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Prefazione

Nonostante le periodiche e generiche affermazioni di rassicurazione, in Italia
le risorse idriche sotterranee hanno ricevuto fino agli anni ’90 scarsa atten-
zione sia sul piano normativo, che su quello della formazione scientifica, in
particolare nel settore dell’ingegneria.

Sul piano normativo, è solo con Legge n. 36 del 1994 che alle acque di falda
viene riconosciuto il ruolo di risorsa da proteggere, al pari delle acque super-
ficiali. L’art. 1 afferma che tutte le acque superficiali e sotterranee, ancorché
non estratte dal sottosuolo, sono pubbliche e costituiscono una risorsa che è
salvaguardata ed utilizzata secondo criteri di solidarietà.

Qualche anno prima, è il Politecnico di Torino la prima università italia-
na a istituire un corso di “Ingegneria degli acquiferi”, traendo ispirazione dai
corsi di “Groundwater Engineering” diffusisi negli Stati Uniti a partire dagli
anni ’70.

Questo volume è il risultato dell’esperienza di circa 20 anni d’insegnamen-
to nelle aule del Politecnico di Torino, da cui la nuova disciplina si è diffusa
anche verso altri atenei italiani. L’obiettivo del testo, è di fornire le conoscenze
necessarie per affrontare in maniera quantitativa le problematiche connesse al
flusso delle risorse idriche sotterranee (acque di falda) e alla propagazione dei
contaminanti nei sistemi acquiferi.

Dopo aver descritto le proprietà fondamentali che definiscono la capacità
d’immagazzinamento, trasporto e rilascio dell’acqua negli acquiferi (Capito-
lo 1), viene presentata l’equazione di Darcy (Capitolo 2) tramite la quale è
possibile formulare il problema differenziale di flusso in geometria radialpiana
(Capitolo 3), le cui soluzioni analitiche (Capitolo 4) permettono di caratteriz-
zare idrodinamicamente un sistema acquifero (Capitolo 5). Vengono, quindi,
affrontate le problematiche della determinazione della capacità produttiva e
dell’efficienza idraulica di un pozzo (Capitolo 6) e, conseguentemente, l’otti-
mizzazione di un sistema di approvvigionamento idrico (Capitolo 7). La vulne-
rabilità dei sistemi acquiferi (Capitolo 8) richiede la tutela delle risorse idriche
sotterranee mediante la delimitazione delle aree di salvaguardia dei pozzi ad
uso idropotabile come illustrato nel Capitolo 9.



VI Prefazione

Successivamente, a partire dalla classificazione chimico-fisica-tossicologica
dei contaminanti usualmente presenti nelle acque di falda (Capitolo 10), ven-
gono analizzati i meccanismi di propagazione dei contaminanti solubili in ac-
qua (Capitolo 11). Dopo aver formulato matematicamente il problema di tra-
sporto di massa (Capitolo 12) se ne forniscono le soluzioni analitiche in varie
geometrie per soluti conservativi (Capitolo 13) e non conservativi (Capitolo
14). Il Capitolo 15, invece, fornisce una trattazione qualitativa e semiquanti-
tativa del trasporto di soluti non miscibili con l’acqua.

L’ultima parte del volume è dedicata alla caratterizzazione di una conta-
minazione (Capitolo 16), all’analisi di rischio (Capitolo 17) ed alle tecniche
per la bonifica e la messa in sicurezza degli acquiferi contaminati (Capitolo
18), tematiche di sempre crescente attualità alla luce dei numerosi episodi di
contaminazione di origine antropica.

Il testo è raccomandato agli studenti di Ingegneria e Scienze Geologiche,
ma anche a tutti quei professionisti che si occupano delle problematiche con-
nesse alla valorizzazione, alla salvaguardia e alla bonifica delle risorse idriche
sotterranee.

Qualsiasi libro è il risultato dell’evoluzione di idee e concetti, la cui siste-
matizzazione trae origine da spunti, spesso inconsapevoli, forniti da colleghi,
collaboratori e anche studenti. Nell’impossibilità di ringraziarli tutti, non pos-
siamo tuttavia non ricordare Massimo Rolle e Valerio Zolla per i loro specifici
contributi.

Questo libro, tuttavia, non avrebbe mai visto la luce senza l’apporto ap-
passionato e professionale di Gianna Sanna, che ha curato fin dal manoscrit-
to originario l’editing del progetto e di Dario Forneris cui va il merito delle
illustrazioni.

Torino, gennaio 2012 Antonio Di Molfetta
Rajandrea Sethi
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3.1 Derivazione dell’equazione di continuità . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 29
3.2 L’equazione differenziale di flusso . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 31

4 Soluzioni analitiche dell’equazione differenziale di flusso
per una geometria radialpiana . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 35
4.1 Acquifero confinato . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 36

4.1.1 Regime transitorio o di non equilibrio . . . . . . . . . . . . . . . 36
4.1.2 Regime di equilibrio . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 42

4.2 Acquifero semiconfinato . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 43
4.2.1 Regime transitorio o di non equilibrio . . . . . . . . . . . . . . . 43
4.2.2 Regime stazionario . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 47

4.3 Acquifero non confinato . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 49
4.3.1 Regime transitorio o di non equilibrio . . . . . . . . . . . . . . . 52
4.3.2 Regime di equilibrio . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 65



VIII Indice

4.4 Il concetto di raggio di drenaggio istantaneo e di raggio di
influenza . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 66

5 Caratterizzazione di un acquifero . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 69
5.1 Classificazione e pianificazione di una prova di falda . . . . . . . . . 69
5.2 Prova di falda in declino . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 75

5.2.1 Identificazione della tipologia idraulica . . . . . . . . . . . . . . . 76
5.2.2 Procedura di interpretazione . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 77

5.3 Prova di risalita . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 97
5.4 Slug Test . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 99

5.4.1 Modelli d’interpretazione . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 99
5.4.2 Il metodo di Bouwer e Rice . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 100
5.4.3 Il metodo di Cooper, Bredehoeft e Papadopulos . . . . . . . 106
5.4.4 Il metodo KGS . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 110

5.5 Altri metodi di determinazione dei parametri caratteristici
di un acquifero . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 113
5.5.1 Determinazione della conducibilità idraulica o della
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1

Nozioni di base

La comprensione delle problematiche specifiche riguardanti le risorse idriche
sotterranee presuppone la padronanza delle proprietà dell’acqua e di nozioni
fondamentali quali il concetto di acquifero, la sua capacità d’immagazzinamen-
to, rilascio e trasporto, i criteri di classificazione di un sistema acquifero, la ca-
pacità di scambio tra acquiferi diversi. Tali nozioni di base vengono nel seguito
sinteticamente illustrate con riferimento alle proprietà che le quantificano.

1.1 L’acqua e le sue proprietà

La molecola dell’acqua è una molecola asimmetrica e angolare di dimensioni
molto piccole: il suo diametro è dell’ordine di 3 · 10−10m, vale a dire 0.3 mi-
lionesimi di millimetro, e quindi in un volume di 1 cm3 possono trovare posto
fino a 34 · 1021 molecole, vale a dire 34000 miliardi di miliardi.

Come tutti sanno, una molecola di acqua è costituita da un atomo di os-
sigeno e da due d’idrogeno. La mancanza di due elettroni nell’orbita esterna
dell’atomo di ossigeno fa s̀ı che questo attragga due atomi d’idrogeno e si rea-
lizzi un legame covalente polare molto forte, vedasi Fig. 1.1. La denominazione
covalente si riferisce al fatto che il legame è creato da coppie di elettroni messi
in comune tra gli atomi, l’aggettivo polare indica che tali elettroni gravitano
preferenzialmente intorno al nucleo dell’ossigeno.

La struttura molecolare dell’acqua è asimmetrica, con i due atomi di idro-
geno che si trovano dalla stessa parte rispetto all’atomo di ossigeno e formano
un angolo di circa 105◦. Una tale conformazione determina un elevato momen-
to dipolare (dato dal prodotto del valore assoluto delle cariche elettriche per
la distanza intercorrente), che è dovuto al fatto che il baricentro delle cariche
positive non coincide con il baricentro delle cariche negative.

Una molecola d’acqua si comporta, pertanto, come un piccolo dipolo. Al
contatto delle molecole polarizzate si sviluppano conseguentemente delle forze
di attrazione molecolare che possono superare di decine di migliaia di volte la
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Fig. 1.1. Struttura degli atomi di idrogeno e ossigeno nella molecola di acqua

forza di gravità. Queste forze di attrazione agiscono: tra le varie molecole d’ac-
qua, creando catene o particelle, esse stesse polarizzate; tra le molecole d’ac-
qua e i grani solidi costituenti la roccia serbatoio o l’acquifero, determinando
interazioni acqua-solido.

La grande forza del legame covalente, che tiene uniti gli atomi di idroge-
no e ossigeno in una molecola, e il suo elevato momento dipolare spiegano la
capacità di solvente dell’acqua che è alla base della nostra vita. La molecola
d’acqua è attratta dalla maggior parte dei composti minerali: nella maggioran-
za dei casi la forza di attrazione è tale da spezzare i legami che tengono uniti
gli atomi delle altre sostanze nelle rispettive molecole. Nel linguaggio comune
si dice che una sostanza si è sciolta nell’acqua (vedasi il cloruro di sodio); più
precisamente, tale risultato è dovuto all’elevata costante dielettrica dell’acqua
(a sua volta legata all’elevato momento dipolare), per cui nell’acqua due cari-
che di segno opposto si attraggono con una forza che è circa 80 volte minore
che nel vuoto.

Circa metà degli elementi chimici conosciuti si trova in soluzione nelle
acque naturali. Questa proprietà è uno dei fattori essenziali della vita sulla
terra dal momento che, per esempio, permette e facilita gli scambi nutriti-
vi nei vegetali, negli animali, nell’uomo: le radici non potrebbero assorbire il
nutrimento (gas, sali minerali, ecc.) contenuto nel suolo se questo non fosse
soluto nell’acqua.

Dal punto di vista reologico, infine, l’acqua è un fluido newtoniano con un
valore di viscosità che, a parità di pressione e temperatura, resta costante.

Le principali proprietà dell’acqua in funzione della temperatura sono sin-
tetizzate in Tabella 1.1.

In particolare, Perrochet [88] ha stimato i coefficienti del polinomio di or-
dine 6 che meglio approssima la dipendenza della densità dalla temperatura
tra 0 e 100◦C (Fig. 1.2):

ρ (T ) = a + bT + cT 2 + dT 3 + eT 4 + fT 5 + gT 6, (1.1)
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Tabella 1.1. Valori delle principali proprietà dell’acqua al variare della temperatura

Tempe-
ratura

Peso
specifico

Densità Viscosità
dinamica

Viscosità
cinematica

Tensione
di vapore

Compres-
sibilità

Modulo di
Young

(◦C) (kg/m3) (kN/m3) (10−3Pa s) (10−6 m2/s) (kPa) (10−10Pa−1) (106kPa)

0 9.805 999.8 1.781 1.785 0.61 5.098 2.02

5 9.807 1000.0 1.518 1.519 0.87 4.928 2.06

10 9.804 999.7 1.307 1.306 1.23 4.789 2.10

15 9.798 999.1 1.139 1.139 1.70 4.678 2.15

20 9.789 998.2 1.002 1.003 2.34 4.591 2.18

25 9.777 997.0 0.890 0.893 3.17 4.524 2.22

30 9.764 995.7 0.798 0.800 4.24 4.475 2.25

40 9.730 992.2 0.653 0.658 7.38 4.422 2.28

50 9.689 988.0 0.547 0.553 12.33 4.417 2.29

60 9.642 983.2 0.466 0.474 19.92 4.450 2.28

70 9.589 977.8 0.404 0.413 31.16 4.515 2.25

80 9.530 971.8 0.354 0.364 47.34 4.610 2.20

90 9.466 965.3 0.315 0.326 70.10 4.734 2.14

100 9.399 958.4 0.282 0.294 101.33 4.890 2.07

1000
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975

965

970

960

955
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ρ [kg/m ]

T [°C]

3

Fig. 1.2. Dipendenza della densità dell’acqua dalla temperatura

con:

a = 9.998396 · 102 b = 6.764771 · 102 c = −8.993699 · 103

d = 9.143518 · 105 e = −8.907391 · 10−7 f = 5.291959 · 10−9

g = −1.359813 · 10−11.

Nell’equazione (1.1) la temperatura è espressa in ◦C e il coefficiente a rappre-
senta la densità dell’acqua a 0◦C.

Una relazione empirica che esprima, invece, la dipendenza della viscosità
dinamica dell’acqua in funzione della temperatura è stata fornita da Mercer
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Fig. 1.3. Dipendenza viscosità dinamica dell’acqua dalla temperatura

e Pinder [79], vedasi Fig. 1.3:

1
μ (T )

=
1 + 0.7063ς − 0.04832ς3

μ̄0
con ς =

T − 150
100

. (1.2)

1.2 L’acqua nel sottosuolo

L’acqua presente nel sottosuolo può essere suddivisa in due tipologie: gravifica
(o mobilizzabile) e di ritenzione (o non mobilizzabile).

1.2.1 Acqua gravifica

L’acqua gravifica è quella frazione di acqua presente nel sottosuolo che è mobi-
lizzabile per effetto della sola forza di gravità. È solo questa, pertanto, l’acqua
che fluisce nel sottosuolo per effetto dei gradienti idraulici, naturali o indotti
dalla presenza di opere di captazione. Tutta l’acqua utilizzata dall’uomo è
acqua gravifica.

1.2.2 Acqua di ritenzione

L’acqua di ritenzione è quella frazione di acqua presente nel sottosuolo, che è
legata alla superficie della parte solida dell’acquifero da forze superiori a quella
di gravità e che pertanto non è mobilizzabile in campo, ma solo in laborato-
rio. L’acqua di ritenzione si suddivide in: adsorbita o igroscopica, pellicolare
e capillare.
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Fig. 1.4. Interazione fisica acqua-terreno

Acqua adsorbita o igroscopica

L’acqua igroscopica costituisce una pellicola sottilissima (dell’ordine di 0.1 μm)
che avvolge il grano solido costituente l’acquifero per effetto delle forze di at-
trazione molecolare che possono superare 105 g, vedasi Fig. 1.4. Tale forza di
attrazione, legata all’alto valore del momento dipolare della molecola d’acqua,
è cos̀ı elevata che l’acqua igroscopica può essere liberata solo riscaldando un
campione di acquifero in laboratorio a temperature superiori ai 100◦C.

Acqua pellicolare

La forza di attrazione molecolare diminuisce man mano che ci si allontana dal-
le pareti del solido. L’acqua pellicolare è la frazione di acqua che avvolge, per
uno spessore di circa 1 μm, il grano solido e l’acqua igroscopica, tenuto ina-
movibile da una forza di attrazione molecolare compresa fra 1 e 105 g, vedasi
Fig. 1.4. L’acqua pellicolare può essere estratta in laboratorio sottoponendo
a centrifugazione un campione di acquifero.

Acqua capillare

Dopo che è stato soddisfatto il fabbisogno di acqua igroscopica e pellicolare,
una frazione dell’ulteriore acqua presente nel mezzo non saturo (il resto dei
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Tabella 1.2. Tipologia di acqua nel sottosuolo: forze agenti, estraibilità e disponi-
bilità (modificata da [19])

Disponibilità per 
Tipologia di acqua Forze agenti 

Captazione        Evapotraspirazione 

igroscopica no 

pellicolare

sospesa

capillare

continua 

attrazione

molecolare 

no

(acqua di ritenzione) 

gravifica gravità si 

si

pori è saturato da aria) viene fissato come acqua capillare nei pori di dimen-
sioni più piccole. Anche l’acqua capillare non è soggetta alla forza di gravità
e pertanto rientra nella tipologia dell’acqua di ritenzione; essa è legata alle
forze capillari che si originano dal contatto fra due fluidi non miscibili (nel
caso specifico l’acqua e l’aria) e il solido. In laboratorio può essere estratta
per centrifugazione di un campione dell’acquifero.

L’acqua capillare può essere continua o sospesa: l’acqua capillare continua
è localizzata in corrispondenza della frangia capillare, all’interfaccia fra mezzo
saturo e non saturo; l’acqua capillare sospesa è presente anche nella zona non
satura.

La Tabella 1.2 riassume le diverse tipologie di acqua presenti nel sottosuolo,
che sono anche schematizzate in Fig. 1.5.

1.3 Il concetto di acquifero

Si definisce “acquifero” una formazione geologica in grado di immagazzinare
acqua all’interno dei suoi pori o delle sue fessure e di consentirne la circolazio-
ne (o il flusso) con portate economicamente utilizzabili dall’uomo. L’acquifero
è costituito da due fasi interagenti fra loro: il serbatoio e l’acqua.

La precedente definizione evidenzia le tre condizioni che devono essere
verificate simultaneamente perché si possa parlare di acquifero:

• capacità di immagazzinamento;
• capacità di flusso;
• possibilità di utilizzo in termini economici.
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Fig. 1.5. Schematizzazione dell’acqua presente nel sottosuolo: 1 acqua igroscopica;
2 acqua pellicolare; 3 acqua capillare; 4 acqua gravifica; a) singolo grano solido;
b) grano con acqua igroscopica; c) singolo grano con acqua igroscopica e pellicolare;
d) due grani con formazione di acqua capillare; e) mezzo poroso con la presenza di
acqua gravifica nella parte centrale del vuoto intergranulare

Un sistema idrico sotterraneo congloba in sé la capacità di immagazzina-
mento e quella di trasporto che, invece, sono distinte nei sistemi idrici superfi-
ciali (si pensi ad un bacino di stoccaggio e alla rete di adduzione). Le proprietà
fondamentali che definiscono la capacità di immagazzinamento e di trasporto
di un acquifero sono rispettivamente la porosità e la conducibilità idraulica.

L’acqua contenuta nell’acquifero forma una “falda idrica”; non è corretto
il termine “falda acquifera”.

A seconda della pressione che si esercita sull’acqua contenuta nell’acquife-
ro, questi può ospitare una falda libera o freatica (pressione atmosferica) o una
falda in pressione (pressione maggiore di quella atmosferica), vedasi Fig. 1.6.

Un bacino idrogeologico può contenere uno o più acquiferi separati fra loro
da formazioni impermeabili o a ridotta permeabilità.

Si definisce acquicludo una formazione geologica a permeabilità talmente
bassa che, pur contenendo eventualmente acqua, non ne consente la circola-
zione; le argille sono un esempio tipico di acquicludo.

Si definisce, invece, acquitardo una formazione geologica, satura di acqua
ma caratterizzata da ridotta permeabilità, che non può essere utilizzata come
formazione produttiva ma che, per effetto di variazioni dinamiche di carico
idraulico, può consentire il flusso fra due acquiferi contigui permettendo la
ricarica verticale dell’acquifero caratterizzato da carico idraulico minore, ve-
dasi Fig. 1.7. Una formazione limosa o limoso-sabbiosa rappresenta un tipico
esempio di acquitardo.

Se una falda idrica in pressione risulta delimitata da due acquicludi, la
falda si dice confinata; se risulta delimitata da un acquicludo e da un acqui-
tardo, si definisce semiconfinata. Analogamente si parla di acquifero confinato
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zona di 
ricarica

sup. piezometrica

pozzo artesiano

acquifero non
confinato

tavola d’acqua

acquifero
confinato

Fig. 1.6. Rappresentazione schematica di acquiferi in pressione e con superficie
libera

acquifero non 
confinato

superficie piezometrica

tavola d’acqua

acquitardo

acquifero
semiconfinato

Fig. 1.7. Presentazione schematica di acquifero semiconfinato

o semiconfinato. Per contrapposizione, un acquifero che ospita una falda frea-
tica o con superficie libera si definisce acquifero non confinato. I criteri di
classificazione di un acquifero sono approfonditi nel paragrafo 1.6.
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1.4 Capacità di immagazzinamento e di rilascio

La porosità quantifica la capacità posseduta da una formazione geologica di
immagazzinare acqua. Si definisce porosità di un campione di acquifero il
rapporto fra il volume dei pori Vv e il volume del campione Vt:

n =
Vv

Vt
=

Vv

Vv + Vs
, (1.3)

essendo Vs il volume della parte solida del campione considerato.
In geotecnica si usa spesso una proprietà analoga che è il grado di vuoto:

e =
Vv

Vs
, (1.4)

ne conseguono le seguenti relazioni:

n =
e

1 + e
, e =

n

1 − n
.

Il valore della porosità dipende dalla forma e dalla dimensione dei gra-
ni costituenti il mezzo, dalla disposizione con cui i grani si sono accumula-
ti, dalla pressione litostatica che si esercita su di loro e dalla composizione
mineralogica, vedasi Fig. 1.8. I valori di porosità sono compresi fra 0 e 48%.

Il concetto di porosità è indipendente dalla natura dei vuoti: ne consegue
che, oltre alla porosità di tipo intergranulare (anche detta primaria) legata ai
vuoti esistenti tra i grani costituenti il mezzo poroso, si può avere una porosità
per fessurazione (anche detta secondaria o indotta), legata ai vuoti costituiti

Porosita’ 48% Porosita’ 26%

Porosita’ 0% - 48%

Fig. 1.8. Rappresentazione schematica della porosità di tipo intergranulare: influen-
za della disposizione dei grani e della eterogeneità dimensionale
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)d()c(

(a) (b)

Fig. 1.9. Relazione tra tessitura e porosità: a) depositi sedimentari a granulometria
uniforme con alta porosità; b) depositi sedimentari a granulometria varia con bassa
porosità; c) roccia carsificata; d) roccia fessurata

da fessure, fratture, vacuoli, indotti da fenomeni tettonici e/o di lisciviazione
chimica (carsismo), vedasi Fig. 1.9.

L’acqua occupa lo spazio esistente fra i diversi grani solidi della formazio-
ne; si definisce saturazione il rapporto fra il volume di acqua Vw contenuto
nel campione esaminato e il corrispondente volume dei pori Vv:

Sw =
Vw

Vv
. (1.5)

La saturazione, cos̀ı come la porosità, può essere espressa in termini fra-
zionari o in termini percentuali; a seconda dei casi si avrà:

0 ≤ Sw ≤ 1 oppure 0 ≤ Sw ≤ 100%.

Fatta eccezione per la zona di fluttuazione della superficie freatica negli
acquiferi non confinati, un acquifero è per definizione una formazione i cui pori
sono totalmente riempiti da acqua; pertanto un acquifero è una formazione a
saturazione unitaria o, come spesso si dice, un mezzo saturo.

La porosità quantifica il volume totale di acqua immagazzinata nell’acqui-
fero, ma solo una parte di questa (quella gravifica) è utilizzabile dall’uomo.

Si definisce porosità efficace il rapporto tra il volume di acqua rilasciato da
un campione saturo di acquifero per effetto del solo drenaggio gravitazionale
e il volume totale del campione.

La valutazione avviene in un tempo sufficientemente grande per consen-
tire la liberazione dell’acqua; spesso si assume convenzionalmente un tempo
di 24 h.
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Tabella 1.3. Valori di porosità efficace per le principali litologie (modificata da
[67])

Porosità efficace

Litologia Massimo Minimo Medio

Argilla 5 0 2

Argilla sabbiosa 12 3 7

Limo 19 3 18

Sabbia fine 28 10 21

Sabbia media 32 15 26

Sabbia grossa 35 20 27

Sabbia e ghiaia 35 20 25

Ghiaia fine 35 21 25

Ghiaia media 26 13 23

Ghiaia grossa 26 12 22

Se si considera un campione saturo di forma cubica, avente superficie A e
spessore b, la porosità efficace sarà:

ne = Sy =
Vwg

A · b . (1.6)

Se si assume A · b = 1, ne consegue che la porosità efficace coincide con
il volume di acqua liberato per drenaggio gravitazionale: pertanto, la poro-
sità efficace può essere definita come il volume di acqua liberato da un cam-
pione saturo di acquifero di volume unitario, per effetto del solo drenaggio
gravitazionale.

Il termine anglosassone per indicare la porosità efficace è specific yield
Sy (rendimento specifico). In Tabella 1.3 sono riportati alcuni valori medi di
porosità efficace per diversi acquiferi.

Solo una parte dell’acqua presente nei pori viene liberata per drenaggio
gravitazionale; la parte restante viene ritenuta e costituisce l’acqua di riten-
zione (acqua igroscopica, pellicolare e capillare).

Si definisce coefficiente di ritenzione (o ritenzione specifica) il rapporto tra
il volume di acqua ritenuta Vwr e il volume totale Vt del campione:

r =
Vwr

Vt
, (1.7)

anche il coefficiente di ritenzione, come la porosità e la porosità efficace, può
essere espresso in termini frazionari o percentuali.

Maggiore è la granulometria dell’acquifero, minore è il coefficiente di ri-
tenzione e maggiore è la porosità efficace. In un acquifero, che – come è stato
già ricordato – è un mezzo totalmente saturo, vale la relazione:

n = ne + r. (1.8)
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tavola d’acqua

acquifero
freatico
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confinato

Volume 
rilasciato

1 m
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sup. piezometrica

odulciuqcaodulciuqca

acquicludo

2

Fig. 1.10. Rappresentazione schematica illustrante il concetto di immagazzina-
mento in: a) un acquifero non confinato; b) un acquifero confinato (modificata da
[61])

La capacità di rilascio dell’acqua immagazzinata in un acquifero è misura-
ta dal coefficiente di immagazzinamento S (storage coefficient o storativity),
che è definito come il volume di acqua liberato da una porzione di acquifero
di sezione unitaria e spessore generico, per una diminuzione unitaria di carico
idraulico. Ne consegue che il coefficiente di immagazzinamento è un parametro
adimensionale.

La precedente definizione è indipendente dalla tipologia dell’acquifero ed è
pertanto valida sia per gli acquiferi con superficie libera, che per gli acquiferi
in pressione, anche se i meccanismi coinvolti nel rilascio dell’acqua sono molto
diversi, vedasi Fig. 1.10.

Nel caso di un acquifero con superficie libera, in cui agisce la sola pressione
atmosferica e quindi la sola forza di gravità, il coefficiente di immagazzina-
mento coincide con la porosità efficace:

S = ne. (1.9)

Negli acquiferi in pressione, invece, l’acqua viene liberata per effetto del-
l’espulsione che consegue alla diminuzione di carico idraulico ed è dovuta
sia all’espansione dell’acqua a seguito della decrescita della pressione, sia alla
contrazione dello scheletro solido per l’aumento delle tensioni efficaci. Il primo
contributo può essere espresso come:

dVw = cwnVtdp = cwnVtρgdh, (1.10)
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Tabella 1.4. Range di variazione dei valori di immagazzinamento specifico in fun-
zione della litologia

Litologia Coefficiente di
immagazzinamento specifico Ss

(m−1)

Argilla 2.0 · 10−2 − 9.2 · 10−4

Sabbia sciolta 1.0 · 10−3 − 4.9 · 10−4

Sabbia addensata 2.0 · 10−4 − 1.3 · 10−4

Sabbia e ghiaia 1.0 · 10−4 − 4.9 · 10−5

Roccia fessurata 6.9 · 10−5 − 3.3 · 10−6

Roccia compatta < 3.3 · 10−6

mentre la compattazione dello scheletro solido secondo la:

dVt = −cfVtdσ′ = cfVtρgdh, (1.11)

dove cw e cf rappresentano la compressibilità dell’acqua in funzione delle
pressioni neutre e quella della formazione acquifera in funzione delle tensioni
efficaci σ′; per una definizione del carico idraulico h si rimanda al par. 2.1

Definendo l’immagazzinamento specifico (specific storage) come il volu-
me di acqua liberato per unità di volume dell’acquifero per una diminuzione
unitaria di carico idraulico:

Ss = gρ(cf + ncw), (1.12)

è possibile scrivere il coefficiente di immagazzinamento per acquiferi confinati
come il prodotto dell’immagazzinamento specifico per lo spessore saturo del
sistema:

S = Ssb = gρb(cf + ncw). (1.13)

Mentre negli acquiferi con superficie libera si ha S = ne = 0.1 ÷ 0.3, negli
acquiferi in pressione S = 10−2 ÷ 10−5.

La Tabella 1.4 riporta il range di variazione del coefficiente di immagazzi-
namento specifico per diverse litologie di acquifero.

1.5 Capacità di trasporto

L’attitudine di un acquifero a consentire la circolazione dell’acqua sotto l’ef-
fetto di un gradiente idraulico è misurata dalla conducibilità idraulica K, det-
ta anche coefficiente di permeabilità. Sulla base della legge di Darcy, vedasi
Fig. 1.11,

Q = KA
Δh

L
= K A i, (1.14)



14 1 Nozioni di base

1 2

Q

Q

hΔ

h1

h2

K

L

Q

Fig. 1.11. Dispositivo di laboratorio per la verifica della legge di Darcy

la conducibilità idraulica è definibile come la portata volumetrica di acqua che
fluisce attraverso un mezzo poroso di sezione unitaria sotto l’effetto di un gra-
diente idraulico di valore unitario, alla temperatura di 20◦C. Ha le dimensioni
di una velocità e, conseguentemente, nel S.I. si misura in m/s.

La legge di Darcy è un’equazione empirica, valida in regime stazionario,
che dimostra che la portata volumetrica è proporzionale al gradiente idraulico
(o piezometrico) i. La sua validità richiede il rispetto delle seguenti condizioni:

• che il flusso sia laminare;
• che il sistema sia saturato totalmente da un solo fluido;
• che non si creino interazioni chimiche e fisiche tra fluido e solido;
• che il fluido abbia una densità sufficiente (condizione sempre rispettata

per l’acqua).

La conducibilità idraulica di un mezzo poroso varia tra 10 e 10−9 m/s, ve-
dasi Fig. 1.12; i valori più usuali per un acquifero sono compresi fra 10−1 e
10−4 m/s, con un range che copre tre ordini di grandezza.

Dalla legge di Darcy si ha che la velocità apparente (detta anche velocità
di filtrazione o velocità darcyana) con cui si muove l’acqua in un acquifero
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GRANULOMETRIA
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Fig. 1.12. Valori di conducibilità idraulica dei sistemi naturali in funzione della li-
tologia e della granulometria
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vale:
v = K i (1.15)

mentre la velocità effettiva è:

ve =
v

ne
=

K i

ne
. (1.16)

Spesso, nel linguaggio corrente si usa il termine permeabilità in luogo di
conducibilità idraulica. Va osservato che trattasi di una proprietà fisica distin-
ta (anche dimensionalmente), ancorché esista un legame di proporzionalità
diretta fra le due.

Infatti, la conducibilità idraulica K è legata alla permeabilità assoluta o
permeabilità intrinseca k (comunemente ricordata semplicemente come per-
meabilità) dalla seguente relazione:

K =
ρgk

μ
, (1.17)

essendo g l’accelerazione di gravità, ρ la densità o massa specifica del fluido
e μ la sua viscosità dinamica. Il controllo dimensionale consente di verificare
che la permeabilità assoluta ha le dimensioni di una lunghezza al quadrato e,
pertanto, nel S.I. si misura in m2. Poiché, però, tale unità di misura è mol-
to grande rispetto ai valori che si riscontrano in natura, nelle applicazioni la
permeabilità assoluta si misura in un’unità pratica che è il darcy:

1 darcy = 0.987 · 10−12 m2.

Applicando la (1.17), si può trovare la seguente relazione:

1 darcy →∼ 10−5m/s = 10−3 cm/s.

È importante osservare che la permeabilità assoluta è una proprietà intrin-
seca ed esclusiva del mezzo poroso, mentre la conducibilità idraulica dipende
anche dalle proprietà del fluido considerato, attraverso la dipendenza dai va-
lori di densità e di viscosità dinamica, quest’ultima influenzata notevolmente
dalla temperatura.

Finora si è fatto riferimento esclusivamente all’ipotesi di un flusso mo-
nodimensionale, analogo a quello riproducibile in laboratorio con un appa-
recchiatura simile a quella necessaria a verificare la legge di Darcy. Quando
si voglia generalizzare il concetto di flusso, estendendolo ad una geometria
tridimensionale, bisogna ricordare che la natura dei processi deposizionali è
tale per cui la conducibilità idraulica assume normalmente valori dipendenti
dalla direzione in cui viene misurata: in particolare, la conducibilità idraulica
orizzontale è usualmente maggiore di quella verticale. Questo significa che la
conducibilità idraulica non è una proprietà scalare (come la porosità), bens̀ı
tensoriale.
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Ne consegue che in termini vettoriali, la legge di Darcy si scrive nella forma:

v = −K ∇h, (1.18)

essendo

K =

⎛
⎝ Kxx Kxy Kxz

Kyx Kyy Kyz

Kzx Kzy Kzz

⎞
⎠ , (1.19)

il tensore della conducibilità idraulica, dove Kxy = Kyx;Kxz = Kzx e Kyz =
Kzy.

Assumendo il sistema di assi cartesiani di riferimento coincidente con le di-
rezioni degli autovettori della matrice K (in pratica assumendo uno degli assi
cartesiani coincidente con la direzione di massima permeabilità), il tensore di
conducibilità si riduce alle sue tre componenti lungo la diagonale:

K =

⎛
⎝ Kxx 0 0

0 Kyy 0
0 0 Kzz

⎞
⎠ , (1.20)

e le componenti della velocità di filtrazione risultano essere:

vx = −Kxx
∂h

∂x
,

vy = −Kyy
∂h

∂y
,

vz = −Kzz
∂h

∂z
. (1.21)

Un acquifero che presenti conducibilità Kxx �= Kyy �= Kzz si definisce ani-
sotropo; se invece i valori coincidono (ma ciò spesso è un’approssimazione) si
definisce isotropo.

Si definisce invece eterogeneo un acquifero che presenta proprietà (porosità,
conducibilità idraulica, ecc.) che variano da punto a punto del dominio spa-
ziale; omogeneo un acquifero caratterizzato da valori costanti delle proprietà
considerate.

Combinando i due diversi concetti, si ha che un acquifero può essere omo-
geneo e isotropo, omogeneo e anisotropo, eterogeneo e anisotropo.

Per quanto la conducibilità idraulica sia un parametro importante per de-
finire la capacità di trasporto di un mezzo poroso, non è da sola sufficiente
a definire la produttività di un acquifero. È infatti evidente che, a parità di
conducibilità idraulica, un acquifero potente 100 m consente il flusso di una
portata molto superiore rispetto a quella che fluisce attraverso un acquifero
potente 10m. È necessario, cioè, introdurre una proprietà che tenga conto
sia del valore di conducibilità idraulica, che dello spessore produttivo. Que-
sta proprietà è la trasmissività che è definita dall’integrale della conducibilità
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Fig. 1.13. Schematizzazione dei concetti di conducibilità idraulica e trasmissività
(modificata da [50])

idraulica lungo lo spessore b dell’acquifero:

T =
∫ b

0

Kdz. (1.22)

Se la conducibilità idraulica può essere assunta come costante lungo lo
spessore verticale dell’acquifero, si ha ovviamente:

T = K · b. (1.23)

Ne consegue che la trasmissività, che è una misura della produttività di un
acquifero, vale dimensionalmente una lunghezza al quadrato diviso un tem-
po e, perciò, nel S.I. si misura in m2/s. La trasmissività di un acquifero è
normalmente compresa fra 10−1 e 10−5 m2/s.

La Fig. 1.13 evidenzia la differenza pratica fra i concetti di conducibilità
idraulica e trasmissività.

1.6 Criteri di classificazione degli acquiferi

I principali criteri che consentono di classificare un acquifero sono l’ubicazio-
ne geografica, le caratteristiche di permeabilità, il grado di confinamento e il
comportamento idrodinamico. I primi tre criteri sono molto semplici, come si
può evincere dalla sintesi di Tabella 1.5, e consentono di distinguere tra acqui-
feri costieri e continentali, tra acquiferi porosi e fessurati, tra acquiferi liberi e
in pressione. Il quarto criterio, quello del comportamento idrodinamico, è sia
dal punto di vista teorico, che applicativo il più importante e merita qualche
approfondimento.

L’equazione differenziale di diffusività che governa la distribuzione del
campo di moto (carico idraulico e velocità) in un sistema acquifero non è
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Tabella 1.5. Criteri di classificazione degli acquiferi

Criteri di classificazione Denominazione Caratteristica principale

Ubicazione geografica Costiero L’acquifero è in contatto idrauli-
co con l’acqua marina.

Continentale Non esiste contatto idraulico con
acque marine, ma può esserci
con fiumi, laghi ecc.

Caratteristiche di per-
meabilità

Intergranulare L’acqua circola nello spazio in-
tergranulare esistente tra i grani
della formazione acquifera.

Fessurato o carsico Il flusso avviene principalmen-
te nel sistema di fessure, frat-
ture, vacuoli che costituiscono
il sistema di porosità indotta o
secondaria.

Grado di confinamento Libero Il livello idrico in pozzo in con-
dizioni statiche coincide con il
livello della superficie freatica.

In pressione Il livello idrico in pozzo è più
elevato del tetto dell’acquifero.

Comportamento
idrodinamico

Non confinato
o freatico con
drenaggio ritardato

L’acquifero è costituito da ma-
teriale permeabile di granulome-
tria diversa e poggia su un oriz-
zonte a ridotta permeabilità; sul-
la superficie freatica si esercita la
pressione atmosferica.

Semi-confinato L’acquifero è delimitato da una
formazione di tipo semi-perme-
abile.

Confinato L’acquifero è delimitato a tetto
e a letto da formazioni del tutto
impermeabili.

univoca, ma si differenzia a seconda della struttura idrogeologica che costi-
tuisce l’acquifero e delle conseguenti condizioni al contorno. Naturalmente,
se è diversa l’equazione differenziale che descrive il fenomeno fisico, saran-
no diverse le corrispondenti soluzioni analitiche che forniscono la relazione
portata-abbassamento piezometrico-tempo in un punto generico del siste-
ma analizzato. La tipologia del comportamento idrodinamico di un acqui-
fero è conseguentemente individuata dalla configurazione della curva declino
piezometrico-tempo registrata in un piezometro ubicato ad una certa distanza
da un pozzo, mediante il quale viene erogata una portata costante.
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Dal punto di vista del comportamento idrodinamico un acquifero può es-
sere classificato come confinato, semiconfinato o non confinato, vedasi Tabel-
la 1.5.

Si definisce confinato un acquifero che è delimitato a tetto e a letto da
formazioni del tutto impermeabili (acquicludi); la configurazione della curva
abbassamenti-tempo registrata in un piezometro distante r dal pozzo attivo
durante l’erogazione di una portata costante è monotona crescente, vedasi
Fig. 1.14a.

Si definisce semiconfinato un acquifero delimitato una formazione del tutto
impermeabile (acquicludo) e da una formazione a permeabilità ridotta (acqui-
tardo); la curva abbassamenti-tempo si stabilizza, dopo un periodo di crescita
iniziale, verso un asintoto orizzontale, vedasi Fig. 1.14b.

Si definisce, infine, non confinato o freatico con drenaggio ritardato un ac-
quifero costituito da materiale permeabile di granulometria diversa che pog-
gia su un orizzonte impermeabile (acquicludo) e sulla cui superficie freatica si
esercita la pressione atmosferica. La configurazione della curva abbassamenti-
tempo è complessa ed è costituita da tre tratti caratteristici, vedasi Fig. 1.14c:
inizialmente la curva è di tipo crescente come per le altre due tipologie; segue
un periodo in cui l’incremento nel tempo degli abbassamenti si riduce sen-
sibilmente, per poi riprendere nella terza parte. La parte centrale segnala il
tipico effetto di drenaggio ritardato; tutti gli acquiferi non confinati mostrano
questo comportamento: è però evidente che se la registrazione non è accurata,
le prime due fasi possono non essere evidenziate.

Per gli approfondimenti relativi al comportamento idrodinamico di un ac-
quifero, si veda il Capitolo 4.

1.7 Capacità di scambio tra acquiferi diversi

Come è stato già evidenziato, quando un acquifero è di tipo semiconfinato, in
condizioni dinamiche si verifica un flusso verticale di alimentazione attraverso
il setto a ridotta permeabilità che costituisce l’acquitardo.

Si definisce drenanza (leakage) il flusso per unità di superficie scambiato
attraverso un setto a ridotta permeabilità. Con riferimento allo schema b) di
Fig. 1.14 o alla Fig. 1.7, la drenanza risulta cos̀ı quantificabile:

Qv

A
=

K ′(h0 − h)
b′

= c (h0 − h), (1.24)

essendo Qv la portata verticale di alimentazione, h0 il carico idraulico del-
l’acquifero alimentante, h il carico idraulico dell’acquifero semiconfinato, c la
conduttanza idraulica dell’acquitardo (rapporto tra la conducibilità idraulica
e lo spessore dello stesso).

Nella pratica, molto spesso per quantificare la capacità di scambio fra due
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Fig. 1.14. Identificazione della tipologia idraulica di un acquifero sulla base della
configurazione della curva abbassamenti-tempo, registrata in un piezometro distan-
te r dal pozzo attivo, durante una prova di falda a portata costante: a) acquifero
confinato; b) acquifero semiconfinato; c) acquifero non confinato
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acquiferi contigui, si utilizza un parametro definito fattore di fuga:

B =

√
T

c
, (1.25)

vale a dire la radice quadrata del rapporto fra la trasmissività dell’acquifero
semiconfinato e la conduttanza idraulica dell’acquitardo. Il fattore di fuga è
dimensionalmente una lunghezza ed è usualmente compreso fra 30 e 3000 m.

Poiché nell’espressione (1.25) c compare a denominatore, se ne deduce che
il fattore di fuga è inversamente proporzionale alla drenanza; maggiore è il
valore di B, maggiore è il grado di confinamento di un acquifero.
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L’applicazione della legge di Darcy

Qualunque studio sulle risorse idriche sotterranee presuppone la conoscenza
delle modalità con cui l’acqua si muove nel sottosuolo e ciò può essere ottenu-
to ricostruendo il campo di moto della falda, vale a dire la distribuzione delle
linee di flusso e delle linee a potenziale costante.

2.1 Definizione di base

Si definisce carico idraulico (hydraulic head) l’energia totale per unità di peso
posseduta da una particella di acqua:

h =
v2

2g
+ z +

p

gρ
, (2.1)

nella quale v2

2g rappresenta la componente cinetica, z la componente gravita-
zionale e p

gρ la componente di pressione.
Tenuto conto che la velocità dell’acqua nel sottosuolo è molto bassa, il

termine cinetico è del tutto trascurabile e l’espressione del carico idraulico si
riduce a:

h = z +
p

gρ
= z + hp, (2.2)

nella quale z rappresenta l’altezza geodetica del punto in cui viene misurato
il carico idraulico e hp l’altezza idrostatica, vedasi Fig. 2.1.

Oltre che di carico idraulico, spesso si parla di potenziale idraulico o sem-
plicemente di potenziale.

Per potenziale s’intende l’energia per unità di massa posseduta dal fluido.
La relazione che lega potenziale e carico idraulico è la seguente:

Φ = gh = gz +
p

ρ
. (2.3)

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 2, © Springer-Verlag Italia 2012
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h

hp

z

Fig. 2.1. Rappresentazione schematica delle componenti del carico idraulico

2.2 La misura del carico idraulico in campo

La misura del carico idraulico sul campo può essere effettuata misurando il
livello dell’acqua in un pozzo o in un piezometro (pozzo di piccolo diametro
realizzato per il monitoraggio qualitativo e quantitativo delle risorse idriche
sotterranee).

La misura avviene utilizzando una sonda piezometrica (vedasi Fig. 2.2)
che emette un segnale nel momento in cui il sensore tocca il livello dell’acqua.

La misura del carico idraulico di una falda idrica è data dal livello piezome-
trico H, ottenuto come differenza fra la quota geodetica del piano campagna zt

e la profondità alla quale si ritrova l’acqua nel piezometro hw, vedasi Fig. 2.3.

H = zt − hw = h = z + hp. (2.4)

Il livello piezometrico rappresenta pertanto la misura del carico idraulico
in un punto dell’acquifero.

Fig. 2.2. Sonda piezometrica o freatimetro (water level meter)
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h
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z

z t

Fig. 2.3. Misura del carico idraulico

Una linea che unisce punti ad ugual valore di carico idraulico si chiama
linea equipotenziale; le linee a ugual livello piezometrico sono pertanto linee
equipotenziali.

Una linea di flusso è invece una linea immaginaria che individua il percorso
seguito da una particella di acqua nel suo movimento all’interno dell’acquifero.

In un acquifero isotropo, le linee di flusso sono perpendicolari alle linee
equipotenziali; in un acquifero anisotropo le linee di flusso intersecano le linee
equipotenziali secondo un angolo che dipende dal grado di anisotropia, vedasi
Fig. 2.4.

L’insieme delle linee di flusso e delle linee equipotenziali di un settore
dell’acquifero si chiama reticolo di flusso.

2.3 Ricostruzione della superficie piezometrica

La superficie che collega punti ad ugual livello piezometrico (e perciò ad ugual
carico idraulico) si definisce superficie piezometrica: tale termine è generale e
può essere applicato sia ad acquiferi in pressione, sia ad acquiferi con superficie
libera. Nel caso di acquiferi con superficie libera il termine superficie piezo-
metrica può essere sostituito anche con superficie freatica o tavola d’acqua.

Per ricostruire una superficie piezometrica è necessario aver misurato il li-
vello piezometrico nel maggior numero di punti possibile; poiché la superficie
più semplice è costituita dal piano e un piano è individuato da 3 punti, ne
consegue che il numero minimo di punti di misura per tracciare una superficie
piezometrica, approssimata ad un piano, è 3.
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Fig. 2.4. Relazione tra linee di flusso e linee equipotenziali: a) acquifero isotropo;
b) acquifero anisotropo
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Fig. 2.5. Costruzione grafica per la determinazione delle linee equipotenziali, del
gradiente piezometrico e della direzione di flusso: a) disponibilità di tre punti di
misura; b) disponibilità di quattro punti di misura

La Fig. 2.5 mostra la semplice costruzione grafica.
Se i punti sono in numero maggiore di 3, la ricostruzione diviene più affi-

dabile ed è realizzata mediante una serie di triangoli che coprono tutta l’area
di misura.

La ricostruzione della superficie piezometrica su un’area vasta prende il
nome di carta piezometrica, vedasi Fig. 2.6. In tale rappresentazione, la diffe-
renza di carico idraulico fra due linee contigue (passo) deve essere mantenuta
costante.
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Fig. 2.6. Esempio di carta piezometrica

Il modulo del gradiente piezometrico i = |∇h| = Δh
Δl si ottiene dividendo

la differenza di carico idraulico fra due linee equipotenziali contigue Δh per
la distanza Δl misurata perpendicolarmente alle due linee. Il verso del flusso,
opposto a quello del gradiente piezometrico, va dal carico idraulico maggiore
a quello minore.
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Fondamenti teorici dell’equazione differenziale
di flusso

La risoluzione di qualsiasi problema di flusso, sia che venga affrontata per via
analitica che per via numerica, presuppone la conoscenza delle equazioni che
governano il campo di moto, vale a dire la distribuzione dei carichi idraulici e
delle velocità di flusso nel sistema acquifero.

3.1 Derivazione dell’equazione di continuità

Una trattazione del flusso in un mezzo poroso su scala microscopica, ovvero ri-
solvendo le equazioni di Navier-Stokes su un dominio estremamente complesso,
risulterebbe inutile ai fini pratici ed eccessivamente dispendiosa dal punto di
vista computazionale. È necessario, pertanto, l’adozione di un approccio ma-
croscopico che trascuri le informazioni relative alle interfacce solido-liquido.
Queste vengono incorporate in coefficienti presenti all’interno di equazioni
mediate che permettono, comunque, una descrizione del sistema per i fini
pratici.

Per passare dal modello microscopico discreto al modello continuo occorre
individuare un volume di mezzo poroso, all’interno del quale vengono media-
te le proprietà caratteristiche del mezzo (dette proprietà macroscopiche). Il
REV, volume rappresentativo elementare, deve essere sufficientemente grande
da non evidenziare le variazioni a scala microscopica, ma abbastanza piccolo
da rispecchiare la variabilità locale delle proprietà macroscopiche (Fig. 3.1 e
Fig. 3.2).

L’equazione di continuità rappresenta l’applicazione della legge di conser-
vazione della massa al REV considerato, vale a dire:

Mu − Me = Mi − Mf , (3.1)

avendo indicato con Mu la massa di acqua uscente nell’intervallo di tempo dt
dal volume di acquifero considerato, Me la massa entrante, Mf la massa di
acqua presente nei pori dell’elemento di volume considerato alla fine dell’in-

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 3, © Springer-Verlag Italia 2012
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tervallo temporale dt, Mi la massa presente all’inizio dell’intervallo preso in
esame. Sarà:

Me = (ρvx dydz + ρvydxdz + ρvzdxdy) dt,

Mu =
[
ρvx +

∂

∂x
(ρvx) dx

]
dydzdt +

[
ρvy +

∂

∂y
(ρvy) dy

]
dxdzdt +

+
[
ρvz +

∂

∂z
(ρvz) dz

]
dxdydt,

Mi = ρn dx dy dz,

Mf =
[
ρn +

∂

∂t
(ρn) dt

]
dxdydz,

avendo indicato con ρ la densità di massa dell’acqua, con n la porosità del-
l’acquifero e con vx, vy, vz le componenti della velocità di filtrazione lungo
i tre assi di riferimento.

Pertanto, applicando il bilancio espresso dalla (3.1) alle precedenti espres-
sioni, si ottiene l’equazione di continuità:

∂

∂x
(ρvx) +

∂

∂y
(ρvy) +

∂

∂z
(ρvz) = − ∂

∂t
(ρn) , (3.2)

che può sinteticamente essere scritta come:

∂

∂t
(ρn) = −∇ · (ρv) , (3.3)

oppure
∂

∂t
(ρn) = −div (ρv) . (3.4)

3.2 L’equazione differenziale di flusso

L’equazione differenziale di flusso governa la distribuzione del campo di moto
nel sistema acquifero. Essa è la sintesi delle equazioni che esprimono la legge
di conservazione della massa, le perdite di carico, l’equazione di consolidazione
del sistema acquifero:

∇ · (ρv) = − ∂

∂t
(ρn) , (3.5)

v = − K ∇h, (3.6)

∂

∂t
(ρn) = ρSs

∂h

∂t
, (3.7)

essendo K il tensore delle conducibilità idrauliche, Ss il coefficiente di imma-
gazzinamento specifico del sistema acquifero, ρ la densità dell’acqua.
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Nel caso di acquiferi semiconfinati, in cui si ha un’alimentazione dall’e-
sterno, alle precedenti equazioni va aggiunto il termine di drenanza, vedasi
paragrafo 1.7:

qv

A
=

K ′ (h0 − h)
b′

= c (h0 − h) ,

da cui dividendo ambo i membri per T si ottiene:

qv

AT
=

h − h

B2
, (3.8)

essendo B il fattore di fuga, dimensionalmente espresso da una lunghezza.
Operando la sintesi delle precedenti equazioni, e moltiplicando per lo spes-

sore saturo, si ottiene l’equazione differenziale di flusso:

per acquiferi confinati ∇2h =
S

T

∂h

∂t
, (3.9)

per acquiferi semiconfinati ∇2h − (h0 − h)
B2

=
S

T

∂h

∂t
, (3.10)

per acquiferi non confinati, in prima approssimazione ∇2h =
ne

T

∂h

∂t
. (3.11)

Nelle precedenti equazioni ∇2 è l’operatore Laplaciano che assume le se-
guenti espressioni in relazione alla geometria di flusso:

• Flusso unidimensionale

∇2 =
∂2

∂x2
;

• Flusso bidimensionale

∇2 =
∂2

∂x2
+

∂2

∂y2
nel piano orizzontale,

∇2 =
∂2

∂x2
+

∂2

∂z2
nel piano verticale,

∇2 =
∂2

∂r2
+

1
r

∂

∂r
=

1
r

∂

∂r

(
r

∂

∂r

)
in un sistema radialpiano;

• Flusso tridimensionale

∇2 =
∂2

∂x2
+

∂2

∂y2
+

∂2

∂z2
in una geometria tridimensionale generica,

∇2 =
∂2

∂r2
+

2
r

∂

∂r
=

1
r2

∂

∂r

(
r2 ∂

∂r

)
in un sistema a simmetria sferica.

Le equazioni (3.9), (3.10) e (3.11) sono valide in regime di non equilibrio
(o variabile o transitorio); in regime di equilibrio o stazionario è sufficiente
annullare il termine ∂h

∂t .
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Fig. 3.3. Deformazione delle linee equipotenziali e di flusso in una falda non
confinata: a) situazione effettiva; b) approssimazione operata dalla equazione (3.11)

Per descrivere il flusso in un acquifero non confinato, l’utilizzo dell’equazio-
ne (3.11), analoga a quella valida per gli acquiferi confinati, è un’approssima-
zione dovuta semplicemente al fatto che l’equazione rigorosa è un’equazione
differenziale non lineare e non omogenea. Le cause sono riconducibili all’incli-
nazione della superficie freatica per cui le linee equipotenziali non sono delle
rette (vedasi Fig. 3.3) e, quindi, esiste una componente verticale di velocità,
e al fatto che la trasmissività non è costante a motivo dello spessore saturo
progressivamente decrescente, man mano che ci si avvicina ad un’opera di
captazione.

L’approssimazione è ovviamente tanto più accettabile, quanto minore è
l’inclinazione della superficie freatica e, quindi, trascurabile la componente
verticale di velocità. Per tutti i casi in cui l’approssimazione insita nella (3.11)
non è accettabile, e quindi in particolare nella risoluzione di problemi di flus-
so in prossimità di pozzi in pompaggio, si rimanda all’approfondimento del
paragrafo 4.3.1.

L’inclinazione della superficie freatica ha una implicazione rilevante sul
piano applicativo: se si misura il livello piezometrico in un piezometro com-
pletato in un acquifero non confinato e finestrato solo parzialmente, si avrà un
valore diverso a seconda della profondità del tratto finestrato, vedasi Fig. 3.4.
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Fig. 3.4. Influenza del parziale completamento di un piezometro sulla lettura del
livello piezometrico in un acquifero non confinato. Nel caso specifico, il piezometro
parzialmente finestrato fornirebbe un valore di carico idraulico minore di quello che
si sarebbe misurato se fosse stato finestrato lungo tutto lo spessore saturo
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Soluzioni analitiche dell’equazione differenziale
di flusso per una geometria radialpiana

La geometria radialpiana è la geometria di flusso solitamente utilizzata per
analizzare problemi di flusso pozzo-acquifero: si tratta di una particolare geo-
metria bidimensionale, nella quale le linee di flusso sono rettilinee e convergenti
verso l’asse del pozzo, vedasi Fig. 4.1, e la configurazione di flusso è identica
in ciascun piano indipendentemente dalla quota.

Perché venga rispettato lo schema di flusso radialpiano è pertanto neces-
sario che siano verificate simultaneamente le due condizioni:

a) acquifero di spessore costante;
b) pozzo completo, vale a dire finestrato lungo tutto lo spessore saturo

dell’acquifero.

Indipendentemente dalla geometria, è possibile trovare una soluzione
dell’equazione differenziale di flusso solo nel caso si possano ritenere accettabili
per il sistema considerato le seguenti ipotesi:

c) acquifero omogeneo e isotropo;
d) acquifero di estensione non limitata, almeno fino al tempo di analisi;
e) superficie piezometrica iniziale orizzontale.

Per quanto concerne l’opera di captazione, infine, vengono assunte le seguenti
ipotesi:

f) pozzo di raggio infinitesimo;
g) flusso laminare;
h) portata erogata costante.

Nell’ipotesi di validità delle condizioni a)-h), vengono di seguito presentate
le principali soluzioni analitiche dell’equazione differenziale di flusso per le
diverse tipologie di acquifero, sia in regime di equilibrio sia di non equili-
brio.

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 4, © Springer-Verlag Italia 2012
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Fig. 4.1. Rappresentazione schematica della geometria radialpiana riferita ad un
acquifero confinato

4.1 Acquifero confinato

L’acquifero confinato è un acquifero in pressione, delimitato a tetto e a letto
da due formazioni impermeabili (acquicludi). Il conseguente sistema pozzo-
acquifero è schematizzato in Fig. 4.1.

4.1.1 Regime transitorio o di non equilibrio

Nel rispetto delle condizioni precedentemente illustrate, l’equazione differen-
ziale è:

∂2h

∂r2
+

1
r

∂h

∂r
=

S

T

∂h

∂t
, (4.1)
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e le condizioni iniziali e al contorno valgono:

h (r, 0) = h0, (4.2)

h (∞, t) = h0, (4.3)

lim
r→o

(
r
∂h

∂r

)
=

Q

2πT
per t > 0. (4.4)

La soluzione analitica è dovuta a Theis [97], che per primo risolse il pro-
blema utilizzando l’analogia con il flusso di calore in un solido. La soluzione,
nota pertanto come equazione di Theis, è:

s(r, t) = h0 − h =
Q

4πT

∫ ∞
u

e−u

u
du, (4.5)

essendo

u =
Sr2

4tT
. (4.6)

La funzione adimensionale
∫∞

u
e−u

u du, il cui andamento è illustrato in
Fig. 4.2, è nota nella matematica applicata come integrale esponenziale
Ei(−u); nell’ingegneria degli acquiferi è usualmente indicata come funzione di
Theis W (u).

Tenuto conto che 1/u è proporzionale al tempo, l’andamento di Fig. 4.2
dimostra che, in un acquifero confinato, l’abbassamento indotto dall’erogazio-
ne di una portata costante ad una distanza generica dal pozzo in pompaggio
continua ad aumentare nel tempo.

1.0E+01
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1.0E-01

1.0E-02

1.0E+00 1.0E+01

W
 (u

)

1.0E+02 1.0E+03 1.0E+04

1/u

Fig. 4.2. Funzione adimensionale di Theis
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Fig. 4.3. Variazione degli abbassamenti in un acquifero confinato in funzione della
distanza radiale (a) e del tempo (b) dal pozzo in pompaggio

La soluzione (4.5) può pertanto scriversi nella forma sintetica:

s(r, t) =
Q

4πT
W (u). (4.7)

I valori della funzione di Theis sono tabulati in Tabella 4.1; essi possono
essere calcolati mediante lo sviluppo in serie dell’integrale esponenziale:∫ ∞

u

e−u

u
du = Ei(−u) = W (u) =

=
[
−0,5772 − ln u + u − u2

2 · 2!
+

u3

3 · 3!
− u4

4 · 4!
. . .

]
. (4.8)

La Fig. 4.3 illustra, in funzione della distanza radiale e del tempo, la va-
riazione dell’abbassamento indotto in un acquifero confinato per l’erogazione
di una portata costante da un pozzo completo, di raggio infinitesimo.

Per valori piccoli dell’argomento u, tali che u ≤ 0,02, ossia Sr2

4Tt ≤ 0.02 e
conseguentemente t ≥ 12,5 Sr2

T , lo sviluppo in serie della funzione W (u) può
essere arrestato ai primi due termini:

W (u) = −0,5772 − ln u = − ln (1.781 · u) = ln
1

1,781 · u. (4.9)

Conseguentemente l’equazione di Theis diventa:

s(r, t) =
Q

4πT
ln 2.25

T · t
Sr2

, (4.10)

nota come equazione di Jacob.
Se, anziché utilizzare i logaritmi in base naturale, si fa ricorso ai logaritmi

in base dieci e si congloba 4π nella costante numerica, si ottiene anche:

s(r, t) = 0.183
Q

T
log 2.25

T · t
Sr2

. (4.11)
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Tabella 4.2. Tempi minimi per l’applicazione dell’approssimazione logaritmica di
Jacob agli acquiferi confinati. I tempi sono espressi in ore, quando non diversamente
specificato

r T = 10−2m2/s T = 10−4m2/s

(m) S = 10−4 S = 10−2 S = 10−4 S = 10−2

10 12s 0.3 0.3 34.7

50 0.09 8.7 8v7 868.1

100 0.3 34.7 34.7 3472.2

200 1.4 138.9 138.9 13888.9

L’equazione di Jacob evidenzia come, superata la fase iniziale del transi-
torio, gli abbassamenti del livello piezometrico aumentano rispetto al tempo
con legge logaritmica.

I tempi per i quali è valida l’approssimazione logaritmica di Jacob, vedasi
Tabella 4.2, definiscono un range temporale che è anche definito regime di
semi-equilibrio, in quanto per una generica distanza radiale l’incremento di
abbassamento rispetto al tempo tende a diminuire progressivamente.

4.1.2 Regime di equilibrio

La soluzione può essere ottenuta sia partendo dall’equazione differenziale (4.1),
annullando la derivata rispetto al tempo, sia direttamente dalla legge di Darcy,
che è un’equazione valida in condizioni stazionarie.

Con riferimento alla geometria radialpiana di Fig. 4.1, la legge di Darcy si
scrive:

Q = 2πrb K
dh

dr
= 2πT r

dh

dr
,

da cui, separando le variabili e integrando tra il valore del generico raggio r
e il “raggio di influenza” R, in corrispondenza del quale il carico idraulico è
ancora pari al valore iniziale h0, si ottiene:

Q

∫ R

r

dr

r
= 2πT

∫ h0

h

dh,

e quindi:

s(r) = h0 − h =
Q

2πT
ln

R

r
. (4.12)

Se al posto del raggio generico r si considera il raggio di pozzo rw, si ha

sw = h0 − hw =
Q

2πT
ln

R

rw
, (4.13)

nota come equazione di Thiem [99].
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h 0

2r w

b

r

h(r,t)

2r

b’

Fig. 4.4. Rappresentazione schematica di un pozzo completato in un acquifero
semiconfinato

4.2 Acquifero semiconfinato

L’acquifero semiconfinato è un acquifero in pressione delimitato da un acqui-
cludo e da un acquitardo. Quest’ultima è una formazione geologica dotata di
una conducibilità idraulica minore di quella dell’acquifero, ma sufficiente a
consentire in condizioni dinamiche un flusso verticale di alimentazione, vedasi
Fig. 4.4.

Le soluzioni analitiche di seguito illustrate sono valide, oltre che nel rispet-
to delle condizioni a)–h) già ricordate all’inizio del presente capitolo, nell’os-
servanza delle seguenti ulteriori ipotesi:

i) il livello freatico dell’acquifero non confinato h0 si mantiene costante nel
tempo; al tempo t = 0 tale livello coincide con il livello piezometrico
dell’acquifero semiconfinato;

l) nell’acquitardo il flusso è esclusivamente verticale, mentre nell’acquifero
semiconfinato è orizzontale;

m) l’alimentazione verticale non avviene a spese dell’acqua immagazzinata
nell’acquitardo.

4.2.1 Regime transitorio o di non equilibrio

L’equazione differenziale di flusso è:

∂2h

∂r2
+

1
r

∂h

∂r
− h0 − h

B2
=

S

T

∂h

∂t
, (4.14)
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e le condizioni iniziali e al contorno valgono:

h(r, 0) = h0, (4.15)

h(∞,t) = h0, (4.16)

lim
r→0

(
r
∂h

∂r

)
=

Q

2πT
per t > 0, (4.17)

Qv

A
=

K ′

b′
(h0 − h) per t > 0. (4.18)

La soluzione analitica è dovuta a Hantush e Jacob [60] ed è la seguente:

s(r, t) =
Q

4πT

∞∫
u

1
y

exp
(
−y − r2

4B2y

)
dy, (4.19)

essendo

u =
Sr2

4Tt
, (4.20)

B =

√
T

c
=

√
K

K ′ bb
′. (4.21)

Poiché l’integrale adimensionale che compare nella (4.19) è funzione di u,
r e B, usualmente si sintetizza nella forma:

∞∫
u

1
y

exp
(
−y − r2

4B2y

)
dy = W

(
u,

r

B

)
, (4.22)

e la soluzione dell’equazione differenziale diventa:

s(r, t) =
Q

4πT
W
(
u,

r

B

)
, (4.23)

nota come equazione di Hantush e Jacob [60].
La funzione W

(
u, r

B

)
è diagrammata in Fig. 4.5 e tabulata in Tabella 4.3.

In forma grafica, le curve W
(
u, r

B

)
vs 1

u sono usualmente note come curve
di Walton [106]. Esse mostrano tutte un asintoto orizzontale (abbassamento
costante nel tempo) che individua il raggiungimento delle condizioni di stazio-
narietà dovute all’alimentazione verticale attraverso l’acquitardo. Maggiore è
il valore di B (quindi minore quello di r

B ), più tardi si raggiunge la stazio-
narietà, in quanto maggiore è la resistenza al flusso opposta dall’acquitardo.
Per B tendente a infinito, il flusso verticale di alimentazione diviene nullo
e la funzione W

(
u, r

B → 0
)

coincide con quella di Theis caratteristica degli
acquiferi confinati.
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Fig. 4.5. Funzione adimensionale di Hantush-Jacob per gli acquiferi semiconfinati.
Le curve sono anche note come curve di Walton

In un generico istante del transitorio, se Q è la portata erogata dal pozzo,
l’aliquota (qs) deriva dall’immagazzinamento elastico dell’acquifero, mentre la
restante quota (ql) dalla ricarica attraverso l’acquitardo:

qs = Q exp
(
− Tt

SB2

)
, (4.24)

ql = Q − qs. (4.25)

Come già ricordato, la soluzione di Hantush e Jacob è valida, fra le altre,
nell’ipotesi che sia trascurabile l’immagazzinamento di acqua nell’acquitardo:
ciò porta a sovrastimare leggermente l’abbassamento indotto dal pompaggio.
Neuman e Witherspoon [81] hanno dimostrato che tale effetto è trascurabile se:

r

4b

(
K ′

K

S′s
Ss

)0.5

< 0.01, (4.26)

avendo indicato con S′s e Ss l’immagazzinamento specifico rispettivamente
dell’acquitardo e dell’acquifero semiconfinato.

4.2.2 Regime stazionario

L’acquifero semiconfinato corrisponde all’unica tipologia di acquifero in cui,
a motivo dell’alimentazione verticale attraverso l’acquitardo, si raggiunge ef-
fettivamente la condizione di stazionarietà. In tali condizioni, l’equazione dif-
ferenziale di flusso diventa:

∂2h

∂r2
+

1
r

∂h

∂r
− h0 − h

B2
= 0, (4.27)
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Tabella 4.4. Valori della funzione K0 (x)

x K0(x) x K0(x)

0.001 7.02 0.25 1.54

0.005 5.41 0.30 1.37

0.01 4.72 0.35 1.23

0.015 4.32 0.40 1.11

0.02 4.03 0.45 1.01

0.025 3.81 0.50 0.92

0.03 3.62 0.55 0.85

0.035 3.47 0.60 0.78

0.04 3.34 0.65 0.72

0.045 3.22 0.70 0.66

0.05 3.11 0.75 0.61

0.055 3.02 0.80 0.57

0.06 2.93 0.85 0.52

0.065 2.85 0.90 0.49

0.07 2.78 0.95 0.45

0.075 2.71 1.0 0.42

0.08 2.65 1.5 0.21

0.085 2.59 2.0 0.11

0.09 2.53 2.5 0.062

0.095 2.48 3.0 0.035

0.10 2.43 3.5 0.020

0.15 2.03 4.0 0.011

0.20 1.75 4.5 0.006

5.0 0.004

la cui soluzione è stata fornita da De Glee [33] nella forma:

s (r) =
Q

2πT
K0

( r

B

)
, (4.28)

nella quale K0

(
r
B

)
è la funzione modificata di Bessel di 2a specie e ordine 0,

i cui valori numerici sono riportati in Tabella 4.4. Per valori di r/B ≤ 0.10 (e
quindi sempre in prossimità del pozzo in pompaggio) si ha:

K0

( r

B

)
= ln 1.123

B

r
, (4.29)

e quindi l’equazione di De Glee si semplifica nella forma:

s (r) =
Q

2πT
ln 1.123

B

r
. (4.30)
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In particolare, ponendo r = rw si ha che l’abbassamento stabilizzato al
raggio di pozzo vale:

s (rw) =
Q

2πT
ln 1.123

B

rw
. (4.31)

La precedente equazione può anche essere scritta in funzione dei logaritmi
in base 10; in tal caso, inglobando la costante 2π nel coefficiente numerico, si
ha:

s (rw) = 0.366
Q

T
log 1.123

B

rw
. (4.32)

4.3 Acquifero non confinato

Nel paragrafo 3.2 si è scritto che, con alcune ipotesi semplificatrici, l’equazione
differenziale valida per gli acquiferi confinati può essere applicata anche agli
acquiferi con superficie libera. Ciò è però accettabile solo se non si analizza la
prima parte del transitorio e se ci si pone a distanza sufficiente dal pozzo in ero-
gazione, mentre risulterà del tutto inadeguata a descrivere il comportamento
dell’acquifero negli altri casi.

Prima di esaminare le soluzioni matematiche del problema, è opportu-
no approfondire il fenomeno fisico. Si consideri un pozzo completato in un
acquifero non confinato, che eroga una portata costante di valore Q, vedasi
Fig. 4.6.

Nella prima fase del transitorio l’acqua estratta deriva dall’immagazzina-
mento elastico dell’acquifero, secondo un meccanismo di espansione del tutto
analogo a quello di un acquifero confinato. Il livello piezometrico declina rapi-
damente per effetto del sistema di pompaggio, ma troppo rapidamente perché
la forza di gravità possa mobilizzare in maniera significativa l’acqua gravifica
contenuta nella porzione di acquifero che resta al di sopra del cono di de-
pressione. Questa porzione di acquifero continua pertanto a restare pressoché
satura, nonostante il livello piezometrico sia inferiore. Gli abbassamenti evol-
vono in questa prima fase secondo una configurazione che ricorda la curva di
Theis, in maniera del tutto analoga a quello di un acquifero confinato, sulla
base del coefficiente di immagazzinamento elastico S.

All’aumentare del tempo di erogazione, la porzione di acquifero che si trova
al di sopra del cono di depressione comincia a contribuire alla portata estratta
per effetto del drenaggio operato dalla forza di gravità. Questo drenaggio ha
un effetto di ricarica verticale dell’acquifero e ciò è segnalato dal rallentamen-
to dell’evoluzione del cono di depressione. Questo meccanismo, proprio perché
si attiva con ritardo rispetto all’inizio del pompaggio, è chiamato “drenaggio
gravitazionale ritardato”.

Poiché all’aumentare del tempo di erogazione il volume interessato dal
cono di depressione aumenta progressivamente, mentre la portata estratta si
mantiene costante, l’incremento di abbassamento al generico raggio diminuisce
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acqua gravifica
sospesa al di sopra
del cono di drenaggio

drenaggio
gravitazionale
ritardato

abbassamento legato
alla porosità efficace

(a)

(b)

(c)

Fig. 4.6. Comportamento idrodinamico di un pozzo completato in un acquifero
non confinato: a) cono di drenaggio iniziale; b) drenaggio gravitazionale ritardato;
c) il drenaggio verticale è terminato e il transitorio prosegue sulla base del valore di
porosità efficace
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progressivamente e il drenaggio gravitazionale raggiunge il cono di depressio-
ne. Da questo momento cessa il drenaggio ritardato e l’erogazione avviene
sulla base del valore di porosità efficace ne con una evoluzione della curva
degli abbassamenti che torna a seguire la configurazione della curva di Theis.

In sintesi, pertanto, il comportamento idrodinamico di un acquifero non
confinato si sviluppa in tre fasi, vedasi Fig. 4.7:

a) inizialmente, l’erogazione avviene sulla base dell’immagazzinamento elasti-
co S dell’acquifero, in maniera del tutto analoga a quella di un acquifero
confinato;

b) segue una fase dominata dal drenaggio gravitazionale ritardato, durante
la quale gli incrementi di abbassamento tendono a diminuire;

c) terminato l’effetto di ricarica del drenaggio gravitazionale, gli abbassa-
menti ricominciano a crescere sulla base del valore di porosità efficace
ne.

La durata delle prime due fasi è variabile in relazione alla granulometria e quin-
di alla permeabilità ed alla omogeneità dell’acquifero, ma tutti gli acquiferi
non confinati seguono questo comportamento. Ne deriva che, se il problema
che si deve risolvere non coinvolge la fase iniziale del transitorio, si possono
trascurare le fasi a) e b) precedentemente descritte e sarà sufficiente applicare
la stessa equazione differenziale valida per gli acquiferi confinati, sostituendo
il coefficiente di immagazzinamento elastico S con la porosità efficace ne. Se
invece è importante analizzare anche la prima parte del transitorio (ad esem-
pio per interpretare una prova di falda, vedasi Capitolo 5), sarà necessario

A
bb
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m
en

to
 (S

ca
la

 lo
ga

rit
m
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a)

Tempo (Scala logaritmica)

I fase II fase III fase 

C
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eis

(n
e)

Curva di Theis (S)

Fig. 4.7. Comportamento idrodinamico di un acquifero non confinato



52 4 Soluzioni analitiche dell’equazione di flusso

partire da un’equazione differenziale che tenga conto anche delle fasi a) e b)
che caratterizzano la fase iniziale dell’erogazione. È ciò che si farà nei paragrafi
che seguono.

4.3.1 Regime transitorio o di non equilibrio

Vengono di seguito fornite due diverse soluzioni analitiche valide per analizzare
problemi di flusso in regime transitorio in acquiferi non confinati.

4.3.1.1 Soluzione di Neuman

Si consideri la geometria del sistema pozzo-acquifero schematizzata in Fig. 4.8;
la considerazione del drenaggio gravitazionale comporta l’analisi della com-
ponente verticale di flusso e, conseguentemente, l’opportunità di prendere in
esame l’eventuale anisotropia di conducibilità idraulica sul piano verticale.
L’equazione differenziale di Neuman [82] è pertanto:

Kr
∂2h

∂r2
+

Kr

r

∂h

∂r
+ Kz

∂2h

∂z2
= Ss

∂h

∂t
. (4.33)

Nello scrivere le condizioni iniziali e al contorno, è opportuno ricordare
che la posizione della superficie libera di un acquifero non confinato si sposta
nello spazio durante la fase di transitorio, costituendo di fatto una condizione
al contorno mobile, vedasi Fig. 4.8.

z1

z2

r
h’

K z

K r

s

Fig. 4.8. Schematizzazione del sistema pozzo-piezometro-acquifero non confinato
per l’applicazione della soluzione di Neuman
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In termini analitici, le condizioni iniziali e al contorno sono:

h (r, z, 0) = h0 = b, (4.34)

h (∞, z, t) = h0 = b, (4.35)

in corrispondenza del bottom:

∂h (r, 0, t)
∂z

= 0, (4.36)

in corrispondenza del pozzo:

lim
r→0

∫ b

0

r ∂h

∂r
dz =

Q

2πKr
, (4.37)

in corrispondenza della superficie libera

∂h (r, b, t)
∂z

= − Sy

Kz

∂h

∂t
(r, b, t) . (4.38)

La soluzione analitica (1973) ottenuta da Neuman è:

s(r,z,t) =
Q

4πT

∫ ∞
0

4yJ0

(
yβ

1
2

) [
ω0(y) +

∞∑
n=1

ωn(y)

]
dy, (4.39)

essendo

ω0 (y) =

{
1 − exp

[−tsβ
(
y2 − y2

0

)]}
cosh (γ0zD){

y2 + (1 + σ) y2
0 −
[
(y2−y2

0)
2

σ

]}
cosh (y0)

, (4.40)

ωn (y) =

{
1 − exp

[−tsβ
(
y2 − y2

n

)]}
cosh (γnzD){

y2 + (1 + σ) y2
n −
[

(y2−y2
n)2

σ

]}
cosh (yn)

, (4.41)

e i termini γ0 e γn le radici delle equazioni:

σy0 sinh (γ0) −
(
y2 − y2

0

)
cosh (γ0) = 0 con γ0 < y2, (4.42)

σy0 sin (γn) +
(
y2 + y2

n

)
cos (γn) = 0, (4.43)

dove
(2n − 1)

π

2
< γn < nπ, n ≥ 1.

L’equazione (4.39), nota come equazione di Neuman, viene usualmente
sintetizzata nella forma:

s (r, z, t) =
Q

4πT
sD (σ, β, ts, zD) , (4.44)
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essendo sD l’abbassamento adimensionale ed, inoltre:

σ =
S

Sy
=

ty
ts

, (4.45)

β =
Kz

Kr

(r

b

)2

, (4.46)

tS =
T · t
Sr2

, (4.47)

zD =
z

b
. (4.48)

Dalla combinazione della (4.45) e della (4.47), si ha ovviamente:

ty =
T · t
Sy r2

. (4.49)

Se si fa riferimento all’abbassamento medio misurabile in un piezometro
distante r dal pozzo in pompaggio e completato tra le profondità z1 e z2,
vedasi Fig. 4.8, definito come:

sz1,z2 =
1

z1 − z2

∫ z2

z1

s (r, z, t) dz, (4.50)

la soluzione di Neuman (4.44) diviene indipendente da zD e si semplifica nella
forma usualmente impiegata nelle applicazioni:

s (r, t) =
Q

4πT
sD (ts, ty, β) =

Q

4πT
sD. (4.51)

Si noti che nell’argomento della funzione sD nell’equazione (4.51) è indiffe-
rente porre σ o ty dal momento che i due parametri sono legati dalla relazione
(4.45):

ty = σ · ts.
Pur nella sua forma più semplificata, la soluzione di Neuman dipende da

3 parametri adimensionali e, pertanto, è di difficile rappresentazione. Per ov-
viare a tale inconveniente, Neuman, seguendo l’impostazione concettuale di
Boulton e tenendo conto che S 	 Sy, ha calcolato la funzione sD per σ → 0
(in pratica è stato utilizzato il valore σ = 10−9), ottenendo le due famiglie di
curve:

sD = sD (ts, β) valida per tempi brevi e
sD = sD (ty, β) valida per tempi lunghi e ottenuta ponendo ty = 10−9ts.

Le due famiglie di curve sono rappresentate nella Fig. 4.9 e Fig. 4.10 e
tabulate in Tabella 4.5 e Tabella 4.6

Le due famiglie di curve possono essere unite in un solo diagramma, una
volta che si conosca l’effettivo valore di σ di un determinato acquifero, vedasi
ad esempio Fig. 4.11 rappresentata per σ = 10−4

.



4.3 Acquifero non confinato 55

T
a
b
e
ll
a

4
.5

.
F
u
n
zi

o
n
e

a
d
im

en
si

o
n
a
le

d
i
N

eu
m

a
n

s D
(t

s
,
β
)

va
li
d
a

p
er

te
m

p
i
b
re

v
i

st
1

0
0.

0
4

0
0.

0
1

0.
0

3
0.

0
6

0.
0

1.
0

2.
0

4.
0

6.
0

 
0

8
8

1
0.

0
 

4
9

9
1

0.
0

 
0

4
1

2
0.

0
 

0
4

2
2

0.
0

 
7

9
2

2
0.

0
 

0
5

3
2

0.
0

 
3

0
4

2
0.

0
 

0
4

4
2

0.
0

 
6

3
3

2
0.

0
0.

1

 
1

6
5

5
0.

0
 

7
7

9
5

0.
0

 
5

2
5

6
0.

0
 

8
0

9
6

0.
0

 
7

1
1

7
0.

0
 

6
2

3
7

0.
0

 
1

3
5

7
0.

0
 

7
4

6
7

0.
0

 
8

0
7

7
0.

0
5.

1

 
4

8
8

9
0.

0
 

8
5

7
0

1.
0

 
5

8
8

1
1.

0
 

9
8

6
2

1.
0

 
7

2
1

3
1.

0
 

6
6

5
3

1.
0

 
3

1
0

4
1.

0
 

5
3

2
4

1.
0

 
1

1
4

4
1.

0
0.

2

 
1

6
1

4
1.

0
 

9
8

5
5

1.
0

 
0

5
4

7
1.

0
 

4
4

7
8

1.
0

 
9

5
4

9
1.

0
 

8
7

1
0

2.
0

 
8

0
9

0
2.

0
 

9
7

2
1

2.
0

 
5

7
5

1
2.

0
5.

2

 
5

0
1

8
1.

0
 

7
4

1
0

2.
0

 
9

0
8

2
2.

0
 

1
9

6
4

2.
0

 
9

4
7

5
2.

0
 

8
7

7
6

2.
0

 
5

2
8

7
2.

0
 

4
5

3
8

2.
0

 
0

9
7

8
2.

0
0.

3

 
5

8
6

1
2.

0
 

4
7

3
4

2.
0

 
8

1
9

7
2.

0
 

0
0

4
0

3.
0

 
0

5
7

1
3.

0
 

8
0

1
3

3.
0

 
9

8
4

4
3.

0
 

7
8

1
5

3.
0

 
6

6
7

5
3.

0
5.

3

 
6

0
9

4
2.

0
 

2
6

2
8

2.
0

 
8

4
6

2
3.

0
 

6
9

6
5

3.
0

 
3

8
3

7
3.

0
 

0
8

0
9

3.
0

 
7

0
8

0
4.

0
 

6
7

6
1

4.
0

 
7

0
4

2
4.

0
0.

4

 
9

2
2

0
3.

0
 

0
7

8
4

3.
0

 
6

3
0

1
4.

0
 

9
9

3
5

4.
0

 
3

7
7

7
4.

0
 

0
6

1
0

5.
0

 
2

9
5

2
5.

0
 

3
1

8
3

5.
0

 
8

3
9

4
5.

0
0.

5

 
5

3
3

4
3.

0
 

3
2

3
0

4.
0

 
6

6
2

8
4.

0
 

1
8

9
3

5.
0

 
2

4
0

7
5.

0
 

3
2

1
0

6.
0

 
1

6
2

3
6.

0
 

6
3

8
4

6.
0

 
4

7
1

6
6.

0
0.

6

 
7

8
5

7
3.

0
 

3
0

8
4

4.
0

 
2

7
5

4
5.

0
 

7
4

4
1

6.
0

 
7

8
1

5
6.

0
 

1
5

9
8

6.
0

 
4

8
7

2
7.

0
 

0
1

7
4

7.
0

 
6

4
3

6
7.

0
0.

7

 
5

4
1

0
4.

0
 

4
0

5
8

4.
0

 
6

5
9

9
5.

0
 

3
5

0
8

6.
0

 
9

5
4

2
7.

0
 

1
9

8
6

7.
0

 
8

0
4

1
8.

0
 

6
7

6
3

8.
0

 
6

0
6

5
8.

0
0.

8

 
8

6
1

2
4.

0
 

0
8

5
1

5.
0

 
0

5
6

4
6.

0
 

0
4

9
3

7.
0

 
5

9
9

8
7.

0
 

1
8

0
4

8.
0

 
7

9
0

9
8.

0
 

7
9

6
1

9.
0

 
6

1
9

3
9.

0
0.

9

 
9

7
7

3
4.

0
 

7
3

2
4

5.
0

 
8

6
7

8
6.

0
 

9
1

2
9

7.
0

 
9

0
9

4
8.

0
 

7
6

4
0

9.
0

 
8

9
2

6
9.

0
 

7
2

2
9

9.
0

 
6

2
7

1
0.

1
0.

1

 
7

3
7

9
4.

0
 

4
7

8
5

6.
0

 
0

7
7

1
9.

0
 

7
8

1
2

1.
1

 
4

5
4

3
2.

1
 

8
9

7
4

3.
1

 
4

6
3

6
4.

1
 

6
6

1
2

5.
1

 
8

3
1

7
5.

1
0.

2

 
4

7
5

0
5.

0
 

1
7

5
8

6.
0

 
5

2
6

0
0.

1
 

7
6

3
8

2.
1

 
0

8
1

4
4.

1
 

4
2

5
0

6.
1

 
4

3
8

6
7.

1
 

1
2

0
5

8.
1

 
6

4
0

2
9.

1
0.

3

 
1

1
7

0
5.

0
 

0
0

3
9

6.
0

 
3

6
5

4
0.

1
 

8
8

5
7

3.
1

 
6

7
1

7
5.

1
 

8
3

5
7

7.
1

 
5

6
9

7
9.

1
 

7
1

2
8

0.
2

 
4

1
0

7
1.

2
0.

4

 
6

3
7

0
5.

0
 

3
1

5
9

6.
0

 
4

5
4

6
0.

1
 

0
6

2
3

4.
1

 
9

4
3

6
6.

1
 

8
0

9
9

8.
1

 
4

2
0

4
1.

2
 

2
2

1
6

2.
2

 
8

1
5

6
3.

2
0.

5

 
0

4
7

0
5.

0
 

9
7

5
9

6.
0

 
6

0
4

7
0.

1
 

7
1

9
6

4.
1

 
4

2
6

2
7.

1
 

8
5

3
9

9.
1

 
9

3
8

6
2.

2
 

8
2

6
0

4.
2

 
5

7
4

2
5.

2
0.

6

 
1

4
7

0
5.

0
 

9
9

5
9

6.
0

 
0

0
9

7
0.

1
 

8
4

3
9

4.
1

 
9

2
2

7
7.

1
 

4
1

8
6

0.
2

 
7

0
4

7
3.

2
 

2
6

7
2

5.
2

 
2

5
9

5
6.

2
0.

7

 
2

4
7

0
5.

0
 

6
0

6
9

6.
0

 
2

6
1

8
0.

1
 

1
0

0
1

5.
1

 
6

8
6

0
8.

1
 

6
3

8
2

1.
2

 
4

3
3

6
4.

2
 

4
5

1
3

6.
2

 
4

0
6

7
7.

2
0.

8

 
2

4
7

0
5.

0
 

8
0

6
9

6.
0

 
4

0
3

8
0.

1
 

4
4

1
2

5.
1

 
6

2
3

3
8.

1
 

4
8

7
7

1.
2

 
9

0
0

4
5.

2
 

0
1

2
2

7.
2

 
1

5
8

7
8.

2
0.

9

 
2

4
7

0
5.

0
 

9
0

6
9

6.
0

 
2

8
3

8
0.

1
 

6
4

9
2

5.
1

 
7

6
3

5
8.

1
 

6
0

9
1

2.
2

 
4

0
7

0
6.

2
 

6
1

2
0

8.
2

 
0

8
9

6
9.

2
0.

1

 
2

4
7

0
5.

0
 

0
1

6
9

6.
0

 
0

8
4

8
0.

1
 

4
1

9
4

5.
1

 
3

6
4

2
9.

1
 

5
8

2
1

4.
2

 
7

3
7

9
9.

2
 

4
1

9
9

2.
3

 
7

5
8

5
5.

3
0.

2

 
2

4
7

0
5.

0
 

0
1

6
9

6.
0

 
0

8
4

8
0.

1
 

7
0

0
5

5.
1

 
5

8
3

3
9.

1
 

4
4

6
6

4.
2

 
7

9
4

7
1.

3
 

5
4

8
5

5.
3

 
7

8
8

8
8.

3
0.

3

 
2

4
7

0
5.

0
 

0
1

6
9

6.
0

 
0

8
4

8
0.

1
 

3
1

0
5

5.
1

 
2

3
5

3
9.

1
 

0
5

4
8

4.
2

 
2

4
3

7
2.

3
 

9
9

3
2

7.
3

 
7

3
4

1
1.

4
0.

4

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1⋅
1

0
1⋅

1
0

1⋅
1

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅



56 4 Soluzioni analitiche dell’equazione di flusso

T
a
b
e
ll
a

4
.5

.
co

n
t.

st
1
 

0
 

0
 

. 
0
 

4
 

0
 

0
 

. 
0
 

1
 

0
 

. 
0
 

3
 

0
 

. 
0
 

6
 

0
 

. 
0
 

1
 

. 
0
 

2
 

. 
0
 

4
 

. 
0
 

6
 

. 
0
 

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
8
 

5
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
7
 

1
 

1
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
9
 

0
 

3
 

3
 

3
 

. 
3
 

  
6
 

9
 

9
 

3
 

8
 

. 
3
 

  
8
 

2
 

3
 

8
 

2
 

. 
4
 

0.
5

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
3
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
7
 

7
 

3
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

2
 

1
 

7
 

3
 

. 
3
 

  
1
 

7
 

5
 

2
 

9
 

. 
3
 

  
2
 

8
 

6
 

1
 

4
 

. 
4
 

0.
6

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
1
 

8
 

4
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
8
 

3
 

6
 

9
 

3
 

. 
3
 

  
9
 

3
 

1
 

9
 

9
 

. 
3
 

  
1
 

2
 

6
 

2
 

5
 

. 
4
 

0.
7

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
5
 

2
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
2
 

4
 

3
 

1
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

9
 

2
 

4
 

0
 

. 
4
 

  
0
 

2
 

8
 

1
 

6
 

. 
4
 

0.
8

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
9
 

0
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
3
 

4
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
6
 

1
 

5
 

2
 

4
 

. 
3
 

  
3
 

1
 

4
 

8
 

0
 

. 
4
 

  
2
 

0
 

7
 

9
 

6
 

. 
4
 

0.
9

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
0
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
5
 

3
 

3
 

3
 

4
 

. 
3
 

  
3
 

5
 

7
 

1
 

1
 

. 
4
 

  
6
 

5
 

5
 

6
 

7
 

. 
4
 

0.
1

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

3
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
7
 

9
 

7
 

5
 

2
 

. 
4
 

  
6
 

5
 

2
 

6
 

1
 

. 
5
 

0.
2

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
4
 

3
 

4
 

5
 

4
 

. 
3

  
7
 

7
 

7
 

8
 

2
 

. 
4
 

  
0
 

9
 

0
 

4
 

3
 

. 
5
 

0.
3

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
9
 

3
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
1
 

6
 

5
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
1
 

0
 

0
 

4
 

4
 

. 
5
 

0.
4

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
1
 

9
 

7
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
4
 

0
 

1
 

0
 

5
 

. 
5
 

0.
5

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
1
 

6
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
4
 

5
 

0
 

4
 

5
 

. 
5
 

0.
6

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

8
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
3
 

7
 

6
 

6
 

5
 

. 
5
 

0.
7

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
1
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
1
 

3
 

4
 

8
 

5
 

. 
5
 

0.
8

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
3
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
2
 

2
 

6
 

9
 

5
 

. 
5
 

0.
9

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
6
 

3
 

4
 

0
 

6
 

. 
5
 

0.
1

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
3
 

6
 

2
 

2
 

6
 

. 
5
 

0.
2

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
0
 

4
 

3
 

2
 

6
 

. 
5
 

0.
3

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
6
 

4
 

3
 

2
 

6
 

. 
5
 

0.
4

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
0
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
6
 

4
 

3
 

2
 

6
 

. 
5
 

0.
5

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
1
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
6
 

4
 

3
 

2
 

6
 

. 
5
 

0.
6

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
1
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
6
 

4
 

3
 

2
 

6
 

. 
5
 

0.
7

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0

  
1
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
6
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
6
 

4
 

3
 

2
 

6
 

. 
5
 

0.
8

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
1
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
7
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
6
 

4
 

3
 

2
 

6
 

. 
5
 

0.
9

  
2
 

4
 

7
 

0
 

5
 

. 
0
 

  
0
 

1
 

6
 

9
 

6
 

. 
0
 

  
1
 

8
 

4
 

8
 

0
 

. 
1
 

  
3
 

1
 

0
 

5
 

5
 

. 
1
 

  
4
 

6
 

5
 

3
 

9
 

. 
1
 

  
7
 

5
 

5
 

9
 

4
 

. 
2
 

  
0
 

4
 

4
 

5
 

4
 

. 
3
 

  
4
 

9
 

8
 

9
 

2
 

. 
4
 

  
6
 

4
 

3
 

2
 

6
 

. 
5
 

 
0.

1

β 
= 

β 
= 

β 
= 

β 
= 

β 
= 

β 
= 

β 
= 

β 
= 

β 
= 

1
0

1⋅
1

0
1⋅

1
0

1⋅
1

0
1⋅

1
0

1⋅
2

0
1⋅

2
0

1⋅
2

0
1⋅

2
0

1⋅
2

0
1⋅

2
0

1⋅
2

0
1⋅

2
0

1⋅
2

0
1⋅

3
0

1⋅
3

0
1⋅

3
0

1⋅
3

0
1⋅

3
0

1⋅
3

0
1⋅

3
0

1⋅
3

0
1⋅

3
0

1⋅
4

0
1⋅



4.3 Acquifero non confinato 57

T
a
b
e
ll
a

4
.5

.
co

n
t.

st
8.

0
0.

1
5.

1
0.

2
5.

2
0.

3
0.

4
0.

5
0.

6
0.

7

 
0

3
5

0
0.

0
 

9
3

6
0

0.
0

 
2

7
7

0
0.

0
 

3
3

9
0

0.
0

 
1

3
1

1
0.

0
 

7
4

2
1

0.
0

 
6

7
3

1
0.

0
 

6
2

5
1

0.
0

 
2

0
7

1
0.

0
 

6
8

7
1

0.
0

0.
1

 
1

3
0

1
0.

0
 

8
1

3
1

0.
0

 
2

9
6

1
0.

0
 

4
8

1
2

0.
0

 
5

3
8

2
0.

0
 

8
3

2
3

0.
0

 
0

0
7

3
0.

0
 

8
4

2
4

0.
0

 
4

0
9

4
0.

0
 

0
1

2
5

0.
0

5.
1

 
6

0
3

1
0.

0
 

7
3

7
1

0.
0

 
5

3
3

2
0.

0
 

2
7

1
3

0.
0

 
0

5
3

4
0.

0
 

1
1

1
5

0.
0

 
1

3
0

6
0.

0
 

1
3

1
7

0.
0

 
2

9
4

8
0.

0
 

8
4

1
9

0.
0

0.
2

 
0

3
4

1
0.

0
 

4
5

9
1

0.
0

 
9

0
7

2
0.

0
 

7
1

8
3

0.
0

 
0

7
4

5
0.

0
 

6
9

5
6

0.
0

 
8

7
9

7
0.

0
 

3
1

7
9

0.
0

 
0

9
8

1
1.

0
 

4
4

9
2

1.
0

5.
2

 
4

8
4

1
0.

0
 

7
5

0
2

0.
0

 
1

1
9

2
0.

0
 

7
1

2
4

0.
0

 
4

5
2

6
0.

0
 

2
8

6
7

0.
0

 
6

1
5

9
0.

0
 

0
5

8
1

1.
0

 
8

1
9

4
1.

0
 

1
1

4
6

1.
0

0.
3

 
5

0
5

1
0.

0
 

5
0

1
2

0.
0

 
8

1
0

3
0.

0
 

4
5

4
4

0.
0

 
9

7
7

6
0.

0
 

4
6

4
8

0.
0

 
1

7
6

0
1.

0
 

8
8

5
3

1.
0

 
1

1
5

7
1.

