenza di diver-
si acidi umici (Spaccini et al., 2002; Piccolo et
al., 2004). Il maggior sequestro di C si verifica
nelle tesi in cui il materiale labile è associato ai
materiali umificati caratterizzati dalla maggiore
idrofobicità, confermando che l’uso di sostanze
umiche stabilizzate potrebbe ritardare la de-
composizione di tutto il pool di C del suolo
(Whiteley e Pettit, 1994). Questa interpretazio-
ne è in accordo con altri studi che indicano le
parti idrofiliche arricchite in gruppi alcolici co-
me le più sensibili alla decomposizione e alle
pratiche agronomiche (Wander e Traina, 1996;
Almendros e Dorado, 1999; Zalba e Quiroga,
1999), mentre i pools più resistenti alla degra-
dazione sono quelli derivanti da una preserva-
zione selettiva dei biopolimeri con carattere più
apolare, prevalentemente di natura alchilica
(Almendros et al., 1996; Hatcher e Clifford,
1997; Lichtfouse et al., 1998; Spaccini et al., 2000;
Cerli et al., 2008).

Dall’altra parte è da tener presente che l’ad-
dizione di residui vegetali freschi ricchi in nu-
trienti può accelerare il turnover della sostanza
organica già presente nel suolo ed ereditata dal
precedente uso, a causa di una maggiore attività
microbica, portando in molti casi a una perdita
netta di C (Hamer e Marschner, 2005; Lago-
marsino et al., 2006; Kuzyakova e Bol, 2006;
Chen et al., 2007).

L’incorporazione della SO all’interno degli
aggregati limita l’accessibilità al substrato da
parte di microrganismi ed enzimi (Torn et al.,
1997; Baldock e Skjemstad, 2000), garantendo
quindi una protezione prettamente fisica, per
cui il turnover degli aggregati è molto impor-
tante nel controllare la degradazione della SO
(Six et al., 1998). Molte pratiche agronomiche
convenzionali causano il breakdown dei ma-
croaggregati e perdita di C mentre la minima
lavorazione e l’incorporazione di residui coltu-
rali favoriscono un aumento della SO nel suo-
lo (Lugato et al., 2006; Lal, 2009) non solo gra-
zie a un maggior input di C ma anche alla for-
mazione e a un più lento turnover degli aggre-
gati (Six et al., 1998). La SO influenza a sua vol-
ta il turnover degli aggregati: Kaiser e Guggen-
berger (2007) hanno dimostrato che la SO for-

ma legami multipli all’imboccatura degli ag-
gregati, stabilizzando non solo la SO ivi oc-
clusa ma anche diminuendo il breakdown de-
gli aggregati stessi tramite fenomeni di repul-
sione idrofobica sulla loro superficie (Goebel
et al., 2005).

La maggior parte della SO è stabilizzata nei
microaggregati (Six et al., 2000) dove la forma-
zione di legami multipli tra i composti organici
e i siti attivi delle superfici minerali determina
un’ulteriore stabilizzazione di tipo chimico-fisi-
co, innalzando la soglia energetica necessaria
per la degradazione (Guggenberger e Kaiser,
2003). La sostanza organica fortemente associa-
ta alle particelle della dimensione delle argille
e del limo sembra essere quella più umificata e
ossidata (Oades et al., 1987, 1988; Golchin et al.,
1994; Guggenberger et al., 1995; Cerli 2007).
Spaccini et al. (2002) hanno osservato che la
protezione idrofobica nei confronti di sostanze
labili era associata alla frazioni argillose e li-
mose, sottolineando il ruolo importante dell’in-
terazione tra SO stabile e le frazioni tessiturali
più fini del suolo. Six et al. (2000), paragonan-
do un sito sottoposto a lavorazioni classiche ri-
spetto a uno con minima lavorazione hanno at-
tribuito l’accumulo di SO nel secondo a una
maggiore formazione di microaggregati e stabi-
lizzazione della SO in essi. L’effetto positivo
della minima lavorazione sull’aumento di SO è
quasi sempre evidente nell’orizzonte superficia-
le (0-20 cm) mentre in profondità si è osserva-
to spesso un effetto opposto con valori più alti
di C in suoli arati (Baker et al., 2007).

