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This study presents the results of the preliminary and multi-year monitoring of the invasive red 
swamp crayfish Procambarus clarkii within the GREEN4BLUE project area. Initial surveys 
(Action A1) recorded a mean CPUE of 11.23, consistent with values reported from other Italian 
regions with well-established populations. CPUE remained stable in 2020 (11.22) and 2021 
(11.81), but showed a marked decline beginning in 2022 (6.59), followed by further reduction 
in 2023 (5.64) and a slight increase in 2024 (8.29). Although still lower than pre-2022 levels, 
these trends indicate a recent decrease in population abundance. Spatial differences persisted, 
with some watercourses (e.g., Allacciante IV Circondario, Scolo Gallina Superiore, Cornamonda) 
supporting high densities, while others—particularly Natura 2000 sites—showed limited 
presence (<5 CPUE), suggesting favorable conditions for future containment actions. 

Sex ratios were generally balanced and close to the expected 1:1, while size-class distribution 
revealed a well-structured population dominated by large individuals (>35 mm carapace 
length). Sampling limitations associated with fyke nets likely underestimated smaller size 
classes. Evidence of mutilation was negligible, suggesting low levels of predation and 
intraspecific aggression. Morphometric patterns confirmed known sexual dimorphism and 
allometric chela growth in males. Only one female with juveniles was observed, consistent with 
the tendency of ovigerous females to remain concealed during brooding. 

Burrows attributable to P. clarkii were detected at all capture sites, further confirming its 
widespread distribution. Several non-target invasive species were also recorded, while native 
fauna included Emys orbicularis and Anguilla anguilla. Overall, results highlight both the 
ecological pressure exerted by P. clarkii and the opportunities for targeted management within 
sensitive habitats. 

The coypu (Myocastor coypus), a large semi-aquatic rodent native to South America, is one of 
the most impactful invasive alien species in Europe and is listed under EU Regulation 
1143/2014, which mandates its management and control. Introduced to Italy in the early 20th 
century for fur farming, the species rapidly established wild populations following escapes and 
releases. Its biology—high reproductive output, ecological plasticity, and preference for 
wetlands with abundant riparian vegetation—has facilitated its expansion across most Italian 
regions, particularly in lowland agricultural landscapes. Coypus create extensive burrow 
systems along riverbanks and drainage canals, reducing structural stability and contributing to 
erosion and flood risk, with annual repair costs estimated at €2 million. Their herbivorous 
feeding behavior causes severe damage to aquatic macrophytes and cultivated crops, degrading 
high-value wetland habitats. Additional impacts include disturbance to nesting waterbirds, 
competition with native fauna, and potential transmission of pathogens such as Fasciola 
hepatica and Leptospira interrogans. 

Within the GREEN4BLUE project area, relative abundance was estimated using standardized 
100-m transects to quantify active bank slides (“scivolatoi”). A mean density of 15.2 slides/100 
m corresponded to an estimated 9.1 individuals/100 m, yielding a population of 1,860–5,460 
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coypus across 60 km of monitored canals. Intensive live-trapping campaigns (2021–2023) 
across multiple sites revealed significant variation in capture indices and a strong relationship 
between daily trap deployment and captures. Declines in active slides, particularly at site 10, 
indicate the effectiveness of control actions. Overall, results highlight the substantial ecological, 
sanitary, and economic impacts of M. coypus and underscore the need for coordinated, long-
term management strategies. 
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1. Premessa 

Le progressive invasioni di specie alloctone costituiscono al momento una delle principali emergenze 

ambientali e sono considerate dalla comunità scientifica internazionale la seconda causa di perdita 

di biodiversità a scala globale (Andaloro et al., 2009). La flora e la fauna del pianeta si sono evolute 

nel corso di miliardi di anni e gli oceani, i mari, le catene montuose, i deserti e persino i grandi fiumi 

hanno creato barriere fisiche allo spostamento delle specie, contribuendo in maniera significativa 

alla grande biodiversità del pianeta e allo sviluppo delle comunità animali e vegetali considerate 

tipiche di particolari regioni o località. Tuttavia in seguito all'intervento umano sono cadute quelle 

barriere naturali che avevano circoscritto lo sviluppo di flora e fauna entro determinate regioni e le 

varie specie stanno arrivando, accidentalmente o intenzionalmente, in località distanti migliaia di 

chilometri dal loro habitat naturale originario. In molti casi le specie alloctone si adattano a stento 

al nuovo ambiente e si estinguono rapidamente, ma altre volte riescono a sopravvivere, riprodursi e 

insediarsi. In alcuni casi i nuovi arrivati si insediano talmente bene da non rappresentare più solo 

una curiosità dal punto di vista biologico ma una vera e propria minaccia, causando gravi danni non 

solo agli ecosistemi ma anche alle attività agricole e zootecniche, turbando l'ecologia locale con 

effetti sulla salute umana e serie conseguenze sul piano economico. Le specie alloctone che hanno 

un tale impatto negativo sono note come specie invasive (Andaloro et al., 2009). L’ambiente 

mediterraneo, caratterizzato da inverni piovosi ed estati calde, favorisce le produzioni agricole, ma 

anche l’insediamento di specie invasive di piante provenienti da regimi climatici simili. Non a caso in 

Sud Africa e nell’Australia Occidentale, il numero di specie esotiche è elevato e gran parte degli 

ecosistemi sono stati invasi da specie provenienti proprio da altre regioni a clima mediterraneo 

(Crosti e Forconi, 2007). Secondo i risultati di un modello di previsione che analizza la biodiversità 

globale nel 2100, nel bioma mediterraneo la presenza di specie esotiche, insieme al cambiamento 

di uso del suolo, è considerata la maggiore “driving force” per il cambiamento di biodiversità (Sala, 