0
 

5
3

4
9

1.
0

5.
3

 
4

1
5

1
0.

0
 

7
2

1
2

0.
0

 
5

7
0

3
0.

0
 

2
9

5
4

0.
0

 
1

2
1

7
0.

0
 

3
2

0
9

0.
0

 
6

4
5

1
1.

0
 

0
9

9
4

1.
0

 
2

9
6

9
1.

0
 

4
8

0
2

2.
0

0.
4

 
9

1
5

1
0.

0
 

2
4

1
2

0.
0

 
8

1
1

3
0.

0
 

0
2

7
4

0.
0

 
2

0
5

7
0.

0
 

1
8

6
9

0.
0

 
3

8
6

2
1.

0
 

1
6

9
6

1.
0

 
3

1
1

3
2.

0
 

2
8

3
6

2.
0

0.
5

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
0

3
1

3
0.

0
 

0
6

7
4

0.
0

 
6

6
6

7
0.

0
 

2
0

0
0

1.
0

 
3

1
3

3
1.

0
 

4
7

1
8

1.
0

 
4

6
5

5
2.

0
 

2
5

5
9

2.
0

0.
6

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
3

3
1

3
0.

0
 

4
7

7
4

0.
0

 
7

3
7

7
0.

0
 

0
6

1
0

1.
0

 
5

7
6

3
1.

0
 

6
4

9
8

1.
0

 
9

7
2

7
2.

0
 

4
1

9
1

3.
0

0.
7

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
3

3
1

3
0.

0
 

9
7

7
4

0.
0

 
8

6
7

7
0.

0
 

7
3

2
0

1.
0

 
9

6
8

3
1.

0
 

3
3

4
9

1.
0

 
2

0
5

8
2.

0
 

2
8

6
3

3.
0

0.
8

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

1
8

7
4

0.
0

 
1

8
7

7
0.

0
 

5
7

2
0

1.
0

 
8

7
9

3
1.

0
 

1
4

7
9

1.
0

 
9

7
3

9
2.

0
 

5
6

9
4

3.
0

0.
9

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
7

8
7

7
0.

0
 

4
9

2
0

1.
0

 
9

3
0

4
1.

0
 

8
3

9
9

1.
0

 
1

1
0

0
3.

0
 

4
7

9
5

3.
0

0.
1

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

1
9

2
0

2.
0

 
1

5
6

1
3.

0
 

6
7

0
9

3.
0

0.
2

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
6

3
7

1
3.

0
 

0
4

3
9

3.
0

0.
3

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

7
6

3
9

3.
0

0.
4

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
5

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
6

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
7

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
8

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
9

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
1

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
2

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
3

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
4

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

1
0

1⋅
1

0
1⋅

1
0

1⋅
1

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1 0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅



58 4 Soluzioni analitiche dell’equazione di flusso

T
a
b
e
ll
a

4
.5

.
co

n
t.

8.
0

0.
1

5.
1

0.
2

5.
2

0.
3

0.
4

0.
5

0.
6

0.
7

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
5

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
6

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
7

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
8

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
9

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
1

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
2

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
3

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
2

8
7

4
0.

0
 

2
9

7
7

0.
0

 
4

1
3

0
1.

0
 

0
2

1
4

1.
0

 
6

9
2

0
2.

0
 

1
4

7
1

3.
0

 
0

7
3

9
3.

0
0.

4

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
5

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
6

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
7

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
8

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0 .
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

0.
9

 
0

2
5

1
0.

0
 

5
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

 
0.

1

 
0

2
5

1
0.

0
 

6
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

 
0.

2

 
0

2
5

1
0.

0
 

6
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
2

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
1

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

 
0.

3

 
0

2
5

1
0.

0
 

6
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
3

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
2

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

 
0.

4

 
0

2
5

1
0.

0
 

6
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
3

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
0

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
2

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

 
0.

5

 
0

2
5

1
0.

0
 

6
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

2
8

7
4

0.
0

 
3

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
1

2
1

4
1.

0
 

6
9

2
0

2.
0

 
2

4
7

1
3.

0
 

0
7

3
9

3.
0

 
0.

6

 
1

2
5

1
0.

0
 

6
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

3
8

7
4

0.
0

 
3

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
1

2
1

4
1.

0
 

7
9

2
0

2.
0

 
2

4
7

1
3.

0
 

1
7

3
9

3.
0

 
0.

7

 
1

2
5

1
0.

0
 

6
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

3
8

7
4

0.
0

 
3

9
7

7
0.

0
 

4
1

3
0

1.
0

 
1

2
1

4
1.

0
 

7
9

2
0

2.
0

 
2

4
7

1
3.

0
 

1
7

3
9

3.
0

 
0.

8

 
1

2
5

1
0.

0
 

6
4

1
2

0.
0

 
4

3
1

3
0.

0
 

3
8

7
4

0.
0

 
3

9
7

7
0.

0
 

5
1

3
0

1.
0

 
1

2
1

4
1.

0
 

7
9

2
0

2.
0

 
2

4
7

1
3.

0
 

1
7

3
9

3.
0

 
0.

9

 
1

2
5

1
0.

0
 

6
4

1
2

0.
0

 
5

3
1

3
0.

0
 

3
8

7
4

0.
0

 
3

9
7

7
0.

0
 

5
1

3
0

1.
0

 
1

2
1

4
1.

0
 

7
9

2
0

2.
0

 
2

4
7

1
3.

0
 

1
7

3
9

3.
0

0.
1

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

st

1
0

1⋅
1

0
1⋅

1
0

1⋅
1

0
1⋅

1
0

1⋅
2

0
1⋅

2
0

1⋅
2

0
1⋅

2
0

1⋅
2

0
1⋅

2
0

1⋅
2

0
1⋅

2
0

1⋅
2

0
1⋅

3
0

1⋅
3

0
1⋅

3
0

1⋅
3

0
1⋅

3
0

1⋅
3

0
1⋅

3
0

1⋅
3

0
1⋅

3
0

1⋅
4

0
1⋅



4.3 Acquifero non confinato 59

T
a
b
e
ll
a

4
.6

.
F
u
n
zi

o
n
e

a
d
im

en
si

o
n
a
le

d
i
N

eu
m

a
n

s D
(t

y
,
β
)

va
li
d
a

p
er

te
m

p
i
lu

n
g
h
i

yt
1

0
0.

0
4

0
0.

0
1

0.
0

3
0.

0
6

0.
0

1.
0

2.
0

4.
0

6.
0

 
0

5
7

0
5.

0
 

6
1

6
9

6.
0

 
5

8
4

8
0.

1
 

6
1

0
5

5.
1

 
6

6
5

3
9.

1
 

8
5

5
9

4.
2

 
0

4
4

5
4.

3
 

5
9

8
9

2.
4

 
6

4
3

2
6.

5
0.

1

 
4

5
7

0
5.

0
 

0
2

6
9

6.
0

 
7

8
4

8
0.

1
 

8
1

0
5

5.
1

 
7

6
5

3
9.

1
 

8
5

5
9

4.
2

 
1

4
4

5
4.

3
 

5
9

8
9

2.
4

 
6

4
3

2
6.

5
5.

1

 
8

7
5

0
5.

0
 

3
2

6
9

6.
0

 
0

9
4

8
0.

1
 

9
1

0
5

5.
1

 
8

6
5

3
9.

1
 

9
5

5
9

4.
2

 
1

4
4

5
4.

3
 

5
9

8
9

2.
4

 
6

4
3

2
6.

5
0.

2

 
2

6
7

0
5.

0
 

6
2

6
9

6.
0

 
2

9
4

8
0.

1
 

1
2

0
5

5.
1

 
9

6
5

3
9.

1
 

9
5

5
9

4.
2

 
1

4
4

5
4.

3
 

5
9

8
9

2.
4

 
6

4
3

2
6.

5
5.

2

 
6

6
7

0
5.

0
 

0
3

6
9

6.
0

 
4

9
4

8
0.

1
 

2
2

0
5

5.
1

 
0

7
5

3
9.

1
 

0
6

5
9

4.
2

 
2

4
4

5
4.

3
 

5
9

8
9

2.
4

 
6

4
3

2
6.

5
0.

3

 
0

7
7

0
5.

0
 

3
3

6
9

6.
0

 
6

9
4

8
0.

1
 

4
2

0
5

5.
1

 
1

7
5

3
9.

1
 

1
6

5
9

4.
2

 
2

4
4

5
4.

3
 

5
9

8
9

2.
4

 
6

4
3

2
6.

5
5.

3

 
4

7
7

0
5.

0
 

7
3

6
9

6.
0

 
9

9
4

8
0.

1
 

5
2

0
5

5.
1

 
2

7
5

3
9.

1
 

1
6

5
9

4.
2

 
2

4
4

5
4.

3
 

5
9

8
9

2.
4

 
6

4
3

2
6.

5
0.

4

 
2

8
7

0
5.

0
 

3
4

6
9

6.
0

 
3

0
5

8
0.

1
 

8
2

0
5

5.
1

 
4

7
5

3
9.

1
 

2
6

5
9

4.
2

 
3

4
4

5
4.

3
 

6
9

8
9

2.
4

 
7

4
3

2
6.

5
0.

5

 
0

9
7

0
5.

0
 

0
5

6
9

6.
0

 
8

0
5

8
0.

1
 

1
3

0
5

5.
1

 
6

7
5

3
9.

1
 

4
6

5
9

4.
2

 
3

4
4

5
4.

3
 

6
9

8
9

2.
4

 
7

4
3

2
6.

5
0.

6

 
9

9
7

0
5.

0
 

7
5

6
9

6.
0

 
3

1
5

8
0.

1
 

4
3

0
5

5.
1

 
8

7
5

3
9.

1
 

5
6

5
9

4.
2

 
4

4
4

5
4.

3
 

6
9

8
9

2.
4

 
7

4
3

2
6.

5
0.

7

 
7

0
8

0
5.

0
 

4
6

6
9

6.
0

 
7

1
5

8
0.

1
 

7
3

0
5

5.
1

 
0

8
5

3
9.

1
 

6
6

5
9

4.
2

 
4

4
4

5
4.

3
 

6
9

8
9

2.
4

 
7

4
3

2
6.

5
0.

8

 
5

1
8

0
5.

0
 

0
7

6
9

6.
0

 
2

2
5

8
0.

1
 

0
4

0
5

5.
1

 
3

8
5

3
9.

1
 

7
6

5
9

4.
2

 
5

4
4

5
4.

3
 

7
9

8
9

2.
4

 
7

4
3

2
6.

5
0.

9

 
3

2
8

0
5.

0
 

7
7

6
9

6.
0

 
7

2
5

8
0.

1
 

3
4

0
5

5.
1

 
5

8
5

3
9.

1
 

9
6

5
9

4.
2

 
5

4
4

5
4.

3
 

7
9

8
9

2.
4

 
7

4
3

2
6.

5
0.

1

 
4

0
9

0
5.

0
 

5
4

7
9

6.
0

 
3

7
5

8
0.

1
 

4
7

0
5

5.
1

 
6

0
6

3
9.

1
 

1
8

5
9

4.
2

 
1

5
4

5
4.

3
 

9
9

8
9

2.
4

 
8

4
3

2
6.

5
0.

2

 
6

8
9

0
5.

0
 

3
1

8
9

6.
0

 
9

1
6

8
0.

1
 

4
0

1
5

5.
1

 
7

2
6

3
9.

1
 

3
9

5
9

4.
2

 
6

5
4

5
4.

3
 

2
0

9
9

2.
4

 
8

4
3

2
6.

5
0.

3

 
7

6
0

1
5.

0
 

0
8

8
9

6.
0

 
6

6
6

8
0.

1
 

4
3

1
5

5.
1

 
7

4
6

3
9.

1
 

5
0

6
9

4.
2

 
2

6
4

5
4.

3
 

5
0

9
9

2.
4

 
9

4
3

2
6.

5
0.

4

 
9

4
1

1
5.

0
 

8
4

9
9

6.
0

 
2

1
7

8
0.

1
 

4
6

1
5

5.
1

 
8

6
6

3
9.

1
 

7
1

6
9

4.
2

 
7

6
4

5
4.

3
 

7
0

9
9

2.
4

 
0

5
3

2
6.

5
0.

5

 
0

3
2

1
5.

0
 

5
1

0
0

7.
0

 
8

5
7

8
0.

1
 

5
9

1
5

5.
1

 
9

8
6

3
9.

1
 

0
3

6
9

4.
2

 
3

7
4

5
4.

3
 

0
1

9
9

2.
4

 
0

5
3

2
6.

5
0.

6

 
1

1
3

1
5.

0
 

3
8

0
0

7.
0

 
4

0
8

8
0.

1
 

5
2

2
5

5.
1

 
0

1
7

3
9.

1
 

2
4

6
9

4.
2

 
8

7
4

5
4.

3
 

2
1

9
9

2.
4

 
1

5
3

2
6.

5
0.

7

 
2

9
3

1
5.

0
 

1
5

1
0

7.
0

 
1

5
8

8
0.

1
 

5
5

2
5

5.
1

 
1

3
7

3
9.

1
 

4
5

6
9

4.
2

 
4

8
4

5
4.

3
 

5
1

9
9

2.
4

 
2

5
3

2
6.

5
0.

8

 
4

7
4

1
5.

0
 

8
1

2
0

7.
0

 
7

9
8

8
0.

1
 

5
8

2
5

5.
1

 
2

5
7

3
9.

1
 

6
6

6
9

4.
2

 
9

8
4

5
4.

3
 

7
1

9
9

2.
4

 
3

5
3

2
6.

5
0.

9

 
7

3
6

1
5.

0
 

6
8

2
0

7.
0

 
3

4
9

8
0.

1
 

6
1

3
5

5.
1

 
3

7
7

3
9.

1
 

8
7

6
9

4.
2

 
5

9
4

5
4.

3
 

0
2

9
9

2.
4

 
3

5
3

2
6.

5
0.

1

 
8

4
4

2
5.

0
 

1
6

9
0

7.
0

 
5

0
4

9
0.

1
 

8
1

6
5

5.
1

 
2

8
9

3
9.

1
 

0
0

8
9

4.
2

 
0

5
5

5
4.

3
 

6
4

9
9

2.
4

 
0

6
3

2
6.

5
0.

2

 
7

5
2

3
5.

0
 

5
3

6
1

7.
0

 
6

6
8

9
0.

1
 

9
1

9
5

5.
1

 
1

9
1

4
9.

1
 

2
2

9
9

4.
2

 
5

0
6

5
4.

3
 

1
7

9
9

2.
4

 
8

6
3

2
6.

5
0.

3

 
4

6
0

4
5.

0
 

7
0

3
2

7.
0

 
7

2
3

0
1.

1
 

0
2

2
6

5.
1

 
9

9
3

4
9.

1
 

3
4

0
0

5.
2

 
0

6
6

5
4.

3
 

7
9

9
9

2.
4

 
5

7
3

2
6.

5
0.

4

 
0

7
8

4
5.

0
 

8
7

9
2

7.
0

 
6

8
7

0
1.

1
 

0
2

5
6

5.
1

 
8

0
6

4
9.

1
 

4
6

1
0

5.
2

 
5

1
7

5
4.

3
 

3
2

0
0

3.
4

 
2

8
3

2
6.

5
0.

5

 
3

7
6

5
5.

0
 

7
4

6
3

7.
0

 
5

4
2

1
1.

1
 

0
2

8
6

5.
1

 
6

1
8

4
9.

1
 

5
8

2
0

5.
2

 
9

6
7

5
4.

3
 

8
4

0
0

3.
4

 
9

8
3

2
6.

5
0.

6

 
4

7
4

6
5.

0
 

5
1

3
4

7.
0

 
3

0
7

1
1.

1
 

2
7

4
7

5.
1

 
4

2
0

5
9.

1
 

7
0

4
0

5.
2

 
4

2
8

5
4.

3
 

4
7

0
0

3.
4

 
6

9
3

2
6.

5
0.

7

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

3
0

1
−

⋅
3

0
1

−
⋅

3
0

1
−

⋅
3

0
1

−
⋅

3
0

1
−

⋅
3

0
1

−
⋅

3
0

1
−

⋅
3

0
1

−
⋅

3
0

1
−

⋅
2

0
1

−
⋅

2
0

1
−

⋅
2

0
1

−
⋅

2
0

1
−

⋅
2

0
1

−
⋅

2
0

1
−

⋅
2

0
1

−
⋅



60 4 Soluzioni analitiche dell’equazione di flusso

T
a
b
e
ll
a

4
.6

.
co

n
t.

yt
1

0
0.

0
4

0
0.

0
1

0.
0

3
0.

0
6

0.
0

1.
0

2.
0

4.
0

6.
0

 
4

7
2

7
5.

0
 

2
8

9
4

7.
0

 
1

6
1

2
1.

1
 

1
7

7
7

5.
1

 
1

3
2

5
9.

1
 

8
2

5
0

5.
2

 
9

7
8

5
4.

3
 

0
0

1
0

3.
4

 
3

0
4

2
6.

5
0.

8

 
1

7
0

8
5.

0
 

7
4

6
5

7.
0

 
7

1
6

2
1.

1
 

0
7

0
8

5.
1

 
9

3
4

5
9.

1
 

0
5

6
0

5.
2

 
4

3
9

5
4.

3
 

5
2

1
0

3.
4

 
0

1
4

2
6.

5
0.

9

 
6

6
8

8
5.

0
 

1
1

3
6

7.
0

 
3

7
0

3
1.

1
 

9
6

3
8

5.
1

 
6

4
6

5
9.

1
 

1
7

7
0

5.
2

 
9

8
9

5
4.

3
 

1
5

1
0

3.
4

 
7

1
4

2
6.

5
0.

1

 
8

9
6

6
6.

0
 

7
5

8
2

8.
0

 
4

8
5

7
1.

1
 

6
2

3
1

6.
1

 
5

0
7

7
9.

1
 

2
8

9
1

5.
2

 
5

3
5

6
4.

3
 

6
0

4
0

3.
4

 
8

8
4

2
6.

5
0.

2

 
9

9
2

4
7.

0
 

6
8

0
9

8.
0

 
9

0
0

2
2.

1
 

5
3

2
4

6.
1

 
3

4
7

9
9.

1
 

7
8

1
3

5.
2

 
9

7
0

7
4.

3
 

1
6

6
0

3.
4

 
9

5
5

2
6.

5
0.

3

 
3

5
6

1
8.

0
 

9
7

2
5

9.
0

 
6

4
3

6
2.

1
 

9
9

0
7

6.
1

 
0

6
7

1
0.

2
 

7
8

3
4

5.
2

 
0

2
6

7
4.

3
 

6
1

9
0

3.
4

 
0

3
6

2
6.

5
0.

4

 
1

5
7

8
8.

0
 

1
9

2
1

0.
1

 
4

9
5

0
3.

1
 

8
1

9
9

6.
1

 
6

5
7

3
0.

2
 

0
8

5
5

5.
2

 
0

6
1

8
4.

3
 

0
7

1
1

3.
4

 
1

0
7

2
6.

5
0.

5

 
9

1
4

5
9.

0
 

9
1

1
7

0.
1

 
2

5
7

4
3.

1
 

4
9

6
2

7.
1

 
1

3
7

5
0.

2
 

7
6

7
6

5.
2

 
6

9
6

8
4.

3
 

3
2

4
1

3.
4

 
2

7
7

2
6.

5
0.

6

 
0

0
0

2
0.

1
 

6
6

7
2

1.
1

 
1

2
8

8
3.

1
 

6
2

4
5

7.
1

 
3

8
6

7
0.

2
 

8
4

9
7

5.
2

 
0

3
2

9
4.

3
 

5
7

6
1

3.
4

 
3

4
8

2
6.

5
0.

7

 
7

2
3

8
0.

1
 

3
3

2
8

1.
1

 
1

0
8

2
4.

1
 

7
1

1
8

7.
1

 
6

1
6

9
0.

2
 

2
2

1
9

5.
2

 
2

6
7

9
4.

3
 

7
2

9
1

3.
4

 
3

1
9

2
6.

5
0.

8

 
5

0
4

4
1.

1
 

2
2

5
3

2.
1

 
3

9
6

6
4.

1
 

7
6

7
0

8.
1

 
7

2
5

1
1.

2
 

0
9

2
0

6.
2

 
2

9
2

0
5.

3
 

8
7

1
2

3.
4

 
4

8
9

2
6.

5
0.

9

 
4

4
2

0
2.

1
 

9
3

6
8

2.
1

 
7

9
4

0
5.

1
 

7
7

3
3

8.
1

 
9

1
4

3
1.

2
 

8
4

4
1

6.
2

 
6

1
8

0
5.

3
 

8
2

4
2

3.
4

 
5

5
0

3
6.

5
0.

1

 
8

4
0

8
6.

1
 

4
5

9
1

7.
1

 
7

0
5

4
8.

1
 

1
0

4
7

0.
2

 
2

3
2

1
3.

2
 

7
5

6
2

7.
2

 
3

6
9

5
5.

3
 

9
9

8
4

3.
4

 
7

5
7

3
6.

5
0.

2

 
0

3
7

1
0.

2
 

1
9

7
3

0.
2

 
7

7
4

1
1.

2
 

0
5

0
8

2.
2

 
1

8
1

7
4.

2
 

3
3

1
3

8.
2

 
5

9
8

0
6.

3
 

9
0

3
7

3.
4

 
5

5
4

4
6.

5
0.

3

 
1

7
3

7
2.

2
 

4
8

5
8

2.
2

 
5

8
5

3
3.

2
 

1
3

9
5

4.
2

 
0

9
4

1
6.

2
 

0
0

9
2

9.
2

 
6

2
6

5
6.

3
 

1
6

6
9

3.
4

 
7

4
1

5
6.

5
0.

4

 
2

4
9

7
4.

2
 

0
2

7
8

4.
2

 
4

4
1

2
5.

2
 

8
7

5
1

6.
2

 
9

8
3

4
7.

2
 

6
0

0
2

0.
3

 
3

7
1

0
7.

3
 

9
5

9
1

4.
4

 
3

3
8

5
6.

5
0.

5

 
4

7
0

5
6.

2
 

5
0

6
5

6.
2

 
5

4
0

8
6.

2
 

3
2

4
5

7.
2

 
8

8
0

6
8.

2
 

9
1

5
0

1.
3

 
6

4
5

4
7.

3
 

5
0

2
4

4.
4

 
5

1
5

6
6.

5
0.

6

 
5

3
7

9
7.

2
 

7
1

1
0

8.
2

 
8

1
9

1
8.

2
 

0
0

8
7

8.
2

 
5

6
7

6
9.

2
 

3
9

4
8

1.
3

 
0

6
7

8
7.

3
 

1
0

4
6

4.
4

 
1

9
1

7
6.

5
0.

7

 
0

4
5

2
9.

2
 

6
2

8
2

9.
2

 
5

9
1

4
9.

2
 

4
6

9
8

9.
2

 
6

6
5

6
0.

3
 

4
8

9
5

2.
3

 
3

2
8

2
8.

3
 

9
4

5
8

4.
4

 
6

5
8

7
6.

5
0.

8

 
1

0
9

3
0.

3
 

3
2

1
4

0.
3

 
8

8
1

5
0.

3
 

5
1

1
9

0.
3

 
2

1
6

5
1.

3
 

1
4

0
3

3.
3

 
6

4
7

6
8.

3
 

2
5

6
0

5.
4

 
2

2
5

8
6.

5
0.

9

 
1

1
1

4
1.

3
 

7
8

2
4

1.
3

 
3

3
1

5
1.

3
 

1
1

4
8

1.
3

 
1

0
0

4
2.

3
 

5
0

7
9

3.
3

 
1

4
5

0
9.

3
 

0
1

7
2

5.
4

 
3

8
1

9
6.

5
0.

1

 
1

2
0

2
8.

3
 

9
5

0
2

8.
3

 
1

2
2

2
8.

3
 

4
4

1
3

8.
3

 
6

5
7

4
8.

3
 

6
2

2
1

9.
3

 
2

1
8

2
2.

4
 

7
7

2
1

7.
4

 
9

3
5

5
7.

5
0.

2

 
3

2
1

2
2.

4
 

8
3

1
2

2.
4

 
6

8
1

2
2.

4
 

5
5

6
2

2.
4

 
9

5
2

3
2.

4
 

7
3

4
6

2.
4

 
3

1
9

7
4.

4
 

9
9

9
6

8.
4

 
5

7
4

1
8.

5
0.

3

 
4

7
6

0
5.

4
 

1
8

6
0

5.
4

 
2

9
6

0
5.

4
 

3
1

0
1

5.
4

 
4

5
2

1
5.

4
 

5
7

9
2

5.
4

 
4

5
4

8
6.

4
 

2
8

6
0

0.
5

 
6

4
0

7
8.

5
0.

4

 
9

5
8

2
7.

4
 

3
6

8
2

7.
4

 
7

5
8

2
7.

4
 

4
1

1
3

7.
4

 
3

9
1

3
7.

4
 

7
7

1
4

7.
4

 
3

2
8

5
8.

4
 

0
3

8
2

1.
5

 
8

9
2

2
9.

5
0.

5

 
6

0
0

1
9.

4
 

7
0

0
1

9.
4

 
3

9
9

0
9.

4
 

6
1

2
1

9.
4

 
8

0
2

1
9.

4
 

2
8

7
1

9.
4

 
7

4
8

0
0.

5
 

6
6

7
3

2.
5

 
8

6
2

7
9.

5
0.

6

 
5

6
6

9
1.

5
 

5
6

6
9

1.
5

 
3

4
6

9
1.

5
 

4
3

8
9

1.
5

 
1

5
7

9
1.

5
 

8
1

9
9

1.
5

 
4

7
8

5
2.

5
 

1
5

8
2

4.
5

 
3

8
4

6
0.

6
0.

8

 
6

1
9

1
4.

5
 

6
1

9
1

4.
5

 
1

9
8

1
4.

5
 

9
6

0
2

4.
5

 
1

5
9

1
4.

5
 

9
3

9
1

4.
5

 
0

0
2

6
4.

5
 

4
5

1
9

5.
5

 
3

8
8

4
1.

6
 

0.
1

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

2
0

1
−

⋅
2

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

1
0

1⋅

1
0

1⋅

1
0

1⋅
1

0
1⋅

1
0

1⋅
1

0
1⋅

1
0

1⋅
2

0
1⋅



4.3 Acquifero non confinato 61

T
a
b
e
ll
a

4
.6

.
co

n
t.

yt
8.

0
0.

1
5.

1
0.

2
5.

2
0.

3
0.

4
0.

5
0.

6
0.

7

 
6

2
5

1
0.

0
 

2
5

1
2

0.
0

 
2

4
1

3
0.

0
 

1
9

7
4

0.
0

 
2

0
8

7
0.

0
 

4
2

3
0

1.
0

 
0

3
1

4
1.

0
 

6
0

3
0

2.
0

 
1

5
7

1
3.

0
 

9
7

3
9

3.
0

0.
1

 
9

2
5

1
0.

0
 

6
5

1
2

0.
0

 
5

4
1

3
0.

0
 

5
9

7
4

0.
0

 
7

0
8

7
0.

0
 

9
2

3
0

1.
0

 
6

3
1

4
1.

0
 

1
1

3
0

2.
0

 
6

5
7

1
3.

0
 

3
8

3
9

3.
0

5.
1

 
2

3
5

1
0.

0
 

9
5

1
2

0.
0

 
9

4
1

3
0.

0
 

0
0

8
4

0.
0

 
2

1
8

7
0.

0
 

4
3

3
0

1.
0

 
1

4
1

4
1.

0
 

6
1

3
0

2.
0

 
0

6
7

1
3.

0
 

8
8

3
9

3.
0

0.
2

 
5

3
5

1
0.

0
 

3
6

1
2

0.
0

 
3

5
1

3
0.

0
 

4
0

8
4

0.
0

 
7

1
8

7
0.

0
 

9
3

3
0

1.
0

 
6

4
1

4
1.

0
 

2
2

3
0

2.
0

 
5

6
7

1
3.

0
 

2
9

3
9

3.
0

5.
2

 
8

3
5

1
0.

0
 

6
6

1
2

0.
0

 
7

5
1

3
0.

0
 

8
0

8
4

0.
0

 
2

2
8

7
0.

0
 

4
4

3
0

1.
0

 
1

5
1

4
1.

0
 

7
2

3
0

2.
0

 
0

7
7

1
3.

0
 

7
9

3
9

3.
0

0.
3

 
1

4
5

1
0.

0
 

9
6

1
2

0.
0

 
1

6
1

3
0.

0
 

3
1

8
4

0.
0

 
6

2
8

7
0.

0
 

9
4

3
0

1.
0

 
6

5
1

4
1.

0
 

2
3

3
0

2.
0

 
5

7
7

1
3.

0
 

1
0

4
9

3.
0

5.
3

 
4

4
5

1
0.

0
 

3
7

1
2

0.
0

 
5

6
1

3
0.

0
 

7
1

8
4

0.
0

 
1

3
8

7
0.

0
 

4
5

3
0

1.
0

 
2

6
1

4
1.

0
 

7
3

3
0

2.
0

 
0

8
7

1
3.

0
 

6
0

4
9

3.
0

0.
4

 
0

5
5

1
0.

0
 

0
8

1
2

0.
0

 
3

7
1

3
0.

0
 

6
2

8
4

0.
0

 
1

4
8

7
0.

0
 

5
6

3
0

1.
0

 
2

7
1

4
1.

0
 

7
4

3
0

2.
0

 
9

8
7

1
3.

0
 

5
1

4
9

3.
0

0.
5

 
6

5
5

1
0.

0
 

7
8

1
2

0.
0

 
1

8
1

3
0.

0
 

5
3

8
4

0.
0

 
1

5
8

7
0.

0
 

5
7

3
0

1.
0

 
2

8
1

4
1.

0
 

8
5

3
0

2.
0

 
9

9
7

1
3.

0
 

4
2

4
9

3.
0

0.
6

 
2

6
5

1
0.

0
 

3
9

1
2

0.
0

 
9

8
1

3
0.

0
 

4
4

8
4

0.
0

 
1

6
8

7
0.

0
 

5
8

3
0

1.
0

 
3

9
1

4
1.

0
 

8
6

3
0

2.
0

 
8

0
8

1
3.

0
 

3
3

4
9

3.
0

0.
7

 
8

6
5

1
0.

0
 

0
0

2
2

0.
0

 
6

9
1

3
0.

0
 

3
5

8
4

0.
0

 
1

7
8

7
0.

0
 

5
9

3
0

1.
0

 
3

0
2

4
1.

0
 

8
7

3
0

2.
0

 
8

1
8

1
3.

0
 

2
4

4
9

3.
0

0.
8

 
4

7
5

1
0.

0
 

7
0

2
2

0.
0

 
4

0
2

3
0.

0
 

1
6

8
4

0.
0

 
0

8
8

7
0.

0
 

5
0

4
0

1.
0

 
4

1
2

4
1.

0
 

9
8

3
0

2.
0

 
8

2
8

1
3.

0
 

1
5

4
9

3.
0

0.
9

 
0

8
5

1
0.

0
 

4
1

2
2

0.
0

 
2

1
2

3
0.

0
 

0
7

8
4

0.
0

 
0

9
8

7
0.

0
 

5
1

4
0

1.
0

 
4

2
2

4
1.

0
 

9
9

3
0

2.
0

 
7

3
8

1
3.

0
 

0
6

4
9

3.
0

0.
1

 
1

4
6

1
0.

0
 

4
8

2
2

0.
0

 
1

9
2

3
0.

0
 

9
5

9
4

0.
0

 
8

8
9

7
0.

0
 

7
0

5
0

1.
0

 
8

2
3

4
1.

0
 

2
0

5
0

2.
0

 
3

3
9

1
3.

0
 

0
5

5
9

3.
0

0.
2

 
2

0
7

1
0.

0
 

3
5

3
2

0.
0

 
0

7
3

3
0.

0
 

8
4

0
5

0.
0

 
7

8
0

8
0.

0
 

9
0

6
0

1.
0

 
2

3
4

4
1.

0
 

5
0

6
0

2.
0

 
9

2
0

2
3.

0
 

0
4

6
9

3.
0

0.
3

 
4

6
7

1
0.

0
 

5
2

4
2

0.
0

 
0

5
4

3
0.

0
 

8
3

1
5

0.
0

 
5

8
1

8
0.

0
 

1
1

7
0

1.
0

 
7

3
5

4
1.

0
 

8
0

7
0

2.
0

 
5

2
1

2
3.

0
 

1
3

7
9

3.
0

0.
4

 
7

2
8

1
0.

0
 

6
9

4
2

0.
0

 
0

3
5

3
0.

0
 

7
2

2
5

0.
0

 
4

8
2

8
0.

0
 

4
1

8
0

1.
0

 
1

4
6

4
1.

0
 

2
1

8
0

2.
0

 
1

2
2

2
3.

0
 

1
2

8
9

3.
0

0.
5

 
0

9
8

1
0.

0
 

8
6

5
2

0.
0

 
8

0
6

3
0.

0
 

7
1

3
5

0.
0

 
3

8
3

8
0.

0
 

6
1

9
0

1.
0

 
5

4
7

4
1.

0
 

5
1

9
0

2.
0

 
8

1
3

2
3.

0
 

1
1

9
9

3.
0

0.
6

 
5

5
9

1
0.

0
 

0
4

6
2

0.
0

 
9

8
6

3
0.

0
 

8
0

4
5

0.
0

 
2

8
4

8
0.

0
 

9
1

0
1

1.
0

 
0

5
8

4
1.

0
 

8
1

0
1

2.
0

 
4

1
4

2
3.

0
 

1
0

0
0

4.
0

0.
7

 
0

2
0

2
0.

0
 

2
1

7
2

0.
0

 
0

7
7

3
0.

0
 

8
9

4
5

0.
0

 
2

8
5

8
0.

0
 

2
2

1
1

1.
0

 
4

5
9

4
1.

0
 

1
2

1
1

2.
0

 
0

1
5

2
3.

0
 

1
9

0
0

4.
0

0.
8

 
5

8
0

2
0.

0
 

4
8

7
2

0.
0

 
2

5
8

3
0.

0
 

9
8

5
5

0.
0

 
9

8
6

8
0.

0
 

5
2

2
1

1.
0

 
9

5
0

5
1.

0
 

5
2

2
1

2.
0

 
6

0
6

2
3.

0
 

1
8

1
0

4.
0

0.
9

 
0

5
1

2
0.

0
 

7
5

8
2

0.
0

 
4

3
9

3
0.

0
 

0
8

6
5

0.
0

 
9

8
7

8
0.

0
 

8
2

3
1

1.
0

 
4

6
1

5
1.

0
 

8
2

3
1

2.
0

 
2

0
7

2
3.

0
 

1
7

2
0

4.
0

 
0.

1

 
0

4
8

2
0.

0
 

4
2

6
3

0.
0

 
2

8
7

4
0.

0
 

4
1

6
6

0.
0

 
7

9
7

0
9.

0
 

4
6

3
2

1.
0

 
4

1
2

6
1.

0
 

2
6

3
2

2.
0

 
1

6
6

3
3.

0
 

0
7

1
1

4.
0

 
0.

2

 
0

9
5

3
0.

0
 

8
3

4
4

0.
0

 
3

6
6

5
0.

0
 

6
6

5
7

0.
0

 
2

2
8

0
1.

0
 

3
1

4
3

1.
0

 
1

7
2

7
1.

0
 

8
9

3
3

2.
0

 
0

2
6

4
3.

0
 

7
6

0
2

4.
0

 
0.

3

 
3

9
3

4
0.

0
 

3
9

2
5

0.
0

 
9

8
5

6
0.

0
 

1
5

5
8

0.
0

 
2

5
8

1
1.

0
 

7
8

4
4

1.
0

 
4

3
3

8
1.

0
 

6
3

4
4

2.
0

 
7

2
5

5
3.

0
 

3
6

9
2

4.
0

 
0.

4

 
2

4
2

5
0.

0
 

1
0

2
6

0.
0

 
8

3
5

7
0.

0
 

9
6

5
9

0.
0

 
7

0
9

2
1.

0
 

6
5

5
5

1.
0

 
1

8
3

9
1.

0
 

8
0

5
5

2.
0

 
2

8
4

6
3.

0
 

7
5

8
3

4.
0

 
0.

5

 
4

4
1

6
0.

0
 

4
4

1
7

0.
0

 
7

2
5

8
0.

0
 

2
0

6
0

1.
0

 
7

7
9

3
1.

0
 

4
3

6
6

1.
0

 
3

5
4

0
2.

0
 

9
4

5
6

2.
0

 
6

3
4

7
3.

0
 

9
4

7
4

4.
0

 
0.

6

 
4

9
0

7
0.

0
 

8
1

1
8

0.
0

 
3

5
5

9
0.

0
 

5
4

6
1

1.
0

 
4

7
0

5
1.

0
 

1
2

7
7

1.
0

 
0

3
5

1
2.

0
 

0
9

5
7

2.
0

 
9

8
3

8
3.

0
 

9
3

6
5

4.
0

 
0.

7

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

4
0

1
−

⋅
4

0
1

−
⋅

3
0

1
−

⋅
3

0
1

−
⋅

3
0

1
−

⋅
3

0
1

−
⋅

3
0

1
−

⋅
3

0
1

−
⋅

3
0

1
−

⋅
3

0
1

−
⋅

3
0

1
−

⋅
2

0
1

−
⋅

2
0

1
−

⋅
2

0
1

−
⋅

2
0

1
−

⋅
2

0
1

−
⋅

2
0

1
−

⋅
2

0
1

−
⋅



62 4 Soluzioni analitiche dell’equazione di flusso

T
a
b
e
ll
a

4
.6

.
co

n
t.

yt
8.

0
β

=
0.

1
5.

1
0.

2
5.

2
0.

3
0.

4
0.

5
0.

6
0.

7

 
4

7
0

8
0.

0
 

4
3

1
9

0.
0

 
9

9
5

0
1.

0
 

9
1

7
2

1.
0

 
7

6
1

6
1.

0
 

4
1

8
8

1.
0

 
0

1
6

2
2.

0
 

2
3

6
8

2.
0

 
0

4
3

9
3.

0
 

7
2

5
6

4.
0

0.
8

 
9

9
0

9
0.

0
 

0
9

1
0

1.
0

 
8

5
6

1
1.

0
 

1
1

8
3

1.
0

 
1

7
2

7
1.

0
 

2
9

8
9

1.
0

 
4

9
6

3
2.

0
 

3
7

6
9

2.
0

 
9

8
2

0
4.

0
 

3
1

4
7

4.
0

0.
9

0.
1

 
6

6
1

0
1.

0
 

6
6

2
1

1.
0

 
2

5
7

2
1.

0
 

5
3

9
4

1.
0

 
4

8
3

8
1.

0
 

8
9

9
0

2.
0

 
0

8
7

4
2.

0
 

5
1

7
0

3.
0

 
7

3
2

1
4.

0
 

7
9

2
8

4.
0

0.
2

 
5

3
0

2
2.

0
 

0
0

1
3

2.
0

 
8

3
5

4
2.

0
 

8
2

6
6

2.
0

 
8

4
8

9
2.

0
 

7
7

2
2

3.
0

 
0

3
7

5
3.

0
 

6
2

0
1

4.
0

 
5

9
5

0
5.

0
 

3
0

1
7

5.
0

0.
3

 
2

5
8

4
3.

0
 

5
2

7
5

3.
0

 
4

6
8

6
3.

0
 

6
9

5
8

3.
0

9
4

3
1

4.
0

 
9

4
4

3
4.

0
 

7
5

4
6

4.
0

 
3

6
1

1
5.

0
 

5
7

7
9

5.
0

 
8

5
5

5
6.

0

0.
4

 
7

7
2

7
4.

0
 

6
5

9
7

4.
0

 
9

9
8

8
4.

0
 

3
9

2
0

5.
0

 
8

5
5

2
5.

0
 

8
1

3
4

5.
0

 
6

6
9

6
5.

0
 

0
3

0
1

6.
0

 
0

4
5

8
6.

0
 

1
2

7
3

7.
0

0.
5

 
0

8
0

9
5.

0
 

5
0

6
9

5.
0

 
3

4
3

0
6.

0
 

1
5

4
1

6.
0

 
0

9
2

3
6.

0
 

4
4

7
4

6.
0

 
2

9
8

6
6.

0
 

0
7

3
0

7.
0

 
8

4
9

6
7.

0
 

2
7

5
1

8.
0

0.
6

 
1

1
9

9
6.

0
 

1
2

3
0

7.
0

 
3

0
9

0
7.

0
 

6
8

7
1

7.
0

 
7

7
2

3
7.

0
 

6
7

4
4

7.
0

 
4

7
2

6
7.

0
 

0
4

2
9

7.
0

 
5

8
9

4
8.

0
 

1
3

9
8

8.
0

0.
7

 
8

8
8

9
7.

0
 

4
1

2
0

8.
0

 
8

7
6

0
8.

0
 

0
9

3
1

8.
0

 
7

0
6

2
8.

0
 

8
9

5
3

8.
0

 
5

0
1

5
8.

0
 

4
3

6
7

8.
0

 
7

7
4

2
9.

0
 

0
4

1
6

9.
0

0.
8

 
5

1
9

8
8.

0
 

8
7

1
9

8.
0

 
5

5
5

9
8.

0
 

5
3

1
0

9.
0

 
8

3
1

1
9.

0
 

3
6

9
1

9.
0

 
1

3
2

3
9.

0
 

4
9

3
5

9.
0

 
4

7
7

9
9.

0
 

3
3

0
3

0.
1

0.
9

 
0

2
4

7
9.

0
 

7
3

6
7

9.
0

 
7

4
9

7
9.

0
 

7
2

4
8

9.
0

 
0

6
2

9
9.

0
 

4
5

9
9

9.
0

 
8

2
0

1
0.

1
 

3
8

8
2

0.
1

 
8

1
7

6
0.

1
 

1
2

6
9

0.
1

0.
1

 
3

1
3

5
0.

1
 

4
9

4
5

0.
1

 
3

5
7

5
0.

1
 

5
5

1
6

0.
1

 
6

5
8

6
0.

1
 

2
4

4
7

0.
1

 
8

5
3

8
0.

1
 

9
5

9
9

0.
1

 
6

2
3

3
1.

1
 

7
1

9
5

1.
1

0.
2

 
6

0
5

2
6.

1
 

6
5

5
2

6.
1

 
8

2
6

2
6.

1
 

9
3

7
2

6.
1

 
7

3
9

2
6.

1
 

3
0

1
3

6.
1

 
9

6
3

3
6.

1
 

5
5

8
3

6.
1

 
6

4
3

5
6.

1
 

7
9

2
6

6.
1

0.
3

 
4

1
3

9
9.

1
 

7
3

3
9

9.
1

 
9

6
3

9
9.

1
 

9
1

4
9

9.
1

 
8

0
5

9
9.

1
 

3
8

5
9

9.
1

 
2

0
7

9
9.

1
 

0
2

9
9

9.
1

 
9

2
4

0
0.

2
 

4
7

8
0

0.
2

0.
4

 
8

1
0

6
2.

2
 

1
3

0
6

2.
2

 
9

4
0

6
2.

2
 

7
7

0
6

2.
2

 
7

2
1

6
2.

2
 

8
6

1
6

2.
2

 
5

3
2

6
2.

2
 

6
5

3
6

2.
2

 
9

3
6

6
2.

2
 

7
8

8
6

2.
2

0.
5

 
1

9
0

7
4.

2
 

9
9

0
7

4.
2

 
1

1
1

7
4.

2
 

8
2

1
7

4.
2

 
0

6
1

7
4.

2
 

6
8

1
7

4.
2

 
8

2
2

7
4.

2
 

5
0

3
7

4.
2

 
2

8
4

7
4.

2
 

8
3

6
7

4.
2

0.
6

 
4

9
4

4
6.

2
 

0
0

5
4

6.
2

 
8

0
5

4
6.

2
 

0
2

5
4

6.
2

 
1

4
5

4
6.

2
 

9
5

5
4

6.
2

 
8

8
5

4
6.

2
 

0
4

6
4

6.
2

 
1

6
7

4
6.

2
 

8
6

8
4

6.
2

0.
7

 
6

1
3

9
7.

2
 

1
2

3
9

7.
2

 
6

2
3

9
7.

2
 

5
3

3
9

7.
2

 
1

5
3

9
7.

2
 

3
6

3
9

7.
2

 
5

8
3

9
7.

2
 

2
2

4
9

7.
2

 
0

1
5

9
7.

2
 

6
8

5
9

7.
2

0.
8

 
5

2
2

2
9.

2
 

8
2

2
2

9.
2

 
2

3
2

2
9.

2
 

9
3

2
2

9.
2

 
1

5
2

2
9.

2
 

0
6

2
2

9.
2

 
5

7
2

2
9.

2
 

4
0

3
2

9.
2

 
0

7
3

2
9.

2
 

7
2

4
2

9.
2

0.
9

 
7

5
6

3
0.

3
 

9
5

6
3

0.
3

 
3

6
6

3
0.

3
 

8
6

6
3

0.
3

 
6

7
6

3
0.

3
 

4
8

6
3

0.
3

 
6

9
6

3
0.

3
 

8
1

7
3

0.
3

 
0

7
7

3
0.

3
 

4
1

8
3

0.
3

0.
1

 
6

1
9

3
1.

3
 

8
1

9
3

1.
3

 
0

2
9

3
1.

3
 

5
2

9
3

1.
3

 
1

3
9

3
1.

3
 

7
3

9
3

1.
3

 
7

4
9

3
1.

3
 

5
6

9
3

1.
3

 
6

0
0

4
1.

3
 

1
4

0
4

1.
3

0.
2

 
3

8
9

1
8.

3
 

3
8

9
1

8.
3

 
3

8
9

1
8.

3
 

4
8

9
1

8.
3

 
4

8
9

1
8.

3
 

6
8

9
1

8.
3

 
8

8
9

1
8.

3
 

2
9

9
1

8.
3

 
0

0
0

2
8.

3
 

6
0

0
2

8.
3

0.
3

 
3

1
1

2
2.

4
 

3
1

1
2

2.
4

 
2

1
1

2
2.

4
 

3
1

1
2

2.
4

 
2

1
1

2
2.

4
 

2
1

1
2

2.
4

 
3

1
1

2
2.

4
 

4
1

1
2

2.
4

 
7

1
1

2
2.

4
 

8
1

1
2

2.
4

0.
4

 
3

7
6

0
5.

4
 

3
7

6
0

5.
4

 
2

7
6

0
5.

4
 

2
7

6
0

5.
4

 
1

7
6

0
5.

4
 

1
7

6
0

5.
4

 
0

7
6

0
5.

4
 

1
7

6
0

5.
4

 
3

7
6

0
5.

4
 

2
7

6
0

5.
4

0.
5

 
3

6
8

2
7.

4
 

3
6

8
2

7.
4

 
2

6
8

2
7.

4
 

1
6

8
2

7.
4

 
0

6
8

2
7.

4
 

0
6

8
2

7.
4

 
9

5
8

2
7.

4
 

0
6

8
2

7.
4

 
0

6
8

2
7.

4
 

9
5

8
2

7.
4

0.
6

 
2

1
0

1
9.

4
 

2
1

0
1

9.
4

 
1

1
0

1
9.

4
 

0
1

0
1

9.
4

 
9

0
0

1
9.

4
 

9
0

0
1

9.
4

 
7

0
0

1
9.

4
 

8
0

0
1

9.
4

 
7

0
0

1
9.

4
 

6
0

0
1

9.
4

0.
8

 
4

7
6

9
1.

5
 

3
7

6
9

1.
5

 
2

7
6

9
1.

5
 

2
7

6
9

1.
5

 
1

7
6

9
1.

5
 

0
7

6
9

1.
5

 
9

6
6

9
1.

5
 

9
6

6
9

1.
5

 
8

6
6

9
1.

5
 

5
6

6
9

1.
5

0.
1

 
4

2
9

1
4.

5
 

4
2

9
1

4.
5

 
3

2
1

9
4.

5
 

2
2

9
1

4.
5

 
1

2
9

1
4.

5
 

1
2

9
1

4.
5

 
0

2
9

1
4.

5
 

0
2

9
1

4.
5

 
8

1
9

1
4.

5
 

6
1

9
1

4.
5

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

β
=

2
0

1
−

⋅
2

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅
1

0
1

−
⋅

1
0

1
−

⋅

1
0

1⋅
1

0
1⋅

1
0

1⋅
1

0
1⋅

1
0

1⋅
1

0
1⋅

1
0

1⋅
2

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅

0
1⋅



4.3 Acquifero non confinato 63

1.0E+01

1.0E+00

1.0E-01

1.0E-01

1.0E-02

1.0E+00 1.0E+01

S
D

1.0E+02 1.0E+03 1.0E+04

t s

=7.0
=6.0
=5.0

=4.0

=3.0
=2.5
=2.0
=1.5

=1.0
=0.8
=0.6
=0.4

=0.2
=0.1
=0.06
=0.03
=0.01
=0.004
=0.001β

Fig. 4.9. Funzione adimensionale di Neuman sD (ts, β) valida per tempi brevi
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Fig. 4.10. Funzione adimensionale di Neuman sD (ty, β) valida per tempi lunghi
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Fig. 4.11. Curve adimensionali di Neuman sD (ts ty, β) rappresentate per il caso
σ = 10−4

4.3.1.2 Transitorio di lunga durata

Se si considerano tempi di erogazione tali per cui ogni effetto legato al drenag-
gio gravitazionale ritardato è cessato, l’abbassamento evolve secondo la curva
di Theis, calcolata per S = Sy = ne:

s (r, t) =
Q

4πT
W (u) , (4.52)

essendo

u =
ner

2

4T · t . (4.53)

Se poi addirittura t ≥ 12,5ner2

T , l’abbassamento evolve con legge logarit-
mica secondo l’approssimazione di Jacob:

s (r, t) =
Q

4πT
ln 2,25

T · t
ner2

, (4.54)

esprimibile anche mediante i logaritmi in base 10:

s (r, t) = 0,183
Q

T
log 2,25

T · t
ner2

. (4.55)



4.3 Acquifero non confinato 65

Tabella 4.7. Tempi minimi per l’applicazione dell’approssimazione logaritmica di
Jacob agli acquiferi non confinati. I tempi sono espressi in ore

r T = 10−2 m2/s T = 10−4 m2/s

(m) ne = 0.1 ne = 0.3 ne = 0.1 ne = 0.3

10 3.5 10.4 347.2 1041.2

50 86.8 260.4 8680.6 26041.7

Poiché è ovviamente ne 
 S, sarà molto maggiore il tempo necessario a
rendere applicabile ad un acquifero non confinato l’approssimazione logarit-
mica, vedasi Tabella 4.7.

I valori in Tabella 4.7 dimostrano che l’approssimazione logaritmica è di
fatto inapplicabile a distanze superiori a 50m dal pozzo in pompaggio. Tut-
tavia, anche in prossimità del pozzo, i valori sono molto elevati; l’ignoranza
di tale aspetto è la prima causa di errore nell’interpretazione di prove di falda
eseguite in un acquifero non confinato.

4.3.2 Regime di equilibrio

La soluzione stazionaria dell’equazione differenziale di flusso può essere otte-
nuta integrando direttamente l’equazione di Darcy e tenendo conto che la tra-
smissività dell’acquifero in prossimità dell’opera di captazione non è costante,
ma diminuisce con l’abbassarsi della superficie freatica:

Q = 2πrhK
dh

dr
, (4.56)

da cui separando le variabili e integrando:

Q

2πK

∫ R

r

dr

r
=
∫ h0

h

hdh,

si ottiene la soluzione:

h2
0 − h2 =

Q

πK
ln

R

r
, (4.57)

nella quale R rappresenta il raggio di influenza, vale a dire la distanza dal
pozzo in pompaggio alla quale l’abbassamento diventa trascurabile.

Poiché è:

h2
0 − h2 = (h0 − h) (h0 + h) = s(h0 + h0 − s) = 2h0s

′, (4.58)

essendo s′ la correzione di Jacob:

s′ = s − s2

2h0
, (4.59)
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la (4.57) si può anche scrivere nella forma:

s′ (r) =
Q

2πT
ln

R

r
, (4.60)

assolutamente identica alla soluzione di Thiem valida per gli acquiferi confina-
ti, salvo la sostituzione degli abbassamenti teorici s (r) con gli abbassamenti
corretti s′ (r). Si noti che nella precedente espressione T = K · h0, vale a dire
è il valore della trasmissività iniziale, in condizioni indisturbate.

4.4 Il concetto di raggio di drenaggio istantaneo e
di raggio di influenza

Ad esclusione degli acquiferi semiconfinati, nelle altre tipologie di acquifero
(confinato e non confinato), purché sia rispettata la diseguaglianza:

t ≥ 12.5
Sr2

T
, (4.61)

il transitorio può essere descritto dall’equazione logaritmica di Jacob:

s (r, t) =
Q

4πT
ln 2.25

T · t
Sr2

. (4.62)

Dal punto di vista teorico, entrambe le equazioni precedenti sono valide
sia per acquiferi confinati, che per acquiferi non confinati, salvo ricordare, dal
punto di vista applicativo, che in questi ultimi il coefficiente di immagazzina-
mento S coincide con la porosità efficace e che il tempo necessario a garantire
l’osservanza della disuguaglianza (4.61) può essere elevato.

Se si introduce il concetto di raggio di drenaggio istantaneo rd come la
distanza radiale che soddisfa la seguente identità:

ln
rd

r
=

1
2

ln 2.25
T · t
Sr2

, (4.63)

ne consegue che, applicando le proprietà dei logaritmi, si ha:

rd = 1.5

√
T · t
S

. (4.64)

Il raggio di drenaggio è funzione dei valori di trasmissività e coefficiente di
immagazzinamento, ma è soprattutto un parametro che evolve nel tempo in
maniera proporzionale alla radice quadrata di quest’ultimo.

Se si sostituisce la (4.64) nell’equazione (4.60), si ottiene:

s (r, t) =
Q

2πT
ln

rd

r
, (4.65)

che, scritta per il raggio di pozzo, diventa:

s (rw,t) =
Q

2πT
ln

rd

rw
. (4.66)
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Come si può osservare la (4.66) coincide con l’equazione di Thiem valida
in condizioni di stazionarietà, salvo la sostituzione del raggio di influenza R
con il raggio di drenaggio istantaneo rd. In altri termini, un problema di flusso
in regime transitorio può anche essere affrontato con un’equazione valida in
regime stazionario, ma riferita al raggio di drenaggio istantaneo.

Il raggio di influenza R, parametro di uso pratico perché da un punto di
vista tecnico la stazionarietà non si raggiunge mai negli acquiferi confinati e
non confinati di estensione illimitata, rappresenta il limite a cui tende il raggio
di drenaggio istantaneo per tempi elevati.



5

Caratterizzazione di un acquifero

Caratterizzare un acquifero significa determinare la tipologia idraulica e la
distribuzione dei valori dei parametri idrodinamici che ne governano il com-
portamento.

La metodologia più idonea per raggiungere con la richiesta affidabilità tale
obiettivo è costituita dalle prove di falda, che – d’altra parte – rappresenta-
no l’unico approccio oggettivo per valutare la tipologia idraulica e l’effetto di
alcune condizioni al contorno [37].

5.1 Classificazione e pianificazione di una prova di falda

Le prove di falda sono prove di pompaggio eseguite in regime transitorio, dal
momento che il coefficiente di immagazzinamento e la porosità efficace non gio-
cano alcun ruolo nel rilascio dell’acqua dal mezzo poroso in regime di equilibrio
e, conseguentemente, non possono essere determinati mediante una prova ese-
guita in flusso stazionario, anche se di maggior onere temporale ed economico.

Dal punto di vista operativo, vedasi Fig. 5.1, le prove di falda possono
essere eseguite:

• a portata costante, misurando il conseguente declino di livello in funzione
del tempo (prova di falda in declino o a carico idraulico decrescente);

• a portata nulla, ottenuta arrestando il pompaggio successivamente ad un
periodo di erogazione a portata costante e misurando la conseguente risali-
ta del livello in funzione del tempo, fino a recuperare il livello indisturbato
(prova di risalita o di recupero);

• a portata variabile, ottenuta facendo avvenire una variazione istantanea di
livello in pozzo e misurando in funzione del tempo il ripristino del livello
indisturbato (slug test).

Le prove di falda possono coinvolgere un solo pozzo oppure, in aggiunta,
uno o più punti di osservazione (prove a pozzo singolo o prove multi-pozzo).

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 5, © Springer-Verlag Italia 2012
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Fig. 5.1. Modalità di esecuzione delle prove di falda: a) a portata costante, o prova
in declino; b) prova di risalita; c) slug test

Nel primo caso, la variazione di livello indotta dal pompaggio o dall’arresto
dell’erogazione o dalla variazione istantanea di livello viene misurata nel pozzo
stesso (pozzo attivo); nel secondo caso, invece, la variazione di livello idrico
viene misurata in uno o più punti di osservazione (pozzi o piezometri), diversi
e distanti dal pozzo attivo.

Le prove di falda in declino o in risalita sono preferibilmente prove multi-
pozzo; è possibile realizzarle a pozzo singolo unicamente se non esiste l’oppor-
tunità di utilizzare un punto di osservazione diverso dal pozzo attivo: in questo
caso, infatti, l’inosservanza di alcune delle ipotesi che sono alla base delle so-
luzioni analitiche dell’equazione di diffusività, utilizzate per l’interpretazione
della prova, rendono più difficile la stessa. Per contro, maggiore è il numero
di punti di osservazione di cui si può disporre in una prova di falda, maggiori
sono l’affidabilità dell’interpretazione e il numero di informazioni ricavabili.

Le prove di falda con variazione istantanea del livello idrico in pozzo (slug
test) sono invece prove a pozzo singolo che, pur fornendo un numero limitato
di informazioni rispetto alle prove multi-pozzo, consentono di determinare la
conducibilità idraulica orizzontale dell’acquifero.

La realizzazione di una prova di falda comporta la pianificazione di una
serie di decisioni operative concernenti la scelta del sito, le caratteristiche del
pozzo attivo, le caratteristiche dei punti di osservazione, la durata delle prove,
le apparecchiature di misura, la frequenza e le modalità di misura.

La sottovalutazione di taluni aspetti operativi, alcuni dei quali possono
apparire scontati, può inficiare i risultati dell’intera prova.

5.1.1. La scelta del sito, intesa come individuazione del sito più idoneo per la
realizzazione di una prova di pompaggio di cui siano stati fissati gli obiettivi,
è limitata a quei casi in cui la realizzazione della prova comporta la prelimina-
re realizzazione delle opere di captazione e/o osservazione. Tale situazione è
frequente nei casi di caratterizzazione di un acquifero contaminato, data l’im-
portanza economica dell’intervento da compiere, mentre in altre situazioni il
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sito è già individuato, essendo legato alla disponibilità di un pozzo esistente,
ed in questo caso le considerazioni che seguono vanno intese solo come verifica
dell’idoneità del sito.

Il sito ideale è un sito facilmente accessibile, significativo dell’area che si
vuole studiare, lontano da disturbi che possono mascherare o alterare i segnali
registrati durante la prova (presenza di altri pozzi in esercizio, vicinanza di
fonti di vibrazione quali ferrovie o strade di grande comunicazione). Esso deve
essere, inoltre, distante da limiti idrogeologici (impermeabili, drenanti o ali-
mentanti), a meno che la loro caratterizzazione costituisca uno degli obiettivi
della prova, e soprattutto deve consentire l’allontanamento dell’acqua emun-
ta a distanza superiore al raggio di influenza della prova, per evitare che la
stessa, infiltrandosi nel sottosuolo, alimenti la falda influenzando il cono di
drenaggio indotto dal pompaggio.

5.1.2. Se il pozzo attivo è già esistente, è indispensabile che si conosca la
colonna litostratigrafica dei terreni attraversati e la geometria del completa-
mento (diametro della colonna di rivestimento; profondità; numero, tipologia e
posizione degli elementi finestrati), essendo elementi conoscitivi indispensabili
per una corretta interpretazione della prova.

Se il pozzo, invece, deve essere appositamente realizzato, sarà opportuno
progettarlo con un diametro compreso nel campo 300–500 mm, “finestrando”
tutto lo spessore saturo dell’acquifero (pozzo completo), onde realizzare una
delle condizioni teoriche che facilitano l’interpretazione della prova. Qualora
considerazioni economiche o tecniche impediscano di realizzare un pozzo com-
pleto, sarà indispensabile, comunque, conoscere perfettamente la geometria
definitiva per tenerne conto in fase di interpretazione.

Ad eccezione del caso in cui ci si limiti ad eseguire uno slug test, il pozzo
dovrà essere attrezzato con una pompa ed un eventuale gruppo elettrogeno (se
non esiste l’allacciamento alla rete elettrica o se la potenza disponibile è in-
sufficiente) perfettamente efficienti, in grado di mantenere costante la portata
erogata durante tutto l’intervallo temporale prefissato.

5.1.3. Ad eccezione degli slug tests che richiedono la disponibilità del solo
pozzo attivo, le altre prove di falda, essendo tipicamente prove multi-pozzo,
richiedono l’idoneità delle caratteristiche dei punti di osservazione nei quali
l’effetto indotto dal pompaggio (o dal suo arresto) viene misurato, ad una
distanza r dal pozzo attivo.

Come punti di osservazione potranno essere utilizzati piezometri o pozzi
già esistenti, purché completati nello stesso acquifero del pozzo attivo, con ca-
ratteristiche geometriche note, e ubicati ad una distanza dal pozzo attivo tale
da consentire la misura di abbassamenti significativi e sufficienti per una in-
terpretazione affidabile. Tale distanza dipende, oltre che dalla portata erogata
e dalla durata della prova, dalla tipologia dell’acquifero e dalla sua trasmissi-
vità. Fondamentale è l’influenza della tipologia dell’acquifero che condiziona
l’ordine di grandezza del coefficiente di immagazzinamento: sarà difficile mi-
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surare un numero di dati significativi a distanze maggiori di 100 m per gli
acquiferi non confinati o di 400 m per gli acquiferi confinati.

Naturalmente se i punti di osservazione devono essere realizzati apposita-
mente, sarà opportuno ubicarli a distanze più ravvicinate dei limiti preceden-
temente citati e comprese fra 5 m e 1/3 del raggio di influenza della prova. Se
non si hanno informazioni preliminari sufficienti a valutare tale parametro, si
consiglia di ubicare i punti di osservazione a distanza dell’ordine di 10–20 m
per gli acquiferi con superficie libera e di 50–70 m per gli acquiferi confinati;
valori intermedi potranno essere adottati per gli acquiferi semiconfinati.

È consigliabile realizzare piezometri del tipo “a tubo aperto” per la loro
maggiore affidabilità; il diametro non deve essere troppo grande perché au-
menta il ritardo della risposta, né troppo piccolo per evitare fenomeni di pi-
stonaggio da parte del sensore piezometrico. Valori consigliabili sono compresi
fra 5 e 10 cm.

Come è già stato ricordato, maggiore è il numero dei punti di osserva-
zione disponibili, maggiori saranno l’affidabilità e il numero di informazioni
acquisibili con l’interpretazione della prova. Nel caso, quindi, sia possibile rea-
lizzare più di un piezometro, sarà opportuno ubicarli lungo direzioni diverse
rispetto al pozzo attivo e a distanze crescenti con legge logaritmica, tali cioè
che: ln ri+1

ri
= a = cost.

Per a = 1.1, l’applicazione del criterio esposto comporta ri+1 = 3ri.
Se in una prova di falda sono disponibili almeno 3 piezometri ubicati lungo

direzioni distinte, è possibile valutare, oltre ai parametri di base, anche l’aniso-
tropia di conducibilità idraulica, eventualmente presente nel piano orizzontale
di flusso.

5.1.4. La durata ottimale di una prova di falda è compresa fra 6 e 72 ore, a
seconda del tipo di prova, del regime di flusso e delle caratteristiche dell’acqui-
fero (tipologia, parametri idrodinamici, presenza di limiti). La durata di uno
slug test, invece, è nettamente inferiore e varia usualmente da 1 a 100 min.

5.1.5. Qualsiasi prova di falda comporta la misura delle variazioni di livello
piezometrico in funzione del tempo, indotte dall’erogazione di una certa por-
tata o di una variazione istantanea di livello nel pozzo attivo; per l’esecuzione
di una prova di falda vanno predisposti, pertanto, dispositivi per la misura
dei tempi, dei livelli idrici e della portata.

Nessun approfondimento particolare merita la misura dei tempi, in quanto
i cronometri digitali presenti sul mercato a costi contenuti rispondono perfet-
tamente ai requisiti richiesti.

Per la misura dei livelli idrici, si dovrà operare una scelta fra l’adozio-
ne di un sistema manuale (sonda piezometrica, freatimetro) o un sistema di
acquisizione automatica con compensazione della pressione atmosferica (sen-
sore di pressione + data logger). Mentre per le prove di falda in declino o
risalita, la scelta è soggettiva ed è legata soprattutto alla disponibilità della
strumentazione, nel caso di realizzazione di uno slug test è spesso indispen-
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sabile ricorrere all’acquisizione automatica in quanto le variazioni di livello
negli acquiferi dotati di media-buona permeabilità sono troppo rapide per
consentire una adeguata misurazione manuale.

Merita, invece, un approfondimento la misura della portata, che spesso
nelle condizioni di campo è sottovalutata e che, invece, è un parametro deter-
minante ai fini dell’interpretazione della prova.

I sistemi più usati nella pratica delle prove di pompaggio sono:

a) il serbatoio tarato, mediante il quale si misura il tempo impiegato dal poz-
zo a riempire un volume noto (normalmente 200 o 500 l); è il sistema più
semplice ed è adatto a piccole portate, in quanto è necessario un tem-
po di riempimento dell’ordine di almeno 30–60 s per limitare l’errore di
misura;

b) il contatore volumetrico, usualmente di tipo Woltman, con il quale si leg-
ge direttamente il valore del volume d’acqua; il suo diametro va scelto in
funzione del range di portata erogato e va montato su un tratto di tuba-
zione orizzontale, rettilineo a monte e a valle del contatore stesso per una
lunghezza pari ad almeno 20 volte il diametro della tubazione, al fine di
evitare l’innesco di fenomeni di turbolenza. Si ricorda che la saracinesca
di manovra va posizionata a valle del contatore, per avere comunque un
flusso a sezione piena;

c) la vasca a stramazzo, a parete sottile, con la quale il valore di portata vie-
ne ottenuto correlando l’altezza della lama d’acqua sullo sfioratore con le
caratteristiche costruttive della vasca;

d) il tubo con diaframma, mediante il quale la portata viene valutata sulla
base del teorema di Bernoulli, una volta letto il valore del carico idraulico
a monte del diaframma, che deve essere montato all’estremità di un tratto
di tubazione liscia, orizzontale e rettilinea per una lunghezza pari a circa
20 volte il diametro della stessa.

In Tabella 5.1 sono riportati i valori degli errori relativi connessi alla mi-
sura della portata istantanea con i diversi dispositivi descritti, nell’ipotesi –
ovviamente – che gli stessi siano impiegati in maniera corretta.

Tabella 5.1. Valori degli errori relativi connessi alla misura della portata istantanea
durante una prova di pompaggio [55]

Dispositivo Errore relativo, %

serbatoio tarato 1–2

contatore volumetrico 2

vasca a stramazzo 1.5–2.5

tubo con diaframma 5
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5.1.6. La frequenza e le modalità di misura di una prova di pompaggio devo-
no essere tali da registrare in funzione del tempo gli abbassamenti indotti nel
pozzo attivo e/o in uno o più punti di osservazione per effetto dell’erogazio-
ne di una portata costante dal pozzo attivo. Le modalità di misura possono
prevedere o la misura degli abbassamenti in corrispondenza di determinati
valori di tempo o la determinazione dei tempi in corrispondenza di valori di
abbassamento prefissati.

Nel primo caso bisogna ricordare che, fatta eccezione per la fase inizia-
le della prova e per quella finale corrispondente alla comparsa dell’effetto di
eventuali limiti (sia interni sia esterni), gli abbassamenti evolvono nel tempo
con una legge di tipo logaritmico; conseguentemente non ha senso misurare
gli abbassamenti ad intervalli di tempo costanti, ma bisognerebbe seguire una
legge del tipo ti+1 = eα · ti, essendo α una costante.

Poiché, però, la durata della fase iniziale di scostamento dalla legge loga-
ritmica e la comparsa di eventuali limiti non possono essere noti a priori, nella
letteratura specialistica sono consigliate modalità di misura che adottano un
criterio empirico tendente, ovviamente, a ridurre la frequenza di lettura con il
procedere del tempo di prova. La Tabella 5.2 e Tabella 5.3 possono rappresen-
tarne un esempio. Questo approccio misuristico è consigliabile, in particolare,
quando si dispone di un sistema di acquisizione automatico che può essere
impostato secondo le frequenze sopra esemplificate.

Quando, invece, si fà ricorso alla procedura manuale, si può ottenere una
migliore precisione nei punti di osservazione, adottando il criterio di leggere i
tempi in corrispondenza dei quali si raggiungono dei valori di abbassamento
predeterminati. In questo caso, infatti, si evitano le imprecisioni di lettura
dovute alla valutazione delle frazioni di centimetro, essendo le sonde piezome-
triche manuali quotate con scansione centimetrica; inoltre, si evita il rischio
di perdere tratti significativi della curva abbassamenti-tempo solo perché non
previsti nella frequenza temporale di misura.

Nel caso si adotti questo criterio, è consigliabile seguire una scansione di
misura quale quella suggerita in Tabella 5.4, nella quale si evidenzia che la

Tabella 5.2. Frequenza di misura del livello piezometrico consigliata nei punti di
osservazione

Tempo di prova Intervallo di misura

min min

0–2 0.5

2–5 1

5–60 5

60–120 15

120–240 30

> 240 60
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Tabella 5.3. Frequenza di misura del livello piezometrico consigliata nei punti di
osservazione

Tempo di prova Intervallo di misura

min min

0–2 0.25

2–5 0.50

5–15 1

15–60 5

60–120 10

120–360 30

360–720 60

720–2880 180

> 2880 480

Tabella 5.4. Scansione di misura consigliata nei punti di osservazione in funzione
dell’entità dell’abbassamento cumulativo del livello piezometrico

Abbassamento cumulati Scansione di misura

cm cm

0–30 1

30–50 2

50–100 5

> 100 10

scansione aumenta con il progredire della prova, in quanto valori di abbassa-
mento troppo ravvicinati diventano difficilmente (e inutilmente) rappresenta-
bili in scala logaritmica.

Per quanto riguarda l’esecuzione degli slug tests, infine, data la brevità
della prova e la necessità di ricorrere ad un’acquisizione automatica delle va-
riazioni di livello, è opportuno utilizzare frequenze di acquisizione dell’ordine
di 1–3 s.

5.2 Prova di falda in declino

Le prove in declino costituiscono la tipologia fondamentale delle prove di falda:
esse richiedono la misura, in funzione del tempo, del declino di livello indotto
in uno o più punti di osservazione dall’erogazione di una portata costante dal
pozzo attivo (Fig. 5.1a).

La corretta interpretazione di una prova di falda eseguita con declino di
livello richiede l’adozione di una rigorosa sequenza procedurale secondo lo
schema di Fig. 5.2.
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Dati sperimentali

Diagramma diagnostico

Procedura di verifica

Identificazione
tipologia idraulica

Procedura di 
interpretazione

Determinazione
parametri idrodinamici

CARATTERIZZAZIONE
DELL’ACQUIFERO

SI

NO

Fig. 5.2. Sequenza procedurale per la caratterizzazione di un acquifero sulla base
della interpretazione di una prova di falda a portata costante

5.2.1 Identificazione della tipologia idraulica

Obiettivo principale di una prova di falda in declino è la caratterizzazione
idraulica del sistema acquifero allo scopo di poter calcolare, e quindi preve-
dere, gli effetti indotti da un determinato programma di pompaggio. D’altra
parte, la relazione portata-abbassamento piezometrico-tempo non è univo-
ca nei sistemi acquiferi, in quanto l’equazione differenziale di diffusività che
governa la distribuzione del campo di moto è diversa in relazione alla spe-
cificità delle condizioni idrauliche di contorno. Poiché, qualunque metodo di
interpretazione si applichi, si utilizza necessariamente una soluzione analitica
dell’equazione di diffusività pertinente, ne consegue che la scelta del meto-
do di interpretazione deve essere preceduta dall’individuazione della tipologia
idraulica del sistema acquifero.

Questo risultato può essere ottenuto molto semplicemente, utilizzando i
dati sperimentali raccolti durante la prova di falda per costruire una curva
diagnostica, ottenuta diagrammando in scale logaritmiche gli abbassamenti
del livello piezometrico s, misurati nel punto di osservazione, in funzione del
tempo t di pompaggio, vedasi Fig. 5.3.

La configurazione della curva diagnostica ottenuta consente di individuare
la tipologia idraulica del sistema acquifero, vedasi Fig. 1.14, vale a dire il mo-
dello fisico che meglio riproduce il comportamento idrodinamico della falda
idrica, sollecitata mediante il test eseguito.
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Fig. 5.3. Esempio di diagramma diagnostico

L’identificazione sperimentale, e quindi oggettiva in quanto riproducibile,
del modello fisico, a cui corrisponde un conseguente modello analitico, è il fon-
damento dell’interpretazione di una prova di falda; la scelta di tale modello
non può derivare dalla ricostruzione dell’assetto litostratigrafico e idrogeologi-
co del sottosuolo: il modello geologico è valido ed utile ad una scala molto più
ampia di quella interessata da una prova di falda, mentre la ricostruzione della
colonna litostratigrafica delle formazioni interessate dalle opere di captazione
fornisce – prescindendo dalla correttezza delle informazioni – solo un’indica-
zione puntuale, che può non avere rilevanza sul comportamento idrodinamico
dell’acquifero.

L’assunzione a priori di un modello fisico, non basato sulla risposta speri-
mentale del sistema, rappresenta una delle cause più frequenti di errore nella
caratterizzazione dei sistemi acquiferi.

5.2.2 Procedura di interpretazione

Una volta individuata la tipologia idraulica del sistema acquifero, la sequenza
procedurale prevede la scelta di uno o più metodi per la interpretazione della
prova di falda, allo scopo di determinare il valore più probabile dei parametri
idrodinamici, il cui numero dipende dal modello fisico adottato.

I metodi di interpretazione sono molteplici, ma possono schematicamente
essere suddivisi in due categorie con riferimento al rispetto delle ipotesi di
base e delle condizioni al contorno, necessarie alla risoluzione analitica della
rispettiva equazione differenziale di diffusività.
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5.2.2.1 Metodi base

Rientrano in questa categoria tutti i metodi più frequentemente impiegati,
fondati sul rispetto delle seguenti ipotesi di base:

• mezzo omogeneo e isotropo, di spessore costante;
• condizioni di validità della legge di Darcy;
• fluido di densità e viscosità costanti;
• superficie piezometrica in equilibrio e con pendenza trascurabile rispetto

agli effetti indotti dal pompaggio del pozzo attivo;
• flusso con geometria radialpiana;
• acquifero illimitatamente esteso;
• pozzo attivo di raggio e volume infinitesimo, aperto al flusso lungo tutto lo

spessore saturo dell’acquifero (pozzo completo) e con efficienza idraulica
pari al 100%;

• portata costante durante tutta la prova;
• pozzo o piezometro di osservazione completato con le stesse caratteristiche

del pozzo attivo.

Alle precedenti condizioni, va aggiunto per gli acquiferi semiconfinati il rispet-
to delle seguenti ulteriori ipotesi:

• l’acquifero semiconfinato è delimitato da un acquitardo, attraverso il quale
il flusso di alimentazione è verticale;

• la variazione di immagazzinamento nell’acquitardo è trascurabile;
• la superficie piezometrica dell’acquifero che alimenta, attraverso l’acqui-

tardo, l’acquifero semiconfinato è orizzontale e non subisce variazioni per
effetto dell’alimentazione esercitata.

I principali metodi di base utilizzati nell’interpretazione delle prove di falda
sono riassunti in Tabella 5.5, con riferimento unicamente alle prove condotte
in regime di non equilibrio, dal momento che – come è già stato ricordato –
le prove in regime stazionario consentono di ricavare un minor numero di
parametri, a fronte di un costo maggiore.

Come si vede in Tabella 5.5, il procedimento più comunemente impiegato
è il metodo di sovrapposizione con una o più curve campione (Type curve mat-
ching), che può essere impiegato per tutte le tipologie di acquifero, ovviamente
facendo riferimento a famiglie specifiche di curve.

La metodologia è molto semplice e può essere giustificata in termini gene-
rali, partendo dalla generica soluzione dell’equazione di diffusività:

s (r,t) =
Q

4πT
sD(u) essendo (5.1)

u =
Sr2

4Tt
, (5.2)

ed sD la generica funzione adimensionale, soluzione dell’equazione di diffusi-
vità, che riproduce il comportamento idrodinamico della tipologia di acqui-
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fero considerato; per gli acquiferi confinati sD = W (u), per i semiconfinati
sD = W (u,r/β), per i non confinati sD = sD(ts,ty,B). Se delle equazioni (5.1)
e (5.2) si prendono i logaritmi di entrambi i membri, si ottiene:

log s = log
Q

4πT
+ log sD, (5.3)

log t = log
S r2

4T
+ log 1/u. (5.4)

Poiché i due gruppi Q
4πT e Sr2

4T rappresentano due costanti, le equazioni
(5.3) e (5.4) indicano che, in un diagramma logaritmico avente lo stesso mo-
dulo (uguale ampiezza di un ciclo logaritmico), la curva sperimentale s vs t,
registrata durante la prova di falda, avrà la stessa configurazione della curva
adimensionale sD vs 1/u, caratteristica della tipologia di acquifero che meglio
riproduce il comportamento reale del sistema in esame.

L’applicazione del metodo è esemplificata nelle sue varie fasi in Fig. 5.4,
con riferimento ad un acquifero semiconfinato:

a) i dati della prova vengono diagrammati in scala logaritmica (diagramma
diagnostico), onde individuare la tipologia idraulica;

b) si sceglie il set di curve teoriche adimensionali relative alla tipologia indi-
viduata, facendo in modo che i due diagrammi abbiano lo stesso modulo;

c) si sovrappongono i due diagrammi (è opportuno che uno dei due sia rea-
lizzato su carta lucida);

d) si trasla un diagramma sull’altro, mantenendo rigorosamente paralleli gli
assi, fino ad ottenere la sovrapposizione della curva sperimentale su una
delle curve adimensionali, identificando in tal modo il modello teorico di
riferimento;

e) si calcolano i valori dei parametri idrodinamici per applicazione delle equa-
zioni (5.1) e (5.2) alle coordinate di un punto di riferimento (match point).

Molto applicata, anche se spesso in maniera impropria, è la linearizzazione
dei dati sperimentali in diagramma semilogaritmico; questa procedura, nota
come metodo di Jacob, è applicabile solo agli acquiferi confinati e non con-
finati, vedasi Tabella 5.5, ed è basata sull’approssimazione logaritmica della
funzione di Theis:

s(r,t) =
Q

4πT
ln 2.25

tT

Sr2
, (5.5)

valida per t ≥ 12.5
Sr2

T
. (5.6)

Se la durata della prova è stata sufficientemente lunga da avere un numero
di punti adeguato per individuare il tratto rettilineo della curva di declino, l’in-
terpretazione della prova consente di determinare la trasmissività attraverso
la pendenza del tratto rettilineo e il coefficiente di immagazzinamento attra-
verso la valutazione del tempo t0 ottenuto come intersezione, sull’asse delle
ascisse, del tratto rettilineo, Fig. 5.5. Eseguita l’interpretazione attraverso la
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Fig. 5.4. Esemplificazione del procedimento di interpretazione di una prova di
falda mediante sovrapposizione con la curva campione, applicato ad un acquifero
semiconfinato

linearizzazione dei punti sperimentali e quindi determinati i parametri T ed S,
occorre verificare che i punti presi in considerazione soddisfino la diseguaglian-
za (5.6). Nel caso di mancata validità della diseguaglianza (5.6) è necessario
reinterpretare la prova, scartando i punti corrispondenti a tempi brevi.

La diseguaglianza (5.6) indica che il limite inferiore di validità dell’ap-
prossimazione di Jacob è fortemente condizionato dalla distanza dei punti di
osservazione, oltre che dal valore dei parametri idrodinamici. Tuttavia, nel
campo delle distanze consigliate nel paragrafo 5.1, mentre non esistono pro-
blemi per gli acquiferi confinati, l’estensione del metodo di Jacob agli acquiferi
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falda a portata costante, eseguita in un acquifero confinato

freatici richiede una durata della prova molto grande (maggiore di 12 h) per
il ruolo giocato dalla porosità efficace (da 2 a 3 ordini di grandezza maggiore
del coefficiente di immagazzinamento degli acquiferi confinati).

5.2.2.2 Deviazione dal comportamento ideale

Alcune delle ipotesi assunte come base di validità delle soluzioni analitiche del-
le equazioni di diffusività e, conseguentemente, dei metodi di interpretazione
delle prove di falda descritti nel precedente paragrafo, sono difficilmente verifi-
cabili nella realtà (pozzo di raggio infinitesimo, volume di pozzo infinitesimo);
altre non corrispondono alla situazione fisica che si può talora incontrare (por-
tata variabile, presenza di limiti all’interno dall’area influenzata dalla prova,
pozzo attivo non completo, acquifero danneggiato nell’intorno del pozzo).

Ne deriva che nella pratica delle prove di pompaggio esiste tutta una se-
rie di fattori di deviazione dal comportamento ideale, la cui sottovalutazione
porta inevitabilmente ad una interpretazione errata.

La Tabella 5.6 riassume alcuni dei principali fattori di deviazione, la loro
influenza e la procedura da utilizzare per tenerne conto.
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Raggio di pozzo finito
È evidente che qualsiasi pozzo, per poter esercitare la propria funzionalità,
dovrà avere un raggio di dimensioni finite rw, diverso dal valore infinitesimo
(“line source”) ipotizzato nella risoluzione dell’equazione di diffusività; ciò
comporta che le funzioni adimensionali riportate in Tabella 5.5 non possano
essere applicate, al di sotto di un certo valore limite di tempo, per r < 20 rw.
Questa limitazione non ha alcuna rilevanza ai fini pratici, in quanto impone
esclusivamente di non realizzare piezometri a distanza inferiore a 20 rw dal
pozzo attivo (5–6 m come valore massimo).

Volume di pozzo finito
Più importante è la diretta conseguenza per cui ad un raggio finito corrispon-
de un volume di pozzo finito, situazione che determina il ben noto “effetto di
immagazzinamento”. In effetti, tutte le volte che si mette in pompaggio un
pozzo partendo da condizioni indisturbate, viene dapprima utilizzato il volu-
me di acqua immagazzinato all’interno della colonna di produzione e poi, solo
quando il livello idrico all’interno del pozzo è diminuito, inizia il flusso nella
formazione acquifera.

Il valore dell’effetto di immagazzinamento è misurato dal coefficiente di
immagazzinamento del pozzo:

Cw = −dVw

dsw
= π(r2

w − r2
p), (5.7)

essendo rp il raggio della tubazione di mandata della pompa.
La presenza dell’effetto di immagazzinamento del pozzo fa s̀ı che vi sia uno

scostamento fra il tempo 0 di inizio della prova e il tempo a cui effettivamente
la portata Qa fornita dall’acquifero uguaglia la portata Q erogata dalla pom-
pa; questo scostamento è tanto maggiore, quanto maggiori sono le dimensioni
dell’opera di captazione, vedasi Fig. 5.6.

L’influenza dell’effetto di immagazzinamento, che è segnalata sul diagram-
ma diagnostico da un tratto a pendenza unitaria, diventa trascurabile per

t >
25
π

Cw

T
. (5.8)

Pozzo non completo
Un’altra delle ipotesi di base che solo raramente risulta verificata nella realtà
è quella che impone che il tratto finestrato dell’opera di captazione coincida
con lo spessore saturo dell’acquifero (pozzo completo). L’effetto del parzia-
le completamento è quello di modificare la geometria di flusso radialpiana
nell’intorno del pozzo, determinando un addensamento delle linee di flusso
in corrispondenza del tratto finestrato, che si estrinseca in un aumento delle
perdite di carico. Tale effetto diventa trascurabile ad una distanza di 1.5 b,
essendo b lo spessore saturo dell’acquifero.
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Fig. 5.6. Influenza dell’effetto di immagazzinamento di un pozzo

Pertanto, se i punti di osservazione sono disposti ad una distanza maggiore
di 1.5 b dal pozzo attivo, l’effetto del parziale completamento potrà essere tra-
scurato, mentre se la distanza è inferiore se ne dovrà tenere conto applicando
metodologie specifiche di interpretazione delle prove: ad esempio, il metodo
di Neuman [83] o di Moench [80] per gli acquiferi non confinati e il metodo di
Hantush [70] per gli acquiferi confinati.

Metodo di Neuman
Alcuni anni dopo aver presentato la soluzione valida per pozzi a penetrazio-
ne e completamento totali in acquiferi non confinati con drenaggio ritardato,
Neuman [83] forǹı la soluzione analoga per pozzi a parziale penetrazione e/o
completamento.

Con riferimento alla geometria illustrata in Fig. 5.7, la soluzione di Neu-
man consente di calcolare l’abbassamento misurabile alla distanza r dal pozzo
in erogazione alla portata costante Q:

s (r,z,t) =
Q

4πT

∫ ∞
o

4yJ0

(
yβ

1
2

) [
u0 (y) +

∞∑
n=1

un (y)
]
dy, (5.9)

dove

u0 (y) =

{
1 − exp

[−t0β
(
y2 − γ2

0

)]}
[sinh (γ0z2D) − sinh (y0z1D)]{

y2 + (1 + σ) γ2
0 − (y2 − γ2

0)2 /σ
}

cosh (γ0)
·

· sinh [γ0 (1 − dD)] − sinh [γ0 (1 − lD)]
(z2D − z1D) γ0 (lD − dD) sinh (γ0)
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Fig. 5.7. Parametri geometrici per la definizione del grado di penetrazione o di
completamento parziale del pozzo in pompaggio e di quello in osservazione in un
acquifero non confinato

un (y) =

{
1 − exp

[−tnβ
(
y2 + γ2

n

)]}
[sin (γnz2D) − sin (ynz1D)]{

y2 − (1 + σ) γ2
n − (y2 + γ2

n)2 /σ
}

cos (γn)
·

· sin [γn (1 − dD)] − sin [γn (1 − lD)]
(z2D − z1D) γn (lD − dD) sin (γn)

e i termini γ0 e γn sono le radici delle equazioni

σγ0 sinh (γ0) −
(
y2 − γ2

0

)
cosh (γ0) = 0

con γ2
0 < y2

σγn sin (γn) +
(
y2 − γ2

n

)
cos (γn) = 0

con (2n − 1) (x/2) < γn < nx e n ≥ 1.

L’equazione (5.9) è sintetizzabile nella forma:

s (r,z,t) =
Q

4πT
sD (lD,dD,z1D,z2D,σ,β,tD) , (5.10)

essendo lD,dD,z1D e z2D i parametri l,d,z1 e z2 resi adimensionali per riferi-
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mento allo spessore saturo b (ad esempio lD = l/b) ed inoltre

σ =
S

Sy
=

ty
ts

,

β =
Kz

Kr

(r

b

)2

,

tD = ts =
T

Sr2
· t per tempi brevi,

tD = ty =
T

Syr2
· t per tempi lunghi.

Si noti che le definizioni di σ,β,ts e ty coincidono con quelle già formulate
da Neuman per i pozzi completi (vedasi paragrafo 4.3.1.1).

L’equazione (5.10) evidenzia che la funzione adimensionale sD dipende
da 7 parametri, 4 dei quali (lD, dD, z1D e z2D) legati alla geometria del
completamento e 3 alle caratteristiche fisiche dell’acquifero (σ,β,tD).

Questo elevato numero di parametri indipendenti non consente di costruire
un’unica famiglia di curve campione da utilizzare per l’interpretazione delle
prove di falda; affinché possano essere utilizzabili, le curve campione devono,
infatti, essere espresse in termini di non più di due parametri adimensionali
indipendenti. Questo obiettivo può essere raggiunto nel caso specifico:

a) considerando nota la geometria del sistema pozzo-piezometro;
b) facendo tendere a zero il parametro σ.

La prima condizione implica ovviamente che bisogna costruire di volta in volta
la famiglia di curve teoriche specifica della geometria in esame.

La condizione σ tendente a zero significa che il coefficiente di immagazzina-
mento S sia trascurabile rispetto alla porosità efficace ne = Sy.

In un acquifero non confinato, con drenaggio ritardato, ciascuna curva teo-
rica è caratterizzata da un tratto di curva iniziale ed uno finale, separati da
un tratto rettilineo orizzontale la cui lunghezza dipende dal parametro σ.

Quando σ tende a 0, tale tratto rettilineo orizzontale intermedio diventa
di lunghezza infinita. Ne risultano due famiglie di curve, dette tipo “A” e tipo
“B”, che devono essere disegnate su diagrammi diversi, una rispetto a ts e
l’altra rispetto a ty, vedasi Fig. 5.8. Le curve tipo “A” e tipo “B” rappresen-
tano i tratti di curve iniziali e finali corrispondenti alla prima ed alla terza
fase di Fig. 4.7.

Noti allora, per ciascuna situazione specifica, i valori dei parametri geome-
trici lD, dD, z1D, z2D e posto σ tendente a zero, è possibile calcolare in funzione
di ts (o di ty) e per diversi valori di β, l’abbassamento adimensionale sD.

È dunque possibile costruire le due famiglie, tipo “A” e tipo “B”, di curve
campione idonee per l’interpretazione della prova di falda.
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Fig. 5.8. Esempio di curve teoriche tipo “A” e “B” di Neuman per l’interpretazione
di prove di pompaggio in acquiferi non confinati a drenaggio ritardato con pozzo in
pompaggio e pozzo di osservazione solo parzialmente penetrati nell’acquifero. Nel
caso specifico si ha σ = 10−9, lD = 0.94, dD = 0.56, z1D = 0 e z2D = 1

Passando all’interpretazione vera e propria, si ha:

sD =
4πT

Q
s,

tD =
T

Sr2
t,
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dove tD può assumere i valori ts oppure ty. Passando ai logaritmi si ottiene:

log (sD) = log
4πT

Q
+ log (s) ,

log (tD) = log
T

Sr2
+ log (t) .

In scala bilogaritmica si ha dunque una relazione lineare fra sD e s e fra tD
e t. Conseguentemente, in un diagramma bilogaritmico avente gli stessi mo-
duli, la curva teorica tD vs sD e quella reale t vs s coincidono a meno di una
costante, ossia risultano traslate fra loro. Tale traslazione è pari a T/

(
Sr2
)

lungo l’asse delle ascisse e a 4πT/Q lungo l’asse delle ordinate.
Sulla base di quanto sopra, la procedura operativa per l’interpretazione

della prova è la seguente:

a) sovrapposizione dei dati rilevati sperimentalmente sulle curve campione
“B”, tenendo gli assi dei due diagrammi paralleli fra loro e cercando la
migliore sovrapposizione della parte finale della curva reale con una delle
curve campione;

b) annotazione del valore di β individuato;
c) scelta di un “match point” in un qualunque punto della zona in cui i

diagrammi sono sovrapposti. Le coordinate di questo “match point” sono
s∗, t∗ sul diagramma della curva sperimentale e s∗D con t∗y sul diagramma
delle curve teoriche;

d) determinazione della trasmissività T e della porosità efficace ne = Sy:

T =
Q

4π

s∗D
s∗

,

Sy =
T

r2

t∗

t∗y
;

e) sovrapposizione dei dati sperimentali sulle curve campione “A”, tenen-
do gli assi fra loro paralleli e cercando la migliore sovrapposizione della
prima parte della curva sperimentale con una delle curve campione. Il
corrispondente valore di β deve essere identico a quello individuato al
punto b);

f) scelta di un secondo “match point” le cui coordinate sono s∗,t∗ sul dia-
gramma della curva sperimentale con s∗D e t∗s sul diagramma delle curve
teoriche;

g) determinazione della trasmissività T e del coefficiente di immagazzinamen-
to elastico S:

T =
Q

4π

s∗D
s∗

,

S =
T

r2

t∗

t∗s
;
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Fig. 5.9. Esempio di interpretazione di una prova di falda eseguita su un sistema
pozzo-piezometro parzialmente completato in acquifero non confinato a drenaggio
ritardato. La geometria del sistema pozzo-piezometro corrisponde ai valori di Fig. 5.8

il valore di T cos̀ı determinato deve risultare uguale o comunque molto
prossimo al valore ottenuto al punto d);

h) determinazione degli altri parametri idrodinamici:
coefficiente di permeabilità orizzontale: Kr = T/b;
grado di anisotropia: KD = βb2/r2;
coefficiente di permeabilità verticale: Kz = KD · Kr;
immagazzinamento specifico: Ss = S/b.

La Fig. 5.9 rappresenta un esempio di sovrapposizione fra le curve adimensio-
nali di Fig. 5.8 e i dati sperimentali di una prova di falda.

Metodo di Hantush [59]
Tale procedura rappresenta una modifica del metodo di Jacob studiata per
tener conto della parziale penetrazione e/o del parziale completamento. Se si
considerano un pozzo ed un piezometro parzialmente completati in un acqui-
fero confinato, vedasi Fig. 5.10, l’abbassamento indotto alla distanza r dal
pozzo in erogazione alla portata costante Q può essere espresso come:

s (r,z, t) =
Q

4πT

{
W (u) + fs

(
r

b
,

l

b
,

d

b
,

z

b

)}
, (5.11)

nella quale z = l′+d′
2 , W (u) è la funzione di Theis, mentre fs è la funzione
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Fig. 5.10. Parametri geometrici per la definizione del grado di penetrazione o di
completamento parziale del pozzo in pompaggio e di quello in osservazione in un
acquifero confinato

adimensionale che tiene conto del parziale completamento e/o penetrazione:

fs =
4b2

π2t(l − d)(l′ − d′)

∞∑
n=1

{(
1
n2

)
− K0

(nπr

b

)
·

·
[
sin
(

nπl

b

)
− sin

(
nπd

b

)][
sin
(

nπl′

b

)
− sin

(
nπd′

b

)]}
.

La funzione fs dipende solo dalla geometria del sistema pozzo-piezometro
ed è indipendente dal tempo. Pertanto, superato il limite di tempo di validità
dell’approssimazione logaritmica, la precedente equazione diventa:

s =
Q

4πT

{
ln t + ln 2.25

T

Sr2
+ fs

}
. (5.12)

La (5.12) è l’equazione di una retta in un diagramma semilogaritmico
s vs ln t, vedasi Fig. 5.11.