Un significativo aumento della SO si riscon-
tra con una riconversione dei suoli da agricoli
a forestali, grazie a una maggior produzione di
biomassa, alla riduzione del grado di disturbo
del suolo e a turni forestali molto più lunghi ri-
spetto alle colture agrarie (Bowman e Leemans,
1995; Vogt et al., 1995). Tuttavia molti studi han-
no messo in luce un’iniziale diminuzione della
SO nei primi 30-35 anni di riforestazione (Paul
et al., 2002) a causa di una più veloce minera-
lizzazione della SO già presente nel suolo e di
un basso input di lettiera fresca. L’accumulo di
SO si è osservato in turni forestali più lunghi
quando l’input di lettiera diventa consistente e
nel suolo si è accumulata selettivamente la fra-
zione della SO più recalcitrante alla degrada-
zione (Cerli et al., 2006; 2008).
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Anche il recupero di suoli fortemente degra-
dati potrebbe costituire un importante potenzia-
le nel sequestro di C. Cerli (2007) ha osservato
un netto accumulo di C e il contributo relativo
dei diversi processi alla stabilizzazione della SO
in uno studio di una successione vegetazionale di
Pinus sylvestris (0-65 anni) in una ex-cava di sab-
bia nella regione di Leningrado (NO, Russia). Al-
l’abbandono della cava la vegetazione che si è in-
staurata sul substrato sabbioso è stata in grado di
far ripartire i processi pedogenetici. L’accumulo
di SO comincia ad essere evidente anche negli
orizzonti subsuperficiali con la produzione di su-
perfici minerali reattive che hanno favorito l’in-
terazione con la frazione minerale e la formazio-
ne di aggregati. In 65 anni si assiste al ripristinarsi
di tutte quelle proprietà fisico-chimiche che sono
alla base della qualità dei suoli, sottolineando il
ruolo fondamentale della SO nel garantirne la
funzionalità ecologica.

4. Conclusioni

Il suolo, benché risorsa naturale funzionale al-
l’intero ecosistema terrestre, non rinnovabile e
spesso fragile, è andato incontro ad una profon-
da degradazione nel corso dell’ultimo secolo.
Tra le diverse cause di degrado la contamina-
zione diffusa e le perdite di sostanza organica
hanno molto spesso compromesso quelle fun-
zionalità chimiche, biochimiche e fisiche che so-
no alla base della crescita vegetale e della qua-
lità delle acque e dell’aria.

Il tempo di residenza di un elemento nel suo-
lo dipende dalla mobilità delle sue forme pre-
dominanti. Gli studi di speciazione sono crucia-
li nella definizione del rischio di una contami-
nazione e dovrebbero essere presi in considera-
zione dal legislatore in relazione alla normativa
ambientale.

La valutazione delle dinamiche e dei pro-
cessi che portano alla stabilizzazione della so-
stanza organica nel suolo accanto a studi sulla
struttura del materiale umico sono presupposto
fondamentale per ogni intervento finalizzato ad
aumentare il livello di C nel suolo, la produtti-
vità agraria e l’equilibrio con gli altri comparti
ambientali. Una conoscenza più approfondita
del sistema suolo permette sicuramente una ge-
stione più appropriata che ne esalti le diverse
funzioni nel rispetto dell’ambiente.

La comunità scientifica può tradurre la co-
noscenza in interventi solo attraverso una stret-
ta cooperazione tra diverse discipline. Le atti-
vità di ricerca sia di base, sia applicate, finaliz-
zate ad approfondire la conoscenza degli aspet-
ti chimico-agrari del suolo e dei suoi processi di
degradazione, contribuiscono in modo determi-
nante alla formulazione di interventi e norma-
tive destinati a prevenirne il degrado o a ripri-
stinare suoli già inquinati o degradati, a valu-
tarne le ricadute sugli altri ecosistemi e sulla
produzione primaria per una conservazione ed
utilizzo sostenibile della risorsa suolo.
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