2000). La diffusione incontrollata di specie introdotte dall’uomo al di fuori del loro areale di 

distribuzione originario, oltre alle conseguenze di tipo ecologico, ha serie ripercussioni di carattere 

socio-economico e sanitario (Andaloro et al., 2009). Le invasioni biologiche causano gravi perdite di 

biodiversità in tutto il mondo e hanno forti ripercussioni in particolare su ecosistemi vulnerabili, 

come quelli d’acqua dolce (Garcia-Berthou et al., 2005). L’impatto ecologico di un invasore dipende 

anche dalla posizione che occupa nel contesto trofico dell’ecosistema oggetto di invasione (Geiger 

et al., 2005). Specie che interagiscono con parecchi livelli trofici, influenzano la struttura 

dell’ecosistema ed hanno un impatto più intenso rispetto a quelli che interagiscono con un singolo 

livello trofico. Power et al. (1996) affermano che specie con forti interazioni o specie chiave, avranno 

un maggiore impatto rispetto a quelle con deboli o poche interazioni. Inoltre, la rimozione di una 

specie che ha già stabilito dei contatti trofici con specie locali (autoctone) potrebbe produrre effetti 

secondari non prevedibili sulla comunità invasa, pertanto una comprensione del ruolo di una specie 
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aliena nel contesto trofico è cruciale, non solo per scopi predittivi ma anche per stimare le possibili 

misure di controllo. 

 

2. PROCAMBARUS CLARKII 

2.1 Biologia ed ecologia 

 
Il gambero rosso della Louisiana (Procambarus clarkii) rappresenta una delle specie alloctone 

invasive più diffuse negli ecosistemi dulciacquicoli italiani. Introdotta nel Paese a partire dagli anni 

Ottanta principalmente per scopi produttivi e di acquacoltura, la specie ha mostrato un’elevata 

capacità di adattamento a un’ampia gamma di condizioni ambientali, favorendone la rapida 

espansione. La plasticità ecologica, unitamente a un ciclo vitale breve e a un’elevata potenzialità 

riproduttiva, ha facilitato il suo insediamento stabile in numerosi corpi idrici sia naturali sia artificiali, 

spesso caratterizzati da marcati gradienti di disturbo o da fluttuazioni idriche stagionali. In molte 

aree della penisola P. clarkii costituisce oggi un elemento di forte pressione sugli ecosistemi locali, 

con effetti rilevanti sulle comunità biologiche autoctone e sulle dinamiche trofiche.  

La specie è un crostaceo bentonico estremamente resistente, dotato di spiccate capacità escavatrici 

e di rapido accrescimento. È tipica di habitat lentici e lotici caratterizzati da acque calde e da periodi 

di temporanea essiccazione, condizioni alle quali si è adattata mediante strategie fisiologiche e 

comportamentali che ne garantiscono la sopravvivenza anche in assenza di colonna d’acqua per 

diversi mesi. Risultano pertanto particolarmente idonei come habitat paludi stagionalmente 

allagate, risaie e aree agricole soggette a cicliche sommersioni, greti melmosi di corsi d’acqua 

periodicamente in secca e sistemi di canalizzazione artificiale; tuttavia P. clarkii è in grado di 

colonizzare anche corsi d’acqua perenni di maggiore ampiezza (De Luise, 2010). In condizioni di 

insediamento, il gambero rosso tende a competere con successo con altre specie acquatiche — 

inclusi crostacei e pesci non predatori — raggiungendo rapidamente posizioni elevate nella rete 

trofica, fenomeno amplificato dall’assenza di predatori naturali specifici.  

Il ciclo biologico in natura non supera generalmente i 12–18 mesi (Souty-Grosset et al., 2006), 

configurando la specie come un organismo a vita breve ma ad elevata fecondità. P. clarkii è 

classificata come specie r-selezionata, connotata da un’elevata produzione di uova, accrescimento 

rapido e maturità sessuale precoce, accompagnati da più eventi riproduttivi annuali (De Luise, 2010). 

Come tipico dei Cambaridi, al raggiungimento della maturità biologica si osserva l’alternanza tra due 

forme morfologiche: la forma I (F1), sessualmente attiva e mantenuta per l’intero periodo 

riproduttivo, e la forma II (F2). La forma I presenta modificazioni morfologiche più marcate nei 

maschi, evidenziate soprattutto da un irrobustimento e un accrescimento delle chele (De Luise, 

2010). La colorazione generale del corpo, appare dapprima caratterizzata da toni leggeri e smorti, 

tendenti al grigiastro, talvolta dal marrone cangiante al verde (De Luise, 2010); in F1 P. clarkii diventa 

uniformemente di color rosso scuro talvolta raggiungendo tinte vicine al marrone scuro-nero, su cui 

risaltano i tubercoli anch’essi di color rosso. Nella femmina queste modificazioni non sono così palesi, 

infatti si assiste solamente ad un ingrossamento delle chele. In presenza di condizioni climatiche ed  
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ambientali normali, successivamente all ‘accoppiamento il gambero esegue una muta passando alla 

forma F2, sessualmente inattiva: le chele si accorciano ed assottigliano, la colorazione ritorna meno 

evidente, scompaiono gli uncini, ed i gonopodi del maschio risultano scarsamente sclerificati. Il 

passaggio tra le due fasi avviene attraverso una muta, ma non sono attualmente spiegate le cause 

che spingono i maschi sessualmente maturi a cessare la loro attività riproduttiva per un determinato 

lasso di tempo (De Luise, 2010). Alcuni studi (ad es. Barbaresi et al., 2004) hanno evidenziato che la 

forma riproduttiva F1 è tipica degli individui di taglia maggiore, mentre la forma F2 caratterizza quelli 

di dimensioni inferiori. 