La trasmissività potrà pertanto essere calcolata in base alla pendenza m
del tratto rettilineo in Fig. 5.11:

T =
Q

4πm
.
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Fig. 5.11. Rappresentazione in diagramma semilogaritmico dei dati di una prova
di falda a portata costante

Se t0 è l’intersezione della retta interpolatrice sull’asse delle ascisse (per
s = 0), si avrà:

ln t0 + ln 2.25
T

Sr2
+ fs = 0 da cui

ln 2.25
T · t0
Sr2

= −fs e quindi il coefficiente di immagazzinameno vale:

S = 2.248
T · t0

r2
· efs . (5.13)

Poiché il parziale completamento non incide sulla pendenza della retta
s vs ln t, se ne deve dedurre che ignorare la geometria parziale non de-
termina alcun errore sulla valutazione della trasmissività, mentre comporta
un’errata valutazione del coefficiente di immagazzinamento.

Presenza di limiti
In talune circostanze l’andamento della prova di falda può essere modificato
dalla presenza di uno o più limiti presenti nell’area di influenza della pro-
va. Tali limiti, che possono essere di tipo alimentante (fiumi, canali, laghi) o
impermeabile (barriera di permeabilità), fanno decadere l’ipotesi del sistema
illimitatamente esteso, che è alla base della risoluzione analitica delle equazioni
di diffusività.

Il problema può essere risolto mediante la teoria dei pozzi immagine, co-
struendo preliminarmente la funzione analitica che riproduce una situazione
idraulicamente equivalente a quella del sistema fisico esistente, vedasi Fig. 5.12.
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Fig. 5.12. Influenza di un limite alimentante o impermeabile: a) situazione fisica;
b) modello idraulico equivalente (sezione); c) modello idraulico equivalente (pianta)
(modificata da [70])

Si consideri come primo esempio elementare la presenza di un limite ali-
mentante all’interno dell’area influenzata dal pozzo in pompaggio. Fino a quan-
do il raggio di drenaggio istantaneo non raggiunge il limite in oggetto, l’ac-
quifero si comporta come se fosse illimitatamente esteso; da quel momento in
avanti, invece, inizia l’effetto di alimentazione e si crea un cono di drenaggio
asimmetrico.

Da un punto di vista concettuale, la situazione fisica reale può essere sosti-
tuita con una virtuale, individuata in modo da rappresentare una situazione
idraulicamente equivalente, vale a dire in grado di produrre gli stessi effetti
sul campo di moto. Nel caso in esame, la situazione idraulicamente equivalen-
te è rappresentata da un pozzo virtuale o immaginario, ubicato in posizione
simmetrica rispetto a quello reale, nel quale, a partire dall’istante t = 0, venga
iniettata la stessa portata Q erogata dal pozzo reale. Il cono di drenaggio ri-
sultante deriverà dalla sovrapposizione del cono di drenaggio creato dal pozzo
reale con il cono di ricarica creato dal pozzo immaginario.

In termini analitici, l’abbassamento indotto ad una generica distanza rr

dal pozzo reale può essere calcolato applicando il principio di sovrapposizione
degli effetti che, nell’ipotesi di considerare un acquifero non confinato e di
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trascurare l’effetto di drenaggio ritardato, fornisce la seguente soluzione:

s(rr, t) =
Q

4πT
[W (ur) − W (ui)] , (5.14)

essendo: ur = Sr2
r

4Tt e ui = Sr2
i

4Tt .
Se si indica con βi = ri

rr
il rapporto delle distanze del pozzo immaginario

e del pozzo reale rispetto al punto di misura, l’equazione (5.14) può essere
riscritta nella forma:

s(rr, t) =
Q

4πT

[
W (ur) − W

(
β2ur

)]
=

Q

4πT
W (u,β) , (5.15)

avendo indicato con W (u,β) la funzione analitica risultante dalla sovrapposi-
zione degli effetti.

Se anziché avere un limite alimentante, ci si trova di fronte ad un limite
impermeabile, l’approccio concettuale resta identico, salvo sostituire il pozzo
immaginario di iniezione con un pozzo immaginario che eroga la stessa portata
Q del pozzo reale. In termini analitici sarà pertanto:

s(rr, t) =
Q

4πT

[
W (ur) + W

(
β2ur

)]
=

Q

4πT
W (u,β) . (5.16)

Come si può osservare confrontando i due esempi citati, un limite im-
permeabile produce un pozzo immaginario dello stesso segno di quello reale,
mentre un limite alimentante produce un pozzo immaginario di segno opposto
rispetto a quello reale.

Se il limite forma un angolo retto, i pozzi immaginari diventano 3, ve-
dasi Fig. 5.13 mentre, se si hanno due limiti paralleli fra loro, il numero di-
venta infinito poiché si determinano infinite immagini delle immagini, vedasi
Fig. 5.14.

Ne consegue che l’abbassamento indotto dall’erogazione di una portata
costante Q in un acquifero di dimensioni finite e di geometria generica è dato
dall’espressione

s(rr, t) =
Q

4πT

[
W (ur) +

n∑
i=1

±W
(
β2

i ur

)]
=

Q

4πT
W (u,β1→n) . (5.17)

Le principali osservazioni che si possono trarre dall’esame della (5.17) sono
le seguenti:

a) qualunque sia la natura e la configurazione dei limiti presenti nella zona in-
fluenzata dal generico pozzo in erogazione, il problema si risolve dal punto
vista analitico ricercando lo schema idraulicamente equivalente attraverso
la teoria dei pozzi immagine;

b) un limite alimentante determina sempre un pozzo immagine di segno oppo-
sto rispetto a quello reale, mentre ad un limite impermeabile corrisponde
sempre un pozzo immagine dello stesso segno;
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Fig. 5.13. Configurazione dei pozzi immagine relativi a limiti fra di loro perpendi-
colari
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Fig. 5.14. Configurazione dei pozzi immagine relativi a limiti fra di loro paralleli
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c) all’aumentare della distanza del pozzo immagine, diminuisce ovviamente
l’effetto indotto dallo stesso; per tale motivo, anche in presenza di limi-
ti fra di loro paralleli, non è necessario estendere la sommatoria presente
nell’equazione (5.17) fino ad infinito, ma ci si arresta ad un termine gene-
ricamente indicato con n, cui corrisponde un pozzo immagine che produce
un effetto ancora apprezzabile sulla distribuzione del campo di moto;

d) una volta costruita la funzione W (u,β1→n) specifica della geometria in esa-
me, una prova di falda a portata costante potrà essere interpretata appli-
cando a tale funzione il metodo di sovrapposizione con la curva campione
(Stallman in [70]).

Eterogeneità dell’acquifero
Una delle ipotesi base di qualsiasi soluzione analitica fa riferimento all’omo-
geneità della formazione. Senza voler entrare, in questa sede, nel merito della
rispondenza generale di tale ipotesi alla realtà dei sistemi acquiferi, bisogna
ricordare che talvolta nell’intorno di un pozzo si può avere un’area a permea-
bilità ridotta, per effetto di un possibile danneggiamento causato da un uso
non corretto dei fluidi di perforazione e non eliminato con un’adeguata fase
di sviluppo del pozzo.

Anche in questo caso, si determina una perdita di carico aggiuntiva in
corrispondenza del pozzo attivo, mentre – ovviamente – il suo effetto è prati-
camente nullo in corrispondenza dei punti di osservazione. Questa è una delle
motivazioni che suggerisce di realizzare le prove di falda con una geometria
pluri-pozzo e non a pozzo singolo, nel qual caso sarebbe indispensabile tener
conto dell’effetto di danneggiamento.

Portata variabile
Infine, se particolari esigenze operative impediscono di avere una portata co-
stante durante la prova, l’applicazione del principio di sovrapposizione degli
effetti alle soluzioni elementari finora discusse consente ugualmente di inter-
pretare i dati della prova, anche se s’introduce un ulteriore grado di difficoltà
nell’individuazione di eventuali anomalie.

Drenaggio dell’acquitardo
Le considerazioni fin qui svolte sui fattori di deviazione dal comportamen-
to ideale sono generali e indipendenti dalla tipologia del sistema acquifero.
Focalizzando, invece, l’attenzione sui soli acquiferi semiconfinati, bisogna ri-
conoscere che non sempre risulta verificata nella realtà la condizione di non
avere alcun contributo all’alimentazione dall’immagazzinamento nell’acqui-
tardo. Tale condizione (S′ = 0), che è alla base del metodo di Walton, può
ritenersi verificata solo per:

β =
r

4B

(
S′

S

)0.5

< 0.01. (5.18)

Negli altri casi è necessario sostituire la funzione di Walton W (u, r
B ) con

quella di Hantush H(u,β).
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5.3 Prova di risalita

La prova di risalita o di recupero è una particolare prova di falda, durante
la quale si misura la risalita del livello idrico in pozzo (o l’abbassamento di
livello residuo) a seguito della cessazione del pompaggio dopo un periodo di
erogazione t a portata costante, vedasi Fig. 5.1b.

L’interpretazione della prova, usualmente basata sulla linearizzazione in
diagramma semilogaritmico (vedasi Fig. 5.15) dei dati misurati durante la
fase di risalita, richiede l’applicazione dell’approssimazione logaritmica della
funzione di Theis, data da Jacob.

Ne deriva che in questi casi la possibilità di interpretare una prova di ri-
salita è limitata a pozzi completati in acquiferi confinati o non confinati, con
esclusione degli acquiferi semiconfinati. Se a ciò si aggiunge che con questa
metodologia è ricavabile solo il valore della trasmissività, e non il coefficiente
d’immagazzinamento, si comprende come questa prova sia poco utilizzata per
ricavare i parametri idrodinamici.
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Fig. 5.15. Interpretazione di una prova di risalita
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Mediante il principio di sovrapposizione degli effetti, è possibile ricava-
re l’abbassamento residuo s′ in pozzo, in un istante t + t′, successivo alla
cessazione del pompaggio:

s′(t + t′) =
1

4πT
[Q ln (t + t′) − Q ln (t′)] =

Q

4πT
ln
(

t + t′

t′

)
. (5.19)

Essendo t la durata del pompaggio e t′ l’intervallo trascorso dalla cessa-
zione del pompaggio (la fase di risalita), vedasi Fig. 5.1b. L’equazione (5.19)
può essere riscritta utilizzando i logaritmi in base 10:

s′(t + t′) = 0,183
Q

T
log
(

t + t′

t′

)
. (5.20)

Per l’interpretazione di una prova di risalita la procedura è la seguente:

a) i dati della prova vengono diagrammati in scala semilogaritmica. In parti-
colare, si diagrammano i recuperi di livello s′ su scala lineare e il rapporto

t′
t+t′ su scala logaritmica;

b) s’individua il tratto rettilineo della curva di risalita, ricordando di scartare
i punti che corrispondono al primo tratto del recupero di livello;

c) sul tratto rettilineo si calcola l’intervallo Δs corrispondente ad 1 ciclo
logaritmico;

d) si calcola il valore della trasmissività T utilizzando le relazioni:

T =
Q

4π Δs′
se si sono utilizzati i logaritmi naturali;

T = 0,183
Q

Δs′
se si sono utilizzati i logaritmi in base 10.

La realizzazione di una prova di risalita con la registrazione dei livelli nello
stesso pozzo attivo rappresenta uno strumento metodologico per quantificare
l’eventuale danneggiamento di permeabilità nell’intorno del pozzo, secondo
una procedura consolidata e abituale in campo petrolifero. Anche in questo
caso, però, resta valida l’esclusione degli acquiferi semiconfinati. La determi-
nazione dei parametri relativi all’eventuale danneggiamento di permeabilità
nell’intorno del pozzo può anche essere effettuata mediante l’interpretazione
di uno slug test con il metodo KGS, vedasi paragrafo 5.4.4.
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5.4 Slug Test

Si definisce slug test una prova di falda eseguita in maniera da produrre un’i-
stantanea variazione del livello statico in un pozzo o piezometro e misurare, in
funzione del tempo, il conseguente recupero del livello originario nello stesso
pozzo attivo.

Si tratta, perciò, di una prova di falda a pozzo singolo, eseguita in regi-
me transitorio, la cui finalità consiste nella determinazione della conducibilità
idraulica dell’acquifero nelle immediate vicinanze del pozzo attivo.

La prova può essere eseguita aumentando bruscamente il livello statico
misurato nel pozzo attivo e monitorando il conseguente declino di livello che
si crea per il flusso dal pozzo verso l’acquifero (test in declino o con cari-
co decrescente) o, viceversa, producendo una brusca diminuzione di livello
e monitorando la conseguente risalita che si crea per il flusso dall’acquifero
verso il pozzo (test in risalita o con carico crescente). La seconda modalità
è la più utilizzata in relazione alla sua maggiore semplicità operativa, vedasi
Fig. 5.1c.

Uno slug test presenta dei vantaggi innegabili rispetto alla classica pro-
va di falda, che sono da ricondursi innanzitutto alla semplicità e rapidità di
esecuzione e che si traducono in un conseguente minor costo: in particolare,
l’esecuzione di uno slug test non richiede la disponibilità di pompe o attrez-
zature complesse, né di un pozzo di osservazione diverso dal pozzo attivo.
Per la sua semplicità operativa può essere ripetuto nel tempo e in tal modo
fornire utili indicazioni sull’eventuale cambiamento delle condizioni idrauliche
nell’intorno del pozzo.

Per contro, il flusso indotto da uno slug test è molto limitato. Ne consegue
che la risposta alla brusca variazione di livello indotto e il conseguente valore di
conducibilità idraulica ottenuto, sono fortemente influenzati dalle condizioni
idrauliche esistenti nell’intorno del pozzo (modalità di perforazione, geometria
di completamento, eventuale danneggiamento di permeabilità).

In altri termini, l’affidabilità di uno slug test è inferiore a quella di una
classica prova di falda multipozzo, che resta la modalità più indicata per ca-
ratterizzare un acquifero e, in ogni caso, l’unica in grado di definire la tipologia
idraulica del sistema acquifero. Ciò nondimeno, la sua semplicità operativa e
il ridotto costo rendono possibile l’esecuzione di tale prova in ogni piezometro
della rete di monitoraggio e poter cos̀ı apprezzare la variabilità spaziale dei
parametri idrodinamici del sistema acquifero.

5.4.1 Modelli d’interpretazione

Per l’interpretazione degli slug test, a partire dagli anni ’50 sono stati sviluppa-
ti diversi modelli matematici bidimensionali di tipo analitico e semianalitico:
i più utilizzati sono quelli di Hvorslev [63], Cooper, Bredehoeft e Papadopulos
[28] e Bouwer e Rice [14].
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La principale limitazione di questi metodi è, ovviamente, quella di non
poter tener conto della parziale penetrazione o del parziale completamento di
pozzi e di ipotizzare il flusso come assolutamente orizzontale, compreso tra
due limiti impermeabili costituiti dai piani orizzontali virtuali passanti per gli
estremi del tratto finestrato.

Recentemente [64] è stato presentato da un gruppo di ricercatori del Kan-
sas Geological Survey un modello semianalitico tridimensionale per l’interpre-
tazione degli slug test eseguiti su pozzi a parziale penetrazione e/o completa-
mento in acquiferi non confinati e confinati.

Tale modello, che incorpora anche il concetto dell’immagazzinamento del-
l’acquifero, è noto sinteticamente come modello KGS e rappresenta la meto-
dologia d’interpretazione più avanzata oggi disponibile.

Tenuto conto che il metodo di Bouwer e Rice è ad’oggi ancora il proce-
dimento d’interpretazione più utilizzato, è opportuno partire da questo, in
maniera da conoscerne l’impostazione teorica, per comprenderne meglio le
limitazioni.

5.4.2 Il metodo di Bouwer e Rice

Si consideri un pozzo o un piezometro completato in un acquifero non confi-
nato, secondo la geometria rappresentata in Fig. 5.16.

La teoria di Bouwer e Rice [14] poggia sulle seguenti assunzioni:

• l’acquifero è omogeneo e isotropo e pertanto non esiste danneggiamento di
permeabilità nell’intorno del pozzo;

D

D-L

L

s

w2r

Fig. 5.16. Definizione dei parametri geometrici di un pozzo o piezometro completato
in un acquifero non confinato
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• è valida la legge di Darcy;
• l’acquifero è illimitatamente esteso in tutte le direzioni;
• l’immagazzinamento della formazione acquifera è trascurabile;
• le perdite di carico per il flusso attraverso le finestrature sono trascurabili;
• la posizione della tavola d’acqua non cambia con il tempo;
• il flusso creato dalla variazione di carico idraulico è esclusivamente oriz-

zontale (i piani orizzontali virtuali passanti per il top e il bottom del tratto
finestrato si comportano da limiti impermeabili).

Con tali ipotesi, la portata che ad un certo istante fluisce attraverso il trat-
to finestrato, per una generica variazione s di livello rispetto alla condizione
indisturbata, è esprimibile mediante l’equazione di Thiem:

Q = 2πKrL
s

ln
(

Re

rd

) , (5.21)

nella quale Re rappresenta l’effettiva distanza radiale oltre la quale la varia-
zione di carico idraulico s è dissipata, L è la lunghezza del tratto finestrato,
mentre rd è la distanza radiale a partire dalla quale l’acquifero è indisturbato,
vale a dire presenta le caratteristiche petrofisiche originarie, non perturbate
dalla perforazione e dal completamento dell’opera.

Per il principio di conservazione della massa, la portata Q può anche essere
espressa in funzione della velocità di variazione del livello all’interno del pozzo
o piezometro di raggio rw:

Q = −π r2
w

ds

dt
. (5.22)

Eguagliando le due espressioni si ottiene l’equazione differenziale

ds

s
= − 2KrL

r2
w ln

(
Re

rd

)dt, (5.23)

che, integrata tenendo conto dei limiti, fornisce la seguente soluzione

ln
s0

s
=

2KrL

r2
w

· t

ln
(

Re

rd

) . (5.24)

La soluzione di Bouwer e Rice indica che la variazione di livello in pozzo s
varia rispetto al tempo con una legge di tipo semilogaritmico, vedasi Fig. 5.17;
pertanto, in un caso ideale i punti ln(s) vs t dovrebbero allinearsi lungo una
retta il cui coefficiente angolare m è proporzionale alla conducibilità idraulica
della formazione.

Per la determinazione di m è sufficiente scegliere un punto su tale retta e
poi calcolare:

m =
ln s0

s

t
,
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Fig. 5.17. Interpretazione di uno slug test secondo il metodo di Bouwer e Rice

e quindi:

Kr =
r2
w ln (Re/rd)

2 · L m. (5.25)

L’unico problema che sorge nell’applicazione della soluzione precedente è
quello legato alla determinazione del raggio effettivo Re, che è funzione dei
seguenti parametri geometrici:

Re = f (L,D,b,rd) .

Bouwer e Rice risolsero il problema lavorando con un modello analogico
di tipo elettrico, che consent̀ı loro di trovare le espressioni di Re in funzione
delle costanti A, B e C di seguito riportate.

Pozzi a parziale penetrazione (D < b)

ln
Re

rd
=

⎧⎨
⎩ 1.1

ln
(

D
rd

) +
A + B ln

[
b−D
rd

]
L
rd

⎫⎬
⎭
−1

. (5.26)

Pozzi a penetrazione totale (D = b)

ln
Re

rd
=

⎧⎨
⎩ 1.1

ln
(

b
rd

) +
C
L
rd

⎫⎬
⎭
−1

. (5.27)

I valori dei parametri A, B e C sono diagrammati in funzione del rappor-
to L

rd
(Fig. 5.18).
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Fig. 5.18. Determinazione dei parametri adimensionali A, B e C per il calcolo del
raggio effettivo Re (modificata da [14])

5.4.2.1 Durata dello slug test

Nelle formazioni dotate di buona permeabilità il tempo impiegato dalla risali-
ta o dal declino di livello per ritornare al valore indisturbato può essere molto
breve e tale da richiedere l’impiego di apparecchiature automatiche di misura
e registrazione del livello in pozzo.

Nella fase di pianificazione della prova è perciò importante aver un ordine
di grandezza della sua durata; ciò può essere ottenuto calcolando dalla (5.24)
il tempo necessario a realizzare il 90% della variazione di livello iniziale:

t90% = 1.15
r2
w

Kr · L ln
(

Re

rd

)
(5.28)

nella quale, naturalmente, va introdotto un ordine di grandezza della condu-
cibilità attesa o ipotizzata.

5.4.2.2 Scostamento dal comportamento ideale

Influenza dell’immagazzinamento
Poiché nella realtà tutti gli acquiferi sono caratterizzati da un certo valore
d’immagazzinamento (condizione esclusa dalle ipotesi di validità della teoria
di Bouwer e Rice, cos̀ı come da quella di Hvorslev), anche in uno slug test
correttamente eseguito i valori sperimentali ln(s) vs t non sono perfettamen-
te allineati lungo una retta, ma mostrano una curvatura che denota l’effetto
dell’immagazzinamento esercitato dall’acquifero, vedasi Fig. 5.19.
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Fig. 5.19. Influenza dell’immagazzinamento dell’acquifero sulla linearizzazione dei
dati sperimentali in diagramma semilogaritmico

Nasce pertanto il problema di individuare la retta che meglio approssima
il modello teorico semilogaritmico. Butler [17] raccomanda che il comporta-
mento rettilineo venga individuato, in particolare, nel campo s/s0 = 0.15 ÷
0.25.

Influenza del dreno
Indipendentemente dalla curvatura legata all’effetto dell’immagazzinamento,
spesso nella rappresentazione dei dati sperimentali è possibile riconoscere due
distinti andamenti rettilinei, vedasi Fig. 5.20, di cui il primo AB a pendenza
molto maggiore del secondo BC. Ciò può essere dovuto all’effetto del dreno
e/o dello sviluppo nell’intorno del pozzo che, avendo creato una zona ad ele-
vata permeabilità, determina una risposta molto più veloce ed immediata al
disturbo creato dalla variazione istantanea di livello (tratto AB). Successiva-
mente, quando il transitorio si estende alla zona di acquifero indisturbato, si
ottiene una seconda linearizzazione (tratto BC) che è quella significativa ai
fini della determinazione della conducibilità idraulica.
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Fig. 5.20. Rappresentazione schematica dell’effetto di doppia linearizzazione (mo-
dificata da [15])

L’effetto della doppia linearizzazione si verifica, in particolare, quando il
livello statico e la variazione di livello in pozzo ricadono all’interno del tratto
finestrato, mentre non dovrebbe prodursi nei casi in cui la variazione di livello
ricade nel tratto non finestrato del pozzo o piezometro.

Influenza delle dimensioni del pozzo e della lunghezza
del tratto finestrato
Da un punto di vista teorico, il diametro del pozzo o del piezometro e la
lunghezza del tratto finestrato non giocano alcun ruolo nell’interpretazione di
uno slug test.

Dal punto di vista pratico, invece, si possono fare alcune considerazioni
utili nell’impostazione e nell’interpretazione della prova:

• i valori di rd e L devono comunque essere tali che il rapporto L/rd ricada
nel campo 5–1500, per il quale sono disponibili i valori dei parametri A, B
e C;

• maggiori sono i valori di rd e L, più significativo è il valore di conducibilità
idraulica ottenuto, in quanto corrispondente ad un volume di acquifero
maggiore;
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• nel caso di piezometri di piccolo diametro (ad esempio, 5 cm), il valore di
conducibilità idraulica ottenibile è significativo di una porzione limitata
di acquifero e perciò più esposto alle variazioni spaziali di tale parametro.
Inoltre, in tal caso le incertezze sulle dimensioni del dreno e/o della zo-
na sviluppata hanno un’influenza numerica maggiore sulla determinazione
della conducibilità idraulica.

Influenza delle condizioni operative
L’analisi di Bouwer e Rice è riferita fondamentalmente a un test in risali-
ta, realizzato cioè creando una diminuzione istantanea del livello idraulico in
pozzo e misurando la sua conseguente risalita nel tempo. La prova può anche
essere eseguita in declino, cioè immettendo un volume noto di acqua in pozzo
e misurando il conseguente declino di livello fino al riequilibrio. Questa con-
dizione operativa fornisce un risultato corretto solo nel caso in cui il livello
indisturbato si trovi al di sopra del tratto finestrato del pozzo: in tal caso,
infatti, il flusso dal pozzo verso l’acquifero interesserà – correttamente – solo
la porzione satura dell’acquifero.

Per contro, nel caso in cui il livello indisturbato si trovi all’interno del
tratto finestrato, l’esecuzione di uno slug test in declino determinerebbe un
flusso diretto dal pozzo non solo verso la porzione satura dell’acquifero, ma
anche verso il tratto insaturo, comportando una maggior velocità di declino
e, in ultima analisi, una sovrastima della conducibilità idraulica.

Influenza della tipologia dell’acquifero
Pur essendo l’analisi di Bouwer e Rice riferita agli acquiferi non confinati,
Bouwer [15] ne ha esteso l’applicabilità anche alle altre tipologie idrauliche
(acquiferi confinati e semiconfinati). Da un punto di vista teorico, maggiore è
la distanza tra il top del tratto finestrato e il livello impermeabile o semiper-
meabile che confina in alto l’acquifero, maggiore è l’affidabilità del risultato
ottenibile.

5.4.3 Il metodo di Cooper, Bredehoeft e Papadopulos

Pur essendo antecedente (1967), il metodo di Cooper, Bredehoeft e Papadopu-
los [28] presenta il vantaggio di prendere in esame l’immagazzinamento della
formazione; per contro, esso è riferito solo a formazioni confinate, oltre che
omogenee, isotrope e di estensione illimitata.

Il pozzo è assunto come completo, vale a dire finestrato lungo tutto lo
spessore saturo dell’acquifero; è valida la legge di Darcy.

Con tali ipotesi, l’equazione differenziale di governo è la classica equazione
bidimensionale di diffusività scritta in coordinate radiali:

∂2h

∂r2
+

1
r

∂h

∂r
=

S

T

∂h

∂t
, (5.29)
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con le seguenti condizioni al contorno:

h(rw,t) = s (t) per t > 0, (5.30)
h(∞,t) = 0 per t > 0, (5.31)
h(r,0) = 0 per r > rw, (5.32)

(bilancio di massa) 2πrwT
∂h

∂r
(rw, t) = πr2

c

∂s

∂t
per t > 0 (5.33)

s(0) = s0 =
V

πr2
c

, (5.34)

nelle quali h esprime il carico idraulico riferito al valore nullo posto a r = ∞
(oppure la generica variazione di carico idraulico nell’acquifero), rw è il raggio
della colonna finestrata, rc il raggio della colonna cieca in cui è avvenuta la
variazione di livello istantanea creata dall’immissione o dall’estrazione di un
volume V di acqua, vedasi Fig. 5.21. È ovvio che, nel caso di pozzi o piezometri
completati con un’unica colonna di diametro costante, rw = rc.

Acquifero confinato

Rivestimento

V

b

s0 s(t) h(r t)

r
rc

rw

Fig. 5.21. Definizione dei parametri geometrici di un pozzo o piezometro comple-
tato in un acquifero confinato
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Con tali ipotesi, applicando la trasformata di Laplace, Cooper, Bredehoeft
e Papadopulos ottennero la seguente soluzione:

s

s0
= F (α, β), (5.35)

essendo: α = r2
w

r2
c
S, β = T ·t

r2
c

, e F (α,β) un integrale complesso:

F (α, β) =
8α

T 2
i

∫ ∞
0

exp
(
−β

u2

a

)
i

uΔ(u)
du, (5.36)

in cui Δ (u) sono le radici dell’equazione

Δ (u) = [u J0 (u) − 2αJ1 (u)]2 + [u Y0 (u) − 2αY1 (u)]2 , (5.37)

nella quale J0 e Y0, J1 e Y1 sono le funzioni di Bessel di 1a e 2a specie,
rispettivamente di ordine zero e uno.

I valori numerici di s/s0 per diversi valori di α e β sono stati tabulati e
diagrammati [11], vedasi Fig. 5.22.

L’interpretazione di uno slug test con il metodo di Cooper, Bredehoeft, Pa-
padopulos può essere effettuata applicando una procedura di sovrapposizione
con la curva campione, del tutto simile a quella applicata nell’interpretazione
delle prove di falda, vedasi Fig. 5.23:
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Fig. 5.22. Curve campione di Cooper, Bredehoeft e Papadopulos per l’interpreta-
zione di uno slug test
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Fig. 5.23. Procedura d’interpretazione di uno slug test con il metodo di Cooper,
Bredehoeft, Papadopulos mediante sovrapposizione con la curva campione
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• diagrammare i valori delle variazioni di livello normalizzate s/s0 in funzio-
ne del tempo su un diagramma semilogaritmico (scala lineare per gli ab-
bassamenti normalizzati e logaritmica per i tempi), avente lo steso modulo
delle curve tipo di Cooper, Bredehoeft, Papadopulos disponibili;

• sovrapporre le curve tipo al diagramma sperimentale;
• traslando solo secondo la direzione delle ascisse, ottenere la migliore so-

vrapposizione possibile fra la curva sperimentale e una delle curve teoriche
disponibili;

• individuare il valore di α della curva su cui è avvenuta la sovrapposizione;
• avendo bloccato la sovrapposizione, scegliere un qualsiasi match point, che

sarà caratterizzato in ascissa (scala logaritmica) dalle coordinate t∗ (sulla
curva sperimentale) e β∗ sulla curva campione;

• calcolare le due incognite:

T = β
r2
c

t∗
, (5.38)

S = α
r2
c

r2
w

. (5.39)

Nell’applicazione del metodo Cooper Bredehoeft Papadopulos si evidenziano
alcuni limiti:

• la geometria delle curve campione differisce molto poco da una all’altra,
per cui spesso non è univoca la sovrapposizione con la curva sperimenta-
le. Se ciò non influisce molto nella determinazione della trasmissività T ,
influisce invece sensibilmente nella determinazione del coefficiente d’im-
magazzinamento S. Variando α (e quindi S) di un ordine di grandezza, la
geometria della curva campione varia limitatamente;

• la soluzione di Cooper Bredehoeft Papadopulos presuppone che il flusso
sia perfettamente radiale, condizione che si verifica solo nell’ipotesi di poz-
zo o piezometro completo, che è difficilmente riscontrabile in un acquifero
confinato.

L’errore introdotto è comunque trascurabile quando il tratto finestrato supe-
ra di almeno venti volte il raggio di pozzo, condizione questa generalmente
verificata.

5.4.4 Il metodo KGS

Nel 1994 un gruppo di ricercatori del Kansas Geological Survey [64] ha presen-
tato una soluzione semianalitica rigorosa per l’interpretazione di uno slug test
eseguito in pozzi a parziale penetrazione e/o completamento, utilizzando un
modello tridimensionale che incorpora l’effetto dell’immagazzinamento della
formazione acquifera. Il loro modello prende in esame due distinte condizioni
al contorno per il top della formazione: flusso nullo (come il modello CBP)
e carico idraulico costante (come il modello Bouwer e Rice); le loro soluzioni
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possono pertanto essere applicate all’interpretazione di slug test eseguiti sia
in acquiferi confinati, sia non confinati.

In sintesi, pertanto, il modello KGS prende in esame:

• l’immagazzinamento della formazione;
• il bilancio di massa pozzo-acquifero;
• la parziale penetrazione del pozzo o piezometro;
• l’eventuale anisotropia della formazione;
• il danneggiamento di permeabilità nell’intorno del pozzo;
• le tipologie di acquifero confinato e non confinato.

La generalità delle soluzioni offerte viene naturalmente “pagata” da una
maggiore complessità rispetto ai metodi finora esaminati; l’applicazione del
metodo KGS è stata recentemente facilitata dallo sviluppo del software
AQTESOLV.

In termini generali, vedasi Fig. 5.24, la variazione di livello adimensionale
s/s0 può essere espressa come:

s

s0
= f(Kr,Kz,Ss,K ′

r,K
′
z,S

′
s,L,D,b),

nella quale i parametri con apice si riferiscono alla corona circolare nell’in-
torno del pozzo, ove – per effetto dei fluidi di perforazione e di un non ade-
guato sviluppo – si può verificare un danneggiamento di permeabilità (skin
effect).
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Fig. 5.24. Definizione dei parametri geometrici di un pozzo o piezometro relativi
al metodo KGS
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La variazione di livello adimensionale risulta pertanto dipendente da nove
parametri, tre dei quali (L, D e b) sono da ritenersi noti, posto che si conosca
la geometria di completamento del pozzo/piezometro.

In Fig. 5.25 è presentata una famiglia di curve campione per una assegnata
geometria di completamento.

L’interpretazione di uno slug test con il metodo KGS segue il principio
della sovrapposizione della curva sperimentale con una delle curve campione,
vedasi Fig. 5.26, che vengono generate dal software citato.
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Fig. 5.25. Famiglia di curve campione per una assegnata geometria di completa-
mento, metodo KGS
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5.5 Altri metodi di determinazione dei parametri
caratteristici di un acquifero

Anche se le prove di falda costituiscono lo strumento più affidabile per la de-
terminazione dei parametri idrodinamici di un acquifero, è bene ricordare che
il numero di prove eseguibile è spesso insufficiente per ottenere una distribu-
zione significativa di valori. È pertanto importante ricordare che esistono altre
possibilità di determinazione.

5.5.1 Determinazione della conducibilità idraulica o
della trasmissività

La conducibilità idraulica o la trasmissività di un acquifero (il passaggio dal-
l’una all’altra è immediato) rappresentano il parametro idrodinamico più im-
portante, in grado di condizionare il campo di moto sia in regime transito-
rio, che stazionario. Di seguito si passano in rassegna le diverse metodologie
disponibili per tale valutazione:

Prove di falda in regime variabile
Come già ampiamente evidenziato, rappresentano la metodologia più affida-
bile. Ad essa sono stati dedicati i paragrafi 5.1, 5.2, 5.3, 5.4.

Prove di tracciamento single-well
Sono particolarmente indicate quando si voglia determinare la conducibilità
idraulica orizzontale di un determinato livello dell’acquifero, piuttosto che la
conducibilità idraulica media dell’intero spessore saturo che è, invece, il valore
che deriva dall’interpretazione di una prova di falda.

Dal punto di vista operativo, la prova consiste nell’isolare il livello deside-
rato mediante due packer calati in un pozzo o piezometro e nell’immettere,
con rilascio istantaneo, una certa massa di tracciante all’interno del volume
di acqua cos̀ı isolato, vedasi Fig. 5.27.

L’interpretazione della prova è basata sulla teoria della diluizione puntua-
le e passa attraverso la misura, in funzione del tempo, della concentrazione
del tracciante nel pozzo o piezometro, ove lo stesso è stato introdotto dalla
superficie.

Se il volume di pozzo interessato dall’iniezione è limitato, in maniera che si
possa ritenere completo e pressoché istantaneo il mescolamento del traccian-
te nel volume di acqua interessato (assenza di flusso verticale), l’applicazione
del principio di conservazione della massa consente di assumere che la va-
riazione di massa del tracciante, all’interno del tratto di colonna interessato
dall’iniezione, è uguale alla massa di tracciante trasportata fuori dal pozzo (o
dal piezometro) per effetto della velocità dell’acqua, nell’intervallo di tempo
infinitesimo considerato. In termini analitici, si può scrivere:

dM = −Vw · dC = q C · dt = 2rw h v′C · dt, essendo
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Fig. 5.27. Schema di una prova di tracciamento mediante l’utilizzo di due packer

• C la concentrazione del tracciante;
• rw il raggio di pozzo;
• q la portata volumetrica del tracciante che passa nell’acquifero;
• h il tratto di pozzo interessato dal tracciamento;
• v′ la velocità dell’acqua in corrispondenza dell’asse del pozzo;
• Vw il volume di pozzo interessato dal tracciamento = γ · πr2

wh;
• γ fattore di riduzione del volume che tiene conto dell’ingombro della

sonda per la misura della concentrazione del tracciante.

Separando le variabili e integrando, si ha:∫ C

C0

dC

C
= − 2rw

γπr2
w

v′
∫ t

t0

dt e quindi:

v′ =
γ π rw

2 (t − t0)
ln

C0

C
, (5.40)

essendo C0 la concentrazione del tracciante misurata al tempo t0.
La soluzione (5.40) indica che la concentrazione del tracciante diminuisce

nel tempo con una legge di tipo semilogaritmico, vedasi Fig. 5.28.
La velocità dell’acqua all’interno del pozzo (o del piezometro) v′ è sicu-

ramente maggiore della velocità media di filtrazione v dell’acqua nell’acqui-
fero, dal momento che il pozzo può essere assimilato ad un mezzo avente
conducibilità idraulica molto maggiore di quella del mezzo poroso.

Si può perciò porre:

v =
v′

α
,

essendo α un fattore usualmente maggiore di 1, che tiene conto della distorsio-
ne delle linee di flusso indotta dalla presenza del pozzo o del piezometro. Tale
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Fig. 5.28. Diluizione di un tracciante radioattivo durante una prova single-well

distorsione dipende dalle caratteristiche del sistema attraverso cui il tracciante
deve fluire (le finestrature del pozzo o piezometro, il dreno presente nell’in-
tercapedine tra il perforo e la colonna di rivestimento del pozzo o piezometro,
l’acquifero). La sua espressione vale:

α = 8

{(
1 +

K

Kd

)[(
1 +

r2
w

r2
e

)
+

Kd

Keq

(
1 − r2

w

r2
e

)]
+

+
(

1 − K

Kd

)[(
rw

rd

)2

+
(

re

rd

)2
]

+
Kd

Keq

[(
rw

rd

)2

−
(

re

rd

)2
]}−1

avendo indicato con rw e re rispettivamente il raggio interno ed esterno del
pozzo o piezometro, con rd il raggio esterno del dreno, Keq la conducibi-
lità idraulica equivalente del tratto finestrato (caratteristica costruttiva che
dovrebbe essere fornita da tutte le case produttrici serie), con Kd la condu-
cibilità idraulica del dreno, con K la conducibilità idraulica dell’acquifero,
incognita del problema, vedasi Fig. 5.29.

In definitiva, la velocità di filtrazione dell’acqua nel mezzo poroso può
essere determinata in base all’equazione:

v =
γπrw

2α(t − t0)
ln

C0

C
= Ki, (5.41)
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Fig. 5.29. Parametri fisici e geometrici per il calcolo del fattore di correzione α

da cui si ottiene che la conducibilità idraulica dell’intervallo dell’acquifero
interessato dal tracciamento è:

K =
γπrw

2αi

(
ln C0 − ln C

t − t0

)
. (5.42)

Due osservazioni sono opportune sull’applicazione dell’equazione (5.42):

• il termine fra parentesi rappresenta la pendenza del tratto rettilineo del
diagramma semilogaritmico ln C vs t, che riporta i dati registrati duran-
te la prova (è possibile che, soprattutto nella fase iniziale, i valori non si
dispongano lungo una retta);

• il parametro α è funzione della conducibilità idraulica K, la cui determi-
nazione rappresenta l’obiettivo della prova di tracciamento. La risoluzione
della (5.42) deve avvenire pertanto applicando un procedimento iterativo.

Misura in laboratorio mediante permeametro a carico costante
o a carico variabile
La conducibilità idraulica può anche essere misurata in laboratorio su un cam-
pione della formazione acquifera prelevato durante la perforazione di un pozzo
o piezometro.

La limitazione intrinseca di questo tipo di misura sta nella rappresentati-
vità del campione e nella difficoltà di ricostruire in laboratorio le condizioni
di sollecitazione esistenti in situ. Prescindendo da tali considerazioni, la misu-
ra viene fatta mediante un’apparecchiatura definita permeametro, mediante
la quale viene creato un flusso attraverso il campione e vengono misurati i
parametri portata e carico idraulico.
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Fig. 5.30. Permeametri: a) carico costante e b) a carico variabile

Esistono due tipi di permeametro: a carico costante e a carico variabile,
vedasi Fig. 5.30.

Il permeametro a carico costante viene usualmente impiegato per misu-
rare la conducibilità idraulica di campioni sciolti, a prevalente componente
sabbioso-ghiaiosa. Il campione viene posto in un cilindro di sezione trasver-
sale nota e, dopo essere stato accuratamente saturato con acqua, viene at-
traversato da un flusso a portata costante, per effetto di una differenza di
carico idraulico costante. L’applicazione diretta della legge di Darcy consente
il calcolo della conducibilità idraulica:

K =
V

t

L

A · Δh
, (5.43)

avendo misurato il volume di acqua V che è fluito nel tempo t, per effetto della
differenza di carico idraulico Δh, attraverso il campione di sezione trasversale
A e lunghezza L.

Il permeametro a carico variabile viene, invece, usualmente impiegato per
misurare la conducibilità idraulica di campioni sciolti a granulometria fine o
di campioni consolidati.

Dopo aver saturato il campione con le stesse modalità del caso preceden-
te, il tubo di carico del permeametro viene riempito con acqua fino ad una
generica altezza h1. Dopo aver aperto la valvola di flusso che consente lo sca-
rico attraverso il dispositivo di troppo pieno, si misura il tempo impiegato
dall’acqua presente nel tubo di carico a scendere fino alla generica altezza h2.

La portata di acqua che fluisce attraverso il campione è, per la legge di
conservazione della massa, la stessa che fluisce attraverso la sezione del tubo
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di carico. Pertanto sarà:

Q = −πr2
t

dh

dt
= πr2

cK
h

L
,

da cui separando le variabili e integrando si ottiene

−
(

rt

rc

)2

L

∫ h2

h1

dh

h
= K

∫ t

o

dt,

e quindi

K =
(

rt

rc

)2
L

t
ln

h1

h2
. (5.44)

Nella (5.44) rt rappresenta il raggio del tubo di carico e rc il raggio del
dispositivo cilindrico porta campione.

Per i materiali argillosi tipici degli acquicludi, neppure il permeametro
a carico variabile è idoneo per una misura della conducibilità idraulica e si
utilizzano misure indirette di tipo geotecnico.

Correlazione con la portata specifica
È un metodo che, se correttamente applicato, fornisce una buona precisione
nella determinazione della trasmissività di un acquifero. Poiché la sua applica-
zione richiede la conoscenza dell’equazione caratteristica del pozzo, si rimanda
per la sua illustrazione al paragrafo 6.4.

Correlazioni con la granulometria
Si è già detto come la conducibilità idraulica dei terreni possa variare entro
limiti molto ampi. Ciò può essere spiegato sul piano teorico ricorrendo ad uno
dei molti modelli di mezzo poroso, fra i quali il più semplice è quello che as-
simila il mezzo ad un fascio di tubi capillari. Tutti questi modelli conducono
a relazioni del tipo:

K ∝ d2,

in cui d è un diametro equivalente, cui spesso si attribuisce il significato di
d10 (luce della maglia dello setaccio che lascia passare il 10% in peso del ma-
teriale). Ne deriva che il fattore largamente dominante, anche se non l’unico,
la permeabilità di un terreno è la sua granulometria. Nel passare dalle argille
omogenee (10−5 ≤ d10 ≤ 10−4 cm), alle ghiaie (d10 ≈ 1 cm), il d10 varia di
4–5 ordini di grandezza e la permeabilità, di conseguenza, di 8–10 ordini di
grandezza.

Appare anche evidente come a modeste variazioni di granulometria, quali
sono usuali nei depositi naturali, corrispondano variazioni assai marcate della
conducibilità idraulica.

Tra le espressioni più semplici che consentono di correlare la conducibilità
idraulica alla granulometria di un acquifero, va ricordata la formula di Hazen:

K = 100 · d2
10, (5.45)

valida per d10 espresso in cm e K in cm/s.
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La formula di Hazen è a rigore valida per materiali uniformi U = d60/d10

≤ 2); per materiali a granulometria varia, spesso si utilizza il d50:

K = 100 · d2
50. (5.46)

La letteratura specialistica riporta numerose altre correlazioni, che ten-
gono conto – oltre che del diametro equivalente – di altri parametri quali,
ad esempio, la porosità. Tuttavia, poiché da tutte queste correlazioni non ci
si può attendere che un ordine di grandezza preliminare della conducibilità
idraulica, si ritiene a tale scopo sufficiente la formula di Hazen.

Quando non si disponga neppure di una curva granulometrica della for-
mazione interessata, non resta che ricorrere a tabelle o abachi, di cui quello
riportato nel Capitolo 1 come Fig. 1.12 è un esempio.

Interpretazione del reticolo piezometrico
L’analisi del reticolo piezometrico può consentire di avere una indicazione del
valore di trasmissività di un’area per riferimento al valore di un’area contigua
nella quale, ad esempio, sia stata eseguita una prova di falda. Si consideri lo
schema di Fig. 5.31. La legge di conservazione della massa impone che la por-
tata all’interno del tubo di flusso delimitato da due linee di corrente contigue
sia costante:

Q = A1K1i1 = A2K2i2.

Ma tenuto conto che A = L · b, la precedente uguaglianza diventa:

L1T1i = L2T2i2,

da cui, nota la trasmissività nell’area 1 e la piezometria dell’area indagata, si
ottiene il valore della trasmissività nell’area 2 contigua alla precedente:

T2 = T1 · i1
i2

L1

L2
. (5.47)
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Fig. 5.31. Schematizzazione del reticolo piezometrico
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Se le isopieze fossero approssimate con delle rette, le linee di flusso
sarebbero parallele fra loro e conseguentemente, essendo L1 = L2, si avrebbe:

T2 = T1 · i1
i2

. (5.48)

Prove Lefranc
Sono prove molto utilizzate, soprattutto in ambito geotecnico, ma il più delle
volte forniscono risultati inattendibili perché eseguite al di fuori delle condi-
zioni che sono alla base della loro interpretazione. Le prove Lefranc vengono
eseguite durante la fase di perforazione dei sondaggi geognostici-piezometrici
e consistono nel creare un moto di filtrazione che può essere diretto dal foro
di sondaggio verso la formazione (prova d’immissione) o, viceversa, dalla for-
mazione verso il foro di sondaggio (prova di ritorno), a seconda che il livello
dell’acqua nel foro venga innalzato o depresso rispetto al valore indisturbato
presente nell’acquifero. Con le prove Lefranc si tende a realizzare in foro le
stesse condizioni operative che si verificano in laboratorio con l’impiego dei
permeametri: pertanto si possono effettuare prove a carico costante, nelle qua-
li si misura la portata di acqua che bisogna immettere (o estrarre) in foro per
mantenere costante il dislivello piezometrico fra foro e formazione circostante,
oppure prove a carico variabile, nelle quali si misura la velocità di declino (o
di risalita) del livello dell’acqua in foro, dopo aver realizzato una variazione
istantanea del livello iniziale.

Qualunque sia la scelta operativa effettuata, una prova Lefranc s’interpreta
utilizzando la legge di Darcy e da ciò consegue che innanzitutto la formazio-
ne interessata dalla prova deve essere satura (condizione spesso inosservata);
inoltre, il flusso deve essere di tipo laminare.

Quando si è in presenza di formazioni, le cui pareti possono franare se non
rivestite, la realizzazione della prova deve essere preceduta da una accurata
preparazione della sezione filtrante, ottenuta come segue:

• si esegue la perforazione con rivestimento fino alla quota prefissata;
• si realizza a fondo foro un tampone impermeabile, avente la funzione di im-

pedire vie preferenziali di flusso dell’acqua durante la prova, in particolare
attraverso l’intercapedine tra il perforo e la colonna di rivestimento;

• si pone in opera una seconda tubazione interna, di diametro minore, che
attraversa il tampone impermeabile;

• si solleva la tubazione interna fino all’estremità inferiore del tampone,
realizzando contemporaneamente al di sotto di esso la sezione filtrante
mediante l’immissione di adatto materiale granulare (tasca di prova).

Se la formazione è sufficientemente stabile, si evita la realizzazione del tam-
pone e la messa in opera della tubazione interna, operando solo con il
rivestimento esterno e creando la sezione filtrante a fondo foro.
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Fig. 5.32. Schema di realizzazione di una prova Lefranc a carico costante, con im-
missione di acqua

Prove a carico costante
Vengono eseguite secondo lo schema di Fig. 5.32 e sono le meno utilizza-
te perché richiedono un’attrezzatura (vasca di alimentazione e sistema di
pompaggio), di cui normalmente le società che eseguono i sondaggi non
dispongono.

Raggiunte le condizioni di stazionarietà conseguenti alla creazione di una
differenza di carico idraulico Δh, l’applicazione della legge di Darcy:

Q = K A
Δh

L
= K F Δh,

consente di calcolare la conducibilità idraulica:

K =
Q

F · Δh
, (5.49)

dopo aver misurato i valori costanti di portata Q e dislivello Δh ed essendo
noto il fattore di forma F = A/L, dipendente dalla forma e dalle dimensioni
della sezione filtrante.

Prove a carico variabile
Vengono eseguite secondo lo schema di Fig. 5.33 e sono le più utilizzate in
quanto non richiedono alcuna particolare struttura operativa. Vengono inter-
pretate misurando il tempo impiegato dall’acqua nel rivestimento a passare dal
livello h1 al livello h2 e utilizzando lo stesso approccio concettuale applicato
nei permeametri a carico variabile.
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Fig. 5.33. Schema di realizzazione di una prova Lefranc a carico variabile, con im-
missione di acqua

Per la legge di conservazione della massa sarà:

Q = −πr2
w

dh

dt
= FKh da cui, separando le variabili e integrando:

−πr2
w

∫ h2

h1

dh

h
= FK

∫ t

0

dt e quindi: K =
πr2

w

Ft
ln

h1

h2
, (5.50)

avendo indicato con rw il raggio interno della colonna di rivestimento.
Per evitare errori nella valutazione del tempo t, è opportuno che si abbia

almeno h2 = 0.2h1.

5.5.2 Determinazione del coefficiente
d’immagazzinamento

Il valore del coefficiente d’immagazzinamento elastico S influenza il compor-
tamento idrodinamico di un acquifero solo nella fase di regime transitorio. Per
la sua determinazione esistono le seguenti possibilità:

Prove di falda in regime variabile
Rappresentano la metodologia più affidabile, per la quale si rimanda ai
paragrafi 5.1, 5.2, 5.4.

Applicazione della definizione analitica
Se non si hanno a disposizione dati sperimentali, il valore del coefficiente d’im-
magazzinamento elastico può essere ottenuto applicando la sua definizione
analitica:

S = gρwb (cf + ncw) . (5.51)
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La (5.51) evidenzia come il valore di S dipenda dallo spessore b, dalla pro-
fondità a cui si trova l’acquifero (parametro che condiziona i valori di com-
primibilità della formazione cf e dell’acqua cw), dalla porosità e dalla densità
dell’acqua.

Tenuto conto che, dal punto di vista applicativo, la densità è una costante
e che la porosità totale di un acquifero ha un range limitato di variazione, si
comprende come il valore del coefficiente d’immagazzinamento dipenda essen-
zialmente dallo spessore saturo b e dalla profondità, che influenza i valori di
comprimibilità.

Correlazione di Van der Gun
Tenuto conto che il coefficiente d’immagazzinamento elastico di un acquife-
ro confinato o semiconfinato dipende sostanzialmente dalla profondità e dallo
spessore dell’acquifero, van der Gun [105] ha elaborato la seguente espressione
per il calcolo di S:

S = 1.8 · 10−6(d2 − d1) + 8.6 · 10−4(d0.3
2 − d0.3

1 ), (5.52)

nella quale d1 e d2 (espresse in metri) rappresentano le profondità del top e
del bottom dell’acquifero.

Correlazioni con la litologia
Quando non si hanno altre opzioni, un ordine di grandezza del coefficiente di
immagazzinamento può essere ottenuto dalle correlazioni disponibili in lette-
ratura che legano il coefficiente di immagazzinamento specifico Ss alla litologia
della formazione acquifera, vedasi ad esempio Tabella 1.4 nel Capitolo 1.

Ottenuto il valore di Ss, sarà ovviamente:

S = Ss · b.
È superfluo evidenziare che con tale approccio s’ignora totalmente l’in-

fluenza della profondità dell’acquifero.

5.5.3 Determinazione della porosità efficace

La porosità efficace ne è un parametro importante in quanto condiziona la
velocità effettiva dell’acqua, qualunque sia la tipologia dell’acquifero; inoltre,
influisce sul comportamento idrodinamico in regime transitorio degli acquiferi
non confinati.

Di seguito vengono illustrate le opzioni disponibili per una sua valutazione.

Prove di falda in regime variabile
Consentono la determinazione della porosità efficace solo nel caso di acquiferi
non confinati; va però evidenziato che l’interpretazione di una prova di falda
tende a sottostimare il valore di tale parametro, a meno che la prova non sia
di lunghissima durata.
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Prove di tracciamento multi-well
Rappresentano forse la metodologia più affidabile, anche se più costosa, per
la determinazione della porosità efficace.

La prova di tracciamento a più pozzi consiste nel misurare, in funzione del
tempo, la concentrazione di un tracciante in uno o più pozzi di osservazione,
posti a valle del pozzo in cui il tracciante è stato immesso con modalità di
rilascio istantanea, ed è finalizzata principalmente alla determinazione della
velocità effettiva dell’acqua di falda in corrispondenza del livello testato. La
curva che rappresenta l’evoluzione della concentrazione del tracciante in un
pozzo o piezometro di osservazione si definisce curva di restituzione.

Ottenuta la curva di restituzione in un punto posto a valle del pozzo d’im-
missione lungo la direzione di flusso dell’acqua di falda, la velocità effettiva
può essere calcolata sulla base della relazione spazio-temporale:

ve =
d

ta
,

nella quale d rappresenta la distanza fra punto d’immissione e punto di resti-
tuzione e ta il tempo di arrivo del tracciante. Ne consegue che, conoscendo la
conducibilità idraulica del livello acquifero tracciato e il gradiente piezometrico
esistente all’atto della prova fra il punto d’immissione e quello di restituzione,
si ottiene il valore della porosità efficace:

ne =
Ki

ve
=

Ki

d
· ta. (5.53)

L’unico aspetto critico nell’interpretazione della prova di tracciamento sta
nella determinazione del tempo di arrivo del tracciante in quanto il suo passag-
gio non è istantaneo ma è caratterizzato da un tempo di comparsa tc (prima
del quale la concentrazione è nulla), da una fase a concentrazione progressiva-
mente crescente fino al tempo tm cui si raggiunge la concentrazione massima
e da una successiva fase a concentrazione progressivamente decrescente, che
termina con la sparizione del tracciante al tempo tf , vedasi Fig. 5.34.

Se l’immissione è stata effettivamente di tipo impulsivo, vale a dire pres-
soché istantanea, la curva di restituzione presenta un andamento di tipo
gaussiano con distribuzione sostanzialmente simmetrica, vedasi Fig. 5.34.

In tal caso, si assume come tempo di arrivo del tracciante il tempo medio
che coincide con il valore di massima concentrazione:

ta = tm =
tc + tf

2
.

Nella maggioranza dei casi, tuttavia, la curva di restituzione si presenta
asimmetrica: in tal caso si assume come il tempo di arrivo quello del baricen-
tro della nube tracciante, ottenuto trasformando la curva delle concentrazioni
istantanee in una curva delle concentrazioni cumulate e ricercando il tempo
corrispondente ad una concentrazione cumulata del 50%, vedasi Fig. 5.35 e
Fig. 5.36.
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ttmtc t f

Fig. 5.34. Curva di restituzione del tracciante, di tipo simmetrico

La trasformazione della curva di restituzione istantanea in curva di restitu-
zione cumulata si ottiene suddividendo la curva istantanea in una successione
di n intervalli temporali Δti ed applicando la:

(
C

C0

)
cum

=

m∑
i=1

[(
C
C0

)
i
Δti

]
n∑

i=1

[(
C
C0

)
i
Δti

] con m = 1,2, . . . ,n. (5.54)
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Fig. 5.35. Curva di restituzione di tipo asimmetrico e correzione del rumore di
fondo
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Fig. 5.36. Curva di restituzione cumulata per il calcolo del tempo di arrivo del
tracciante

Prove di drenaggio gravitazionale in laboratorio
La porosità efficace può essere determinata in laboratorio sottoponendo a
drenaggio per gravità un campione di acquifero precedentemente saturato.
La prova deve avvenire in ambiente a umidità controllata per evitare perdite
per evaporazione e deve durare il tempo necessario a raggiungere l’equilibrio
(anche mesi, se il materiale è a granulometria fine). Se a ciò si aggiunge la
difficoltà di avere un campione rappresentativo dell’intero acquifero e quella di
ricostruire in laboratorio le condizioni fisiche esistenti nella realtà, si compren-
de perché questo tipo di determinazione, che pure concettualmente è molto
semplice, non venga in pratica perseguito, se non in casi particolari.

Correlazioni con la granulometria o la litologia
Quando non siano utilizzabili altre opzioni, un valore orientativo di porosità
efficace può essere ottenuto per correlazione con la litologia o la granulome-
tria dell’acquifero. La Tabella 1.3 nel Capitolo 1 è un esempio di correlazione
con la litologia, mentre la Fig. 5.37 rappresenta esempi di correlazione con la
granulometria.
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Fig. 5.37. Fascia di variazione dei valori di porosità totale e porosità efficace in
funzione della granulometria e della litologia dell’acquifero (modificata da [30])
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Capacità produttiva ed efficienza idraulica
di un pozzo

Tutte le soluzioni analitiche dell’equazione di diffusività, analizzate nel Capi-
tolo 4 e utilizzate nell’interpretazione delle prove di falda, sono equazioni di
flusso nel mezzo poroso che prescindono dall’esistenza di un’opera di capta-
zione e dalle sue caratteristiche costruttive. Le prove di falda non possono,
conseguentemente, essere utilizzate per valutare le caratteristiche produttive
e di efficienza idraulica di un’opera di captazione, obiettivo, questo, che può
essere raggiunto mediante le prove di pozzo. Tali prove consistono nella deter-
minazione sperimentale della relazione numerica che lega la portata erogata da
un pozzo alla corrispondente perdita di carico, misurata dal valore stabilizzato
dell’abbassamento di livello idrico rispetto alla situazione indisturbata.

6.1 Condizioni operative di una prova di pozzo

In relazione all’obiettivo che si prefiggono, le prove di pozzo coinvolgono sol-
tanto il pozzo attivo e, dal punto di vista operativo, richiedono l’esecuzione
di un certo numero di gradini di portata (mai inferiore a 3), con la misura dei
livelli idrici in condizioni di stabilizzazione, vedasi Fig. 6.1; è opportuno che il
campo di portate esplorato sia il più ampio possibile (Qmax /Qmin ≥ 3) e che
comprenda l’intervallo in cui si intende far funzionare l’opera di captazione.

Nelle applicazioni pratiche, s’intendono raggiunte le condizioni di stabi-
lizzazione quando il livello in pozzo si mantiene inalterato per almeno 30
minuti.

6.2 Fondamenti teorici ed interpretazione di una prova
di pozzo

Il fondamento teorico che sta alla base dell’interpretazione di una prova di
pozzo è costituito dall’equazione empirica di Rorabaugh [92]:

sm = BQ + CQn, (6.1)

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 6, © Springer-Verlag Italia 2012
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Fig. 6.1. Schema operativo relativo all’esecuzione di una prova di pozzo

che fornisce l’abbassamento stabilizzato del livello idrico, misurabile in pozzo
per effetto dell’erogazione di una portata costante, come somma di due ter-
mini: il primo lineare, il secondo esponenziale con n ≥ 2. In particolare, per
n = 2 l’equazione di Rorabaugh coincide con quella frequentemente utilizzata
di Jacob, che non sempre, però, è in grado di riprodurre il comportamento
produttivo di un pozzo.

Il termine lineare dell’equazione (6.1) esprime le perdite di carico comples-
sive dovute alla componente di flusso laminare e può essere scomposto nelle
seguenti tre componenti:

• B1Q che rappresenta le perdite di carico per il flusso nell’acquifero e, come
tale, varia in funzione del tempo durante la fase di transitorio fino a
divenire costante una volta raggiunte le condizioni di stabilizzazione,
vedasi Fig. 6.2;

• B2Q che rappresenta le perdite di carico dovute all’eventuale parziale
penetrazione e/o parziale completamento del pozzo;

• B3Q che rappresenta le perdite di carico dovute all’eventuale presenza
nell’intorno del pozzo di una zona a permeabilità diversa da quella
media della formazione acquifera.

Vale ovviamente la relazione B = B1 + B2 + B3, per cui, in presenza di un
pozzo completo (B2 = 0) e di una formazione perfettamente omogenea anche
nell’intorno dell’opera di captazione (B3 = 0), si avrà B = B1.

Il termine esponenziale CQn esprime, a sua volta, le perdite di carico
per la componente di flusso turbolento che si crea per il passaggio dell’ac-
qua attraverso le luci dei tratti finestrati (filtri) e all’interno del pozzo, vedasi
Fig. 6.2.
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Fig. 6.2. Rappresentazione schematica delle perdite di carico in un pozzo a compor-
tamento reale: sm rappresenta l’abbassamento di livello stabilizzato che si misura in
pozzo a seguito dell’erogazione di una portata costante Q, sw l’abbassamento che si
sarebbe misurato se il pozzo avesse avuto comportamento ideale

Ritornando alla (6.1), interpretare una prova di pozzo significa determi-
nare sperimentalmente i valori dei tre parametri B, C, n, che consentono di
quantificare quella che comunemente è chiamata equazione caratteristica del
pozzo e che consente di prevedere quale sarà l’abbassamento indotto da un
certo valore di portata o, viceversa, quale portata corrisponde ad un valore
prefissato di abbassamento.

La Fig. 6.3 riporta in forma grafica la relazione tra portata e perdite di
carico, nota come curva caratteristica del pozzo.

Q

sm

Fig. 6.3. Curva caratteristica di un pozzo
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L’interpretazione della prova può essere ottenuta molto semplicemente,
verificando l’allineamento dei risultati sperimentali (una coppia di valori sm,
Q per ogni gradino di portata eseguito) dapprima sul diagramma cartesiano
sm

Q vs Q (ipotesi n = 2) e successivamente, in caso di mancato allineamento,
sul diagramma logaritmico ( sm

Q − B) vs Q (ipotesi n �= 2). Nel primo caso
(vedasi Fig. 6.4) la soluzione è immediata, mentre nel secondo bisogna proce-
dere per tentativi sul valore di B, che compare come argomento delle ordinate
(vedasi Fig. 6.5). Il valore più probabile di B sarà, ovviamente, quello cui
corrisponde il migliore allineamento dei risultati sperimentali; valori minori
determineranno una curva concava, valori maggiori una curva convessa.

L’applicazione del metodo dei minimi quadrati alla retta di regressione
consente, naturalmente, di risolvere il problema per via numerica, anziché
grafica.

6.3 Produttività ed efficienza idraulica

La produttività di un’opera di captazione è misurata non dalla portata
che la stessa può erogare (in quanto questo valore può essere mantenuto
scorrettamente e pericolosamente elevato) ma dalla portata specifica:

qsp =
Q

sm
, (6.2)

ottenuta dividendo la portata erogata per l’abbassamento stabilizzato corri-
spondente.

È evidente che maggiore è la portata specifica, migliore è il pozzo.
Anche il concetto di portata specifica è, però, insufficiente a descrivere da

solo l’influenza sulla produttività delle caratteristiche costruttive dell’opera di
captazione: un pozzo può fornire un’elevata portata specifica, ma ne avreb-
be fornito una ancora più elevata se fosse stato realizzato secondo le regole
dell’arte.

Si definisce conseguentemente efficienza idraulica di un pozzo il rapporto
tra la portata specifica misurata in un pozzo in condizioni di stabilizzazione e
la portata specifica che, nelle stesse condizioni, il pozzo avrebbe fornito se aves-
se avuto comportamento ideale (flusso laminare, pozzo completo, permeabilità
costante anche nell’intorno dell’opera di captazione).

Ne consegue, vedasi anche lo schema di Fig. 6.2, che sarà:

E =
Q/sm

Q/sw
100 =

sw

sm
100 =

B1Q

BQ + CQn
100. (6.3)

L’applicazione della (6.3) richiede, oltre che l’esecuzione e l’interpretazio-
ne di una prova di pozzo per la determinazione di B, C e n, la capacità di
calcolare i coefficienti B2 e B3, vedasi paragrafo 6.4.1 e 6.4.2, indispensabili
per ottenere il valore di B1 = B − B2 − B3.
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Fig. 6.6. Variazione della efficienza idraulica di un pozzo al variare della portata

La definizione di efficienza idraulica espressa dalla (6.3) evidenzia che
la stessa diminuisce all’aumentare della portata, in particolare per il ruolo
crescente esercitato dalle perdite di carico dovute alla componente di flusso
turbolento, vedasi Fig. 6.6.

Una diminuzione permanente di efficienza idraulica nella vita produttiva di
un’opera di captazione può essere attribuita ad una diminuzione dello spessore
saturo negli acquiferi non confinati (sovrasfruttamento dell’acquifero) o, più
frequentemente, ad un intasamento delle luci dei tratti finestrati in acquiferi
di qualsiasi tipologia.

La (6.3) può essere utilmente impiegata per verificare le variazioni di effi-
cienza idraulica nella vita produttiva di un’opera di captazione e/o per con-
frontare il comportamento e i risultati di pozzi diversi all’interno dello stesso
campo acquifero.

È sconsigliabile, invece, utilizzare la (6.3) per confrontare il comportamen-
to produttivo di pozzi completati in acquiferi diversi o, comunque, a grande
distanza l’uno dall’altro; una bassa trasmissività dell’acquifero, infatti, com-
porta un elevato valore di B1, che può mascherare – più o meno parzialmente –
gli effetti di un cattivo completamento e di un inadeguato sviluppo del pozzo
sull’efficienza idraulica dello stesso.

Completamente errata è, invece, la definizione di efficienza idraulica che
spesso si ritrova nella letteratura specialistica:

E =
BQ

BQ + CQn
100,

che, se adottata, porta al paradosso per cui maggiore è il danneggiamento di
permeabilità nell’intorno del pozzo, maggiore è la sua efficienza idraulica e
più ridotto è il tratto finestrato rispetto allo spessore saturo dell’acquifero,
maggiore è l’efficienza idraulica.
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Tabella 6.1. Criterio di Walton per la valutazione delle caratteristiche di efficienza
del pozzo

Valori di C Valutazione

s2/m5

C < 1900 buon pozzo, ben sviluppato

1900 < C < 3800 pozzo mediocre

3800 < C < 15200 pozzo intasato o deteriorato

C > 15200 pozzo irrecuperabile

I concetti fin qui esposti chiariscono il ruolo e l’importanza dei diversi
fattori che determinano l’efficienza idraulica di un’opera di captazione, ma
non consentono di evincere un criterio assoluto, che permetta di valutare se
un’opera di captazione è stata o meno eseguita secondo le regole dell’arte. A
questo intendimento risponde – sia pure parzialmente – il criterio di Walton,
basato sul valore del coefficiente C, vedasi Tabella 6.1, che in un pozzo ideale
dovrebbe essere uguale a 0 (assenza di flusso turbolento).

Il criterio di Walton consente di valutare la corretta esecuzione di un pozzo
per quanto attiene la funzionalità delle finestrature ed il ruolo delle perdite
di carico per flusso turbolento: non è detto che un pozzo caratterizzato da un
basso valore di C sia automaticamente un’opera di captazione eseguita per-
fettamente (potrebbe esserci un deterioramento di permeabilità nell’intorno
del pozzo o un’errata geometria di completamento), ma è sicuramente vero
che un pozzo caratterizzato da un elevato valore di C non è stato eseguito
secondo le regole dell’arte o si è deteriorato nel tempo.

Questo criterio, che è sempre valido per le opere di captazione completate
negli acquiferi permeabili per porosità (o a porosità intergranulare), non può
essere applicato per gli acquiferi fessurati, nei quali:

sw ∝ Q2,

e, quindi, un elevato valore di C dipende dalla specificità delle caratteristiche
di flusso.

6.4 Correlazione fra portata specifica e trasmissività

Sviluppi basati sull’applicazione della correlazione fra portata specifica e tra-
smissività, hanno notevolmente ampliato l’importanza delle prove di pozzo,
che possono essere utilizzate anche per valutare la trasmissività di un acqui-
fero [36]. Ciò appare particolarmente utile se si tiene conto che il numero
delle prove di falda realizzabili a portata costante, richiedendo come minimo
la disponibilità di un pozzo attivo e di un piezometro, è sempre molto limi-
tato ed insufficiente a consentire una caratterizzazione spaziale dei valori di
trasmissività.
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La trasmissività di un acquifero è legata alla portata specifica di un pozzo
in esso completato da relazioni del tipo:

per gli acquiferi confinati e semiconfinati T = 1.2 qsp, (6.4)
per gli acquiferi non confinati T = qsp. (6.5)

Poiché le precedenti relazioni derivano dall’applicazione delle soluzioni del-
le rispettive equazioni di diffusività, le portate specifiche vanno calcolate con
riferimento agli abbassamenti sw che si sarebbero misurati se il pozzo avesse
avuto comportamento ideale.

Tali abbassamenti possono essere determinati, a partire dal valore misurato
in pozzo sm, sulla base della seguente equazione, vedasi ancora Fig. 6.2:

sw = sm − (B2 + B3) Q − CQn, (6.6)

la cui applicazione presuppone che sia stata eseguita e interpretata una prova
di pozzo (valori di C e n) e che si possano determinare i valori dei coefficienti
B2 e B3.

6.4.1 Valutazione del coefficiente B2

Gli effetti di una parziale penetrazione o di un parziale completamento (sin-
tetizzabili nella denominazione “pozzo incompleto”) sono stati analizzati da
diversi autori; Custodio [30] fornisce un’ampia rassegna di algoritmi che, in
relazione alla tipologia dell’acquifero, consentono di calcolare la perdita di
carico addizionale dovuta al parziale completamento.

Una delle formule più generali è quella proposta da TNO in [30], che è
stata derivata per gli acquiferi confinati, ma è anche applicabile agli acqui-
feri semiconfinati se B 
 b e con superficie libera se sm 	 b. Applicando il
metodo delle immagini, si dimostra che:

B2 =
1

2πT

1 − δ

δ

[
ln

4b

rw
− F (δ,ε)

]
, (6.7)

essendo (vedasi Fig. 6.7):

δ =
L

b
la lunghezza relativa del tratto finestrato,

ε =
∣∣∣∣2a + L − b

2b

∣∣∣∣ la sua eccentricità,

F (δ,ε) =
1

δ (1 − δ)
[2H (0.5) − 2H (0.5 − 0.5δ) + 2H (ε) +

− H (δ − 0.5ε) − H (ε + 0.5δ)] (6.8)

H (x) = ln
Γ (0.5 − u)
Γ (0.5 + u)

du, (6.9)

e Γ la funzione gamma.
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Fig. 6.8. Funzione adimensionale F (δ,ε) (modificata da [30])

La funzione adimensionale F (δ,ε) è diagrammata in Fig. 6.8.
Un altro approccio interessante può essere derivato dal risultato di Brons-

Marting [16], ampiamente utilizzato in campo petrolifero, ove la perdita di
carico addizionale dovuta al parziale completamento di un pozzo viene quanti-
ficata mediante un coefficiente di danneggiamento geometrico Sb (pseudo-skin
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Fig. 6.9. Coefficiente di danneggiamento geometrico relativo ad alcuni schemi di
completamento frequentemente utilizzati

factor), che dipende – naturalmente – dalle caratteristiche geometriche del
completamento.

Tale coefficiente è legato al parametro B2 dalla seguente relazione:

B2 =
1

2πT
Sb. (6.10)

I valori di Sb possono essere dedotti utilizzando la Fig. 6.9, in funzione
della lunghezza relativa δ del tratto finestrato e del gruppo αb

rw
, essendo α

un coefficiente geometrico adimensionale, che assume valori di 1 nel caso di
un solo tratto finestrato posizionato al top o al bottom dell’acquifero; 0.5 nel
caso di un tratto finestrato ubicato in posizione centrale rispetto all’acquifero
(eccentricità = 0) e 1

2n nel caso di n tratti finestrati uniformemente distribuiti
lungo lo spessore saturo dell’acquifero.

Il diagramma di Fig. 6.9 è, perciò, particolarmente utile quando lo schema
di completamento dell’opera di captazione prevede più tratti finestrati di-
stribuiti lungo l’acquifero, situazione piuttosto frequente e non coperta dalla
formulazione TNO.

6.4.2 Valutazione del coefficiente B3

Il coefficiente B3, che tiene conto del possibile danneggiamento di permeabi-
lità nell’intorno del pozzo, è legato al coefficiente di danneggiamento Sk (“skin
effect”), abitualmente utilizzato in campo petrolifero, dalla relazione:

B3 =
1

2πT
SK =

1
2πT

K − K ′

K ′ ln
r′

rw
, (6.11)
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Fig. 6.10. Danneggiamento di permeabilità nell’intorno di pozzi completati in
acquiferi con superficie libera e in acquiferi in pressione

essendo K ′ la conducibilità idraulica esistente tra il raggio di pozzo rw e il rag-
gio r′ e K la conducibilità idraulica media dell’acquifero, presente per r > r′,
vedasi Fig. 6.10.

La determinazione di SK , e conseguentemente di B3, richiede la possibi-
lità di determinare i valori di K ′ e r′ (ad esempio, mediante uno slug test
interpretato con il metodo KGS).

Nella maggioranza dei casi, tuttavia, tenuto conto delle elevate permeabi-
lità che caratterizzano i sistemi acquiferi a paragone dei giacimenti petroliferi,
se un pozzo è stato correttamente perforato e sviluppato, non si dovrebbe ave-
re alcun effetto residuo di danneggiamento e, pertanto, B3 dovrebbe tendere
a zero.

6.4.3 Calcolo dei coefficienti B2 e B3

Dalle equazioni (6.7), (6.10) e (6.11) emerge chiaramente che il calcolo dei
coefficienti B2 e B3 richiede l’introduzione di un valore di trasmissività.

Solo a tale scopo, può essere utilizzato un valore di prima approssimazione,
dedotto in base alle correlazioni (6.4) o (6.5) nelle quali la portata specifica
viene calcolata come:

Q

sm − CQn
.

Ciò è numericamente giustificato per la minor importanza del gruppo
(B2 + B3)Q rispetto al gruppo B1Q + CQn nell’equazione (6.6).
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Ottimizzazione della capacità produttiva
di un sistema di approvvigionamento idrico

La portata d’acqua erogata da un acquedotto è il risultato delle caratteristiche
di produttività di un sistema complesso costituito dall’acquifero, dal pozzo di
captazione, dalla elettropompa sommersa, dalla rete di adduzione fino ad un
serbatoio di carico o di compenso.

Molto spesso le componenti di tale sistema produttivo vengono progetta-
te e analizzate da tecnici di estrazione culturale diversa, che operano come
se esistesse solo la componente di loro competenza, con il risultato che nella
maggioranza dei casi i sistemi sono ben lontani da un funzionamento ottimale.

È pertanto utile disporre di una metodologia di analisi della correlazione
portata-perdita di carico del sistema produttivo per giungere ad una ottimiz-
zazione delle condizioni di esercizio, indispensabile per una corretta gestione
delle risorse idriche. A tal fine, dopo aver brevemente descritto le principali
componenti di un sistema di approvvigionamento idrico e le corrispondenti
perdite di carico, verrà analizzato il comportamento dell’intero sistema allo
scopo di individuare le condizioni di funzionamento ottimale.

7.1 Descrizione di un sistema di approvvigionamento
idrico

Se si adotta la definizione utilizzata anche dall’ISTAT, un sistema di approv-
vigionamento idrico o acquedotto è costituito dal complesso di opere di cap-
tazione e adduzione dell’acqua dalle fonti di attingimento fino al serbatoio che
alimenta la rete di distribuzione dell’abitato e degli altri punti di consumo.

Con riferimento al flusso dell’acqua e alle conseguenti perdite di carico, un
sistema di approvvigionamento idrico, vedasi Fig. 7.1, può essere scomposto
in tre sottosistemi principali:

a) il primo, costituito dall’acquifero, sede delle risorse idriche messe in pro-
duzione, dal filtro attraverso cui l’acqua entra in pozzo, dalla pompa e

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 7, © Springer-Verlag Italia 2012
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Fig. 7.1. Rappresentazione schematica di un sistema di approvvigionamento idrico

dalla relativa tubazione di mandata (sinteticamente indicato come sistema
pozzo-acquifero);

b) il secondo, costituito dalla condotta di adduzione, vale a dire dall’insieme
dei tratti di condotta, gomiti, raccordi, valvole, che vanno da testa pozzo
fino al serbatoio;

c) il terzo dal serbatoio stesso.

7.2 Valutazione delle perdite di carico all’interno
del sistema

Per consentire l’erogazione di una portata costante di acqua dall’acquifero al
serbatoio del generico sistema considerato, bisognerà installare in pozzo una
pompa, usualmente di tipo centrifugo multistadio, azionata da un motore elet-
trico, in grado di vincere tutte le perdite di carico concentrate e distribuite
lungo il circuito, oltre che il dislivello topografico (o prevalenza geodetica) tra
il livello dinamico in pozzo e il livello più alto nel serbatoio.

7.3 Perdite di carico nel sottosistema pozzo-acquifero

Le perdite di carico che si determinano nel sottosistema pozzo-acquifero sono
misurate dall’abbassamento stabilizzato del livello idrico, che si può misurare
in pozzo per effetto dell’erogazione di una portata costante, e che è esprimibile
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secondo l’equazione di Rorabaugh:

ΔH = BQ + CQn,

come somma di due termini: il primo lineare, il secondo esponenziale con
n ≥ 2, vedasi Capitolo 6.

7.4 Perdite di carico nella condotta di adduzione

Le perdite di carico nella condotta di adduzione sono la sommatoria di una
serie di perdite, alcune distribuite, altre localizzate, che si verificano lungo i
diversi elementi che compongono la condotta stessa: tratti rettilinei di tuba-
zione, raccordi con angoli diversi, saracinesche, valvole di ritegno, ecc. Diverse
sono le formulazioni disponibili nella letteratura scientifica per il calcolo di tali
contributi; poiché questo capitolo vuole semplicemente illustrare una metodo-
logia di ottimizzazione del sistema di approvvigionamento idrico, di seguito
vengono riportate solo alcune di queste formulazioni, valide tutte nel S.I.,
salvo quando diversamente specificato.

7.4.1 Perdite di carico distribuite

Per il calcolo delle perdite di carico distribuite nelle condotte rettilinee si può
impiegare – nella ipotesi di moto turbolento in tubo scabro – la formula di
Kutter [34]:

ΔH = L · 0.000649
(

1 +
2m√

d

)2
Q2

d5
, (7.1)

essendo: d il diametro interno della tubazione, L la lunghezza della stessa e
2m un coefficiente che tiene conto dello stato d’uso della condotta (2m = 0.35
per tubi nuovi lisci; 2m = 0.55 per tubi in servizio corrente).

7.4.2 Perdite di carico localizzate

Come schematizzato in Fig. 7.1, si considerano come sede di perdite di carico
localizzate: la valvola di fondo della pompa, le valvole di ritegno, le saraci-
nesche normali, le curve della tubazione, lo sbocco della stessa nel serbatoio
dell’acqua. Per ciascuna di esse, si fornisce la rispettiva formulazione mate-
matica, nell’ipotesi di considerare condotte di lunghezza limitata. Nel caso
invece si prendano in esame condotte con lunghezza non inferiore a qual-
che migliaio di diametri, le perdite di imbocco e di sbocco, cos̀ı come le
altre perdite localizzate, possono considerarsi trascurabili rispetto a quelle
distribuite [34].

Valvola di fondo della pompa
La valvola di fondo o di non ritorno della pompa il più delle volte non viene
montata sulla pompa utilizzata per lo spurgo del pozzo, con la quale si ef-
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Fig. 7.2. Schematizzazione della geometria di una valvola di fondo

fettuano le prove di pompaggio. Pertanto l’interpretazione di tali prove non
ne tiene conto. Tale valvola viene invece montata sulla pompa definitiva nel-
la parte alta, in corrispondenza del collegamento tra pompa e tubazione di
mandata.

Si tratta di una valvola a piatto comandata da una molla, il cui diametro
superiore coincide con il diametro della tubazione verticale di mandata.

La pertinente perdita di carico localizzata può essere cos̀ı determinata
in funzione del termine cinetico v2/2g [65], con il quale è dimensionalmente
congruente:

ΔH =
[
0.55 + 4 (Bt/d0 − 0.1) + 0.155/ (Cm/d0)

2
]
· (v2/2g

)
, (7.2)

essendo: Bt il risalto diametrale del piatto, Cm la corsa verticale della molla,
d0 il diametro interno della tubazione verticale sulla quale la valvola esercita
la chiusura, espressi in unità di misura tra loro coerenti, vedasi Fig. 7.2.

Valvola di ritegno a clapet
La valvola di ritegno a clapet o del tipo “hydrostop” viene usualmente mon-
tata a testa pozzo per prevenire i colpi d’ariete ogni qualvolta si aziona il
sistema di pompaggio, vedasi Fig. 7.3.

In alternativa alle formule pratiche suggerite dai manuali che indicano per-
dite di carico pari a 15–20 metri di tubazione rettilinea, si può far uso della
formulazione tratta da Idel’cik [65], che esprime la perdita di carico in funzione
del termine cinetico come segue:

ΔH = (0.0032d + 1.187) · (v2/2g
)
, (7.3)

essendo d il diametro interno della tubazione, espresso in millimetri.
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(a) (b)

Fig. 7.3. Valvole di ritegno con attacchi a flange: a) del tipo a battente; b) del tipo
Hydro-Stop contro i colpi d’ariete

Saracinesche normali
In alternativa alle formule pratiche suggerite dai manuali che indicano perdi-
te di carico pari a 5–10 metri di tubazione rettilinea, si può far ricorso alla
formulazione [34] relativa all’allargamento della vena fluida, da una sezione
contratta alla sezione normale della tubazione rettilinea, nella ipotesi che sia
pari al 70 per cento il rapporto medio tra le velocità dell’acqua nella sezione
normale e nella sezione contratta. Ne risulta che la perdita di carico, espressa
in funzione del termine cinetico, è pari a:

ΔH = (1/0.7 − 1)2 · v2/2g = 0.18 · v2/2g. (7.4)

Una variazione del diametro interno della tubazione entro i limiti comuni
per gli acquedotti può al più far variare il sopra riportato coefficiente 0.18
nell’intervallo 0.15–0.20, senza pertanto produrre scarti apprezzabili ai fini di
una valutazione globale delle perdite di carico. Non si è dunque ritenuto di
dover affinare ulteriormente la formulazione matematica.

Curve della tubazione con raccordo
Definito con θ l’angolo di deviazione tra l’asse del primo tratto di tubazione
e l’asse del tratto che con esso si raccorda e con R il rapporto diametro inter-
no/raggio di curvatura della tubazione, vedasi Fig. 7.4, per raccordi a sezione
circolare e pareti lisce, congiungenti tratti di tubazione a sezione circolare, si
può utilizzare la formulazione proposta da Idel’cik [65]:

ΔH = v2/2g · [(−0.000037θ2 + 0.0140θ + 0.0411) · (3.348R2 + 0.999) +
+(0.020 + 0.0035 · R · θ)] (7.5)

essendo θ espresso in gradi sessagesimali e R adimensionale.
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r

d

θ

Fig. 7.4. Elementi geometrici caratterizzanti una curva con raccordo

Curve della tubazione ad angolo vivo
Definito con β l’angolo di deviazione tra l’asse del primo tratto di tubazione
e l’asse del tratto che con esso si congiunge ad angolo vivo, vedasi Fig. 7.5, la
perdita di carico si esprime come segue, in funzione del termine cinetico [34]:

ΔH = 4 · [sin (β/2)]2 · v2/2g. (7.6)

In alternativa, si può utilizzare la formula di Weisbach, più rigorosa, che
si può esprimere come:

ΔH =
(
[sin (β/2)]2 + 2 [sin (β/2)]4

)
· v2/2g. (7.7)

β

d

Fig. 7.5. Elementi geometrici caratterizzanti una curva ad angolo vivo



7.5 Ottimizzazione della capacità produttiva del sistema 145

Sbocco della tubazione nel serbatoio
La perdita di carico conseguente allo sbocco della tubazione nel serbatoio
può essere considerata equivalente a quella che si determina in un tronco di
tubazione del medesimo diametro interno e di lunghezza pari a 40 volte tale
diametro. Tale assunzione viene condivisa da tutti i principali testi di idraulica
relativamente alle tubazioni di media scabrezza; per la soluzione di problemi
quale quello in oggetto, essa può venire estesa con ottima approssimazione a
tutte le tubazioni impiegate per il trasporto di acqua.

7.5 Ottimizzazione della capacità produttiva del sistema

Si definisce curva caratteristica del sistema di approvvigionamento idrico (o
curva delle prestazioni) la funzione ΔH vs Q, vale a dire la curva che correla
l’andamento delle perdite di carico complessive del sistema ΔH con la portata
erogata Q. Tale curva, vedasi Fig. 7.6, può essere ottenuta come sommatoria
dei 3 termini: ΔH1 (perdite nel sottosistema pozzo-acquifero), ΔH2 (perdite
nel sottosistema di adduzione), ΔH3 (altezza o prevalenza geodetica).

Ad eccezione della prevalenza geodetica, che è ovviamente indipendente
dalla portata, gli altri due termini possono essere calcolati in funzione della
portata mediante le formulazioni presentate nel paragrafo 7.2.

Un punto di possibile funzionamento del sistema è quello rappresentato
dall’intersezione della curva caratteristica del sistema con la curva caratteri-
stica di una delle pompe che si possono installare in pozzo, vedasi Fig. 7.6.

Δ
H

Q

0
0

Δ H3

Δ H2

Δ H1

pompa
sistema

Fig. 7.6. Individuazione delle condizioni di funzionamento di un sistema di ap-
provvigionamento idrico come intersezione della curva caratteristica del sistema
ΔH = ΔH1 + ΔH2 + ΔH3 con quella della pompa
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Fig. 7.7. Curve caratteristiche di prevalenza e di rendimento di un gruppo di pom-
pe centrifughe ad asse verticale (modificata da: Caprari 1995, Catalogo A96401G/
3000/04-05)
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Fig. 7.8. Ottimizzazione di un sistema di approvvigionamento idrico

Nella quasi totalità dei casi, nei pozzi destinati ad uso potabile vengono in-
stallate pompe centrifughe ad asse verticale azionate da un motore elettrico;
il funzionamento di ciascuna di queste macchine è caratterizzato da due curve
che legano rispettivamente la prevalenza e il rendimento alla portata erogata,
vedasi Fig. 7.7.

Ne consegue che l’intersezione di Fig. 7.6 rappresenta solo una delle possibi-
li condizioni di funzionamento. La condizione ottimale sarà quella che assolve
simultaneamente i seguenti vincoli:

a) rispettare le esigenze di approvvigionamento, non scendendo al di sotto di
un valore minimo di portata accettabile;

b) essere compatibile con la capacità produttiva del sistema pozzo-acquifero,
non superando un valore massimo di portata;

c) corrispondere alla pompa che presenta il rendimento più elevato.

Una volta che si sia verificato il rispetto dei vincoli a) e b), la procedura di
ottimizzazione richiede di confrontare la curva caratteristica del sistema con
le curve caratteristiche delle pompe presenti in commercio, verificando i valori
di rendimento che corrispondono alle diverse intersezioni.

La Fig. 7.8 illustra un esempio di applicazione della procedura di otti-
mizzazione della capacità produttiva di un sistema di approvvigionamento
idrico.
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7.6 Variazioni nel tempo

Le condizioni di ottimizzazione possono variare nel tempo a causa di numerosi
fattori, i principali dei quali sono:

a) l’intasamento delle luci del tratto finestrato del pozzo;
b) la formazione di incrostazioni nella tubazione di mandata;
c) l’abbassamento del livello dinamico della falda messa in produzione,

dovuta a fenomeni di sovrasfruttamento dell’acquifero.

La Fig. 7.9 evidenzia lo scostamento dalle condizioni di funzionamento
ottimale dovuto alle tre cause prima citate.

Ne consegue che le condizioni di funzionamento di un sistema di approvvi-
gionamento idrico andrebbero periodicamente sottoposte a verifica, in quanto
lo scostamento dalle condizioni di rendimento ottimale possono comporta-
re un aggravio dei costi energetici annui, superiori ai costi derivanti dalla
sostituzione del sistema di pompaggio.

Fig. 7.9. Scostamento dalle condizioni di funzionamento ottimale dovuto a: a) inta-
samento delle finestrature del pozzo; b) formazione di incrostazione nella tubazione
di mandata; c) diminuzione del livello piezometrico dinamico dovuto a fenomeni di
sovrasfruttamento della falda



8

Vulnerabilità degli acquiferi e rischio
di inquinamento

La salvaguardia delle risorse idriche sotterranee deve tener conto che i processi
attraverso i quali un contaminante disperso sulla superficie del suolo giunge
in falda e si propaga in essa possono avere un esito diverso in relazione alle
caratteristiche fisiche del sistema costituito dal suolo, dal mezzo non saturo e
dall’acquifero.

Si definisce vulnerabilità intrinseca di un acquifero (nel seguito indicata
più semplicemente come vulnerabilità) la predisposizione o propensione natu-
rale di un acquifero a divenire ricettore e, conseguentemente, ambiente di vei-
colazione di sostanze indesiderate provenienti dall’ambiente esterno. Maggiore
è la sua vulnerabilità, più facilmente un acquifero potrà essere contaminato
da un carico inquinante rilasciato dalla superficie.

In linea di principio, i metodi disponibili per la stima della vulnerabilità
tendono ad identificare i meccanismi fondamentali attraverso cui può avvenire
il passaggio delle sostanze indesiderate in falda e a caratterizzarli attraverso i
parametri più significativi.

Le fasi in cui è possibile schematizzare il processo di contaminazione di un
acquifero sono sostanzialmente tre:

• la veicolazione dalla superficie del suolo al sottosuolo;
• la veicolazione attraverso la zona non satura;
• la veicolazione e la dispersione nell’acquifero vero e proprio.

I metodi per il calcolo della vulnerabilità si differenziano, pertanto, sulla base
della rispettiva capacità di approfondimento di tali fasi, espressa dal numero
di parametri utilizzati per caratterizzarle.

Da un punto di vista generale, si può ritenere che:

• la veicolazione dalla superficie del suolo al sottosuolo possa essere caratte-
rizzata fondamentalmente in base alle caratteristiche pedologiche del suolo
e alle variabili che controllano il bilancio idrologico superficiale e, in defi-
nitiva, l’infiltrazione efficace (piogge, temperature, morfologia ed uso del
suolo);

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 8, © Springer-Verlag Italia 2012
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• la veicolazione attraverso la zona non satura possa essere caratterizzata
dalla soggiacenza e dalla conducibilità idraulica del mezzo non saturo;

• la veicolazione nell’acquifero vero e proprio, infine, dipenda innanzitutto
dalla tipologia idraulica dell’acquifero, dalla conducibilità idraulica e dal
gradiente idraulico.

8.1 Metodi di valutazione della vulnerabilità

Se si eccettua il ricorso a modelli matematici, che però vengono usualmen-
te applicati per l’analisi di dettaglio di singoli fenomeni di contaminazio-
ne, i metodi di valutazione della vulnerabilità di un acquifero si dividono
fondamentalmente in due categorie:

• metodi di zonazione per aree omogenee (cioè per complessi e situazioni
idrogeologiche);

• metodi parametrici.

8.1.1 Metodi di zonazione per aree omogenee

Comprendono i metodi che definiscono la vulnerabilità di un acquifero sulla
base delle modalità della circolazione idrica sotterranea. Questi metodi si ba-
sano sulla tecnica di sovrapposizione cartografica e sono, in genere, applicabili
per territori vasti ed articolati dal punto di vista idrogeologico, idrostrutturale
e morfologico. Sono perciò adatti per generare carte di vulnerabilità a grande
e grandissima scala. I parametri presi in considerazione cambiano a seconda
dell’autore e della finalità della carta, ma i valori di vulnerabilità sono forniti,
generalmente, in termini qualitativi.

Sono metodi applicabili quando le informazioni sono scarse e disperse sul
territorio e forniscono solo una prima indicazione generale.

Fra i metodi di zonazione per aree omogenee possono essere citati il metodo
B.R.G.M. e il metodo C.N.R.-G.N.D.C.I.

8.1.1.1 Il metodo B.R.G.M.

Il metodo del Bureau de Recherches Géologiques et Minières [1] merita di es-
sere citato perché ha rappresentato uno dei primi esempi di valutazione della
vulnerabilità.

Il metodo si basa innanzitutto sulla definizione delle modalità di circolazio-
ne idrica sotterranea; da questo punto di vista, le formazioni naturali vengono
suddivise nelle seguenti classi di vulnerabilità sulla base delle caratteristiche
litologiche e di permeabilità:

• Depositi alluvionali. Sono contraddistinti da una notevole importanza co-
me rocce-serbatoio per le risorse idriche sotterranee, sia per le possibilità
di scambio con le acque superficiali, sia per la loro elevata vulnerabilità.
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• Rocce nelle quali l’inquinamento si propaga molto velocemente. Appar-
tengono a questa categoria le rocce calcaree e dolomitiche carsificate
nelle quali l’acqua circola con notevole velocità e senza meccanismi di
autodepurazione, tipici dei mezzi a porosità intergranulare.

• Rocce nelle quali l’inquinamento si propaga velocemente. I litotipi che rien-
trano in questa categoria (calcari, dolomie, basalti, ecc.) presentano una
velocità di filtrazione variabile in funzione del grado di fratturazione.

• Rocce in cui l’inquinamento si propaga lentamente. In questi litotipi (sab-
bie fini, arenarie, ecc.) si ha una circolazione lenta con possibilità di fil-
trazione delle acque; la persistenza della contaminazione risulta comunque
elevata per il ridotto tasso di rinnovamento delle risorse idriche.

• Rocce in cui l’inquinamento si propaga con velocità variabile. Si tratta di
rocce (sia compatte sia sciolte) a permeabilità media, in cui si ha general-
mente un’alternanza di livelli più permeabili con altri di permeabilità più
ridotta (flysch, morene, complessi sabbioso-argillosi, ecc.).

A questa prima informazione, si sovrappone l’elemento rappresentato dalla
presenza di acquiferi non confinati contenenti falde con superficie libera, che
costituiscono intrinsecamente una situazione di elevata vulnerabilità. In tal
caso si definiscono:

• le zone di alto piezometrico, corrispondenti ad aree di ricarica dell’acqui-
fero;

• le zone ricaricate da irrigazioni con acque superficiali;
• le zone parzialmente protette da una copertura poco permeabile;
• le zone di perdita dei corsi d’acqua, con infiltrazione nel sottosuolo.

Dalla sovrapposizione cartografica degli elementi precedentemente descritti,
si ottiene una rappresentazione qualitativa della vulnerabilità, alla quale può
essere sovrapposta una rappresentazione degli elementi antropici di rischio
presenti sul territorio (discariche, allevamenti zootecnici, industrie a rischio,
ecc.).

8.1.1.2 Il metodo C.N.R. – G.N.D.C.I.

È un metodo di rappresentazione cartografica che, attraverso la definizione
di una legenda unificata [21], definisce gli standard di rappresentazione sia di
elementi che sono alla base della vulnerabilità intrinseca di un acquifero, sia di
elementi che invece attengono alla presenza di fattori di rischio sul territorio.

Gli elementi che il metodo prende in esame sono:

• Caratteristiche degli acquiferi. Sono distinte sei classi in base al grado di
vulnerabilità (da bassissimo ad estremamente elevato; le informazioni ri-
portate riguardano, oltre alle modalità di circolazione idrica all’interno
dei litotipi, la presenza e il tipo di copertura superficiale, la soggiacen-
za della falda e la posizione della superficie piezometrica rispetto ai corsi
d’acqua.
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• Elementi idrostrutturali. Gli elementi idrostrutturali riportati in cartogra-
fia (spartiacque, limiti, caratteristiche piezometriche) permettono di valu-
tare rapidamente la geometria degli acquiferi, la direzione di flusso e quindi
l’evoluzione spaziale e temporale di una eventuale contaminazione.

• Stato di inquinamento reale dei corpi idrici sotterranei. La rappresentazio-
ne delle aree di qualità degradata delle acque sotterranee consente di defi-
nire il passaggio, da potenziale a reale, della vulnerabilità degli acquiferi,
oltre che localizzare le zone dove sono necessari interventi di risanamento.

• Produttori reali e potenziali di inquinamento dei corpi idrici sotterranei.
Con una apposita simbologia vengono rappresentati i “centri di pericolo”
definiti come qualsiasi funzione, attività, insediamento, manufatto in gra-
do di generare direttamente o indirettamente fattori reali o potenziali di
degrado della acque sotterranee.

• Potenziali ingestori di inquinamento dei corpi idrici sotterranei. In questa
categoria sono compresi i fattori naturali (ad esempio le doline) ed antropi-
ci (ad esempio le cave) in grado di amplificare la vulnerabilità intrinseca de-
gli acquiferi, diminuendo o eliminando gli effetti del potere autodepurante
del terreno.

• Preventori e/o riduttori di inquinamento. Si tratta di opere ed impianti
destinati alla diminuzione del carico inquinante che insiste sull’acquifero
di una determinata zona o alla sua sorveglianza, diminuendo gli effetti, in
termini socio-economici, di eventuali episodi accidentali.

• Principali soggetti di inquinamento. Si tratta di ubicare i principali ele-
menti sensibili, dal punto di vista dell’uso delle acque, che sono costitui-
ti dalle opere di captazione (pozzi, sorgenti, prese d’acqua superficiale),
che possono essere compromessi da un eventuale inquinamento delle zone
circostanti.

L’esame di una carta redatta secondo il metodo C.N.R.-G.N.D.C.I. con-
sente dunque di avere una visione completa, ancorché qualitativa, sia sul-
la vulnerabilità intrinseca dell’area esaminata, sia sui fattori di rischio
esistenti.

8.1.2 Metodi parametrici

Sono metodi quantitativi e sono i più impiegati oggigiorno. Sono basati sul-
la determinazione del valore numerico di alcuni parametri che influiscono sul
grado di vulnerabilità di un acquifero.

Possono essere utilizzati per densità medie di dati disponibili, ma, in
ogni caso, è possibile applicare un metodo di complessità diversificata e
proporzionale al numero di informazioni disponibili per ciascun caso.

I metodi più utilizzati in campo internazionale sono il GOD [52] che è un
metodo a punteggio semplice e il DRASTIC [2] che è un metodo a punteggio
pesato. In Italia è stato sviluppato il metodo SINTACS [22] che è, anch’esso,
un metodo parametrico a punteggio pesato.
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I metodi a punteggio semplice si basano sulla assegnazione, ai parametri
prescelti, di un intervallo di punteggio, in genere fisso, che viene suddiviso
opportunamente in funzione del campo di variazione del parametro. I dati di
base utilizzabili sono molti; si può dare maggiore importanza alle caratteri-
stiche fisiche e chimiche dei suoli oppure ai parametri idrogeologici principali.
Tra i metodi a punteggio fisso, il più utilizzato per la sua struttura semplice e
pragmatica è quello di Foster, di particolare interesse per sistemi pianeggianti
come la Pianura Padana.

I metodi a punteggio pesato prevedono, invece, che l’influenza di ciascun
parametro venga attenuata o esaltata in relazione ad un coefficiente numerico
o “peso”, che può variare in relazione alla tipologia d’utilizzo del territorio o
alle caratteristiche idrogeologiche dell’acquifero.

8.1.2.1 Il metodo GOD

Il metodo GOD (acronimo di Groundwater confinement, Overlying strata,
Depth to groundwater) considera che la vulnerabilità intrinseca sia il risulta-
to dell’effetto combinato di una serie di componenti fra cui i più importanti
sono:

• la tipologia idraulica del sistema acquifero;
• le caratteristiche litologiche e di permeabilità del mezzo non saturo, le

quali condizionano la velocità di infiltrazione dell’inquinante e la capacità
di attenuazione dei terreni attraversati;

• la soggiacenza della superficie piezometrica per gli acquiferi non confinati
o la profondità del top dell’acquifero per quelli in pressione.

Sulla base di tali parametri, Foster ha definito una procedura molto semplice
che consente di valutare in maniera oggettiva il grado di vulnerabilità in-
trinseca di un determinato acquifero. Tale vulnerabilità viene ottenuta come
prodotto di tre coefficienti numerici, ciascuno dei quali individua una delle
tre componenti precedentemente illustrate. Il prodotto dei tre coefficienti for-
nisce la vulnerabilità intrinseca dell’acquifero esaminato in una determinata
area ed è rappresentato da un coefficiente numerico compreso fra 0 e 1: il limi-
te inferiore indica vulnerabilità nulla, il limite superiore vulnerabilità estrema,
vedasi Fig. 8.1.

Il pregio essenziale del metodo sta nella semplicità e nella facilità di
acquisizione dei dati richiesti per la sua applicabilità.

8.1.2.2 Il metodo DRASTIC

Il metodo DRASTIC deriva il suo acronimo dall’iniziale in lingua inglese dei
7 parametri che vengono indicizzati per il calcolo della vulnerabilità:

• D (Depth to water), profondità della falda;
• R (net Recharge), ricarica netta della falda;
• A (Aquifer media), litologia dell’acquifero;
• S (Soil media), tipo di suolo;
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Fig. 8.1. Abaco per la valutazione della vulnerabilità di un acquifero secondo il
metodo GOD (modificata da [53])

• T (Topography), acclività della superficie topografica;
• I (Impact of the vadose zone media), impatto della zona non satura;
• C (hydraulic Conductivity), conducibilità idraulica dell’acquifero.

A ciascuno dei 7 parametri sopra citati viene attribuito un punteggio compreso
fra 1 e 10 in relazione alle caratteristiche dell’area (vedasi Fig. 8.2–Fig. 8.8);
tale punteggio viene moltiplicato per un coefficiente o peso che è diverso a
seconda che l’area non sia interessata (DRASTIC a) o sia interessata (DRAS-
TIC b) da un’attività agricola di tipo intensivo, per la quale si deve prevedere
la presenza diffusa di fitofarmaci (erbicidi, pesticidi, ecc.), vedasi Tabella 8.1.

Come mostrato dai valori in Tabella 8.1, solo gli ultimi quattro parametri
differiscono nelle attribuzioni di peso.

Se si indica con Dr, Rr, Ar, Sr, Tr, Ir, Cr il valore da attribuire al singolo
parametro sulla base delle caratteristiche dell’area esaminata (vedasi Fig. 8.2–
Fig. 8.8) e con D, R, A, S, T, I, C il valore del peso corrispondente, il valore
della vulnerabilità che ne consegue sarà dato da:

V = Dr · D + Rr · R + Ar · A + Sr · S + Tr · T + Ir · I + Cr · C, (8.1)

e sarà un numero compreso fra 23 e 230 (assenza di agricoltura intensiva) o
fra 26 e 260 (presenza di agricoltura intensiva). Il valore assoluto cos̀ı otte-
nuto può, in alcuni casi, non dare un’idea immediata del grado di vulnera-
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Fig. 8.4. Valori del parametro Ar in funzione della litologia dell’acquifero (modifi-
cata da [2])
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Tabella 8.1. Linee di pesi utilizzate dal metodo DRASTIC in funzione dell’uso del
territorio

DRASTIC a DRASTIC b

D 5 5

R 4 4

A 3 3

S 2 5

T 1 3

I 5 4

C 3 2

bilità dell’area; per ovviare a tale inconveniente, si può dividere il generico
valore ottenuto per il valore massimo possibile (pari a 260), ricavando in tal
modo un indice espresso in termini frazionari o, più frequentemente, percen-
tuali, che è più immediato da confrontare con valori analoghi ottenuti per siti
limitrofi.

Se si approfondisce l’analisi del metodo DRASTIC, si comprende quale
sia l’importanza attribuita ai diversi parametri. Ad esempio, con riferimento
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ad un’area, quale la Pianura Padana, interessata da un’agricoltura di tipo
intensivo si ha:

• per la veicolazione dalla superficie del suolo al sottosuolo:
– ricarica netta (net Recharge) con peso pari a 4;
– inclinazione della superficie topografica (Topography), con peso pari

a 3;

• per la veicolazione attraverso la zona non satura:
– tipo di suolo (Soil media) con peso pari a 5;
– profondità della falda (Depth to water) con peso pari a 5;
– impatto del mezzo della zona areata (Impact of the vadose zone media),

con peso pari a 4;

• per la veicolazione e la dispersione nell’acquifero vero e proprio:
– litologia dell’acquifero (Aquifer media) con peso pari a 3;
– conducibilità idraulica (hydraulic Conductivity) con peso pari a 2.

È evidente che il metodo DRASTIC rappresenta uno strumento certamente
più analitico del metodo GOD, ma ci si trova pur sempre in presenza di una
notevole schematizzazione del complesso processo di propagazione della con-
taminazione: in particolare, è evidente che la maggiore attenzione è dedicata
alla zona non satura; in termini di peso dei parametri, infatti:

• quelli riferiti al transito nella zona vadosa (S, D ed I) valgono rispettiva-
mente 5, 5 e 4;

• quelli riferiti alla veicolazione attraverso la superficie del suolo (R e T )
valgono rispettivamente 4 e 3;

• quelli, infine, riferiti all’acquifero vero e proprio (A e C) valgono solo 3 e 2.

Si noti che i complessi meccanismi di propagazione, di diluizione e di attenua-
zione in falda, una volta esaurita la fase di veicolamento, sono sostanzialmente
ignorati e che gli unici parametri presi in considerazione sono la conducibilità
idraulica e la litologia dell’acquifero.

8.1.2.3 Il metodo SINTACS

SINTACS è l’acronimo delle iniziali in lingua italiana dei 7 parametri presi in
esame:

• S (Soggiacenza);
• I (Infiltrazione efficace);
• N (Non saturo – effetto di autodepurazione del);
• T (Tipologia della copertura);
• A (Acquifero – caratteristiche idrogeologiche del);
• C (Conducibilità idraulica dell’acquifero);
• S (Superficie topografica – acclività della).

Con procedura analoga a quella del metodo DRASTIC, il punteggio SINTACS
dei singoli parametri viene attribuito in base a specifici diagrammi predispo-
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sti sulla base delle esperienze maturate (con intervallo di punteggio compreso
fra 1–10) [23]. La Tabella 8.2 riporta una possibile sintesi dei valori attribuibili
ai singoli parametri sulla base della lettura dei diagrammi.

La specificità di SINTACS consiste nel prevedere linee di pesi moltiplica-
tori da applicarsi in alternativa ed in parallelo, concepite in modo da esal-
tare o attenuare l’influenza dei singoli parametri posti alla base del metodo,
coerentemente con le situazioni di tipo idrogeologico e di impatto esistenti
nell’area in esame. Ciò consente di modellare l’applicazione della metodologia
alle effettive situazioni dei luoghi.

Le 5 linee di pesi previste da SINTACS sono:

• area soggetta ad impatto normale: comprende tutte quelle situazioni col-
legate ad aree di scarso gradiente topografico (pianura, pedemonte, ecc.)
con insaturo composto prevalentemente da rocce a permeabilità intergra-
nulare, ove non sussistono particolari situazioni di impatto antropico e con
utilizzo reale del territorio contenuto o scarsamente trasformato;

• area soggetta a impatto rilevante: comprende in sostanza situazioni ana-
loghe alla precedente ma con rilevanti impatti dovuti a fonti diffuse di in-
quinamento potenziale (trattamenti con fitofarmaci, concimi chimici, aree
industriali, ecc.);

• area soggetta a drenaggio: lo scenario identifica quelle aree in cui avviene
un continuo o frequente drenaggio da corpi idrici superficiali a quelli sot-
terranei soggiacenti, con forte riduzione o annullamento della soggiacenza
in presenza di un collegamento tra acquifero e reticolo drenante superficia-
le, naturale o artificiale (ad esempio le aree di irrigazione per sommersione
o scorrimento, ecc.);

• area soggetta a carsismo: contraddistingue acquiferi caratterizzati da ri-
levanti fenomeni di carsismo, che hanno prodotto vie di flusso ad elevata
permeabilità e tempi di transito molto brevi;

• area con acquiferi fessurati: con matrice rocciosa non carsificata, ma
permeabile per fessurazione.

Le stringhe dei pesi relativi ai diversi scenari descritti sono indicate nella
Tabella 8.3.

Come si può osservare, la linea di impatto normale esalta i parametri
soggiacenza e azione del non saturo, collegati alla effettiva capacità dell’inqui-
namento di raggiungere l’acquifero. Nelle aree soggette a impatto rilevante,
oltre ai due parametri già citati, viene esaltata l’influenza della tipologia della
copertura, al fine di tenere conto delle difese espletate dal suolo, e dell’in-
filtrazione efficace per tener conto adeguatamente delle pratiche irrigue che
costituiscono strumento di veicolazione dei contaminanti.

Nelle aree soggette a drenaggio, caratterizzate da soggiacenza pressoché
nulla o comunque molto bassa, si attribuisce massimo peso alle caratteristiche
litologiche dell’acquifero e alla sua conducibilità idraulica.

Nelle aree soggette a fenomeni carsici, un peso rilevante viene attribuito al-
l’infiltrazione, alle caratteristiche litologiche dell’acquifero e alla conducibilità
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Tabella 8.2. Punteggi da attribuire ai parametri previsti dal metodo SINTACS in
relazione all’intervallo di variazione o alla tipologia del singolo parametro

Punteggio S I N T

SINTACS soggiacenza infiltrazione
efficace

litologia non saturo tipologia suolo

(m) (mm/a)

10 0.00–1.50 — calcari carsificati sottile, assente,
ghiaia pulita

9 1.50–3.00 > 215 ghiaia grossolana,
ghiaia e ciottoli

sabbia pulita

8 3.00–5.00 215–180 ghiaia e sabbia sabbioso, torboso

7 5.00–7.50 180–150 sabbia argillo-sabbioso

6 7.50–10.00 150–120 ghiaia e sabbia con
argilla, conglomerati

franco sabbioso

5 10.00–13.00 120–95 alternanze franco
sabbioso-limoso

4 13.00–21.00 95–75 ghiaia argillosa, sabbia
+ argilla

franco limoso

3 21.00–30.00 75–55 torba franco-limoso-
argilloso

2 30.00–60.00 55–30 argilla + limo + torba umifero

1 > 60.00 < 30 argilla argilloso

Punteggio A C S

SINTACS litologia acquifero conducibilità idraulica
acquifero

acclività superficie
topografica

(m/s) (%)

10 calcari carsificati > 4 · 10−3 0–2

9 calcari fessurati,
alluvioni grossolane

4 · 10−3–7 · 10−4 3–4

8 alluvioni medio fini 7 · 10−4–3 · 10−4 5–6

7 morene grosso-
lane, arenarie,
conglomerati

3 · 10−4–8 · 10−5 7–9

6 piroclastiti,
alternanze (flysch)

8 · 10−5–3 · 10−5 10–12

5 marne medio-fini 3 · 10−5–8 · 10−6 13–15

4 metamorfiti
fessurate

8 · 10−6–2 · 10−6 16–18

3 plutoniti fessurate 2 · 10−6–6 · 10−7 19–21

2 limi, torbe 6 · 10−7–3 · 10−8 22–25

1 marne, argille < 3 · 10−8 > 26
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Tabella 8.3. Parametri SINTACS e stringhe dei pesi previsti dalla release 4 del
metodo [23]

Pesi assunti da ciascun parametro nei diversi scenari

Parametro o criterio Area sogget-
ta a impatto
normale

Area sogget-
ta a impatto
rilevante

Area sog-
getta a
drenaggio

Area sog-
getta a
carsismo

Area con
acquiferi
fessurati

Soggiacenza 5 5 4 2 3
Infiltrazione efficace 4 5 2 3 4
Non saturo 4 5 4 5 3
Tipologia della copertura 5 4 4 1 3
Acquifero 3 2 5 5 5
Conducibilità idraulica 2 2 2 5 4
Superficie topografica 3 3 5 5 4

idraulica. Anche l’acclività della superficie topografica assume rilievo in quan-
to, oltre a condizionare la quota di infiltrazione, può essere causa di zone di
ristagno in corrispondenza delle quali i contaminanti presenti sulla superficie
del suolo possono più agevolmente penetrare nell’acquifero.

Negli acquiferi fessurati, infine, il massimo peso viene attribuito al parame-
tro conducibilità idraulica dell’acquifero e, in subordine, al tipo di acquifero,
al suolo e all’acclività della superficie topografica.

Sulla base di quanto sopra esposto, la vulnerabilità di una singola cella
di territorio (subarea) si calcola, analogamente al metodo DRASTIC, come
sommatoria dei punteggi attribuiti ai singoli parametri per i rispettivi pesi:

V =
7∑

i=1

Pi · wi, (8.2)

nella quale Pi rappresenta il punteggio attribuito a ciascun parametro, com-
preso tra 1 e 10 e wi il peso attribuito a ciascun parametro in conseguenza
della linea adottata.

La (8.2) fornisce valori di vulnerabilità compresi fra 26 e 260 che possono
ovviamente essere normalizzati ed espressi in termini percentuali, dividendo
il valore generico per il valore massimo ottenibile, pari a 260.

8.2 Confronto fra i diversi metodi di determinazione
della vulnerabilità

Nella letteratura specialistica sono riportate le conclusioni di numerose inda-
gini di confronto dei risultati ottenibili su una stessa area applicando metodi
diversi per il calcolo della vulnerabilità.

Le analisi sono sufficientemente concordanti e consentono di trarre alcune
considerazioni di carattere generale:
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• tutti i metodi portano alla individuazione pressoché univoca delle aree a
vulnerabilità elevata e molto elevata, mentre per i gradi intermedi si ha
una più o meno accentuata dipendenza dal metodo utilizzato, ovvero dai
criteri considerati;

• la zonazione in subaree omogenee è fortemente influenzata dalla conoscen-
za delle strutture idrogeologiche in termini di funzionalità di protezione; in
particolare, tutti i metodi devono distinguere le aree in base alla tipologia
idraulica dell’acquifero;

• ai fini della consistenza e della standardizzazione dei risultati alle differenti
scale ed ambiti di analisi, risulta preferibile il riferimento a classificazioni
relativamente semplici, ma basate su scelte metodologiche controllate e
confrontabili;

• quando la conoscenza del territorio non è adeguata, piuttosto che utiliz-
zare metodi che richiedono un maggior numero di parametri, i cui valori
vengono di fatto inventati o ipotizzati, è preferibile far ricorso a metodi
più semplici, i cui parametri di input siano, però, noti e affidabili.

In conclusione, si ritiene che le carte della vulnerabilità possano rappresen-
tare uno strumento utile alla scala della pianificazione generale dell’uso del
territorio e per l’applicazione di alcune normative. Non possono, invece, essere
utilizzate a scala di dettaglio, in quanto il grado di arbitrarietà e di soggettività
intrinseco è elevato dal momento che esse prescindono da una effettiva rico-
struzione fenomenologica, ma si basano su una valutazione necessariamente
indiretta, effettuata su alcune variabili di controllo del problema.

8.3 Il rischio di inquinamento

Nel linguaggio comune italiano i termini rischio e pericolo sono frequentemente
usati in maniera generica quasi fossero sinonimi. Ciò non è assolutamente con-
sentito nel linguaggio scientifico e in quello tecnico che richiedono innanzitutto
l’uso di una terminologia corretta ed adeguata.

Il pericolo rappresenta un evento generato da fattori naturali o antropici
che può comportare effetti negativi (contaminazione) in un dato territorio.

La pericolosità esprime la probabilità che si realizzi un evento di inquina-
mento, di data grandezza, in una porzione di territorio ed in un determinato
intervallo di tempo.

Lo scenario rappresenta la situazione in cui la pericolosità può manifestar-
si; qualsiasi situazione di vita può essere scenario per il concretizzarsi di una
condizione di pericolo. Costituiscono scenari rispettivamente per la velocità, la
radioattività, l’elettricità una strada, un elemento radioattivo, un interruttore
della luce elettrica; scenari di pericolosità per le sostanze chimiche sono lo spar-
gimento accidentale nell’ambiente, l’uso industriale, l’immagazzinamento, ecc.

L’evento causale è invece l’elemento che, partendo da una serie di pre-
messe (scenario e pericolosità), materializza una situazione pericolosa in un
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evento pericoloso, causa di danno. Sono eventi causali di pericolo per le situa-
zioni predette un incrocio, il tipo di radiazioni emesse, la presenza di umidità
oppure l’esposizione dell’uomo alle sostanze chimiche (per le diverse vie di
penetrazione nell’organismo), la presenza di fiamme libere, ecc.

Il rischio di inquinamento delle risorse idriche sotterranee esprime la
probabilità che si verifichi un degrado della qualità delle acque sotterranee a
seguito del concretizzarsi di una situazione di pericolo in un sito di determi-
nate caratteristiche di vulnerabilità. In termini analitici, il rischio totale di
inquinamento può essere espresso come:

Rt = P · V · D, (8.3)

essendo P la pericolosità dell’evento inquinante, V la vulnerabilità intrinseca
del sito e, in particolare, dell’acquifero di cui si vogliono proteggere le risorse
e D il danno atteso dal verificarsi dell’evento inquinante.

Avendo definito la pericolosità come la probabilità p che, in un determi-
nato intervallo di tempo ed in una porzione di territorio, si realizzi un evento
inquinante caratterizzato da una certa intensità o magnitudo M , ne consegue
che ridurre il rischio di inquinamento delle acque sotterranee significa pertanto
ridurre il valore dei parametri della seguente espressione:

Rt = p · M · V · D, (8.4)

nella quale, evidentemente, la vulnerabilità intrinseca V rappresenta una
costante non modificabile.

Per quanto concerne il parametro economico D che compare nella (8.4), il
danno atteso dal verificarsi di un evento inquinante si può scomporre in due
aliquote:

• il Costo totale (Ct) , risultante dall’esecuzione degli interventi di bonifica
(Cb) e dai risarcimenti dei danni (Cr) indotti a terzi (per esempio: perdita
di raccolti, blocco dell’attività lavorativa, ecc.). Non sono invece consi-
derati i costi indiretti, composti dai disagi sociali indotti dalla mancata
disponibilità per un certo tempo della risorsa naturale. Quindi, il costo
totale viene espresso dalla relazione: Ct = Cb + Cr;

• il valore della perdita di risorsa, definito rischio residuo (Rr). Il rischio resi-
duo viene espresso dal prodotto del valore economico dell’acquifero esposto
all’inquinamento per l’aliquota di risorsa idrica non recuperabile, compre-
se le eventuali limitazioni all’uso della risorsa imposte dopo l’intervento di
risanamento.

La definizione analitica espressa dall’equazione (8.4) è molto importante dal
punto di vista concettuale per un ingegnere, anche se bisogna riconoscere che
è di difficile quantificazione: se non è semplice quantificare il danno ambien-
tale atteso D, è di fatto praticamente impossibile calcolare la pericolosità P .
Infatti il calcolo della probabilità che si verifichi un evento inquinante non è
stimabile scientificamente, perché mancano dati storici e perché la maggior
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parte degli eventi inquinanti a carico delle risorse idriche sotterranee resta
sconosciuta.

Si pensi alla differenza esistente con il rischio sismico, nell’ambito del quale
la storia ci ha praticamente tramandato notizia di tutti gli eventi verificatisi
almeno negli ultimi duemila anni.

Molte proposte sono state fatte per stimare la pericolosità di un centro di
pericolo in maniera indiretta utilizzando parametri quali la produzione di ri-
fiuti solidi e/o liquidi, l’utilizzo di fitofarmaci e concimi chimici in agricoltura
ecc., ma i risultati sono modesti.

Ciò che per un ingegnere è importante, tuttavia, non è tanto il va-
lore assoluto del rischio di inquinamento, quanto gli interventi progettua-
li e gestionali che egli può e deve mettere in atto per ridurre il rischio di
inquinamento.

8.4 Un esempio di riduzione del rischio di inquinamento

La tecnologia dello smaltimento di rifiuti mediante interramento controllato
(discarica) ha subito negli ultimi trent’anni uno sviluppo continuo che ha pro-
gressivamente trasformato una metodologia di smaltimento primitiva (riem-
pimento con rifiuti di una cavità in maniera più o meno incontrollata) in un
impianto industriale complesso, in cui i diversi processi chimico-fisico-biologici
vengono controllati.

In questo processo di evoluzione trainato dai risultati dello sviluppo tecno-
logico e della ricerca scientifica applicata, un ruolo fondamentale hanno avuto
gli interventi, anche metodologici, per la riduzione e il controllo delle emissioni
nell’ambiente e, in particolare, del percolato verso le falde idriche; infatti, il
rischio di inquinamento delle risorse idriche sotterranee è stato da sempre, an-
che nel timore popolare, l’elemento determinante per l’accettazione o il rifiuto
di una discarica.

La salvaguardia delle risorse idriche sotterranee dai possibili effetti di de-
grado, connessi all’attività di smaltimento di rifiuti solidi, deve rappresentare
un obiettivo primario nelle diverse fasi di pianificazione, progetto, gestione e
post-esercizio di una discarica.

Una volta che il sito sia stato selezionato, la riduzione del rischio di inqui-
namento può essere ottenuta individuando la misure progettuali e gestionali
per ridurre: la probabilità che si verifichi un evento di inquinamento, la ma-
gnitudo dell’evento e/o, infine, il danno atteso a seguito della contaminazione
delle risorse idriche, vedasi Fig. 8.9.

8.4.1 Riduzione della probabilità dell’evento

La riduzione della probabilità che si verifichi un evento inquinante causato
dalla perdita di percolato dal fondo della discarica è strettamente legata alla
realizzazione di un’efficace barriera di base, denominazione con cui deve es-
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Fig. 8.9. Possibili interventi per la riduzione del rischio di inquinamento delle risorse
idriche sotterranee

sere inteso il sistema costituito dalla eventuale barriera geologica (componente
naturale), dalla impermeabilizzazione e dal sistema di drenaggio e raccolta del
percolato (componenti costruite).

Mentre la presenza di un’eventuale barriera geologica riconduce, attraverso
il concetto di vulnerabilità intrinseca, alla scelta del sito, è sulla progettazione
e realizzazione delle componenti costruite della barriera di base che si può
agire per ridurre la probabilità che si verifichi una perdita di percolato.

Rimandando a lavori specifici sull’argomento [25], ci si limita a ricordare
che un’efficace sistema di impermeabilizzazione prevede la formazione di una
barriera composita, ottenuta accoppiando, senza soluzione di continuità,
un materiale minerale compattato (argilla) con una geomembrana.

La geomembrana, che deve avere caratteristiche meccaniche e di compa-
tibilità chimica con il percolato tali da garantirne la funzionalità nel tem-
po, deve essere posta a diretto contatto con lo strato minerale compattato,
senza l’interposizione di materiale drenante che favorirebbe la propagazione
dell’inquinamento in caso di rottura del telo.

In presenza di siti particolarmente vulnerabili e/o di rifiuti pericolosi,
l’obiettivo di ridurre la probabilità che si verifichi un evento inquinante
può richiedere l’adozione di una doppia barriera composita, con l’interpo-
sizione tra le due di un sistema di monitoraggio dell’efficienza della prima
barriera.
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8.4.2 Riduzione dell’intensità dell’evento

La magnitudo di un evento inquinante a carico delle risorse idriche sotterranee
è legata al volume di percolato presente in discarica e, pertanto, l’obiettivo
di ridurre l’intensità dell’evento può essere conseguito attraverso una serie
di interventi, sia progettuali sia gestionali, finalizzati alla riduzione di tale
volume.

Gli interventi progettuali più importanti sono: la realizzazione di un ade-
guato sistema di drenaggio, captazione e sollevamento del percolato; la par-
zializzazione idraulica della discarica in settori indipendenti; la realizzazione
di una barriera di copertura efficace.

Il sistema di drenaggio e raccolta deve impedire fuoriuscite di percolato
e contribuire con l’impermeabilizzazione all’efficienza della barriera idraulica
della discarica. I sistemi di drenaggio vanno concepiti e progettati in modo
da favorire il più veloce transito del percolato verso le tubazioni di convoglia-
mento e raccolta. Il loro scopo, infatti, è quello di minimizzare la formazione
di battenti di percolato e di falde sospese all’interno dell’ammasso dei rifiu-
ti. Le scelte progettuali debbono essere orientate ad evitare l’intasamento del
sistema drenante tenendo conto che i tubi di convogliamento rappresentano
l’unica componente del sistema che può essere ispezionata e, se necessario,
ripristinata [25].

I pozzi di raccolta e allontanamento del percolato devono essere facilmente
accessibili dalla viabilità di servizio, devono essere posizionati in maniera da
essere protetti durante la fase di coltivazione dei rifiuti e non devono ridur-
re la tenuta idraulica del sistema di impermeabilizzazione. Ne consegue che,
pur essendo possibili altre soluzioni, la scelta tecnica preferibile è quella di
realizzare pozzi interni al corpo della discarica, posizionati lungo le sponde
dell’invaso.

Un criterio progettuale che dovrebbe essere vincolante è la modellazio-
ne del fondo della vasca in vari settori idraulicamente indipendenti, vedasi
Fig. 8.10.

Ciò consente, innanzitutto, di evitare che durante la normale gestione del-
l’impianto le acque meteoriche, cadute nei settori non ancora occupati dai
rifiuti, vadano a mescolarsi con il percolato, riducendo in tal modo i costi
di gestione. In caso di incidente, poi, il volume di percolato potenzialmente
rilasciabile in falda risulta limitato a quello contenuto nel settore idraulico
interessato dalla rottura dell’impermeabilizzazione. Conseguentemente, mag-
giore è la parzializzazione idraulica della vasca, minore è la magnitudo del
potenziale incidente.

Un ruolo importante nella riduzione del volume di percolato che si forma
in discarica è svolto dalla copertura finale della discarica (o barriera di superfi-
cie), che ha – fra gli altri – il compito di limitare l’infiltrazione di acqua legata
agli apporti meteorici, compatibilmente con le esigenze della degradazione
biologica dei rifiuti.
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Fig. 8.10. Suddivisione del fondo della discarica in settori idraulici indipendenti

Anche la barriera di superficie è una barriera composita, con i vari strati
che hanno composizione diversa per assolvere i compiti di regolarizzare la su-
perficie dei rifiuti, drenare il biogas verso le opere di captazione, impedire le
emissioni in atmosfera e ridurre le infiltrazioni nel corpo dei rifiuti, drenare le
acque meteoriche e consentire il recupero ambientale dell’area. Le pendenze
della copertura finale devono favorire il ruscellamento superficiale delle acque
e devono tener conto dei fenomeni di assestamento del corpo dei rifiuti.

Le misure progettuali fin qui analizzate possono, tuttavia, essere vanificate
se non seguite da un rigido protocollo gestionale che preveda una elevata fre-
quenza di allontanamento del percolato dalla discarica, allo scopo di evitare
la formazione di un battente idraulico sulla barriera di fondo e, in ogni caso,
di minimizzare il volume di percolato presente in discarica.

8.4.3 Riduzione del danno potenziale

Se si assume l’ipotesi che, nonostante i criteri progettuali adottati, si possa
comunque produrre un fenomeno di inquinamento della falda idrica superfi-
ciale, l’obiettivo di ridurre il danno potenziale atteso dal conseguente degrado
delle risorse idriche sotterranee richiede di dotare l’impianto di smaltimento
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di una serie di soluzioni impiantistiche finalizzate al contenimento del volume
delle risorse idriche eventualmente contaminate.

La riduzione del danno atteso può essere conseguita progettando adeguata-
mente: a) una rete di monitoraggio, che consenta una tempestiva segnalazione
del fenomeno di degrado, e b) una barriera idraulica costituita da un sistema di
pozzi di spurgo, la cui attivazione permetta di contenere la porzione di acqui-
fero interessata dall’evento inquinante. Entrambe queste attività richiedono di
poter disporre di una completa caratterizzazione sperimentale (idrogeologica,
idrodinamica e idrodispersiva) dell’acquifero interessato.

La barriera idraulica dovrà essere progettata e realizzata in maniera che,
una volta attivata, assicuri che l’eventuale contaminazione della falda segna-
lata dalla rete di monitoraggio non abbia conseguenze al di fuori dell’area
dell’impianto.

La discarica, pertanto, dovrà essere dotata di un efficace sistema di pozzi
di spurgo (o di recupero), disposti a valle rispetto alla direzione di deflusso e
ubicati in numero e posizione tale da intercettare il fronte inquinante innescato
da un’eventuale rottura del sistema di impermeabilizzazione.

La definizione del numero e dell’ubicazione dei pozzi di spurgo può essere
ottenuta con gradi di approfondimento diversi, connessi al livello di carat-
terizzazione sperimentale dell’acquifero. In particolare, la progettazione del
sistema di spurgo può derivare:

• dalla simulazione del solo fenomeno di flusso nell’acquifero, sulla base della
caratterizzazione idrogeologica e idrodinamica del sistema. Ciò corrispon-
de all’adozione dell’ipotesi semplificatrice secondo cui il trasporto di un
eventuale inquinante avviene unicamente secondo le modalità di un pro-
cesso advettivo, basato sulla velocità media effettiva dell’acqua, vedasi
Capitolo 11. La soluzione progettuale è quella che garantisce che il fronte
inquinante, innescato da una rottura del sistema di impermeabilizzazione
in un punto qualsiasi del sedime della discarica, sia compreso nel fronte di
richiamo prodotto dal funzionamento dei pozzi di spurgo, vedasi Fig. 8.11;

• dalla simulazione dei fenomeni di flusso e di trasporto nell’acquifero, quan-
do siano disponibili, oltre ai precedenti, i dati della caratterizzazione idro-
dispersiva. In questa ipotesi, sicuramente più vicina all’effettiva evoluzio-
ne dell’ipotetico fenomeno, possono essere analizzati i principali processi
idrologici, chimico-fisici ed, eventualmente, biologici che governano l’evo-
luzione del “plume” inquinante. La Fig. 8.12 fornisce un esempio di tale
metodologia. Nella simulazione sono stati considerati i fenomeni di tra-
sporto e di dispersione idrodinamica; per quanto concerne le condizioni al
contorno, dal momento che assume minore importanza il valore assoluto
della concentrazione di inquinante che sarà certamente superiore ai limiti
previsti per l’uso potabile delle risorse idriche, la fuoriuscita di percolato
dal fondo dell’impianto è stata rappresentata mediante l’imposizione di
celle a concentrazione unitaria e costante nel tempo.
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Fig. 8.12. Verifica dell’efficacia di un sistema di pozzi di spurgo mediante model-
lizzazione del campo di flusso e di trasporto nell’area della discarica: distribuzione
delle curve ad ugual concentrazione di inquinante (modificata da [38])
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Delimitazione delle aree di salvaguardia
dei pozzi ad uso potabile

Uno dei principali strumenti adottati per la tutela delle acque destinate al
consumo umano è rappresentato dalla delimitazione di aree di salvaguardia,
da realizzarsi in prossimità delle opere di captazione. La definizione delle aree
di salvaguardia (protezione statica), con l’imposizione dei vincoli che li-
mitino l’utilizzo del territorio, non risolve completamente il problema della
protezione delle opere di captazione idropotabile, ma si limita ad escludere la
possibilità che un processo di inquinamento si inneschi all’interno delle aree di
rispetto cos̀ı definite. La garanzia di una protezione delle opere di captazione
idropotabile nei riguardi di processi di inquinamento provenienti dall’ester-
no delle fasce di salvaguardia richiederebbe anche la creazione di una rete
di monitoraggio disposta lungo il perimetro delle aree di rispetto sulla quale
programmare un periodico controllo della qualità della falda interessata dalle
opere di captazione (protezione dinamica).

9.1 Delimitazione delle aree di salvaguardia

Il criterio geometrico è lo strumento più semplice per la delimitazione di una
porzione di territorio per la salvaguardia delle risorse idriche sotterranee. Si
basa sul vincolo di una superficie circolare, di varia estensione, intorno al
pozzo da proteggere. Tale criterio non essendo legato in alcun modo alla dina-
mica della falda nel sottosuolo, viene solitamente impiegato per circoscrivere
una zona di tutela assoluta (che prevede limitazioni fortissime sull’utilizzo del
territorio) nell’immediata vicinanza del pozzo. Il criterio temporale o cronolo-
gico prevede, invece, la delimitazione di aree di salvaguardia, la cui geometria
ed estensione sono legate, attraverso i tempi di propagazione di un eventuale
inquinante, alla velocità di deflusso delle acque sotterranee e, quindi, alla tipo-
logia dell’acquifero e ai suoi parametri idrodinamici. Le aree di salvaguardia,
pertanto, sono settori delimitati da una curva isocrona che rappresenta il luo-
go dei punti caratterizzati da un ugual tempo di arrivo (o tempo di sicurezza)
all’opera di captazione, indipendentemente dalla traiettoria percorsa [35].

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 9, © Springer-Verlag Italia 2012
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9.1.1 Delimitazione analitica dell’area di salvaguardia
di un pozzo singolo in un acquifero confinato

È possibile determinare analiticamente le curve isocrone per un pozzo sin-
golo che eroga una portata costante da un sistema omogeneo e isotropo, di
spessore saturo costante b, caratterizzato da un gradiente uniforme i, da una
porosità efficace ne e da una velocità darcyana in condizioni statiche v = Ki.
L’espressione ricavata [12] è:

tD = −yD − ln
[
cos (xD) − yD

xD
sin (xD)

]
, (9.1)

essendo definite le seguenti variabili adimensionali:

xD =
2πbv

Q
x, (9.2)

yD =
2πbv

Q
y, (9.3)

tD =
2πbv2

Qne
t. (9.4)

L’equazione (9.1) risulta valida per un acquifero confinato e solo in prima
approssimazione per un acquifero non confinato.

La Fig. 9.1 riporta le soluzioni dell’equazione (9.1) per tD = 1, 2, 3, 4, 5
in un sistema di assi cartesiani adimensionali con direzione di flusso parallela
all’asse y.

9.1.2 Applicazione generalizzata del criterio
cronologico

La delimitazione con il criterio cronologico delle aree di salvaguardia di un
campo acquifero richiede la disponibilità di un modello matematico (ana-
litico o numerico) in grado di simulare il campo di flusso del sistema
acquifero.

Il problema si riconduce alla determinazione delle curve isocrone analizzan-
do i tempi di percorso lungo differenti linee di flusso. Queste ultime rappresen-
tano le traiettorie che le particelle seguono nel flusso all’interno dell’acquifero
(modificato dalla messa in funzione dei pozzi) e sono, nell’ipotesi di mezzo
poroso isotropo, perpendicolari alle linee isopieze.

Naturalmente, l’impiego di un modello matematico presuppone la cono-
scenza della tipologia e dei parametri idrodinamici del sistema acquifero da
simulare, i quali devono preventivamente essere determinati mediante l’ese-
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Fig. 9.1. Isocrone nel sistema di assi cartesiani adimensionali, per un acquifero
avente direzione di flusso parallelo all’asse y. La linea tratteggiata rappresenta lo
spartiacque sotterraneo [29]

cuzione e l’interpretazione di adeguate prove di falda. Una volta caratteriz-
zato il sistema acquifero, la metodologia di calcolo delle aree di salvaguardia
richiede di:

• disporre della carta piezometrica dell’acquifero considerato (Fig. 9.2a);
• calcolare mediante modello matematico in regime di flusso stazionario, sul-

la base dei parametri idrodinamici valutati sperimentalmente, le variazioni
di carico idraulico indotte dal pompaggio a regime di tutti i pozzi comple-
tati nell’acquifero analizzato (Fig. 9.2b) e le conseguenti velocità effettive
di flusso;

• calcolare la piezometria in condizioni dinamiche, sottraendo, per ciascun
punto del dominio studiato, l’abbassamento piezometrico dal livello statico
(Fig. 9.2c);

• tracciare un congruo numero di linee di flusso (Fig. 9.2d);
• calcolare su ciascuna linea di flusso i tempi di percorso a ritroso dal pozzo;

in questa fase si precisa che occorre individuare una serie di nodi sulla
linea di flusso a partire dal pozzo e per ogni tratto Δl si calcola il tempo
di percorrenza Δt:

Δt =
Δl · ne

K · i ,
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Fig. 9.2. Esemplificazione schematica del procedimento di calcolo delle aree di
salvaguardia con il criterio cronologico

essendo ne la porosità efficace, i il gradiente idraulico e K la conducibilità
idraulica dell’acquifero;

• collegare i punti ad ugual tempo di arrivo sulle diverse linee di flusso al
fine di ottenere le curve isocrone (Fig. 9.2e).

L’ultima fase è meglio descritta in Fig. 9.3, che evidenzia come ciascun nodo
derivante dall’intersezione delle linee a carico costante e delle linee di flusso sia
caratterizzato da un valore di velocità e da un valore di tempo di arrivo. Si pre-
cisa che il tempo di arrivo è direttamente proporzionale alla porosità efficace
ne, pertanto elevati valori di ne inducono una velocità effettiva ridotta e quin-
di l’area di salvaguardia corrispondente ad un determinato tempo di arrivo si
riduce di estensione. Con questo si vuole sottolineare che la determinazione
di ne deve essere effettuata con una certa accuratezza. La Fig. 9.4 rappre-
senta un esempio di delimitazione delle aree di salvaguardia con il criterio
cronologico.

Il criterio cronologico considera come solo meccanismo di trasporto del con-
taminante l’advezione. Un recente sviluppo fornito da Tosco, Sethi, Di Molfet-
ta [101] permette di incorporare anche l’effetto della dispersione idrodinamica
nel calcolo delle aree di salvaguardia con criterio cronologico.
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Fig. 9.3. Esempio di delimitazione del perimetro delle aree di salvaguardia mediante
il criterio cronologico. I tempi sono espressi in giorni, le velocità in metri al giorno

N

500 m

Fig. 9.4. Delimitazione delle aree di salvaguardia di un campo pozzi mediante cri-
terio cronologico
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9.2 Protezione dinamica

La protezione dinamica richiede la creazione di una rete di monitoraggio dispo-
sta lungo il perimetro delle aree di salvaguardia precedentemente definite, sulla
quale programmare un periodico controllo della qualità delle risorse idriche
sotterranee in corrispondenza della falda interessata dalle opere di captazione.

La rete di monitoraggio dovrà essere costituita da una serie di piezometri
o pozzi di controllo, aventi gli elementi finestrati unicamente in corrisponden-
za dell’acquifero da monitorare. Ciò comporta, naturalmente, che uno stes-
so impianto di captazione debba avere più reti di monitoraggio, distinte per
profondità, caratteristiche e ubicazione, in relazione ai diversi acquiferi even-
tualmente messi in produzione. In altri termini, ciascun impianto dovrà essere
corredato da una rete di monitoraggio per ciascuno degli acquiferi messi in
produzione separatamente con una serie distinta di pozzi. Il diametro dei pie-
zometri dovrà essere sufficiente ad eseguire senza difficoltà il prelievo periodico
dei campioni di acqua da sottoporre a controllo analitico.

Il problema maggiore è, a questo punto, definire la distanza o interasse tra
due piezometri successivi lungo il perimetro della fascia di rispetto. È evidente
che la soluzione ottimale rappresenta un compromesso tra l’esigenza tecnica
di garantire il controllo di ogni linea di flusso (numero di piezometri infini-
to) e le disponibilità finanziarie destinate alla prevenzione dell’inquinamento
(numero di piezometri tendenti a zero). La miglior soluzione di compromesso
può essere individuata tenendo presente che:

• è indispensabile monitorare il fronte di arrivo di un eventuale inquinante,
rappresentato dalla distanza esistente fra le due linee di flusso più esterne
che convergono verso una delle opere di captazione da proteggere;

• l’ampiezza di tale fronte è funzione del tempo di arrivo (o tempo di si-
curezza) caratterizzante la fascia di rispetto; tale ampiezza varia secondo
una configurazione, che è legata alla geometria del tracciato piezometrico,
alle caratteristiche idrogeologiche dell’acquifero, all’entità dei prelievi, alla
densità di distribuzione delle opere di captazione;

• la scelta dell’interasse tra due successivi punti di controllo deve anche
tener conto del rischio di inquinamento e, pertanto, delle caratteristi-
che di pericolosità degli insediamenti antropici, esistenti a monte delle
opere da proteggere, e delle caratteristiche di vulnerabilità dell’acquifero
interessato.

In Fig. 9.5 è riportato un esempio di possibile realizzazione della rete piezo-
metrica di monitoraggio, basata sulla realizzazione di tre successive barriere
di controllo, localizzate in corrispondenza del fronte di arrivo a 60 giorni, 1
anno e 5 anni.

Un altro aspetto fondamentale ai fini dell’efficienza del sistema di moni-
toraggio è la definizione della periodicità dei prelievi e dei controlli analitici.
Anche per questo parametro la soluzione ottimale va ricercata come compro-
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Fig. 9.5. Configurazione di una possibile rete piezometrica di monitoraggio, basata
sulla realizzazione di tre successive barriere di controllo, localizzate in corrispondenza
dei fronti di arrivo a 60 giorni, 1 anno e 5 anni

messo fra la massima frequenza di controllo, che consente l’individuazione di
un processo di inquinamento non appena questo oltrepassi il perimetro del-
l’area di rispetto, e la frequenza minima, che corrisponde al tempo di arrivo
caratterizzante l’area di rispetto.

Nella ricerca di tale compromesso, due sono gli aspetti da tenere in
evidenza:

• la frequenza ottimale deve essere tale da non intasare le strutture analitiche
di controllo;

• la frequenza deve essere adeguatamente minore del tempo di arrivo, in
maniera da non eliminare quel margine di sicurezza e di preavviso, che è
l’obiettivo principale della creazione delle zone di rispetto.
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I contaminanti presenti nelle acque sotterranee

Nonostante la consapevolezza che l’acqua rappresenta l’elemento più impor-
tante per la vita, l’uomo ha dedicato scarsa attenzione ad evitare che lo svilup-
po produttivo in campo agricolo ed industriale si accompagnasse a fenomeni
di contaminazione delle risorse idriche sotterranee che, talora, per estensione
e gravità dei fenomeni, hanno avuto pesanti conseguenze sulla salute della
popolazione esposta.

Alla comprensione dei processi di propagazione dei contaminanti nelle ac-
que di falda sono dedicati i successivi capitoli di questo testo ma, prima di
entrare nel merito dei diversi e complessi fenomeni che governano i meccani-
smi di propagazione, è importante evidenziare che i risultati di tali processi
dipendono innanzitutto dalle caratteristiche dei contaminanti. Ne consegue
che, tenuto conto dell’elevato numero di composti messi a punto dall’uomo
che si possono trasformare in inquinanti delle risorse idriche, la comprensio-
ne dei processi di propagazione deve necessariamente essere preceduta da un
tentativo di classificazione dei contaminanti in base alle loro caratteristiche.

I criteri di classificazione dei contaminanti presenti nelle acque di falda
possono essere diversi in relazione alle proprietà che si prendono in esame, ma
una caratterizzazione completa del processo di propagazione e dei possibili
effetti sulla salute umana richiede di classificare un contaminante almeno dal
punto di vista chimico, fisico e tossicologico, vedasi Fig. 10.1.

10.1 Classificazione chimica

Dal punto di vista chimico, i contaminanti si distinguono innanzitutto a
seconda che siano riconducibili al mondo inorganico oppure organico.

10.1.1 Contaminanti inorganici

I principali inquinanti inorganici che si ritrovano nelle acque di falda sono i
metalli la cui origine può essere legata ad effluenti liquidi di origine industriale,
a discariche di rifiuti solidi urbani e industriali, ad effluenti minerari.

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 10, © Springer-Verlag Italia 2012
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CRITERIO DI CLASSIFICAZIONE PROPRIETA’

ComposizioneChimico

Fisico

Tossicologico

Stato fisico

Miscibilità

Densità

Solubilità

Volatilità

Tossicità

Cancerogenità

Fig. 10.1. Principali criteri di classificazione dei contaminanti presenti nelle acque
sotterranee

Molti metalli, anche se in traccia, possono essere tossici per l’uomo a cau-
sa della loro tendenza ad accumularsi nel corpo umano; altri sono addirittura
cancerogeni (ad esempio Cd,Pb,Cr).

Altri inquinanti tipici di origine inorganica sono i nitrati e i nitriti,
essenzialmente di origine agricola, i solfati, i fluoruri e i cianuri.

In Tabella 10.1 sono riportati i contaminanti inorganici, le cui concentra-
zioni limite (Concentrazioni Soglia di Contaminazione – CSC) sono fissate
dalla normativa italiana.

10.1.2 Contaminanti organici

Una gran parte dei fenomeni di contaminazione che interessano le risorse
idriche sotterranee è originato da sostanze organiche e ciò è dovuto al gran
consumo di idrocarburi e dei prodotti loro derivati che oggi si fa nel mondo.

Per composto organico si intende ogni composto nella cui molecola sia
presente almeno un atomo di carbonio di origine organica. Il carbonio è in
grado di formare 4 legami covalenti ed è capace di legarsi ad altri atomi anche
formando legami doppi o tripli.

10.1.2.1 Idrocarburi

Gli idrocarburi sono i composti organici più semplici esistenti in natura in
quanto costituiti solo da carbonio e idrogeno. Sono estratti da giacimenti
naturali essenzialmente sotto forma di miscela di più componenti allo stato
liquido (olio o, commercialmente, petrolio) o allo stato gassoso (gas), anche se
non mancano giacimenti in cui gli idrocarburi sono presenti allo stato solido
o semisolido.

La classificazione completa degli idrocarburi può apparire complessa, ve-
dasi Fig. 10.2, ma essi si distinguono innanzitutto a seconda della presenza
o dell’assenza nella loro molecola almeno di un anello del benzene: nel primo
caso si parla di idrocarburi aromatici, nel secondo di idrocarburi alifatici.
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Tabella 10.1. Contaminanti inorganici e valori di concentrazione limite previsti dal
D.Lgs. 152/06

Sostanze Valore limite (μg/l)

Metalli

Alluminio 200
Antimonio 5
Argento 10
Arsenico 10
Berillio 4
Cadmio 5
Cobalto 50
Cromo totale 50
Cromo (VI) 5
Ferro 200
Mercurio 1
Nichel 20
Piombo 10
Rame 1000
Selenio 10
Manganese 50
Tallio 2
Zinco 3000

Altri contaminanti inorganici

Boro 1000
Cianuri liberi 50
Fluoruri 1500
Nitriti 500
Solfati 250000

IDROCARBURI

alifatici aromatici

aromatici
(areni)

 a catena aperta
(aciclici)

 insaturi  insaturi  policiclicimonociclici saturi  saturi

cicloalcani cicloalcheni alcani  alcheni  alchini  dieni

 i-alcanin-alcani

 a catena chiusa
(aliciclici)

Fig. 10.2. Classificazione degli idrocarburi
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All’interno di questa distinzione, gli idrocarburi possono essere saturi
(quando le valenze del carbonio sono soddisfatte solo da legami semplici) o
insaturi (quando sono presenti anche legami doppi o tripli), a catena aper-
ta (quando gli atomi di carbonio non sono disposti ad anello) o a catena
chiusa (quando, invece, lo sono). Infine, gli idrocarburi si distinguono per la
formula generale della serie a cui appartengono, per la formula bruta e, in
presenza di isomeri (vale a dire composti aventi la stessa formula bruta, ma
differente struttura molecolare e, perciò, differenti proprietà), per la formula
di struttura.

Quattro sono le serie più importanti: alcani (o paraffine), cicloalcani (o
cicloparaffine o nafteni), areni (o aromatici) e alcheni (o olefine). Alle prime
tre appartiene la maggior parte dei costituenti gli oli di giacimento, mentre
gli alcheni sono per lo più prodotti a seguito della raffinazione del greggio.

Alcani
Gli alcani (o paraffine) hanno formula generale Cn H2n+2 e comprendono gli
idrocarburi più presenti nei greggi petroliferi: metano, etano, propano, butano,
ecc.
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Si tratta di idrocarburi alifatici, saturi, a catena aperta.
Al crescere del numero degli atomi di carbonio, aumenta il numero di

isomeri; il primo è rappresentato dal butano:
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Si noti che anche la struttura dell’isobutano è a catena aperta, anche se
ramificata (branched chain).

Cicloalcani
I cicloalcani (o cicloparaffine o nafteni) hanno formula generale CnH2n e sono
idrocarburi alifatici, saturi, a catena chiusa. Tipici componenti di questa serie
sono: metilciclopentano, cicloesano, etilcicloesano, 1,1,3-trimetilcicloesano.

H2C CH 2

CH2

CH

H2C

CH3

H2C
C
H2

CH2

CH2

H2
C

H2C

metilciclopentano  6 12 C H          cicloesano 6 12 C H 

Areni
Gli areni (o aromatici) sono idrocarburi caratterizzati dall’avere all’interno
della molecola almeno un anello del benzene, comprendente sei atomi di car-
bonio legati fra loro alternativamente da legami semplici o doppi. Gli areni
sono idrocarburi aromatici, insaturi, a catena chiusa e non sono caratterizza-
ti da una formula generale costante. Essendo insaturi, reagiscono facilmente
aggiungendo altri elementi o gruppi all’anello del benzene e dando luogo ad
una moltitudine di composti compresi nella serie degli aromatici.

Il benzene è, ovviamente, il composto base della serie ed insieme al tolue-
ne, all’etilbenzene e ai tre isomeri dello xilene (orto, meta e para) costituisce
i BTEX, tra i componenti più importanti delle benzine.

HC
C
H

CH

CH

H
C

HC

HC
C
H

CH

CH
C

HC

CH3

   benzene  6 6 C H           toluene  7 8 C H 

Per rappresentare schematicamente l’anello del benzene, si usa frequen-
temente un simbolo unificato costituito da una circonferenza inscritta in un
esagono.



184 10 I contaminanti presenti nelle acque sotterranee

Nome
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Fig. 10.3. Struttura e proprietà di alcuni idrocarburi aromatici e policiclici aroma-
tici [51]

I BTEX sono esempi di idrocarburi aromatici monociclici (o mononuclea-
ri), vale a dire composti nella cui molecola è presente un solo anello del ben-
zene. In altri composti aromatici si possono avere più anelli del benzene legati
fra loro, vedasi Fig. 10.3: questi prendono il nome di idrocarburi policiclici
aromatici (IPA).

Alcheni
Gli alcheni (o olefine) non sono costituenti degli oli naturali, ma si formano du-
rante il processo di raffinazione del greggio. Hanno formula generale CnH2n e
sono idrocarburi alifatici, insaturi, a catena aperta. I termini più comuni sono
l’etilene (o etene) e il propilene:
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Eteni clorurati
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Fig. 10.4. Struttura molecolare dei principali idrocarburi alifatifatici clorurati

10.1.2.2 Idrocarburi alifatici alogenati

Sono tra i contaminanti più presenti nelle acque sotterranee e derivano dagli
idrocarburi alifatici per sostituzione di 1, 2, 3 o 4 atomi di idrogeno con al-
trettanti di un alogeno (cloro, bromo, fluoro). In particolare, gli idrocarburi
alifatici clorurati (comunemente noti come solventi clorurati) sono tra i con-
taminanti più importanti dal punto di vista ambientale per il largo uso che se
ne è fatto in campo industriale. La Fig. 10.4 riporta le formule di struttura
dei principali solventi clorurati, derivati dall’etilene, dall’etano e dal metano.
La Tabella 10.2 sintetizza denominazione, nome comune, sigla commerciale,
principali origini di questi prodotti.
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Fig. 10.5. Struttura molecolare dei principali fenoli [51]

10.1.2.3 Fenoli

Anche i fenoli derivano dal benzene, specificamente per sostituzione di un ato-
mo di idrogeno con un gruppo ossidrile OH−. Se, in aggiunta a ciò, altri atomi
di idrogeno sono sostituiti con atomi di cloro o con gruppi NO2, si ottengono
rispettivamente i clorofenoli o i nitrofenoli, vedasi Fig. 10.5.

10.1.2.4 Clorobenzeni

I clorobenzeni sono idrocarburi aromatici clorurati, derivati direttamente dal
benzene per sostituzione di uno o più atomi di idrogeno (fino al massimo
possibile di sei) con altrettanti atomi di cloro; si ottengono in tal modo dal
monoclorobenzene all’esaclorobenzene.

10.1.2.5 Limiti normativi

La Tabella 10.3 riporta i limiti previsti dall’attuale normativa italiana
(Concentrazioni Soglia di Contaminazione – CSC) per i composti organici.
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Tabella 10.2. Denominazione, nome comune, abbreviazione e origini più frequenti
dei principali idrocarburi alifatici clorurati

Denominazione Nome comune Abbreviazione Origine più frequente

Eteni clorurati

tetracloroetene percloroetene PCE Rifiuti con solventi.

tricloroetene — TCE Rifiuti con solventi, degradazione
del PCE.

cis-1,2-
dicloroetene

Dicloruro di
acetilene

cis-DCE Rifiuti con solventi, degradazione
del PCE e TCE.

trans-1,2-
dicloroetene

Dicloruro di
acetilene

trans-DCE Rifiuti con solventi, degradazione
del PCE e TCE.

1,1-dicloroetene cloruro di
vinilidene

1,1-DCE Rifiuti con solventi, degradazione di
1,1,1-TCA.

cloroetene cloruro di vinile VC Residui di produzione del PVC,
degradazione di PCE e 1,1,1-TCA.

Etani clorurati

1,1,1-
tricloroetano

metilcloroformio 1,1,1-TCA Rifiuti con solventi.

1,1,2-
tricloroetano

tricloruro di
vinile

1,1,2-TCA Rifiuti con solventi.

1,2-dicloroetano cloruro di etilene 1,2-DCA Rifiuti con solventi, degradazione di
1,1,2-TCA.

1,1-dicloroetano cloruro di etilidene 1,1-DCA Degradazione di 1,1,1-TCA.

cloroetano — CA Scarti di refrigeranti, residui di
produzione del piombo tetraeti-
le, degradazione di 1,1,1-TCA e
1,1,2-TCA.

Metani clorurati

tetracloro-
metano

tetracloruro di
carbonio

CT Rifiuti con solventi, rifiuti di
estintori.

triclorometano cloroformio CF Rifiuti con solventi, rifiuti
ospedalieri, degradazione del CT.

diclorometano cloruro di metilene MC Rifiuti con solventi, degradazione
del CT.

clorometano cloruro di metile CM Scarti di refrigeranti, degradazione
del CT.
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Tabella 10.3. Contaminanti organici e valori di concentrazione limite previsti dalla
normativa italiana (D.Lgs. 152/06)

N. ord. Sostanze Valore limite (μg/l)

Composti organici aromatici

24 Benzene 1
25 Etilbenzene 50
26 Stirene 25
27 Toluene 15
28 para-Xilene 10

Policiclici aromatici

29 Benzo(a)antracene 0.1
30 Benzo(a)pirene 0.01
31 Benzo(b)fluorantene 0.1
32 Benzo(k)fluorantene 0.05
33 Benzo(g, h, i)perilene 0.01
34 Crisene 5
35 Dibenzo(a, h)antracene 0.01
36 Indeno(1,2,3 – c,d)pirene 0.1
37 Pirene 50
38 Sommatoria (31, 32, 33, 36) 0.1

Alifatici clorurati cancerogeni

39 Clorometano 1.5
40 Triclorometano 0.15
41 Cloruro di vinile 0.5
42 1,2-Dicloroetano 3
43 1,1 Dicloroetilene 0.05
44 Tricloroetilene 1.5
45 Tetracloroetilene 1.1
46 Esaclorobutadiene 0.15
47 Sommatoria organoalogenati 10

Alifatici clorurati non cancerogeni

48 1,1-Dicloroetano 810
49 1,2-Dicloroetilene 60
50 1,2-Dicloropropano 0.15
51 1,1,2-Tricloroetano 0.2
52 1,2,3-Tricloropropano 0.001
53 1,1,2,2-Tetracloroetano 0.05

Alifatici alogenati cancerogeni

54 Tribromometano 0.3
55 1,2-Dibromoetano 0.001
56 Dibromoclorometano 0.13
57 Bromodiclorometano 0.17

Nitrobenzeni

58 Nitrobenzene 3.5
59 1,2-Dinitrobenzene 15
60 1,3-Dinitrobenzene 3.7
61 Cloronitrobenzeni (ognuno) 0.5
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N. ord. Sostanze Valore limite (μg/l)

Clorobenzeni

62 Monoclorobenzene 40
63 1,2-Diclorobenzene 270
64 1,4-Diclorobenzene 0.5
65 1,2,4-Triclorobenzene 190
66 1,2,4,5-Tetraclorobenzene 1.8
67 Pentaclorobenzene 5
68 Esaclorobenzene 0.01

Fenoli e clorofenoli

69 2-Clorofenolo 180
70 2,4-Diclorofenolo 110
71 2,4,6-Triclorofenolo 5
72 Pentaclorofenolo 0.5

Ammine aromatiche

73 Anilina 10
74 Difenilamina 910
75 p-Toluidina 0.35

Fitofarmaci
76 Alaclor 0.1
77 Aldrin 0.03
78 Atrazina 0.3
79 α-Esacloroesano 0.1
80 β-Esacloroesano 0.1
81 γ-Esacloroesano (Lindano) 0.1
82 Clordano 0.1
83 DDD, DDT, DDE 0.1
84 Dieldrin 0.03
85 Endrin 0.1
86 Sommatoria fitofarmaci 0.5

Diossine e furani

87 Sommatoria PCDD, PCDF (conversione TEF) 4x10−6

Altre sostanze

88 PCB 0.01
89 Acrilammide 0.1
90 Idrocarburi totali (espressi come n-esano) 350
91 Acido para-ftalico 37000
92 Amianto (fibre A > 10 mm)* da definire

* Non sono disponibili dati di letteratura tranne il valore di 7 milioni fibre/l comu-
nicato da ISS, ma giudicato da ANPA e dallo stesso ISS troppo elevato. Per la
definizone del limite si propone un confronto con ARPA e Regioni
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10.2 Classificazione fisica

La classificazione fisica dei contaminanti si basa sulle proprietà fisiche che
condizionano il comportamento degli stessi a contatto con l’acqua di falda. Le
principali fra queste proprietà sono lo stato fisico, la miscibilità con l’acqua,
la densità di massa, la solubilità in acqua, la volatilità.

10.2.1 Stato fisico

Facendo riferimento unicamente ai contaminanti di origine antropica, la quasi
totalità si presenta allo stato liquido nelle condizioni di pressione e tempe-
ratura ambiente ed anche nelle condizioni termodinamiche che si rinvengono
nelle acque di falda. Fanno eccezione unicamente alcuni contaminanti che si
ritrovano allo stato gassoso: fra i più comuni, metano, etano, etilene e i loro
derivati clorurati clorometano, cloroetano e cloruro di vinile.

10.2.2 Miscibilità

Quando si debba analizzare il comportamento di un contaminante in falda,
forse il primo elemento da chiarire è se esso sia miscibile o meno con l’acqua.
Una sostanza (soluto) si definisce completamente miscibile con l’acqua (sol-
vente) quando forma un’unica fase con essa e pertanto non è più fisicamente
distinguibile.

La maggior parte dei contaminanti inorganici si comporta come una fase
liquida completamente miscibile con l’acqua di falda, mentre la maggior parte
dei contaminanti organici (in quanto idrocarburi o derivati dagli idrocarbu-
ri) costituisce una fase liquida non miscibile con l’acqua di falda (si pensi al
comportamento di una goccia d’olio in un bicchiere d’acqua).

Tutti i composti non miscibili con l’acqua vengono compresi nel termine
generico NAPL (Non Aqueous Phase Liquids).

È importante sottolineare che anche le sostanze non miscibili hanno co-
munque una loro solubilità in acqua che si misura con valori dell’ordine dei
mg/l o dei g/l. Quando un contaminante è presente in acqua con concentra-
zioni superiori al valore di solubilità, si comporta (per la quota eccedente la
solubilità) come una fase liquida distinta dalla fase liquida acqua.

Non è superfluo evidenziare l’importanza del concetto di miscibilità: basti
ricordare che una delle condizioni di validità della legge di Darcy, da cui poi
derivano tutte le applicazioni quantitative legate al campo di moto, prevede
che il mezzo poroso sia saturato da un’unica fase.

10.2.3 Densità

Sebbene i componenti le miscele di NAPL siano molto diversi tra loro e pos-
sano essere classificati in maniera molto più sistematica, la distinzione più
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semplice, ma nello stesso tempo più importante ai fini pratici, è quella basata
sulla densità relativa all’acqua:

• i LNAPL (Light NAPL) sono quelli che presentano densità minore
dell’acqua e, quindi, tendono a galleggiare sulla tavola d’acqua;

• i DNAPL (Dense NAPL) sono quelli che presentano densità maggiore
dell’acqua e, quindi, tendono a penetrare in profondità nella zona satura.

LNAPL (Light Non Aqueous Phase Liquids)
I LNAPL sono per lo più composti associati alla produzione, raffinazione e
trasporto dei prodotti petroliferi. Rotture di oleodotti, rovesciamento di auto-
botti, perdite accidentali da serbatoi (contenenti benzine, gasolio, kerosene ed
altri condensati associati) sono le più comuni cause di inquinamento delle falde
da LNAPL. I più importanti LNAPL sono i BTEX (Benzene, Toluene, Etil-
benzene, Xilene), idrocarburi aromatici, presenti nei carburanti e loro derivati.

DNAPL (Dense Non Aqueous Phase Liquids)
La maggior parte degli idrocarburi policiclici aromatici, degli idrocarburi aro-
matici alogenati, degli idrocarburi alifatici alogenati, dei pesticidi rientra nella
categoria dei DNAPL.

Ne consegue che i DNAPL sono associati ad un’ampia varietà di attività
antropiche e di impianti industriali, comprendenti impianti chimici, impianti
metallurgici, impianti tessili, pulitura a secco, officine meccaniche, ecc.

L’elevata densità e la bassa viscosità fanno s̀ı che tali prodotti penetri-
no con facilità nel sottosuolo e all’interno degli acquiferi, anche nei pori di
dimensioni più piccole.

Hanno una persistenza nel sottosuolo molto elevata; i fenomeni di biode-
gradazione sono molto lenti e taluni metaboliti intermedi sono più tossici della
sostanza originaria.

10.2.4 Solubilità

La solubilità in acqua rappresenta la concentrazione di contaminante nel-
la soluzione quando questa si trova in equilibrio con il composto puro, in
determinate condizioni di temperatura e di pressione.

La solubilità è un parametro chimico di importanza notevole nella defini-
zione della migrazione e del destino ultimo di un contaminante. Valori elevati
di solubilità determinano ad esempio:

• rapida dissoluzione e trasporto all’interno del sistema acquifero;
• modesto adsorbimento sulla fase solida;
• limitato bioaccumulo;
• rapidità nella biodegradazione.

La solubilità dei contaminanti in acqua è variabile e copre molti ordini di
grandezza. In particolare, i NAPL presentano una bassa solubilità in acqua,
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che però supera di molti ordini di grandezza i limiti di accettabilità previsti
dalla normativa vigente.

La solubilità effettiva di un dato componente presente in una miscela
di NAPL può essere calcolata moltiplicando la frazione molare del generico
componente per la solubilità della fase pura in acqua, vale a dire:

se,i = xi · si (10.1)

essendo xi la frazione molare dell’i-esimo componente presente nella miscela
di NAPL e si la sua solubilità in acqua, allo stato puro.

10.2.5 Coefficiente di partizione ottanolo-acqua

È dato dal rapporto tra le concentrazioni di un composto chimico in ottanolo
ed in acqua, che si raggiungono in un sistema bifase in condizioni di equilibrio:

Kow =
Coct

Cw
. (10.2)

Questo coefficiente è di estrema importanza per comprendere la distribu-
zione chimica di un composto in un sistema costituito da una fase acquosa ed
una fase oleosa. Esso viene inoltre utilizzato per calcolare la ripartizione di un
contaminante organico tra acqua e matrice solida dell’acquifero contaminato,
vedasi paragrafo 11.4.

Si noti che la solubilità dei composti chimici nell’ottanolo è caratterizzata
da un range di variazione abbastanza limitato. La grande variabilità di questo
coefficiente (10−3 < Kow < 107) è quindi imputabile alle variazioni di solu-
bilità in acqua. Generalmente, si preferisce quindi utilizzare il logaritmo del
coefficiente di partizione.

10.2.6 Tensione di vapore

È la pressione esercitata dal vapore di un composto in equilibrio con la fase
liquida pura. Questo parametro è importante per definire la velocità di vola-
tilizzazione da una fase pura o da una miscela di composti. In congiunzione
ad altre proprietà, come la solubilità, permette di stimare il coefficiente di
partizione tra aria ed acqua. Valori elevati di tensione di vapore (1mm Hg a
25◦C) permettono di qualificare una sostanza come VOC, ovvero composto
organico volatile.

La dipendenza della tensione di vapore dalla temperatura è esprimibile
mediante il seguente modello:

Pvp = A − B

T + C
, (10.3)

dove A, B, C rappresentano tre coefficienti che sono tabulati per i vari
composti.
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10.2.7 Costante di Henry

In condizioni di equilibrio tra una soluzione acquosa di un determinato com-
posto e l’aria circostante, la costante di Henry rappresenta il rapporto tra
la pressione parziale in fase aeriforme e la concentrazione in fase liquida del
composto stesso:

H =
pa

Cw
. (10.4)

In questo caso la costante di Henry si esprime in atm · m3/mol. Spesso
viene utilizzata la costante di Henry scritta in forma adimensionale, che si
ottiene convertendo la pressione parziale in concentrazione molare attraverso
la legge dei gas ideali:

Hc =
H

RT
=

Ca

Cw
,

dove:

• R costante universale dei gas perfetti 8.2 · 10−5atm · m3/mol · K;
• T temperatura assoluta K;
• Ca concentrazione del generico contaminante nella fase aeriforme.

Una stima della costante di Henry è ottenibile effettuando un rapporto tra la
tensione di vapore e la solubilità in acqua alla stessa temperatura

La dipendenza della costante di Henry dalla temperatura è esprimibile
secondo la relazione:

H = exp
(

A − B

C + T

)
, (10.5)

nella quale A, B, C sono tre costanti reperibili nella letteratura specialistica.
La Tabella 10.4 sintetizza i valori delle proprietà dei principali contami-

nanti compresi nella categoria dei NAPL.

10.3 Classificazione tossicologica

I potenziali effetti nocivi sulla salute della popolazione sottoposta all’esposizio-
ne di sostanze contaminanti possono essere definiti utilizzando i dati resi noti
dai centri di ricerca più importanti, fra cui l’Organizzazione Mondiale della Sa-
nità (OMS) e l’Integrated Risk Information System (IRIS) dell’Environment
Protection Agency (EPA) degli Stati Uniti.

L’EPA propone una classificazione della pericolosità delle sostanze in 6
categorie, vedasi Tabella 10.5, in funzione del grado di certezza, probabilità o
possibilità che una sostanza sia cancerogena per l’uomo.

Tuttavia, la classificazione tossicologica più importante ai fini applicati-
vi, anche perché utilizzata nell’analisi di rischio, vedasi Capitolo 17, è quella
che divide le sostanze, e quindi nella fattispecie i contaminanti, in sostanze
cancerogene e sostanze tossiche ma non cancerogene. Questa suddivisione è
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Tabella 10.4. Principali proprietà di alcuni composti NAPL

Famiglia/composti Formula Densità

relativa

—

Solubilità

mg/l

Kow

—

Tensione

di vapore

mm Hg

Costante di

Henry

—

BTEX

Benzene C6H6 0.879 1750 130 60 0.2288

Etilbenzene C8H10 0.867 152 1400 7 0.3249

Toluene C6H5CH3 0.866 535 130 22 0.26

o-Xilene C6H4 (CH3)2 0.880 175 890 5 0.2173

Policiclici aromatici

Acenaftene C12H10 1.069 3.42 10000 0.01 0.31796

Benzopirene C20H12 1.35 0.0012 1.15× 106 — 4.6602 × 10−5

Benzoperilene C22H12 — 0.007 3.24× 106 — 5.7737 × 10−6

Naftalene C10H8 1.145 32 2800 0.23 0.0199

Metilnaftalene C10H7CH3 1.025 25.4 13000 — —

Chetoni

Acetone CH3COCH3 0.791 inf 0.6 89 0.0010

Metiletilchetone CH3COCH2CH3 0.805 2.68 x 105 1.8 77.5 0.0053

Alifatici alogenati

Bromodiclorometano CHBrCl2 2.006 4400 76 50 8.4543

Bromoformio CHBr3 2.903 3010 250 4 0.0240

Tetracloruro di carbonio CCl4 1.594 757 440 90 —

Cloroformio CHCl3 1.49 8200 93 160 0.1398

Cloroetano CH3CH2Cl 0.903 5740 35 1000 0.2103

1,1-Dicloroetano C2H4Cl2 1.176 5500 62 180 0.6351

1,2-Dicloroetano C2H4Cl2 1.253 8520 30 61 0.0494

1,1-Dicloroetene C2H2Cl2 1.250 2250 69 495 —

cis-1,2-Dicloroetene C2H2Cl2 1.27 3500 5 206 1.3155

trans-1,2-Dicloroetene C2H2Cl2 1.27 6300 3 265 0.2194

Esacloroetano C2Cl6 2.09 50 39800 0.4 —

Diclorometano CH2Cl2 1.366 20000 19 362 0.0903

1,1,2,2-Tetracloroetano CHCl2CHCl2 1.600 2900 250 5 0.0824

Tetracloroetene CCl2CCl2 1.631 150 390 14 0.7588

1,1,1-Tricloroetano CCl3CH3 1.346 1500 320 100 0.7093

1,1,2-Tricloroetano CH2ClCHCl2 1.441 4500 290 19 0.0305

Tricloroetene C2HCl3 1.466 1100 240 60 0.4135

Cloruro di vinile CH2CHCl 0.908 2670 24 266 3.5467

Aromatici alogenati

Clorobenzene C6H5Cl 1.106 466 690 9 0.1525

2-Clorofenolo C6H5ClOH 1.241 29000 15 1.42 0.0161

p-1,4-Diclorobenzene (1,4) C6H4Cl2 1.458 79 3900 0.6 0.0659

Esaclorobenzene C6Cl6 2.044 0.006 1.7× 105 1× 10−5 0.0618

Pentaclorofenolo C6OHCl5 1.978 14 1.0× 105 1× 10−4 8.2482 × 10−5

1,2,4-Triclorobenzene C6H3Cl3 1.446 30 20000 0.42 0.0585

2,4,6-Triclorofenolo C6H2Cl3OH 1.490 800 74 0.012 —

PCB

Aroclor 1254 1.5 0.012 1.07× 106 7.7× 10−5 —

Altri

Fenolo C6H6O 1.071 93000 29 0.2 1.6373 × 10−5

2.6-Dinitrotoluene C6H3 (NO2)2 CH3 1.283 1320 100 — —

1.4-Dioxane C4H8O2 1.034 4.31× 105 1.02 30 —

Nitrobenzene C6H5NO2 1.203 1900 71 0.15 —

Tetraidrofurano C4H8O 0.888 0.3 6.6 131 —
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Tabella 10.5. Classificazione qualitativa della pericolosità per l’uomo di gruppi di
sostanze, secondo quanto previsto dall’U.S. EPA

Categoria Comportamento

A Sostanza cancerogena per l’uomo
B1 Sostanza probabilmente cancerogena per l’uomo (esiste un numero

limitato di dati sulla cancerogenicità della sostanza)
B2 Sostanza probabilmente cancerogena per l’uomo (gli studi effettuati sugli

animali non sono sempre applicabili all’uomo)
C Sostanza possibilmente cancerogena per l’uomo
D Sostanza non classificabile come cancerogena per l’uomo
E Sostanza non cancerogena per l’uomo

ris
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a

SF

RfD soglia

UFxMF

dose (mg kg  d )
-1 -1

so
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nza
non cancerogena

sostanza cancerogena

Fig. 10.6. Confronto tra le curve di correlazione dose-risposta di una sostanza
tossica cancerogena e di una non cancerogena

basata sul diverso modello dose-risposta che ciascuna sostanza segue, vedasi
Fig. 10.6.

A seconda del modello tossicologico seguito, due sono i parametri chiave.

Chronic Reference Dose (RfD) per gli effetti tossici, non cancero-
geni
La dose di riferimento RfD rappresenta la dose media giornaliera di soglia,
al di sotto della quale non si ha alcun effetto negativo sulla salute umana
durante l’intera vita.

Per tener conto della sensibilità della popolazione, i valori di RfD sono
significativamente più bassi dell’effettivo livello di tolleranza determinato sul-
la base di studi sull’uomo o sugli animali (NOAEL = No Observed Adverse
Effect Level). Il NOAEL viene convertito in RfD sulla base di un fattore di
incertezza UF ed di un fattore di modificazione MF .
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Tabella 10.6. Valori del fattore di incertezza UF secondo quanto previsto dall’U.S.
EPA

UF Condizioni di utilizzo

10 Estrapolazione di valori sulla base di sperimentazioni affidabili relative ad
esposizioni prolungate alla vita media umana. Questo valore tiene quindi
conto della variabile sensibilità della popolazione umana

100 Estrapolazione di valori sulla base di sperimentazioni affidabili relative ad
animali, non essendo disponibili o essendo inadeguati i dati sull’uomo. Que-
sto fattore tiene quindi conto dell’estrapolazione dei risultati dagli animali
all’uomo

1000 Estrapolazione di valori di esposizione cronica di animali all’uomo. Questo
fattore intende quindi considerare la differenza di effetti cronici sull’uomo
rispetto a quella sugli animali

10000 Questo fattore tiene conto dell’incertezza dell’estrapolazione di valori di
soglia che hanno dimostrato l’insorgere di effetti negativi al NOAEL

Il parametro UF , in particolare, rappresenta il livello di incertezza e
assume valori compresi fra 10 e 10000 secondo le indicazioni di Tabella 10.6.

Il valore di MF è invece compreso fra 0 e 10 e dipende dal grado di incer-
tezza professionale circa gli studi e i data-base utilizzati nelle sperimentazioni;
in mancanza di indicazioni puntuali, si assume MF = 1.

In conclusione:
RfD =

NOAEL

UF · MF
,

mg

Kg · d .

Slope Factor (SF) per gli effetti cancerogeni
Per le sostanze cancerogene, che coinvolgono il DNA e sono causa di effetti
genotossici (mutagenesi, teratogenesi, cancerogenesi, ...) si verifica invece una
correlazione di tipo lineare nel diagramma dose-risposta. In realtà, l’assunzio-
ne della linearità per basse dosi costituisce un’ipotesi conservativa in assenza
di dati reali; in ogni caso, per tali sostanze si assume che non esista una soglia
di non effetto (Fig. 10.6).

La tangente SF del tratto rettilineo della relazione dose-risposta per le
sostanze cancerogene rappresenta il rischio riferito ad una dose unitaria ed è
utilizzato per stimare la probabilità dell’incidenza del cancro associata con una
determinata dose giornaliera di una sostanza chimica assunta per la durata di
vita.

Il fattore SF è usualmente misurato in (mg/kg/d)−1 e corrisponde al li-
mite superiore di confidenza 95% del modello lineare dose-effetto, valido per
le basse dosi. Tenuto conto dei metodi conservativi impiegati, SF fornisce
una valutazione elevata del rischio di cancro associato all’esposizione cronica
a sostanze chimiche.
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Meccanismi di propagazione degli inquinanti
in falda

La comprensione e la descrizione analitica dei processi di trasporto e propaga-
zione di uno o più inquinanti in un sistema acquifero è argomento complesso, in
quanto la propagazione di un inquinante è il risultato dell’azione concomitante
di una serie di processi che, schematicamente, possono essere raggruppati in
tre categorie:

• fenomeni idrologici, legati cioè alla presenza e al movimento dell’acqua
di falda; sono i fenomeni quantitativamente più importanti e compren-
dono l’advezione (o convezione), la diffusione molecolare e la dispersione
cinematica;

• fenomeni chimici e chimico-fisici, quali le trasformazioni chimiche,
il decadimento radioattivo, i fenomeni di idrolisi e di dissoluzione dei
contaminanti, l’adsorbimento superficiale, la volatilizzazione;

• fenomeni biologici, comprendenti tutti quei fenomeni di degradazione
e trasformazione degli inquinanti, provocati da agenti biotici (batteri, mi-
crobi, processi vegetativi, ecc.) e che vanno sotto il nome di processi di
biodegradazione.

Le modalità di propagazione sono inoltre condizionate da una ulteriore serie
di fattori, i più importanti dei quali sono legati alla natura e alle proprietà
del contaminante (vedasi Capitolo 10), alle caratteristiche dell’acquifero (con-
ducibilità idraulica, porosità, grado di eterogeneità), alla natura del rilascio
(geometria della sorgente inquinante, immissione impulsiva oppure continua).

Di seguito vengono sinteticamente descritti i fenomeni più importanti, con
riferimento al caso di un contaminante miscibile con l’acqua di falda o, se non
miscibile, alla sua frazione solubile.

11.1 Fenomeni idrologici

Come è stato anticipato, i fenomeni idrologici comprendono l’advezione, la
diffusione molecolare e la dispersione cinematica.

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 11, © Springer-Verlag Italia 2012
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11.1.1 Advezione

È il processo in base al quale un contaminante viene trasportato dall’ac-
qua lungo la direzione di flusso con velocità uguale a quella media effettiva
posseduta dall’acqua di falda:

ve =
v

ne
=

Ki

ne
. (11.1)

Assunto un sistema di riferimento x, y, z avente l’asse x coincidente con
la direzione di flusso dell’acqua di falda, e gli altri ortogonali (per cui vx = ve;
vy = 0; vz = 0), la portata in massa di soluto per unità di superficie (jA,x),
determinata dal trasporto advettivo, vale:

jA,x = veneC, (11.2)

in cui C è la concentrazione del soluto (ML−3).
In una situazione ideale, in cui operasse da solo questo fenomeno idrologico,

la concentrazione di un’immissione impulsiva resterebbe costante nel tempo
(Fig. 11.1). Per sorgenti di contaminante con rilascio continuo nel tempo, si
avrebbe un fronte di concentrazione perfettamente ortogonale alla direzione
di propagazione, che avanza nel tempo lungo x alla velocità di flusso dell’ac-
qua di falda. Immediatamente a monte del fronte advettivo la concentrazione
sarebbe pari a quella della sorgente, immediatamente a valle l’acquifero risul-
terebbe completamente incontaminato; inoltre, non si verificherebbero scambi
di massa al di fuori del tubo di flusso interessato (Fig. 11.2).

C

x

t 0
D t+t 0

D tx0 vex1 = +x0

Fig. 11.1. Propagazione advettiva di un impulso di concentrazione nel flusso
advettivo
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Fig. 11.2. Trasporto di massa nel flusso advettivo da una sorgente con immissione
continua (modificata da [47])

11.1.2 Diffusione molecolare

È un fenomeno legato all’agitazione termica delle molecole di soluto presenti
nella massa d’acqua; la loro attività cinetica determina un movimento disor-
dinato regolato dagli urti con le molecole adiacenti che si estrinseca in un
movimento preferenziale dalle zone a concentrazione maggiore verso le zone
a concentrazione minore, ove minore è il numero degli urti con le molecole
incontrate.

Il risultato è un flusso di contaminante nella direzione del gradiente di
concentrazione, la cui portata di massa per unità di superficie è espressa dalla
legge di Fick:

jM ,xi = −Dd
∂C

∂xi
. (11.3)

Tenuto conto che jM dimensionalmente vale MT−1L−2, mentre la concen-
trazione C vale ML−3, ne consegue che il coefficiente di diffusione molecolare
Dd vale L2T−1 e pertanto nel S.I. si misura in m2/s.

Il coefficiente di diffusione molecolare è usualmente molto basso; il suo
valore è indicativamente dell’ordine di 10−9m2/s e varia in relazione alla
temperatura e alla natura del soluto.

In un mezzo poroso la diffusione è ulteriormente rallentata dalla tortuosità
dei percorsi necessari per aggirare i grani solidi, in funzione della composizione
granulometrica della matrice solida [13]. Pertanto il coefficiente di diffusione
molecolare deve essere ulteriormente moltiplicato per la tortuosità del mezzo
poroso fornendo l’espressione: D0 = Ddτ .

Come si può osservare in Fig. 11.3, in seguito ad un’iniezione istantanea si
determina, in geometria unidimensionale, una distribuzione normale di con-
centrazione lungo l’asse x centrata nella sorgente: all’aumentare del tempo, il
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Fig. 11.3. Trasporto diffusivo di un impulso di concentrazione

soluto raggiunge punti sempre più distanti dal luogo di immissione; per effetto
della diluizione, i valori massimi di concentrazione diminuiscono.

Il processo della diffusione molecolare è particolarmente complesso per
le specie ioniche (Tabella 11.1) poiché gli ioni, migrando, devono comunque
mantenere l’elettroneutralità della soluzione.

Tabella 11.1. Coefficienti di diffusione di ioni in acqua

Cationi Dd Anioni Dd

(10−9m2/s) (10−9m2/s)

H+ 9.31 OH− 5.27

Na+ 1.33 F− 1.46

K+ 1.96 Cl− 2.03

Rb+ 2.06 Br− 2.01

Cs+ 2.07 HS− 1.73

Mg2+ 0.705 HCO−3 1.18

Ca2+ 0.793 SO2−
4 1.07

Sr2+ 0.794 CO2−
3 0.955

Ba2+ 0.848

Ra2+ 0.889

Mn2+ 0.688

Fe2+ 0.719

Cr3+ 0.594

Fe3+ 0.607
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Fig. 11.4. Velocità non uniforme esistente a livello microscopico nel mezzo poroso:
a) distribuzione all’interno del singolo poro; b) effetto del diverso diametro dei pori;
c) deviazione delle linee di flusso intorno ai grani costituenti l’acquifero

11.1.3 Dispersione cinematica

Osservando il fenomeno del trasporto di un contaminante a scala microsco-
pica, ci si rende conto che le eterogeneità che contraddistinguono qualsiasi
mezzo poroso naturale determinano:

• distribuzione non uniforme delle velocità all’interno di un canalicolo di
flusso;

• diversificazione delle velocità da poro a poro;
• componenti trasversali di velocità legate alla tortuosità dei percorsi.

L’insieme di tali fenomeni, vedasi Fig. 11.4, va sotto il nome di dispersione
cinematica (o meccanica) e ha come risultato:

• distribuzione di velocità non uniforme rispetto alla velocità media effettiva;
• componente di velocità trasversale rispetto alla direzione di flusso che de-

termina il progressivo allargamento della zona interessata dal fenomeno di
contaminazione.

La descrizione analitica di tali fenomeni è complessa e viene usualmente risolta
applicando, analogamente alla diffusione, un modello di Fick:

jC,x = −DC,L
∂C

∂x
, (11.4)

jC,y = −DC,T
∂C

∂y
, (11.5)

jC,z = −DC,T
∂C

∂z
, (11.6)

essendo DC,L e DC,T i coefficienti di dispersione cinematica
(
L2T−1

)
rispet-

tivamente longitudinale e trasversale e avendo assunto l’asse x parallelo alla
direzione di flusso (assi principali di dispersività).
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Fig. 11.5. Propagazione di un impulso di concentrazione nel flusso advettivo e
dispersivo

Fig. 11.6. Trasporto di soluto in flusso unidimensionale: contributo advettivo, dif-
fusivo e dispersivo

La Fig. 11.5 e Fig. 11.6 illustrano le caratteristiche della propagazione mo-
nodimensionale di un contaminante tenendo conto sia del flusso advettivo, che
dispersivo; la Fig. 11.5 è riferita ad un’immissione impulsiva, la Fig. 11.6 ad
un’immissione continua.

Numerose esperienze di laboratorio hanno dimostrato l’esistenza di una re-
lazione di proporzionalità tra coefficiente di dispersione cinematica e velocità
effettiva di flusso, vedasi Fig. 11.7:

DC,L = αLve, (11.7)

DC,T = αT ve. (11.8)

I parametri αL e αT (dimensionalmente una lunghezza) prendono il nome
rispettivamente di dispersività longitudinale e dispersività trasversale.
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Fig. 11.7. Relazione di proporzionalità tra coefficiente di dispersione e velocità di
filtrazione (modificata da [103])

11.1.4 Dispersione idrodinamica

Dal momento che i fenomeni di diffusione molecolare e dispersione cinematica
sono stati espressi con relazioni analoghe, i due fenomeni possono essere con-
densati in un unico processo che prende il nome di dispersione idrodinamica
e che determina la propagazione di una portata di massa di soluto per unità
di superficie lungo i tre assi principali di dispersività definita dalle seguenti
relazioni:

jI,x = −DL
∂C

∂x
, (11.9)

jI,y = −DT
∂C

∂y
, (11.10)

jI,z = −DT
∂C

∂z
, (11.11)

essendo DL e DT rispettivamente i coefficienti di dispersione idrodinamica
(L2T−1) longitudinale e trasversale.
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Ne consegue che:

DL = D0 + DC,L = D0 + αLve, (11.12)

DT = D0 + DC,T = D0 + αT ve. (11.13)

In Fig. 11.8 è riportato l’andamento del rapporto tra il coefficiente di di-
spersione meccanica longitudinale ed il coefficiente di diffusione molecolare
in funzione del numero di Peclet, cos̀ı come determinato in seguito a prove
sperimentali con traccianti in colonne di sedimenti sabbiosi; in Fig. 11.9 è
raffigurato l’andamento del rapporto DT /Dd.

Il numero di Peclet è un numero adimensionale che rappresenta l’importan-
za relativa del contributo advettivo rispetto al contributo diffusivo al fenomeno
di trasporto:

Pe =
ved

Dd
, (11.14)
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Fig. 11.8. Rapporto tra il coefficiente di dispersione meccanica longitudinale ed il
coefficiente di diffusione molecolare in funzione del numero di Peclet
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Fig. 11.9. Rapporto tra il coefficiente di dispersione meccanica trasversale ed il
coefficiente di diffusione molecolare in funzione del numero di Peclet
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Fig. 11.10. Trasporto di massa risultante dalla combinazione del flusso advettivo
e dispersivo, nell’ipotesi di una sorgente con immissione continua

essendo d una lunghezza caratteristica del mezzo poroso (ad esempio il d50).
In Fig. 11.8 si può osservare come per numeri di Peclet molto bassi il rapporto
DL/Dd sia costante, indipendente dalla velocità dell’acqua di falda. In queste
condizioni la diffusione molecolare è il meccanismo di trasporto dominante e
la dispersione è trascurabile: questo accade per sedimenti a granulometria fine
o per velocità di flusso molto basse. Per velocità maggiori, superata una zona
di transizione la dispersione cinematica è la principale causa di miscelazione
del plume. Per i valori di velocità dell’acqua di falda usualmente riscontrabili
nei sistemi acquiferi, gli effetti della diffusione molecolare sono trascurabili
rispetto a quelli della dispersione cinematica, per cui:

DL ≈ αLve, (11.15)

DT ≈ αT ve. (11.16)

I fenomeni longitudinali sono quantitativamente più importanti di quelli
trasversali; usualmente:

DT

DL
≈ αT

αL
=

1
20

÷ 1
5
. (11.17)

La Fig. 11.10 evidenzia le modalità di propagazione di un fenomeno di con-
taminazione governato, oltre che dal processo di advezione, anche da quello di
dispersione idrodinamica: la massa di contaminante interessa zone più ampie
dell’acquifero per l’effetto di allargamento trasversale del plume inquinante e
conseguentemente la concentrazione diminuisce progressivamente.

I valori numerici del parametro di dispersività sono fortemente condizio-
nati dall’estensione della propagazione (Fig. 11.11). Si è infatti osservato spe-
rimentalmente che maggiore è la scala del fenomeno analizzato, maggiore è
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Fig. 11.11. Dispersività longitudinale in relazione alla distanza di migrazione:
effetto scala

il valore del coefficiente di dispersività che rappresenta correttamente i dati
sperimentali. Ciò viene definito effetto scala della dispersione.

Si è detto che la dispersione cinematica è conseguenza delle eterogeneità
che, a scala microscopica, contraddistinguono qualsiasi mezzo poroso. Anche
acquiferi solitamente considerati omogenei presentano al loro interno notevoli
variazioni di conducibilità idraulica e di porosità: in particolare si ricordi che la
conducibilità idraulica può ricoprire un campo molto ampio di valori, spazian-
do attraverso nove ordini di grandezza. Quindi maggiore è la distanza percorsa,
più aumentano le eterogeneità incontrate dall’acqua di falda nel suo percorso,
e maggiori diventano le variazioni di conducibilità idraulica e porosità incon-
trate. Anche se la velocità media di deflusso resta invariata, crescono gli scarti
dal valore medio, e cresce la dispersione idrodinamica (macrodispersività).