 

Le temperature ideali per questo crostaceo oscillano tra i 21 ed i 27°C, con un arresto 

dell’accrescimento a temperature inferiori a 12°C (Ackefors, 1999); è inoltre capace di resistere in 

condizioni ambientali estreme, riuscendo a vivere a temperature fino a 35°C, soglia massima per la 

sua sopravvivenza. Alcuni esperimenti eseguiti in ambiente controllato hanno evidenziato la capacità 

del gambero rosso della Louisiana di restare in vita e conservare elevati tassi di crescita a 

temperature nettamente superiori di quelle sopportate dal gambero autoctono Austropotamobius 

pallipes, denotando una maggior capacità da parte del gambero alloctono di invadere anche habitat 

colpiti da inquinamento termico (Paglianti e Gherardi, 2004). Studi sul comportamento di questa 

specie hanno affermato che P. clarkii alterna due modelli di attività (De Luise, 2010): 

• fase errante: non presenta nessuna regolarità quotidiana, è caratterizzata da picchi di breve 

ed elevata velocità di movimento. Durante questa fase, i maschi sessualmente maturi 

possono spostarsi fino a 17 km in soli quattro giorni; grazie a questa attività la dispersione 

della specie è senz’altro facilitata (Gherardi e Barbaresi, 2000); 

• fase statica: il gambero si rifugia durante le ore di luce nella tana, uscendo solo al tramonto 

per nutrirsi. 

 
Nel momento in cui il gambero rosso percepisce lo stimolo migratorio esso può spostarsi per lunghe 

distanze (anche 3 km in una notte), muovendosi senza alcun problema anche fuori dall’acqua 

durante le ore diurne (De Luise, 2010). 

La facilità nel colonizzare habitat nuovi propria di questa specie è inoltre dovuta ad una loro specifica 

strategia denominata a sviluppo ritardabile, a differenza dei gamberi nostrani che seguono un 

percorso di sviluppo biologico ben definito imposto dai gradi giorno dell’acqua. Se il Procambarus 

arriva in un ecosistema, riesce ad entrarne velocemente in possesso, colonizzando qualunque habitat 

rapidamente; questo è dovuto soprattutto al fatto che riesce a sopportare le condizioni ambientali 

più svariate, occupando addirittura le acque salmastre dove, al contrario dei gamberi autoctoni, è 

capace di restare in vita con valori del 20‰, accettando senza difficoltà situazioni di siccità ed acidità 

dell’acqua. Questa specie può infatti vivere in un intervallo di pH molto ampio compreso fra 5.6 e 10.4 

(De Luise, 2010). Questo crostaceo è stato rinvenuto anche in ambienti asfittici con un contenuto di 

ossigeno disciolto inferiore ad 1 mg/l; questa capacità è resa possibile dalla specifica strutturazione 

della sua camera branchiale che, anche contenendo un piccolo quantitativo d’acqua, riesce a 
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sfruttare sia l’ossigeno acquatico, sia quello atmosferico aggiungendo alla respirazione acquatica 

quella aerea in caso di necessità (Huner e Barr, 1984). Tale strategia di sopravvivenza consente a P. 

clarkii di stanziare in anaerobiosi totale fino a 12 ore in acque calde che raggiungono temperature di 

25°C, ma anche in acque più fredde dove riesce a sopravvivere per alcune settimane anche con valori 

al di sotto dei 10°C. Ciò spiega come questa specie riesca a restare in vita per lunghi lassi temporali 

dentro le tane sebbene il sito sia stato prosciugato, utilizzando l’umidità del suolo. 

Risulta estremamente plastico anche il regime alimentare di questa specie: infatti, a seconda 

dell’ambiente in cui vive, l’animale spazia da una dieta essenzialmente detritivora ad una quasi 

totalmente erbivora, variando notevolmente il rapporto tra il materiale vegetale e quello animale 

ingerito. E’ comunque un crostaceo con abitudini trofiche decisamente generaliste nutrendosi, in 

presenza di risorse limitate, di ciò che l’ambiente offre maggiormente (De Luise, 2010). Le analisi del 

contenuto stomacale indicano un alto consumo di vegetali in primavera-estate (47% della dieta) e di 

detrito nei mesi invernali (75%). Gli invertebrati acquatici e i pesci emergono meno rilevanti (10- 

20%), ma costanti in tutte le stagioni (Savini e Occhipinti-Ambrogi, 2008). Il regime alimentare del 

gambero si differenzia a seconda della taglia e quindi con l’età. I soggetti più giovani e di ridotte 

dimensioni necessitano generalmente di un maggior apporto proteico, mentre gli individui più 

grandi ed adulti hanno una dieta principalmente erbivora (Lorman e Magnuson, 1978). Il 

cannibalismo è frequente tra individui di medie dimensioni (> 30 mm di lunghezza del carapace) e 

costituisce circa il 20% della dieta in situazioni dove la fauna invertebrata è povera e l’apporto 

proteico risulta ridotto. 

Numerosi studi hanno permesso di delineare un quadro sintetico che evidenzia alcune peculiarità 
eco etologiche fondamentali per la rapida espansione di P. clarkii nell’ambiente naturale: 

• il suo ciclo biologico decisamente plastico, che rispecchia il ciclo idrogeologico ed i 

cambiamenti di temperatura dell’acqua delle zone invase (Gutierrez –Yurrita et al., 1999); 

• la sopportazione di stress ambientali quali temperature estreme (Gherardi et al., 

1999b), la mancanza d’acqua superficiale, salinità, le ridotte concentrazioni di ossigeno e la 

presenza di agenti inquinanti; 

• l’uso di gallerie, come risorsa indispensabile in alcune fasi delicate del ciclo vitale (muta 

e riproduzione) ed in condizioni ambientali avverse (disseccamento ed elevate temperature) 

(De Luise, 2010); 

• l’alta capacità di dispersione attiva (Barbaresi et al., 2004b); 

• le abitudini alimentari generaliste (Gherardi e Barbaresi, 2007); 

• la supremazia competitiva nei confronti delle specie indigene per le più elevate 

dimensioni, le chele più grandi ed efficaci e la maggiore aggressività (Gherardi e Cioni, 2004). 
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2.1.1 L’attività di scavo di P. clarkii 

 
Le tane costituiscono per P. clarkii una risorsa indispensabile, sia per proteggersi dai predatori 

durante le fasi più delicate del ciclo biologico (muta e riproduzione), sia per sopravvivere duranti i 

periodi caratterizzati da mancanza di acqua superficiale e temperature estreme. In habitat 

favorevoli, l’attività di scavo può essere intensiva e dannosa, com’è stato frequentemente 

documentato in aree agricole e ricreative (Hobbs et al., 1989), dove sono stati monitorati ingenti 

danni a piantagioni di riso, dighe, argini di canali di irrigazione, di fiumi e di laghi (Huner, 1988; 

Anastàcio e Marques, 1997). Durante gli eventi siccitosi o nei periodi di secca, l’animale si rifugia 

nelle gallerie che scava raggiungendo profondità superiori ai 2 metri, con segnalazioni di sistemi di 

tane che arrivano fino a 5 metri. Diversi autori hanno rilevato variazioni significative nella durata del 

periodo di inattività trascorso all’interno delle tane (ibernazione/estivazione), nel momento 

dell’anno in cui esso si verifica e nel numero di cicli riproduttivi, differenze attribuibili all’area 

geografica di riferimento.  

Durante gli eventi siccitosi o i periodi di secca si rifugia nelle gallerie, scavate fino alla profondità di 

più di 2 metri, essendo stati segnalati sistemi di tane che arrivavano addirittura fino a 5 metri di 

profondità. Diversi autori hanno riscontrato notevoli differenze riguardo la durata del periodo di 

inattività passato dentro la tana (ibernazione/estivazione), il periodo dell’anno in cui questo si 

compie ed il numero di cicli riproduttivi a seconda dell’area geografica di riferimento.  

A questo proposito Gherardi et al. (1999b) hanno dichiarato, in seguito ad uno studio effettuato su 

una popolazione italiana, che il periodo di ibernazione in tana dura da Novembre fino a Marzo e che 

avvengono due accoppiamenti, uno in primavera e uno a fine estate. Sulla base delle abitudini 

comportamentali legate alla tana, P. clarkii viene identificato come uno scavatore 

secondario/terziario, ossia un animale che vive in acque libere e si ritira nel rifugio nei momenti di 

maggior vulnerabilità del suo ciclo vitale o con condizioni ambientali avverse (Huner e Barr, 1984). 

Questi ricoveri possono essere classificati in diverse categorie e tipologie; solitamente la tana più 

semplice è una struttura sub-verticale totalmente sommersa, di rado più lunga di 15 cm ed è 

utilizzata come rifugio transitorio. Tane sub-verticali lievemente più articolate sono associate di 

frequente a radici ed intrecci di vegetazione, possono essere lunghe da 40 a 90 cm e certe volte sono 

bloccate da tappi di fango. In queste tane possono vivere da 4 a 10 individui (Barbaresi et al., 2004). 

Ricoveri molto più vasti sono orizzontali o a forma di “U” (Huner e Barr, 1984) ed hanno molteplici 

camere laterali e diramazioni dove possono convivere fino a 50 esemplari contemporaneamente. Il 

gambero rosso della Louisiana compie la sua attività di scavo principalmente di notte, ma può 

scavare anche durante le ore diurne (Gherardi e Barbaresi, 2000). Numerosi studi (Hobbs e 

Whiteman, 1991) riguardanti questa tematica, hanno messo in evidenza che questa specie è 

incapace di realizzare tane stabili in terreni dove il sedimento è formato da particelle di diametro 

superiore a quello della sabbia (2 mm) ed in cui non vi sia disponibile dell’acqua libera (Gherardi et 

al., 2002). 

In condizioni ottimali di umidità e tessitura, un numero elevato di P. clarkii può muovere fino a 40.000 

kg/ha di suolo, con una conseguente distruzione degli argini nella maggior parte dei casi. Altro 
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impatto dell’attività di scavo di questa specie è quello di aumentare la torbidità dell’acqua con 

successiva riduzione della penetrazione della luce e della produzione e crescita delle piante (Angeler 

et al., 2001). 

 

2.1.2 Predatori naturali 

 
Il P. clarkii rientra nella dieta di pesci, uccelli e mammiferi che lo utilizzano in maniera differente a 

seconda della specie, della stagione e della disponibilità di altre risorse trofiche (Geiger et al., 2005). 