Pertanto, l’effetto scala è dovuto all’amplificazione del processo di disper-
sione conseguente alle nuove eterogeneità incontrate. Il modello matematico
diffusivo adottato per la dispersione idrodinamica non è in grado di descrive-
re questo fenomeno: ciò impedisce di determinare il valore dei coefficienti di
dispersività da misure di laboratorio.
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Numerosi autori hanno proposto relazioni del tipo:

αL = aLb, (11.18)

essendo L l’estensione del fenomeno considerato e a e b parametri legati alla
tipologia dell’acquifero. Fra le relazioni più utilizzate per la sua semplicità:

αL = 0.1L. (11.19)

In Tabella 11.2 sono riportati i valori dei parametri a a e b proposti da al-
cuni autori. In Tabella 11.3 si esprimono i valori di tali parametri in relazione
alla tipologia dell’acquifero.

11.2 Fenomeni chimici

In questo paragrafo verranno brevemente illustrati i meccanismi chimici che
possono portare alla trasformazione o scomparsa di inquinanti nelle acque
sotterranee ed alla formazione di altri composti come prodotti di reazione.

11.2.1 Modelli di reazione

Le variazioni di concentrazione di un contaminante dovute a reazioni chimi-
che possono essere descritte matematicamente attraverso modelli di equilibrio,
in cui la reazione è supposta istantanea, oppure attraverso l’uso di modelli
cinetici.

Si consideri una generica reazione reversibile in cui i composti A e B
reagiscono per formare il composto C:

aA + bB → cC, (11.20)

essendo a, b e c il numero di moli dei rispettivi composti necessario per bi-
lanciare la reazione. Il sistema raggiunge l’equilibrio quando la velocità a cui
i reagenti scompaiono per dare i prodotti eguaglia la velocità a cui essi si
riformano per dare i reagenti; in tali condizioni, vale la legge dell’azione di
massa, che correla l’attività di prodotti e reagenti attraverso la costante Keq

di equilibrio della reazione:

Keq =
[C]γ

[A]α [B]β
, (11.21)

dove [.] rappresentano le concentrazioni molari dei composti e gli esponenti le
corrispondenti attività. I meccanismi di trasporto determinano nell’acquifero
una distribuzione di prodotti e reagenti, presenti in concentrazioni diverse da
punto a punto. Se la velocità di reazione è notevolmente maggiore della velo-
cità di trasporto idrologico dei composti, si può assumere che in ogni punto,
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Tabella 11.2. Parametri per la definizione dell’effetto scala, secondo vari autori

a L b Autore

0.085 ± 0.016 L 0.96 ± 0.6 [78]

0.199 ± 0.046 0.86 ± 0.08

0.057 ± 0.014 0.94 ± 0.08

0.29 0.72

0.10 1.00

0.1 L 1.00 [72]

0.181 L 0.86 [94]

0.177 L 1.00 [5]

0.0175 L (< 100 m) 1.46 [84]

0.32 L (> 100 m) 0.83

0.83 log10 2.414 [108]

Tabella 11.3. Influenza della tipologia di acquifero sulla relazione tra dispersività
e scala di propagazione [78]

Tipologia di acquifero a b

Condizioni generali

1 Acquiferi in generale 0.085 ± 0.016 0.96 ± 0.06

2 Rocce a porosità interstiziale e dispositivi di
campionamento non in livelli eterogenei

0.199 ± 0.046 0.86 ± 0.08

3 Dispositivi di campionamento in livelli
eterogenei e rocce fessurate e carsificate

0.057 ± 0.014 0.94 ± 0.08

Condizioni particolari

4 Depositi fluvioglaciali ghiaiosi 0.29 0.72

5 Depositi sabbiosi 0.10 1.00
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rispetto a tale reazione, il sistema si porti istantaneamente all’equilibrio e che
ovunque i valori locali di concentrazione di prodotti e reagenti siano fra loro
correlati dalla suddetta equazione.

L’ipotesi di equilibrio locale costituisce la base dei modelli di equilibrio.
In essi, la concentrazione dei prodotti di reazione dipende unicamente dal-
la concentrazione dei reagenti ed è correlata ad essa attraverso la costante
di equilibrio. I valori assunti da queste costanti sono in genere funzione della
temperatura e possono essere misurati in laboratorio o ricavati da misurazioni
in situ.

I modelli di equilibrio sono adatti a simulare trasformazioni reversibili, con
velocità di reazione elevata rispetto alla velocità di trasporto idrologico del
contaminante.

Per reazioni lente o irreversibili, l’ipotesi di equilibrio locale non può essere
considerata valida, e bisogna ricorrere a un modello cinetico.

Con riferimento alla reazione scritta in precedenza, le velocità di comparsa
o scomparsa di prodotti o reagenti possono essere cos̀ı espresse:

rA = −dCA

dt
= kACp

ACq
B , (11.22)

rB = −dCB

dt
= kBCp

ACq
B , (11.23)

rC =
dCC

dt
= kCCr

C , (11.24)

dove rA, rB, rC rappresentano le velocità di scomparsa dei reagenti e quella
di comparsa dei prodotti.

Sia le costanti cinetiche di reazione che gli ordini di reazione devono essere
determinati sperimentalmente.

Se l’ordine di reazione p, q o r rispetto a uno dei composti è nullo, la cine-
tica di reazione viene detta di ordine zero rispetto a quel composto. In questo
caso la velocità della reazione risulta essere indipendente dalla concentrazione
di quella specie chimica. Se l’ordine di reazione p, q o r rispetto a uno dei
composti è uguale a uno, la cinetica di reazione viene detta di primo ordine
rispetto a quel composto: in questo caso esiste una relazione lineare fra la
velocità di reazione e la concentrazione di quella specie chimica.

Se nessuno degli esponenti p, q e r è uguale a zero o a uno, la cinetica di
reazione è più complessa, difficile da analizzare matematicamente. In genere
le reazioni di questo tipo vengono comunque approssimate con una cinetica
del primo ordine.

Quando un composto è presente in notevole eccesso nel sistema, la velo-
cità di reazione può essere indipendente dalla concentrazione di quel composto
(cinetica di ordine zero):

dCA

dt
= −kA, (11.25)
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che se risolta a partire dalle ovvie condizioni iniziali conduce, in un reattore
isolato, a:

CA = CA,0 − kAt. (11.26)

Viceversa, se la cinetica di reazione dipende unicamente dalla concentra-
zione del reagente A, la velocità di scomparsa di tale reagente può essere
espressa con una equazione differenziale del primo ordine:

dCA

dt
= −kACA. (11.27)

La concentrazione, in un reattore chiuso, al generico istante t vale:

CA = CA,0e
−kAt. (11.28)

La scelta fra un modello di equilibrio o un modello cinetico dipende dal
tipo di reazione considerata. Le trasformazioni chimiche che procedono in mo-
do irreversibile possono essere simulate correttamente solo tramite un modello
cinetico: è il caso del decadimento radioattivo, di alcune reazioni redox e di
alcune reazioni che coinvolgono composti organici. Se la reazione è reversibile
occorre confrontarne la cinetica con la velocità di flusso, per stabilire se può
essere valida o meno l’ipotesi di equilibrio locale.

11.2.2 Reazioni chimiche

Reazioni Acido-Base
Si tratta di reazioni particolarmente importanti, poiché esse determinano il
pH del sistema chimico in cui avvengono. In Tabella 11.4 sono riportate le
reazioni di dissociazione acido-base più significative per le acque sotterranee,
con i valori delle corrispondenti costanti di equilibrio.

La presenza di acidi forti è rara nelle acque di falda ed è comunque im-
putabile solo a fenomeni di contaminazione. Basi forti a basse concentrazioni
possono, invece, essere presenti in seguito alla dissoluzione di alcuni minerali,
principalmente carbonati e silicati.

Nelle acque sotterranee incontaminate la generazione di cationi per disso-
luzione di carbonati e silicati è generalmente maggiore del contributo di anioni
dato dalla dissociazione di acidi forti. Quindi in condizioni naturali le acque
di falda sono leggermente alcaline, con pH compreso fra 7 e 8.

I valori di pH sono solitamente inferiori negli acquiferi superficiali, mag-
giormente esposti all’inquinamento da sostanze acide di origine antropica (fe-
nomeno delle piogge acide). Valori di pH inferiori a 6 sono comunque rari, se
non in vicinanza di una sorgente inquinante.

Complessazione
Un complesso è uno ione che si forma per combinazione di cationi, anioni e a
volte molecole di semplice struttura. Il catione o atomo centrale è tipicamen-
te un metallo; gli anioni, spesso chiamati leganti, possono essere i composti
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Tabella 11.4. Prodotti di solubilità e costanti di dissociazione in condizioni
standard (25◦C) per alcune importanti reazioni nelle acque di falda

Minerale Reazione − log K

Brucite Mg (OH)2 + 2H+ = Mg2+ + 2H2O 16.8

— Fe (OH)2 + 2H+ = Fe2+ + 2H2O 14.1

Ferridrite (am.) Fe (OH)3 + 3H+ = Fe3+ + 3H2O 3.0–5.0

Goethite FeOOH + 3H+ = Fe3+ + 2H2O 1.0

Pirolusite MnO2 + 4H+ + 2e− = Mn2+ + 2H2O 41.4

Hausmannite Mn3O4 + 8H+ + 2e− = 3Mn2+ + 4H2O 61.0

Manganite Mn3OOH + 3H+ + e− = Mn2+ + 2H2O 25.3

Pirocroite Mn (OH)2 + 2H+ = Mn2+ + 2H2O 15.2

— Ni (OH)2 + 2H+ = Ni2+ + 2H2O 15.5

Calcite CaCO3 = Ca2+ + CO2−
3 8.48

Aragonite CaCO3 = Ca2+ + CO2−
3 8.37

Dolomite (cr.) CaMg (CO3)2 = Ca2+ + Mg2+ + 2CO2−
3 17.1

Dolomite (am.) CaMg (CO3)2 = Ca2+ + Mg2+ + 2CO2−
3 16.5

Siderite (cr.) FeCO3 = Fe2+ + CO2−
3 10.9

Siderite (am.) FeCO3 = Fe2+ + CO2−
3 10.5

Rodocrosite (cr.) MnCO3 = Mn2+ + CO2−
3 11.1

Rodocrosite (sint.) MnCO3 = Mn2+ + CO2−
3 10.4

— NiCO3 = Ni2+ + CO2−
3 6.9

Pirite FeS2 = Fe2+ + 2S− 30.2

Pirrotina FeS = Fe2+ + 2S2− 17.3

Millerite NiS = Ni2+ + S2− 22.0–29.0

Reazione − log K

H2O = H+ + OH− 14.0

CO2 (g) + H2O = H2CO3 1.47

H2CO3 = HCO−3 + H+ 6.35

HCO−3 = CO2−
3 + H+ 10.33

Ca2+ + HCO−3 = CaHCO+
3 1.11

Fe2+ + HCO−3 = FeHCO+
3 2.0

Mg2+ + HCO−3 = MgHCO+
3 1.07

Mn2+ + HCO−3 = MnHCO+
3 1.95

inorganici più comuni, come OH−, Cl−, F−, Br−, SO2−
4 , PO3−

4 o SO2−
3 . I

leganti possono essere anche molecole organiche, come gli amminoacidi.
I fenomeni di complessazione hanno un ruolo molto importante nel tra-

sporto dei metalli, poiché ne impediscono la precipitazione e ne aumentano la
solubilità anche di diversi ordini di grandezza. Questo riguarda anche metalli
potenzialmente nocivi, quali Cd, Cr, Cu, Pb, U o Pu.
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Idrolisi
I processi di idrolisi coinvolgono i composti organici disciolti in acqua. Questi,
reagendo con l’acqua, subiscono una trasformazione del tipo:

R − X
H2O−→ R − OH + X− + H+, (11.29)

essendo R−X una generica molecola organica in cui X può essere un alogeno,
oppure fosforo, azoto, carbonio.

L’introduzione di un gruppo ossidrile nella molecola rende questa più
solubile e più facilmente biodegradabile.

Dissoluzione di composti organici
Idrocarburi naturali e contaminanti organici sono i tipici composti che possono
essere presenti in fase liquida segregata negli acquiferi. Essi possono migrare
in fase segregata o disciogliersi, più o meno lentamente, in acqua. I composti
organici, in termini di solubilità, sono molto diversi l’uno dall’altro: alcuni,
come il metanolo, sono estremamente solubili, mentre altri, come il DDT e i
PCB, sono fortemente idrofobi e quasi insolubili.

Va però ricordato che i contaminanti più idrofobici spesso hanno una
solubilità molto più elevata dei limiti di concentrazione accettabili.

Dissoluzione e precipitazione di solidi
La precipitazione di minerali quali carbonati, silicati, solfuri e idrossidi ha
una grande importanza nella geochimica delle acque di falda: si tratta infatti
della principale via con cui vengono rimossi i metalli presenti in soluzione. In
Tabella 11.4 sono riportate le reazioni di dissoluzione di alcuni minerali e i
corrispondenti prodotti di solubilità. Si ricordi che quando in soluzione sono
presenti altri ioni, la solubilità di un solido spesso è molto diversa da quella
misurata in acqua pura.

Decadimento radioattivo
I contaminanti radioattivi sono soggetti a processi naturali di decadimento.
La concentrazione di radionuclidi penetrati in falda si riduce progressivamen-
te nel tempo, sia nella fase disciolta sia nella fase adsorbita. Il decadimento
radioattivo segue una cinetica k del primo ordine, funzione dell’emivita del
radionuclide secondo la relazione:

t1/2 =
0.693

k
=

ln 2
k

. (11.30)

L’emivita è definita come il tempo durante il quale il 50% di un deter-
minato numero di particelle radioattive decade naturalmente. In Tabella 11.5
sono riportati i valori di emivita di alcuni radionuclidi.



11.3 Processi biologici: biodegradazione 213

Tabella 11.5. Valori di emivita di alcuni radionuclidi

Radionuclidi Emivita

Bario 140 13 giorni
Carbonio 14 5730 anni
Cerio 141 33 giorni
Cesio 137 30 anni
Cobalto 60 5.25 anni
Ferro 55 2.7 anni
Iodio 131 8 giorni
Krypton 85 10.3 anni
Manganese 54 310 giorni
Piombo 210 21 anni
Plutonio 239 24300 anni
Potassio 40 ∼ 1.4 · 109 anni
Radio 226 1620 anni
Rutenio 103 40 giorni
Silicio 32 ∼ 300 anni
Stronzio 89 51 giorni
Stronzio 90 28 anni
Torio 230 75200 anni
Torio 234 24 giorni
Zirconio 95 65 giorni

11.3 Processi biologici: biodegradazione

Suolo e sottosuolo ospitano numerose specie di microrganismi, dai semplici
procarioti e cianobatteri ai più complessi funghi, protozoi e alghe eucariote.
Nel corso degli ultimi decenni, molti studi condotti in campo e in labora-
torio hanno dimostrato che i microrganismi indigeni del sottosuolo possono
degradare molti contaminanti organici, naturali e antropici. Oggi è dimostrato
che spetta proprio ai processi biologici il ruolo dominante nel determinare il
destino dei contaminanti organici nel suolo.

La biodegradazione è un processo mediato da microrganismi che permette
la trasformazione degli inquinanti, attraverso una serie di reazioni di ossido-
riduzione, in prodotti innocui, quali ad esempio anidride carbonica, acqua, clo-
ro e metano. In alcuni casi, i prodotti intermedi possono essere più pericolosi
dei composti di partenza; possono però venire successivamente degradati.

La biodegradazione di un composto organico disciolto in acqua viene spesso
descritta con una cinetica di reazione del primo ordine:

dC

dt
= −μC. (11.31)

La concentrazione, in un reattore chiuso, al generico istante t vale:

C = C0e
−μt. (11.32)
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In questo modello la velocità di reazione è direttamente proporzionale alla
concentrazione del soluto; altri fattori, come la disponibilità di accettori di
elettroni o la crescita batterica, non sono considerati.

Un modello più rigoroso e specifico per la simulazione della cinetica di
reazioni biochimiche è il modello di Monod. In esso, la velocità di scompar-
sa del contaminante non è costante, ma dipendente dalla concentrazione del
contaminante e definita dall’espressione:

dC

dt
= −μ(C)C = −μmax

C

KC + C
. (11.33)

In cui:

• μ è la velocità di crescita dei microrganismi (T−1);
• μmax è la velocità limite massima di crescita (T−1);
• C è la concentrazione del contaminante

(
ML−3

)
;

• KC è la costante di emisaturazione (ML−3).

Se C 
 KC , il termine (KC +C) è approssimativamente pari a C e la crescita
batterica ha una cinetica di ordine zero rispetto al substrato, con:

μ = μmax.

Se al contrario C 	 KC , la velocità di scomparsa del contaminatinante si
riduce all’espressione:

dC

dt
= −μmax

KC
C, (11.34)

che rappresenta una cinetica del primo ordine.
La costante di emisaturazione KC rappresenta la concentrazione del sub-

strato che permette ai microrganismi di crescere ad una velocità μ pari alla
metà della velocità limite massima μmax.

Nonostante il modello di Monod sia il più rigoroso fra quelli presentati,
in campo si incontrano notevoli difficoltà a determinarne i numerosi parame-
tri, per cui spesso si ricorre a modelli più semplici. Il modello a cinetica del
primo ordine è sicuramente la soluzione più adottata. Può portare, tuttavia,
a sovrastimare la biodegradazione, poiché non prevede una crescita massima
limite della biomassa, né l’esaurimento del substrato.

11.4 Fenomeni chimico-fisici: adsorbimento

Si definisce adsorbimento (o ritenzione) il processo di aumento della concen-
trazione di un contaminante sulla superficie del materiale solido che forma
l’acquifero.

Sotto il termine generico di adsorbimento sono in effetti compresi processi
diversi:
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• cationi del soluto possono essere attratti verso superfici argillose carica-
te negativamente ed essere trattenuti dalle forze elettrostatiche (scambi
cationici);

• analogamente anioni del soluto possono essere attratti su superfici caricate
positivamente degli ossidi di ferro e alluminio (scambi anionici);

• un soluto può essere incorporato sulla superficie di un terreno o di una
roccia per reazione chimica (chemisorption);

• le particelle solide costituenti l’acquifero possono talvolta essere cos̀ı po-
rose che il soluto può diffondersi all’interno della parte solida ed essere
assorbito sulle superfici interne (absorbimento).

L’adsorbimento è un processo reversibile, che non comporta una scomparsa
dell’inquinante, ma semplicemente il suo trasferimento alla matrice solida. Nel
sistema acquifero si crea un equilibrio interfase fra la frazione di contaminante
disciolta in acqua e la frazione adsorbita sul solido. Se la concentrazione in
acqua diminuisce, il sistema si riporta all’equilibrio riportando il contaminate
adsorbito alla fase disciolta; la matrice solida diventa a sua volta una sorgente
di inquinamento.

Il processo per cui il contaminante adsorbito sul solido può essere
successivamente restituito all’acqua di falda è chiamato desorbimento.

Il processo in base al quale un contaminante, presente originariamente in
soluzione nell’acqua, si trova ad essere distribuito fra la soluzione e la fase
solida si definisce ripartizione (partitioning). Il contatto fra l’acqua e la ma-
trice solida dell’acquifero determina uno scambio di massa tra le due fasi fino
al raggiungimento delle condizioni di equilibrio. La partizione di un soluto
fra fase liquida e fase solida all’equilibrio può essere determinata in laborato-
rio, mettendo a contatto con un campione del materiale acquifero numerosi
campioni di soluzione a diversa concentrazione; successivamente viene misu-
rata, per ciascun campione, la massa di contaminante rimossa dalla soluzione
una volta raggiunto l’equilibrio. I risultati sperimentali vengono comunemente
rappresentati in un diagramma cartesiano chiamato isoterma, in cui la massa
adsorbita all’equilibrio per unità di massa del solido (S) è diagrammata in
funzione della concentrazione del contaminante nella soluzione (C).

Se il processo di adsorbimento è sufficientemente rapido rispetto alla velo-
cità di flusso, si può ritenere che la fase adsorbita raggiunga l’equilibrio con il
soluto; il valore di S sarà funzione solo della concentrazione C, e sarà ricava-
bile dalla curva isoterma. Se invece l’adsorbimento del soluto è lento, l’ipotesi
di equilibrio locale può non essere valida: per descrivere il processo sarà allora
necessario ricorrere a un modello cinetico di non equilibrio.

Soprattutto in presenza di basse concentrazioni di soluto, quali si verificano
nella maggioranza dei casi di contaminazione, esiste una relazione lineare fra
la massa adsorbita per unità di massa del solido e la concentrazione, definita
isoterma lineare (Fig. 11.12):

S = KdC, (11.35)
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Fig. 11.12. Isoterma lineare

in cui il coefficiente di proporzionalità Kd (L3M−1) è noto come coefficiente
di distribuzione solido-liquido.

L’isoterma lineare ben rappresenta sistemi in cui si hanno basse concentra-
zioni di soluto. Però, per concentrazioni più elevate, che possono saturare la
matrice solida adsorbente, il processo può discostarsi dal modello lineare. In
tali circostanze, la ripartizione solido-liquido è meglio descritta dall’isoterma
di Langmuir (Fig. 11.13), basata sul concetto che la superficie solida possieda
un numero finito di siti di adsorbimento:

S =
α β C

1 + αC
, (11.36)

essendo α e β delle costanti empiriche.
In altri casi, l’allontanamento dal modello ideale è determinato dalla pre-

senza di più inquinanti che competono fra loro per assicurarsi il sito attivo.
In tali circostanze, la ripartizione solido-liquido può essere meglio descritta

S
 (m

g/
kg

)

C (mg/L)0 C (mg/L)
0

αβ
1

C
S

1

1
β

Fig. 11.13. Isoterma di Langmuir
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Fig. 11.14. Isoterma di Freundlich, rappresentata in coordinate lineari e logarit-
miche

ricorrendo all’isoterma di Freundlich (Fig. 11.14):

S = KC1/N , (11.37)

essendo K ed N due costanti empiriche.
Molte sostanze organiche disciolte in acqua possono essere adsorbite sul-

la superficie solida dei grani costituenti l’acquifero; questo comportamento
è definito effetto idrofobico. I composti idrofobici possono essere disciolti in
molti solventi organici non polari, ma presentano una bassa solubilità in ac-
qua. Quando il contenuto di carbonio organico di un terreno o di un acquifero
raggiunge almeno il valore dell’1% in peso, l’adsorbimento della sostanza or-
ganica avviene quasi esclusivamente sulla superficie del carbonio organico e il
coefficiente di distribuzione solido-liquido vale:

Kd = focKoc, (11.38)

essendo:

• foc frazione in peso del carbonio organico presente nell’acquifero rispetto
al peso totale del solido costituente l’acquifero, adimensionale;

• Koc coefficiente di partizione del generico composto organico fra carbonio
organico e acqua,

(
L3M−1

)
.

La frazione di carbonio organico può essere misurata in laboratorio su campio-
ni significativi dell’acquifero. La sua variazione per uno stesso tipo di materiale
è molto elevata e può variare tra 10−2 e 10−4.

La valutazione di Koc può essere ottenuta utilizzando la correlazione, ve-
rificata da molti ricercatori, con il coefficiente di partizione ottanolo-acqua
Kow, espresso da una relazione del tipo:

log Koc = a + b log Kow, (11.39)

in cui i coefficienti a e b dipendono dal tipo di contaminante.
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Fig. 11.15. Correlazione sperimentale Koc vs Kow e Koc vs S (modificata da [51])

Il valore di Koc può anche essere stimato in base alla solubilità di un de-
terminato composto sulla base di un’equazione analoga – a meno del segno –
alla precedente:

log Koc = a′ − b′ log S. (11.40)

La Fig. 11.15 esemplifica la correlazione di proporzionalità diretta tra Koc

e Kow e di proporzionalità inversa tra Koc e S.
I valori dei coefficienti a, b, a′, b′ relativi ad alcuni contaminanti, dedotti

sulla base dei lavori sperimentali di numerosi autori, sono riportati in [51].
Il trasferimento per adsorbimento di una parte del contaminante presente

nell’acqua sulla matrice solida dell’acquifero determina un rallentamento nella
velocità di avanzamento del fronte inquinante, vedasi Fig. 11.16, che è misu-
rato dal coefficiente di ritardo R, adimensionale, definito dal rapporto tra la
velocità effettiva dell’acqua e la velocità effettiva del contaminante:

R =
ve

vc
. (11.41)

Per un soluto soggetto ad adsorbimento di equilibrio di tipo lineare,
il coefficiente di ritardo R è legato alle caratteristiche dell’acquifero e del
contaminante dalla seguente relazione, vedasi paragrafo 12.2:

R = 1 +
ρb

ne
Kd, (11.42)
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Fig. 11.16. Confronto fra la propagazione di soluti conservativi e soluti sogget-
ti a adsorbimento, rilasciati da una sorgente continua, rispettivamente a) in una
geometria monodimensionale, o b) bidimensionale

nella quale ρb è la densità di massa del solido costituente l’acquifero (usual-
mente 1600–2100 kg

/
m3), ne la porosità efficace e Kd il coefficiente di

distribuzione solido-liquido
(
M−1L3

)
.

11.5 Concomitanza dei processi

I processi di propagazione che, nel corso del capitolo, sono stati illustrati
separatamente avvengono nella realtà simultaneamente, con un’importanza
relativa che dipende dalle caratteristiche dell’acquifero e del contaminante.

La Fig. 11.17 illustra, a livello concettuale, la possibile evoluzione di un
plume contaminante in relazione ai principali processi che regolano la propa-
gazione dei contaminanti in falda, nell’ipotesi di una sorgente contaminante
con immissione continua: gli schemi a) e b) illustrano il comportamento di un
contaminante conservativo, che si propaga esclusivamente sulla base di pro-
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Fig. 11.17. Propagazione di un contaminante da una sorgente con immissione con-
tinua: a) flusso solo advettivo; b) flusso advettivo e dispersivo; c) flusso advettivo
e dispersivo con fenomeni di adsorbimento; d) flusso advettivo e dispersivo con
fenomeni di adsorbimento e biodegradazione

cessi idrologici, mentre gli schemi c) e d) illustrano il comportamento di un
contaminante reattivo, che subisce anche fenomeni chimici e chimico-fisici e
biologici, vedasi Capitolo 11, 12 e 13.
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Fondamenti teorici dell’equazione differenziale
del trasporto di massa

Nel capitolo precedente sono stati descritti singolarmente i processi idrologici,
chimico-fisici e biologici che intervengono nella propagazione dei contaminanti
nelle acque di falda. Il trasporto di soluti è frutto dell’azione concomitante di
questi processi. Il risultato è un fenomeno estremamente complesso, governato
dalle continue interazioni che hanno luogo nel sistema acquifero, fra soluto e
acqua, fra soluto e matrice solida e fra soluti diversi.

Nel paragrafo 3.1 l’applicazione della legge di conservazione della mas-
sa all’elemento di volume rappresentativo (REV) ha consentito di ottenere
l’equazione che governa il flusso dell’acqua all’interno del mezzo poroso. Nel
presente capitolo, la legge di conservazione della massa verrà applicata, invece,
al generico contaminante presente all’interno del sistema acquifero.

12.1 Bilancio di massa del contaminante

L’equazione differenziale del trasporto di massa è lo strumento matematico
che permette di descrivere quantitativamente il fenomeno di propagazione nel-
l’acquifero di un inquinante miscibile con l’acqua di falda o della sua frazione
solubile. Essa ha origine come equazione di conservazione del generico con-
taminate. L’equazione del trasporto di massa viene ottenuta imponendo che
nell’intervallo di tempo dt venga rispettato, all’interno del REV, il seguente
bilancio di massa riferito al generico contaminante o soluto:

Mu − Me = Mi − Mf , (12.1)

avendo indicato con Mu e Me la massa di soluto rispettivamente uscente ed
entrante nell’elemento di volume considerato e con Mi e Mf la massa di soluto
presente rispettivamente all’inizio e alla fine dell’intervallo temporale analizza-
to. Si possono distinguere due categorie di soluti: i soluti conservativi, soggetti
esclusivamente a fenomeni di tipo idrologico (o, meglio, per i quali è lecito tra-
scurare i fenomeni diversi da quelli idrologici), e i soluti non conservativi, o
reattivi, soggetti anche a fenomeni di tipo chimico-fisico e/o biologico.

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 12, © Springer-Verlag Italia 2012
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12.2 Soluti conservativi

In questo caso, i soli fenomeni da tenere in conto sono l’advezione e la disper-
sione idrodinamica. In tale ipotesi e assumendo come sistema di riferimento
x,y,z il sistema costituito dagli assi principali di dispersività (asse x coinci-
dente con la direzione di flusso dell’acqua di falda e gli altri ortogonali, per
cui vx = v; vy = 0; vz = 0), la Tabella 12.1 riporta le componenti della massa
di soluto entrante e uscente nell’intervallo di tempo dt, riferite all’elemento
rappresentativo elementare dell’acquifero, di volume dx · dy · dz.

Tenuto conto che la massa di soluto presente nello stesso elemento di
volume all’inizio dell’intervallo di tempo considerato vale:

Mi = neCdxdydz, (12.2)

mentre alla fine dell’intervallo di tempo dt la massa diventa:

Mf =
[
neC +

∂

∂t
(neC) dt

]
dxdydz, (12.3)

l’applicazione del bilancio di massa (12.1) consente di ricavare l’equazione dif-
ferenziale del trasporto di massa o equazione della dispersione nella sua forma

Tabella 12.1. Componenti della massa di soluto entrante e uscente nell’intervallo di
tempo infinitesimo dt per advezione e dispersione idrodinamica, riferite all’elemento
rappresentativo elementare dell’acquifero

Massa di soluto entrante (in dt)

Asse Advezione Dispersioni idrodinamica

x v
ne

C dydz nedt −Dx
∂C
∂x

dydz nedt

y - −Dy
∂C
∂y

dxdz nedt

z - −Dz
∂C
∂z

dxdy nedt

Massa di soluto uscente (in dt)

Asse Advezione Dispersioni idrodinamica

x
[
vC + ∂

∂x
(vC) dx

]
dydzdt − [Dx

∂C
∂x

ne + ∂
∂x

(
Dx

∂C
∂x

ne

)
dx
]
dydzdt

y - −
[
Dy

∂C
∂y

ne + ∂
∂y

(
Dy

∂C
∂y

ne

)
dy
]
dxdzdt

z - − [Dz
∂C
∂z

ne + ∂
∂z

(
Dz

∂C
∂z

ne

)
dz
]
dxdydt
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più generale:

∂

∂x

(
Dx

∂C

∂x
ne

)
+

∂

∂y

(
Dy

∂C

∂y
ne

)
+

∂

∂z

(
Dz

∂C

∂z
ne

)
− ∂

∂x
(vC) =

∂

∂t
(neC) .

(12.4)
Se si considera il mezzo omogeneo e si trascurano le variazioni di porosità

efficace nel tempo, la precedente diventa:

∂

∂x

(
Dx

∂C

∂x

)
+

∂

∂y

(
Dy

∂C

∂y

)
+

∂

∂z

(
Dz

∂C

∂z

)
− ∂

∂x
(Cve) =

∂C

∂t
. (12.5)

Se, inoltre, si considerano costanti nello spazio i valori dei coefficienti di
dispersione idrodinamica, l’equazione differenziale si semplifica ulteriormente
nella forma:

Dx
∂2C

∂x2
+ Dy

∂2C

∂y2
+ Dz

∂2C

∂z2
− ∂

∂x
(Cve) =

∂C

∂t
. (12.6)

Se, infine, si assume uniforme il campo di moto (ve = cost), si ottiene la
forma semplificata dell’equazione differenziale della dispersione:

Dx
∂2C

∂x2
+ Dy

∂2C

∂y2
+ Dz

∂2C

∂z2
− ve

∂C

∂x
=

∂C

∂t
. (12.7)

La (12.5) può anche essere scritta nella forma:

div (D · gradC − Cve) =
∂C

∂t
, (12.8)

nella quale

• − div(Cve) rappresenta il termine advettivo;
• div(D · gradC) il termine dispersivo;
• D il tensore dei coefficienti di dispersione idrodinamica:

D =

⎛
⎝Dx 0 0

0 Dy 0
0 0 Dz

⎞
⎠ . (12.9)

Si ricorda (vedasi Capitolo 11) che:

Dx = D0 + αxve, (12.10)

Dy = D0 + αyve, (12.11)

Dz = D0 + αzve. (12.12)
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12.3 Soluti non conservativi

Sulla base dei soli fenomeni idrologici tutti i contaminanti si comportano so-
stanzialmente nello stesso modo, se si esclude la modesta influenza della dif-
fusione molecolare. Invece, quando si introducono i fenomeni chimico-fisici o
biologici ogni contaminante deve essere studiato singolarmente, in quanto sot-
toposto a processi condizionati prevalentemente dalle proprie caratteristiche
chimico-fisiche, diverse per ogni sostanza.

Come illustrato nel precedente capitolo, le reazioni possono essere descritte
con un modello cinetico o di equilibrio, in relazione alla velocità del processo.
Un esempio di equilibrio chimico in fase eterogenea è dato dall’adsorbimento
superficiale sui grani dell’acquifero; il processo fa s̀ı che il soluto si propaghi
più lentamente rispetto all’acqua che lo trasporta. Invece i processi carat-
terizzati da una cinetica di comparsa o scomparsa dell’inquinante variano la
concentrazione del plume, senza necessariamente rallentarne la velocità di pro-
pagazione. Come già anticipato, i soluti non conservativi o reattivi sono quei
soluti per i quali non è lecito trascurare i fenomeni chimico-fisici e/o biologici
che accompagnano il processo di propagazione di un contaminante in falda.

Il bilancio di massa del soluto, considerato nel paragrafo 12.2, resta inal-
terato per quanto concerne le componenti della massa entrante e della massa
uscente, mentre varia sostanzialmente per quanto concerne la massa iniziale
e quella finale.

La Tabella 12.2 riporta le componenti del bilancio di massa rispetto al
tempo.

Se si considerano trascurabili le variazioni di ρb e ne rispetto al tempo, se
si ammette inoltre, per semplicità, che l’adsorbimento sia modellizzabile con
processo di equilibrio caratterizzato da un’isoterma lineare e la degradazione
sia esprimibile con una cinetica del 1◦ ordine, si ha che:

∂S

∂t
=

∂S

∂C
· ∂C

∂t
= Kd

∂C

∂t
(12.13)

(
∂C

∂t

)
deg

= −λC (12.14)

Tabella 12.2. Componenti del bilancio di massa nell’intervallo di tempo dt
all’interno del REV in presenza di fenomeni di adsorbimento e degradazione naturale

Massa inizialeMassa finale

Massa di soluto in soluzioneneC dxdydz
{

neC +
[

∂neC
∂t

− (∂neC
∂t

)
deg

]
dt
}

dxdydz

Massa di soluto adsorbita ρbS dxdydz
[
ρbS + ∂

∂t
(ρbS) dt

]
dxdydz
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e l’applicazione del bilancio di massa (12.1) porta alla seguente equazione:

∂

∂x

(
Dx

∂C

∂x

)
+

∂

∂y

(
Dy

∂C

∂y

)
+

∂

∂z

(
Dz

∂C

∂z

)
− ∂

∂x
(Cve) =

=
(

1 + Kd
ρb

ne

)
∂C

∂t
+ λC (12.15)

dalla quale, considerando costanti i valori dei coefficienti di dispersione idrodi-
namica e uniforme il campo di moto, si ottiene l’equazione differenziale della
dispersione per soluti non conservativi o reattivi:

Dx
∂2C

∂x2
+ Dy

∂2C

∂y2
+ Dz

∂2C

∂z2
− ve

∂C

∂x
− λC = R

∂C

∂t
, (12.16)

o più genericamente:

div (D · gradC − Cve) − λC = R
∂C

∂t
, (12.17)

avendo indicato con

R = 1 + Kd
ρb

ne
il coefficiente di ritardo (12.18)

λ =
0.693
t1/2

il coefficiente di degradazione naturale. (12.19)

Si noti che per R = 1 e λ = 0 la (12.16) e la (12.17) coincidono ovviamente
con la (12.7) e (12.8) valide per soluti non reattivi.

12.4 Condizioni iniziali ed al contorno

La risoluzione dell’equazione differenziale di trasporto necessita dell’applica-
zione di una serie di condizioni iniziali ed al contorno del dominio spaziale.
Le condizioni iniziali specificano il dominio di flusso e le concentrazioni dei
contaminanti all’istante di inizio della simulazione. Le condizioni al contorno
descrivono le interazioni fra il sistema e lo spazio circostante, specificando il
valore della variabile dipendente (usualmente, la concentrazione), o il valore
della sua derivata prima, ai confini del dominio.

Generalmente, nella risoluzione dell’equazione di trasporto si adottano tre
tipi di condizioni al contorno: di Dirichlet (o di prima specie), di Neumann
(seconda specie) e di Cauchy (di terza specie).

L’equazione differenziale di trasporto è risolvibile per via analitica sol-
tanto a condizione di poter ritenere accettabili alcune ipotesi semplificatrici
concernenti la geometria della sorgente inquinante, le modalità di rilascio, le
condizioni al contorno, il regime di flusso. In tutti gli altri casi, l’equazione
differenziale può essere risolta solo per via numerica.
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Soluzioni analitiche dell’equazione differenziale
del trasporto di massa per soluti non reattivi

L’equazione differenziale del trasporto di massa può essere risolta analitica-
mente, qualora vengano ritenute valide una serie di ipotesi semplificatrici: ad
esempio, che il regime flusso sia uniforme, che i parametri di trasporto siano
costanti in tutto il dominio, che le reazioni chimiche seguano cinetiche e leggi
di equilibrio semplificate, oltre che nel rispetto delle seguenti ipotesi:

• mezzo saturo, omogeneo e isotropo;
• condizioni di validità della legge di Darcy;
• densità e viscosità dell’acqua costanti e indipendenti dalla concentrazione.

Di seguito vengono prese in esame le principali soluzioni analitiche relative
alle diverse geometrie e condizioni al contorno, nell’ipotesi che i contaminanti
presenti in falda si comportino da soluti non reattivi (o conservativi) e quindi
siano soggetti ai soli fenomeni di tipo idrologico.

13.1 Geometria unidimensionale

L’equazione differenziale (12.7) assume la forma semplificata:

Dx
∂2C

∂x2
− ve

∂C

∂x
=

∂C

∂t
. (13.1)

13.1.1 Immissione continua con C0 = cost in x = 0

Si consideri il dispositivo di laboratorio schematizzato in Fig. 13.1, che consen-
te di realizzare una immissione continua con concentrazione C0 costante nella
sezione d’ingresso della colonna riempita da materiale poroso e permeabile.
Le condizioni al contorno per geometria semi-infinita sono:

C(x,t = 0) = 0 per x ≥ 0, (13.2)
C(x = 0,t) = C0 per t ≥ 0, (13.3)
C(x = ∞,t) = 0 per t ≥ 0. (13.4)

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 13, © Springer-Verlag Italia 2012
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Fig. 13.1. Dispositivo di laboratorio per la realizzazione di una immissione continua
con concentrazione C0 costante, in geometria unidirezionale

La soluzione analitica della (13.1) con le condizioni al contorno espresse
dalle (13.2)-(13.4) è stata fornita da Ogata e Banks [86]:

C(x,t)
C0

=
1
2

{
erfc

[
x − vet

2
√

Dxt

]
+ exp

(
vex

Dx

)
erfc

[
x + vet

2
√

Dxt

]}
(13.5)

essendo erfc la funzione complementare dell’errore, con:

erfc (β) = 1 − erf (β)

erf(β) =
2√
π

∫ β

0

e−y2
dy funzione dell’errore.

Le funzioni adimensionali erf(β) e erfc(β) sono diagrammate in Fig. 13.2
e tabulate in Tabella 13.1.

L’andamento delle concentrazioni in funzione dello spazio e del tempo,
derivante dall’applicazione della soluzione (13.5), è illustrato nella Fig. 13.3.

Per valori di ve, x e t, quali si riscontrano usualmente nelle applicazioni
pratiche: erfc[ x+vet

2
√

Dxt
] → 0 e quindi la soluzione di Ogata – Banks si semplifica

nella forma:
C (x,t)

C0
=

1
2

erfc

[
x − ve t

2
√

Dxt

]
, (13.6)

nella quale DL = αL · ve (trascurando il contributo della diffusione moleco-
lare). Questa espressione è la soluzione esatta che si otterrebbe considerando
una geometria infinita del sistema.

L’analisi dell’equazione semplificata di Ogata-Banks consente di trarre al-
cune deduzioni importanti sull’evoluzione di un fenomeno di inquinamento
caratterizzato dall’immissione continua del contaminante.

Si consideri innanzitutto il significato del numeratore (x − vet) dell’argo-
mento della funzione erfc.
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Tabella 13.1. Valori delle funzioni adimensionali erf(β) e erfc(β) per valori
positivi dell’argomento. Si ricorda che erf(−β) = −erf(β) e che erfc(−β) =
1 + erf(βt)

β erf(β) erfc(β) β erf(β) erfc(β)

0 0 1.0 1.1 0.880205 0.119795

0.05 0.056372 0.943628 1.2 0.910314 0.089686

0.1 0.112463 0.887537 1.3 0.934008 0.065992

0.15 0.167996 0.832004 1.4 0.952285 0.047715

0.2 0.222703 0.777297 1.5 0.966105 0.033895

0.25 0.276326 0.723674 1.6 0.976348 0.023652

0.3 0.328627 0.671373 1.7 0.983790 0.016210

0.35 0.379382 0.620618 1.8 0.989091 0.010909

0.4 0.428392 0.571608 1.9 0.992790 0.007210

0.45 0.475482 0.524518 2.0 0.995322 0.004678

0.5 0.520500 0.479500 2.1 0.997021 0.002979

0.55 0.563323 0.436677 2.2 0.998137 0.001863

0.6 0.603856 0.396144 2.3 0.998857 0.001143

0.65 0.642029 0.357971 2.4 0.999311 0.000689

0.7 0.677801 0.322199 2.5 0.999593 0.000407

0.75 0.711156 0.288844 2.6 0.999764 0.000236

0.8 0.742101 0.257899 2.7 0.999866 0.000134

0.85 0.770668 0.229332 2.8 0.999925 0.000075

0.9 0.796908 0.203092 2.9 0.999959 0.000041

0.95 0.820891 0.179109 3.0 0.999978 0.000022

1.00 0.842701 0.157299
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Fig. 13.2. Andamento della funzione dell’errore erf(β) e della funzione comple-
mentare dell’errore erfc(β)
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Fig. 13.3. Andamento delle concentrazioni nella generica sezione x della colonna di
Fig. 13.1 in funzione del tempo

Questa espressione identifica il punto di osservazione rispetto alla po-
sizione del fronte advettivo (vet). Le possibili situazioni possono essere
schematizzate come segue:

x = ve t: il punto di osservazione coincide con la posizione del fronte ad-
vettivo. Ne deriva che erfc(0) = 1 e quindi C = 0.5 C0: in corri-
spondenza della posizione del fronte advettivo, la concentrazione
è la metà del valore iniettato e questo valore (0.5 C0) si sposta
con la velocità effettiva media dell’acqua;

x 
 vet: il punto di osservazione è molto avanti rispetto alla posizione del
fronte advettivo; l’argomento della funzione erfc raggiunge o su-
pera il valore 2 e, quindi, erfc(β) = 0 e C = 0. In altri termini,
non c’è ancora traccia di inquinamento;

x > vet: il punto di osservazione è davanti al fronte advettivo ma non
troppo; l’argomento β della funzione erfc è positivo e compre-
so fra 0 e 2. Conseguentemente la funzione erfc assume valori
fra 1 e 0 e quindi 0 < C < 0.5 C0. La presenza dell’inquinan-
te con concentrazione minore di 0.5 C0 è dovuta alla dispersione
longitudinale;

x 	 vet: il punto di osservazione è molto arretrato rispetto alla porzio-
ne del fronte advettivo. È sufficiente che sia β = −2, perché
erfc(−2) = 2 e quindi C = C0;

x < vet: il punto di osservazione è alle spalle del fronte advettivo ma non
troppo arretrato: −2 < β < 0. Ne consegue che 1 < erfc(β) < 2
e quindi 0.5 C0 < C < C0.
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Il denominatore, anch’esso dimensionalmente una lunghezza, esprime il ruolo
della dispersione longitudinale e può essere considerato come una misura del-
la dispersione della massa del contaminante nell’intorno del fronte advettivo.
Maggiore è il valore del denominatore, maggiore è la dispersione della massa
del contaminante nell’intorno del valore C/C0 = 0.5 (la dispersione opera nel
campo x > vet, riducendo il valore dell’argomento β e, quindi, aumentando
la concentrazione rispetto al solo fenomeno advettivo C = 0).

La dispersione longitudinale trasferisce parte della massa inquinante uni-
camente davanti al fronte advettivo; il suo effetto aumenta all’aumentare del-
la distanza del fronte dalla sorgente e, conseguentemente, all’aumentare del
tempo.

La soluzione di Ogata-Banks non è solitamente utilizzata in campo ma per
l’interpretazione di prove di tracciamento in laboratorio.

13.1.2 Immissione istantanea (o impulsiva)

La soluzione analitica dell’equazione differenziale (13.1), in presenza di inie-
zione impulsiva in corrispondenza dell’origine, è stata fornita in questo caso
da Sauty:

C(x, t) =
M√

4πDxt
exp
[
− (x − vet)2

4Dxt

]
, (13.7)

essendo M la massa iniettata all’istante t0 per unità di sezione trasversale alla
direzione di flusso.

Essendo, per ipotesi, il tracciante di tipo conservativo, la massa com-
plessiva resta costante durante la propagazione dell’impulso. Tale massa è
proporzionale all’area sottesa dalla curva che rappresenta la distribuzione di
concentrazione al generico tempo in Fig. 13.4.

Quando si prendono in esame geometrie bi- o tridimensionali di propaga-
zione e, pertanto, si tiene conto dei fenomeni di dispersione trasversale, non
si può trascurare l’importanza della geometria della sorgente inquinante.

Questa può essere, vedasi Fig. 13.5:

• puntuale o point source (b);
• lineare o line source (a);
• areale o plane source (c).

13.2 Geometria bidimensionale

Esistono diverse soluzioni analitiche dell’equazione di trasporto di massa in
geometria bidimensionale. Queste possono venire utilizzate per simulare la
propagazione di contaminanti rilasciati da sorgenti in acquiferi di spessore re-
lativamente piccolo, nell’ipotesi che il soluto sia ben miscelato lungo tutto lo
spessore saturo e che il gradiente verticale di concentrazione sia trascurabile.
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C/C0

l0

t 0

t1

t  2

Lσ

Direzione del 
trasporto

Fig. 13.4. Distribuzione delle concentrazioni in funzione dello spazio e del tempo
per un’immissione di tipo impulsivo in geometria unidimensionale
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Fig. 13.5. Principali geometrie della sorgente contaminante: a) sorgente lineare;
b) sorgente puntiforme; c) sorgente areale

Si suppone quindi che la sorgente sia lineare, verticale, di altezza pari a quella
dell’acquifero.

L’equazione differenziale del trasporto di massa assume la forma:

Dx
∂2C

∂x2
+ Dy

∂2C

∂y2
− ve

∂C

∂x
=

∂C

∂t
. (13.8)

13.2.1 Sorgente lineare verticale, iniezione istantanea
(o impulsiva)

In questo caso, si suppone che l’acquifero sia infinitamente esteso sia in dire-
zione x sia in direzione y. Il contaminante viene introdotto impulsivamente nel
punto (0,0). La soluzione analitica dell’equazione differenziale (13.8) è stata



13.2 Geometria bidimensionale 233

y 
(m

)

x (m)

Concentrazione (mg/l) per t = 400 giorni

-50
-30

-20

-10

0

10

20

30

0 50 100 150

3.5 3.0

2.5 2.0
1.0 1.5

0.5

y 
(m

)

x (m)
-50

-30

-20

-10

0

10

20

30

0 50 100 150

Fig. 13.6. Trasporto di soluto conservativo in geometria bidimensionale con rilascio
impulsivo in x = 0, y = 0 [110]

fornita da Wilson e Miller [107]:

C(x,y,t) =
m

4πbnet
√

DxDy

· exp
[
− (x − vet)2

4DxT
− y2

4Dyt

]
, (13.9)

essendo m la massa iniettata lungo lo spessore b, (M).
La Fig. 13.6 illustra un esempio di distribuzione delle concentrazioni di

un contaminante conservativo nel piano orizzontale di flusso a seguito di un
rilascio istantaneo.

13.2.2 Sorgente lineare verticale, iniezione continua

Anche in questo caso, si suppone che l’acquifero sia infinitamente esteso sia
in direzione x sia in direzione y. Il contaminante viene introdotto con portata
e concentrazione note all’interno dell’acquifero, nel punto (0,0). La soluzio-
ne analitica dell’equazione differenziale (13.8) è stata fornita da Wilson e
Miller [107]:

C(x,y,t) =
QC0

4πbne

√
DxDy

· exp
[ x

B

]
· W
(
u,

r

B

)
, (13.10)
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nella quale:

B =
2Dx

ve
= 2αx, (13.11)

u =
r2

4Dxt
, (13.12)

r =

√
x2 +

Dx

Dy
y2 =

√
x2 +

αxy2

αy
(13.13)

e Q la portata volumetrica iniettata o immessa.
La funzione adimensionale W (u, r

B ) che compare nella soluzione (13.10) è
la stessa utilizzata per descrivere il comportamento idrodinamico di un acqui-
fero semiconfinato, vedasi paragrafo 4.2.1; cambia, ovviamente, il significato
delle variabili in argomento.

La soluzione stazionaria (t → ∞) relativa a questo caso è stata data da
Bear [12]:

C(x,y)
C0

=
Q

2πbneve
√

αxαy
· exp

[ x

B

]
· K0

( r

B

)
, (13.14)

essendo K0 la funzione modificata di Bessel di seconda specie e ordine zero.
La Fig. 13.7 illustra la distribuzione stazionaria delle concentrazioni nel

piano x,y.
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Fig. 13.7. Trasporto di soluto conservativo in geometria bidimensionale con rilascio
continuo in x = 0, y = 0
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13.3 Geometria tridimensionale

L’equazione differenziale del trasporto di massa è:

Dx
∂2C

∂x2
+ Dy

∂2C

∂y2
+ Dz

∂2C

∂z2
− ve

∂C

∂x
=

∂C

∂t
, (13.15)

avendo assunto l’asse x come asse longitudinale coincidente con la direzione
di flusso della falda.

13.3.1 Sorgente puntuale, immissione istantanea
(o impulsiva)

In questo caso, si suppone che l’acquifero sia infinitamente esteso in direzione
x, y e z. Il contaminante viene introdotto impulsivamente nel punto (0,0). La
soluzione analitica è dovuta a Baetslé [10]:

C(x,y,z,t) =
C0 V0

8(πt)3/2ne(DxDyDz)1/2
exp
[
− (x − vet)2

4Dxt
− y2

4Dyt
− z2

4Dzt

]
(13.16)

essendo:

• C0 concentrazione originaria del contaminante nel punto di immissione;
• V0 volume di inquinate rilasciato;
• C0V0 massa rilasciata.

La concentrazione massima si avrà ovviamente lungo la direzione longitudi-
nale di flusso, in corrispondenza del centro del plume inquinante, che avrà
coordinate:

y = 0,
z = 0,
x = ve · t,
Cmax =

C0 V0

8(π t)3/2ne(Dx Dy Dz)1/2
. (13.17)

Le dimensioni del plume sono correlate, vedasi Fig. 13.8, al tempo tramite
le deviazioni standard:

σx = (2Dxt)0.5; σy = (2Dyt)0.5; σz = (2Dzt)0.5.

Il plume di dimensioni 3σx, 3σy, 3σz contiene il 99.7% della massa del
contaminante.

La soluzione di Baetslè è ideale per analizzare incidenti che coinvolgo-
no una sorgente puntuale con rilascio pressoché istantaneo: rovesciamento di
un’autobotte, perdita rapida da un serbatoio, ecc.
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Fig. 13.8. Evoluzione spazio-temporale di un plume contaminante innescato da una
sorgente puntuale con immissione istantanea o di tipo impulsivo
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Fig. 13.9. Evoluzione tridimensionale di un plume contaminante rilasciato da una
sorgente areale con immissione continua [110]

13.3.2 Sorgente areale, immissione continua

Questa soluzione analitica, nota come modello di Domenico e Robbins [45],
prevede una sorgente areale verticale, caratterizzata da larghezza Y ed altezza
Z, in un acquifero semi-infinito:

C (x,y,z,t)
C0

=
1
8
erfc

[
x − vet

2
√

Dxt

]
·
⎧⎨
⎩erf

⎡
⎣ y + Y/2

2
√

Dyx
ve

⎤
⎦ − e rf

⎡
⎣ y − Y/2

2
√

Dyx
ve

⎤
⎦
⎫⎬
⎭ ·

·
⎧⎨
⎩erf

⎡
⎣ z + Z

2
√

Dzx
ve

⎤
⎦ − e rf

⎡
⎣ z − Z

2
√

Dzx
ve

⎤
⎦
⎫⎬
⎭ . (13.18)

La Fig. 13.9 mostra la distribuzione tridimensionale delle concentrazioni,
ottenuta mediante la soluzione di Domenico e Robbins.



13.3 Geometria tridimensionale 237

Lungo il piano verticale di simmetria y = 0 si ottiene (essendo erf(−β) =
−erf(β)):

C (x,y,z,t)
C0

=
1
4
erfc

[
x − vet

2
√

Dxt

]
· erf

⎡
⎣ Y

4
√

Dyx
ve

⎤
⎦ ·

·
⎧⎨
⎩erf

⎡
⎣ z + Z

2
√

Dzx
ve

⎤
⎦ − e rf

⎡
⎣ z − Z

2
√

Dzx
ve

⎤
⎦
⎫⎬
⎭ . (13.19)

E, analogamente, lungo l’asse x (y = 0, z = 0):

C (x,y,z,t)
C0

=
1
2
erfc

[
x − vet

2
√

Dxt

]
· erf

⎡
⎣ Y

4
√

Dyx
ve

⎤
⎦ · erf

⎡
⎣ Z

2
√

Dzx
ve

⎤
⎦ . (13.20)

Quando αy e αz tendono a zero, poiché è erf (∞) = 1, si ritrova la
soluzione di Ogata-Banks.

Se lo spessore saturo dell’acquifero è piccolo, dopo un percorso e un tem-
po limitato, tutto l’acquifero sarà interessato dal plume inquinante, vedasi
Fig. 13.10. In prima approssimazione, la distanza x′ alla quale tutto lo spessore
saturo risulta contaminato vale [44]:

x′ =
(b − Z)2

αz
. (13.21)

La soluzione di Domenico e Robbins è ovviamente valida solo per x ≤ x′.
Per x > x′, è necessario porre nell’argomento della funzione erf relativa

alla componente verticale il valore costante x′ (a denominatore).

x’

b

Z

Fig. 13.10. Dispersione verticale di un contaminante limitata dal raggiungimento
della base dell’acquifero
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Soluzioni analitiche dell’equazione differenziale
del trasporto di massa per soluti reattivi

Come già anticipato, per soluti reattivi o non conservativi s’intendono quei
soluti per i quali non è lecito trascurare i fenomeni chimico-fisici e biologici
che accompagnano la loro propagazione nell’acqua di falda.

Nell’ipotesi che siano rispettate le seguenti condizioni:

• mezzo saturo, omogeneo e isotropo;
• condizioni di validità della legge di Darcy;
• flusso uniforme;
• densità e viscosità dell’acqua costanti e indipendenti dalla concentrazione;
• degradazione naturale esprimibile mediante una cinetica del 1◦ ordine;
• adsorbimento rappresentabile da un’isoterma di tipo lineare;

vengono di seguito riportate alcune soluzioni analitiche dell’equazione diffe-
renziale del trasporto di massa.

14.1 Geometria monodimensionale

Pur trattandosi di una geometria non verificabile nella realtà, il caso 1-D è
importante dal punto di vista didattico perché la struttura semplificata del-
le equazioni consente di cogliere più facilmente l’importanza e il ruolo dei
vari parametri. Per questa stessa ragione, vengono trattati dapprima sepa-
ratamente i contaminanti soggetti a degradazione e quelli soggetti ad ad-
sorbimento, per poi analizzare il comportamento dei contaminanti soggetti
contemporaneamente ai due processi.

14.1.1 Immissione continua con concentrazione
C0 = cost in x = 0

Si consideri lo stesso sistema di Fig. 13.1; l’asse x coincide con la direzione
longitudinale di flusso.

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
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14.1.1.1 Soluti soggetti a degradazione naturale

In tal caso, l’equazione differenziale che governa il problema è:

Dx
∂2C

∂x2
− ve

∂C

∂x
− λC =

∂C

∂t
(14.1)

mentre le condizioni al contorno sono ancora espresse dalle (13.2), (13.3) e
(13.4).

La soluzione analitica della (14.1) è stata ricavata da Bear [13]:

C(x,t)
C0

=
1
2

exp
[

vex

2Dx
(1 − U)

]
erfc

(
x − Uvet

2
√

Dxt

)
+

+
1
2

exp
[

vex

2Dx
(1 + U)

]
erfc

(
x + Uvet

2
√

Dxt

)
(14.2)

dove U =
√

1 + 4λDx

v2
e

.

Quando l’argomento β della funzione erfc raggiunge il valore −2 (alle
spalle del fronte advettivo modificato Uvet), si ottiene la soluzione stazionaria:

C(x) = C0 exp
[

xve

2Dx
(1 − U)

]
. (14.3)

Nelle precedenti equazioni λ rappresenta il coefficiente di degradazione
naturale, legato al tempo di emivita del composto dalla relazione λ = 0.692

t1/2
.

La Fig. 14.1 illustra il comportamento di un contaminante soggetto
a degradazione naturale a fronte del comportamento di un contaminante
conservativo.

x

Soluto
 conservativo

Soluto con
 degradazione

0

1

0.5

C
/C

0

v te

Fig. 14.1. Confronto tra la distribuzione di concentrazione di un soluto conserva-
tivo e quella di un soluto soggetto a degradazione naturale per il caso d’immissione
continua con concentrazione costante in x = 0
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Fig. 14.2. Confronto tra la distribuzione di concentrazione di un soluto conservati-
vo e quella di un soluto soggetto ad adsorbimento per il caso d’immissione continua
con concentrazione costante in x = 0

14.1.1.2 Soluti soggetti ad adsorbimento

L’equazione differenziale di riferimento è:

Dx

R

∂2C

∂x2
− ve

R

∂C

∂x
=

∂C

∂t
(14.4)

mentre le condizioni al contorno continuano ad essere espresse dalle (13.2),
(13.3) e (13.4).

La soluzione analitica della (14.4) è:

C(x,t)
C0

=
1
2

{
erfc

[
x − vct

2
√

Dct

]
+ exp

(
vcx

Dc

)
erfc

[
x + vct

2
√

Dct

]}
. (14.5)

Nella precedente equazione, vc = ve

R e Dc = Dx

R sono la velocità e la di-
spersione idrodinamica cui è soggetto un inquinante affetto dal fenomeno di
ritardo (vc < ve).

L’equazione precedente coincide con la soluzione di Ogata-Banks, salvo la
sostituzione di ve con vc.

La Fig. 14.2 mostra la distribuzione di concentrazione relativa alla propa-
gazione di un contaminante soggetto ad adsorbimento rispetto a un contami-
nante conservativo; come si vede, a parità di tempo il contaminante soggetto
ad adsorbimento risulta arretrato rispetto ad uno conservativo.

14.1.1.3 Soluti soggetti a degradazione naturale e adsorbimento

L’equazione differenziale di riferimento è:

Dx

R

∂2C

∂x2
− ve

R

∂C

∂x
− λ

R
C =

∂C

∂t
, (14.6)

con le stesse condizioni al contorno espresse dalle (13.2), (13.3) e (13.4).
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Fig. 14.3. Distribuzione di concentrazione di contaminanti soggetti a propagazio-
ne unidirezionale a seguito di un’immissione continua con concentrazione costante
in x = 0: a) contaminante di tipo conservativo o non reattivo; b) contaminan-
te soggetto a degradazione naturale; c) contaminante soggetto ad adsorbimento;
d) contaminante soggetto sia a degradazione naturale sia ad adsorbimento

La soluzione analitica in regime transitorio della (14.6) di fatto coincide
con la (14.2), salvo la sostituzione di ve con vc = ve

R :

C(x,t)
C0

=
1
2

exp
[

vex

2Dx
(1 − U)

]
erfc

(
Rx − Uvet

2
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DxRt

)
+

+
1
2

exp
[

vex

2Dx
(1 + U)

]
erfc

(
Rx + Uvet

2
√

DxRt

)
(14.7)

dove: U =
√

1 + 4λDx

v2
e

, mentre la soluzione stazionaria vale:

C(x)/C0 =
[

xve

2Dx
(1 − U)

]
. (14.8)

La Fig. 14.3 illustra il comportamento di un soluto soggetto a degradazione
naturale e adsorbimento rispetto a un soluto conservativo.

14.1.2 Immissione impulsiva

Se si considera un soluto soggetto sia a degradazione naturale sia ad adsorbi-
mento, la soluzione dell’equazione (14.6) per un’immissione impulsiva è:

C (x,t) =
Me−λt

√
4πDxt

exp

[
− (x − vct)

2

4Dxt

]
. (14.9)

La Fig. 14.4 illustra la distribuzione di un soluto reattivo rispetto a uno
conservativo.
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Fig. 14.4. Distribuzione di concentrazione di contaminanti soggetti a propagazione
unidirezionale a seguito di un’immissione impulsiva: a) contaminante di tipo con-
servativo o non reattivo; b) contaminante soggetto a degradazione naturale; c) con-
taminante soggetto ad adsorbimento; d) contaminante soggetto sia a degradazione
naturale sia ad adsorbimento (modificata da [51])

14.2 Geometria tridimensionale

La geometria tridimensionale è quella che rispecchia i fenomeni reali di
propagazione dei contaminanti. L’equazione differenziale è:

Dx
∂2C

∂x2
+ Dy

∂2C

∂y2
+ Dz

∂2C

∂z2
− ve

∂C

∂x
− λC = R

∂C

∂t
. (14.10)

Cos̀ı come per i soluti conservativi, anche in questo caso sono due le
soluzioni analitiche d’interesse nelle applicazioni pratiche.

14.2.1 Sorgente puntuale, immissione istantanea
(o impulsiva)

La soluzione generale della (15.11) è dovuta a Baetslè [10]:

C(x,y,z,t) =
C0 V0

8(πt)3/2ne

(
DxDyDz

R

)1/2
·

· exp
[
− λ

R
t − (Rx − vet)2

4DxR · t − Ry2

4Dy · t −
Rz2

4Dz · t
]

. (14.11)
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Nella precedente equazione:

• C0V0 M massa rilasciata istantaneamente,
• λ fattore di degradazione naturale.

Per R = 1 e λ = 0 la (14.11) coincide con la (13.16) valida per soluti
conservativi.

Il picco di concentrazione, vedasi Fig. 13.8, si avrà sempre al centro della
“nuvola” o del “plume” di contaminante, che avrà coordinate:

x = vct =
ve

R
t,

y = 0,

z = 0,

e sarà pari a:

Cmax =
C0V0e

−λt

8 (πt)3/2 (DxDyDz)
1/2

. (14.12)

14.2.2 Sorgente areale, immissione continua

In questo caso la soluzione generale della (14.10) è dovuta a Domenico [46]:
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⎭ , (14.13)

dove U =
√

1 + 4λDx

v2
e

. Il valore più elevato di concentrazione si avrà lungo
l’asse x, ponendo y = 0 e z = 0 nella precedente equazione ed ottenendo:
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La soluzione stazionaria si ha quando l’argomento β della funzione erfc
raggiunge il valore −2 (erfc (−2) = 2):

C (x,y,z)
C0

=
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exp
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2Dx

)
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]
·
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·
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⎩erf

⎡
⎣ Z

2
√

Dzx
ve

⎤
⎦
⎫⎬
⎭ (14.15)

che è l’equazione utilizzata nella procedura di analisi di rischio sanitario am-
bientale.



15

Propagazione delle sostanze non miscibili

Nei capitoli precedenti sono state prese in esame le soluzioni analitiche che
consentono di studiare la propagazione nelle acque sotterranee di contaminanti
miscibili con l’acqua di falda, sia di tipo conservativo sia di tipo reattivo.

In alcuni casi, tuttavia, le risorse idriche risultano contaminate da sostan-
ze non miscibili con l’acqua; si tratta di sostanze organiche, spesso presenti
in miscele multicomponenti: gli idrocarburi e i solventi organoclorurati ne
rappresentano un tipico esempio, vedasi Capitolo 10.

Tutti questi composti vengono compresi nel termine generico NAPL (Non
Aqueous Phase Liquids); essi mostrano comportamenti e proprietà che sono
diversi dai contaminanti solubili (traccianti), che sono completamente miscibili
con l’acqua di falda.

15.1 Proprietà dei sistemi multifase solido-liquido

La comprensione di un processo di contaminazione delle risorse idriche da
parte di NAPL è molto più complessa di un analogo processo imputabile a
contaminanti perfettamente miscibili. Essa presuppone, oltre alla conoscenza
delle proprietà del contaminante, anche quella di alcuni concetti fondamenta-
li connessi al comportamento dei sistemi multifase nei sistemi acquiferi. Tali
concetti di base sono:

• bagnabilità;
• tensione interfacciale e pressioni capillari;
• permeabilità effettiva e relativa;
• fenomeni di drenaggio e d’imbibizione.

15.1.1 Bagnabilità

In un mezzo poroso, nel quale siano presenti più fasi fra loro non miscibili,
è necessario considerare le forze che nascono lungo le superfici di separazione

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 15, © Springer-Verlag Italia 2012
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Fig. 15.1. Configurazioni di bagnabilità per un NAPL

(interfaccia) fra fluido e fluido e fra fluido e fase solida (i grani costituenti
l’acquifero).

Si definisce bagnabilità la tendenza di un fluido ad essere attratto da una
superficie solida in presenza di un altro fluido non miscibile. La misura della
bagnabilità è l’angolo di contatto ϕ misurato, all’interno del fluido in esame,
tra la tangente alla superficie di separazione tra i due fluidi e la superficie del
solido. Si dice che il fluido bagna la roccia se ϕ < 90◦ (bagnabilità completa
per ϕ = 0), mentre rappresenta la fase “non bagnante” se ϕ > 90◦, vedasi
Fig. 15.1.

La bagnabilità è una proprietà del particolare sistema roccia-fluidi;
comunque alcune generalizzazioni sono possibili:

• l’acqua è sempre il fluido bagnante rispetto ad un NAPL o all’aria su grani
solidi di origine minerale;

• un NAPL è la fase bagnante in presenza di aria, mentre è la fase non
bagnante in presenza di acqua;

• alcuni contaminanti non miscibili si comportano come fase bagnante in
presenza di materia organica (torba, humus) sia rispetto all’acqua, che
all’aria;

• le caratteristiche di bagnabilità di molti contaminanti organici restano
ancora alquanto incerte.

15.1.2 Tensione interfacciale e pressioni capillari

Le forze agenti in corrispondenza delle superfici di separazione tra le varie fasi
esprimono le azioni molecolari e prendono il nome di forze capillari, perché una
delle manifestazioni più evidenti della loro esistenza è data dal comportamento
di un fluido in un tubo capillare.

Si ricorda che una delle proprietà caratteristiche di ciascun fluido è la ten-
sione superficiale, definita come la forza necessaria per tenere combacianti i
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lembi di un taglio ideale di lunghezza unitaria fatto nella superficie di un li-
quido. Il termine di tensione superficiale, che esprime la tendenza del fluido
a ridurre l’area di contatto, è comunque generalmente riservato al liquido in
contatto col suo vapore o praticamente con l’aria. La tensione superficiale
dell’acqua (in un sistema multifase acqua-aria) vale 0.0726 N/m.

Quando si hanno superfici di separazione tra due o più liquidi, oppure tra
liquido e solido, si parla di tensione interfacciale (σ). La tensione interfaccia-
le acqua-idrocarburi è dell’ordine di 0.03 N/m; il range di variazione per la
maggior parte dei NAPL è compreso fra 0.015 e 0.050 N/m.

Si definisce pressione capillare la differenza di pressione esistente lungo
l’interfaccia (superficie di separazione) fra due fluidi: in particolare, la diffe-
renza fra la pressione misurata nella fase non bagnante e la pressione misurata
nella fase bagnante:

pc = pnw − pw. (15.1)

Se si considera un tubo capillare di raggio r, la legge di Laplace-Plateau
definisce il valore della pressione capillare attraverso la relazione:

pc =
2σ cos ϕ

r
. (15.2)

La pressione capillare è una misura della tendenza di un mezzo poroso a
lasciarsi imbibire dalla fase bagnante o a respingere la fase non bagnante [13];
essa può essere intesa come la pressione richiesta per trasferire una particel-
la di fluido non bagnante in un poro riempito dal fluido bagnante. Poiché
ovviamente la resistenza opposta è tanto maggiore quanto minore è la dimen-
sione del poro considerato (r), la fase non bagnante tenderà preferibilmente a
muoversi nelle zone più permeabili di un sistema acquifero.

15.1.3 Permeabilità effettiva e relativa

La legge di Darcy regola il flusso in un mezzo poroso, in condizioni di moto
laminare, di un unico fluido non reagente, sufficientemente denso e saturante
completamente il mezzo poroso:

v = −k

μ
(∇p + gρ∇z), (15.3)

essendo v la velocità di filtrazione del fluido, k (dimensionalmente L2) la per-
meabilità assoluta (o intrinseca) del mezzo poroso, μ e ρ la viscosità dinamica
e la densità del fluido e avendo assunto l’asse z rivolto verso l’alto.

Purché siano rispettate le suddette ipotesi, ne consegue che la permeabi-
lità assoluta è una proprietà dipendente unicamente dal mezzo poroso, vedasi
paragrafo 1.5.

Quando nei processi di contaminazione si verificano le condizioni per cui
l’acquifero è saturato con più fasi fra di loro non miscibili, nasce l’esigenza di
generalizzare la legge di Darcy per tener conto del flusso multifase.
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Se di un generico fluido la saturazione è inferiore all’unità, allora il mezzo
poroso ha per esso un valore effettivo di permeabilità (permeabilità effettiva)
che è minore della permeabilità assoluta e dipende dal valore delle saturazioni
dei fluidi presenti. La permeabilità effettiva, nel caso in cui siano compresenti
due o più fluidi immiscibili, risulta essere sempre minore della permeabilità
assoluta k.

Il flusso contemporaneo delle diverse fasi avverrà con portate definite
ancora dall’equazione di Darcy, ma nella seguente forma generalizzata:

vi = − ki

μi
(∇pi + gρi∇z) , (15.4)

essendo vi la velocità di filtrazione riferita alla i-esima fase, ki (dimensio-
nalmente L2) la permeabilità effettiva della i-esima fase, μi e ρi la viscosità
dinamica e la densità correspondenti.

Le permeabilità effettive hanno una grande variabilità date le infinite com-
binazioni di saturazioni possibili fra le diverse fasi; per maggiore semplicità,
pertanto, ci si riferisce ai valori di permeabilità relativa.

Si definisce permeabilità relativa ad un dato fluido il rapporto tra la per-
meabilità effettiva al fluido considerato e la permeabilità assoluta del mezzo
in cui avviene il flusso:

kr,i =
ki

k
. (15.5)

Pertanto anche le permeabilità relative, come quelle effettive, sono una
funzione non lineare delle saturazioni ed il loro valore varia tra 0 ed un valo-
re limite inferiore all’unità: esse rappresentano il rapporto fra la portata del
fluido considerato alla generica saturazione e la portata che si avrebbe nello
stesso mezzo poroso se la saturazione fosse unitaria.

L’andamento delle permeabilità relative in funzione della saturazione è
rappresentato in Fig. 15.2.

L’esame delle curve suggerisce le seguenti osservazioni:

• Per ciascuna delle due fasi si definisce una saturazione residua o di soglia,
al di sotto della quale non vi è flusso e la permeabilità effettiva (e quin-
di anche quella relativa) è nulla. Le due saturazioni limite sono chiamate
saturazione residua della (nella) fase bagnante e, rispettivamente, della
(nella) fase non bagnante.

• Per la fase bagnante, al di sotto del valore di equilibrio si parla di satura-
zioni anulari (o pendolari), in quanto il fluido bagna la roccia sotto forma
di anelli interstiziali non collegati fra loro; per valori maggiori di quello
di equilibrio si parla di saturazioni funicolari, in quanto i vari anelli si
uniscono, acquistano continuità di fase e fluiscono.

• Analogamente per la fase non bagnante: per valori inferiori a quello di
equilibrio si parla di saturazioni insulari, in quanto il fluido è suddiviso
in bolle che non hanno continuità di fase e non possono fluire attraverso
le strozzature dei pori; per valori superiori a quello di equilibrio si parla
ancora di saturazioni funicolari.
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Fig. 15.2. Andamento delle permeabilità relative in un sistema multifase in funzione
della saturazione nei fluidi

• La somma delle permeabilità relative corrispondenti ad una generica si-
tuazione di flusso contemporaneo delle due fasi è minore di uno: cioè, il
flusso di una fase riduce la capacità di flusso dell’altra.

La saturazione residua di un NAPL varia nella zona non satura tra 0.1 e 0.2,
mentre nella zona satura tra 0.1 e 0.5.

15.1.4 Imbibizione e drenaggio

Imbibizione e drenaggio sono i processi dinamici per mezzo dei quali un fluido
spiazza (ovvero sostituisce) un altro in un mezzo poroso: imbibizione è il pro-
cesso in base al quale il fluido bagnante spiazza il fluido non bagnante (l’acqua
che percola nella zona non satura); drenaggio è il processo in base al quale il
fluido non bagnante spiazza il fluido bagnante (penetrazione di un NAPL in
un acquifero).

Il drenaggio inizia in corrispondenza di una saturazione nella fase bagnan-
te pari al 100% ovvero ad un acquifero saturo, non contaminato (Fig. 15.3,
curva di drenaggio primaria). Perché una particella di DNAPL possa spiazza-
re l’acqua, deve essere superata una pressione capillare di soglia, il cui valore
è tanto maggiore quanto minore è la permeabilità dell’acquifero (r diminui-
sce). Man mano che la saturazione in acqua diminuisce, la pressione capillare
aumenta e cos̀ı la pressione necessaria per effettuare lo spiazzamento in pori
di dimensione via via decrescente. Quando la pressione capillare diviene trop-
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Fig. 15.3. Curve delle pressioni capillari durante i processi di drenaggio e di imbi-
bizione in un sistema multifase

po elevata, il processo di drenaggio (e quindi di contaminazione) cessa: non
tutta l’acqua è stata sostituita e la saturazione in acqua, cui il processo di
spiazzamento termina, si definisce “saturazione in acqua residua” o “satura-
zione nella fase bagnante residua” Swr o “saturazione in acqua irriducibile”
(in campo petrolifero). Per questo valore di saturazione, pc tende a infinito.

Il processo di imbibizione inizia con la saturazione nel fluido non bagnante
che comincia lentamente a diminuire (Fig. 15.3, curva di imbibizione princi-
pale). Ma, come si può osservare, la curva di imbibizione non segue quella di
drenaggio; tale scostamento si definisce isteresi. Quando la pressione capillare
ha raggiunto il valore zero, non tutto il DNAPL è stato spiazzato: una certa
quantità è rimasta definitivamente intrappolata nel mezzo poroso, secondo un
valore di saturazione residua nella fase non bagnante Snwr. Un ulteriore pro-
cesso di drenaggio fa muovere il sistema lungo la cosiddetta curva di drenaggio
principale che si distingue da quella primaria per il fatto che l’acquifero si pre-
senta ora contaminato dal NAPL. All’interno delle due curve di drenaggio e di
imbibizione principale si trova il campo di esistenza dei percorsi corrispondenti
a valori di saturazioni intermedie tra quelle residue delle singole fasi.
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15.2 Modelli qualitativi di comportamento di NAPL
nel sottosuolo

Si consideri un rilascio di NAPL sulla superficie del terreno o nell’immediato
sottosuolo. Con il tempo, il prodotto percola verso il basso, spinto dalla forza
di gravità, attraverso la zona non satura verso la tavola d’acqua.

L’acqua presente nella zona non satura è la fase bagnante, l’aria e il NAPL
sono le fasi non bagnanti; il NAPL è bagnante rispetto all’aria nei riguardi
della pellicola d’acqua presente intorno ai grani della roccia.

Superata la pressione di soglia, il NAPL si muove di poro in poro spiazzan-
do l’aria (o, più generalmente, i gas interstiziali) e la parte di acqua presente
al centro dei pori; non riesce invece a spiazzare la pellicola d’acqua che con-
torna la superficie dei grani. Questo processo può proseguire fino a quando la
saturazione in NAPL non raggiunge il valore residuo Snwr.

Se la sorgente contaminante non è continua, il volume di prodotto libero
progressivamente diminuisce, in quanto una parte è rimasta bloccata come
Snwr nei pori già spiazzati. Se il rilascio è stato relativamente piccolo, la per-
colazione nella zona non satura può arrestarsi anche prima di giungere sulla
tavola d’acqua, nell’ipotesi che tutto il volume rilasciato raggiunga il valore
di Snwr.

Nel suo movimento di percolazione verso il basso, il NAPL tende anche ad
allargarsi trasversalmente per l’azione di contrasto delle pressioni capillari e
per la presenza di piccoli livelli a minore conducibilità idraulica.

Se invece il volume del rilascio è tale per cui il contaminante raggiun-
ge comunque la frangia capillare e la tavola d’acqua, bisogna distinguere il
comportamento in relazione al valore della densità.

15.2.1 Comportamento dei LNAPL

Quando un LNAPL raggiunge la frangia capillare, incontra una situazione
in cui la saturazione in acqua aumenta progressivamente fino a raggiunge-
re il valore unitario sulla tavola d’acqua e, conseguentemente, la permeabi-
lità relativa al LNAPL diminuisce progressivamente. In queste condizioni, le
forze di galleggiamento diventano importanti e i fluidi meno densi (benzi-
ne, kerosene, BTEX ed altri combustibili) tendono a galleggiare sulla tavola
d’acqua.

Bisogna usare cautela nel valutare lo spessore del prodotto libero presente
sulla tavola d’acqua: un eventuale piezometro o pozzo di monitoraggio, infat-
ti, fornisce uno spessore apparente da due a quattro volte superiore. Ciò è
dovuto al fatto che in pozzo non sono presenti i fenomeni capillari e, quindi,
il LNAPL si disporrà in corrispondenza della tavola d’acqua o, addirittura,
più in basso se lo spessore di LNAPL è tale da esercitare un carico idraulico
apprezzabile.
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Fig. 15.4. Comportamento di un LNAPL nel sottosuolo

Hampton e Miller [58] hanno proposto una formula approssimata per il cal-
colo del vero spessore di LNAPL hv, a partire da quello misurato in pozzo hw:

hv = hw
ρw − ρLNAPL

ρLNAPL
. (15.6)

Alcuni recenti studi hanno dimostrato che questa schematizzazione è al-
quanto imprecisa e che in effetti il LNAPL è distribuito lungo la frangia ca-
pillare; l’esecuzione di log dielettrici in situ può contribuire a definire meglio
la distribuzione della fase non miscibile.

Sulla verticale del rilascio i LNAPL si posano sulla tavola d’acqua assu-
mendo una tipica configurazione (“pancake”) che interessa la frangia capillare
e il top della zona satura. Come si vede in Fig. 15.4, il pancake interessa anche
la zona a monte, pur se il maggior sviluppo si ha, ovviamente, verso valle nella
direzione di flusso della falda idrica.

Il flusso dell’acqua a contatto con i LNAPL porta in soluzione le frazioni
solubili della miscela, formando un plume che si sviluppa nella direzione di
flusso. Tra le componenti che passano – sia pure parzialmente – in soluzione
vanno annoverati i BTEX, che rappresentano un notevole rischio per la salute
umana.

La configurazione che può assumere la contaminazione dipende molto dalle
modalità del rilascio. Il rilascio di un considerevole volume di LNAPL in un
tempo breve determina una rapida percolazione con fenomeni di migrazione
laterale considerevoli, che danno luogo alla formazione di un cono rovesciato,
in cui il prodotto è presente alla saturazione residua. Inoltre, quando un vo-
lume considerevole di LNAPL raggiunge in breve tempo la frangia capillare,
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deprime la tavola d’acqua; l’estensione della depressione dipende dalla quan-
tità di prodotto e dalla sua densità. In ogni caso, il prodotto è soprattutto
disperso nella frangia capillare, ove si muove fino a raggiungere la satura-
zione residua, in corrispondenza della quale cessa il movimento in quanto si
raggiunge la permeabilità relativa uguale a zero.

Per contro, quando si hanno piccoli rilasci distribuiti nel tempo, il con-
taminante si muove principalmente lungo le vie a maggior permeabilità; sia
l’estensione della dispersione laterale, sia il volume di prodotto immobilizzato
alla saturazione residua sono considerevolmente minori; ne consegue che la
maggior parte del rilascio raggiunge la tavola d’acqua.

15.2.2 Comportamento dei DNAPL

I DNAPL si caratterizzano per la loro maggiore densità rispetto all’acqua.
Il loro movimento nella zona non satura è caratterizzato da una minore di-
spersione laterale rispetto ai LNAPL, a meno che s’incontrino dei livelli a
ridotta permeabilità. Una volta raggiunta la tavola d’acqua, tendono a spiaz-
zare l’acqua per effetto della loro maggiore densità. Se il volume del rilascio
è rilevante o se l’alimentazione è continua, essi possono interessare tutto lo
spessore saturo dell’acquifero, andandosi ad accumulare sul substrato imper-
meabile di fondo. Raggiunta la base dell’acquifero, tendono a muoversi secondo
la pendenza topografica del substrato, che può non coincidere con la direzione
di flusso dell’acqua. Nella frangia capillare e nell’acquifero si ha dispersione
laterale fino al raggiungimento della saturazione residua (Fig. 15.5).

saturazione residua

DNAPL pools

fase vapore

fase disciolta (plume)

Fig. 15.5. Comportamento di un DNAPL nel sottosuolo nel caso in cui il volume
di rilascio sia rilevante e l’alimentazione continua
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saturazione residuafase vapore

fase disciolta (plume)

Fig. 15.6. Comportamento di un DNAPL nel caso in cui il volume di rilascio sia
piccolo

Queste zone a saturazione residua, cos̀ı come per il caso dei LNA-
PL, rappresentano però una sorgente permanente di contaminanti disciolti
nell’acqua.

Se invece il volume di DNAPL è limitato e manca l’alimentazione conti-
nua, il prodotto può non raggiungere la base dell’acquifero, ma arrestarsi ad
una certa profondità, una volta raggiunto il valore di saturazione residua. La
Fig. 15.6 schematizza tale situazione.

La configurazione finale di una contaminazione da DNAPL è fortemente
condizionata dal grado di eterogeneità dell’acquifero, oltre che dall’entità del
rilascio.

15.3 Contaminazione secondaria dovuta ai NAPL

I NAPL rappresentano, oltre che una fonte diretta, un’importante sorgente
di contaminazione secondaria. Essi infatti, indipendentemente dalla loro pre-
senza nel sottosuolo come prodotto libero o come saturazione residua, sono
in grado di liberare, nel non saturo, componenti allo stato gassoso attraverso
il processo di volatilizzazione e, nel saturo, componenti liquide attraverso il
processo di soluzione.

Il processo di contaminazione secondaria è aggravato dall’infiltrazione ef-
ficace che trasporta in falda le componenti più solubili del prodotto sversato,
presenti nella zona non satura.

Anche se in assoluto la solubilità di queste sostanze non è elevata, vedasi
Tabella 10.4, bisogna tener conto che essa è estremamente più elevata dei limi-
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ti di accettabilità nelle acque destinate al consumo umano, che sono bassissimi
e si misurano in μg/l.

La frazione solubile di un NAPL si comporta come un contaminante mi-
scibile con l’acqua ed è perciò soggetta ai fenomeni idrologici, chimico-fisici e
biologici descritti nel Capitolo 11. Ne consegue che le caratteristiche e le di-
mensioni del plume che si forma dipendono dalle caratteristiche dell’acquifero
e del contaminante.

15.4 Approccio quantitativo

Dopo aver evidenziato i numerosi fattori che influenzano l’evoluzione di un
processo di contaminazione da NAPL, si può far riferimento ad un modello
geologico semplificato (mezzo omogeneo e isotropo) per dedurre alcune relazio-
ni quantitative che consentono di risolvere qualche semplice problema relativo
ad un processo di contaminazione da sostanze non miscibili con l’acqua di
falda.

15.4.1 Caratterizzazione geometrico-temporale

Alcune semplici relazioni caratterizzano da un punto di vista geometrico e
temporale una contaminazione da NAPL. Se si indica con Vspill il volume del
NAPL rilasciato e con Snwr la sua saturazione residua, il volume di acquifero
interessato dalla contaminazione allo stato residuo vale:

Vres =
Vspill

nSnwr
, (15.7)

e la profondità dell’acquifero contaminato:

L =
Vres

A
, (15.8)

avendo indicato con A la superficie interessata dal rilascio.
Il tempo richiesto per dissolvere un accumulo di DNAPL di massa M

presente nel mezzo saturo con concentrazione C vale:

t =
M

veneCAtras
(15.9)

essendo Atras la sezione del DNAPL misurata trasversalmente alla direzione
di flusso dell’acqua di falda.

15.4.2 Distribuzione della massa di un NAPL

Un processo di contaminazione da NAPL avrà come effetto primario e secon-
dario la distribuzione della massa del contaminante (o dei contaminanti) in
fasi diverse.
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Nella zona non satura potranno essere presenti quattro fasi diverse: NAPL
allo stato puro (come prodotto libero o saturazione residua), disciolto nell’ac-
qua presente nella zona vadosa, allo stato di vapore e adsorbito sulla superficie
dei grani costituenti la formazione geologica.

Nella zona satura saranno presenti, invece, tre fasi diverse: NAPL allo
stato puro, disciolto nell’acqua e adsorbito sul solido.

La distribuzione della massa fra queste diverse fasi dipende dai parametri
in grado di condizionare i processi di volatilizzazione, soluzione e ritenzione.

15.4.2.1 Distribuzione nel non saturo

La massa di NAPL contenuta in soluzione nella fase acqua è data dal prodot-
to della solubilità effettiva se per il volume di acqua presente nella zona non
satura:

Mw = se · SwrVv = se · Swr · nVb, (15.10)

essendo Swr la saturazione residua in acqua.
Ne consegue che la massa per unità di volume vale:

Mw

Vb
= se · Swr · n = se · θwr, (15.11)

essendo θwr il contenuto o tenore d’acqua residuo.
La massa adsorbita sulla superficie del solido vale:

Ms = Kd · Cw (ρb · Vb) , (15.12)

e conseguentemente la massa per unità di volume:

Ms

Vb
= ρb · Kd · Cw = ρbKocfocCw. (15.13)

Quando è presente NAPL allo stato puro, in luogo della concentrazione in
soluzione Cw, si deve sostituire la sua solubilità effettiva se.

La massa di NAPL presente allo stato puro è data ovviamente dal prodotto
della sua densità ρN per il volume di prodotto VN ; ne consegue che:

MN = ρN · VN = ρN · Snwr · nVb, (15.14)

e quindi la massa per unità di volume vale:

MN

Vb
= ρN · Snwr · n = ρN · θnwr, (15.15)

essendo θnwr il contenuto o tenore di NAPL residuo.
Infine, la massa di NAPL presente in fase gassosa è data dal prodotto

del peso molecolare Pmol per il numero di moli Nmol presenti nel volume
considerato:

Mg = Nmol · Pmol =
pvVbθa

z · RT
· Pmol, (15.16)
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per cui la massa per unità di volume vale:

Mg

Vb
=

pvθa

RT
· Pmol, (15.17)

avendo assunto z = 1 a pressione prossima a quella atmosferica.
Se si applicano le formule precedenti ad un caso pratico, ci si accorge che

la maggior parte della massa si trova allo stato puro come saturazione residua
e, in misura sensibilmente inferiore, adsorbita sul solido.

Ciò è negativo in quanto sono le due forme più difficilmente bonificabili,
mentre sarebbe più facile eliminare i vapori (mediante estrazione) e la parte
disciolta (mediante pompaggio o altre tecniche).

15.4.2.2 Distribuzione nel saturo

Quando un DNAPL penetra nell’acquifero, la sua massa si distribuisce fra tre
fasi: la fase pura, la fase disciolta in acqua e la fase adsorbita sulla superficie
del solido:

MN

Vb
= ρNSnwrn = ρNθnwr, (15.18)

Mw

Vb
= Cw(1 − Snwr)n = Cw(n − θnwr), (15.19)

Ms

Vb
= ρbKdCw. (15.20)

Rispetto al non saturo, solo la (15.19) è diversa.
Ovviamente, la massa totale è la somma delle masse nelle singole fasi.

15.5 Considerazioni conclusive

L’inquinamento delle falde idriche da NAPL è molto complesso da affron-
tare in quanto il contaminante è quasi sempre costituito da una miscela di
molti componenti, ciascuno con un comportamento specifico che può differire
sensibilmente da quello degli altri.

Sulla base del comportamento tipico dei sistemi multifase nei mezzi porosi
(pressioni capillari, saturazioni residue, permeabilità relative), il NAPL resta
intrappolato come saturazione residua sia nel mezzo non saturo, sia nel satu-
ro. Questo è uno dei motivi per cui, in molte indagini in situ, il NAPL viene
individuato con difficoltà.

In molti casi, la presenza di NAPL può essere confermata visivamen-
te osservando se gli idrocarburi sono presenti in fase libera nei pozzi, in
galleggiamento sull’acqua, o se impregnano carote prelevate nel terreno.

In altri casi, però, la presenza di NAPL è difficile da confermare perché
gli idrocarburi intrappolati come saturazione residua nei pori del terreno non
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fluiscono nei pozzi di monitoraggio e sono difficili da osservare direttamente
nelle carote. Anche la disponibilità di metodi di indagine indiretta (come, ad
esempio, l’analisi delle concentrazioni nel terreno) non è in grado, in alcuni
casi, di eliminare ogni dubbio.

La massa contaminante di NAPL presente come saturazione residua è
usualmente molto più grande della massa presente nella forma disciolta a for-
mare il classico “plume”. Basti pensare che la concentrazione degli idrocarburi
solubili si misura in parti per milione o miliardo di acqua (1 g di idrocarburi
per 106 e 109 g di acqua), mentre la fase NAPL residua viene definita come
percentuale del volume poroso attraverso la saturazione.

L’importanza della fase disciolta è legata solo alla potenziale alta velocità
di migrazione. Va per contro evidenziato che grosse quantità di NAPL nel sot-
tosuolo possono vanificare qualsiasi tentativo di bonifica della falda, perché
diventano sorgenti in grado di alimentare l’inquinamento della falda idrica per
tempi lunghissimi attraverso il rilascio delle frazioni solubili.

D’altra parte, le forze capillari (legate alla non miscibilità dei fluidi) fanno
s̀ı che la rimozione di tutta la quantità di NAPL che è penetrata nel sottosuolo
sia molto difficile o impossibile. Ad esempio, la coltivazione di un giacimento
di olio lascia in posto usualmente due terzi delle riserve del giacimento; tecni-
che sofisticate di recupero assistito possono portare al recupero del 40 ÷ 70%
dell’olio, in condizioni operative ottimali. Questi valori sono accettabili nella
coltivazione di un giacimento di olio, ma sono del tutto insufficienti in campo
ambientale.

Per restituire alla destinazione potabile un acquifero contaminato da idro-
carburi, bisognerebbe giungere alla rimozione di non meno del 99% di NAPL,
dal momento che le concentrazioni massime consentite sono dell’ordine delle
parti per miliardo.

Questo limite è sicuramente irraggiungibile con le tecniche convenzionali
(pompaggio), ma forse anche con le tecniche più avanzate (biodegradazione). I
risultati ottenibili sono comunque legati alla natura del terreno, alla tipologia
dell’inquinamento, all’entità delle risorse disponibili, vedasi Capitolo 18.
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Caratterizzazione della contaminazione

Nel presente capitolo viene fornito un contributo metodologico per la caratte-
rizzazione della contaminazione nelle differenti matrici presenti nel sottosuolo,
distinguendo tra mezzo non saturo, comprendente terreno, gas interstiziale ed
acqua interstiziale e mezzo saturo, comprendente le acque di falda.

Non è superfluo ricordare che caratterizzare un sito contaminato significa
determinare tutti gli elementi e i parametri necessari per:

• caratterizzare dal punto di vista fisico le matrici ambientali coinvolte (ad
esempio, per la matrice acque sotterranee determinazione della tipologia
idraulica e dei parametri idrodinamici dell’acquifero);

• caratterizzare la contaminazione (determinazione per ogni matrice ambien-
tale della tipologia dell’inquinamento e della sua estensione).

Avendo già dedicato l’intero Capitolo 5 alla caratterizzazione dell’acquifero,
il presente capitolo è incentrato sulla caratterizzazione della contaminazione.
Tale operazione dovrebbe articolarsi nelle seguenti fasi:

• raccolta e sistemazione dei dati esistenti: durante la quale devono essere
reperite tutte le informazioni relative al sito, alle lavorazioni eseguite, alle
sostanze stoccate, ed agli ambienti circostanti;

• formulazione preliminare del modello concettuale: nel quale vengono de-
scritte le caratteristiche specifiche del sito in termini di sorgenti della con-
taminazione, il grado ed estensione della contaminazione del suolo, del
sottosuolo, delle acque superficiali e sotterranee del sito e dell’ambiente da
questo influenzato, ed i percorsi di migrazione dalle sorgenti di contamina-
zione ai bersagli ambientali ed alla popolazione. Questa schematizzazione
del sito è alla base di una corretta progettazione delle indagini di caratte-
rizzazione e degli interventi di bonifica. In questa fase si richiede la formu-
lazione preliminare del modello concettuale sulla base dei dati disponibili
raccolti;

• progettazione ed esecuzione delle indagini finalizzate alla verifica, sulla
base delle ipotesi formulate, dell’effettivo inquinamento generato dai sin-

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 16, © Springer-Verlag Italia 2012
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goli impianti, strutture e rifiuti stoccati alle diverse matrici ambientali;
all’individuazione delle fonti di ogni contaminazione; alla definizione, ed
integrazione dei dati relativi alle caratteristiche geologiche, idrogeologiche,
pedologiche, idrologiche del sito e ad ogni altra componente ambientale
rilevante per l’area interessata; alla definizione dell’estensione e delle ca-
ratteristiche dell’inquinamento del suolo, del sottosuolo, dei materiali di ri-
porto, delle acque sotterranee e superficiali e delle altre matrici ambientali
rilevanti.