Nel territorio di origine, le popolazioni di questi gamberi sono controllate dalla predazione attiva di 

vari uccelli (molto efficaci risultano i cormorani, gli Ardeidi, i Corvidi, i falchi ed i gufi) ma anche di 

lontre, visoni, procioni e rettili, inclusi tartarughe e alligatori, oltre che da pesci predatori di elevate 

dimensioni. Non esistono al contrario nemici naturali a livello di parassiti o batteri (De Luise, 

2010). In Italia non vi sono ad oggi predatori naturali in grado di limitare in maniera efficace 

l’invasione del gambero rosso della Louisiana. Studi effettuati su mammiferi hanno evidenziato che 

la percentuale di questo crostaceo nella loro dieta è inferiore in inverno (1.6%), in quanto durante 

questa stagione c’è minor disponibilità di gamberi, mentre è maggiore in estate (76.3%) con 

preferenza di soggetti di taglia medio-piccola. Si tratta comunque di animali generalisti ed 

opportunisti come la volpe, che si nutrono delle risorse maggiormente disponibili e più facilmente 

accessibili. Più efficace risulta invece la predazione da parte di numerosi uccelli che hanno imparato 

a cibarsi di questo animale (ad es. aironi, garzette, tarabusi), come dimostrato dagli abbondanti resti 

di gamberi rinvenuti nelle vicinanze delle zone umide infestate. Molti uccelli ittiofagi, in particolar 

modo quelli di piccola taglia, evitano di predare P. clarkii perché, essendo quest’ultimo molto 

aggressivo ed abile nel difendersi con coda e chele, può provocare tagli e lesioni soprattutto a livello 

gastro-esofageo (De Luise 2010). In parecchie aree italiane dove il P. clarkii vive da molti anni, si è 

notata una stretta correlazione tra presenza di popolazioni ad alta densità di P. clarkii e incremento 

della sua utilizzazione come preda da parte di determinate specie aviarie. Nel sud della Francia i 

maschi di tarabuso hanno densità correlate con una sola preda: il gambero rosso (Poulin et al., 2007). 

Residui di P. clarkii vengono ritrovati soprattutto nei dintorni delle garzaie, particolarmente durante 

il periodo riproduttivo di gran parte degli Ardeidi presenti in Italia. Confrontando il regime 

alimentare di questi uccelli nelle fasi precedenti e successive all’invasione di questa specie alloctona, 

è stato osservato che le catene alimentari dell’ecosistema si sono fortemente semplificate, cioè il 

gambero rosso della Louisiana ha sostituto nell’alimentazione di Ardeidi e probabilmente anche di 

altri uccelli ittiofagi, la molteplicità di prede in passato costituite da invertebrati acquatici ed anfibi 

(De Luise, 2010). 

Le più alte presenze di gambero nello stomaco degli uccelli si rinvengono in estate, quando la densità 

della specie aliena è più elevata. Gli uccelli, come pure i mammiferi, si nutrono di individui al di 

sopra della taglia minima per la maturità, ma al di sotto di quella di adulti maturi. Questa selezione 

porta ad una riduzione della competizione intraspecifica tra gamberi e ad una produzione di adulti 

di taglia elevata maggiormente efficienti dal punto di vista riproduttivo (Correia, 2001). Quindi, 

secondo alcuni autori, la predazione da parte di uccelli e mammiferi provoca una rinnovazione della 
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popolazione di P. clarkii e non una sua contrazione numerica. 

Tra i pesci considerati autoctoni o naturalizzati, predatori del gambero rosso della Louisiana risultano 

il luccio (Esox lucius), che cattura esemplari di dimensioni pari a circa 7-9 cm di lunghezza totale  

(Elvira et. al, 1996), il pesce gatto (Ictalurus melas) e l’anguilla (Anguilla anguilla) dimostratasi uno 

dei più efficienti predatori di questo crostaceo soprattutto verso le forme giovanili (Aquiloni et al., 

2010). Tra i predatori ittici alloctoni troviamo il persico trota (Micropterus salmoides), vorace 

predatore di macroinvertebrati bentonici ed utilizzato efficacemente come coadiuvante per il 

controllo dei gamberi alloctoni (Rach e Bills, 1989), ed il siluro (Silurus glanis) specie invasiva 

onnivora e generalista che attualmente sta causando ingenti danni agli ecosistemi acquatici di 

diverse zone d’Italia. 

In Europa, è stato suggerito che alte densità di gamberi rossi possono portare a un aumento del 

numero di aironi, garzette e cormorani (Barbaresi e Gherardi 2000, Rodríguez et al. 2005). 

 

 

2.1.3 Impatto sulle macrofite 

L’impatto di P. clarkii sulla vegetazione riparia è strettamente legato all’attività di scavo esercitata 

da questa specie per la costruzione delle tane associata ad una successiva maggiore esposizione a 

stress ambientali come temperature elevate, piogge abbondanti ed aridità del suolo (Richardson e 

Wrong, 1995). I risultati di esperimenti effettuati per verificare l’effetto diretto provocato 

dall’attività scavatoria di P. clarkii dimostrano che quasi il 50% delle specie vegetali sotto cui sono 

realizzate le gallerie vengono danneggiate dalla maggior esposizione dell’apparato radicale all’aria e 

da una conseguente maggiore secchezza delle radici; questo fenomeno risulta particolarmente 

palese in Phragmites australis e Carex elata. Verso queste due specie di macrofite il danneggiamento 

deriva non solo dall’attività di scavo, ma anche da quella trofica; P. clarkii può infatti causare danni 

alla cannuccia, con taglio delle piante nella zona del colletto, ed al carice spondicola con utilizzo delle 

radici (De Luise, 2010). L’impatto sulle macrofite è strettamente legato alla densità del gambero 

alloctono, il quale in età adulta si ciba di piante per il 75% della sua dieta (Geiger et al., 2005), al tipo 

di macrofita (differenza tra specie, biomassa iniziale, forma di crescita, appetibilità) ed alla 

disponibilità di alimenti alternativi. Anche alcune piante acquatiche, di notevole pregio floristico ed 

abbondanti in numerosi habitat acquatici fino a qualche decennio fa, sono attualmente sparite o 

rarefatte. Il gambero rosso altera la composizione delle comunità vegetali, alimentandosi in maniera 

selettiva di certe specie: un Procambarus utilizza fino a 30 g di idrofite in 15 giorni. Studi sul campo 

effettuati in un meandro morto del Ticino hanno rivelato la completa scomparsa di Potamogeton 

natans, Potamogeton crispus e Myriophyllum spicatum; l’eliminazione di queste idrofite ha portato 

ad un pesante calo della fauna acquatica (Lorenzoni, 2013). Altri vegetali appetiti sono le alghe del 

genere Chara e le piante acquatiche del genere Nymphaea. Prove di laboratorio sono state 

effettuate per capire l’appetibilità e la preferenza da parte di Procambarus clarkii verso cinque 

specie di macrofite: Carex divisa, Mentha pulegium, Juncus heterophyllus, Baldellia ranunculoides e 