16.1 Ubicazione dei punti di campionamento

Il numero e l’ubicazione dei punti di campionamento devono essere individuati
in maniera da corrispondere agli obiettivi prefissati, primi fra tutti la defini-
zione del grado e dell’estensione del fenomeno di inquinamento nelle diverse
matrici ambientali.

I criteri con cui procedere all’ubicazione dei punti di campionamento
possono essere classificati [49, 56] in:

• Campionamento soggettivo basato sul modello concettuale preliminare
(judgemental sampling). La scelta del numero e della distribuzione dei
campioni è basata sulla conoscenza del sito oggetto di indagine, che ha
consentito di formulare un modello concettuale preliminare, nonché sul
giudizio professionale. Tale criterio può essere utilizzato sia come tecnica
di campionamento vera e propria, sia come primo step in un piano di cam-
pionamento più complesso. La sua efficacia si rivela soprattutto nel caso
in cui sia elevato il livello di conoscenza del sito in esame; presenta, invece,
difficoltà quando applicato a situazioni complesse, o dove esistono scarse
informazioni storiche su fatti pregressi.

• Campionamento sistematico o su griglia regolare (systematic and regu-
lar grid sampling). Fissata casualmente la posizione del primo foro di
sondaggio, si procede individuando una maglia regolarmente distribuita
(Fig. 16.1). Una semplice indicazione per l’individuazione di una maglia
di campionamento quadrata sul sito, consiste nella ricerca della distanza
tra due linee successive della griglia. Tale distanza può, ad esempio, essere
calcolata come:

G =
√

A/n,

nella quale: G è la distanza cercata, A è l’area del sito in esame, n è il
numero di verticali di campionamento [32].

• Campionamento casuale semplice (simple random sampling). L’ubicazio-
ne dei punti di campionamento viene determinata mediante l’estrazione
casuale di numeri da una lista (Fig. 16.2). Tale metodo si rivela particolar-
mente adatto nei casi in cui la popolazione di interesse sia relativamente
omogenea e possano essere esclusi punti ad elevata criticità (hot spots).
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Fig. 16.1. Varie configurazioni di campionamento sistematico: a) griglia quadrata
allineata; b) griglia quadrata centrata; c) griglia triangolare; d) griglia non allineata

Fig. 16.2. Campionamento casuale semplice

• Campionamento stratificato (stratified sampling). Le unità di campiona-
mento, ovvero il numero e la posizione dei campioni, vengono determinate
dopo aver suddiviso la popolazione indagata in strati che non si sovrap-
pongono o in sub-popolazioni che si ritiene siano caratterizzate da una
maggiore omogeneità (Fig. 16.3). Un pregio del procedimento consiste nel-
la strutturazione che esso introduce nell’indagine. Aspetti della struttura-
zione sono: la garanzia che il campionamento avvenga in zone omogenee
e la riduzione delle variabili contemporaneamente esaminate. Tuttavia, la
complessità di molti casi operativi non consente di realizzare la classifica-
zione necessaria all’applicazione di uno stratified sampling che garantisca
di individuare strati distinti e separati.
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Fig. 16.3. Campionamento stratificato in base alla conducibilità idraulica del
sistema acquifero

• Campionamento combinato (ranked set sampling). Combina il campiona-
mento casuale semplice con le conoscenze ed il giudizio degli esperti, accre-
scendo la possibilità di selezionare campioni rappresentativi del fenomeno
e riducendo il numero di campioni prelevati ed esaminati con metodi co-
stosi, a vantaggio di campioni esaminati in situ con strumenti portatili e a
bassi costi. Il primo step di applicazione consiste nell’isolare, sulla base del
random sampling, m unità di campionamento prelevando ed esaminando,
con procedure speditive, r campioni per unità selezionata. Gli r campio-
ni vengono poi suddivisi in classi in base alla concentrazione. Selezionata
una classe per ogni unità, si effettuano misure di precisione sul campione
individuato al fine di stimare i parametri della popolazione da cui proviene.

• Campionamento a cluster adattativo (adaptive cluster sampling). A dif-
ferenza del precedente metodo, è un sistema efficace ed economico per
delineare la posizione dei plume di inquinamento. Ad esempio, sulla base
dei risultati di un random sampling nel quale la dimensione del campione
sia fissata, per ottenere con un certo margine di confidenza il valor medio
della concentrazione di un determinato inquinante in un sito, l’adaptive
cluster sampling prevede, in tornate di analisi successive, di meglio definire
i valori di concentrazione che superino una prefissata soglia (Fig. 16.4).

• Campionamento composito (composite sampling): consiste nel combinare
fisicamente diversi volumi di materiale campionato al fine di costruire un
solo campione omogeneo. Tale metodo, che può essere usato solo nel caso
in cui non si prevedano distorsioni delle misure (ad esempio perdita delle
frazioni volatili di un inquinante) per effetto della miscelazione dei cam-
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pioni, è consigliabile nei casi in cui i costi di analisi siano estremamente
elevati se paragonati a quelli di campionamento. Questo metodo, che com-
porta la perdita delle informazioni relative alla distribuzione spaziale della
proprietà campionata, è utilizzabile nel caso in cui tale informazione non
sia richiesta dall’analisi che si sta conducendo.

I campioni del fondo naturale sono, invece, i campioni prelevati da aree adia-
centi il sito nelle quali si ha la certezza di assenza di contaminazione derivante
dal sito stesso. I campioni devono essere prelevati in tutte le matrici ambien-
tali oggetto di indagini ed il loro numero varia in funzione delle caratteristiche
generali dell’area e non dovrà comunque essere inferiore a tre per matrice.

16.2 Campionamento nel mezzo non saturo

La caratterizzazione della contaminazione a carico del mezzo non saturo com-
porta la definizione qualitativa e quantitativa del fenomeno di inquinamento
in atto, in termini di tipologia, estensione e concentrazione dei contaminanti
presenti.

Un contaminante può essere presente nel mezzo non saturo:

• in fase aeriforme;
• in fase liquida segregata
• disciolto in fase acquosa;
• adsorbito al terreno.

La comprensione completa dei fenomeni di contaminazione in atto presup-
pone pertanto il prelievo di campioni di terreno, gas interstiziali ed acqua
interstiziale da sottoporre ad analisi di laboratorio.

(a) (b)

Fig. 16.4. Adaptative cluster sampling: a) campionamento iniziale; b) risultato
finale del campionamento
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Tabella 16.1. Numero minimo suggerito di verticali di campionamento di suolo,
sottosuolo, materiali di riporto

Superficie del sito Punti di campionamento

m2

< 10.000 almeno 5 punti

10.000–50.000 da 5 a 15 punti

50.000–250.000 da 15 a 60 punti

250.000–500.000 da 60 a 120 punti

> 500.000 almeno 2 punti ogni 10.000 m2

16.2.1 Numero minimo di punti di campionamento

Sulla base delle dimensioni del sito da investigare, si suggerisce di utilizzare
il criterio riportato in Tabella 16.1 per la determinazione del numero minimo
di verticali di campionamento nel mezzo saturo e non saturo.

16.2.2 Campionamento di terreno

Le tecniche di campionamento per la matrice sottosuolo, utilizzate per la ca-
ratterizzazione della contaminazione, non si differenziano di molto da quelle
in uso per il campionamento geotecnico; pur tuttavia, le precauzioni da uti-
lizzare per garantire la rappresentatività del campione sono diverse essendo
differenti gli scopi finali delle indagini.

L’obiettivo primario dell’operazione di campionamento del terreno, nel-
l’ambito della caratterizzazione della contaminazione, consiste nel prelievo di
un campione che sia il più rappresentativo possibile delle caratteristiche chimi-
che, fisiche e biologiche degli orizzonti attraversati ed indicatore dell’eventuale
presenza di sostanze inquinanti. Un corretto approccio al problema, non deve
prendere in considerazione solamente l’operazione di recupero del campione
ma anche quella di perforazione. A questo proposito è indispensabile interve-
nire con tecniche di campionamento a secco (senza fluidi di perforazione) e
che minimizzino i fenomeni di surriscaldamento.

Sono due le tecniche che possono essere utilizzate per il campionamento
di suolo destinato ad analisi ambientali:

• la tecnica a rotazione: è la soluzione più largamente utilizzata nel cam-
pionamento ambientale. Nonostante si possa a volte procedere a sec-
co nelle operazioni di campionamento, richiede l’utilizzo di acqua per
l’avanzamento dei rivestimenti;

• la tecnica direct-push (o ad infissione diretta): è stata sviluppata, nel
corso degli ultimi anni, appositamente per il campionamento ambienta-
le e non contempla l’utilizzo di alcun fluido di perforazione, né in fase di
avanzamento, né in fase di campionamento.
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Nei paragrafi che seguono vengono descritte le principali tecniche di campio-
namento del terreno associate a metodi di penetrazione a secco e le tecniche
di campionamento per analisi di composti volatili (VOC).

16.2.3 Perforazione a rotazione

La perforazione a rotazione viene condotta facendo avanzare un utensile
(carotiere o distruttore di nucleo) applicando contemporaneamente spinta e
rotazione ad una batteria di aste che lo collegano alla superficie.

Per aumentare la velocità di avanzamento viene generalmente fatto circo-
lare un fluido di perforazione attraverso le aste interne (circolazione diretta)
o, meno sovente, attraverso le pareti del foro (circolazione inversa). Anche se
l’utilizzo del fluido di perforazione facilita la rimozione dei residui durante
l’avanzamento del tagliente, di sostenere le pareti del foro, di raffreddare e
lubrificare la punta, come già accennato in precedenza il suo uso è sicuramen-
te controproducente nel caso in cui sia richiesto il recupero di un campione
rappresentativo. Il fluido di perforazione, costituito principalmente da sola
acqua o da acqua e fango, tende infatti a penetrare all’interno del campione
compromettendo i risultati delle misure analitiche.

È per tale motivo che si deve preferire la perforazione in assenza di fluidi
di circolazione detta a secco o, dove impossibile, con l’ausilio di sola acqua.

Il carotaggio continuo è la tecnica che viene sovente utilizzata in campo
ambientale per il recupero di un campione disturbato e di qualità medio bassa.

16.2.4 Perforazione mediante sistemi direct-push o ad
infissione diretta

I sistemi direct push (Geoprobe) si basano sull’infissione diretta delle aste
con avanzamento a secco e permettono il campionamento discreto – oltre che
del terreno – anche dei gas interstiziali nel mezzo non saturo e dell’acqua di
falda nel mezzo saturo. Il principio di funzionamento dei sistemi direct-push
è simile a quello dei penetrometri utilizzati in campo geotecnico: un martello
oleodinamico spinge alla profondità voluta una serie di aste, ad un’estremità
delle quali è presente un campionatore specifico per la matrice da prelevare.

I sistemi direct-push permettono il recupero di carote di terreno di dia-
metro inferiore a 2′′ mediante l’utilizzo di campionatori aperti o a pistone
(Fig. 16.5). L’ausilio di aste di rivestimento evita il collasso del foro e possibili
cross-contaminazoni del campione. Il contatto del campione con l’atmosfera
e con agenti esterni viene, inoltre, minimizzato grazie all’ausilio di fustelle di
materiale plastico che possono essere chiuse mediante l’applicazione di appositi
tappi.

I sistemi direct-push, oltre ad essere economicamente convenienti presen-
tano vantaggi quali la velocità e la qualità di campionamento. La versatilità di
tali sistemi ne ha permesso, negli ultimi anni, una rapida diffusione in campo
ambientale.
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16.2.5 Campionamento di terreno per analisi
di composti volatili

Le tecniche classiche di inquartatura e di immagazzinamento dei campioni di
terreno per analisi di VOC sono inadatte a causa delle perdite imputabili all’e-
levata volatilità del contaminante ed all’interazione con il contenitore. Lewis
et al. [73] hanno messo in evidenza come l’inquartatura del terreno associata
all’utilizzo di recipienti in plastica o in vetro da 125 ml non permettano di
ottenere risultati analitici affidabili.

Sono, invece, da preferirsi le tecniche che permettono di recuperare il
campione direttamente all’interno delle vial utilizzate per le analisi chimi-
che. Il trattamento del campione deve essere differente in funzione del metodo
analitico utilizzato (purge & trap, spazio di testa, ecc).

La corretta procedura operativa consiste nell’utilizzo di un sub-
campionatore (sub-corer, Fig. 16.6) costituito da una mezza siringa in plastica
priva del pistone in gomma, con il quale prelevare una piccola aliquota di ter-
reno dalla carota immediatamente dopo il recupero in superficie. La porzione
di terreno cos̀ı ottenuta deve essere immediatamente trasferita all’interno di
una vial chiusa con un tappo con setto in Teflon.

16.2.6 Campionamento di gas interstiziali

Il campionamento dei gas interstiziali (atmosfera del suolo) viene usualmen-
te effettuato nei pressi di discariche di rifiuti solidi urbani per valutare la
migrazione di biogas nel mezzo non saturo. Tale metodo costituisce, inoltre,
un’interessante tecnica di screening per valutare la presenza e l’estensione di
un’eventuale contaminazione da composti volatili nel sottosuolo.

DNAPL pools

fase disciolta (plume)

(a) (b)

Fig. 16.5. Sistema direct-push per il campionamento del suolo: a) campionatore
a pistone; b) campionatore a tubo aperto
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Fig. 16.6. Utilizzo di un sub-campionatore per il recupero di terreno contaminato
da VOC

La capacità di questa tecnica di rilevare la presenza di contaminanti è limi-
tata dalle caratteristiche fisiche e chimiche dei composti stessi. In particolare,
giocano un ruolo importante la tensione di vapore e la costante di Henry, che
sono indicatrici della facilità con cui il composto si ripartisce in fase gassosa.
Per un campionamento di tipo attivo (paragrafo 16.2.6.1), la tensione del con-
taminante dovrebbe essere superiore a 0.5 mmHg; nel caso in cui il composto
sia presente nell’acqua interstiziale o disciolto nell’acqua di falda, la costante
di Henry dovrebbe essere superiore a 0.1.

Altri fattori, indipendenti dalle caratteristiche del contaminante, quali il
contenuto di umidità del suolo, che dovrebbe essere inferiore all’80%, e la pre-
senza di orizzonti a bassa permeabilità, possono essere limitanti nell’utilizzo
di tale tecnica.

Nei paragrafi che seguono vengono descritte le due tecniche più comune-
mente utilizzate per il campionamento dei gas interstiziali: il campionamento
attivo ed il campionamento passivo.

16.2.6.1 Campionamento attivo

Il campionamento attivo viene condotto mediante l’introduzione di punte o
di sistemi di monitoraggio permanenti (analoghi ai piezometri) all’interno del
mezzo non saturo e la successiva estrazione dei gas interstiziali con l’ausilio
di pompe a vuoto, elettriche o manuali.

Le punte per il prelievo dei gas possono essere infisse nel terreno manual-
mente o per mezzo di sistemi a infissione diretta (es. Geoprobe, Enviprobe),
vedasi Fig. 16.7. Nel caso in cui si proceda per via manuale, generalmente le
puntazze non superano la lunghezza di un paio di metri. I sistemi direct push
permettono, invece, di spingere le punte campionatrici fino a profondità che
possono raggiungere la trentina di metri.
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Fig. 16.7. Sistema direct-push per il campionamento dei gas interstiziali

Dopo aver infisso la punta alla profondità desiderata e prima della fase
di campionamento vera e propria, è consigliabile effettuare uno spurgo delle
unità di campionamento e delle tubazioni. I volumi e le portate con le quali
effettuare l’operazione di spurgo sono funzione della permeabilità del suolo e
del volume della punta e delle tubazioni.

Nella fase di spurgo è consigliabile valutare la possibile presenza di perdite
nelle giunture della strumentazione e l’eventuale presenza di cortocircuita-
zione con la superficie. Tale fenomeno si verifica quando siano presenti vie
di migrazione preferenziali e indesiderate che mettono in comunicazione la
punta di campionamento con l’aria atmosferica, provocando la diminuzione
della concentrazione dei contaminanti e l’aumento delle concentrazioni dei
gas atmosferici (es. ossigeno).

Il campionamento dei gas può essere effettuato mediante pompe a vuoto,
pompe manuali o siringhe, semplicemente collegandole alla tubazione che rag-
giunge la punta infissa nel terreno. Le analisi dei gas possono essere effettuate
direttamente in campo mediante l’ausilio di metodiche più o meno sofisticate
che vanno dall’utilizzo di kit colorimetrici, di rivelatori portatili a ionizzazione
di fiamma (FID), a fotoionizzazione (PID), ad infrarossi (IR), fino all’utilizzo
di gascromatografi portatili.

Nel caso in cui le analisi vengano effettuate in laboratorio, è necessario,
invece, prelevare un campione o in fase gassosa mediante contenitori general-
mente in acciaio, vetro o Tedlar, oppure in fase solida, dopo aver fatto ad-
sorbire il contaminante su un supporto apposito, quale ad esempio il carbone
attivo (Fig. 16.8).
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Misuratore
di portataCartuccia a

carboni attivi Pompa a
vuoto

Fig. 16.8. Campionamento di gas interstiziali mediante adsorbimento su cartuccia
a carboni attivi

16.2.6.2 Campionamento passivo

A differenza dei metodi di campionamento attivo, il campionamento passivo
è basato sul flusso naturale del contaminante nel suolo verso un sistema di
campionamento costituito da un materiale adsorbente (generalmente carbo-
ne attivo). Il materiale adsorbente viene alloggiato all’interno di contenitori
solitamente in vetro, che vengono disposti aperti e a testa in giù all’interno
di perfori praticati nel terreno, vedasi Fig. 16.9. Il perforo, che viene riem-
pito con terreno di riporto, non raggiunge generalmente profondità superiori
al paio di metri. I campionatori passivi vengono rimossi dopo un periodo
sufficientemente lungo e generalmente variabile tra due e trenta giorni.

16.2.7 Campionamento di acqua interstiziale

Il campionamento dell’acqua interstiziale può essere, in alcuni casi, di notevo-
le importanza per la valutazione del grado di contaminazione della zona non
satura.

L’acqua interstiziale può essere estratta mediante tecniche dirette in si-
tu o con tecniche indirette che vengono applicate in laboratorio su campioni
di suolo (centrifugazione, estrazione sotto pressione). Alcuni studi hanno, co-
munque, messo in evidenza come le due tecniche non permettano il campiona-
mento dello stesso tipo di liquido. In particolare, i sistemi di campionamento
in situ permettono il recupero del liquido trattenuto a pressioni inferiori ai 60
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Materiale di riporto

Cartuccia adsorbente

Vial in vetro

Fig. 16.9. Campionatore di gas interstiziali di tipo passivo

kPa, mentre l’estrazione in laboratorio permette di recuperare anche il liquido
trattenuto a tensioni molto superiori ai 60 kPa. Generalmente si ritiene che i
campioni di acqua interstiziale recuperati mediante tecniche in situ siano più
rappresentativi rispetto a quelli ottenuti in laboratorio.

I sistemi di campionamento in situ più comuni sono: i lisimetri a suzione
ed i campionatori a punta filtrante (campionatori BAT o filter tip samplers).

Il campionamento dei liquidi interstiziali in situ deve essere effettuato con
competenza, cos̀ı come cautela deve essere utilizzata nella valutazione dei ri-
sultati analitici. Il recupero dell’acqua interstiziale viene, infatti, effettuato
applicando una pressione negativa all’interno dei campionatori: questa moda-
lità poco si presta al prelievo di campioni contenenti composti volatili. Inol-
tre, i materiali con cui sono realizzati i campionatori possono interagire con
i contaminanti oppure effettuare un campionamento selettivo.

16.2.7.1 Lisimetri a suzione

I lisimetri a suzione sono costituiti da una coppa porosa applicata all’estre-
mità di una tubazione. La tubazione è solitamente disponibile in PVC o in
acciaio inossidabile, mentre la coppa porosa può essere fabbricata in ceramica,
nylon, PTFE o metalli sinterizzati.

Il funzionamento del lisimetro è basato sull’applicazione di una pressione
negativa all’interno del campionatore, che instaura un gradiente di potenziale
tra l’interno del lisimetro ed il terreno. L’acqua interstiziale viene raccolta
all’interno della tubazione del lisimetro e quindi recuperata in superficie per
mezzo di una tubazione. In alcuni casi il flusso attraverso la coppa porosa
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può essere estremamente lento: è quindi necessario mantenere a lungo il vuo-
to all’interno del lisimetro per permettere il recupero di un volume di liquido
sufficiente.

I lisimetri a suzione possono essere di due tipi: a vuoto, oppure a pressione
e vuoto.

Il lisimetro a vuoto è costituito da una coppa porosa posta all’estremità in-
feriore di una tubazione tappata che si estende fino alla superficie (Fig. 16.10).
Viene prima fatto il vuoto all’interno del lisimetro per mezzo di una pompa
manuale attaccata ad una piccola tubazione che raggiunge la coppa porosa.
Dopo aver atteso un tempo sufficiente alla penetrazione del liquido all’interno
del lisimetro, il campione viene recuperato applicando nuovamente il vuoto.
Dal punto di vista pratico, i lisimetri a vuoto vengono utilizzati per recuperare
campioni a profondità inferiori al paio di metri.

Il lisimetro a pressione e vuoto è costituito da un corpo cilindrico di diame-
tro pari a circa 2” e lunghezza di una trentina di centimetri (Fig. 16.11). Due
tubi collegano il lisimetro alla superficie; uno, la linea di scarico, raggiunge il
fondo del lisimetro, mentre l’altro, la linea pressione-vuoto, si ferma alla parte
superiore del lisimetro. Per il campionamento viene applicata una pressione
negativa all’interno del lisimetro, collegando una pompa a vuoto alla linea
vuoto-pressione, mentre la linea di scarico è esclusa per mezzo di una valvola.

Pompa a vuoto

Contenitore per il campione

Valvola

Materiale di riporto

Tubazione

Farina silicea

Coppa porosa

Fig. 16.10. Lisimetro a vuoto
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Farina silicea

Coppa porosa

Fig. 16.11. Lisimetro a pressione e vuoto

Si chiude, quindi, anche la linea vuoto-pressione e si lascia che il liquido in-
terstiziale penetri all’interno del lisimetro. Dopo aver lasciato trascorrere un
tempo sufficientemente lungo, è possibile riaprire entrambe le valvole poste
sulle tubazioni ed applicare una pressione positiva al lisimetro, recuperando il
campione dalla linea di scarico. Generalmente, con un lisimetro a pressione e
vuoto non è possibile raggiungere profondità superiori a circa venti di metri.
A profondità maggiori, la pressione che occorre applicare nella fase di recupe-
ro del campione tende a respingerlo attraverso la coppa porosa. Quest’ultimo
fenomeno può essere evitato utilizzando un lisimetro a doppia camera, dotato
di valvola di non ritorno.

16.2.7.2 Campionatori a punta filtrante o BAT (filter tip samplers)

I campionatori a punta filtrante sono simili ai lisimetri a suzione, ma si diffe-
renziano da questi dal momento che non esiste alcuna linea di pressione che
si estende fino alla superficie. Nei campionatori a punta filtrante il campione
viene raccolto per effetto del richiamo esercitato da un provino all’interno del
quale viene creato il vuoto prima del campionamento. Come è possibile nota-
re dall’immagine riportata in Fig. 16.12, il provino di campionamento viene
calato dalla superficie tramite un cavo zavorrato. Il peso del cavo permette la
perforazione del setto di chiusura del provino da parte di un ago ipodermico
solidale con la punta filtrante del campionatore.

La maggiore limitazione di questo metodo è legata ai lunghi tempi necessari
al recupero di un quantitativo sufficiente di liquido.
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Punta filtrante BAT

Ago a doppia punta

Vial in vetro

Fig. 16.12. Campionatore a punta filtrante o BAT

16.3 Campionamento nel mezzo saturo

La distribuzione di un contaminante in falda dipende da una serie di fattori,
i più importanti dei quali sono legati alla natura del contaminante (densità,
miscibilità con l’acqua di falda, viscosità), alle caratteristiche dell’acquifero
(conducibilità idraulica, porosità, grado di eterogeneità, si veda [40]), alla na-
tura del rilascio (geometria della sorgente), modalità di rilascio, all’instaurarsi
di fenomeni di biodegradazione.

Di seguito vengono descritte le tecniche e le modalità di campionamento
più idonee per la determinazione della tipologia e dell’estensione spaziale di
una contaminazione in un sistema acquifero.

I punti di monitoraggio delle acque sotterranee devono permettere la rico-
struzione e la delimitazione delle aree contaminate anche grazie all’ubicazione
di piezometri a monte idrogeologico per la determinazione dei campioni di
fondo naturale. I piezometri possono essere realizzati con tecniche a distru-
zione di nucleo o a carotaggio continuo e devono intercettare completamente
lo spessore saturo del sistema acquifero. Nel caso in cui si voglia determina-
re la distribuzione della contaminazione lungo la verticale sarà, invece, indi-
spensabile adottare piezometri finestrati selettivamente a differenti profondità
oppure piezometri multilivello.
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16.3.1 Campionamento lungo la verticale

La necessità di ricostruire tridimensionalmente il grado di contaminazione è
di grande importanza, ma lo è particolarmente in tutti quei casi in cui la
natura dei contaminanti e l’interazione di questi con il sistema acquifero de-
termini stratificazioni verticali di concentrazione. È il caso, ad esempio, dei
contaminanti non miscibili con l’acqua.

In tali circostanze, un’efficace campagna di campionamento deve permet-
tere l’individuazione dei contaminanti e della distribuzione volumetrica delle
concentrazioni, sia in fase acquosa, sia in fase segregata, senza trascurare la
possibile presenza di prodotti di degradazione. Ne consegue che può essere
considerato corretto e rappresentativo solamente un approccio che consenta il
prelievo di campioni a diverse profondità stabilite.

Un campionamento discreto lungo la verticale può essere eseguito mediante
due approcci distinti:

• piezometri multilivello;
• tecniche puntuali direct push.

16.3.2 Piezometri multilivello

I vantaggi derivanti dal disporre di un sistema di campionamento multilivello,
rispetto ai sistemi tradizionali, sono notevoli. È possibile, infatti, ricostrui-
re tridimensionalmente il grado di contaminazione di un sito conoscendo le
concentrazioni degli inquinanti, in ciascun punto di osservazione, lungo la
verticale. Questi sistemi permettono, inoltre, una migliore comprensione del-
le condizioni locali di flusso, permettendo la misura dei carichi idraulici a
differenti profondità.

Un monitoraggio multilivello all’interno di piezometri può essere condotto
secondo le seguenti modalità (Fig. 16.13):

• Doppio packer a fine completamento. Dopo aver eseguito il completamento
del piezometro viene introdotta una coppia di packer per isolare una por-
zione di acquifero. Questo sistema è sconsigliato in quanto non è possibile
evitare fenomeni di cross-contaminazione e di circolazione all’interno del
dreno. Le operazioni risultano, inoltre, lente e laboriose.

• Cluster di piezometri in perfori separati. Consiste nella disposizione ravvi-
cinata di una serie di piezometri di piccolo diametro finestrati a profondità
differenti. Risulta costoso perché moltiplica i costi di perforazione.

• Cluster di piezometri in un singolo perforo (nested wells). Consiste nel-
la disposizione di una serie di colonne piezometriche all’interno di uno
stesso perforo, tra di loro isolate mediante anelli bentonitici e cementazio-
ne. Il maggior problema legato a questi sistemi consiste nella difficoltà di
installazione dei sigilli bentonitici che possono non garantire un perfetto
isolamento idraulico; inoltre, l’operazione di spurgo risulta essere general-
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a b c d

Fig. 16.13. Sistemi di misura multilivello in piezometri: a) packer doppio; b) cluster
in perfori separati; c) cluster in un singolo perforo; d) sistemi multilivello

mente lunga a causa del grosso diametro del dreno circostante la colonna
piezometrica.

• Sistemi multilivello. Sono generalmente costituiti da una colonna equipag-
giata di packer ed in alcuni casi di pompe sommerse in grado di vettoriare
l’acqua in superficie. Possono essere rimossi con relativa facilità dal pie-
zometro in cui vengono calati ed hanno il vantaggio di richiedere volumi
di spurgo minimi. Tali sistemi, generalmente costosi, sono commercializ-
zati sul mercato con i nomi: Waterloo Groundwater Monitoring System
e CMT Multilevel System della Solinst, Westbay MP System, FLUTe
System, Multilevel Packer System.

16.3.3 Tecniche direct-push

I sistemi direct push permettono il campionamento discreto dell’acqua di fal-
da, mediante l’utilizzo di un dispositivo di campionamento (generalmente un
tubo finestrato in acciaio inossidabile) infisso direttamente nella formazione
acquifera (Fig. 16.14).

Tali sistemi permettono di effettuare campionamenti istantanei di acqua
nei punti di indagine e presentano i seguenti vantaggi:

• velocità di campionamento;
• costi di campionamento estremamente limitati;
• assenza di fluidi e di residui di perforazione;
• possibilità di campionamento diretto con spurgo minimo;
• campionamento stratificato lungo la verticale;
• possibilità di installare cluster di piezometri in perfori separati.
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Fig. 16.14. Tecnica direct-push (a percussione) per la caratterizzazione verticale di
una contaminazione in un sistema acquifero

L’unica limitazione è legata alla profondità di prelievo, che in genere non può
superare i 30–40 m e al diametro della tubazione di campionamento che è di
1.5” per il prelievo di acque sotterranee.

Il campionamento dell’acqua viene generalmente eseguito per mezzo di
pompe inerziali o minuscole bladder pump sommerse.

16.4 Spurgo

Lo scopo dello spurgo è quello di permettere il prelievo di un campione rappre-
sentativo di acqua di falda creando il minor disturbo possibile alle condizioni
naturali di deflusso.

Per raggiungere tale obiettivo, il volume di acqua che staziona all’interno
di un piezometro deve essere eliminato in quanto sottoposto ad equilibri chi-
mici e fisici differenti da quelli presenti in falda, per effetto delle interazioni
con i materiali di rivestimento del pozzo e con l’aria atmosferica.

Solo a seguito dell’operazione di spurgo, è opportuno procedere con il
campionamento propriamente detto.

La scelta della tecnica di spurgo deve essere effettuata in base ai seguenti
fattori:

• volume da spurgare;
• possibilità di utilizzo della strumentazione di spurgo anche per il campio-

namento;
• diametro del punto di campionamento (piezometro o pozzo);
• soggiacenza della falda;
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• semplicità delle operazioni di disassemblaggio e decontaminazione;
• facilità di trasporto;
• necessità di fonti esterne di energia;
• costo.

Nell’impostazione di un’operazione di spurgo gioca un ruolo critico la portata
di emungimento: uno spurgo effettuato a portate troppo elevate può essere fon-
te di problemi quali incremento della torbidità del campione, prosciugamento
del piezometro, richiamo di prodotto surnatante o diluizione del campione;
per contro effettuando uno spurgo a portate troppo basse si rischia di dover
attendere tempi troppo lunghi oppure di non compiere in maniera adeguata
tale operazione.

Lo spurgo viene generalmente condotto a portate che non superano qual-
che litro al secondo. Nel caso in cui si adottino portate inferiori a 0.5 l/min si
fa riferimento al cosiddetto low-flow purging.

Per quanto riguarda la scelta dei volumi e dei tempi di spurgo, general-
mente si fa riferimento ai criteri di seguito illustrati: i primi tre sono relativi
ad uno spurgo tradizionale, l’ultimo è relativa alla tecnica low-flow purging.

16.4.1 Criterio basato sul volume del pozzo

Questo criterio suggerisce di spurgare una quantità di liquido compresa tra 1 e
20 volte il volume del punto di monitoraggio, inteso come la quantità di acqua
presente in condizione statiche all’interno della colonna di completamento del
pozzo o piezometro, sia al di sopra sia al di sotto delle finestrature, ma non
all’interno del dreno.

Anche se non è possibile stabilire un criterio univoco, si ritiene general-
mente che sia sufficiente spurgare da 3 a 5 volumi di pozzo per garantire la
significatività del campione.

Il vantaggio di questo metodo è legato alla semplicità di esecuzione, anche
se, nel caso di piezometri di grandi dimensioni, i tempi ed i volumi di spurgo
possono essere elevati.

16.4.2 Criterio legato alla stabilizzazione di parametri
chimico-fisici

Questo approccio consiste nello spurgo del pozzo monitorando nel contem-
po parametri quali conduttanza specifica, pH, temperatura, Eh fino alla loro
stabilizzazione.

Raggiunta la stabilizzazione dei parametri indicatori, la portata di spurgo
viene ridotta ulteriormente per permettere il campionamento.

La maggior difficoltà consiste nel determinare quale sia il parametro più
adatto per indicare l’avvenuta eliminazione dell’acqua stagnante. Alcuni au-
tori hanno messo in evidenza come i parametri più significativi siano l’os-
sigeno disciolto e la conduttanza specifica, mentre pH e temperatura siano
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Fig. 16.15. Percentuale di acqua proveniente dal sistema acquifero in funzione del
tempo ed al variare della trasmissività (modificata da [57])

meno attendibili, raggiungendo quasi immediatamente la stabilizzazione. Per
la determinazione di tali parametri si raccomanda l’utilizzo di sonde mul-
tiparametriche, sommerse o accoppiate a celle di flusso, vedasi paragrafo
16.7.

16.4.3 Criterio basato sull’immagazzinamento
del pozzo e sui parametri idrodinamici dell’acquifero

Questo criterio si basa sul fatto che la percentuale di acqua che proviene dal
sistema acquifero aumenta con il tempo di pompaggio e dipende dal coeffi-
ciente di immagazzinamento del pozzo e dalle caratteristiche idrodinamiche
del sistema acquifero.

Nota la trasmissività della formazione, il diametro del pozzo e la por-
tata di spurgo, è quindi possibile calcolare il tempo di spurgo richiesto per
l’ottenimento di campioni significativi (Fig. 16.15).

16.4.4 Low-flow purging e stabilizzazione dei parametri
chimico fisici

La tecnica di spurgo low-flow [89] si fonda sull’ipotesi che solo il volume di
acqua al di sopra e al di sotto delle finestrature sia stagnante, mentre quello
in corrispondenza dei tratti finestrati sia in comunicazione con la falda. Ef-
fettuando, quindi, lo spurgo a portate estremamente basse (< 0.5 l/ min) e
generando abbassamenti piezometrici minimi (< 0.1 m), è possibile prelevare
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l’acqua direttamente dal sistema acquifero, senza che questa si misceli con
quella stagnante.

Dopo aver calato la pompa all’interno del piezometro con estrema cura e
lentezza, per evitare la miscelazione dell’acqua stagnante, ed averla disposta in
posizione centrale rispetto al tratto finestrato, è possibile intraprendere il low-
flow purging, che deve essere protratto fino alla stabilizzazione dei parametri
chimico-fisici.

Questa metodologia, grazie alle basse portate in gioco, consente di mini-
mizzare i volumi di spurgo, il disturbo al sistema acquifero, lo stripping di
contaminanti e la mobilizzazione di solidi sospesi. Risulta essere particolar-
mente efficace in piezometri di piccolo diametro e caratterizzati da brevi tratti
finestrati.

Portate cos̀ı ridotte possono essere garantite solamente da pompe peristal-
tiche o bladder.

16.5 Campionamento

L’obiettivo primario dell’operazione di campionamento consiste nel prelie-
vo di un campione di acqua che sia il più rappresentativo possibile della
composizione chimico-fisica della falda.

Dal momento che l’acqua prelevata dalla falda si trova quasi sempre sot-
toposta a condizioni di temperatura, pressione, contenuto in gas e stato di
ossidoriduzione differenti da quelle che si verificano in corrispondenza del pia-
no campagna, deve essere presa tutta una serie di precauzioni per assicurare
che nella fase di prelievo vengano minimizzate le alterazioni del campione.
Senza trascurare il fatto che il sistema di campionamento stesso può essere
fonte di alterazioni del campione, a causa delle modalità di funzionamento e
dei materiali con cui è costruito.

Gli strumenti che introducono aria o gas inerti per il sollevamento del cam-
pione, che inducono variazioni di pressioni significative o elevata turbolenza
sono da evitare. Inoltre, sono da preferirsi sistemi che applicano una pressione
positiva alla tubazione di mandata rispetto a quelli che aspirano il campione,
nell’ottica di minimizzare i fenomeni di volatilizzazione.

Per quanto concerne i materiali, questi devono essere scelti in modo da
minimizzare i fenomeni di trasferimento di sostanze da e verso il campione,
quali liberazione di additivi, fenomeni di adsorbimento, ecc. Si deve, inoltre,
porre particolare attenzione ai seguenti fattori:

• tipologia dei contaminanti da campionare;
• possibilità di regolazione della portata;
• possibilità di filtrazione del campione in linea;
• diametro del punto di campionamento;
• soggiacenza della falda;
• semplicità delle operazioni di disassemblaggio e decontaminazione;
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• facilità di trasporto;
• necessità di fonti esterne di energia;
• costo.

Una rassegna dei sistemi di campionamento è riportata nel paragrafo 16.6.

16.5.1 Portata di campionamento

Nel caso in cui si faccia uso di un sistema di pompaggio per l’estrazione del
campione, è necessario porre particolare attenzione alla scelta della portata
di emungimento.

Una buona regola da utilizzare è quella di effettuare il campionamento
dell’acqua di falda ad una portata inferiore a quella di spurgo del piezometro.
Una bassa portata di campionamento è fondamentale per generare il minimo
disturbo nella formazione acquifera e per garantire la rappresentatività del
campione. Onde evitare di dover utilizzare due sistemi separati per le opera-
zioni di spurgo e campionamento, è auspicabile disporre di una pompa che
permetta la regolazione della portata emunta.

Al fine di ottenere un’elevata qualità dei campioni, si ritiene che la tecnica
più efficace sia quella del low-flow sampling, ovvero di un campionamento a
bassissima portata (< 0.3 l/ min), in grado di minimizzare il disturbo al siste-
ma acquifero, lo stripping di contaminati e la mobilizzazione di solidi sospesi.
Per raggiungere una tale portata, si consiglia di evitare l’utilizzo di valvole
che creerebbero una repentina variazione di pressione (orifice effect) alterando
la qualità del campione.

16.5.2 Raccolta del campione

La fase di raccolta del campione all’interno del contenitore, che verrà in se-
guito trasferito in laboratorio, è molto delicata al fine di ottenere risultati
analitici significativi.

È opportuno al riguardo:

• controllare l’assenza di potenziali sorgenti di contaminazione nell’area
(motori in funzione, presenza di scarichi) prima di aprire il contenitore;

• aprire il contenitore solo subito prima del campionamento;
• minimizzare turbolenza, agitazione, volatilizzazione, esposizione all’atmo-

sfera, riscaldamento dell’acqua;
• nel caso di analisi di VOC, riempire completamente il contenitore mini-

mizzando lo spazio di testa;
• se necessario, filtrare ed aggiungere conservanti subito dopo la raccolta;
• tappare ermeticamente il contenitore;
• identificare in maniera univoca il campione mediante etichettatura.

Una tecnica particolarmente efficace per la raccolta dei campioni, che consen-
te di minimizzare il contatto con l’atmosfera e quindi evitarne le conseguen-
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Fig. 16.16. Campionamento in linea

ze, consiste nell’effettuazione del campionamento in linea. Questa soluzione,
rappresentata in Fig. 16.16, consiste nel riempimento del recipiente di cam-
pionamento mediante una tubazione immersa direttamente nel liquido. Una
seconda tubazione permette di eliminare il liquido in eccedenza. Nel caso in
cui il recipiente sia trasparente, è possibile constatare visivamente il grado
di torbidità del campione e quindi decidere se proseguire o interrompere lo
spurgo.

Come già indicato precedentemente, è importante minimizzare la presen-
za dello spazio di testa o di bolle d’aria all’interno del contenitore. Questa
precauzione deve essere attuata, in particolare, in quei casi in cui si voglia
analizzare la presenza di composti volatili: in tale eventualità, si consiglia di
riempire il contenitore fino al limite mantenendo un menisco positivo.

A questo proposito, il diagramma di Pankow [87], vedasi Fig. 16.17, forni-
sce l’errore percentuale nella determinazione analitica di un composto volatile,
caratterizzato dal valore della costante di Henry H, in funzione del rapporto
tra il volume dello spazio di testa e quello della soluzione acquosa.

16.6 Sistemi di campionamento e di spurgo

I sistemi di campionamento e di spurgo possono essere classificati in:

• campionatori puntuali (grab samplers);
• pompe a pressione positiva (positive displacement pumps);
• pompe aspiranti (suction lift pumps);
• pompe inerziali (inertial lift pumps).

I campionatori puntuali (grab samplers) permettono di prelevare campioni
di acqua ad una profondità discreta senza l’utilizzo di sistemi di pompaggio.
Esempi tipici di questi sistemi includono i bailer o i campionatori a siringa.

Con la denominazione positive displacement si indicano quei sistemi di
pompaggio sommersi che agiscono con una pressione positiva sulla tubazio-
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ne di mandata e quindi sul fluido, evitando fenomeni di stripping dei com-
ponenti volatili. Tali sistemi si suddividono in pompe centrifughe e pompe
volumetriche.

Le pompe centrifughe trasferiscono il fluido mediante l’azione dinamica di
una palettatura rotante. Sono le più diffuse per la continuità del flusso, privo
di caratteristiche pulsanti, per l’adattabilità ad ogni valore di portata, per la
facilità di regolazione e il costo contenuto.

Le pompe volumetriche esplicano la loro azione mediante il riempimento e
lo svuotamento alternativo di un volume chiuso. Rientrano in questa categoria
le bladder pumps, le pompe a gas o aria, le pompe a pistone (o a stantuffo),
le pompe a ingranaggio.

Le pompe aspiranti (suction lift pumps) identificano i sistemi di pompaggio
esterni al punto di campionamento, che agiscono con una pressione negativa
sulla tubazione di aspirazione. Il limite di questi sistemi deriva dalla limitata
capacità di sollevamento (< 10 m) e dalla possibilità di stripping di compo-
sti volatili. Anche le pompe aspiranti si possono suddividere in: centrifughe
(pompe centrifughe esterne) e volumetriche (pompe peristaltiche).

Le pompe inerziali, infine, sono sistemi semplici che utilizzano la forza
di inerzia per richiamare acqua all’interno di una tubazione collegata con la
superficie.

La classificazione delle pompe che possono essere usate per il campio-
namento e lo spurgo delle acque di falda è illustrata in Tabella 16.2, men-
tre nei paragrafi che seguono vengono descritti in dettaglio i sistemi più
frequentemente utilizzati.
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Tabella 16.2. Classificazione dei sistemi di campionamento e di spurgo delle acque
sotterranee

Campionatori puntuali bailer

a siringa

Pompe a pressione positiva centrifughe centrifughe sommerse

volumetriche bladder pumps

a gas o aria

a pistone

a ingranaggio

Pompe aspiranti centrifughe centrifughe esterne

volumetriche peristaltiche

Pompe inerziali con valvola di non ritorno

16.6.1 Bailer

I bailer sono costituiti da un recipiente cilindrico legato ad un cavo utiliz-
zato per immergere il campionatore all’interno del pozzo. I bailer vengono
realizzati secondo una grande varietà di stili, dimensioni, materiali e grado di
complessità. Generalmente hanno una dimensione compresa tra 1 e 2 metri,
ma possono essere costruiti praticamente di ogni lunghezza.

I materiali con i quali viene realizzato il cilindro di campionamento devono
garantire un’elevata inerzia chimica e comprendono acciaio inox, PVC, ma-
teriali fluorocarburici. Particolare attenzione deve essere rivolta al materiale
con il quale viene realizzata la fune di recupero evitando di scegliere tessuti
naturali o materiali adsorbenti.

Nella fase di campionamento bisogna immergere e sollevare il campiona-
tore con estrema cautela evitando urti contro le pareti laterali dei piezometri
o oscillazioni che potrebbero creare rimescolamenti all’interno della colonna
d’acqua.

Per evitare un’eccessiva aerazione del campione è possibile utilizzare bailer
che si svuotano dal basso.

Vantaggi

• permette il campionamento del surnatante in condizioni statiche (in
assenza di spurgo);

• possono essere costruiti praticamente in ogni materiale;
• economici, esistono anche versioni monouso;
• di facile funzionamento;
• nessuna limitazione a causa del diametro o della profondità del pozzo;
• portatili e leggeri;
• semplici da decontaminare;
• non richiedono fonti di energia esterne.
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Limitazioni

• possibile perdita di VOC o alterazione di campioni redox-sensibili;
• la qualità del campionamento dipende fortemente dall’abilità dell’opera-

tore;
• sconsigliati per lo spurgo;
• possibili perdite dalle valvole;
• è possibile effettuare una filtrazione in linea, ma è un processo general-

mente lento.

16.6.2 Pompe centrifughe sommerse

In origine le pompe centrifughe sommerse sono state sviluppate per l’uso al-
l’interno dei pozzi di approvvigionamento. Recentemente sono stati prodotti
alcuni modelli di piccolo diametro che possono essere utilizzati in piezometri
con dimensioni superiori ai 2”, caratteristica che ne ha decretato un largo
successo di mercato, vedasi Fig. 16.18. Le pompe sommerse, a differenza di
quelle esterne, agiscono con una pressione positiva sulla tubazione di mandata
e quindi sul fluido, evitando fenomeni di stripping.

Fig. 16.18. Schema esploso di una pompa centrifuga assiale, utilizzata per il campio-
namento
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Le pompe centrifughe per analisi ambientali utilizzano come fluido lubrifi-
cante e di raffreddamento acqua piuttosto che oli idrocarburici. Le pompe di
campionamento vengono generalmente fabbricate in materiali ad elevata iner-
zia, quali acciai inox, PTFE, Viton o altri ancora, adatti al campionamento
di VOC.

Sono disponibili sul mercato pompe in grado di permettere una regolazio-
ne della portata in modo che questa si adatti alle diverse esigenze delle fasi di
spurgo o di campionamento.

Vantaggi

• nel caso si utilizzino basse portate di esercizio, il campione prelevato risulta
essere di elevata qualità;

• alcuni modelli permettono regolazione delle portate;
• hanno capacità di sollevamento da medie ad alte;
• alcuni modelli sono costruiti con materiali inerti;
• permettono la filtrazione in linea del campione.

Limitazioni

• i modelli che non permettono di lavorare a basse portate sono inadeguati
per il prelievo di campioni contenenti VOC;

• richiedono una sorgente esterna di energia;
• il processo di decontaminazione può essere complesso;
• le pompe più piccole sono portatili, anche se tutto il sistema di campiona-

mento è generalmente ingombrante e pesante da trasportare.

16.6.3 Bladder pumps

Le bladder pumps sono pompe volumetriche a immersione, tra le più efficaci
per il campionamento di metalli in traccia e di VOC.

Il funzionamento della pompa bladder avviene in due tempi (Fig. 16.19):
nella prima fase si ha il riempimento della camera per effetto della pressio-
ne idrostatica attraverso una valvola al fondo della pompa. Non appena la
pompa è piena, la valvola di fondo si chiude e comanda l’iniezione di gas tra
il corpo della pompa e la camera contenente l’acqua. La camera deformabile
viene compressa liberando l’acqua verso la tubazione di mandata.

La capacità di sollevamento della pompa è direttamente correlabile alla
pressione con la quale viene iniettato il gas all’interno dell’intercapedine della
pompa.

Sono disponibili pompe che possono essere utilizzate in piezometri con
diametro superiore ai 3/4”, in grado di permettere una regolazione della por-
tata in modo che questa si adatti alle diverse esigenze delle fasi di spur-
go o di campionamento, fino a valori bassissimi (low-flow purging, low-flow
sampling).
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Fig. 16.19. Fasi del funzionamento di una bladder pump: riempimento e svuota-
mento della camera

Vantaggi

• nel caso si utilizzino basse portate di esercizio, il campione prelevato risulta
essere di elevata qualità;

• il campione non entra in contatto con il gas compresso o con le parti
meccaniche della pompa;

• la camera flessibile può essere costruita con materiali praticamente inerti;
• è possibile variare la portata di esercizio;
• permette la filtrazione in linea del campione;
• in alcuni modelli la capacità di sollevamento è estremamente elevata;
• la pompa non si danneggia nel caso in cui vada a secco.

Limitazioni

• le pompe più piccole sono portatili, ma tutto il sistema di campionamento
è generalmente ingombrante e pesante da trasportare;

• richiede l’uso di aria compressa e di una strumentazione di controllo;
• lo spurgo ed il campionamento da pozzi profondi può essere lento;
• la procedura di decontaminazione può essere complessa;
• la camera deformabile può rompersi;
• l’utilizzo della pompa richiede addestramento.
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Fig. 16.20. Fasi del funzionamento della testa di una pompa peristaltica

16.6.4 Pompe peristaltiche

Le pompe peristaltiche sono pompe aspiranti, di tipo volumetrico: sono azio-
nate da un rotore che comprime un tubo di gomma in modo da creare una
pressione negativa ad un’estremità dello stesso (Fig. 16.20), tale da richiamare
acqua dal pozzo.

In teoria, i sistemi a depressione come le pompe peristaltiche sono in grado
di sollevare l’acqua al massimo di 9,7 m anche se in realtà non è, generalmen-
te, possibile superare dislivelli superiori agli 8 m. Per lo stesso motivo non
sono ideali per il campionamento di VOC, a meno che non vengano associa-
ti a sistemi di campionamento che limitino lo stripping dei contaminanti. Si
rivelano, invece, estremamente utili per il campionamento in punti caratteriz-
zati da piccolo diametro o in tutti quei casi in cui si renda indispensabile la
filtrazione in linea del campione.

Sono disponibili sul mercato pompe in grado di permettere una regolazio-
ne della portata in modo che questa si adatti alle diverse esigenze delle fasi
di spurgo o di campionamento anche a portate bassissime (low-flow purging,
low-flow sampling).

Vantaggi

• permettono di effettuare in maniera rapida una filtrazione in linea del
campione;

• portatili e semplici da utilizzare;
• la tubazione flessibile può essere scelta di qualsiasi materiale, anche ad

elevata inerzia chimica;
• funzionamento a portata variabile;
• il campione non entra in contatto con parti della pompa;
• possono essere utilizzati in pozzi di qualsiasi diametro (anche < 1/4′′);
• possono funzionare a batteria;
• semplici da decontaminare.

Limitazioni
• il sistema a depressione può causare volatilizzazione dei VOC;
• non è in genere possibile superare dislivelli maggiori di 8 m.
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Fig. 16.21. Pompa inerziale con valvola di non ritorno

16.6.5 Pompe inerziali con valvola di non ritorno

Le pompe inerziali (intertial lift pumps, pompe WaTerra) sono sistemi ade-
guati sia allo spurgo sia al campionamento anche in piezometri di piccolis-
simo diametro. Sono costituite da una tubazione, provvista all’estremità di
una valvola di non ritorno, che viene immersa nell’acqua. Agitando di moto
alternativo la tubazione è possibile far risalire l’acqua all’interno di questa
per prelevarne campioni (Fig. 16.21). Nel caso in cui si debbano prelevare
portate costanti o sia necessario il sollevamento da punti molto profondi,
è possibile associare la tubazione di campionamento a motori elettrici o a
scoppio.

I campioni prelevati con questo sistema sono caratterizzati da alte torbidità
dovute all’agitazione che si crea nel piezometro.

Vantaggi

• possono essere costruite praticamente con ogni materiale;
• economiche, anche monouso;
• di facile funzionamento;
• nessuna limitazione a causa del diametro del pozzo;
• portatili e leggere;
• non richiedono fonti di energia esterne.
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Limitazioni

• possibile aumento di torbidità;
• non adatte per lo spurgo di grandi volumi di acqua;
• non adatte per pozzi profondi;
• è possibile effettuare una filtrazione in linea, ma è un processo general-

mente complicato.

16.7 Misurazione in campo dei parametri di qualità
dell’acqua

Molti dei parametri chimico-fisici dell’acqua sono soggetti a repentini cambia-
menti durante l’estrazione dal punto di campionamento ed in seguito all’espo-
sizione all’ossigeno ed alla pressione atmosferica. I parametri che sono soggetti
a cambiamento sono, ricordando i più importanti, conduttanza specifica, pH,
ossigeno disciolto, Eh e alcalinità, temperatura.

Dal momento che questi parametri non possono essere stabilizzati in
alcun modo, le misurazioni devono essere condotte in campo evitando il
contatto con l’aria. A questo proposito è possibile ricorrere a sonde multipa-
rametriche calate direttamente nel pozzo o esterne, accoppiate ad una cella
di flusso (flow through cell, Fig. 16.22). Le letture devono essere effettuate
durante lo spurgo del punto di misura.

Nel caso in cui si utilizzi una sonda sommersa è importante fare in modo
che esista un ricambio di acqua sufficiente, ponendo la tubazione di aspirazio-
ne della pompa nei pressi degli elettrodi. L’utilizzo di una sonda è però spesso
impedito dal ridotto diametro del punto di campionamento.

In tutti i casi in cui non sia possibile o non si voglia immergere i sensori in
pozzo, è possibile far uso di una cella di flusso. Il principio di funzionamento
di una cella di flusso è elementare. È costituita da una camera con un ingresso
ed un’uscita, oltre ad un alloggiamento per i sensori. Durante la fase di spur-

Fig. 16.22. Schema di una cella di flusso (flow-through cell)
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go l’acqua attraversa la cella, in modo da lambire i sensori senza entrare in
contatto con l’aria, per poi fuoriuscire.

Nel caso in cui non sia possibile effettuare le misure con i metodi ora
descritti, si consiglia di effettuare le misurazioni di questi parametri imme-
diatamente dopo la raccolta del campione. In tutti gli altri casi, è necessa-
rio specificare sui risultati delle analisi che queste non sono state condotte
direttamente in campo.

16.8 Filtrazione del campione

Le operazioni di trivellazione, completamento, sviluppo, spurgo e campiona-
mento di un punto di monitoraggio tendono a mobilizzare colloidi e solidi
sospesi che non verrebbero normalmente trasportati in condizioni di deflusso
naturale. Il materiale mobilizzato artificialmente può aver adsorbito contami-
nanti sulla sua superficie o essere costituito, in toto o in parte, da composti
inorganici (per lo più metalli).

Una buona esecuzione del punto di monitoraggio, e soprattutto l’adozione
di tecniche di spurgo e di campionamento low-flow, possono minimizzare la
sospensione di solidi e di colloidi. Negli altri casi la filtrazione del campione
può eliminare la maggior parte dei solidi sospesi e dei colloidi che sono sta-
ti mobilizzati artificialmente, anche se è possibile che venga eliminata anche
quella porzione che si muove per effetto del gradiente naturale della falda.

Inoltre, a seconda della tecnica e della strumentazione utilizzata, la filtra-
zione può alterare alcuni parametri chimico-fisici quali la concentrazione dei
metalli disciolti, la pressione parziale e le concentrazioni di gas disciolti, il pH,
il potenziale redox. L’aerazione del campione può causare la precipitazione
di metalli in soluzione quali il ferro. L’operazione di filtrazione può inoltre
rimuovere composti chimici a bassa mobilità che tendono ad essere adsorbiti
sui solidi sospesi, quali ad esempio i PCB.

Risulta pertanto chiaro il motivo per cui esistano due posizioni radicalmen-
te opposte circa la filtrazione dei campioni: la prima sostiene che la filtrazione
possa danneggiare la rappresentatività del campione, mentre la seconda affer-
ma che negli studi geochimici in siti contaminati sia importante determinare
la concentrazione dei composti effettivamente disciolti in acqua, piuttosto che
quella apparente risultante dall’adsorbimento sul materiale solido sospeso.

Una posizione valida in assoluto non esiste: possono esistere casi in cui la
filtrazione si rende indispensabile ed altri in cui questa è controproducente ai
fini della correttezza dei risultati analitici. Nel caso delle analisi dei metal-
li è possibile perseguire una terza via, ovvero prelevare da ciascun punto due
campioni da sottoporre ad analisi: uno filtrato per la concentrazione di metalli
disciolti e l’altro tal quale per la determinazione del metalli totali. Il prelievo
del campione tal quale è però, a volte, una scelta obbligata dalle difficoltà
operative legate a operazioni lunghe e difficoltose in campo.
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Fig. 16.23. Filtri in linea per il campionamento di acque

Per completezza della trattazione, si ricorda comunque che sono tre le
tecniche che possono essere utilizzate in campo:

• la filtrazione sotto vuoto;
• la filtrazione in pressione;
• la filtrazione in linea.

È importante capire come queste tre diverse modalità possono influenzare la
chimica del campione.

Sia la filtrazione sotto vuoto che quella in pressione richiedono il trasferi-
mento dell’acqua prelevata da un contenitore ad un altro attraverso un filtro.
L’acqua viene generalmente fatta passare attraverso membrane in microfibra
di vetro, cellulosiche o di altri materiali inerti, caratterizzate da un diametro
dei pori di 0.45 μm.

Nel caso di filtrazione sotto vuoto il campione viene “aspirato” attraverso
il filtro; nel caso di filtrazione sotto pressione viene invece “spinto” per mezzo
di aria o di azoto. I problemi legati a questi due sistemi comprendono aera-
zione ed ossigenazione del campione, stripping e cambiamento delle pressioni
parziali dei gas.

Per ovviare a gran parte di questi problemi, sono stati sviluppati i siste-
mi di filtrazione in linea. In questo caso il filtro a membrana o a cartuccia
(Fig. 16.23) viene applicato direttamente alla linea di scarico del sistema di
campionamento, l’acqua in uscita viene raccolta senza bisogno di ulteriori
travasi o contatto con altri gas. Risulta evidente che tali sistemi non sono
utilizzabili senza un sistema di pompaggio che permetta il campionamento a
portate sufficientemente basse.

16.9 Controllo di qualità

Di seguito vengono descritte le procedure di QA/QC (assicurazioni di qua-
lità e controllo di qualità) che dovrebbero accompagnare tutte le fasi del
campionamento.
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A corredo del campionamento dovrebbe essere sempre predisposta la
seguente documentazione:

• registro per la raccolta organizzata delle informazioni di campo: localiz-
zazione del sito, tempistica delle operazioni svolte, scopo delle attività e
quant’altro serva a descrivere univocamente le operazioni svolte;

• identificazioni univoca dei campioni, data, ora e luogo di prelievo, deno-
minazione del campione, profondità e temperatura del campionamento,
analisi richiesta, e dati relativi ai contenitori, materiale, capacità, sistema
di chiusura, grado di pulizia;

• numero dei punti di misura, numero di sottocampioni, numero di repliche
delle analisi;

• quantità di campione in relazione al numero ed alla tipologia dei parametri
da determinare (e quindi delle metodologie analitiche da adottare);

• precisione delle determinazioni analitiche;
• misure di sicurezza per gli operatori (rischio di contatto con gli occhi,

rischio di ingestione accidentale, rischio di inalazione, rischi dovuti alle at-
trezzature utilizzate, rischio dovuto a radiazioni, ecc.) ed equipaggiamento
di sicurezza necessario;

• pulizia e decontaminazione dell’attrezzatura di campionamento (modalità
e sostanze utilizzate);

• modalità di contenimento, trasporto e conservazione dei campioni;
• etichettatura dei campioni, tramite apposizione di cartellini con diciture

annotate con penna ad inchiostro indelebile, da riportare sul verbale di
campionamento che potrà essere redatto in analogia con quanto previsto
dalla normativa in materia di rifiuti;

• protocollo di campionamento ed analisi, descrizione delle procedure di
campionamento e di analisi;

• modalità di elaborazione, presentazione ed archiviazione dei dati.

Di seguito verranno trattati alcuni punti che risultano essere fondamentale
nei controlli di qualità di una campagna di campionamento e di analisi.

16.10 Pulizia e decontaminazione delle attrezzature

La decontaminazione delle attrezzature ha la funzione di minimizzare il rischio
di indurre contaminazioni esterne o di creare fenomeni di cross-contaminazione
tra i punti di monitoraggio. L’American Society for Testing and Materials
individua le procedure di decontaminazione delle attrezzature nella norma
ASTM D 5088-90 [6]:
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Procedura minima di decontaminazione

• lavare l’attrezzatura con una soluzione detergente non fosfatica (ad es.
Liquinox della Alconox);

• risciacquare abbondantemente con acqua di rubinetto.

Procedura rigorosa di decontaminazione
• lavare l’attrezzatura con una soluzione detergente non fosfatica strofinando

con una spazzola inerte;
• far circolare la soluzione detergente all’interno dei meccanismi delle

apparecchiature;
• risciacquare con acqua di rubinetto;
• per il campionamento di composti organici risciacquare con un agente che

desorba i composti organici (es. isopropanolo ad elevata purezza, acetone,
metanolo o esano). Per il campionamento di composti inorganici risciac-
quare con un agente che desorba i composti inorganici (es. soluzione di
acido cloridrico o nitrico ad elevata purezza);

• risciacquare con acqua di rubinetto (solo nel caso sia stata utilizzata una
soluzione per il desorbimento dei composti organici);

• risciacquare con acqua deionizzata;
• disporre l’equipaggiamento in un contenitore inerte o in plastica pulita o

in un foglio di alluminio per l’immagazzinamento ed il trasporto.

16.11 Conservazione del campione

Se i campioni di acqua, di terreno o di gas non vengono analizzati in campo
immediatamente dopo la raccolta, è necessario adottare tutte le precauzio-
ni per evitare che le analisi vengano inficiate dall’alterazione del campione.
A questo proposito si rende necessario adottare specifiche procedure di con-
servazione dei campioni, che devono essere riposti in contenitori di materiali
adeguati alla matrice ambientale prelevata ed alla tipologia di contaminante
da analizzare.

I campioni di terreno vengono generalmente stabilizzati abbassandone la
temperatura fino a 4◦C. Per quanto riguarda i campioni di acqua, vengono
utilizzate tecniche di preservazione più sofisticate che comprendono:

• controllo del pH;
• addizione di sostanze chimiche;
• controllo della temperatura;
• protezione dalla luce.

Le caratteristiche chimico-fisiche dell’acqua, infatti, cominciano a modificarsi
subito dopo che il campione viene estratto dalla formazione acquifera; i pro-
cessi chimico-fisico-biologici che alterano la qualità e la rappresentatività del
campione comprendono:
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• adsorbimento e desorbimento;
• formazione di complessi;
• reazioni acido-base;
• reazioni di ossidoriduzione;
• precipitazione;
• fotodegradazione;
• stripping e dissoluzione di gas;
• degradazione biologica.

L’idonea tecnica di preservazione per ciascun parametro e per ciascuna matri-
ce ambientale deve essere identificata dal laboratorio di analisi. In Tabella 16.3
vengono fornite alcune linee guida per la scelta del metodo analitico, del ti-
po di contenitore e della tecnica di preservazione per campioni di acqua e di
terreno.

16.12 Bianchi e duplicati di controllo

I duplicati di controllo hanno la funzione di valutare ed individuare l’affi-
dabilità e la variabilità dei risultati analitici del laboratorio. Consistono nel
dividere il campione in due o tre aliquote che vengono etichettate come se
fossero diversi campioni e poi fatti analizzare.

La preparazione dei bianchi è, invece, di grande importanza nelle proce-
dure di controllo di qualità di una campagna di campionamento delle acque
sotterranee. Esistono vari tipi di bianco:

• Trip blank (bianco di viaggio). Serve per identificare la contaminazione dei
contenitori e dei campioni durante il viaggio e l’immagazzinamento. Viene
preparato dal laboratorio di analisi con acqua ad elevata purezza; è quindi
spedito, assieme agli altri contenitori vuoti, nel punto dove devono essere
effettuati i campionamenti. Il bianco rimane all’interno dei contenitori di
trasporto o dei frigoriferi per tutta la durata del campionamento, senza
essere aperto, e poi rispedito indietro assieme agli altri campioni. Solita-
mente questo bianco viene utilizzato nel caso si voglia indagare la presenza
di contaminanti volatili.

• Field blank (bianco di campo). Viene utilizzato per verificare la contami-
nazione di un campione nella fase di raccolta. Viene preparato come il trip
blank, ma è esposto all’aria del sito come lo sono i campioni.

• Equipment blank (bianco della strumentazione). Serve a valutare l’efficacia
delle operazioni di decontaminazione e del rilascio di contaminanti dalla
strumentazione di spurgo, campionamento e di misura. L’acqua preparata
in laboratorio viene flussata attraverso la strumentazione per poi essere
nuovamente raccolta.
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16.13 Materiali

Di notevole importanza risulta essere la scelta dei materiali utilizzati durante
le fasi di realizzazione dei punti di monitoraggio, di campionamento e di spur-
go. I materiali di cui è costituita la strumentazione (corpo dello strumento,
rotori, tubazioni, giunture, contenitori) devono essere dotati di elevata inerzia
ai processi di attacco e di degradazione chimico-fisica che possono instaurarsi
al contatto con il contaminante. Tale requisito è importante sia per ottenere
risultati analitici affidabili, sia per garantire la durata nel tempo della stru-
mentazione. Di seguito vengono elencati alcuni materiali in ordine decrescente
di inerzia chimica (Tabella 16.4).

Tabella 16.4. Materiali in ordine decrescente di inerzia chimica

PTFE (Teflon)

PVC rigido

PVC flessibile

Acciaio inossidabile (316 e 304)

Viton

Polietilene

ABS

Acciai comuni

Gomme siliconiche
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L’analisi del rischio sanitario ambientale

Lo squilibrio tra il numero crescente di episodi di contaminazione ambienta-
le e la disponibilità limitata di risorse da dedicare agli interventi necessari
per ripristinare le condizioni originarie ha determinato l’esigenza di mettere a
punto uno strumento, il più possibile oggettivo, a supporto delle decisioni sul-
la gestione dei siti contaminati, che consenta di valutare, in via quantitativa,
i rischi per la salute umana connessi al fenomeno di contaminazione.

L’analisi di rischio sanitario ambientale è la procedura scientificamente e
tecnicamente più avanzata per la valutazione del grado di inquinamento di un
sito e per la definizione delle priorità di intervento (di messa in sicurezza, bo-
nifica e ripristino ambientale) sul sito stesso. Caratteristiche peculiari di tale
approccio sono quelle di quantificare i reali pericoli per la salute dell’uomo e
dell’ambiente connessi al rilascio di inquinanti e di supportare le strategie di
gestione dei rischi individuati con metodologie rigorose, evitando di disperde-
re risorse economiche in situazioni che non comportino effettivi rischi per la
salute umana.

La procedura di analisi di rischio trova, pertanto, naturale applicazione
nei casi in cui in una o più matrici ambientali si verifichi il superamento dei
valori di concentrazione limite imposti dalla normativa vigente, richiedendo
interventi di bonifica non sempre realizzabili dal punto di vista tecnico e/o
economico, o nel caso di passaggio di proprietà di aree in cui siano state realiz-
zate attività potenzialmente a rischio, a tutela della parte acquirente, o infine
nei casi, sempre più diffusi, di riutilizzo di aree industriali dismesse, interessa-
te in passato da processi produttivi non garantiti da un’adeguata normativa
ambientale.

In particolare, l’analisi di rischio è lo strumento riconosciuto dalla normati-
va italiana per definire le concentrazioni obiettivo che devono essere raggiunte
a seguito degli interventi di bonifica. Nel contesto generale di cui sopra, la
procedura di analisi di rischio risulta particolarmente interessante per valuta-
re l’eventuale rischio sanitario connesso al degrado della qualità delle risorse
idriche sotterranee, che rappresentano sicuramente la componente ambientale

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 17, © Springer-Verlag Italia 2012
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più vulnerabile, oltre che l’argomento di questo libro. Per quanto concerne la
trattazione dettagliata delle altre matrici ambientali, si veda, ad esempio, il
manuale “Criteri metodologici per l’applicazione dell’analisi assoluta di rischio
ai siti contaminati – rev. 2′′ [4].

17.1 Definizione di rischio sanitario ambientale

Nel linguaggio corrente il termine “rischio” trova difficoltà ad essere definito
in modo appropriato e numerosi sono gli sforzi indirizzati a convenire una
definizione univoca del termine, vedasi paragrafo 8.3.

Con riferimento al contesto ambientale, e in particolare alle risorse idri-
che sotterranee, risulta particolarmente importante distinguere innanzitutto i
concetti di rischio di inquinamento e di rischio sanitario ambientale.

Come è già stato analizzato in dettaglio nel paragrafo 8.3, il rischio di
inquinamento delle risorse idriche sotterranee esprime la probabilità che si
verifichi un degrado della qualità delle acque sotterranee a seguito del concre-
tizzarsi di una situazione di pericolo in un sito di determinate caratteristiche
di vulnerabilità.

Si definisce, invece, rischio sanitario ambientale la quantificazione del
danno tossicologico prodotto all’uomo o all’ambiente per effetto della presen-
za di una sorgente inquinante, i cui rilasci possono giungere, attraverso vie di
migrazione diverse, ad un soggetto recettore potenzialmente esposto. La va-
lutazione del rischio sanitario ambientale presuppone, pertanto, la definizione
quantitativa del sistema relazionale “sorgenti – percorsi – bersagli”.

La procedura per la valutazione del rischio sanitario ambientale viene de-
finita “analisi del rischio sanitario ambientale”; per esigenze di concisione,
nel proseguo si parlerà, tuttavia, semplicemente di analisi di rischio (AR),
intendendo, però, il concetto sopra esposto [39]. Tale procedura rappresenta
una valutazione di tipo assoluto, specifica del sito in esame e indipendente
da situazioni riscontrabili in altri contesti. Essa, pertanto, non va confusa con
le molteplici metodologie di analisi di rischio relative, basate sulla più o me-
no semplice adozione di pesi e punteggi per pervenire ad una graduatoria di
pericolosità relativa dei siti esaminati.

17.2 Caratteristiche della procedura di analisi di rischio

La procedura di analisi di rischio sanitario ambientale è stata introdotta negli
Stati Uniti alla fine degli anni 80 [48] e successivamente standardizzata [7]
e [8].

La procedura può essere articolata in più fasi e approfondita a vari livelli.
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17.2.1 Articolazione in fasi

L’articolazione in fasi rappresenta lo sviluppo della procedura attraverso il
percorso logico che va dalle indagini per la valutazione del sito alle scelte
di gestione del rischio. Tale percorso può essere suddiviso nelle seguenti fasi,
vedasi Fig. 17.1:

• caratterizzazione del sito;
• definizione del modello concettuale;
• determinazione delle concentrazioni nel punto di esposizione;
• calcolo del rischio;
• analisi decisionale.

La fase di site assessment comprende tutte le indagini ambientali necessarie
per caratterizzare la sorgente contaminante e le matrici ambientali interessa-
te dall’inquinamento. Sulla base dei risultati ottenuti e della storia del sito
analizzato, potrà essere definito il modello concettuale consistente nella indi-
viduazione dei soggetti potenzialmente esposti, delle vie di esposizione, delle
vie di migrazione e nella scelta dei contaminanti indice.

Le fasi di site assessment e di definizione del modello concettuale rientrano
in quel primo livello progettuale che la normativa italiana ha definito Piano
della caratterizzazione.

La determinazione delle concentrazioni nei punti di esposizione richiede la
capacità di simulare i fenomeni di migrazione dei diversi contaminanti indi-
ce dalla sorgente al punto di esposizione. Questo risultato, unitamente alla
valutazione del tasso di esposizione e delle caratteristiche tossicologiche dei
contaminanti indice, consente di calcolare il rischio tossico e genomico.

L’ultima fase comprende l’analisi decisionale connessa alla gestione del ri-
schio e può prevedere: l’analisi delle incertezze, la valutazione dell’accettabilità
del rischio, il calcolo della concentrazione massima ammissibile nella sorgente
contaminante e la scelta degli interventi necessari.

17.2.2 Articolazione in livelli di approfondimento

L’analisi di rischio può essere approfondita a vari livelli, secondo un approccio
graduale di valutazione: in particolare, lo Standard ASTM PS 104 [8], che ha
perfezionato il precedente ASTM E 1739, prevede una procedura, definita con
l’acronimo RBCA (Risk-Based Corrective Action), articolata in tre livelli di
analisi di rischio, vedasi Fig. 17.2.

Il primo livello consiste essenzialmente nel confrontare la contamina-
zione del sito con dei valori di screening. È fondamentalmente finalizzato a
determinare eventuali urgenze di intervento, ed in particolare di messa in sicu-
rezza provvisoria, e si concretizza in una raccolta dei valori di concentrazione
già esistenti sul sito, messi a confronto con i valori di concentrazione limite,
individuati in maniera conservativa come quei valori che non danno luogo a
rischi per la salute umana e per l’ambiente.
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SITO CONTAMINATO

CARATTERIZZAZIONE DEL SITO

Esecuzione delle indagini ambientali volte alla:
- Mappatuta della sorgente contaminante
- Caratterizzazione chimico-fisica delle matrici
  ambientali interessate dall’inquinamento

MODELLO CONCETTUALE

CALCOLO DEL RISCHIO

ANALISI DECISIONALE

DETERMINAZIONE DELLA CPOE

- Individuazione dei soggetti esposti

- Individuazione delle vie di esposizione

- Individuazione delle vie di migrazione

- Scelta dei contaminanti indice

- Modellazione del trasporto dei contaminanti
  indice della sorgente al POE

- Valutazione dell’esposizione

- Definizione del modello tossicologico

- Analisi di incertezza

- Calcolo della concetrazione massima
  ammissibile nella sorgente inquinante

- Valutazione dell’accettabilità del rischio

- Calcolo del rischio tossico e cancerogeno

Fig. 17.1. Schematizzazione delle fasi in cui è articolata l’analisi di rischio
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Sulla base di questa impostazione sono stati determinati i Risk-Based
Screening Levels (RBSLs) dall’ASTM ed i Soil Screening Levels (SSLs)
dall’U.S. EPA. Un approccio analogo è stato seguito anche dalla normativa
italiana, che come valori di screening ha definito le cosiddette CSC (Con-
centrazioni Soglia di Contaminazione). Tali valori limite sono stati definiti
nell’ottica di una validità a scala nazionale, in relazione ai diversi usi del ter-
ritorio, al comportamento ambientale e tossicologico delle sostanze, alle vie di
esposizione più critiche secondo i principi dell’analisi di rischio.

Nel caso non si rilevi alcun superamento delle concentrazioni limite pre-
viste, si può procedere ad un eventuale monitoraggio, ma non sono richieste
specifiche azioni di risanamento. Per contro, nell’eventualità che alcuni valori
di riferimento siano superati, il sito viene definito “potenzialmente contamina-
to” e si valuta l’obbligo di intervento con un approfondimento della procedura
di valutazione del rischio.

Il secondo livello consiste in un’analisi di rischio con codici analitici
semplificati, in cui i dati di input sono in parte ricavati da indagini specifiche
condotte sul sito, mentre per i parametri non noti si ricorre a dati validati
ed aggiornati da banche dati o presenti in letteratura, massimizzando la con-
servatività dei valori in gioco, in modo da sbilanciare, sempre in favore della
tutela dell’ambiente e della salute umana, qualsiasi elaborazione di calcolo.

Le concentrazioni limite derivanti da un’analisi di rischio di secondo livel-
lo saranno evidentemente meno conservative e più vicine alla realtà, grazie
all’impiego di dati propri dello scenario di rischio in esame.

Per l’implementazione di un secondo livello di analisi di rischio sono a
disposizione software applicativi “user friendly”, tra i quali quelli ad oggi
maggiormente utilizzati sono “RBCA Toolkit for Chemical Releases” e “BP-
RISC”, che ricalcano la procedura RBCA definita nel manuale ASTM PS
104. Analoghi strumenti applicativi sono stati recentemente sviluppati anche
in Italia: fra questi, ricordiamo il software GIUDITTA (Gestione Informatiz-
zata Di Tollerabilità Ambientale), distribuito gratuitamente dalla Provincia
di Milano.

Il terzo livello rappresenta uno stadio più approfondito di analisi di
rischio, in cui vengono utilizzati codici di calcolo più sofisticati (per lo più
modelli numerici e probabilistici), la cui applicabilità è consentita grazie alla
disponibilità di dati chimici, fisici e biologici specifici del sito e sufficienti ad
una completa caratterizzazione sperimentale del sistema.

Oltre a definire il rischio conseguente alla presenza di una sorgente di rila-
scio, nel secondo e terzo livello possono essere definiti i limiti di accettabilità,
ossia la concentrazione massima tollerabile di ciascun contaminante presente
nella sorgente, affinché non venga superato il valore di rischio ritenuto ac-
cettabile. In questo caso detti limiti di accettabilità, definiti all’interno della
procedura RBCA “Site-Specific Target Levels” (SSTLs), a differenza dei li-
miti di accettabilità definiti nel primo livello (es. RBSLs), sono specifici del
sito in quanto sono calcolati sulla base dei parametri propri dello scenario di
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inquinamento in esame. Trattasi in definitiva dei valori di concentrazione che
definiscono gli obiettivi di bonifica di un sito contaminato.

È chiaro che ulteriori approfondimenti non possono essere esclusi e conse-
guono ad un progressivo miglioramento della caratterizzazione sperimentale
del sito, che può consentire una valutazione del rischio in termini sempre meno
conservativi e maggiormente vicini alla realtà.

Nella normativa italiana, i valori limite sito-specifici derivanti da un’analisi
di rischio di secondo o terzo livello, vengono chiamati CSR (Concentrazioni
Soglia di Rischio). In caso di superamento delle CSR, il sito viene definito “con-
taminato” e si determina l’obbligo di un intervento di bonifica, il cui obiettivo
è riportare le concentrazioni degli inquinanti presenti a valori inferiori alle
CSR.

17.3 Sviluppo della procedura di analisi di rischio

17.3.1 Piano della caratterizzazione

A monte di uno studio di analisi di rischio, e come presupposto della sua
corretta realizzazione, vi sono le indagini finalizzate alla caratterizzazione del
sito attraverso la valutazione del suo contesto fisico ed ambientale, vedasi
Capitolo 16.

L’affidabilità del procedimento di analisi di rischio e la validità scientifica
dei risultati conseguiti sono strettamente legati al numero e alla qualità dei
dati disponibili per caratterizzare il sito oggetto di studio. Se da un lato la
ricerca e l’approfondimento delle indagini investigative comportano dispendio
di risorse, dall’altro è indubbio il vantaggio economico che ne consegue in sede
di progettazione dell’eventuale intervento di risanamento ambientale.

Partendo dai risultati della fase di site assessment e della ricostruzione
della storia produttiva del sito, la definizione del modello concettuale consiste
nella individuazione dei soggetti esposti e delle possibili vie di esposizione,
delle vie di migrazione dei contaminanti presenti nella sorgente, nella scelta
dei contaminanti indice da utilizzare nella procedura di analisi.

L’individuazione dei possibili soggetti recettori e delle vie di esposizione
deve tener conto dell’uso attuale del suolo come anche delle future destinazio-
ni, essendo il fenomeno di rilascio di contaminanti da una sorgente inquinante
un fenomeno di tipo dinamico.

Una volta individuati i soggetti recettori e le possibili vie di esposizione,
il modello concettuale richiede di definire tutte le vie (o percorsi) di effetti-
va migrazione, attraverso le quali gli inquinanti possono raggiungere i pun-
ti di esposizione. I percorsi di trasporto dei contaminati interessati da uno
studio di analisi di rischio possono essere sintetizzati nei seguenti: acque sot-
terranee, acque superficiali, aria, suolo e catena alimentare. In funzione del
particolare contesto ambientale in cui il sito si colloca, non necessariamente
tutti i percorsi risultano di fatto “attivi”. Va osservato che lo scenario acque
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LIVELLO 1

LIVELLO 2

LIVELLO 3

Limiti tabellari

Modelli numerici

Modelli analitici x

0C/C

Fig. 17.2. Schema concettuale dell’articolazione della procedura di analisi di rischio
nei tre livelli previsti dall’impostazione RBCA
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sotterranee-ingestione di acqua potabile si presenta, nella maggioranza dei casi,
come quello di maggior gravità, soprattutto allorquando siano presenti rilasci
di sostanze inquinanti mobili.

L’esecuzione di una dettagliata valutazione del rischio estesa a tutte le so-
stanze chimiche comunque rinvenute su un’area potenzialmente contaminata
richiederebbe un processo di elaborazione dei dati molto oneroso, complicando
inutilmente i risultati della valutazione.

Diviene pertanto importante focalizzare lo studio sui contaminanti indice,
ovvero su un gruppo di sostanze che si stima possano essere ritenute le re-
sponsabili dell’impatto totale della sorgente inquinante, in termini di rischio
tossico e genomico.

La scelta dei contaminanti indice del sito costituisce uno degli aspetti
fondamentali di una metodica di valutazione del rischio, soprattutto quando
la situazione di degrado nasce dalla contemporanea presenza di più specie
chimiche.

Generalmente la scelta tiene conto dei seguenti fattori:

• superamento della concentrazione limite accettabile definita dalla nor-
mativa vigente in una o più delle matrici interessate del fenomeno di
inquinamento;

• superamento dei valori di fondo naturali;
• presenza, in una o più delle matrici ambientali, di sostanze direttamente

collegabili all’attività svolta sul sito;
• livello di tossicità;
• grado di mobilità e persistenza.

17.3.2 Calcolo della concentrazione nel punto
di esposizione

L’esposizione di un soggetto recettore può avvenire a contatto della sorgente
contaminante (esposizione diretta) o a distanza da questa (esposizione indi-
retta): nel primo caso la concentrazione da assumere nell’analisi di rischio
coincide con la concentrazione assunta come rappresentativa della sorgente,
mentre nel secondo caso è necessario modellizzare i meccanismi che regolano
la migrazione dei contaminanti indice dalla sorgente di contaminazione fino
al punto di esposizione. Tale processo di modellizzazione è articolato in fa-
si successive, in cui l’output di ciascuna fase costituisce l’input per la fase
seguente.

La procedura di modellizzazione consiste nel determinare il fattore naturale
di attenuazione NAF (Naural Attenuation Factor), calcolato come rapporto
tra la concentrazione del contaminante indice nella sorgente di inquinamen-
to e la concentrazione nel punto di esposizione, determinata in condizioni
stazionarie.

Vengono di seguito analizzati i singoli stadi di modellizzazione, con riferi-
mento al solo processo di contaminazione delle risorse idriche, rimarcando che
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l’applicazione della procedura di analisi di rischio richiede di valutare tutti
i possibili percorsi di migrazione all’interno delle diverse matrici ambientali
e le vie di esposizione. L’approccio di seguito descritto è l’approccio anali-
tico di tipo deterministico che fa riferimento allo Standard ASTM PS 104
[8].

17.3.2.1 Rilascio nel mezzo non saturo

Il processo di degrado della qualità dell’acqua di falda ha inizio con la forma-
zione di un eluato o percolato (leachate), conseguente ai fenomeni di rilascio
della sorgente di contaminazione presente nel terreno.

Il percolato è costituito da una miscela di diversi componenti, la cui con-
centrazione è governata dal coefficiente di partizione suolo-percolato Ksw.
Tale parametro è definito come il rapporto, in condizioni stazionarie, fra la
concentrazione di un generico costituente il percolato e la corrispondente con-
centrazione dello stesso componente nella sorgente inquinante, presente nella
massa del terreno:

Ksw =
Cleach

Csoil
. (17.1)

Nelle ipotesi che:

a) l’equilibrio tra concentrazioni nel percolato e nella sorgente presente nel
suolo sia raggiunto immediatamente;

b) sia trascurabile qualsiasi fenomeno di decadimento, sia nel suolo che nel
percolato;

c) la massa presente nella sorgente sia infinitamente grande rispetto alla
possibilità di rilascio nel percolato;

il coefficiente di partizione può essere calcolato partendo dall’espressione della
massa totale del generico contaminante MT contenuta nel volume Vb della
sorgente inquinante:

MT = Mleach + Ms + Mg = (θw + ρb Kd + Hθa) Cleach Vb, (17.2)

conseguentemente, la concentrazione del generico inquinante nella sorgente
vale:

Csoil =
MT

ρbVb
=

(θw + ρbKd + Hθa)
ρb

Cleach, (17.3)

e il coefficiente di partizione suolo-percolato assume l’espressione:

Ksw =
ρb

θw + ρbKd + Hθa

[
M
L3

]
, (17.4)

essendo:

• ρb = bulk density del suolo;
• θw = contenuto volumetrico in acqua;
• θa = contenuto volumetrico in aria = n − θw;
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• n = porosità totale;
• H = costante di Henry;
• Kd = coefficiente di distribuzione = Koc · foc per i composti organici;
• foc = frazione di carbonio organico;
• Koc = coefficiente di partizione del generico composto organico fra carbo-

nio organico e acqua.

Sulla base della definizione (17.1) la concentrazione del singolo contaminante
nel percolato vale:

Cleach = Csoil · Ksw, (17.5)

verificando, nel contempo, che tale valore non risulti superiore al limite di
solubilità definito dalla:

Cleach ≤ xi Si, (17.6)

essendo xi la frazione molare del generico contaminante inizialmente presente
nella sorgente e Si la sua solubilità in acqua, e che comunque la massa del
generico contaminante nel percolato non superi, per la durata dell’esposizione
ED, la massa dello stesso contaminate nella sorgente:

Mleach ≤ Msoil. (17.7)

Quest’ultima condizione si traduce, vedasi Fig. 17.3, nella diseguaglianza:

Cleach (IeffED)A ≤ CsoilAL1ρb, (17.8)

b

ev

W

2LL1
C

L2
C

dS

1L

S

sorgente contaminante

plume

Fig. 17.3. Schematizzazione dei fenomeni di rilascio dalla sorgente sino alla tavola
d’acqua
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vale a dire:
Cleach =

CsoilL1ρb

IeffED
, (17.9)

avendo indicato con Ieff l’infiltrazione efficace che si verifica in corrispondenza
del sito in oggetto.

Sulla base di quanto sopra, è evidente che per Cleach dovrà essere assunto
il minore fra i valori forniti dalle equazioni (17.5), (17.6) e (17.9).

L’equazione (17.4) di partizione fra le diverse fasi in condizioni di equi-
librio, che rappresenta il modello di rilascio ASTM, è una soluzione molto
conservativa che porta a sovrastimare la composizione dell’eluato e, conse-
guentemente, la valutazione del rischio. Quando siano stati effettuati test di
eluizione, i risultati ottenuti possono essere direttamente utilizzati in luogo
dell’equazione (17.4).

Nel caso particolare dell’applicazione dell’analisi di rischio ad una discari-
ca di rifiuti solidi, questo primo step di calcolo è superato quando si conosca
la composizione specifica del percolato, che viene assunta come dato iniziale
nella procedura di valutazione del rischio.

17.3.2.2 Attenuazione nel mezzo non saturo

L’eluato o percolato che si produce è ovviamente interessato da un flusso
verticale verso la tavola d’acqua, governato dalla forza di gravità, oltre che
dalle forze capillari; tale flusso determina una distribuzione della massa di
contaminante lungo il volume di mezzo insaturo che separa la sorgente di
contaminazione dalla tavola d’acqua, con una conseguente riduzione della
concentrazione.

Nei casi in cui la soggiacenza L2 della falda idrica superficiale sia signi-
ficativamente maggiore dello spessore L1 della sorgente contaminate, vedasi
Fig. 17.3, può essere opportuno tenere conto dei fenomeni di attenuazione delle
concentrazioni dei contaminanti che intervengono nell’attraversamento della
zona non satura. Tale riduzione può essere conteggiata mediante un modello
schematico di attenuazione [26], definito SAM (Soil Attenuation Model).

Trascurando i fenomeni di eventuale volatilizzazione e biodegradazione
e imponendo il rispetto della legge di conservazione della massa di ciascun
inquinante:

MT = (θw + ρbKd + Hθa) CleachA · L = cost., (17.10)

si ottiene:
Cl2 = Cl1

L1

L2
, (17.11)

avendo indicato con Cl1 e Cl2 le concentrazioni nel percolato rispettivamente
alle profondità L1 e L2.

Il valore di Cl2 rappresenta pertanto il valore della concentrazione mas-
sima di contaminante che può raggiungere la tavola d’acqua. Nella realtà,
infatti, questo valore tende a diminuire nel tempo man mano che si riduce la
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concentrazione di ciascun contaminante nella sorgente; il modello SAM, tutta-
via, assume che tale concentrazione rimanga costante nel tempo, in linea con
l’assunzione assolutamente conservativa di una massa presente nella sorgente
infinitamente grande rispetto alla possibilità di rilascio.

Il fenomeno di biodegradazione all’interno del mezzo non saturo, che finora
è stato trascurato, può assumere un ruolo rilevante nel processo di percolazio-
ne di alcuni composti organici attraverso mezzi insaturi di spessore rilevante.
In questo caso, il processo naturale di biodegradazione può essere simulato
con un processo di decadimento esponenziale del primo ordine, quantificato
dal fattore di biodegradazione BDF (BioDegradation Factor), adimensionale,
calcolabile come:

BDF = exp
[
−λv (L2 − L1)

θw + ρbKd + Hθa

Ieff

]
, (17.12)

essendo λv il coefficiente di biodegradazione all’interno della zona vadosa,
dimensionalmente

[
T−1

]
.

Sulla base di quanto sopra, la concentrazione del generico contaminante
nel percolato che giunge a miscelarsi con l’acqua di falda vale:

Cl2 = CsoilKsw
L1

L2
BDF , (17.13)

sintetizzabile nella forma:

Cl2 = CsoilKswLAF , (17.14)

avendo compreso nel termine adimensionale LAF (Leachate Attenuation Fac-
tor) tutti i fattori di attenuazione delle concentrazioni che intervengono nel-
l’attraversamento del mezzo non saturo. È evidente che trascurare i fenomeni
di attenuazione che intervengono nel mezzo non saturo (LAF = 1) rende più
conservativi i risultati dell’analisi di rischio.

17.3.2.3 Diluizione del percolato nella zona di miscelazione

L’eluato o il percolato che ha attraversato tutto il mezzo non saturo giunge a
miscelarsi con l’acqua di falda in corrispondenza della superficie freatica.

Raggiunte le condizioni di stazionarietà, si forma una zona di miscelazione
acqua di falda-percolato nella quale si determina, ovviamente, una diluizio-
ne delle concentrazioni che è quantificata dal rapporto adimensionale LDF
(Leachate Diluition Factor), definito come:

LDF =
Cl2

C0
, (17.15)

avendo indicato con C0 la concentrazione dell’inquinante nella zona di
miscelazione in falda, sottostante la sorgente di contaminazione.
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La valutazione del fattore LDF può essere ottenuta mediante un modello
concettuale molto semplice (box model), valutando la diluizione della mas-
sa nella zona di miscelazione in falda, posta direttamente sulla verticale della
sorgente inquinante. Sulla base dello schema di Fig. 17.3, si ha per riferimento
alla dimensione Sw, che rappresenta la larghezza del fronte inquinante calco-
lata nella zona di miscelazione perpendicolarmente alla direzione di deflusso,
allo spessore Sd della zona di miscelazione, alla velocità effettiva dell’acqua di
falda ve e alla porosità efficace ne:

portata volumetrica di percolato IeffW Sw

entrante nella zona di miscelazione,

portata volumetrica di acqua non contaminata vene Sd Sw

entrante nella zona di miscelazione,

portata volumetrica di fluido vene Sd Sw + IeffW Sw = (vene Sd + IeffW ) Sw

complessivamente presente nella zona di miscelazione,

e conseguentemente il fattore di diluizione del percolato nella zona di
miscelazione (che è inversamente proporzionale alle portate volumetriche)
vale:

LDF = 1 +
veneSd

IeffW
= 1 +

K i S
d

IeffW
, (17.16)

essendo K la conducibilità idraulica dell’acquifero contaminato, i il gradiente
piezometrico medio nella zona di miscelazione e W la larghezza della sorgente
lungo la direzione di deflusso.

Nell’applicazione della (17.16) non è semplice avere una valutazione quan-
titativa corretta dello spessore Sd della zona di miscelazione. In assenza di
una valutazione specifica, si può utilizzare il seguente algoritmo:

Sd =
√

2αz W + b ·
[
1 − e−

Ieff ·W
K·i·b

]
, (17.17)

essendo b lo spessore saturo dell’acquifero freatico e αz la dispersività verticale,
verificando che sia ovviamente: Sd ≤ b.

Riassumendo, la concentrazione del generico contaminante presente nella
zona di miscelazione in falda può essere ricavata, a partire dalla corrispondente
concentrazione nella sorgente di rilascio, mediante la seguente espressione:

C0 = Csoil
Ksw · LAF

LDF
. (17.18)

Nell’ipotesi che sulla verticale della sorgente inquinante siano stati rea-
lizzati dei piezometri che abbiano rilevato una contaminazione dell’acqua di
falda, la cui distribuzione di concentrazioni possa ritenersi ormai stazionaria
in relazione alla durata del fenomeno (ad esempio, una vecchia discarica abusi-
va), i precedenti passi di calcolo possono essere sostituiti dalle concentrazioni
rilevate sperimentalmente in falda, che diventano, pertanto, il dato iniziale
per l’applicazione della procedura di valutazione del rischio.
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17.3.2.4 Diluizione e attenuazione in falda

L’inquinamento della falda, avvenuto nella zona di miscelazione ad opera del
percolato formatosi per effetto della sorgente inquinante presente nel terre-
no, subisce un ulteriore processo di diluizione e attenuazione per effetto dei
fenomeni che accompagnano il trasporto e la dispersione nel sistema acquifero.

Tale ulteriore diluizione è misurata dal rapporto adimensionale DAF (Di-
luition Attenuation Factor), definito come il rapporto tra la concentrazione del
composto presente nella zona di miscelazione in falda C0 e la concentrazione
del medesimo in falda a valle della zona di miscelazione CF :

DAF =
C0

CF
. (17.19)

Il DAF può essere calcolato con modelli analitici o numerici.
Una delle soluzioni analitiche più utilizzate, in quanto riferita a condizioni

al contorno che riproducono con sufficiente approssimazione il fenomeno di
dispersione di un inquinante rilasciato con modalità continua da una sorgente
di dimensioni non trascurabili, è la soluzione di Domenico (vedasi paragra-
fo 14.2.2). Tale soluzione fornisce la distribuzione delle concentrazioni in un
dominio spaziale tridimensionale, in regime variabile, per effetto dell’immis-
sione continua di un contaminante attraverso una sorgente areale, costituita
da un piano perpendicolare alla direzione di flusso della falda idrica, avente
dimensioni trasversale Sw e verticale Sd, vedasi Fig. 17.4.