Ranunculus peltatus. I test di appetibilità e preferenza eseguiti in laboratorio hanno dimostrato un 

consumo preferenziale di J. heterophyllus in entrambe le prove a discapito di C. divisa e R. peltatus 
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che sono risultate le specie meno utilizzate. In presenza di diverse specie vegetali, perciò, l’utilizzo 

della specie prediletta riduce fortemente il consumo delle specie meno appetite (Carreira et al., 

2013). Successive analisi sul campo hanno inoltre evidenziato che in stagni dove è presente il 

gambero rosso della Louisiana, rispetto a pozze d’acqua con la medesima composizione floristica 

ma assenza di P. clarkii, è presente il 31% in meno di biomassa di macrofite, il 41% in meno di steli 

radicati ed il 92% in più di fusti recisi galleggianti (Carreira et al., 2013). Una discreta resistenza ai 

danni sopra descritti è stata dimostrata da Carex idzuroei (Sato et al., 2013). Si può quindi affermare 

che il P. clarkii può eliminare in modo sequenziale le popolazioni di macrofite, dalla più preferita alla 

meno consumata. 

 

 

2.1.4 Impatto su macroinvertebrati e vertebrati 

I macroinvertebrati costituiscono un elemento fondamentale nella dieta dei giovani esemplari di P. 

clarkii, costituendo un’importante apporto proteico necessario per la crescita ed il raggiungimento 

della maturità. Dal punto di vista biologico, la presenza di popolazioni naturalizzate di questa specie 

può portare diversi cambiamenti nell’ecosistema; in particolar modo le loro abitudini alimentari, 

specialmente su molluschi, insetti, anfibi e pesci, possono produrre sensibili alterazioni nella rete 

trofica, arrivando addirittura all’eliminazione di certe specie (Nyström, 1999). Si suppone che la 

presenza del gambero rosso della Louisiana abbia condotto all’estinzione di due specie di 

gasteropodi in Spagna (Montes et al., 1993): Lymnaea stagnalis e Lymnaea peregra. Altro 

gasteropode un tempo comune ma attualmente in rarefazione numerica è la Planorbis planorbis. Il 

macroinvertebrato più colpito risulta Austropotamobius pallipes; oltre ad essere un vincente 

competitore di questo gambero autoctono protetto dalla Direttiva 92/43/CEE, il P. clarkii risulta un 

portatore sano della cosiddetta Peste del gambero, veicolata dall’agente eziologico Aphanomyces 

astaci. Questo fungo, identificato nel 1903 in Germania (Schikora, 1903), costituisce in ambito 

europeo la malattia dei gamberi d’acqua dolce con la maggior contagiosità e letalità. Aphanomyces 

astaci è un patogeno primario dei decapodi d’acqua dolce, che infetta le zone poco calcificate della 

cuticola, come la superficie addominale ventrale e le membrane articolari (Pretto e Manfrin, 2012). 

La trasmissione dell’infezione nell’ambiente naturale avviene essenzialmente per via orizzontale, da 

gambero infetto o come portatore asintomatico a gamberi sensibili abitanti nello stesso bacino; ciò 

nonostante le zoospore possono essere veicolate anche tra bacini idrici diversi mediante acqua 

infetta sul corpo di uccelli e mammiferi acquatici, nonché dallo spostamento di specie ittiche 

originarie di zone infette verso corsi d’acqua non contaminati. Le zoospore, infatti, hanno la capacità 

di sopravvivere nel muco cutaneo e nel tratto intestinale dei pesci (Oidtmann et al., 2002). Inoltre 

A. astaci può essere trasportato da attrezzature da pesca, natanti, stivali, vestiario, ecc. contaminati. 

In caso di epidemia in specie sensibili, la mortalità può coinvolgere il 100% della popolazione (Pretto 

e Manfrin, 2012). Un ulteriore impatto negativo associato a P. clarkii riguarda la predazione attiva di 

girini e piccoli anfibi, inclusa la specie minacciata Triturus carnifex. Studi effettuati in California su 

una popolazione di Pseudacris regilla (anfibio non presente nel nostro territorio) hanno dimostrato 

una discreta resistenza di questa rana alla convivenza con il gambero rosso della Louisiana; in 
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ambiente controllato, infatti, quest’ultimo tende a catturare soltanto rane e girini lenti e mal 

sviluppati, lasciando indenni soggetti con caratteristica genetica di possente muscolatura 

posteriore, in grado quindi di sfuggire velocemente all’attacco dei gamberi alloctoni (Pease e Wayne, 

2013). E’ probabile uno scenario di esclusione competitiva tra gambero rosso e granchio di fiume 

(Potamon fluviatile), come conseguenza della competizione interspecifica per lo spazio, le aree 

rifugio e le risorse alimentari (Dardi e Gherardi, 1994). Sebbene l’alimentazione di questo crostaceo 

sia prevalentemente vegetariana, si è notato che, dove è presente un’abbondante ittiofauna non 

carnivora, essa diventa l’alimento primario di questa specie. Tra i pesci predati è esclusa la Gambusia 

affinis che non sembra ridursi in presenza di P. clarkii, presumibilmente grazie all’estrema mobilità 

che caratterizza queste specie ittica (Ilhéu e Bernardo, 1993). Ilhéu e Bernardo (1993) affermano che 

P. clarkii tende a catturare più rapidamente gli esemplari malati, lesi e con mutilazioni e può causare 

danni sub-letali specialmente agli avannotti. Le modificazioni rilevate nelle comunità di pesci come 

conseguenza dell’introduzione di questo gambero sono legate all’attitudine di questa specie di 

predare uova (Guan e Wiles, 1997) e di trasformare l’habitat mediante l’utilizzo di macrofite in 

maniera selettiva (Lodge e Lorman, 1987). 