La soluzione tiene conto, oltre che dei fenomeni idrologici (advezione e di-
spersione idrodinamica), degli eventuali processi di decadimento naturale di
un contaminante, esprimibili con un equazione cinetica del primo ordine (de-
cadimento radioattivo, biodegradazione, idrolisi), e degli eventuali fenomeni di
adsorbimento di un contaminante sulla superficie solida dei grani costituenti
l’acquifero, esprimibili secondo un’isoterma lineare, vedasi paragrafo 14.2.2.

Nell’ipotesi, più aderente alla realtà, che la dispersione dell’inquinante av-
venga, oltre che nella direzione longitudinale di flusso x, lungo due direzioni
trasversali (+y e − y) e una direzione verticale (+z) (Fig. 17.4a), indicando
con C0 la concentrazione nella sorgente areale, αx, αy e αz le dispersività ri-
spettivamente longitudinale, trasversale e verticale, Ri il coefficiente di ritardo
del generico componente, λi il coefficiente di decadimento del generico compo-
nente, il valore di concentrazione più elevato si avrà ovviamente in condizioni
stazionarie e lungo l’asse x:

C(x)
Co

= exp

{(
x

2αx

)[
1 −
√

1 +
4λiαxRi

ve

]}
· erf

[
Sw

4√αyx

]
· erf

[
Sd

2
√

αzx

]
.

(17.20)
Se la tipologia degli inquinanti consiglia di assumere due direzioni verticali

di dispersione (+z e −z), analogamente alle due trasversali (vedasi Fig. 17.4b),
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Fig. 17.4. Sorgente areale di inquinamento con concentrazione costante C0 e pos-
sibili geometrie di dispersione verticale: a) dispersione verticale solo verso il basso;
b) dispersione verticale verso il basso e verso l’alto; c) nessuna dispersione verticale
(nella zona di miscelazione, il contaminante ha già raggiunto la base dell’acquifero)

l’equazione (17.20) si modifica in:

C(x)
Co

= exp

{(
x

2αx

)[
1 −
√

1 +
4λiαxRi

ve

]}
· erf

[
Sw

4√αyx

]
· erf

[
Sd

4
√

αzx

]
.

(17.21)
Se, infine, lo spessore dell’acquifero è limitato ed è stato tutto interessato

dall’inquinante già nella fase di miscelazione (Fig. 17.4c), non potrà esserci
dispersione verticale e la (17.20) diventa:

C(x)
Co

= exp

{(
x

2αx

)[
1 −
√

1 +
4λiαxRi

ve

]}
· erf

[
Sw

4√αyx

]
. (17.22)

Dal momento che C (x) rappresenta il valore più elevato di concentrazione
riscontrabile in falda a valle della zona di miscelazione, nello sviluppo della
procedura di calcolo del rischio si pone CF = C (x).

Quando le condizioni al contorno e/o la geometria della sorgente inquinan-
te non possono essere assimilate a quelle precedentemente descritte, non resta
che ricorrere alla soluzione per via numerica dell’equazione differenziale che
consente di descrivere i processi idrologici, chimico-fisici e biologici coinvolti
nel fenomeno da analizzare.
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Qualsiasi sia l’approccio utilizzato, un ruolo importante è svolto dai pa-
rametri di dispersività, che sono, però, di difficile valutazione sperimentale.
In assenza di valori specifici, i valori conservativi consigliati per default dal
codice RBCA sono:

αx = 0.1x,
αy = 0.33αx,
αz = 0.05αx.

Nella letteratura specialistica sono disponibili numerose correlazioni che
consentono di assumere valori dei parametri di dispersività compatibili con la
scala del fenomeno analizzato, vedasi paragrafo 11.1.4.

17.3.2.5 Diluizione nel corso d’acqua

Nel caso che nell’area in esame la falda idrica superficiale sia drenata da
un corso d’acqua, come evidenziato nello schema di Fig. 17.5, un eventuale
fenomeno di degrado della qualità dell’acqua di falda subisce un ultimo pro-
cesso di diluizione che è quantificato dal rapporto adimensionale RDF (River
Diluition Factor) definito come il rapporto tra la concentrazione CF del ge-
nerico contaminante in falda, a monte della miscelazione nel corso d’acqua, e
la concentrazione del generico contaminante nel corso d’acqua Cr:

RDF =
CF

Cr
. (17.23)

Con riferimento allo schema di Fig. 17.5, il rapporto RDF può essere ot-
tenuto in base al bilancio delle portate nella zona di miscelazione, che fornisce

area sorgente

zona di miscelazione
e diluizione

ev

rv

fS

rW

Fig. 17.5. Diluizione del plume inquinante in un corso d’acqua



17.3 Sviluppo della procedura di analisi di rischio 315

la relazione:
RDF = 1 +

Qr

ve ne Sf br
= 1 +

vr Wr

ve ne Sf
, (17.24)

nella quale:

• br = altezza idrometrica in condizioni di magra;
• Qr = portata del corso d’acqua in condizioni di magra;
• vr = velocità dell’acqua nel fiume, misurata in condizioni di magra;
• Wr = larghezza del corso d’acqua in condizioni di magra;
• Sf = larghezza finale del plume inquinante, prima della miscelazione nel

corso d’acqua.

L’equazione (17.24) è valida nell’ipotesi che la concentrazione Cr degli
inquinanti nel corso d’acqua, a monte della zona di miscelazione, sia nulla.

Se invece Cr �= 0, il rapporto RDF vale:

RDF =
CF [veneSfb + Qr]

CF veneSfb + CrQr
=

CF [veneSf + vrWr]
CF veneSf + CrvrWr

. (17.25)

17.3.2.6 Volatilizzazione di vapori in ambienti aperti

Le specie chimiche volatili, presenti in soluzione nelle acque di falda, possono
migrare sotto forma di vapori, attraverso la zona non satura, verso la superfi-
cie del terreno (Fig. 17.6a). In ambienti aperti, i vapori si mescolano con l’aria
della zona sovrastante la sorgente di contaminazione. Il fenomeno è quantifica-
to dal rapporto adimensionale V Fout (outdoor Volatilization Factor) definito
come il rapporto tra la concentrazione CPOEdel generico contaminante in
atmosfera, al punto di esposizione, e la sua concentrazione in falda CF :

V F =
CPOE

CF
. (17.26)

Per la stima del fattore di volatilizzazione dalla falda in ambienti aperti si
utilizza la seguente equazione:

V F =
H

1 + UairδairLGW

Deff
ws W ′

· 103, (17.27)

nella quale:

• Uair = velocità media dell’aria a 2 m dal suolo;
• δair = altezza della zona di miscelazione in atmosfera;
• LGW = soggiacenza della falda;
• W ′ = lunghezza della sorgente nella direzione prevalente del vento;
• Deff

ws = coefficiente di diffusione del contaminante, espresso in funzione
delle caratteristiche della frangia capillare e del mezzo insaturo
attraverso la seguente equazione:

Deff
ws = (hcap + hv) ·

(
hcap

Deff
cap

+
hv

Deff
s

)−1

; (17.28)
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Fig. 17.6. Volatilizzazione di vapori in ambienti aperti e in ambienti confinati

dove:

• hcap = spessore della frangia capillare;
• hv = spessore della zona insatura;
• Deff

cap = coefficiente di diffusione effettiva nella frangia capillare, espresso
come:

Deff
cap = Da · θ3.33

a, cap

n2
+

Dw

H
· θ3.33

w, cap

n2
; (17.29)

• Deff
s = coefficiente di diffusione effettiva nella zona insatura, espresso

come:

Deff
s = Da · θ3.33

a

n2
+

Dw

H
· θ3.33

w

n2
; (17.30)

• Da = coefficiente di diffusione in aria;
• Dw = coefficiente di diffusione in acqua;
• θa,cap = contenuto d’aria nella frangia capillare;
• θw, cap = contenuto d’acqua nella frangia capillare.

17.3.2.7 Volatilizzazione di vapori in ambienti confinati

La volatilizzazione in ambienti confinati dalla falda si verifica quando sopra la
porzione contaminata dell’acquifero vi è un edificio, in cui la fase volatile dei
contaminanti può infiltrarsi attraverso eventuali fessurazioni nelle fondazioni o
nei muri perimetrali (Fig. 17.6b). Il fenomeno è quantificato dal rapporto adi-
mensionale V Fin (indoor Volatilization Factor) definito come il rapporto tra
la concentrazione CPOE del generico contaminante nel punto di esposizione
(in aria indoor) e quella in corrispondenza della falda CF :

V Fin =
CPOE

CF
. (17.31)
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Per la stima di V Fin si utilizza il modello proposto da Johnson e Ettinger
nel 1991 [68]:

V Fin =
H

Deff
w

LGW LbER

1 + Deff
w

LGW LbER + Deff
w Lcrack

Deff
crackLGW η

, (17.32)

dove:

• Lb = rapporto tra volume indoor e area di infiltrazione;
• ER = tasso di ricambio dell’aria indoor;
• Lcrack = spessore delle fondazioni;
• η = frazione areale di fratture nelle fondazioni;
• Deff

crack = coefficiente di diffusione effettiva del contaminante, attraverso
le fratture, espresso dalla seguente equazione:

Deff
crack = Da · θ3.33

a, crack

n2
+

Dw

H
· θ3.33

w, crack

n2
; (17.33)

• θa, crack = contenuto d’aria nelle fratture delle fondazioni;
• θw, crack = contenuto d’acqua nelle fratture delle fondazioni.

17.3.2.8 Fattore di attenuazione complessivo

Il processo di degrado della qualità delle risorse idriche subisce un’attenuazio-
ne complessiva che è misurata dal “fattore di attenuazione naturale” NAF
(Natural Attenuation Factor), definito come:

NAF =
concentrazione del contaminante nella sorgente inquinante

concentrazione del contaminante al punto di esposizione
=

Csoil

CPOE
.

(17.34)

Sulla base di quanto analizzato nei paragrafi precedenti, rispetto al per-
corso di esposizione per ingestione di acque contaminate, il valore del NAF è
ottenibile dalla relazione:

NAF =
LDF · DAF · RDF

Ksw · LAF
. (17.35)

Dal punto di vista dimensionale, NAF = [L3/M ].
È ovvio che se l’esposizione non avviene tramite il prelievo di acqua da un

corso d’acqua, bens̀ı direttamente dalla falda, è sufficiente porre nell’equazione
(17.35) RDF = 1.

Rispetto invece al percorso di esposizione per inalazione di vapori dalla
falda, il valore di NAF è dato dalla relazione

NAF =
LDF

Ksw · LAF · V F
, (17.36)

in cui V F = V Fout se l’esposizione avviene in ambienti aperti e V F = V Fin

se l’esposizione avviene in ambienti confinati.
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17.3.2.9 Concentrazione nel punto di esposizione

Sulla base della definizione del fattore di attenuazione naturale che sintetizza
tutti i meccanismi di attenuazione che intervengono nel processo di migra-
zione dei contaminanti dalla sorgente al punto di esposizione, il valore della
concentrazione nel punto di esposizione CPOE sarà dato dalla relazione:

CPOE =
Csoil

NAF
. (17.37)

Nell’ipotesi che in corrispondenza del punto di esposizione sia disponibile
una rete di monitoraggio in grado di rilevare le concentrazioni dei contaminan-
ti presenti nell’acqua di falda, questi valori potranno essere usati direttamente
per determinare il rischio sanitario conseguente, la cui valutazione risulterà
maggiormente affidabile in quanto ottenuta eliminando le inevitabili incertez-
ze connesse alla simulazione dei complessi fenomeni fisici, chimici e biologici
che accompagnano il trasporto e la dispersione dei contaminanti in falda.

17.4 Modelli e parametri tossicologici

I potenziali effetti nocivi sulla salute della popolazione, sottoposta all’espo-
sizione di sostanze contaminanti in corrispondenza del punto di esposizione,
possono essere definiti utilizzando i dati pubblicati dall’U.S. EPA Integrated
Risk Information System (IRIS) e da altri centri di ricerca e documentazione.
In Italia, è possibile fare riferimento alla banca dati messa a punto dall’Isti-
tuto Superiore di Sanità (ISS) e dall’Istituto Superiore per la Prevenzione e
la Sicurezza sul Lavoro (ISPESL), che raccoglie le proprietà chimico-fisiche e
tossicologiche dei principali inquinanti.

Lo studio di analisi di rischio sanitario ambientale prende in considerazione
le sostanze tossiche croniche, valutando i rischi che l’inquinamento dell’am-
biente con tali sostanze può causare sulla salute degli individui a seguito di
un’assimilazione cronica. L’U.S. Environmental Protection Agency propone
una classificazione della pericolosità delle sostanze in sei categorie. Tuttavia,
la classificazione più importante ai fini dell’analisi di rischio è quella che divide
le sostanze tossiche croniche in cancerogene e non cancerogene sulla base del
diverso modello dose-risposta che seguono, vedasi paragrafo 10.3.

I parametri tossicologici che vengono utilizzati nell’analisi di rischio sono
pertanto la dose di riferimento RfD per le sostanze tossiche non cancerogene
e la pendenza (slope factor) SF per le sostanze cancerogene.

17.5 Valutazione del rischio

Il rischio sanitario ambientale rappresenta l’incremento di rischio a cui il
recettore è soggetto per effetto dell’esposizione ad un determinato stato di
contaminazione ambientale.
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Il valore del rischio è ovviamente legato al valore di concentrazione del con-
taminante in corrispondenza del punto di esposizione, del tasso di esposizione
e della natura tossicologica del contaminante.

17.5.1 Determinazione della concentrazione nel punto
di esposizione

La procedura di analisi di rischio richiede di individuare tutte le vie (o per-
corsi) di effettiva migrazione, attraverso le quali gli inquinanti indice possono
raggiungere i punti di esposizione. Premesso che l’esposizione di un soggetto
recettore può avvenire direttamente sulla sorgente inquinante o a distanza
da questa, si ha che, nel caso di esposizione diretta, la concentrazione del
contaminante nel punto di conformità coincide con la concentrazione assunta
come rappresentativa della sorgente di inquinamento. Per contro, per il calco-
lo dell’esposizione indiretta occorre modellizzare i meccanismi che regolano la
migrazione del contaminante dalla sorgente di inquinamento sino al punto di
conformità, come è stato dettagliato nel paragrafo 17.3.2 per quanto concerne
la matrice ambientale acque sotterranee.

Con riferimento ad un approccio di tipo deterministico, il calcolo della
concentrazione nel punto di esposizione può essere fatto mediante modelli
analitici o modelli numerici. I modelli analitici (analisi di 2◦ livello) sono ov-
viamente più facili da trattare ma presuppongono alcune semplificazioni del
modello fisico per quanto riguarda le caratteristiche del mezzo (che deve essere
considerato omogeneo e isotropo), la geometria della sorgente inquinante e le
condizioni al contorno.

I modelli numerici (analisi di 3◦ livello) consentono, viceversa, di poter
considerare le eterogeneità del sistema e di generalizzare la geometria della
sorgente inquinante e delle condizioni al contorno; per contro la loro applica-
zione richiede una maggiore conoscenza del sistema fisico e, conseguentemente,
una fase di caratterizzazione più approfondita.

Qualsiasi sia il modello utilizzato, il risultato consiste nel calcolo, per cia-
scuna via di esposizione, del fattore naturale di attenuazione NAF (Natural
Attenuation Factor), determinato come rapporto tra la concentrazione del
contaminante indice nella sorgente di inquinamento Cs e la concentrazione nel
punto di esposizione CPOE , determinata in condizioni stazionarie. Ovviamente
per le vie di esposizione diretta il valore di NAF è pari ad 1.

17.5.2 Tasso di esposizione

Per ciascuna via di trasporto, l’esposizione o il tasso di esposizione E (ex-
posure rate) a cui ciascun individuo è sottoposto definisce la quantità media
di ciascun mezzo ambientale (acqua, aria, terreno) assunto per unità di peso
corporeo e per giorno di esposizione.
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L’esposizione o il tasso di esposizione E è pertanto calcolabile mediante la
formula generale:

E =
CR · EF · ED

BW · AT
, (17.38)

essendo:

• CR il fattore di contatto, vale a dire la quantità di ciascun mezzo am-
bientale (acqua, aria, terreno) ingerito, inalato o contattato per unità
di tempo o evento. Dimensionalmente, vale L3

/
T per l’acqua e l’aria,

M/T per il suolo; usualmente è espresso in l/d o m3
/
d o mg/d;

• EF la frequenza di esposizione, adimensionale ma usualmente espressa in
giorni/anno;

• ED la durata dell’esposizione [T ], usualmente espressa in anni;
• BW il valore medio del peso corporeo durante il periodo di esposizione

[M ];
• AT periodo di tempo durante il quale l’esposizione è mediata, [T ],

usualmente espresso in giorni.

Ne deriva che l’esposizione (o tasso di esposizione) vale dal punto di vista
dimensionale:

• L3M−1T−1 per le vie di trasporto acqua o aria;

• T−1 per la via di trasporto suolo.

Tenuto conto delle unità pratiche usualmente impiegate, E si misura in:

• l

Kg · d per l’acqua,

• m3

Kg · d per l’aria,

• mg

Kg · d per il suolo.

La Tabella 17.1 riporta i valori di esposizione suggeriti dalle linee guida U.S.
EPA o, quando mancanti, da altri riferimenti internazionali. L’esposizione è un
parametro standard indipendente dalla locale situazione di rischio analizzata.

Come si può osservare, il valore di esposizione dipende dalla tipologia di
utilizzo del sito indagato (residenziale o commerciale-industriale) e dal fatto-
re di sicurezza assunto nella stima. Da questo punto di vista, la Tabella 17.1
riporta due valori:

• MLE (Most Likely Exposure), che rappresenta l’esposizione media più
probabile dal punto di vista statistico per il campione medio di
popolazione;

• RME (Reasonable Maximum Exposure), che rappresenta l’esposizione
massima ragionevolmente possibile, vale a dire l’esposizione massi-
ma sopportata dal 95% della popolazione esposta. Se si vuole dare
carattere conservativo alla stima, ci si riferisce a questo valore.



17.5 Valutazione del rischio 321

Va infine notato che per le sostanze cancerogene l’esposizione è mediata
sulla durata media della vita (AT = 70 anni × 365 giorni/anno), mentre
per quelle non cancerogene è mediata sull’effettivo periodo di esposizione
(AT = ED × 365).

La dose media giornaliera (Average Daily Intake) di sostanze chimiche as-
sunta, per unità di peso corporeo, dall’individuo recettore in corrispondenza
del punto di esposizione (POE) è data dal prodotto dell’esposizione (o tasso
di esposizione) per la concentrazione del singolo componente attesa o misu-
rata in corrispondenza del POE. Dimensionalmente vale T−1, ma si misura
usualmente in mg

Kg·d .

17.5.3 Calcolo del rischio

Per il calcolo del rischio, occorre distinguere fra sostanze tossiche non
cancerogene e sostanze cancerogene.

17.5.3.1 Rischio cancerogeno

L’incremento di probabilità di contrarre un tumore nel corso della vita a cau-
sa dell’esposizione ad una singola sostanza è dato dal prodotto della dose
media giornaliera (calcolata per la durata di vita) per la tangente SF alla
correlazione dose-effetto:

IELCR = CPOE · E · SF =
Cs

NAF
· E · SF. (17.39)

Il parametro adimensionale IELCR (Individual Excess Lifetime Cancer
Risk) quantifica, pertanto, il numero di eventi di cancro probabilmente rile-
vabile in una popolazione esposta, eventi da considerarsi in eccesso rispetto al
numero di casi di cancro che normalmente colpiscono un’analoga popolazione
non esposta (popolazione di controllo).

Il rischio calcolato con l’espressione precedente va inteso come un limite
di confidenza superiore al 95%, ossia vi è soltanto il 5% di probabilità che il
rischio effettivo possa essere più alto di quello stimato.

Gli effetti cumulativi conseguenti all’esposizione di più composti tossici
e/o cancerogeni non sono ancora ben noti. In assenza di informazioni più det-
tagliate, al fine di procedere a valutazioni di carattere conservativo, si è soliti
procedere alla sommatoria dei singoli valori di rischio di tutte le N sostanze
indice considerate per tutte le M vie di esposizione. Il rischio cancerogeno
totale vale pertanto:

IELCRT =
N∑

i=1

M∑
j=1

IELCRji. (17.40)

17.5.3.2 Rischio Tossico

Per le sostanze non cancerogene il rischio è espresso da un indicatore definito
“quoziente di rischio” (hazard quotient) HQ, determinato dividendo la dose
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media giornaliera (calcolata sulla durata effettiva di esposizione) per la dose
di riferimento:

HQ =
CPOE · E

RfD
. (17.41)

Il quoziente di rischio esprime quante volte la dose media giornaliera, cal-
colata sulla base dell’effettivo periodo di esposizione, supera la dose di rife-
rimento. Poiché entrambi i parametri citati sono espressi in mg/kg/d, anche
HQ è adimensionale.

L’indicatore HQ non esprime, pertanto, una probabilità, ma rappresenta
il rapporto tra l’effettivo livello di esposizione e la soglia che non comporta
effetti tossici sulla popolazione.

È evidente che se HQ < 1 non c’è rischio, mentre se HQ ≥ 1 po-
trebbero potenzialmente prodursi effetti non cancerogeni, ma patologici sulla
popolazione più sensibile.

Analogamente a quanto riportato per le sostanze cancerogene, anche per
le sostanze tossiche il rischio totale HI (Hazard Index) viene calcolato som-
mando i contributi dovuti a tutte le N sostanze indice considerate per tutte
le M vie di esposizione attive:

HI =
N∑

i=1

M∑
j=1

HQji. (17.42)

L’approccio additivo sopra esposto è valido nell’ipotesi che non vi sia inte-
razione sinergica e/o antagonista tra le differenti sostanze chimiche in oggetto.
Va in ogni caso osservato che i rischi dovuti a distinte vie di esposizione do-
vrebbero essere sommati solo se lo stesso individuo o gruppo di individui ha
elevata probabilità di essere esposto, in corrispondenza del POE, attraverso
diverse vie.

17.5.4 Criteri di accettabilità

Gli standard per la protezione della salute umana prevedono i seguenti criteri:

Rischio cancerogeno
L’incremento di probabilità di contrarre un tumore nel corso della vita per ef-
fetto dell’esposizione al processo di contaminazione non deve superare il range
10−6 ÷ 10−4.

In particolare, la normativa italiana ritiene accettabile un rischio indi-
viduale, ovvero associato ad un’unica specie inquinante, minore di 10−6 (1
probabilità di tumore in più ogni milione di persone esposte), e un rischio cu-
mulativo, ovvero dovuto alla cumulazione degli effetti per più sostanze, minore
di 10−5.
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Rischio tossico
Il quoziente di rischio, sia esso individuale o cumulativo, non deve superare il
valore limite di 1.0.

17.6 La gestione del rischio

Sulla base dei risultati dell’analisi di rischio, si possono verificare due distinte
situazioni:

a) Il livello di rischio calcolato in tutti i punti di esposizione e per tutti i
contaminati indice è da ritenersi accettabile; ne consegue che nessun tipo
di intervento è richiesto, se non quello di realizzare una adeguata rete di
monitoraggio finalizzata a verificare, a medio e lungo termine, che la con-
dizione di rischio accettabile perduri nel tempo, anche al possibile mutare
delle condizioni al contorno.

b) Il livello di rischio cumulato supera gli standard di accettabilità; ne con-
segue che occorre intervenire operativamente sul sito con tre possibili
alternative:
– azione di bonifica del sito, rimuovendo la sorgente di contaminazione o

comunque riducendo la concentrazione dei composti responsabili della
situazione di rischio;

– azione di messa in sicurezza permanente, intervenendo sui meccanismi
e/o sulla possibilità di migrazione del contaminante, al fine di ridurre
la massa che a partire dalla sorgente può raggiungere il punto di esposi-
zione (es. processo di solidificazione, capping, barriere di contenimento
fisico, contenimenti idraulici, ecc.);

– intervento sui soggetti recettori, ad esempio modificando la destinazione
d’uso del sito (es. da residenziale a commerciale/industriale).

Nel caso si scelga la prima soluzione di intervento, occorre definire, per cia-
scuno dei contaminanti indice, la concentrazione residua superata la quale il
livello di rischio non risulta più accettabile, vedasi Fig. 17.7.

È interessante al riguardo notare come la procedura di analisi di rischio sia
di fatto bidirezionale. Nel caso infatti in cui si voglia calcolare il rischio con-
seguente alla presenza di una sorgente contaminante si procede a sviluppare
il sistema relazionale:

concentrazione ⇒ esposizione ⇒ tossicità ⇒ rischio

Per contro, quando si vogliano determinare gli obiettivi di bonifica del si-
to (concentrazione residua o limiti di accettabilità sito-specifici), è necessario
sviluppare la relazione inversa:

rischio ⇒ tossicità ⇒ esposizione ⇒ concentrazione

La Fig. 17.8 schematizza il concetto sopra esposto.
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Fig. 17.7. Riduzione del grado di contaminazione di un acquifero con l’obiettivo di
raggiungere una curva di concentrazione residua che, pur essendo superiore al valore
limite accettabile, garantisce un rischio sanitario accettabile

E SF IELCRCPOE x x =

CALCOLO DEL RISCHIO
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RESIDUA ACCETTABILE

x x =

CALCOLO DELLE CONCENTRAZIONI RESIDUE

Fig. 17.8. Schematizzazione del principio bidirezionale di applicazione della proce-
dura di analisi di rischio (applicazione ad un impianto di interramento controllato
di rifiuti)
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17.7 Considerazioni conclusive

L’analisi di rischio sanitario ambientale costituisce lo strumento metodologi-
co più efficace oggi disponibile per valutare lo stato di contaminazione di un
sito e le priorità di intervento, finalizzate alla messa in sicurezza, bonifica e
recupero ambientale dell’area contaminata.

La procedura di applicazione si presenta molto flessibile in quanto consente
diversi livelli di approfondimento, in relazione alla qualità e quantità di dati
disponibili per la caratterizzazione del sito e delle matrici ambientali coinvolte,
e in quanto può essere utilizzata sia per il calcolo del rischio, che per la deter-
minazione degli obiettivi di bonifica attraverso il calcolo delle concentrazioni
residue.

La procedura di applicazione standard è una procedura di tipo determini-
stico basata sull’attribuzione ai vari parametri di input di un valore numerico
definito con criteri di conservatività, in maniera da ottenere il massimo valore
di rischio per i soggetti esposti. Stante l’elevata probabilità di sovrastimare in
tal modo il rischio reale a cui il recettore è soggetto, nei casi in cui l’approccio
deterministico indichi il superamento dei limiti di accettabilità è opportu-
no affiancare il calcolo del rischio con un approccio di tipo probabilistico,
attribuendo ai principali parametri di input distribuzioni di probabilità.

Qualunque sia il livello di approfondimento e l’approccio metodologico im-
piegato, occorre tuttavia sottolineare, da un lato l’importanza di un accurato
Piano di caratterizzazione che consenta di definire geometria e caratteristiche
della sorgente inquinante e proprietà delle matrici ambientali coinvolte nel
processo di migrazione dei contaminanti, dall’altra la necessità di adeguate
competenze per la corretta applicazione della metodologia in maniera da per-
venire ad una quantificazione del rischio, che passi attraverso la comprensione
delle ipotesi e delle assunzioni implicite nell’adozione di determinate scelte
procedurali.
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Bonifica e messa in sicurezza di acquiferi
contaminati

Le tecniche di bonifica dei siti contaminati possono essere classificate secondo
vari criteri. Ad esempio in base alla matrice ambientale contaminata (terreno,
acqua di falda), all’ubicazione del trattamento (in situ, on site, ex situ o off
site), alla natura dei contaminanti (metalli, cianuri, LNAPL, DNAPL, ma-
teriali radioattivi, ecc.), ai meccanismi ed alle tecniche utilizzate (ossidazione,
riduzione, biodegradazione, volatilizzazione, flusso, ecc.).

Per quanto attiene all’ubicazione del trattamento, gli interventi si distin-
guono in:

• in situ, quando la matrice inquinata viene trattata direttamente sul posto,
senza essere asportata;

• on site, se la matrice inquinata viene estratta e trattata in un impianto
mobile installato in loco, per essere poi – al termine del trattamento –
riposizionata in situ;

• off site, se il materiale contaminato viene rimosso e trasportato ad un
impianto di trattamento fisso, localizzato lontano dal sito.

La normativa italiana privilegia il ricorso a tecniche che favoriscano la ridu-
zione della movimentazione, il trattamento in situ ed il riutilizzo del suolo,
del sottosuolo e dei materiali di riporto sottoposti a bonifica. Questo poiché
l’asportazione delle matrice contaminata comporta solitamente costi elevati,
difficoltà considerevoli nella gestione del materiale contaminato, nonché rischi
elevati, sia per i lavoratori sia per l’ambiente. In alcuni casi, tuttavia, le tec-
niche ex situ (on/off site) permettono un più efficace contatto tra il materiale
contaminato e l’agente decontaminante e un controllo diretto dei parametri
di processo e dei risultati conseguiti.

Nel trattamento di acquiferi contaminati è praticamente d’obbligo l’inter-
vento diretto in situ o al massimo quello on site. Nel caso si faccia riferimento
a contaminazioni a carico del sistema acquifero, gli interventi possono essere
anche classificati sulla base della finalità degli stessi:

Di Molfetta A., Sethi R.: Ingegneria degli acquiferi.
DOI 10.1007/978-88-470-1851-8 18, © Springer-Verlag Italia 2012
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• Trattamento della sorgente. Obiettivo principale è la rimozione della
sorgente o dei composti presenti in fase segregata.

• Controllo del plume. L’obiettivo è il trattamento del plume di contami-
nanti disciolti ed il suo contenimento per evitare che vengano raggiunti i
punti di esposizione.

• Polishing. Le tecniche di bonifica sono utilizzate, in questi casi, come in-
terventi di pulizia attuati a seguito dell’applicazione di altre tecniche più
aggressive (es. trattamento diretto della sorgente).

Di seguito vengono prese in esame le diverse tecniche di bonifica di ac-
quiferi contaminati analizzandone i principi di funzionamento, le principali
caratteristiche, vantaggi e limiti.

18.1 Recupero del prodotto libero

Il recupero della fase libera è una tecnica di intervento sulla sorgente conta-
minante volta alla rimozione del cosiddetto pancake di LNAPL surnatante.
Tale intervento può essere portato a termine con differenti modalità:

• recupero della sola fase libera mediante l’utilizzo di skimmer;
• recupero della fase libera mediante depressione della tavola d’acqua;
• bioslurping (estrazione bifase o dual phase extraction).

18.1.1 Recupero della fase libera mediante skimmer

Il metodo più semplice per la raccolta del prodotto libero consiste nell’utilizzo
di sistemi di raccolta diretta del prodotto in assenza di pompaggio d’acqua.

Il recupero del prodotto viene effettuato per mezzo di skimmer introdot-
ti all’interno di piezometri di diametro superiore a 2” o di trincee drenanti
che intersechino la sorgente. Gli skimmer sono delle apparecchiature che per-
mettono di separare la fase oleosa e di raccoglierla in appositi contenitori. Si
distinguono in:

• Skimmer galleggianti (floating skimmers). Caratterizzati dalla presenza di
una membrana costituita da materiale idrorepellente che permette la rac-
colta della sola fase oleosa. Il funzionamento si basa, pertanto, sulla dif-
ferenza di tensione superficiale dei due liquidi. Si noti come la selettività
della membrana idrorepellente sia efficace solo in presenza di piccoli bat-
tenti di acqua ed in assenza di eventuali precipitati. La membrana necessita
di manutenzione e di un ricondizionamento periodico.

• Skimmer pneumatici (pneumatic skimmers). Si basano sulla raccolta si-
multanea sia della fase acquosa sia di quella oleosa, in seguito separate
mediante una coppia di valvole comandate pneumaticamente. Il funziona-
mento è garantito nei casi in cui la fase oleosa surnatante sia caratterizzata
da una densità significativamente inferiore a quella della fase acquosa. Inol-
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LNAPL

Fig. 18.1. Skimmer a nastro

tre, detriti e particolato possono limitare il recupero del LNAPL oltre ad
interferire con il funzionamento delle valvole pneumatiche.

• Skimmer a nastro (belt skimmers). Si basano sull’utilizzo di un nastro
assorbente nei confronti della fase oleosa, vedasi Fig. 18.1. Il nastro viene
introdotto nel piezometro ed immerso nella fase oleosa che viene estratta in
superficie comprimendolo tra rulli rotanti. Il vantaggio è legato all’assenza
di sistemi di pompaggio.

18.1.2 Recupero della fase libera mediante depressione
della tavola d’acqua

Questo metodo di recupero è basato sul richiamo di prodotto libero indotto
dal pompaggio di acqua in corrispondenza del punto trattato. Sono possibili
due configurazioni:

• a pompa singola: viene utilizzata la stessa pompa per il recupero sia della
fase acquosa che di quella oleosa (Fig. 18.2). In questo caso è necessario
attuare una separazione a valle delle due fasi;

• a doppia pompa: viene utilizzata una pompa per l’emungimento dell’ac-
qua e una pompa/skimmer per il recupero della fase oleosa (Fig. 18.3). In
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olio-acqua

LNAPL

Fig. 18.2. Recupero della fase libera mediante depressione della tavola d’acqua.
Configurazione a pompa singola

LNAPL

olio acqua

Fig. 18.3. Recupero della fase libera mediante depressione della tavola d’acqua.
Configurazione a doppia pompa

questo caso si evita la miscelazione delle due fasi, non risulta pertanto ne-
cessario alcun sistema di separazione a valle. È tuttavia da rilevare che, a
causa della presenza di contaminazione in fase disciolta, molto raramente
l’acqua emunta è idonea allo scarico senza ulteriori trattamenti.

L’ottimizzazione di questi sistemi implica la contemporanea minimizzazione
della portata d’acqua emunta e la massimizzazione del recupero di prodot-
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Fig. 18.4. Creazione di una zona dell’acquifero isolata idraulicamente mediante un
sistema costituito da un pozzo di estrazione e uno di iniezione

to libero. L’esigenza di ottenere piccoli abbassamenti si impone sia per una
questione economica, ovvero minori costi energetici o di trattamento, sia per
evitare che la fase libera raggiunga strati profondi dell’acquifero dove si ac-
cumulerebbe sotto forma di prodotto alla saturazione residua, liberando la
componente solubile.

Un metodo ideale per il contenimento dell’inquinamento nella fase solubile
ed accelerare il processo di recupero è quello di creare aree isolate idraulica-
mente mediante un pozzo di emungimento ed uno di reiniezione dell’acqua
trattata a monte, nella direzione di deflusso, vedasi Fig. 18.4. Una tale con-
figurazione presenta il non indifferente vantaggio di non necessitare di alcun
trattamento dell’acqua emunta se non quello di separazione delle fasi.

18.1.3 Bioslurping

È una tecnica relativamente recente, studiata allo scopo di minimizzare i con-
sumi energetici, consentendo nel contempo di ottenere un buon recupero di
prodotto.

Questo metodo si basa sull’estrazione sotto vuoto di NAPL e di acqua dal
sottosuolo per mezzo di un sistema di pompaggio a vuoto. Il sistema richiede
la realizzazione di un piezometro, generalmente di piccolo diametro, finestrato
anche al di sopra della tavola d’acqua. Un tubo viene calato all’interno del
piezometro e, successivamente, viene applicato un tappo che impedisca l’en-
trata di aria atmosferica all’interno del piezometro. Al tubo, che si estende
fino al di sotto dell’interfaccia LNAPL− acqua, viene applicata una pressio-
ne negativa. La pompa a vuoto richiama, quindi, una fase liquida (LNAPL
e acqua) ed una aeriforme. La separazione delle fasi viene effettuata in un
serbatoio dedicato.
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Il termine bioslurping deriva dal fatto che l’aspirazione applicata determi-
na il richiamo di volumi notevoli di aria dal mezzo non saturo, contribuendo
all’apporto di ossigeno all’acquifero contaminato e, in tal modo, facilitando
l’instaurarsi di fenomeni di biodegradazione aerobica dei contaminanti.

18.2 Contenimento fisico

I metodi di contenimento fisico sono costituiti da interventi che mirano a
isolare la sorgente contaminante in situ, evitando che ulteriori rilasci di in-
quinanti si propaghino nell’acquifero. Non rientrano, pertanto nei sistemi di
bonifica propriamente detti, ma nei sistemi di messa in sicurezza permanen-
te. L’incapsulamento della sorgente contaminante viene ottenuto realizzando
barriere impermeabili con tecnologie che comprendono:

• diaframmi plastici cemento-bentonite;
• diaframmi plastici terreno-bentonite;
• diaframmi compositi con l’aggiunta di teli impermeabili;
• diaframmi in calcestruzzo;
• barriere mediante jet-grouting;
• diaframmi cellulari.

In alcuni casi, alla barriera perimetrale può essere aggiunta anche una barriera
di fondo; ciò può divenire indispensabile quando il substrato impermeabile su
cui poggia l’acquifero contaminato risulti troppo profondo.

È evidente che il confinamento ottenuto con diaframmi impermeabili modi-
fica permanentemente il campo di flusso dell’acquifero contaminato; in alcuni
casi devono essere, pertanto, studiate misure di mitigazione. Se i diaframmi
perimetrali sono intestati in una formazione impermeabile, bisogna tener conto
che l’alimentazione creata dalle precipitazioni meteoriche potrebbe far traci-
mare l’acqua contaminata contenuta all’interno del sistema di contenimento:
per evitare questa situazione, deve essere realizzata anche una copertura o
barriera superficiale che impedisca o riduca l’infiltrazione efficace, oppure de-
ve essere predisposto un sistema di pompaggio che mantenga costante il li-
vello idrico all’interno dell’incapsulamento. In quest’ultimo caso, ovviamente,
l’acqua estratta deve essere trattata prima di poter essere smaltita.

Tenuto conto dei costi di realizzazione, della necessità di un controllo idro-
dinamico e, soprattutto, del fatto che non si rimuove la sorgente di conta-
minazione, il contenimento fisico mediante barriere impermeabili perimetrali
appare un intervento da realizzarsi in casi estremi, come misura di messa in
sicurezza di emergenza a tutela della salute umana. Più frequente, laddove
se ne dimostri l’utilità e la convenienza, è la realizzazione di una barriera di
superficie (o capping), con lo scopo di ridurre la quota delle precipitazioni
meteoriche che si infiltra nel sottosuolo e trasporta in falda le frazioni solubili
presenti nella sorgente contaminante.
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18.3 Pump and Treat

È il metodo classico di bonifica degli acquiferi contaminati ed è ancora quel-
lo più applicato. Come si desume dalla denominazione, il metodo consiste
nel realizzare un certo numero di pozzi completati nella falda da bonificare,
mediante i quali estrarre l’acqua contaminata, da inviare al trattamento per
separare i contaminanti.

Questa tecnica è utilizzata per la rimozione di inquinanti miscibili con
l’acqua o la frazione solubile di una contaminazione imputabile ad un NAPL
(Fig. 18.5); non è ovviamente efficace per rimuovere NAPL presenti come
saturazione residua.

I sistemi Pump and Treat (di seguito sinteticamente definiti P&T) pos-
sono essere progettati sia per rimuovere i contaminanti dall’acquifero, in tal
modo bonificando la falda idrica inquinata, sia per realizzare un controllo
idraulico del plume inquinante, senza con ciò rimuovere una massa significati-
va dello stesso. In quest’ultimo caso, l’intervento si configura piuttosto come
una messa in sicurezza, dal momento che la sorgente non viene rimossa e,
allorquando cessa il pompaggio, la propagazione del plume riprende pressoché
nelle condizioni originarie.

Fig. 18.5. Trattamento pump and treat per la rimozione di un contaminante per-
fettamente miscibile
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18.3.1 Progettazione di un sistema P&T

L’obiettivo primario di tutti i sistemi P&T è il controllo idraulico del plume
inquinante e questo obiettivo viene raggiunto quando il contaminante, che si
propaga disciolto nell’acqua di falda, percorre una delle linee di flusso che
convergono verso uno dei pozzi in pompaggio. Il progetto deve assicurare,
inoltre, che l’obiettivo previsto venga raggiunto con la massima efficienza e
con il minor costo possibile.

Particolare attenzione deve essere posta:

• nella individuazione della portata totale dell’acqua da emungere, oltre che
del numero, dell’ubicazione, della profondità e della portata dei singoli
pozzi;

• nel calcolo dei volumi d’acqua necessari alla bonifica della zona con-
taminata ed al raggiungimento delle concentrazioni desiderate;

• nella valutazione dell’efficacia e dell’efficienza dell’intervento.

Nella maggior parte dei casi reali, un progetto di P&T richiede l’ausilio di
un modello numerico in grado di simulare il comportamento idrodinamico
dell’acquifero interessato dalla contaminazione e le traiettorie percorse dai
contaminanti, ma esistono anche casi, particolarmente semplici, in cui l’o-
biettivo progettuale può essere raggiunto mediante l’applicazione di soluzioni
analitiche. Qualunque sia la metodologia impiegata, l’elemento progettuale
fondamentale è la determinazione della zona di captazione o zona di cattura,
denominazione con la quale si intende la porzione di acquifero interessata dal
flusso verso la o le opere di captazione.

La sua forma ed estensione dipendono da numerosi fattori, fra cui la
tipologia idraulica dell’acquifero, il gradiente idraulico, la conducibilità, la
portata emunta, la presenza di eterogeneità e/o anisotropia, la geometria di
completamento dei pozzi.

La zona di captazione non va confusa con la zona di influenza, che indica la
porzione di acquifero interessata da una modifica piezometrica, e pertanto non
può essere determinata sulla base del raggio di influenza. La zona di cattura
si estende per la maggior parte verso monte rispetto all’opera di captazione
e, solo limitatamente, verso valle, vedasi Fig. 18.6.

18.3.1.1 Pozzo singolo

Se si considera il regime di flusso stazionario in un acquifero confinato, omoge-
neo e isotropo, di spessore costante e caratterizzato da un gradiente idraulico
uniforme i, l’equazione analitica che descrive l’andamento della linea che sepa-
ra la porzione di falda confluente verso un pozzo completo, erogante la portata
volumetrica costante Q, da quella che invece continua a migrare verso valle,
assume la seguente espressione [51]:

x =
−y

tan(2πKbiy/Q)
. (18.1)
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Fig. 18.6. Zona di cattura creata in regime di flusso stazionario da un pozzo (P1)
completo che estrae una porta di 10 l/s da un acquifero non confinato omogeneo ed
isotropo (K = 0.0001 m/s) avente un gradiente idraulico iniziale pari a 0.005. a) Vi-
sta in pianta; b) vista in sezione, simulata impiegando Visual MODFLOW v.2.8.2
(modificata da [75])

Nella (18.1) x e y sono le coordinate rispetto ad un sistema di assi carte-
siani come in Fig. 18.7, con il pozzo di captazione ubicato in corrispondenza
dell’origine degli assi.

Come appare in Fig. 18.7, l’estensione della zona di cattura verso valle è
delimitata dal punto di stagnazione x0, caratterizzato da un gradiente nullo,
che vale:

x0 =
−Q

2πKbi
, (18.2)

mentre la massima ampiezza verso monte si ottiene per x tendente all’infinito
ed è data dal doppio della distanza ymax definità come:

ymax = ± Q

2Kbi
. (18.3)
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Fig. 18.7. Campo di flusso creato da un pozzo in pompaggio in un acquifero
caratterizzato da un regime di flusso uniforme (modificata da [51])

Nel caso di un acquifero non confinato, invece, è necessario conoscere i
valori di carico idraulico esistenti in due pozzi situati lungo l’asse che esprime
la direzione di flusso della falda. Definiti h1 il carico a monte, h2 il carico a
valle e d la distanza tra i due pozzi di monitoraggio, la configurazione della
zona di cattura è data dalla seguente relazione [51]:

x =
−y

tan[πK(h2
1 − h2

2)y/Qd]
. (18.4)

La massima ampiezza della zona di captazione, ottenuta per x tendente
all’infinito, è esprimibile come:

ymax = ± Qd

K(h2
1 − h2

2)
, (18.5)

mentre la posizione del punto di stagnazione rispetto al pozzo vale

x0 =
−Qd

πK(h2
1 − h2

2)
. (18.6)

Le equazioni sopra riportate non tengono conto della coordinata verticale
e possono, di conseguenza, essere applicate solo in situazioni in cui sia suffi-
ciente un’analisi bidimensionale, ovvero in presenza di pozzi finestrati su tutto
lo spessore saturo dell’acquifero.

18.3.1.2 Pozzi multipli allineati

Nella maggior parte delle situazioni reali, anche ricorrendo alla massima porta-
ta erogabile dal singolo pozzo, non si genera una zona di cattura di estensione
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Tabella 18.1. Caratteristiche geometriche delle zone di cattura generate da 2, 3 e
4 pozzi in pompaggio, in presenza di flusso uniforme

Numero di pozzi
in pompaggio

Distanza ottimale
D fra pozzi contigui

Ampiezza della zo-
na di cattura lungo
la congiungente i
pozzi

Ampiezza massima
della zona di cattura

2
Q

πbv

Q

bv
2

Q

bv

3 1.26
Q

πbv
1.5

Q

bv
3

Q

bv

4 1.20
Q

πbv
2

Q

bv
4

Q

bv

tale da catturare tutto il plume inquinante. È necessario in tal caso ricorre-
re all’ubicazione di ulteriori pozzi di emungimento per generare una zona di
cattura di dimensioni adeguate.

Nell’ipotesi di disporre i pozzi perpendicolarmente alla direzione di flusso e
di estrarre da ciascuno la stessa portata Q, ferme restando le ipotesi di acqui-
fero confinato, omogeneo e isotropo, di spessore e gradiente idraulico costante,
in regime stazionario caratterizzato dalla velocità darcyana v, è possibile cal-
colare per via analitica [66], applicando la teoria dei potenziali complessi, la
massima distanza D tra n pozzi completi, che assicura la completa cattura del
plume contaminante. Le caratteristiche della zona di cattura sono sintetizzate
in Tabella 18.1.

Il metodo proposto da Javandel e Tsang consente, inoltre, di determinare
il numero, la portata e la posizione ottimali dei pozzi di estrazione in grado
di rimuovere un certo plume inquinante, note la distribuzione spaziale delle
concentrazioni del contaminante e la direzione e la velocità di flusso della fal-
da, potendo disporre di una serie di curve campione, rappresentanti le zone di
captazione create da 1, 2, 3 e 4 pozzi per diversi valori del parametro Q/bv,
vedasi Fig. 18.8.

Il procedimento prevede le seguenti fasi:

• preparazione di una mappa delle concentrazioni avente la stessa scala delle
curve campione ed indicante la direzione di flusso della falda e la linea di
contorno della massima concentrazione ammissibile nell’acquifero;

• sovrapposizione della mappa alle curve campione relative ad un pozzo sin-
golo con particolare attenzione alla coincidenza della direzione del flusso
della falda e lettura del valore del parametro Q/bv relativo alla curva che
circonda completamente il perimetro del plume;

• calcolo della portata Q, ottenuta moltiplicando il valore del parametro
Q/bv per lo spessore dell’acquifero b e per la velocità del flusso della falda v;

• se il pozzo è in grado di sostenere la portata sopra ricavata, allora il nume-
ro ottimale è 1 e la posizione ottimale è quella coincidente con la posizione
del pozzo nelle curve campione;
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Fig. 18.8. Serie di curve campione rappresentanti le zone di captazione di a) 1;
b) 2; c) 3; d) 4 pozzi di estrazione per diversi valori del parametro Q/bv

• se il pozzo non è in grado di produrre la portata Q, allora è necessario
ripetere le fasi sopra elencate utilizzando le curve campione relative a 2
pozzi; se l’acquifero è capace di fornire le portate calcolate per i due pozzi
di estrazione, allora 2 è il numero ottimale, altrimenti le stesse operazioni
devono essere condotte impiegando le curve campione relative prima a 3
pozzi, poi a 4 pozzi, fino a trovare il numero ottimale. È da notare che
l’ubicazione delle opere di captazione può essere tracciata direttamente
dalle curve campione nella posizione di sovrapposizione, mentre la distan-
za tra i pozzi dipende dalla specifica curva scelta, ovvero dal valore del
parametro Q/bv e viene determinata sulla base delle relazioni riportate in
Tabella 18.1. In aggiunta, si ricorda che, a causa della sovrapposizione de-
gli effetti indotti dalla presenza di più pozzi in pompaggio, non è possibile
estrarre da ciascuna opera la stessa portata che verrebbe emunta da un
singolo pozzo, per lo stesso abbassamento ammissibile.
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Naturalmente a causa delle assunzioni formulate durante la sua costruzio-
ne, questo semplice modello non può essere applicato in presenza di acqui-
feri non confinati, ricariche, disomogeneità, anisotropie e pozzi parzialmente
penetranti.

18.3.1.3 Casi generali

Come è stato già riportato, il più delle volte la geometria della sorgente o del
plume contaminane è tale per cui nessuna delle soluzioni analitiche è adeguata
per progettare un sistema P&T. In tal caso è necessario ricorrere all’impiego
di un modello numerico per la descrizione del campo di moto e delle traiettorie
percorse dall’acqua e dai contaminanti (MODFLOW e MODPATH sono tra
gli strumenti più impiegati a tale scopo). La Fig. 18.9 rappresenta il proget-
to di un sistema P&T in un caso reale. È bene ricordare, tuttavia, che non
sono solo le dimensioni o la particolare geometria a rendere indispensabile il
ricorso ad un modello numerico, ma tutte le condizioni che si differenziano da
quelle ideali per cui esiste una soluzione analitica: acquifero eterogeneo e/o
anisotropo, gradiente piezometrico non uniforme, pozzi a completamento par-
ziale, inquinamento non diffuso lungo tutto lo spessore saturo, pozzi eroganti
a portate diverse sono solo alcuni esempi di situazioni facilmente riscontrabili
nelle applicazioni pratiche che richiedono l’utilizzo di modelli numerici.

Ad esempio, la Fig. 18.10 evidenzia la limitazione della zona di cattura sul
piano verticale creata da un pozzo a parziale completamento.

La Fig. 18.11 evidenzia, invece, come l’anisotropia sul piano orizzontale
possa comportare una insufficiente zona di cattura.

W1
2.89 l/s

W2
8.10 l/s

W3
8.68 l/s

W4
8.68 l/s

P1Bis
2.00 l/s

Fig. 18.9. Esempio di realizzazione di un impianto P&T in un caso reale



340 18 Bonifica e messa in sicurezza di acquiferi contaminati

Pozzo a parziale 
penetrazione

Piano campagna

Zo
na

 d
i c

at
tu

ra
 v

er
tic

al
e

Fig. 18.10. Zona di captazione creata da un pozzo a parziale penetrazione
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Fig. 18.11. Effetto dell’anisotropia sull’operazione di estrazione della falda contami-
nata simulato impiegando Visual Modflow v.2.8.2: caso di un acquifero confinato in
regime di flusso stazionario a) in condizioni isotrope: Kx = Ky = Kz = 0.0001 m/s;
b) in condizioni anisotrope: Kx = Kz = 0.0001 m/s e Ky = 0.0001 m/s (modificata
da [75])
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18.3.1.4 Sistemi integrati

In taluni casi, i pozzi di emungimento possono essere integrati da altri in-
terventi che consentono di migliorare l’efficienza e l’efficacia del sistema:
diaframmi impermeabili, pozzi di iniezione, trincee drenanti.

L’installazione di barriere fisiche, costituite da materiali a bassa permeabi-
lità, accoppiata alla realizzazione di un sistema di estrazione può implementare
la riuscita di entrambi gli obiettivi di contenimento e di bonifica.

I diaframmi impermeabili consentono un maggior controllo della falda,
impedendo il contatto tra l’acqua non contaminata e l’acquifero inquinato,
ostacolando la migrazione del contaminante verso aree non ancora impattate
ed evitando ulteriori rilasci dell’inquinante all’interno del plume; essi favori-
scono, inoltre, la creazione ed il mantenimento di un gradiente idraulico verso
l’interno, condizione necessaria al contenimento del flusso contaminato, limi-
tano l’aggressività del sistema P&T, consentendo il pompaggio di portate non
troppo elevate e semplificano il monitoraggio delle zone di captazione.

Le barriere verticali a permeabilità ridotta (diaframmi) possono essere
ubicate a monte o a valle della matrice contaminata o tutt’intorno ad essa
e possono, inoltre, essere utilizzate per isolare le fonti di contaminazione dal
resto della zona inquinata. L’accoppiamento barriera a monte e pozzi a valle
(Fig. 18.12), ad esempio, inibisce il dilavamento della porzione di acquifero
contaminata ad opera della falda pulita che sopraggiunge da monte, consen-
tendo la riduzione della quantità d’acqua da estrarre per il raggiungimento
delle concentrazioni residue volute e l’adozione di basse portate ai fini del con-
tenimento idraulico; tale associazione permette, inoltre, di catturare anche il
contaminante che ha oltrepassato i confini grazie al cono di influenza indotto
dall’operazione di pompaggio.

L’accoppiamento barriera a valle e pozzi a valle (Fig. 18.13), invece, riduce
l’estrazione dell’acqua non contaminata che si trova a valle, limitando il volu-
me d’acqua catturato e rendendo, dunque, il risanamento più veloce e meno
costoso.

L’installazione di un diaframma perimetrale infine, consente di isolare la
sorgente contaminante, evitando la propagazione di ulteriori rilasci d’inqui-
nante nell’acquifero e favorendo l’ottenimento degli obiettivi di bonifica in un
intervallo di tempo accettabile.

Perché l’azione sia efficace, ovvero il flusso non aggiri e superi i diafram-
mi impermeabili, tali opere devono estendersi fino al limite impermeabile che
delimita l’acquifero. Il sistema di estrazione può essere associato non solo a
barriere verticali, ma anche a barriere superficiali di copertura, allo scopo
di limitare l’infiltrazione delle acque meteoriche e di ridurre ulteriormente i
requisiti per il pompaggio.

Esempi di situazioni in cui l’impiego di tali sistemi può risultare vantag-
gioso, sia tecnicamente che economicamente, includono:
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Fig. 18.12. Pozzi di estrazione affiancati da una barriera impermeabile a monte
(modificata da [71])

• una limitata capacità di trattamento dell’acqua estratta;
• una riduzione dei costi di trattamento, maggiore dei costi di costruzione

delle barriere;
• uno spessore limitato dell’acquifero;
• un gradiente idraulico iniziale relativamente alto;
• una base della formazione acquifera di discreta pendenza;
• un’alta permeabilità del mezzo poroso;
• eterogeneità del sistema acquifero.
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Fig. 18.13. Pozzi di estrazione affiancati da una barriera impermeabile a valle

Altro esempio di sistema integrato è l’accoppiamento di pozzi di emungimento
e di pozzi di iniezione.

L’iniezione in falda di acqua, ovviamente non contaminata, ha come fine
primario l’incremento del gradiente idraulico, ovvero l’aumento della velocità
di flusso all’interno della zona contaminata, la quale determina un incremento
della velocità di dilavamento della matrice inquinata, accelerando, di con-
seguenza, la rimozione delle sostanze pericolose verso i pozzi di estrazione.
L’ubicazione di pozzi di ricarica a monte, inoltre, provoca la diversione del
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flusso di acqua non contaminata attorno alla sorgente o al plume inquinante,
mentre l’installazione a valle impedisce l’espansione della contaminazione.

L’iniezione dell’effluente dell’impianto di trattamento o dell’acqua deri-
vante da un’altra fonte di approvvigionamento può essere effettuata sopra o
sotto la superficie piezometrica, mediante pozzi, trincee, dreni o bacini d’infil-
trazione, e può essere controllata o mantenendo un certo livello piezometrico
all’interno di tali opere o pompando a specifiche portate.

Sulla base dei risultati di alcuni studi mirati alla valutazione degli effetti
positivi e negativi di tali configurazioni sul raggiungimento degli obiettivi di
contenimento idraulico e di ripristino dell’acquifero, si può ritenere che gli
schemi a 3 punti, doppia cella e singola cella si dimostrano efficaci in presenza
di un basso gradiente idraulico, che l’opzione 3 punti è superiore alle altre
alternative in condizioni di alto gradiente idraulico e che l’opzione 5 punti si
dimostra relativamente inefficiente in tutte le situazioni [93].

Gli schemi singola cella (Fig. 18.14) o doppia cella, in particolare, pos-
sono essere adottati per isolare idrodinamicamente la zona contaminata dal
resto della falda e creare un ricircolo dell’acqua inquinata all’interno della
cella iniezione/estrazione. Il flusso catturato, infatti, può non essere depurato
fino ai limiti di concentrazione accettabili previsti dalla normativa ed essere
nuovamente introdotto nella matrice contaminata, senza per questo generare
ulteriore impatto. Naturalmente la posizione di tali pozzi e le portate d’i-
niezione e di estrazione devono essere progettate con particolare cura sulla
base di una caratterizzazione del sito affidabile, in maniera da minimizzare
il volume d’acqua da trattare, ma soprattutto da evitare la migrazione verso
valle di una parte dell’acqua iniettata e l’incremento del volume di acqua da
pompare. È da notare che la configurazione doppia cella consente, rispetto a
quella singola cella, di adottare minori portate e di programmare interventi
di manutenzione ai pozzi interni, evitando di compromettere l’efficacia del
contenimento idraulico.

18.3.2 Volumi d’acqua da estrarre

Il ripristino dell’acquifero richiede che una quantità sufficiente di acqua di
falda fluisca attraverso la zona contaminata e rimuova non solo l’inquinante
disciolto, ma anche quello che continua ad andare in soluzione in seguito ai
meccanismi di desorbimento, dissoluzione dei precipitati e diffusione. Il volume
d’acqua di falda presente all’interno di un plume inquinante viene denominato
pore volume (PV ) ed è definito come:

PV =
∫
A

b · ne · dA, (18.7)

in cui b rappresenta lo spessore del plume, ne la porosità efficace della forma-
zione acquifera ed A l’area del plume. Nel caso in cui lo spessore e la porosità
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Fig. 18.14. Contenimento idraulico della zona contaminata realizzato mediante
installazione di un sistema doublet, simulato impiegando Visual Modflow v.2.8.2.
in condizioni stazionarie: caso di un acquifero non confinato omogeneo ed isotropo
(K = 0,0001 m/s) avente un gradiente idraulico iniziale pari a 0,005; il pozzo P2
estrae una porta di 10 l/s, mentre il pozzo P1 ricarica la stessa portata

efficace si possano ritenere uniformi, allora:

PV = B · ne · A, (18.8)

dove B rappresenta lo spessore medio del plume.
Assumendo il meccanismo d’adsorbimento lineare, reversibile ed istanta-

neo, l’assenza di fasi solide precipitate e del fenomeno di dispersione, il nume-
ro teorico di PV richiesti per la rimozione del contaminante da un acquifero
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omogeneo è approssimato dal fattore di ritardo R, definito come:

R =
ve

vc

in cui ve rappresenta la velocità media effettiva della falda e vc la velocità
media del contaminante disciolto.

Supponendo un adsorbimento di tipo lineare, alcuni studi hanno dimostra-
to l’esistenza di una relazione circa di proporzionalità lineare tra il fattore di
ritardo R e la durata del pompaggio o volume pompato NPV , necessari al
raggiungimento dei livelli voluti. Alcuni modelli di flusso batch spesso consi-
derano un adsorbimento lineare per il calcolo degli NPV richiesti per portare
la concentrazione iniziale dell’inquinante disciolto Cwo al valore finale Cwt:

NPV = −R · ln
(

Cwt

Cwo

)
. (18.9)

Sebbene tale approssimazione possa essere utilizzata con successo nei si-
stemi semplici, spesso, però, può portare a significative sottostime del tempo
necessario al ripristino dell’acquifero. Ad esempio, il desorbimento di molti
contaminanti inorganici, tra cui il cromo e l’arsenico, non segue una legge di
tipo lineare. In aggiunta, alcuni vuoti della formazione acquifera potrebbero
non essere disponibili al passaggio del flusso. In queste situazioni, il dilava-
mento non dà risultati soddisfacenti e, di conseguenza, diviene necessaria la
rimozione di un numero maggiore di PV . Oltre a ciò, le limitazioni imposte
dalla cinetica possono impedire il sostentamento delle concentrazioni d’equi-
librio all’interno della falda. Tale fenomeno è tipicamente presente quando il
trasferimento della massa contaminante verso le acque fluenti risulta relati-
vamente più lento della velocità di flusso delle acque stesse. Un esempio è
costituito dalla rimozione dell’inquinante dalle zone a bassa permeabilità per
diffusione nelle zone a permeabilità maggiore. In casi come questi, un aumento
della velocità della falda e, quindi, della velocità di dilavamento, può mettere
in crisi il sistema.

Il numero di PV che deve essere estratto per la bonifica dell’acquifero, di-
pende dai valori delle concentrazioni residue volute, dalla distribuzione iniziale
del contaminante e dai complessi meccanismi chimici e fisici che intercorrono
tra la matrice contaminante e l’inquinante. Una sua stima può essere ottenu-
ta tracciando l’andamento della concentrazione dell’inquinante in funzione del
numero di PV rimossi. Il numero di PV estratti all’anno NPVa può costituire
una misura dell’aggressività dell’operazione di P&T e viene calcolato come:

NPVa =
Qa

PV
, (18.10)

in cui Qa è la portata totale estratta annualmente.
Il tempo richiesto per il pompaggio di un PV dalla zona contaminata

costituisce un parametro fondamentale, che deve essere stimato per la proget-
tazione di un sistema efficace ed efficiente. Spesso, però, risulta impraticabile
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una caratterizzazione del sito talmente dettagliata da rendere insignifican-
ti le incertezze relative alla determinazione della durata del pompaggio. Le
difficoltà nel quantificare la distribuzione iniziale della massa contaminante
ed i processi che danno origine al fenomeno di tailing, infatti, complicano la
valutazione di tale parametro, vedasi paragrafo 18.3.4.

18.3.3 Stima dell’efficienza di un sistema P&T

In generale, un sistema di intervento del tipo P&T si dimostra efficace se è in
grado di catturare l’intero plume inquinante, rimuovendo nel contempo la mi-
nima quantità possibile di acqua. Un sistema sovradimensionato, infatti, oltre
ad incrementare i costi del prelievo e del trattamento delle acque contaminate,
determina un depauperamento eccessivo delle risorse idriche sotterranee.

L’efficienza dello schema di risanamento comprendente uno o più pozzi di
captazione può essere valutata calcolando il rapporto tra l’ampiezza massima
del fronte inquinante L, misurata perpendicolarmente ad una linea di flusso,
e l’ampiezza massima della zona di cattura creata dai pozzi F , noto come
efficienza idraulica:

Ei =
L

F
. (18.11)

Ovviamente Ei non può assumere valori maggiori all’unità, poiché se L
fosse maggiore di F , il sistema sarebbe sottodimensionato e non consenti-
rebbe la completa rimozione del plume inquinante. L’efficienza cos̀ı definita,
però, tiene conto del solo fenomeno advettivo e non considera il meccanismo
della dispersione idrodinamica, per effetto della quale la massa inquinante
tende ad interessare zone sempre più ampie dell’acquifero, determinando una
diminuzione progressiva delle concentrazioni.

Altro metodo di valutazione delle prestazioni di un sistema di pompaggio è
quello della efficienza idrochimica Eid [69], che viene determinata paragonan-
do la concentrazione media di inquinante c̄P (t) nell’acqua estratta nel tempo t
(data dal rapporto tra la massa di contaminante rimossa nel tempo t ed il vo-
lume di acqua pompata nello stesso intervallo di tempo) con la concentrazione
media c̄O presente nella zona contaminata al tempo t = 0:

Eid(t) =
C̄P (t)
C̄O

, (18.12)

essendo:

c̄P (t) =

∫ t

0

Cp(τ)Q(τ)dτ∫ t

0

Q(τ)dτ

=
massa estratta
volume estratto

. (18.13)

Per comparare due o più configurazioni progettuali alternative, è oppor-
tuno determinare l’efficienza idrochimica per un tempo tp corrispondente a
quello per cui viene rimossa la stessa percentuale della massa totale iniziale
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di contaminante presente nell’acquifero: l’opzione più efficiente sarà natural-
mente quella caratterizzata da un valore di C̄P (tP )maggiore. Nella maggior
parte degli studi progettuali l’andamento delle concentrazioni del soluto nel
pozzo viene ottenuto considerando il solo fenomeno advettivo, ma lo stesso
procedimento può essere applicato tenendo conto degli altri meccanismi che
governano il trasporto.

È bene precisare che il metodo di valutazione appena esposto risulta valido
solo in presenza di una sorgente inquinante di tipo impulsivo o in casi in cui
la fonte di contaminazione sia stata già rimossa.

Quando la sorgente contaminate non è di tipo impulsivo, la massa rilascia-
ta non è costante ma aumenta nel tempo (si pensi, ad esempio, alla perdita
di percolato da una discarica). In questo caso, è opportuno fare riferimento
ad un modo diverso per valutare la capacità di un determinato intervento del
tipo P&T di rimuovere le acque di falda contaminate. Si definisce rendimento
del sistema P&T il rapporto tra la massa totale d’inquinante MP (t) estratta
dai pozzi di emungimento in un determinato intervallo di tempo e la massa
totale emessa dalla sorgente fino al medesimo tempo MS(t):

η(t) =
MP (t)
MS(t)

=

∫ t

0

CP (τ) · QP (τ)dτ∫ t

0

CS(τ) · QS(τ)dτ

=
massa estratta
massa emessa

. (18.14)

Nella precedente equazione, le masse MP (t) ed MS(t) vengono calcolate
integrando fra l’istante iniziale t = 0 e l’istante t, rispettivamente, il prodotto
della concentrazione di soluto CP (τ) in corrispondenza del pozzo al tempo
τ per la portata volumetrica emunta allo stesso tempo QP (τ),ed il prodotto
della concentrazione di soluto rilasciata dalla sorgente CS(τ) per la portata
volumetrica dell’acqua di falda che l’attraversa QS(τ).

Per poter confrontare tra loro differenti configurazioni alternative di si-
stemi di estrazione della falda contaminata, però, è necessario che la fonte
simulata da un qualsiasi modello numerico introduca nell’acquifero in esame,
nell’intervello di tempo t, la stessa massa inquinante per le diverse opzioni pro-
gettuali, indipendentemente dalle condizioni di flusso generate dai vari schemi.
In aggiunta, affinché il paragone sia maggiormente significativo, il parametro
η deve essere valutato a sorgente esaurita, una volta rimossa tutta la massa
di contaminante presente nel mezzo poroso.

Nel caso sia presente un focolaio di contaminazione, invece, l’efficienza di
un intervento di bonifica viene meglio stimata dal rapporto tra la portata in
massa estratta dal pozzo nell’istante t,ṀP (t), e la portata in massa emessa
dalla sorgente nello stesso istante, ṀS(t):

ε(t) =
ṀP (t)
ṀS(t)

=
CP (t) · QP (t)
CS(t) · QS(t)

=
portata in massa estratta
portata in massa emessa

, (18.15)
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in cui ṀP (t)viene calcolata moltiplicando la concentrazione di soluto nell’ac-
qua pompata CP (t) per la portata volumetrica emunta QP (t) dal pozzo nello
stesso istante, ed ṀS(t)moltiplicando la concentrazione di soluto rilasciata
dalla sorgente CS(t) per la portata volumetrica di acqua di falda QS(t) che
l’attraversa.

La precedente definizione di efficienza consente di affermare che, dal mo-
mento in cui la portata in massa estratta dal pozzo eguaglia quella emessa
dalla sorgente fino alla fine dell’intervento, tutta la massa di contaminante
introdotta nell’acquifero verrà rimossa dal pozzo medesimo. In aggiunta, qua-
lora l’opera di captazione venga ubicata all’interno del plume inquinante, nelle
prime fasi del pompaggio il flusso catturato potrebbe addirittura superare il
flusso iniettato e l’efficienza potrebbe, di conseguenza, eccedere l’unità; per
contro il rendimento η si mantiene sempre inferiore ad uno.

18.3.4 Potenziali limitazioni al metodo P&T

Il monitoraggio delle concentrazioni del contaminante in funzione del tem-
po consente di evidenziare i fenomeni cosiddetti di tailing e di rebound
(Fig. 18.15). Il primo si riferisce al progressivo rallentamento della capacità
di rimozione dell’inquinante che si manifesta man mano che l’operazione di
pompaggio prosegue; il secondo, invece, consiste nell’incremento abbastanza
rapido della concentrazione del contaminante in soluzione, che si presenta una
volta interrotta o terminata l’estrazione.
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Fig. 18.15. Effetto dei fenomeni di tailing e rebound sull’andamento della concen-
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Entrambi i meccanismi possono determinare il fallimento dell’intervento
di bonifica, portando le concentrazioni residue dell’inquinante all’interno delle
acque di falda ad eccedere i livelli ammessi dalla normativa vigente. La de-
crescita asintotica delle concentrazioni verso un valore non nullo, o comunque
superiore al limite accettabile, determina, inoltre, un aumento significativo del
tempo di funzionamento del sistema, che in assenza di tale fenomeno corri-
sponderebbe a quello richiesto per pompare un volume d’acqua pari al volume
del plume inquinante.

Il grado d’influenza di tali meccanismi è funzione delle caratteristiche fisi-
che e chimiche del contaminante, oltre delle proprietà della falda e dei grani
solidi costituenti l’acquifero.

La caratterizzazione del sito deve mirare all’investigazione dei fenomeni
causa del tailing e del rebound :

• desorbimento del contaminante associato alle superfici delle particelle
solide costituenti l’acquifero;

• dissoluzione dell’inquinante precipitato;
• lenta diffusione dalle zone a bassa permeabilità a quelle ad alta permeabi-

lità;
• variazioni della velocità della falda.

Il fenomeno del rebound, comunque, si può presentare anche quando il
pompaggio viene arrestato perché si è raggiunta la concentrazione limi-
te accettabile, ma la sorgente contaminante è ancora presente all’interno
dell’acquifero.

18.3.5 Tecnologie di trattamento dell’acqua estratta

Una volta portato in superficie, il flusso contaminato deve essere sottoposto
ad una serie di processi fisici, chimici e/o biologici in modo da ridurre le con-
centrazioni del contaminante a valori accettabili. La valutazione e la selezione
della migliore tecnologia di trattamento per un determinato sito si basano su
considerazioni sia tecniche che economiche. I parametri chiave che influenzano
la scelta della tecnologia sono la portata, la composizione della soluzione e le
concentrazioni iniziali e finali.

La portata da trattare è direttamente collegata al valore della portata
estratta richiesta ai fini del raggiungimento degli obiettivi di bonifica. Le con-
centrazioni finali, invece, dipendono essenzialmente dal destino ultimo dell’ac-
qua trattata: tra le varie opzioni da valutare ci sono lo scarico in un corpo
idrico superficiale, il rilascio ad un altro sistema di trattamento, l’iniezione
all’interno del sito e l’uso diretto. Lo scarico ad un impianto già esistente, di
solito, rappresenta l’alternativa meno restrittiva, anche se ogni sistema richie-
de che i valori di concentrazione e di portata rientrino in intervalli precisi e
prefissati. Il rilascio in un corpo idrico superficiale e l’iniezione in falda invece,
richiedono particolari autorizzazioni ed un trattamento più spinto.
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In presenza di una miscela di inquinanti, una particolare tecnologia può
non essere adatta al trattamento completo, ma può essere considerata come
pretrattamento o come affinamento di un processo a catena. Esistono situa-
zioni in cui il trattamento differenziato delle acque di falda estratte da aree
differenti del sito può portare dei benefici: ad esempio nel caso in cui si abbia
a che fare con un flusso molto concentrato proveniente dalla sorgente ed un
flusso diluito pompato a valle.

Accertata l’applicabilità tecnica dei metodi candidati al trattamento del
plume, occorre valutarne l’efficienza, l’attuabilità ed i costi. L’efficienza viene
determinata sulla base del valore di portata di progetto, del livello di tratta-
mento richiesto da ciascun costituente e dell’affidabilità del metodo. Quest’ul-
tima è difficilmente stimabile per le tecnologie innovative, a causa del numero
limitato di dati disponibili. Quindi, in assenza di informazioni attendibili in
merito alle prestazioni, è opportuno condurre delle analisi in laboratorio e degli
studi su impianti pilota, per identificare quali siano i dati critici e gli eventuali
problemi che possono insorgere. Il tempo richiesto dal trattamento può essere
stimato, valutando i risultati ottenuti dalle analisi su impianti pilota. L’attua-
bilità di un certo metodo, invece, dipende dagli aspetti tecnico/amministrativi
che caratterizzano il sito, ovvero dalla possibilità di ottenere i permessi ne-
cessari, dalle limitazioni imposte dallo spazio, dalle alternative di stoccaggio
e smaltimento, dalla disponibilità dell’attrezzatura richiesta e di lavoratori
esperti, dall’impatto ambientale e dalle relazioni con la comunità locale. La
valutazione dei costi, infine, comprende la stima dei costi di investimento, dei
costi annuali di gestione e della durata del trattamento.

Le strategie di trattamento devono essere progettate ed implementate in
modo da far fronte ad eventuali cambiamenti delle condizioni del flusso di
alimentazione, quali portata e composizione, che possono verificarsi durante
il ciclo di vita del sistema P&T. Un approccio di questo tipo assicura migliori
prestazioni e minori costi.

Cos̀ı come per le operazioni di pompaggio, anche l’ottimizzazione del pro-
cesso di trattamento richiede un’attività di monitoraggio intenso, protratto
nel tempo.

18.4 Air sparging e biosparging

L’air sparging (AS) è una tecnologia di trattamento che estende alla zona sa-
tura le capacità e potenzialità del soil vapor extraction usato nella zona non
satura.

Il processo consiste nell’iniezione di aria in pressione al di sotto della tavo-
la d’acqua attraverso un sistema di pozzi verticali (Fig. 18.16) eventualmente
accoppiati ad un sistema per la cattura ed il trattamento dei vapori inquinan-
ti che vengono catturati nel mezzo non saturo. Il sistema di captazione dei
vapori è necessario nel caso in cui questi possano migrare verso la superficie o
all’interno di strutture sotterranee andando a costituire una fonte di rischio.
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Fig. 18.16. Air sparging

La rimozione dell’inquinante avviene grazie alla combinazione di tre
meccanismi:

• stripping del contaminante disciolto in fase acquosa;
• volatilizzazione diretta del contaminante presente in fase segregata o

adsorbito;
• biodegradazione del contaminante per metabolismo aerobico.

La capacità di un impianto di air sparging di rimuovere un contaminante di-
sciolto in fase acquosa per effetto del solo stripping è fortemente legato alla
costante di Henry del composto ed alla modalità con cui l’aria si distribuisce
sia nel mezzo saturo che in quello non saturo. Il meccanismo di volatilizzazione
diretta del contaminante è legato invece alla tensione di vapore del compo-
sto. Infine, la biodegradazione per metabolismo aerobico è fortemente dipen-
dente dalla tipologia del contaminante, dalla presenza di colonie microbiche
adeguate e dalla presenza di macronutrienti in quantità sufficienti.

Per quanto concerne gli idrocarburi petroliferi è stato verificato speri-
mentalmente come i meccanismi di volatilizzazione e di stripping abbiano
una maggior influenza nei primi periodi di intervento, mentre l’effetto della
biodegradazione si esplica su tempi più lunghi.

Nel caso in cui venga privilegiato il meccanismo di rimozione di contami-
nanti mediante biodegradazione, il processo viene comunemente identificato
come Biosparging (BS). Da un punto di vista impiantistico, le tecnologie del-
l’AS e del BS sono integrabili ed è possibile passare dalla prima alla seconda
con una semplice riduzione delle portate di esercizio.
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18.4.1 Configurazione e finalità

La configurazione di un sistema air/bio sparging dipende dall’obiettivo
prefissato per l’intervento:

• bonifica della sorgente;
• bonifica del contaminante disciolto in fase acquosa;
• contenimento del plume contaminante.

L’air sparging è una delle tecniche più efficaci tra quelle esistenti per il trat-
tamento di sorgenti sommerse. In molti casi alla rimozione della sorgen-
te dell’inquinamento segue la dissipazione del pennacchio inquinante grazie
all’instaurarsi di processi di natural attenuation.

Qualora si voglia intervenire sulla contaminazione disciolta in fase acquosa
la configurazione del sistema prevede la realizzazione di una griglia di pozzi
d’iniezione in modo da realizzare una copertura completa del plume mediante
la sovrapposizione delle aree di influenza dei singoli pozzi, vedasi Fig. 18.17.

Nel caso l’obiettivo consista nel contenimento del pennacchio contaminante
(caso c), il sistema dovrà essere dimensionato in modo da massimizzare l’effi-
cienza in uno spazio limitato e la localizzazione dei pozzi sarà prevalentemente
ortogonale alla direzione di deflusso.

Varianti al sistema air sparging classico sono:

• utilizzo di trivellazioni direzionali;
• iniezione supplementare di nutrienti per aumentare la biodegradazione;
• sostituzione dell’aria con azoto per ridurre la formazione di ossidi di ferro

in acquiferi con elevate concentrazioni di questo metallo;
• iniezione supplementare di altri gas quali ozono, ossigeno o la sostitu-

zione di ossigeno all’aria, per aumentare la disponibilità di O2 per la
biodegradazione.

Fig. 18.17. Ubicazione dei pozzi di air sparging per la bonifica della sorgente ed il
contenimento del plume



354 18 Bonifica e messa in sicurezza di acquiferi contaminati

18.4.2 Applicabilità

L’applicabilità delle tecnologie dell’AS e del BS dipende fortemente dalle ca-
ratteristiche del contaminate e del mezzo poroso inquinato. Queste tecniche di
bonifica possono essere soddisfacentemente utilizzate quando il contaminante:

• è presente come NAPL in fase segregata ed è caratterizzato da una tensione
di vapore superiore a 0.5 – 1 mmHg;

• si trova disciolto nell’acqua di falda e presenta una costante di Henry
superiore a 1 · 10−5 atm·m3

mol ;
• presenta un basso tempo di dimezzamento per biodegradazione aerobica,

vedasi Tabella 18.2 e Fig. 18.18.

L’utilizzo dell’air sparging è in genere limitato al trattamento di zone con-
taminate che abbiano profondità rispetto alla tavola d’acqua inferiore a 15–
20 m. All’aumentare della profondità della contaminazione aumentano con-
siderevolmente i costi di installazione ed esercizio degli impianti di iniezione
dell’aria.

L’efficacia dell’air sparging dipende essenzialmente dalla possibilità di inte-
ressare con un flusso di aria uniforme estese porzioni di acquifero contaminato.
A tal fine, il sito contaminato deve presentare caratteristiche di omogeneità
per evitare che l’aria possa seguire percorsi di flusso preferenziali. La presenza
di strati aventi permeabilità bassa impedisce la migrazione verticale dell’aria
riducendo l’efficacia del sistema di trattamento (Fig. 18.19). Alcune prove di
laboratorio, infatti, hanno dimostrato che in tali condizioni l’aria iniettata ten-
de ad accumularsi al di sotto degli strati a permeabilità minore, muovendosi
poi in direzione orizzontale, ed è ragionevole supporre che all’interno dell’ac-
quifero tale comportamento possa causare un allargamento del pennacchio
inquinante. Allo stesso modo, strati ad alta permeabilità possono creare una
migrazione dell’aria in direzione orizzontale causando, anche in questo caso,

Tabella 18.2. Alcuni esempi di applicabilità dell’air sparging ai contaminanti [85]

Contaminante Stripping – H Volatilizzazione – τ Biodegradazione

aerobica – t1/2

(atm ·m3/mol) (mmHg) (h)

Benzene 5.5 · 10−3 95.2 240

Toluene 6.6 · 10−3 28.4 168

Xilene 5.1 · 10−3 5.1 · 10−3

Etilbenzene

TCE

PCE

Benzine alta alta alto

Oli combustibili bassa molto bassa moderato
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Fig. 18.19. Limitazioni all’applicabilità dell’AS imputabili alla presenza di livelli
caratterizzati da forti disomogeneità di permeabilità rispetto al sistema acquifero
(modificata da [85])

un allargamento del pennacchio inquinante. Inoltre, la migrazione orizzontale
dell’aria crea notevoli difficoltà nella cattura dei contaminanti strippati, e può
condurre a situazioni di potenziale pericolo nel caso in cui i vapori raggiungano
fondazioni o altre strutture sotterranee.
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La permeabilità verticale del terreno è direttamente proporzionale alla
porosità efficace ed alla dimensione media dei grani del sedimento; l’utilizzo
dell’air sparging è consigliabile in zone sature in cui la conducibilità idraulica
presenti valori maggiori di 10−5 m/s.

18.4.3 Dinamica del processo

La capacità di predire il funzionamento dei sistemi di air sparging è stretta-
mente legata alla comprensione dei meccanismi di flusso dell’aria nei mezzi
saturi. In letteratura, esistono due scuole di pensiero che descrivono tali feno-
meni. Secondo la prima, e più ampiamente accettata, l’aria iniettata si muove
in direzione verticale in canali e vie preferenziali. Secondo l’altra, invece, l’aria
si muove in direzione verticale sotto forma di piccole bolle.

In alcune fasi dell’iniezione di aria all’interno del sistema acquifero è possi-
bile notare un innalzamento della tavola d’acqua in corrispondenza del punto
di iniezione (water table mounding). Il fenomeno del mounding può costituire
un problema progettuale in quanto genera un movimento radiale dell’acqua e
del contaminante nell’intorno del pozzo.

Alcune simulazioni effettuate con modelli numerici [85] e confermate da
misurazioni in campo hanno evidenziato come il fenomeno di iniezione di aria
in un sistema acquifero sia caratterizzato da due fasi in regime transitorio
prima di raggiungere la stazionarietà. Nella prima fase si verifica un’espan-
sione nella regione di iniezione dell’aria dovuta alla maggiore quantità di aria
iniettata nella zona satura rispetto a quella che viene trasferita verso il mezzo
non saturo (Fig. 18.20). Durante il secondo transitorio la tavola d’acqua so-
praelevata si contrae a causa della formazione di percorsi preferenziali dell’aria
fino al raggiungimento dell’equilibrio tra aria iniettata e filtrata verso il mezzo
non saturo. Al raggiungimento della condizione stazionaria l’innalzamento del
pelo libero risulta trascurabile (Fig. 18.21). Il tempo impiegato a raggiungere
la stazionarietà è funzione della permeabilità all’aria del sistema e dalla sua
omogeneità.

Il rimescolamento dell’acqua di falda durante l’air sparging è un meccani-
smo importante poiché contribuisce al trasporto della massa inquinante al di
fuori dell’acquifero ed al trasporto di ossigeno al suo interno. Le cause primarie
del rimescolamento dell’acqua durante l’air sparging sono:

• spiazzamento dovuto all’aria iniettata;
• interazione capillare tra aria e acqua;
• sforzi di taglio indotti dall’aria;
• flusso di acqua per recuperare le perdite per evaporazione;
• convezione termica;
• migrazione di materiale fine all’interno del mezzo poroso.

Lo spiazzamento dell’acqua è causato dalla risalita dell’aria all’interno della
zona satura durante il periodo transitorio che precede la formazione delle vie
di migrazione preferenziali di aria. L’entità di tale fenomeno dipende essenzial-
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Fig. 18.20. Fase iniziale dell’iniezione di aria con conseguente mounding

Fig. 18.21. Contrazione della zona di iniezione e raggiungimento delle condizioni
stazionarie

mente dalla durata del transitorio, che a sua volta è funzione della permeabilità
del mezzo poroso; in particolare, il tempo necessario al raggiungimento delle
condizioni stazionarie diminuisce al decrescere della permeabilità. L’iniezione
pulsante di aria crea fenomeni transitori di lunga durata che migliorano la
miscelazione in falda.

Al contrario del rimescolamento fisico, che è legato alla variazione della sa-
turazione in aria dei pori, l’interazione capillare tra acqua e aria può causare,
soprattutto durante la fase di transitorio, il flusso dell’acqua di falda anche in
assenza di variazioni di saturazione.

Per quanto visto, l’efficacia dell’air sparging può essere incrementata se si
prolunga la durata del transitorio e tale obiettivo può essere raggiunto, ad
esempio, variando la portata di aria iniettata in modo ciclico.
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18.4.4 Dimensionamento

I parametri importanti dimensionamento di un intervento di air sparging sono:

• la dimensione della zona di influenza;
• la profondità di iniezione dell’aria;
• la pressione e portata di iniezione;
• la modalità di iniezione;
• le modalità costruttive.

18.4.4.1 Dimensione della zona di influenza

Nei sistemi di air sparging, a differenza di quelli di soil venting, può essere
difficile definire un raggio di influenza e si preferisce, pertanto, parlare di zona
di influenza. Al fine di garantire il trattamento completo degli inquinanti è
necessario fare in modo che l’interasse tra i pozzi di iniezione garantisca la
sovrapposizione delle zone di influenza.

L’estensione della zona di influenza viene determinata mediante test, ge-
neralmente di breve durata, condotti in campo. Le tecniche per la misura
dell’area di influenza si sono evolute a partire dalla prime applicazioni di
questa tecnologia:

• misura dell’estensione laterale dell’innalzamento della piezometrica: viene
effettuata mediante l’utilizzo di piezometri di monitoraggio adiacenti al
punto di iniezione. Questo è un metodo che veniva utilizzato nelle prime
applicazione di AS poiché il mounding è correlabile alla quantità di acqua
spiazzata e non alla zona in cui si distribuisce l’ossigeno;

• misura dell’aumento della concentrazione di ossigeno disciolto o di poten-
ziale redox: effettuata mediante sonde multiparametriche o celle di flusso.
Lo svantaggio di questo metodo è legato alla breve durata delle prove,
che non permette di apprezzare il trasporto di ossigeno per diffusione
ma solo del trasporto che avviene in canali di flusso preferenziale e per
cortocircuitazione con il piezometro di monitoraggio;

• misura della pressione dei gas interstiziali: questo metodo si presenta inac-
curato in quanto l’aria, dopo essere entrata nel mezzo non saturo, tende
a portarsi rapidamente in equilibrio con la pressione dei gas interstizia-
li ed inoltre si diffonde su aree decisamente più grandi rispetto a quelle
corrispondenti alla zona di influenza;

• misura della pressione all’interno di un piezometro sigillato finestrato al di
sotto della tavola d’acqua: questo metodo risulta essere uno dei più efficaci
per la misura della zona di influenza;

• utilizzo e misura di traccianti insolubili quali elio ed esafluoruro di zol-
fo. La concentrazione di questi gas viene misurata nel mezzo non satu-
ro mediante appositi rivelatori. L’utilizzo di esafluoruro di zolfo è consi-
gliato dal momento che presenta una solubilità in acqua simile a quella
dell’ossigeno.
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• metodi geofisici: in particolare i metodi TDR possono essere utili per la mi-
sura della diminuzione del contenuto in acqua del suolo durante l’iniezione
di aria;

• sonde a neutroni: anche in questo caso viene misurata la diminuzione del
tenore in acqua della formazione.

18.4.4.2 Profondità di iniezione dell’aria

La profondità a cui viene effettuata l’iniezione dell’aria deve trovarsi da 30 a
50 cm al di sotto della contaminazione per una maggiore efficacia del processo
di stripping. In realtà, la profondità di iniezione è influenzata dalla struttura
del suolo ed a questo proposito è necessario evitare l’iniezione di aria al di
sotto di livelli caratterizzati da una bassa permeabilità.

Nella scelta della profondità di iniezione si deve tenere conto del fatto che
da questo parametro dipende la pressione di insufflazione dell’aria. All’au-
mentare della profondità di iniezione corrisponde un aumento di dimensione
dell’area di influenza e quindi sarà richiesta una maggiore portata di gas per
fornire una sufficiente saturazione in aria.

18.4.4.3 Pressione e portata di iniezione

Per quanto riguarda la pressione di iniezione dell’aria, questa, deve essere tale
da vincere:

• la pressione idrostatica della colonna d’acqua sovrastante le finestrature
(ph);

• la pressione di soglia per lo spiazzamento dell’acqua dalla formazione
acquifera (pa);

• la caduta di pressione che avviene nelle tubazioni, nel pozzo, nelle
finestrature e nel dreno (pd).

Pertanto la pressione di iniezione deve essere almeno pari a:

pi = ph + pa + pd.

Il calcolo della pi deve essere effettuato accuratamente e la credenza che
ad elevate pressioni di iniezione corrispondano altrettanto elevate efficienze
di funzionamento risulta essere infondata. Infatti, nel caso in cui l’iniezione
venga effettuata a pressioni eccessive, sussiste il rischio di fratturare il terre-
no e creare, quindi, vie di migrazione preferenziali diminuendo l’efficienza di
rimozione del contaminante.

18.4.4.4 Modalità di iniezione

Lo studio dei sistemi di air sparging ha messo in evidenza che la presenza di
canali e flussi preferenziali limita la rimozione del contaminante e rimpiccio-
lisce la zona di influenza. La formazione di vie di migrazione privilegiate può
essere evitata pulsando l’aria all’interno della formazione acquifera.
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Un beneficio ulteriore derivante dall’utilizzo di una portata pulsante risie-
de nell’incremento di miscelazione a carico del sistema acquifero e derivante
dalla ciclica formazione e collasso dei canali d’aria. Inoltre, la fase transitoria
di espansione che si ha durante l’air sparging sembra essere caratterizzata da
una maggiore zona di influenza.

I punti di iniezione devono essere costruiti utilizzando una adeguata
sigillatura in modo da evitare fenomeni di cortocircuitazione con l’atmosfera.

La dimensione delle tubazioni di iniezione o di estrazione variano gene-
ralmente tra 1 e 4” senza che si modifichino significativamente le prestazioni
dell’intervento. La scelta di tubazioni di piccolo diametro accoppiate a tec-
niche di perforazione di tipo direct push permette di minimizzare i costi di
installazione.

18.5 Barriere reattive permeabili (PRB)

Le barriere reattive permeabili sono una tecnologia di bonifica consolidata che
ha generato, fin dagli anni ’90 un notevole interesse. La prima barriera reatti-
va permeabile realizzata in Italia è stata installata ad Avigliana in provincia
di Torino ed è descritta in Di Molfetta e Sethi [42].

Il principio su cui si basano è relativamente semplice: del materiale reattivo
viene posto all’interno del sistema acquifero, in modo da essere attraversato
dall’acqua contaminata che si muove per effetto del gradiente naturale. Le
reazioni che si instaurano all’interno della barriera permeabile consentono di
degradare o di immobilizzare il contaminante nella fase di attraversamento,
vedasi Fig. 18.22.

Le possibili configurazioni di una barriera reattiva (Fig. 18.23) sono
costituite da:

• trincee continue che si estendono su tutto o su una porzione dello spessore
saturo;

• sistemi Funnel and Gate, costituiti da una barriera a bassa permeabilità a
forma di imbuto (funnel) utilizzata per indirizzare il flusso di acqua, dalla
regione contaminata, ad una zona di trattamento permeabile (gate).

Le PRBs costituiscono sistemi di trattamento in situ, che possono rimanere
operativi per anni con costi di gestione estremamente limitati.

In tutte le soluzioni progettuali è necessario che la permeabilità del mate-
riale reattivo non sia inferiore alla permeabilità dell’acquifero, onde evitare la
diversione delle linee di flusso attorno alla barriera permeabile.

Nella zona di trattamento si realizzano processi che rimuovono, elimina-
no o attenuano la migrazione dei contaminanti dalla sorgente; questi possono
essere:

• reazioni chimiche;
• separazione fisica;
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Fig. 18.22. Barriera reattiva permeabile di tipo continuo
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Fig. 18.23. Varie configurazioni di barriere reattive permeabili: a) funnel e gate;
b) trincea continua

• degradazione biologica;
• adsorbimento.

Gli studi più promettenti si rivolgono all’utilizzo di ferro zero-valente (Fe0)
quale mezzo reattivo per la degradazione di alcuni contaminanti in specie non
tossiche (si veda Tabella 18.3, Tabella 18.4, Tabella 18.5) ed in particolare per
la rimozione dei solventi clorurati.
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Tabella 18.3. Contaminanti trattabili mediante barriere reattive permeabili a Fe0

Composti organici Composti inorganici

Metani Tetraclorometano Metalli in traccia Nickel

Triclorometano Piombo

Etani Esacloroetano Uranio

1,1,1-tricloroetano Tecnezio

1,1,2-tricloroetano Ferro

1,1-dicloroetano Manganese

Eteni Tetracloroetene Selenio

Tricloroetene Rame

Cis-1,2-dicloroetene Cobalto

Trans-1,2-dicloroetene Cadmio

1,1-dicloroetene Zinco

Cloruro di vinile

1,3-dicloropropene

Propani 1,2,3-tricloropropano Contaminanti anionici Solfati

1,2-dicloropropano Nitrati

Altri Esaclorobutadiene Fosfati

1,2-dibromoetano Arsenico

freon 113

N-nitrosodimetilammina

Tabella 18.4. Contaminanti non trattabili mediante barriere reattive permeabili a
Fe0

Composti organici Composti Inorganici

Diclorometano Cloro

1,2-dicloroetano Perclorato

Cloroetano

Clorometano

Tabella 18.5. Composti di cui non è nota la trattabilità mediante Fe0

Composti organici Composti inorganici

Clorobenzeni Mercurio

Clorofenoli

Alcuni pesticidi

PCB
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I solventi clorurati vengono rimossi dall’acqua di falda attraverso un pro-
cesso di ossidoriduzione nel corso del quale il Fe0 si ossida a Fe2+ riducendo
le sostanze alogenate a idrocarburi con l’eliminazione degli ioni cloruro:

Fe0 → Fe2 + 2e−

RCl + 2e− + H+ → RH + Cl−

Fe0 + RCl + H+ → Fe2+ + RH + Cl− .

Dalla reazione complessiva che avviene, per ogni atomo di cloro presen-
te nella molecola, vengono scambiati 2 elettroni, messi a disposizione da un
atomo di ferro, e viene addizionato alla molecola uno ione idrogeno presen-
te nell’acqua di falda. In linea teorica il processo dovrebbe essere costituito
da una serie di reazioni a catena che portano alla progressiva dealogenazione
della sostanza clorurata fino alla formazione di alcani ed alcheni.

È stata però osservata la presenza di altri prodotti di reazione: in par-
ticolare nella degradazione del tetracloroetilene (PCE ) e del tricloroetene
(TCE ) possono essere rilevati, oltre che etene ed etano, anche composti,
quali l’acetilene, che non sono contemplati dalla reazione sopraesposta. Si
è giunti alla conclusione che esistano due principali meccanismi di reazione
(Fig. 18.24):

• idrogenolisi sequenziale: due elettroni e uno ione idrogeno attaccano la
molecola di solvente provocando l’eliminazione di uno ione cloruro e la
formazione di un prodotto a minor grado di saturazione;

• β-eliminazione riduttiva: due elettroni vengono trasferiti dal ferro all’etene
clorurato provocando l’eliminazione di due atomi di cloro dalla molecola
sotto forma di CL− e la formazione di un triplo legame; il prodotto inter-
medio che si forma (cloroetilene e acetilene) viene velocemente trasformato
per idrogenolisi ed infine idrogenato.

I prodotti intermedi del percorso (a), ovvero il c-DCE ed il VC sono più len-
tamente degradabili dello stesso tricloroetilene. Per contro, il cloroacetilene
prodotto dalla β-eliminazione riduttiva ha una vita molto breve ed è rapida-
mente ridotto ad etene. Vari studi hanno ormai dimostrato come il processo di
degradazione avvenga prevalentemente attraverso il percorso di β-eliminazione
riduttiva e quindi sia ridotta al minimo la produzione di prodotti intermedi
tossici quali il VC.

Generalmente gli idrocarburi peralogenati tendono a ridursi più rapida-
mente di quelli meno alogenati, cos̀ı come la declorinazione si mostra più
veloce per quelli saturi di carbonio (es. tetracloruro di carbonio) rispetto a
quelli insaturi (es. TCE o VC ).
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Fig. 18.24. Percorsi principali di degradazione del TCE in una barriera reattiva
permeabile a Fe0

18.5.1 Prove in laboratorio

Le prove di laboratorio sono finalizzate alla determinazione:

• del materiale reattivo ideale per la realizzazione della cella di trattamento;
• delle costanti di degradazione relative alle reazioni di rimozione dei

contaminanti;
• della possibile durata della barriera reattiva.

La scelta del materiale reattivo da utilizzare nella barriera permeabile è da
effettuarsi valutando i seguenti parametri:
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• reattività: un riempimento che permetta di raggiungere alti valori delle co-
stanti di degradazione è preferibile. Nel caso di Fe0 la reattività aumenta
all’aumentare della superficie specifica del materiale reagente;

• stabilità: intesa come tempo durante il quale il riempimento continua ad
assolvere le proprie funzioni;

• disponibilità e costo: è necessario ottimizzare tra queste due grandezze
considerando anche la reattività del materiale;

• conducibilità idraulica: la conducibilità idraulica del materiale permeabile
deve essere superiore, o quanto meno paragonabile, a quella del sistema
acquifero in modo che la cattura dell’acqua contaminata sia assicurata e
che non si instaurino fenomeni di diversione delle linee di flusso;

• compatibilità ambientale: il mezzo reattivo deve essere scelto in modo da
non introdurre ulteriori fenomeni di inquinamento all’interno del sistema
acquifero.

Rimanendo valide queste considerazioni di massima, il ferro zero valente è il
mezzo reattivo più utilizzato per barriere pilota o in scala reale. Viene commer-
cializzato da diverse società con caratteristiche differenti in quanto a purezza
ed a capacità di degradazione.

Le prove di laboratorio per la determinazione delle cinetiche di degrada-
zione possono essere condotte in modalità batch o in colonna.

La modalità batch, che studia l’andamento delle concentrazioni dei con-
taminanti in un reattore chiuso ed agitato in funzione del tempo, è general-
mente utilizzata solamente nelle fasi preliminari dello studio delle cinetiche
di degradazione. Le prove batch sono caratterizzate da alcuni vantaggi quali
la velocità di esecuzione, l’economicità e la semplicità. Gli svantaggi sono da
imputarsi al fatto che l’agitazione del reattore modifica molti dei meccanismi
di trasporto che avrebbero potuto essere limitanti rispetto alla degradazione
del contaminante in sistemi non agitati. Inoltre, i rapporti tra materiale rea-
gente e soluzione utilizzati nelle prove batch sono molto inferiori a quelli che
possono essere raggiunti con prove in colonna o nelle applicazioni pratiche.

La possibilità di determinare le cinetiche di degradazione in condizioni più
prossime a quelle reali risulta essere il maggiore vantaggio delle prove eseguite
in colonna (Fig. 18.25). Nonostante queste risultino essere più costose ed im-
pegnative delle prove batch, generalmente conducono a risultati più realistici,
oltre a fornire maggiori informazioni relative alla durata ed alle prestazioni di
lungo termine.

È possibile, infatti, effettuare campionamenti lungo la colonna per analiz-
zare, non solo l’andamento della concentrazione degli inquinanti, ma anche le
variazioni della composizione ionica e di proprietà quali il potenziale redox ed
il pH, oltre a permettere la valutazione della formazione di precipitati.

Sia gli studi batch che quelli in colonna possono essere effettuati su:

• acqua deionizzata addizionata ai contaminanti;
• acqua di falda pulita addizionata ai contaminati;
• acqua di falda contaminata.
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Fig. 18.25. Prove in colonna per la determinazione delle cinetiche di degradazione

Per estendere la validità dei risultati sperimentali al caso reale si rende spesso
necessaria l’applicazione di alcuni fattori correttivi che tengano conto delle
differenti condizioni di esercizio del materiale reagente:

• temperatura: l’acqua di falda presenta generalmente una temperatura va-
riabile tra 10 e 15◦C, decisamente più bassa di quella esistente in labora-
torio. Le prove di laboratorio forniscono, pertanto, delle cinetiche di de-
gradazione sovrastimate che dovranno essere corrette con un coefficiente
ricavato dalla legge di Arrehnius;

• densità di bulk: le celle reagenti reali presentano una densità di bulk mi-
nore di quella misurata in laboratorio a causa delle diverse condizioni di
sedimentazione del mezzo. Di conseguenza la superficie di materiale rea-
gente può risultare inferiore in campo rispetto alla colonna, richiedendo
un ulteriore correzione delle cinetiche.

La longevità della barriera può essere studiata mediante prove in colonna uti-
lizzando velocità di filtrazione superiori a quelle che si riscontrano in realtà,
per accelerare il processo di invecchiamento e di intasamento causato dalla
formazione di precipitati.

Nel caso di barriera a Fe0, una diminuzione della funzionalità nel corso del
tempo può essere imputabile ad una serie di reazioni chimiche indesiderate:



18.5 Barriere reattive permeabili (PRB) 367

TCE Etene

Etene

DCE
VC

DCE
TCE

VC

TCE

TCE

Te
m

po

Fig. 18.26. Possibili conseguenze dell’effetto di “coating” nelle PRB

• ossidazione del ferro a contatto con l’acqua: la cinetica di questa reazione è
comunque più bassa rispetto a quella di degradazione dei solventi clorurati

Fe + 2H2O → Fe2+ + 2OH− + H2;

• ossidazione del ferro per effetto dell’ossigeno disciolto: elevate concentra-
zioni di ossigeno all’interno dell’acqua di falda possono ossidare i primi
centimetri di barriera e creare problemi di precipitazione di idrossidi di
ferro, tale situazione è evitabile grazie a semplici misure progettuali;

• aumento del pH: dal momento che i processi di dealogenazione, che av-
vengono nella zona reattiva, generano ioni OH−, il pH dell’acqua tende
ad aumentare raggiungendo valori anche superiori a 9. Una conseguenza
diretta dell’aumento del pH è la predisposizione alla formazione di precipi-
tati che possono coprire la superficie del metallo riducendone la reattività
e riducendo il tempo di residenza dell’acqua contaminata all’interno del
tratto reattivo (Fig. 18.26).

In aggiunta alle prove già citate, è possibile condurre una serie di studi specifici
per ottenere parametri aggiuntivi. Tra questi studi, si ricordano:

• determinazione della superficie specifica (m2/g), importante parame-
tro che concorre alla determinazione delle cinetiche di degradazione del
contaminante;

• determinazione della conducibilità idraulica e della porosità del materiale
reagente, parametri utilizzati nei modelli numerici di flusso e di trasporto;

• analisi microbiologiche del materiale reattivo e dell’acqua per valutare la
degradazione dei contaminanti mutuata da microrganismi;

• studi con traccianti per osservare gli effetti della riduzione della conducibi-
lità idraulica e di porosità dovute a fenomeni di occlusione dei pori causati
dalla precipitazione di idrossidi;

• analisi per valutare lo stato di ossidazione della superficie del materiale
reagente.
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18.5.2 Dimensionamento di una PRB

Per un corretto dimensionamento di una barriera permeabile, ed in particolare
del gate reattivo, occorrerebbe simulare i fenomeni di advezione, dispersione
idrodinamica, adsorbimento sulla matrice solida, reazioni di degradazioni a
rete (Fig. 18.27) su un dominio tridimensionale in regime transitorio, secondo
un sistema di equazioni differenziali alle derivate parziali descrivibili secondo
l’espressione [95]:

Ri
∂Ci

∂t
+ ve

∂Ci

∂x
− Dx

∂2Ci

∂x2
− Dy

∂2Ci

∂y2
− Dz

∂2Ci

∂z2
=

=
i−1∑
j=1

yi/jλjCj − λiCi +
n∑

j=i+1

yi/jλjCj (18.16)

dove:

• Ci = concentrazione della i-esima specie [ML−3];
• yi/j = fattore di resa che descrive la massa della specie i prodotta

dalla specie j;
• λi = cinetica di degradazione del primo ordine della specie

i-esima [T−1];
• ve = velocità effettiva dell’acqua di falda [LT−1];
• Dx,Dy,Dz = coefficienti di dispersione idrodinamica [L2T−1];
• n = numero totale di specie coinvolte nel processo di degrada-

zione a rete.

Solitamente, in fase di progettazione preliminare il dimensionamento del gate
permeabile viene più semplicemente effettuato considerando il problema unidi-
mensionale e trascurando alcuni meccanismi quali adsorbimento, dispersione
idrodinamica, reazioni di degradazione a catena. In regime transitorio, l’e-
quazione differenziale semplificata, per ciascuna specie contaminante, risulta
essere:

∂C

∂t
= −ve,gate

∂C

∂x
− λC, (18.17)

dove ve,gate rappresenta la velocità effettiva media presente all’interno del gate
della barriera. La stessa equazione in regime stazionario, che è quello utilizzato

PCE TCE cDCE VC Etene-Etano

Fig. 18.27. Percorsi di degradazione a rete di alcuni eteni clorurati
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Fig. 18.28. Schema semplificato di una barriera reattiva permeabile

per il dimensionamento, assume la forma:

ve,gate
∂C

∂x
= −λC, (18.18)

la cui soluzione esprime l’andamento delle concentrazioni all’interno della
barriera in funzione dello spazio:

C = Cine
−λ x

ve,gate . (18.19)

Fissata la concentrazione in uscita dal gate reattivo, lo spessore risulta
essere pari a (Fig. 18.28):

S = −ve,gate

λ
ln
(

Cout

Cin

)
, (18.20)

il tempo di permanenza dell’acqua all’interno del gate permeabile vale:

tP =
S

ve,gate
= − 1

λ
ln
(

Cout

Cin

)
, (18.21)

e la massa di ferro all’interno della barriera è:

W = SAρb = −Aρ
b
ve,gate

λ
ln
(

Cout

Cin

)
. (18.22)

Nelle precedenti equazioni Cin indica la concentrazione del generico
contaminante in ingresso e Cout la concentrazione obiettivo da raggiungere.

In Tabella 18.6 sono riportati alcuni parametri caratteristici del ferro
zero-valente commercializzato dalla società ETI.

Solitamente, per calcolare la velocità effettiva all’interno del gate permea-
bile, è indispensabile utilizzare un modello di flusso per valutare la modifica
del campo di flusso naturale apportato dalla realizzazione della PRB. Nel ca-
so di una barriera reattiva a trincea continua (Fig. 18.29) è possibile farne a
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Tabella 18.6. Caratteristiche del ferro zero-valente commercializzato da ETI

Porosità del riempimento ε 0,5
Densità di bulk ρb 2600 kg m−3

Superficie specifica a 7− 1000 m2kg−1

Conducibilità idraulica gate Kg 5 · 10−4m s−1

Sne

v ,gateev ,faldae

ε

Fig. 18.29. Schema semplificato di una PRB a trincea continua

meno, esprimendo la velocità effettiva all’interno del gate in funzione di quel-
la nell’acquifero secondo un bilancio di portate di acqua che conducono alla
relazione:

ve,gate =
ve,faldane

ε
, (18.23)

dove ne ed ε rappresentano la porosità efficace del sistema acquifero e del
gate reattivo. Utilizzando tale relazione è possibile riscrivere le equazioni che
esprimono lo spessore della barriera e la massa di ferro:

S = −ve,faldane

λε
ln
(

Cout

Cin

)
, (18.24)

W = SAρb = −Aρ
b
ve,faldane

λε
ln
(

Cout

Cin

)
= −AρbKi

λε
ln
(

Cout

Cin

)
, (18.25)

dove:

• K= conducibilità idraulica dell’acquifero [LT−1];
• i = gradiente piezometrico.

Un livello successivo di approfondimento potrebbe prevedere l’impiego di un
modello di degradazione che tenga conto dei prodotti intermedi generati al-
l’interno della barriera. Il processo di rimozione di un contaminante passa at-
traverso la formazione di una serie di prodotti intermedi, anch’essi tossici, che
a loro volta devono permanere all’interno della barriera un tempo sufficiente
per essere degradati. Lo spessore della barriera dovrebbe essere determinato
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Fig. 18.30. Determinazione del tempo di permanenza tramite un modello di
degradazione sequenziale

in modo da garantire un tempo di residenza dell’acqua sufficientemente alto
da permettere l’abbattimento dei contaminanti e dei sottoprodotti al di sotto
delle concentrazioni accettabili dalla normativa vigente (Fig. 18.30).

È comunque opportuno che un dimensionamento più accurato venga effet-
tuato mediante un modello numerico di flusso ed eventualmente di trasporto,
almeno bidimensionale.

18.5.3 Soluzioni tecniche per la realizzazione della
barriera reattiva permeabile

Una volta determinata la localizzazione, la configurazione e le dimensioni del-
la barriera reattiva, deve essere selezionata una opportuna tecnologia che ne
permetta la realizzazione. I fattori che, in ultima analisi, concorrono alla scelta
del metodo sono:

• profondità dello scavo;
• permeabilità della cella;
• caratteristiche dei terreni e vincoli geotecnici.
• smaltimento di eventuali terreni contaminati risultanti dallo scavo in

trincea;
• accessibilità al sito e spazio per la realizzazione del cantiere di lavoro;
• costi.

In linea generale, l’estensione e la geometria della barriera devono essere tali da
garantire, al variare delle condizioni di flusso e anche in presenza di oscillazio-
ni esterne (oscillazioni della tavola d’acqua, fenomeni di ricarica, pompaggio,
ecc.), di intercettare completamente il pennacchio inquinante.

Nei casi particolari in cui non tutto lo spessore saturo sia interessato dal
fenomeno di inquinamento è possibile intervenire con una barriera “sospesa”
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limitando, in questo modo, le profondità degli scavi alla parte più superfi-
ciale dell’acquifero. Se la contaminazione è distribuita su tutto lo spessore
saturo dell’acquifero, o nel caso in cui coinvolga gli strati più profondi, è
necessario realizzare una barriera che raggiunga il basamento impermeabile
dell’acquifero. Una corretta localizzazione della cella reagente ed un adeguato
immorsamento nel substrato impermeabile servono ad evitare l’instaurarsi di
fenomeni di overflow e di underflow. Risulta evidente che, all’aumentare della
profondità della barriera aumentano anche le complicazioni dal punto di vista
tecnico per la realizzazione ed il sostentamento dello scavo e quindi anche i
costi realizzativi.

Per quanto riguarda la permeabilità della cella, questa deve essere supe-
riore a quella del sistema acquifero per evitare fenomeni di aggiramento e
per favorire il deflusso dell’acqua contaminata attraverso la barriera reattiva.
D’altro canto, solitamente, ad un aumento della conducibilità idraulica corri-
sponde anche una diminuzione della superficie specifica del materiale che deve
essere compensata tramite un aumento dello spessore della cella reagente.

Per valutare le caratteristiche geotecniche dei terreni si rende indispensabi-
le l’esecuzione di una serie di prove quali: sondaggi a carotaggio continuo con
esecuzione di prove penetrometriche (SPT), prove di carico su piastra, prove
Lefranc oltre a prove di laboratorio sui campioni di terreno prelevati per di
valutarne i parametri di resistenza al taglio e di deformabilità. Devono essere,
inoltre, studiate opportune miscele di fanghi che permettano il sostegno delle
pareti degli scavi. Nella realizzazione del gate permeabile vengono utilizzate
miscele biodegradabili che possano essere eliminate in breve tempo a seguito
della sostituzione con il ferro granulare.

Nella scelta della tecnologia realizzativa non devono essere trascurati fat-
tori quali l’accessibilità del sito e lo spazio per l’allestimento del cantiere dal
momento che i lavori di scavo, generalmente, comportano l’utilizzo di mezzi
pesanti caratterizzati da un notevole ingombro. Il materiale di risulta da-
gli scavi e l’acqua estratta per deprimere la falda dovranno essere smaltiti o
trattati in impianti off-site o con impianti on-site dedicati.

18.5.3.1 Realizzazione della cella permeabile reattiva

Vengono di seguito descritte alcune tecniche convenzionali o innovative per la
realizzazione del gate in cui verrà alloggiato il materiale reattivo:

• Tecniche di scavo convenzionali. Solitamente vengono utilizzati escavatori
a braccio rovescio o benne per la realizzazione della trincea (Fig. 18.31).
Per assicurare la stabilità dello scavo durante la costruzione della cella,
possono essere utilizzate delle palancole disposte lungo il perimetro del-
la trincea ed, eventualmente, un sistema di pompaggio che dreni l’acqua
nel caso si lavori ad elevate profondità sotto la tavola d’acqua. In alter-
nativa, è possibile riempire lo scavo con fanghi composti da biopolimeri
che impediscono il collasso delle pareti e vengono in seguito biodegradati
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Fig. 18.31. Tecniche di scavo convenzionali (modificata da [54])

senza ripercussioni sulla permeabilità della cella. Le profondità massime
raggiungibili mediante l’utilizzo di benne è dell’ordine dei 50–60 m.

• Trincee continue mediante fresatura. Questa tecnica prevede l’utilizzo di
una fresa meccanica che realizza una trincea continua (Fig. 18.32) con spes-
sori compresi tra 30–60 cm immediatamente riempita da materiale reatti-
vo o da uno strato continuo di HDPE per garantirne l’impermeabilità. Le
profondità raggiungibili si attestano intorno ai 10–15 m.

• Tecniche di scavo mediante manufatto scatolare (cassone). Il cassone vie-
ne utilizzato per stabilizzare le pareti di un foro nella fase di esecuzione.

Fig. 18.32. Trincee continue mediante fresatura (modificata da [54])



374 18 Bonifica e messa in sicurezza di acquiferi contaminati

Viene impiantato nel suolo e per la realizzazione del (o dei) gate viene
usualmente scelto di forma cilindrica e con diametri dell’ordine dei 2 m.
Una volta che il cassone è stato infisso, è possibile eliminare il materiale in
esso contenuto e rimpiazzarlo con quello reattivo. Questa è una soluzione
economica, che ha come limitazione la profondità massima di infissione,
che a seconda della litologia si aggira sui 15 m.

• Installazione mediante mandrino. Simile all’installazione mediante palan-
cole o manufatto scatolare, in quanto consiste nell’utilizzare una struttura
esterna per sostenere il foro. La differenza consiste nel fatto che in questo
caso non vengono utilizzati escavatori per l’asportazione del terreno, ma
si crea lo spazio vuoto per il gate inserendo un tubo cavo dotato di scarpa
tagliente a perdere. Una volta realizzato il foro, si inserisce il materiale di
riempimento e si procede all’estrazione della tubazione.

18.5.3.2 Realizzazione dei diaframmi impermeabili

La costruzione di una barriera reattiva nella configurazione Funnel and Ga-
te prevede la realizzazione di alcuni setti verticali impermeabili, in modo da
indirizzare il flusso verso il “gate” reattivo.

In Tabella 18.7 è elencata una panoramica dei sistemi costruttivi utilizzati
per la realizzazione di barriere verticali di contenimento.

I sistemi più comunemente utilizzati nella realizzazione di barriere reattive
permeabili risultano essere:

• Diaframmi plastici cemento-bentonite. È il tipo di barriera comunemen-
te più utilizzata, viene realizzata mediante scavo di pannelli alternati o
di una trincea continua. Questo tipo di diaframma può essere realizzato
mediante una fase unica (monofase), utilizzando direttamente la miscela
cemento-bentonite definitiva durante lo scavo, o in doppia fase (bifase), so-
stituendo, a scavo terminato, la miscela di stabilizzazione delle pareti con
quella definitiva. I normali spessori di questi tipi di diaframma sono dell’or-
dine di 0.6–1 m, le massime profondità raggiungibili pari a circa 30–40 m
con attrezzature normali; utilizzando speciali frese di recente costruzione
si possono raggiungere profondità anche di gran lunga superiori.

• Diaframmi plastici terreno-bentonite. Questo tipo di diaframma, utilizza-
to principalmente negli Stati Uniti, viene realizzato scavando una trincea
continua con le pareti sostenute da fanghi bentonitici, successivamente
riempita da una miscela terreno-bentonite. I diaframmi sono caratterizza-
ti da uno spessore medio pari a 0.8–1.5 m e permettono di raggiungere
profondità pari a 20–30 m.

• Diaframmi compositi. Il procedimento costruttivo prevede la realizzazione
di una trincea continua in presenza di fanghi cemento-bentonite o terreno
bentonite e l’inserimento di teli in materiale plastico dotati di speciali giun-
ti a tenuta prima della solidificazione della miscela impermeabilizzante. Le
profondità massime fino ad oggi raggiunte con questo tipo di diaframma
risultano pari a circa 50 m.
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Tabella 18.7. Elenco dei sistemi per la realizzazione di barriere verticali imper-
meabili. Il parametro S indica lo spessore del diaframma, L la massima profondità
raggiungibile (modificata da [76])

Tecnologia Denominazione
convenzionale

Materiale impermeabi-
lizzante

Dimensioni

S(m) L(m)

Scavo, asporta-
zione del terreno
e sostituzione
con miscele im-
permeabilizzanti

Diaframma plastico
monofase

Miscele cemento ben-
tonite

0.4–1.6 100–170

Diaframma plastico
bifase

Miscele cemento ben-
tonite

0.4–1.6 40–70

Diaframma plastico
con geomembrana

Miscela cemento ben-
tonite e geomembrana

0.4–1.6 20–50

Diaframma formato
da pali secanti

Miscela cemento ben-
tonite o calcestruzzo

0.4–1.5 20–40

Spiazzamento
del terreno ed
immissione di
miscele imper-
meabilizzanti
o infissione
di palancole
e manufatti
prefabbricati

Diaframma sottile
con miscela plastica

Miscele cemento ben-
tonite con inerti o
additivi

0.05–0.3 10–35

Diaframma sottile
con geomembrana

Miscela cemento ben-
tonite e geomembrana

> 0.002 10–40

Palancole Acciaio 0.02 20–30

Diaframmi ad ele-
menti prefabbricati
infissi

Calcestruzzo > 0.4 15–25

Riduzione della
permeabilità del
terreno
in sito

Iniezioni Miscele cemento ben-
tonite, silicati, miscele
cementizie con o senza
filler

1.5–2.5 20–80

Jet-grouting Miscele bentonitiche
con cemento

0.15–2.5 20–70

Mescolamento del
terreno

Calce, cemento, ben-
tonite

0.8–1.5 30–60

Congelamento Azoto liquido con im-
pianto di congelamen-
to

> 0.7 50–100

• Diaframmi plastici sottili. Le metodologie di esecuzione sono molteplici:
preinfissione, mediante battitura o jetting di palancole metalliche o di ma-
nufatti scatolari metallici o ancora prefabbricati in calcestruzzo e succes-
sivo riempimento della cavità cos̀ı formata nel terreno con miscele a base
di bentonite.

• Barriere realizzate mediante mescolamento del terreno in sito con additivi.
La barriera viene realizzata inserendo nel terreno un’elica cava al centro,
rimescolando il terreno ed iniettando contemporaneamente bentonite in
polvere e/o cemento. La continuità della barriera è assicurata da un cer-
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to grado di sovrapposizione tra le colonne. La permeabilità globale del
sistema risulta fortemente influenzata dal tipo di terreno.

• Barriere realizzate mediante jet grouting. È una delle tecniche più versatili
ed utilizzate e consiste nell’iniezione di miscele bentonitiche o cementizie
direttamente nel suolo. Le permeabilità minime dipendono fortemente dal-
le caratteristiche del terreno iniettato, dall’interasse di perforazione e dal
tipo di iniezione. Le profondità massime raggiungibili si aggirano intorno
ai 70 m.

• Palancole metalliche infisse. Questo tipo di intervento viene in genere uti-
lizzato per interventi di massima urgenza per la sua rapidità di esecuzione.
L’installazione avviene mediante martelli a vibrazione o magli a caduta li-
bera che spingono le palancole direttamente nel terreno. Si riscontrano
problemi di tenuta alle giunture salvo nei casi in cui vengano eseguite
speciali sigillature dei giunti delle palancole.

18.5.4 Rete di monitoraggio

Realizzata la barriera, si rende indispensabile una fase di monitoraggio che
assolva ai seguenti compiti:

• assicurare che il plume venga adeguatamente catturato e trattato, ovvero
verificare che le concentrazioni dei contaminati siano al di sotto dei valori
previsti, che non si generino prodotti intermedi tossici, che non si verifi-
chino problemi di under o di overflow, che la zona di cattura sia conforme
a quella prevista, cos̀ı come anche il tempo di residenza all’interno della
cella. Questi controlli comportano la realizzazione di una serie di piezome-
tri di monitoraggio a monte, a valle ed all’interno della zona reattiva della
barriera;

• stimare la longevità della barriera mediante studi geochimici e piezometri-
ci che evidenzino la presenza di fenomeni di occlusione dei pori all’interno
del materiale reattivo o con analisi su campioni prelevati nella zona di
trattamento permeabile.

Deve essere a tal proposito predisposta una rete di monitoraggio, possibil-
mente multilivello, interna ed esterna alla barriera permeabile, che permetta
di valutare la variazione spaziale e temporale delle proprietà geochimiche e
di contaminazione dell’acqua. In Fig. 18.33 sono illustrate alcune possibili
configurazioni della rete di monitoraggio:

a) i piezometri si trovano ad una decina di centimetri all’interno della cella
reagente, posizionati lungo una direzione perpendicolare al flusso; in que-
sto modo è possibile osservare le variazioni di concentrazioni dovute ad
eterogeneità del mezzo;

b) i punti di monitoraggio sono ubicati all’esterno della barriera per monito-
rare la degradazione del contaminante e l’eventuale liberazione di prodotti
intermedi;
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plume plume

plume plume

(b)(a)

(d)(c)

Fig. 18.33. Differenti configurazioni della rete di monitoraggio di una barriera
reattiva permeabile

c) alcuni piezometri sono disposti a monte e lungo lo spessore della barriera
per studiare le cinetiche di abbattimento dei contaminanti;

d) alcuni piezometri sono disposti a valle ed a monte del funnel in modo
da evidenziare eventuali aggiramenti o problemi di tenuta delle barriere
impermeabili.

Nell’effettuare i prelievi dai piezometri realizzati in prossimità della barriera
devono essere adottate alcune precauzioni quali il campionamento simmetrico
rispetto alla direzione di flusso e l’utilizzo di piccole portate di spurgo on-
de evitare l’instaurazione di gradienti artificiali o il richiamo di acqua non
trattata.

Per valutare eventuali eterogeneità di velocità all’interno della cella reat-
tiva e per la valutazione della zona di captazione vengono condotte prove
di tracciamento utilizzando, generalmente, soluzioni di bromuro di sodio.
Una alternativa alle prove di tracciamento consiste nell’utilizzare, in piezo-
metri realizzati all’interno della cella reattiva, sonde sommerse che misurano
puntualmente il vettore tridimensionale della velocità.

Il prelievo di campioni di materiale reagente può essere effettuato median-
te sondaggi verticali che si approfondiscono lungo lo spessore della cella. Nella
fase di estrazione del campione bisogna evitare che questo entri in contatto con
l’aria; a seguito di questa operazione, è suggeribile introdurre nuovo materiale
reattivo per rimpiazzare quello estratto.
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18.5.5 Micro e nanoparticelle di ferro

L’impiego di ferro millimetrico zerovalente in barriere reattive permeabili è
una tecnica consolidata per la bonifica di acquiferi contaminati ove la sorgente
contaminante sia areale o difficilmente individuabile.

Un recente sviluppo, proposto da Zhang e Wang [109], consiste nell’impie-
go di particelle di ferro di dimensione micro- o nanometrica (rispettivamente
MZVI e NZVI). Il diametro estremamente ridotto delle particelle (da 10 a 100
nm per il NZVI e da 100 nm a 100 μm per il MZVI) rende possibile l’iniezione
del materiale reattivo all’interno del sistema acquifero superando i limiti di
profondità imposti dallo scavo delle PRB [96]. Viene generata in tal modo una
zona reattiva (RZ) che permette il trattamento diretto della sorgente, e non
del solo plume, riducendo pertanto i tempi di bonifica.

Le dimensioni ridotte delle particelle di ferro (Fig. 18.34) conferiscono loro
una notevole superficie specifica cui consegue un’elevata reattività. Nell’ipotesi
semplificativa che il contaminante sia soggetto ad una cinetica di degradazione
del primo ordine, se posto a contatto con ferro zerovalente, l’influenza della
superficie specifica può essere espressa mediante la relazione:

dCTCE

dt
= −kCTCE = −(kSA · ssa · CFe) · CTCE (18.26)

dove k rappresenta la pseudocinetica di degradazione globale del I ordine
(T−1), ssa la superficie specifica (L2M−1), CFe la concentrazione di ferro per
volume di acqua (ML−3), CTCE la concentrazione del contaminante (ML−3),
kSA la cinetica di degradazione all’unità di superficie specifica e di concentra-
zione di ferro zerovalente (LT−1). L’espressione mette in luce come a parità di
cinetica di degradazione normalizzata (kSA) e di concentrazione di ferro zero-

100 nm

Fig. 18.34. Nanoparticelle di ferro zerovalente (immagine al microscopio elettro-
nico)
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valente (cFe), la cinetica globale di degradazione aumenti linearmente con il
crescere della superficie specifica, rendendo quindi il ferro micro e nanoscopico
più reattivo di quello millimetrico.

A causa della tendenza ad aggregare ed a sedimentare [100], le particelle
devono, tuttavia, essere stabilizzate ad esempio ricorrendo all’uso di biopoli-
meri. Tali composti naturali conferiscono alle sospensioni di ferro un compor-
tamento reologico non newtoniano di tipo pseudo plastico [24] che permette
la stabilizzazione delle particelle di ferro in condizioni statiche e minimizza
le pressioni di iniezione nell’acquifero. Le tecniche più idonee per l’iniezione
di tale fluidi nel sottosuolo consistono nell’abbinare sistemi di pompaggio ad
elevata pressione (fino a 100 bar) alla realizzazione di postazioni fisse di inie-
zione multipla (PIM) dotate di valvole selettive a differenti profondità, o di
postazioni spot mediante l’utilizzo di sistemi ad infissione diretta. Nella mag-
gior parte dei casi è sconsigliata l’iniezione diretta all’interno di piezometri
tradizionali. La mobilità delle particelle nel sottosuolo può essere prevista con
l’ausilio di modelli matematici di trasporto colloidale [31, 102] che sono an-
che di ausilio al dimensionamento dell’intervento ed alla stima del raggio di
influenza (ROI).

18.5.6 La barriera reattiva permeabile di Avigliana

Di seguito viene descritta in dettaglio la procedura seguita per il dimensio-
namento e per la realizzazione della prima barriera reattiva permeabile a
ferro zero-valente realizzata in Italia ad Avigliana, in Provincia di Torino,
nell’ottobre del 2004 [42].

L’area oggetto di intervento è situata in una porzione di territorio ubicata
nei pressi del fiume Dora Riparia. Il sito è stato utilizzato in passato per lo
smaltimento e lo stoccaggio di materiali provenienti da attività di lavorazione
meccanica e di fonderia (Fig. 18.35).

Lo spessore saturo dell’acquifero superficiale oscilla, nell’area in esame,
tra circa 11 e 9 m, e mostra una riduzione progressiva in direzione del corso
della Dora Riparia, che costituisce l’asse drenante dell’acquifero superficiale.
La direzione di deflusso della falda è SW–NE con gradiente idraulico medio
pari a ca. 1.1%. La conducibilità idraulica media, derivata da prove di falda
a portata costante, prove Lefranc e slug test, è pari a 1.8.10−4 m/s.

La caratterizzazione dell’inquinamento a carico delle diverse matrici am-
bientali è stata condotta mediante l’ausilio di strumentazione ad infissione
diretta, campionando suolo, gas interstiziali ed acque di falda (anche lungo la
verticale) in corrispondenza di 73 punti. Sono stati, inoltre, analizzati campio-
ni di acqua di falda prelevati in corrispondenza della rete fissa di monitoraggio
costituita da 28 piezometri, di cui 4 multilivello.

I risultati analitici hanno evidenziato, in falda, la presenza di due plu-
me contaminanti caratterizzati dalla presenza di solventi clorurati in con-
centrazioni superiori a quelle limite stabilite dal D.M. 471/99 (Fig. 18.36).
I contaminanti che risultano essere presenti in concentrazioni più elevate sono
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Fig. 18.35. Planimetria del sito e piezometria media dell’acquifero superficiale

il percloroetilene, il tricloroetilene ed i loro sottoprodotti di biodegradazio-
ne (area 1, TCE: 130 μg/l, cDCE: 130 μg/l; area 2, PCE: 56 μg/l, TCE:
36 μg/l).

L’intervento approvato è finalizzato alla bonifica con misure di sicurezza
dell’inquinamento da solventi clorurati nell’area 1, mediante la realizzazione
di una barriera reattiva permeabile a ferro zero-valente, ed alla messa in sicu-
rezza permanente dell’inquinamento da solventi clorurati nell’area 2 mediante
la realizzazione di una barriera di superficie.

Gli obiettivi consistono nel raggiungimento di una concentrazione a valle
della barriera pari 30 μg/l come sommatoria dei solventi clorurati canceroge-
ni; l’accettabilità di tale soglia è stata verificata mediante un’analisi di rischio
sito-specifica di terzo livello.

18.5.6.1 Dimensionamento della barriera

Il dimensionamento della barriera reattiva permeabile ha richiesto la definizio-
ne della configurazione, dell’ubicazione e dell’orientamento, la determinazione
della geometria (altezza, lunghezza, spessore), la verifica dell’area di cattura
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Fig. 18.36. Delimitazione delle aree contaminate da solventi clorurati ai sensi del
D.M. 471/99

ed il calcolo della quantità di ferro zero-valente necessario al trattamento dei
contaminanti [41].

Tra le differenti configurazioni possibili, si è ritenuto opportuno ricorrere a
una barriera a trincea continua. Tale configurazione garantisce un’interferenza
trascurabile sul deflusso naturale della falda e permette di limitare i costi di
installazione.

Sulla base della caratterizzazione geochimica, delle simulazioni numeriche
di flusso (Fig. 18.37), e degli obiettivi dell’intervento, l’estensione longitudi-
nale della barriera è stata determinata pari a 120 m, la profondità dello scavo
tale da penetrare per almeno 60 cm nella formazione limoso-argillosa che co-
stituisce il bottom dell’acquifero e si rinviene ad una profondità di circa 14 m
dal piano campagna. Ne consegue un altezza del tratto reattivo della barriera
compreso tra 9.16 e 11.16 m.

L’ubicazione della barriera è stata individuata (Fig. 18.37) in modo tale
che essa sia disposta:



382 18 Bonifica e messa in sicurezza di acquiferi contaminati

Fig. 18.37. Ricostruzione dell’area di cattura della barriera mediante modello nu-
merico di flusso

• in direzione ortogonale alle linee di flusso, in modo da minimizzarne la
lunghezza;

• in una posizione la più a valle possibile, nel senso del deflusso idrico
sotterraneo, in modo da garantire l’intercettazione di tutte le sorgenti
contaminanti;

• in una posizione tale da non dover intaccare, con lo scavo, l’impermeabi-
lizzazione delle discariche limitrofe.

Il dimensionamento dello spessore della barriera è stato impostato a valle di
una prova di degradazione in colonna.

La colonna utilizzata è stata costruita in plexiglass, con una lunghezza pari
a 100 cm, un diametro interno di 5 cm e quattro porte di campionamento. La
colonna è stata riempita con 5846 g di ferro (Gotthart Maier Metallpulver)
caratterizzato da una distribuzione granulometrica compresa tra 0.5 mm e
3 mm.

La prova è stata condotta dopo aver campionato l’acqua di falda nel si-
to in corrispondenza di un piezometro posto in prossimità della traccia della
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Tabella 18.8. Tempi di dimezzamento prima e dopo la correzione per tener conto
dell’influenza della temperatura

t1/2 non corretto t1/2 corretto (x3)
h h

TCE 0.74 2.2
cDCE 8.4 25.2
1,1-DCE 1.5 4.5
1,2-DCP 20.5 61.5
VC 8.2 24.6

barriera a progetto. L’acqua prelevata è stata ulteriormente contaminata in
laboratorio, in modo da presentare concentrazioni sufficientemente elevate da
poter essere monitorate e quindi fatta passare attraverso la colonna. La prova
è stata protratta nel tempo per 60 giorni, al fine di raggiungere uno stato che
si avvicinasse a quello stazionario.

Le cinetiche di degradazione e le emivite sono state calcolate utilizzando
un fitting non lineare sui dati sperimentali (Tabella 18.8). Le emivite, sono
state corrette per tenere conto della differente temperatura tre le condizioni di
campo (10.8◦C) e di laboratorio (22◦C) applicando un fattore moltiplicativo
pari a 3.

La determinazione dello spessore della barriera è stata effettuata utiliz-
zando un modello con cinetica di degradazione del primo ordine in condizioni
stazionarie. Le concentrazioni in ingresso alla barriera, utilizzate per il di-
mensionamento, sono state calcolate come massimo storico della media tra le
concentrazioni riscontrate nei due piezometri più contaminati.

Un tempo di permanenza pari a 28 h permette di raggiungere una som-
matoria delle concentrazioni dei composti alifatici clorurati cancerogeni pari a
12,8 μg/l, valore ben al di sotto dei 30 μg/l posti come obiettivo. Ciò corrispon-
de all’assunzione progettuale di un ulteriore fattore di sicurezza superiore a 2,
che tenga conto delle incertezze sui valori di conducibilità idraulica, porosità
efficace, concentrazione, ecc.

Il calcolo dello spessore del ferro zero-valente è condotto sulla base del-
le caratteristiche di progetto del ferro e delle caratteristiche idrogeologiche
ricavate dalla prove condotte sul sito fornendo un valore pari a 0.5 m. Consi-
derando che lo spessore minimo degli utensili di scavo è pari a 0.6 m, è stato
necessario compensare tale differenza addizionando al ferro il 17% in volume
di sabbia.

18.5.6.2 Costruzione della barriera

Lo scavo della barriera reattiva permeabile a trincea continua è stato realizzato
mediante un escavatore dotato di benna idraulica (Fig. 18.38), utilizzando un
fango a biopolimeri per assicurare la stabilità delle pareti fino al riempimento
con il ferro zerovalente [42].
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Fig. 18.38. Gru dotata di benna idraulica utilizzata per lo scavo della barriera

La barriera reattiva è caratterizzata da una lunghezza di 120.37 m suddi-
visa in 17 pannelli aventi una lunghezza media di 7 m, uno spessore pari a 60
cm ed una profondità variabile tra gli 11.90 ed i 13.80 m. La costruzione della
barriera è stata effettuata per pannelli per evitare che tempi di scavo troppo
lunghi potessero compromettere la stabilità del fango. Le fasi di lavorazione
hanno previsto pertanto (Fig. 18.39):

• l’apertura di una porzione di scavo di lunghezza pari a quella di un
pannello;

• il posizionamento di un tubo separatore provvisorio (t.s.p. 15) in acciaio,
con funzione di “tappo” per evitare l’intercomunicazione tra un pannello
e quello adiacente;

• il posizionamento di un tubazione in PVC microfessurato per il ricircolo
degli enzimi (t.r.e);

• lo spiazzamento del fango all’interno della trincea mediante la miscela
reattiva ferro-sabbia;

• la rottura del fango biopolimerico mediante iniezione di enzimi;
• il riempimento della porzione sommitale della barriera mediante sabbia

e la chiusura dello scavo mediante tre strati di argilla compattati dello
spessore di 20 cm ciascuno.
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Fig. 18.39. Sequenza costruttiva dei pannelli della barriera reattiva permeabile a
ferro zerovalente

Il ferro zerovalente utilizzato per il riempimento della barriera è stato forni-
to dalla ditta tedesca Gotthart Maier Metallpulver GmbH in quantità pari a
1700 t.

18.5.6.3 Valutazione economica e monitoraggio

Il costo dell’installazione della barriera è pari a 1.400.800 euro cifra che
comprende:

• i costi per l’acquisizione dei dati di progettazione, che comprendono il ri-
lievo plano-altimetrico dell’area, una caratterizzazione litostratigrafica ed
idrogeologica, la determinazione delle cinetiche di degradazione mediante
prova in colonna, uno studio modellistico di flusso;

• i costi per la realizzazione della barriera che comprendono la fornitura del
ferro zero-valente, dei polimeri biodegradabili, degli enzimi, le opere di sca-
vo della barriera, la preparazione del cantiere e la produzione dei fanghi,
le royalties al brevetto EnvironMetal Process (E.T.I.);

• i costi per il monitoraggio post-operam comprendenti l’attrezzatura de-
gli ulteriori piezometri di monitoraggio e delle analisi per la certificazione
dell’avvenuta bonifica con misure di sicurezza.

Il costo unitario di trattamento, stimato in 0.62 Euro per metro cubo di acqua
trattata (nell’ipotesi di una longevità della barriera di 30 anni) è inferiore ai
valori unitari relativi ad altre tecnologie potenzialmente impiegabili nel sito
in esame.

La fase di monitoraggio ha dimostrato la piena funzionalità della bar-
riera ed una capacità di degradazione anche superiore a quella stimata in
laboratorio.
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18.6 Lavaggio in situ (in situ flushing)

Il lavaggio in situ consiste nell’iniezione o nell’infiltrazione di una soluzione
acquosa in un terreno o in un acquifero contaminato, seguita da una estrazio-
ne a valle dell’acqua di falda e dell’eluato che vengono, in seguito, depurati
e scaricati (in acque superficiali o in fognatura) o eventualmente ricircolati,
vedasi Fig. 18.40.

L’introduzione della soluzione di lavaggio può avvenire per gravità, trami-
te trincee, gallerie filtranti o irrigazione superficiale, o con sistemi a pressione,
quali pozzi verticali od orizzontali di iniezione.

Il liquido estraente è generalmente costituito da acqua, in alcuni casi si
ricorre all’addizione di tensioattivi, alcol, acidi, basi, ossidanti, chelanti o
solventi per aumentare la mobilità o la solubilità dei contaminanti.

L’acqua viene utilizzata ancora diffusamente come estraente; la sua azione
solvente può essere tuttavia sfruttata solo nei confronti di un ristretto numero
di contaminanti, come il cromo esavalente, i cloruri, i solfati ed i tempi di
lavaggio richiesti sono spesso eccessivamente lunghi.

L’utilizzo di soluzioni acide di acido cloridrico, solforico e nitrico consento-
no invece di mobilizzare i metalli grazie alla risolubilizzazione dei precipitati
ed alla limitazione del fenomeno di adsorbimento. L’utilizzo di acidi organici
può essere interessante in virtù della buona biodegradabilità. Sempre per la
rimozione dei metalli, è possibile utilizzare soluzioni contenenti agenti chelanti
(acido citrico, gluconato, glicina, EDTA).

L’utilizzo di acqua addizionata a tensioattivi si presta, invece, ad essere uti-
lizzata nel caso di contaminazioni da idrocarburi. La molecola di tensioattivo

Trattamento 
acque

Miscelazione
additivi

Additivi

Reagenti
rigeneranti

Allo scarico

Pozzo di
estrazione

Fase
DNAPL

Pozzo di
iniezione

Fig. 18.40. Lavaggio in situ mediante iniezione ed estrazione per mezzo di pozzi
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Fig. 18.41. Monomero di tensioattivo

(surfactant) è composta da un gruppo idrofilo, detto testa, e da uno idrofobo,
detto coda, costituito da una lunga catena idrocarburica, vedasi Fig. 18.41.

Per le loro particolari caratteristiche, i tensioattivi, si dispongono all’in-
terfaccia acqua-NAPL con la testa idrofila rivolta all’interno dell’acqua e la
coda idrofoba immersa nella fase idrocarburica. L’azione dei tensioattivi si
esplica riducendo le tensioni superficiali all’interfaccia fra le due fasi liquide
non miscibili.

Dopo la separazione del contaminante, l’effetto emulsionante del tensioat-
tivo stabilizza la goccia e previene la sua successiva adesione al terreno.

I tensioattivi vengono classificati in base alla loro carica in:

• Tensioattivi anionici. Disciogliendosi in acqua, liberano uno ione posi-
tivo caricandosi negativamente. Hanno una bassa tossicità e vengono
generalmente utilizzati nelle bonifiche dei suoli contaminati.

• Tensioattivi cationici. Disciogliendosi in acqua, liberano uno ione ne-
gativo caricandosi positivamente. Sono generalmente tossici e quindi
non utilizzati per operazioni di bonifica in campo ambientale; inoltre,
vengono adsorbiti su superfici anioniche subendo un notevole ritardo
nell’eliminazione.

• Tensioattivi non ionici. Sono caratterizzati da gruppi idrofili che non si io-
nizzano al contatto con l’acqua. Sono caratterizzati, generalmente, da una
bassa tossicità e quindi ampiamente diffusi nelle operazioni di bonifica di
inquinamenti. L’efficienza dei tensioattivi non ionici, a differenza di quelli
anionici, risente poco della presenza di sali in soluzione acquosa.

Non appena un tensioattivo viene aggiunto ad una soluzione acquosa, questo
tende ad accumularsi sulle interfacce fluido-fluido e fluido-solido, oltre a di-
sperdersi sotto forma di monomeri all’interno di ciascuna fase. Aumentando
la concentrazione del tensioattivo all’interno della fase acquosa, si assiste alla
formazione delle cosiddette micelle.

La concentrazione alla quale comincia la formazione delle micelle è detta
concentrazione micellare critica (CMC). Le micelle sono formate da un gran
numero di monomeri di tensioattivo che si dispongono a gruppi, con la parte
idrofila rivolta verso l’esterno e quella idrofoba verso l’interno, dove possono
essere presenti delle molecole organiche. La formazione delle micelle deter-
mina un aumento della solubilità totale del contaminante nella fase acquosa.
Qualsiasi aumento di concentrazione di tensioattivo al di sopra della CMC non
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Fig. 18.42. Formazione micellare in seguito al raggiungimento della concentra-
zione micellare critica

aumenta il numero di monomeri presenti in soluzione acquosa, ma contribuisce
alla formazione di ulteriori micelle (Fig. 18.42).

La concentrazione di tensioattivo necessario alla formazione delle micelle
è generalmente bassa e dipende da fattori quali la tipologia di tensioattivo, la
temperatura e la durezza dell’acqua.

Un parametro importante è l’HLB (hydrophile-lipophile balance), numero
che indica la forza della porzione idrofila in relazione a quella idrofobica e può
essere utilizzato per caratterizzare l’affinità del tensioattivo alla fase acquosa
o a quella organica. Un elevato valore di HLB indica generalmente una buona
solubilità in acqua del tensioattivo, un basso valore indica invece una scarsa
solubilità nella fase acquosa ed una elevata affinità alla fase organica (ad es.
NAPL). Un tensioattivo caratterizzato da HLB basso tende a ripartirsi soprat-
tutto nella fase non acquosa e a formare delle micelle inverse, internamente
idrofile ed esternamente lipofile. La presenza di micelle inverse è un fenomeno
indesiderato e da evitare nel dosaggio del tensioattivo. Generalmente per ogni
contaminante organico la solubilizzazione ottimale in fase acquosa si ottiene
per mezzo di tensioattivi con valori specifici di HLB. Contaminanti più so-
lubili generalmente richiedono un tensioattivo caratterizzato da un HLB più
elevato.

L’aggiunta di un tensioattivo in una soluzione modifica una serie di pro-
prietà. La tensione interfacciale tra aria ed acqua e tra NAPL ed acqua
diminuiscono asintoticamente fino ad un minimo in corrispondenza del CMC.

Dosando in maniera ottimale la concentrazione di tensioattivo e di cosol-
venti in funzione della salinità e della temperatura, è possibile raggiungere
valori estremamente bassi di tensione interfacciale. In generale la solubilizza-
zione di un tensioattivo abbassa la tensione interfacciale di un valore compreso
tra 1 − 5 · 10−3N/m. Anche se questa diminuzione non è sufficiente a creare
una significativa mobilizzazione del NAPL in forma residuale, può essere suf-
ficiente a mobilizzare verticalmente il NAPL in fase libera. In Fig. 18.43 viene
evidenziato come per valori di concentrazione più elevati del CMC aumenti
notevolmente la solubilità del composto organico all’interno della fase acquosa
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Fig. 18.43. Andamento qualitativo dei parametri in funzione della concentrazione
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e quindi anche la rimozione del contaminante presente alla saturazione resi-
dua. La solubilità è in effetti una solubilità “totale”, perché rappresenta sia le
molecole di contaminante presenti in acqua, che il contaminante intrappolato
all’interno delle micelle.

Il trattamento dei terreni con tensioattivi richiede una attenta indagine
preliminare per individuare quale sia quello più adeguato per la situazione in
esame: l’industria chimica ha sviluppato per il trattamento dei suoli detergen-
ti specifici, generalmente costituiti da una miscela di tensioattivi ionici e non
ionici.

Il lavaggio in situ di un sito contaminato può essere effettuato anche con
l’utilizzo di alcol. Gli alcol sono dei composti chimici miscibili sia nell’acqua
che nel NAPL, che hanno la capacità di incrementare la solubilità della fase
organica in acqua e di abbassare la tensione interfacciale acqua-NAPL. Questi
possono essere utilizzati secondo due tecniche differenti:

• in soluzioni a bassa concentrazione (1–5%); in questo modo l’alcol aumenta
la solubilità in acqua di molti contaminanti organici per il cosiddetto effet-
to cosolvente. Per raggiungere risultati significativi è necessario immettere
grosse quantità di soluzione lavante attraverso la zona contaminata. La
presenza dell’alcol in acqua ha inoltre la funzione di ridurre l’adsorbimento
del contaminate sulla matrice solida dell’acquifero;

• in concentrazioni elevate; l’alcol si ripartisce tra la fase acquosa e il NAPL
creando variazioni nella viscosità, densità, solubilità e tensione interfacciale
del NAPL. Nel caso in cui il dosaggio sia sufficiente la tensione interfac-
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ciale può essere ridotta a zero. In questo modo si genera un’unica fase
fluida caratterizzata da una densità che dipende dalle proporzioni relative
di acqua, alcol e NAPL.

La maggiore limitazione del lavaggio in situ è il rischio di una mobilizzazione
incontrollata di contaminanti. Per tale motivo gli interventi di lavaggio sono
spesso realizzati dopo aver predisposto un diaframma di contenimento a valle,
ed anche in questo caso è difficile impedire eventuali estensioni della regione
contaminata in senso verticale. La massima attenzione va anche posta nel-
la valutazione preventiva delle reazioni possibili tra contaminanti diversi ed
agenti estrattivi, al fine di evitare la formazione di vapori tossici o di composti
ancora più dannosi di quelli originari.

La bonifica in situ con tensioattivi e/o cosolventi rimane ad oggi ancora
poco testata sul campo: sono infatti circa 20 i casi concreti di studio docu-
mentati in letteratura. Del resto, nonostante l’efficienza di rimozione della
fase NAPL sia alquanto elevata (> 90%), i costi sostenuti nei casi pratici sino
ad oggi realizzati risultano ancora superiori alle tecnologie più tradizionali di
trattamento (60–200e per tonnellata di terreno contaminato).

La carenza di dati ed informazioni, fanno si che rimanga ad oggi elevata
l’incertezza legata alla scelta della miscela più efficace da iniettare in falda al
variare dei contaminanti e del contesto idrogeologico, nonché i tempi richiesti
ed i quantitativi di tensioattivi o cosolventi che possono disperdersi in falda a
seguito dei processi di adsorbimento, vedasi Tabella 18.9.

Le considerazioni sopra esposte portano a concludere che il trattamento
di lavaggio in situ si possa ad oggi proporre solamente nei casi in cui il rischio
ecologico si presenti eccessivamente elevato con l’impiego di altre tecnologie
o come soluzione di intervento da impiegarsi affiancata a metodologie più
tradizionali di intervento.

18.7 Ossidazione in situ (In situ oxidation)

L’ossidazione in situ consiste nell’iniezione di composti fortemente ossidanti
nel mezzo non saturo o direttamente nel sistema acquifero in modo da aggre-
dire direttamente la sorgente di contaminazione. Si tratta di una tecnologia
relativamente rapida, poco costosa, e la cui efficacia è dipendente dalle carat-
teristiche e dalle concentrazioni dei contaminanti. Alcune limitazioni derivano,
tuttavia, dall’incertezza legata ad alcune reazioni intermedie di degradazione
dei contaminanti ed ai prodotti finali di reazione dei quali è necessaria una
valutazione della tossicità.

Per applicare con successo l’ossidazione chimica in situ, occorre selezionare
il tipo di ossidante ed il meccanismo di distribuzione più appropriato in fun-
zione del tipo di contaminante da degradare e delle condizioni del sottosuolo.
Tra i contaminanti ossidabili per via chimica si ricordano i BTEX (benzene,
toluene, etilbenzene, xilene), alcuni solventi clorurati quali PCE (tetracloroe-
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Tabella 18.9. Tabella di screening per il lavaggio in situ

Fattori critici relativi al SITO Possibilità di successo
Bassa Media Alta

Fase predominante della contaminazione Vapore Liquida In soluzione
Conducibilità idraulica (m/s) < 10−7 10−7 − 10−5 > 10−5

Superficie specifica del terreno (m2/kg) > 1 0,1–1,0 < 0,1
TOC (%) > 10 1–10 < 1
pH Può interagire con gli additivi e va

considerato nella scelta dei materiali
Capacità di scambio cationico (CEC) Alta Media Bassa
Contenuto di argilla Può influenzare la mobilità di alcu-

ni contaminanti e la circolazione della
soluzione estraente.

Fratture nella formazione geologica Presenti — Assenti

Fattori critici relativi al contaminante Possibilità di successo
Bassa Media Alta

Solubilità in acqua (mg/l) < 100 100–1000 > 1000
Adsorbimento sul terreno (mg/kg) > 10000 100–10000 < 100
Pressione di vapore (mmHg) > 100 10–100 < 10
Viscosità (cPoise) > 20 2–20 < 2
Densità (g/cm3) < 1 1–2 > 2
Kow — — 10–1000

tilene), TCE (tricloroetilene), VC (cloruro di vinile), gli idrocarburi policiclici
aromatici ed altre molecole organiche.

Gli agenti ossidanti più frequentemente utilizzati e disponibili in commer-
cio, risultano essere:

• permanganato di potassio (KMnO4);
• reagente di Fenton (H2O2+ ferro);
• ozono (O3);
• persolfato di sodio (Na2S2O8);

i potenziali di ossidazione delle specie reattive che si generano nel sistema
acquifero sono riportati in Tabella 18.10, mentre i contaminanti trattabili in
Tabella 18.11.

Il permanganato di potassio è in grado di ossidare direttamente il contami-
nante senza l’aggiunta di catalizzatori, è efficace in un ampio range di pH, ed
è estremamente stabile. I prodotti di ossidazione sono formati generalmente
da biossido di carbonio, ioni, ed ossido di manganese.

L’introduzione del permanganato in falda, apporta del manganese che può
precipitare o formare biossido di manganese, minerale naturale presente nel
terreno. Nel caso in cui la precipitazione del manganese sia eccessiva è possi-
bile notare una riduzione della permeabilità del mezzo che potrebbe limitare
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Tabella 18.10. Potenziali di ossidoriduzione delle principali specie ossidanti

Ossidante Potenziale di ossidazione
(V )

Radicale Ossidrile 2.80
Radicale Solfato 2.60
Ozono 2.07
Ione Persolfato 2.01
Perossido di Idrogeno 1.70
Ione Permanganato 1.68

Tabella 18.11. Contaminanti trattabili con i diversi ossidanti (per le sigle si veda
Tabella 10.2)

Ossidante Contaminanti
degradabili

Contaminanti rilut-
tanti

Contaminanti recal-
citranti

Fenton TCA, PCE, TCE,
DCE, VC, BTEX,
clorobenze, fenoli,
MTBE, esplosivi

DCA, MC, IPA,
CT, PCB

CF, pesticidi

Ozono PCE, TCE, DCE,
VC, BTEX, clo-
robenzene, fenoli,
MTBE, esplosivi

DCA, MC, IPA TCA, CT, CF,
PCB, pesticidi

Permanganato PCE, TCE, DCE,
VC, TEX, IPA,
fenoli, esplosivi

Pesticidi Benzene, TCA,
CT, CF, PCB

Persolfato attivato PCE, TCE, DCE,
VC, BTEX, clo-
robenzene, fenoli,
MTBE

IPA, esplisivi,
pesticidi

PCB

nel tempo la distribuzione dell’ossidante. Confrontato con altri ossidanti in
uso, il potenziale di ossidoriduzione del permanganato non è elevatissimo e
può, pertanto, richiedere lunghi tempi per la rimozione dell’inquinante.

Il permanganato di potassio è in genere disponibile in soluzioni acquose
al 3–4%, mentre il permanganato di sodio è disponibile in soluzioni acquo-
se al 40%. Tipiche concentrazioni di iniezione si aggirano intorno al 25% e
dipendono dalla temperatura e dai solidi disciolti in acqua. La dose viene
determinata attraverso test di laboratorio, prove pilota in situ, oltre che in
funzione dell’idrogeologia del sito in esame.

Il reagente di Fenton, invece, è ottenuto dall’utilizzo contemporaneo di pe-
rossido di idrogeno e di ferro come catalizzatore. La presenza del catalizzatore
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di ferro facilita la formazione di radicali ossidrile che hanno un potenziale
di ossidazione molto superiore al perossido di idrogeno. Il radicale ossidrile è
un agente ossidante in grado di degradare in modo non selettivo le molecole
di contaminante, ed in quanto a capacità ossidante è secondo solo al fluoro.
L’efficacia di tale composto è legata anche alla generazione di alcuni composti
riducenti che concorrono alla degradazione dei contaminanti.

Le soluzioni di Fenton che si trovano in commercio sono miscele in acqua
di H2O2 (con concentrazioni del 5–35%); l’iniziale quantità di H2O2 e ioni
di ferro è determinata dal livello di contaminazione, dal volume di terreno e
acquifero da trattare, ed in particolare il rapporto stechiometrico tra H2O2 e
Fe2+ viene individuato durante gli studi di laboratorio.

Talvolta occorre iniettare una quantità maggiore di soluzione ossidante per
la presenza di eterogeneità che rendono difficile l’effettivo contatto con il con-
taminante e per una ritardata decomposizione dell’H2O2 in radicali ossidrili,
che renderebbe minore il tempo di contatto tra reagente e contaminante.

Le soluzioni Fenton sono relativamente poco costose e molto aggressive,
ma richiedono un pH acido (da 2 a 4). Per ovviare a tale limitazione alcuni
prodotti commerciali utilizzano un chelante per mantenere il ferro in soluzione
anche a pH prossimi alla neutralità.

Le prime applicazioni dell’ossidazione chimica in situ con utilizzo della chi-
mica di Fenton prevedevano elevate concentrazioni di perossido di idrogeno
in acqua (dal 35 al 50%), con lo scopo di generare calore per volatilizzare le
concentrazioni residue del contaminate. L’inconveniente è che a tali concen-
trazioni la reazione può diventare incontrollata, provocando un innalzamento
eccessivo della temperatura del sottosuolo con il rischio di possibili esplosioni.
Si preferisce, pertanto, l’utilizzo di concentrazioni relativamente basse, com-
prese in un range 8–10%, che determinano incrementi di temperatura più
contenuti.

L’ozono è caratterizzato da un elevata capacità ossidante e pertanto può
essere convenientemente utilizzato nell’ossidazione chimica in situ. Esso viene
iniettato tramite pozzi verticali o orizzontali e provoca l’ossidazione diretta
dei contaminanti. Viene correntemente utilizzato per degradare contaminanti
quali PAH, BTEX, VOC ed è in grado di ossidare contaminanti come il fenolo
in forme meno tossiche. In particolare, essendo una molecola particolarmente
instabile, risulta essere indicato per il trattamento di contaminanti, come gli
idrocarburi derivati dal petrolio, per i quali l’incremento di ossigeno favorisce
la degradazione aerobica.

L’ozono è un gas che viene generato in situ, a partire da ossigeno oppure
aria atmosferica, tramite processi che coinvolgono fenomeni di tipo elettrico;
le concentrazioni di ozono sono dell’ordine del 5% se generato da ossigeno e
dell’1% nell’altro caso.

Il costo dell’ossidazione con ozono è piuttosto elevato, in quanto il sistema
di generazione dell’ozono deve essere costruito direttamente nel sito in cui
viene utilizzato.
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La quantità e la concentrazione di soluzione ossidante da iniettare è fun-
zione essenzialmente della quantità di contaminante, dell’idrogeologia del sito
precedentemente caratterizzato e del particolare tipo di reagente impiegato.
Inoltre, l’iniezione di un quantitativo eccessivo di soluzione reagente rischia di
diffondere la contaminazione all’interno dell’acquifero.

La soluzione ossidante viene generalmente immessa in più punti, median-
te pozzi appositamente costruiti con tecnologia tradizionale (simili ai pozzi
di monitoraggio) o pozzi di piccolo diametro installati usando la tecnologia
Geoprobe. È importante disporre i punti di iniezione in modo da creare un
adeguata copertura della zona contaminata per far si che vi sia un contatto
ottimale tra reagente e contaminante in tutta la zona da bonificare. Affinché il
meccanismo di ossidazione sia efficace, è importante che si realizzi il contatto
tra agente ossidante e contaminante. Per questo è indispensabile conoscere
nel dettaglio il sottosuolo ed in particolare il grado di eterogeneità del sistema
acquifero.

18.8 Biorisanamento in situ

Le tecnologie di biorisanamento in situ (in situ bioremediation) sono metodi
basati sulla biodegradazione naturale dei contaminanti nel sottosuolo. L’o-
biettivo di questi interventi di bonifica è quello di controllare e stimolare
l’attività microbica e creare condizioni ambientali ottimali per i processi di
biodegradazione [90]. Sono necessari lo studio e la comprensione dei processi
microbici responsabili della degradazione dei contaminanti e delle condizioni
fisiche, chimiche e idrologiche del sito in esame.

La biodegradazione è definita come il processo biochimico, cioè mediato
da microrganismi, per effetto del quale si ottiene una diminuzione della con-
centrazione di un contaminante. Gli inquinanti disciolti, attraverso una serie
di reazioni di ossido-riduzione, vengono infine trasformati dai microrganismi
in prodotti innocui, quali ad esempio anidride carbonica, acqua, cloro e meta-
no. In alcuni casi, però, i prodotti intermedi possono essere più pericolosi dei
composti di partenza; successivamente tali prodotti intermedi possono essere,
a loro volta, degradati.

La biodegradazione viene condotta da consorzi microbici interagenti fra
loro, in cui le singole specie si specializzano in processi elementari che, combi-
nati, possono portare alla completa mineralizzazione del substrato organico.
L’interazione dei microrganismi fra loro è frutto del loro adattamento alle
condizioni chimiche e fisiche dell’ambiente in cui essi vivono. Per questo moti-
vo, la biodegradazione compiuta da specie indigene già presenti nell’acquifero
dà risultati di gran lunga superiori rispetto a quelli ottenibili introducendo
artificialmente i microrganismi.

I principali vantaggi che caratterizzano le tecniche di “bioremediation”
sono:
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• eliminazione permanente degli inquinanti: i processi biologici sono in grado
di distruggere la maggior parte dei contaminanti organici evitando, cos̀ı,
di realizzare soltanto un trasferimento di tali composti tra diverse matrici
ambientali;

• possibile realizzazione direttamente sul sito dei sistemi necessari per il
trattamento biologico;

• potenziale risparmio rispetto ad altre tecnologie;
• assenza dei rischi e dei costi connessi al trasporto di materiale contaminato;
• minimo disturbo al sito contaminato in cui tali tecniche vengono applicate;
• potenziale applicazione combinata dei metodi di “bioremediation” con altri

tipi di tecnologie di bonifica;
• impatto positivo sull’opinione pubblica.

A fronte di questi vantaggi vi sono però anche potenziali svantaggi connessi
ai metodi di biorisanamento:

• presenza di contaminanti per i quali non sono applicabili tecniche di
“bioremediation”;

• necessità di accurato monitoraggio;
• tossicità di alcuni prodotti di degradazione dei contaminanti originari;
• potenziale produzione di prodotti sconosciuti;
• percezione di una tecnologia non sufficientemente provata;
• necessità di una preparazione multidisciplinare.

18.8.1 Fattori che concorrono alla biodegradazione

Le tecniche di “bioremediation” sfruttano la capacità dei microrganismi di
degradare i contaminanti.

Affinché i processi di degradazione biologica possano essere sfruttati per
il biorisanamento di siti contaminati, devono essere presenti, contempora-
neamente, alcuni fattori e condizioni ambientali adeguati come, di seguito
illustrato.

18.8.1.1 Microrganismi

Innanzitutto devono essere presenti microrganismi capaci di produrre gli
enzimi in grado di degradare un determinato composto organico.

In un sito contaminato non vi è un’unica specie responsabile della “bio-
remediation”, ma è necessario l’intervento di una comunità di microrganismi.
Mentre le singole specie agiscono in modo specifico su determinati composti,
una comunità microbica risulta invece essere molto versatile ed in grado di
degradare un’ampia varietà di contaminanti. Spesso, soprattutto per i con-
taminanti più complessi e refrattari alla biodegradazione, si instaurano delle
catene alimentari microbiche in cui i diversi tipi di microrganismi sono in grado
di realizzare solo un singolo passo del percorso di degradazione, ma il risultato
finale, dovuto alle interazioni tra le diverse specie, è la mineralizzazione dei
composti organici.
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Tabella 18.12. Suddivisione dei microrganismi

Classificazione
dei microrganismi

Fonte di energia Fonte di carbonio
(substrato)

Autotrofi

fotoautrofi Luce CO2

chemiolitotrofi reazioni di ossido-riduzione di
composti inorganici

CO2

Eterotrofi reazioni di ossido-riduzione di
composti organici

carbonio organico

18.8.1.2 Fonte di carbonio ed energia

I microrganismi necessitano di un substrato per la crescita ed il mantenimento.
In particolare ciò che spinge i microrganismi a degradare i composti organici è
la necessità di ottenere energia. L’energia è ottenuta attraverso una complessa
serie di reazioni di ossido-riduzione che costituiscono il metabolismo cellulare.
La fonte di energia determina una importante suddivisione dei microrganismi
(Tabella 18.12).

I microrganismi più importanti per la degradazione dei contaminanti or-
ganici sono quelli eterotrofi che utilizzano i composti organici come energia e
come substrati.

18.8.1.3 Contaminanti

È di fondamentale importanza la valutazione delle proprietà dei contaminanti.
Non tutti i composti organici risultano essere prontamente biodegradabili e,
di conseguenza, un approccio basato sui meccanismi di degradazione biologica
non è sempre corretto.

Vi sono composti recalcitranti (o refrattari) che sono resistenti alla de-
gradazione biologica ed altre sostanze, composti persistenti, per le quali la
degradazione microbica è talmente lenta da rendere inefficiente ed impropo-
nibile un trattamento di “bioremediation”. La biodegradabilità dei composti
organici è fortemente influenzata dalla loro struttura molecolare. In partico-
lare, i composti recalcitranti o persistenti sono spesso caratterizzati da una o
più delle seguenti proprietà:

• presenza di alogeni nella struttura molecolare;
• struttura molecolare altamente ramificata;
• bassa solubilità in acqua;
• struttura molecolare complessa e/o caratterizzata da un elevato grado di

simmetria.

Oltre alle proprietà strutturali delle molecole è importante la concentrazio-
ne dei contaminanti organici. Un composto che è biodegradabile ad una de-
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Tabella 18.13. Tipologie di metabolismo microbico e relativi accettori di elettroni

Tipo di Metabolismo Accettore di
elettroni

Resa
energetica

Respirazione aerobica O2 Elevata

Respirazione anaerobica
riduzione di nitrato NO−3
riduzione di manganese Mn4+

riduzione di ferro Fe3+

riduzione di solfato SO2−
4

metanogenesi (riduzione di anidride carbonica) CO2 −−
−−
−−
−−
−−
→

Fermentazione Composti organici Bassa

terminata concentrazione può diventare persistente a concentrazioni più ele-
vate, in tali condizioni la sostanza risulta tossica ed inibisce le attività dei
microrganismi.

18.8.1.4 Accettori di elettroni

Nelle reazioni di ossido-riduzione alla base del metabolismo microbico è ne-
cessaria la presenza di un adeguato accettore di elettroni o TEAs (“terminal
electron-acceptors”). I diversi accettori di elettroni forniscono differenti rese
energetiche e determinano il tipo di metabolismo e, di conseguenza le reazioni
di degradazione, vedasi Tabella 18.13. I principali accettori di elettroni sono:
O2, NO−3 , Mn4+, Fe3+, SO2−

4 , CO2 e composti organici.
La successione di zone redox in acquiferi contaminati da composti organici

è stata documentata in numerosi studi [9, 18, 20, 74]. In Fig. 18.44 è riportata
una tipica zonazione redox di un acquifero in seguito al rilascio di percolato da
una discarica. Si può osservare come in prossimità della sorgente di contamina-
zione gli accettori di elettroni che garantiscono una resa energetica più elevata
siano stati consumati e prevalga il processo di metanogenesi; allontanandosi
dalla sorgente si assiste alla successione di zone redox progressivamente più fa-
vorevoli dal punto di vista termodinamico (solfato, ferro, manganese e nitrato
riducente) sino a giungere alle condizioni ossiche naturali.

La Fig. 18.45 illustra i risultati di una simulazione 1D nella zonazione
redox di un acquifero superficiale contaminato da materiale organico.

18.8.1.5 Nutrienti

L’energia sviluppata nelle reazioni di ossido-riduzione è, in parte, utilizzata
dai microrganismi per la biosintesi di nuovo materiale cellulare. Per attuare la
sintesi di nuove molecole i microrganismi necessitano non solo della presenza
degli elementi che rappresentano i principali costituenti della struttura cellu-
lare: C, O, N , H e P , ma anche di micronutrienti: S, K, Ca, Fe, Cu, Co, ecc.
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Percolato
Donatori di elettroni

Ossica

Discarica

NO riducente3
-

Metanigena

SO4
2-

riducente

3+Fe   riducente
4+Mn    riducente

Fig. 18.44. Zonazione redox in un acquifero in seguito al rilascio di percolato da
una discarica
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Quando uno di questi elementi è presente in quantità inadeguata, la crescita
microbica risulta limitata.

In un progetto di “bioremediation” occorre, di solito, considerare la dispo-
nibilità di carbonio, azoto e fosforo; infatti gli altri elementi sono presenti in
concentrazioni adeguate nella maggior parte dei suoli e dei sistemi acquiferi.

18.8.1.6 Condizioni ambientali

Le condizioni ambientali devono essere tali da sostenere le attività micro-
biche. Affinché un progetto di “bioremediation” abbia successo è necessario
controllare le condizioni ambientali ed in particolare i parametri: umidità,
temperatura e pH.

L’umidità è un parametro molto importante non solo perché l’acqua è una
componente fondamentale delle cellule ma anche perché essa influisce sulla
disponibilità dei contaminanti, sul trasferimento delle fasi gassose e sul livello
di effettiva tossicità dei contaminanti.

La temperatura influenza le velocità delle reazioni di degradazione ed è
quindi un parametro da considerare quando si applica una metodologia di
biorisanamento. Il pH influisce sulle attività cellulari dei microrganismi e sugli
equilibri delle reazioni catalizzate di ossido-riduzione.

La maggior parte dei batteri presenta un’attività ottimale quando il pH
è mantenuto nell’intorno della neutralità. Tuttavia la sopravvivenza di tali
microrganismi si osserva in presenza di un ampio intervallo: da pH = 4 a
pH = 10. I funghi, invece, richiedono un pH al di sotto della neutralità; le loro
attività sono ottimali in ambienti debolmente acidi.

18.8.2 Biodegradazione di contaminanti organici

Come è stato ampiamente trattato, la contaminazione dei sistemi acquiferi da
contaminanti organici è un problema ambientale estremamente diffuso.

I principali percorsi di biodegradazione dei contaminanti organici sono:

• respirazione (aerobica o anaerobica): il contaminante è utilizzato dalle spe-
cie microbiche come fonte di carbonio ed energia e viene ossidato attraverso
reazioni redox;

• fermentazione: il composto organico che viene degradato ha sia il ruolo di
donatore che di accettore di elettroni. I prodotti di tali reazioni (es: H2,
acido acetico, acido formico) sono poi utilizzati come substrati da altre
specie microbiche;

• cometabolismo: il contaminante è degradato fortuitamente per opera di
enzimi prodotti dai microrganismi presenti per compiere attività metabo-
liche diverse. I microrganismi non ricevono direttamente alcun beneficio
da questo processo;

• alorespirazione: è una tipologia particolare di respirazione in cui il conta-
minante è utilizzato come accettore di elettroni e, di conseguenza, viene
ridotto. Tale percorso di degradazione è molto importante per i composti
alogenati.
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Tra i composti che si ritrovano con maggior frequenza nelle acque sotterranee
vi sono sicuramente gli idrocarburi alifatici alogenati e i prodotti petroliferi,
in particolare la frazione più solubile, BTEX (Benzene, Toluene, Etilbenzene
e Xilene).

In adeguate condizioni ambientali, sia gli idrocarburi alifatici alogenati che
i BTEX sono suscettibili a reazioni di biodegradazione che avvengono secondo
diversi percorsi metabolici.

18.8.3 Biodegradazione dei prodotti petroliferi

I microrganismi in grado di degradare i prodotti petroliferi, ed in particolare
la frazione più solubile costituita da BTEX, sono ubiquitari nel suolo e nei
sistemi acquiferi. Tali specie microbiche sono in grado di utilizzare le molecole
di idrocarburo come fonte di carbonio ed energia: il contaminante organico
viene ossidato e, parallelamente, si assiste alla riduzione di un accettore di
elettroni.

In presenza di ossigeno si osserva il percorso di biodegradazione aerobi-
ca dei BTEX, secondo il quale i microrganismi utilizzano l’ossigeno come
accettore di elettroni.

In condizioni anaerobiche, la degradazione dei BTEX avviene attraverso
diversi percorsi di ossidazione anaerobica, in cui le specie microbiche utilizzano
diversi composti (nitrati, ferro, solfati, ecc) come accettori di elettroni.

Nel seguito vengono riportate le reazioni di degradazione di un comune
prodotto petrolifero, il benzene, in presenza di differenti accettori elettronici.

Condizioni aerobiche
Respirazione aerobica

7.5O2 + C6H6 → 6CO2 + 3H2O

0.32 mg/l di benzene degradato per ogni mg/l di O2 consumato.

Condizioni anaerobiche
Denitrificazione

6NO−3 + 6H+ + C6H6 → 6CO2 + 6H2O + N2

0.21 mg/l di benzene degradato per ogni mg/l di NO−3 consumato.

Riduzione di ferro (III)

60H+ + 30Fe(OH)3 + C6H6 → 6CO2 + 30Fe2+ + 78H2O

0.045 mg/l di benzene degradato per ogni mg/l di Fe2+ prodotto.
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Riduzione di solfato

7.5H+ + 3.5SO2−
4 + C6H6 → 6CO2 + 3.75H2S + 3H2O

0.22 mg/l di benzene degradato per ogni mg/l di solfato consumato.

Metanogenesi
4.5H2O + C6H6 → 2.25CO2 + 3.75CH4

1.3 mg/l di benzene degradato per ogni mg/l di metano prodotto.

I microrganismi, per la degradazione dei contaminanti organici, utilizza-
no diversi accettori di elettroni in modo sequenziale in base alla loro resa
enerġetica.

18.8.4 Biodegradazione dei solventi clorurati

I principali meccanismi microbici di degradazione dei CAHs possono essere
classificati in:

• ossidazione aerobica diretta;
• ossidazione aerobica cometabolica;
• declorazione riduttiva anaerobica, RD;
• ossidazione anaerobica.

18.8.4.1 Ossidazione aerobica diretta

Nelle zone aerobiche del sottosuolo alcuni CAHs possono essere ossidati diret-
tamente dai microrganismi che usano tali composti come donatori di elettroni
e substrati per la crescita. Dalla degradazione dei contaminanti i batteri rice-
vono direttamente nutrimento ed energia per il mantenimento e per la crescita
cellulare. Gli elettroni generati nella reazione di ossidazione (forniti dal CAH
che viene ossidato) sono trasferiti all’ossigeno molecolare che è l’accettore di
elettroni e viene ridotto a H2O.

La reazione può essere riassunta come:

R − Cl + O2 → CO2 + H2O + HCl + energia.

Il processo di ossidazione aerobica diretta funziona soltanto per i CAHs
meno clorurati (con uno o al massimo due atomi di cloro); pertanto, i composti
che possono essere degradati con questo meccanismo sono: DCE, DCA, VC,
CA, MC e CM. L’ossidazione aerobica diretta è un processo rapido che por-
ta alla mineralizzazione del contaminante, cioè alla conversione del composto
organico nei suoi componenti inorganici.

Molte specie batteriche sono in grado di attuare il processo di ossidazione
aerobica. Tali batteri sono ritenuti essere ubiquitari; non si ricorre quindi a
tecniche di “bioaugmentation” (inoculo di microrganismi dall’esterno) quando
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ci si basa sull’ossidazione aerobica diretta per la bonifica di un sito contami-
nato. L’attività dei microrganismi può essere però stimolata dall’aggiunta di
ossigeno. La solubilità dell’ossigeno in acqua è limitata: all’equilibrio con aria,
la concentrazione di ossigeno disciolto in acqua è pari a circa 10 mg/l. Di
conseguenza le concentrazioni di contaminanti trattabili sono basse.

L’ossigeno è generalmente il fattore limitante per il trattamento in situ di
acquiferi contaminati in condizioni aerobiche e può essere aggiunto sfruttando
la capacità dell’ossigeno molecolare di essere trasportato in acqua, in forma
disciolta oppure in aria.

18.8.4.2 Ossidazione aerobica cometabolica

Con il termine cometabolismo si intende la biotrasformazione di un compo-
sto organico attuata da microrganismi incapaci di utilizzare la molecola come
fonte di carbonio e di energia.

I contaminanti degradati attraverso il processo di cometabolismo aerobico
subiscono un’ossidazione fortuita ad opera di batteri che crescono aerobica-
mente utilizzando altri composti come substrati primari. Le reazioni cometa-
boliche avvengono grazie alla presenza di enzimi aspecifici, in grado di agire
su più di un substrato.

Nel caso di contaminazione dovuta ai solventi clorurati, vi sono popolazio-
ni batteriche capaci di operare l’ossidazione aerobica cometabolica dei CAHs
utilizzando come substrati primari: metano, propano, etene, propene, tolue-
ne, fenolo, cresolo, ammoniaca, isoprene e isopropilbenzene. Crescendo su tali
substrati i microrganismi producono degli enzimi tra i quali le ossigenasi, che
sono in grado di attaccare fortuitamente le molecole di contaminante.

I solventi clorurati suscettibili di degradazione aerobica cometabolica so-
no: TCE, DCE, VC, TCA, DCA, CF e MC. Di notevole importanza è stata
l’osservazione dell’efficacia del processo aerobico nella degradazione di DCE
e VC [62]; infatti questi composti si trovano spesso nei siti contaminati da
CAHs essendo i prodotti della trasformazione in ambiente anaerobico di PCE
e TCE.

Non tutti i CAHs sono degradati attraverso il cometabolismo aerobico:
le sostanze completamente clorurate quali il PCE e il CT risultano essere
persistenti in condizioni aerobiche.

Alcuni studi hanno evidenziato la presenza di altri CAHs che sono diffi-
cilmente degradabili per mezzo del cometabolismo aerobico; si comportano in
questo modo quei solventi clorurati che presentano una struttura molecolare
caratterizzata da una distribuzione asimmetrica degli atomi di cloro. Un esem-
pio è il composto 1,1-DCE che ha origine dalla deidroalogenazione abiotica di
1,1,1-TCA, contaminante molto comune tra i CAHs [43].

18.8.4.3 Declorazione anaerobica riduttiva

Molti composti alifatici alogenati sono trasformati in condizioni anaerobiche.
In presenza di un consorzio di microrganismi tali composti possono essere mi-
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neralizzati. Il meccanismo dominante per la trasformazione dei solventi clo-
rurati in ambiente anaerobico è la dealogenazione (o declorazione) riduttiva.
Essa consiste nella sostituzione sequenziale di un atomo di cloro della molecola
di CAH con un atomo di idrogeno.

Il meccanismo di RD (“Reductive Dechlorination”) prevede l’utilizzo del-
la molecola di CAH come accettore di elettroni; questa molecola viene cos̀ı
ridotta per mezzo degli elettroni messi a disposizione dalla reazione di ossida-
zione di un substrato primario, che si comporta come donatore di elettroni. Il
substrato primario può essere un composto organico semplice oppure idrogeno
molecolare.

Il processo di RD ha successo per la maggior parte degli idrocarburi alifati-
ci alogenati convertendo i composti più clorurati in composti progressivamente
meno sostituiti. La RD risulta efficace, generalmente, nella riduzione di ete-
ni clorurati o etani clorurati a etene o etano attraverso una serie di reazioni
sequenziali.

La RD può avvenire sia in modo diretto che per via cometabolica:

• Meccanismo Diretto. I microrganismi utilizzano il composto clorurato come
accettore di elettroni e per mezzo di questa reazione riescono ad ottenere
un guadagno energetico. Il donatore di elettroni nella reazione redox che
porta alla dealogenazione del solvente clorurato è in genere l’idrogeno mo-
lecolare che spesso viene fornito indirettamente dalla fermentazione di un
substrato organico. Con questo meccanismo i batteri utilizzano i solventi
clorurati come accettori di elettroni, per respirare ed è per questo motivo
che il processo viene anche indicato con il termine di dealorespirazione.
Solo alcune specie di batteri (“dehalorespiring bacteria”) sono in grado di
attuare il processo di dealorespirazione che comporta la completa riduzio-
ne di PCE e TCE a etene.
Questi microrganismi sono presenti in molti ambienti naturali e siti con-
taminati, ma non sono ubiquitari.
Solo pochi anni fa, alcuni ricercatori [77] sono riusciti ad isolare un batterio
(ceppo 195, denominato Dehalococcoides ethenogens) in grado di rimuovere
tutti gli atomi di cloro dalle molecole di PCE e TCE attraverso il processo
di dealorespirazione dando cos̀ı origine a etene, un prodotto finale innocuo.

• Cometabolismo. In questo processo di cometabolismo anaerobico gli enzi-
mi, che intervengono in una reazione di riduzione che avviene utilizzan-
do altri accettori di elettroni quali solfati e anidride carbonica, possono
attaccare fortuitamente e dealogenare il solvente clorurato.

La reazione di RD cometabolica è effettuata da molte specie di batteri meta-
nogeni e riduttori di solfato. Tali microrganismi non sono in grado di ridurre
completamente PCE e TCE a etene, ma la riduzione si interrompe a DCE.

L’esempio più importante di reazione di dealogenazione riduttiva è la de-
gradazione sequenziale del PCE, a TCE, a DCE (in particolare si ha la for-
mazione dell’isomero 1,2-cisDCE), a VC e infine ad ETH. La velocità delle
trasformazioni intermedie nel processo di riduzione del PCE a etene non è la
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Fig. 18.46. Declorazione anaerobica riduttiva del PCE (modificata da [90])

stessa. Questo è dovuto al diverso grado di ossidazione delle molecole coinvolte
nel processo (Fig. 18.46): PCE e TCE essendo altamente sostituite da atomi
di cloro presentano uno stato di ossidazione del carbonio maggiore mentre per
DCE, VC e ETH il grado di ossidazione è progressivamente minore.

I microrganismi hanno la capacità di selezionare la tipologia di reazione re-
dox che garantisce loro la maggior resa energetica. Cos̀ı la quantità di energia
che un microrganismo riesce ad ottenere accoppiando una reazione di ossida-
zione con più reazioni di riduzione potenziali stabilisce quale sia l’accettore di
elettroni privilegiato.

PCE e TCE sono degradati più velocemente infatti essendo più ossidati
sono accettori di elettroni più forti, la reazione di riduzione PCE/TCE dà
una resa energetica maggiore rispetto alle altre reazioni parziali. Quindi in
assenza di ossigeno e nitrato, il PCE diventa l’accettore di elettroni privile-
giato e la sua riduzione avviene rapidamente (Fig. 18.47). Diversa è invece la
situazione per i composti meno clorurati: la loro riduzione fornisce una resa
energetica sensibilmente minore e quindi si può verificare una competizione
con altri accettori di elettroni (es: solfati). Il risultato del fenomeno di compe-
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tizione tra diversi accettori di elettroni è il rallentamento o l’inibizione della
dealogenazione riduttiva per i CAHs meno clorurati.

Molti studi hanno confermato che le velocità relative di degradazione degli
eteni clorurati siano: PCE>TCE>VC>DCE.

La differenza nelle velocità di degradazione dei diversi CAHs può causare
l’accumulo, riscontrato in alcuni siti, dei composti meno clorurati quali DCE
e VC. Tale fenomeno è preoccupante soprattutto a causa della pericolosità
del cloruro di vinile che risulta essere superiore a quella dei composti originari
(PCE e TCE).

In molti siti contaminati, quali ad esempio le discariche per rifiuti urbani
e molte discariche industriali, i composti clorurati sono solo una piccola por-
zione del carico totale di contaminanti. Gli altri composti organici possono
fornire gli elettroni richiesti per la dealogenazione. Però anche in presenza di
tali composti, che si comportano come donatori di elettroni, la riduzione di
PCE e TCE risulta, di solito, incompleta e comporta l’accumulo di cis-DCE e
VC. Questo è dovuto alla competizione che si instaura tra le specie microbiche
che intervengono nel trasferimento di elettroni tra composti datori e composti
accettori di elettroni.

18.8.4.4 Ossidazione anaerobica

Gli acquiferi contaminati sono in genere un ambiente anossico in cui la de-
gradazione microbica è basata su processi che non richiedono la presenza di
ossigeno. La dealogenazione anaerobica riduttiva, descritta nei paragrafi pre-
cedenti, rappresenta un percorso di biotrasformazione particolarmente efficace
per i solventi clorurati altamente sostituiti come il PCE e il TCE.

Recenti ricerche indicano che alcuni CAHs meno clorurati possono essere
rimossi attraverso il percorso di ossidazione anaerobica. Questo meccanismo
prevede l’ossidazione dei composti clorurati in assenza di ossigeno. I CAHs
sono utilizzati dai batteri come donatori di elettroni, come fonti di energia e
di carbonio per la crescita ed il mantenimento cellulare.

18.8.5 Enhanced in situ bioremediation EISB

L’obiettivo delle tecniche di Enhanced in Situ Bioremediation (EISB) è quello
di controllare e di stimolare l’attività microbica creando le condizioni ottimali
affinché avvengano i processi di biodegradazione. L’accrescimento dell’atti-
vità dei microrganismi è ottenuto essenzialmente attraverso la distribuzione
nel sottosuolo di:

• Substrati dei quali i microrganismi necessitano come fonte di carbonio ed
energia (donatori di elettroni) a volte insufficienti a garantirne la crescita
ed il mantenimento. A volte il contaminante stesso costituisce il substrato
utilizzato dai microrganismi.
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• Microrganismi. Particolari consorzi microbici possono essere inoculati o
accresciuti, se presenti naturalmente in situ, al fine di accelerare i processi
di rimozione dei contaminati.

• Nutrienti. Oltre alla presenza di micronutrienti, i batteri necessitano di
opportune quantità di azoto e di fosforo.

• Accettori elettronici. Poiché i processi di degradazione per via aerobica
sono solitamente i più rapidi, può essere utile reintegrare l’ossigeno ove
questo sia carente. La distribuzione dell’ossigeno in falda può avvenire
mediante impiego di:
– “bio sparging”: consiste nell’iniezione di aria al di sotto della tavola

d’acqua permettendo di raggiungere solo in corrispondenza del punto
di iniezione concentrazioni di ossigeno pari a 8–10 mg/l;

– acqua con ossigeno puro disciolto. Con tale sistema, che è il più
utilizzato, si possono raggiungere concentrazioni anche superiori alla
saturazione (es. 40 mg/l);

– acqua con perossido di idrogeno. Il perossido di idrogeno (H2O2) è un
composto altamente solubile in acqua e si decompone fornendo acqua
e ossigeno molecolare. In questo modo è possibile raggiungere eleva-
te concentrazioni di ossigeno disciolto: ad esempio, una soluzione di
500 mg/l di perossido di idrogeno in acqua fornisce una concentrazio-
ne di ossigeno disciolto pari a 235 mg/l. I principali limiti di questo
metodo sono l’elevato costo dell’H2O2 e la sua tossicità nei confronti
di alcune specie microbiche;

– sostanze a rilascio di ossigeno. Questi prodotti sono costituiti da una
particolare formulazione di perossido di magnesio che, a contatto con
l’acqua di falda è in grado di rilasciare ossigeno nel tempo.

La distribuzione nel sottosuolo di tali componenti può essere effettuata
mediante le seguenti modalità:

• Sistemi di iniezione ed estrazione. Tale configurazione stabilisce un ricir-
colo dell’acqua di falda contaminata: essa viene estratta da una porzione
di valle del “plume”, rifornita delle sostanze necessarie a stimolare i pro-
cessi biologici ed infine iniettata a monte. Si forma cos̀ı una cella di ricir-
colo in cui è possibile un’efficace miscelazione delle sostanze addizionate
all’interno del “plume” (Fig. 18.48–18.50).
In questo modo viene creata una zona di trattamento attivo attraverso
la quale viene fatta ricircolare più volte l’acqua di falda contaminata. Il
sistema di ricircolo non è completamente chiuso: una porzione dell’acqua
di falda a monte è in grado di entrare all’interno della cella di ricircolo,
mentre parte dell’acqua contenuta nella zona di trattamento esce a val-
le della cella. La portata di acqua di falda, che entra ed esce dalla cella
di ricircolo, dipende dalla portata di ricircolo, dal gradiente piezometrico,
dalla conducibilità idraulica dell’acquifero e dall’angolo tra il sistema di
iniezione ed estrazione e la direzione di flusso della falda.
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Fig. 18.48. Confinamento idraulico della zona contaminata

In molti casi risulta necessario creare celle di ricircolo multiple, disponen-
do una linea di pozzi di iniezione a monte, orientati perpendicolarmente
alla direzione di flusso della falda, ed una corrispondente linea di pozzi di
estrazione a valle, anch’essi orientati in direzione perpendicolare a quella
di flusso. I sistemi di iniezione ed estrazione sono di solito realizzati utiliz-
zando pozzi verticali; tuttavia risulta possibile realizzare tali sistemi anche
facendo uso di trincee e pozzi orizzontali. Sistemi di ricircolo realizzati co-
me celle chiuse o praticamente chiuse, sono ideali per il trattamento di por-
zioni di “plume” caratterizzate da elevate concentrazioni di contaminanti
disciolti, oppure zone in cui è presente la sorgente di contaminazione.

• Sistemi a sola iniezione. Permettono di introdurre nell’acquifero substrati,
nutrienti e/o accettori di elettroni disciolti in soluzione acquosa. Le varia-
zioni indotte rispetto al flusso naturale dell’acqua di falda risultano, in ge-
nere, modeste. Tali sistemi sono utili per ridurre i livelli di contaminazione
in acquiferi poco contaminati, oppure come intervento di polishing.

• Sistemi di iniezione in fase gassosa. Questi sistemi possono essere utilizzati
per stimolare i processi di ossidazione aerobica diretta e di ossidazione ae-
robica cometabolica dei contaminanti. Risulta in tal modo possibile distri-
buire nell’acquifero ossigeno allo stato gassoso (sottoforma di aria oppure
di O2 puro) ed alcune sostanze (es: il metano) utilizzate come substrato
primario nel processo di ossidazione aerobica cometabolica.

• Sistemi passivi. Non prevedono né ricircolo, né iniezione forzata. Le sostan-
ze necessarie per accrescere e stimolare i processi microbici sono distribuite
nell’acquifero contaminato per mezzo di pozzi passivi o di barriere reattive
permeabili.
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Fig. 18.49. Metodo di biorisanamento a iniezione ed estrazione
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Fig. 18.50. Metodo di biorisanamento a trincee infiltranti
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CIPA, Milano (1994).



Bibliografia 411

[33] De Glee G.J.: Pver grondwaterstromingen bij wateronetrekking soor middel
van putten. J. Waltman, Delft (1930).

[34] De Marchi G.: Idraulica. Hoepli, Milano (1977).
[35] Di Molfetta A., Bortolami G.: Valutazione delle aree di protezione di im-

pianti idropotabili: aspetti tecnici e normativi. Bollettino dell’Associazione
Mineraria Subalpina 4 (1989).

[36] Di Molfetta A.: Determinazione della trasmissività degli acquiferi mediante
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