 

 

2.1.5 Impatto sull’uomo 

Elemento che differenzia P. clarkii dai gamberi autoctoni, è la capacità di resistere a discreti 

quantitativi di inquinanti, a tal punto da costituire un grave rischio per la contaminazione dei livelli 

superiori della catena alimentare, uomo compreso (De Luise, 2010); questo è causato 

essenzialmente dall’accumulo di metalli pesanti nei tessuti dell’animale, soprattutto 

sull’esoscheletro e nell’epatopancreas. Sussiste pertanto un effettivo problema di probabile non 

edibilità correlata al sito in cui gli esemplari vengono pescati, con una successiva irrimediabile 

contaminazione dell’animale. Impiegato come alimento, questo crostaceo sarebbe quindi in grado 

di fungere da vettore di metalli pesanti (es. piombo) anche per l’uomo. Il rischio per la salute umana 

risulta comunque costituito non tanto dai metalli pesanti accumulati nella parte edibile (non 

particolarmente significativi) ma dalle alte concentrazioni rinvenute nell’intestino (spesso 

complicato da asportare), provenienti dal sedimento ingerito con l’alimentazione (De Luise, 2010). 

Ulteriore problematica legata a questo crostaceo è quella riguardante la possibilità da parte di questi 

animali di contaminare i suoi predatori, compreso l’uomo, con tossine di origine ambientale. La 

crescente eutrofizzazione che ha caratterizzato le nostre acque dolci negli ultimi anni ha provocato la 

creazione di massicce fioriture di cianobatteri in grado di produrre tossine che si accumulano 

dapprima nell’acqua e poi negli organismi acquatici, generando elevati rischi per la salute umana 

(Cox et al, 2005). Queste sostanze sono concentrate principalmente nella parete cellulare delle alghe 

e vengono rilasciate in acqua in seguito al loro invecchiamento o alla morte. Un esempio di alga 

tossica in grado di provocare effetti anche nell’uomo è Microcystis aeruginosa, la cui fioritura si 

manifesta generalmente dalla seconda metà della primavera, prosegue per tutta l’estate e l’autunno 

e può persistere persino durante l’inverno (De Luise, 2010). Le tossine prodotte da questa specie, 

note come microcistine, esercitano un marcato effetto epatotossico su mammiferi, uccelli, pesci e, 
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di conseguenza, anche sull’uomo. Numerose specie ittiche tendono ad accumulare la microcistina 

nei propri tessuti, in particolare nel fegato, con evidenti rischi per il consumatore (Funari, 1999). 

Questo dimostra come il consumo di pesci e crostacei possa rappresentare un pericolo anche 

quando gli organismi vengono catturati in periodi lontani dalla fioritura algale, poiché i danni 

cellulari indotti risultano cumulativi nel tempo (De Luise, 2010). L’organo principalmente colpito è il 

fegato, ma si ipotizza che la tossina possa agire anche come promotore tumorale (Funari, 1999). 

Poiché attualmente non esistono antidoti per queste tossine algali (Morari, 1999), è di 

fondamentale importanza monitorare attentamente le condizioni igienico-sanitarie del pescato e 

dei prodotti commercializzati nelle aree in cui il fenomeno è documentato. Analisi effettuate su P. 

clarkii in seguito ad un’abbondante fioritura di M. aeruginosa nel lago di Massaciuccoli, hanno 

rivelato una concentrazione media della tossina nel cefalotorace dei gamberi pari a 218.9 μg/kg, con 

massime fino 1092 μg/kg. Nel muscolo la tossina è stata rinvenuta in basse quantità sebbene 

l’intestino, l’organo che tende a contaminarsi di più, molte volte viene mangiato dal consumatore 

insieme alla parte edule. Una corretta rimozione del telson garantirebbe un’asportazione del tratto 

intestinale rendendo commestibile il prodotto (Vasconcelos et al., 2001). P. clarkii può inoltre 

fungere da ospite intermedio dei platelminti trematodi del genere Paragonimus, causanti parassitosi 

polmonari nell’uomo (Lorenzoni, 2013). E’ stata accertata la capacità del gambero rosso della 

Louisiana di veicolare il batterio Francisella tularensis, agente eziologico della tularemia, tramite il 

contatto e l’ingestione di fango ed acqua infetti, accumulando nell’epatopancreas e nello stomaco 

questo microrganismo e rendendo quindi possibile il contagio durante il processo di eviscerazione 

(Anda et al., 2001). 

 

 

2.2 Materiali e metodi 

La cattura intensiva ed il monitoraggio sulla specie P. clarkii sono stati condotti da giugno ad ottobre 

degli anni 2021, 2022, 2023, 2024 dal personale dell’Università di Bologna, organizzati in squadre di 

2 persone, opportunamente formati in campo per poter eseguire le attività previste. Per l’area di 

progetto è stato scelto come metodo di campionamento il trappolaggio con nasse, che mediante 

l’utilizzo di protocolli standardizzati ha permesso di uniformare il lavoro delle squadre consentendo 

la massima comparabilità dei dati raccolti, mantenendo in sicurezza gli operatori. 

Le trappole utilizzate sono nasse da pesca cilindriche tipo “bertovello”, a doppia entrata, innescate 

con esche costituite da vaschette da 100 g di cibo per gatti, opportunamente forate per permettere 

la diffusione dell’odore e posizionate in un’apposita tasca nel centro della nassa. Il punto di calata 

delle nasse è stato georeferenziato, al fine di consentire un corretto monitoraggio nel tempo. Le 

gabbie venivano legate ad una corda assicurata ad un picchetto di 30 cm e calate facendo in modo 

che fossero parzialmente sommerse, questo per permettere la sopravvivenza di eventuali specie 

non-target catturate (anfibi, mammiferi, rettili). Il numero di nasse, stabilito tenendo conto del CPUE 

dell’anno precedente, è stato posizionato lungo le sponde dei canali dei 9 siti di intervento (Tabella 

1). 

 



 

15  

 

 

 

 

 
Tabella 2.1. Riepilogo del numero di nasse utilizzate per ciascun sito di campionamento, insieme con le coordinate GPS. 

 

NUMERO SITO NOME STAZIONE COORDINATE GPS STAZIONE NUMERO 
MASSIMO DI 

NASSE 

1 Scolo Garda Basso 44.538894, 11.721618 4 

2 Scolo Sesto Basso 44.570005, 11.758320 4 

3 Scolo Sesto Basso 44.574313,11.746748 8 

4 Canale Lorgana 44.620421, 11.761037 24 

5 Canale Allacciante IV Circondario 44.63238, 11.62955 16 

6 Canale Allacciante IV Circondario 44.631001,11.607228 16 

7 Canale Allacciante IV Circondario 44.621102,11.575946 8 

8 Scolo Gallina Superiore e Scolo 

Cornamonda 

44.605262,11.585784 8 

9 Canale della Botte 44.675142,11.619851 8 

 
 

 

Le trappole sono state collocate alla distanza di 25 m e lasciate in acqua per 24 ore. Nei canali la cui 

larghezza supera i 10 m le nasse sono state poste, dove possibile, alla distanza di 50 m su entrambe 

le sponde con una disposizione a scacchiera. 

Per ciascuna stazione è stata prevista la compilazione della scheda “A” riportante alcune utili 

informazioni all’elaborazione successiva dei dati raccolti: 

1. n. del sito e coordinate GPS; 

2. data e ora del campionamento; 

3. nome e telefono del compilatore; 

4. temperatura dell’acqua rilevata con un termometro da campo; 

5. eventuale presenza di altre specie; 

6. perdita o rottura di nasse. 
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Nella seconda parte della scheda “A” sono registrate, oltre al numero totale di animali raccolti nelle 

due giornate di monitoraggio, anche le coordinate GPS di ciascuna nassa rilevate con Garmin eTrex 

Touch 35 e successivamente riportate in una mappa online creata con Google Maps e accessibile da 

qualsiasi dispositivo a tutti gli operatori coinvolti. 

In ogni sito, le squadre hanno lavorato nelle giornate di lunedì (giorno in cui venivano posizionate le 

nasse nel canale), martedì (giorno di recupero delle nasse, raccolta dei gamberi e sostituzione esca 

alimentare) e mercoledì (giorno di raccolta dei gamberi e ritiro delle nasse) e le esche sono state 

sostituite ogni giorno in modo da garantire la medesima capacità attrattiva tra i diversi giorni di 

cattura. I gamberi, nei due giorni successivi alla posa delle nasse, sono stati prelevati circa alla stessa 

ora in modo da rispettare le 24 ore di posa e misurati sul campo con un calibro elettronico. Tutte le 

informazioni acquisite sono state riportate in un’apposita scheda di rilevamento e successivamente 

trasferite in un database per poter essere elaborate. 

Al termine delle operazioni, i sacchi contenenti gli individui catturati sono stati trasferiti in un 

congelatore, opportunamente etichettati e tenuti in condizioni di ipotermia (-20°C) per almeno una 

settimana presso il vicino Dipartimento di Scienze Mediche Veterinarie dell’Università di Bologna, 

nel rispetto delle vigenti disposizioni sul benessere animale ai sensi del Regolamento (CE) N. 

1099/2009 del 24 settembre 2009 relativo alla protezione degli animali durante l’abbattimento. Tale 

metodo di soppressione è ritenuto eticamente corretto poiché i gamberi, essendo animali ectotermi, 

non sono in grado di regolare la loro temperatura corporea. Infine, le carcasse sono state destinate 

allo smaltimento attuato a cura del Consorzio della Bonifica Renana. 

 

 
2.2.1 Analisi della consistenza delle popolazioni animali 

Per definire la numerosità delle popolazioni della specie P. clarkii è stato scelto di stimare 

l’abbondanza relativa di ciascuna popolazione per ciascun anno in ciascun sito attraverso il metodo 

del “Catch per Unit Effort” (C.P.U.E) calcolato come lo sforzo di cattura effettuato in ogni sito di 

campionamento in base al numero di giorni di monitoraggio e di nasse utilizzate, che fornisce una 

stima relativa della dimensione della popolazione. Sebbene questo indice permetta di comparare 

tra loro e nel tempo popolazioni diverse della stessa specie, non fornisce informazioni sul numero 

reale di individui che compongono la popolazione. Il C.P.U.E è comunque ritenuto un utile parametro 

per comprendere se la popolazione di una data località risulti essere più o meno abbondante rispetto 

ad altre campionate con lo stesso metodo o se una data popolazione sia in aumento o in diminuzione 

nel tempo, anche considerando come, essendo P. clarkii una specie aliena invasiva, l’applicazione di 

altri indici (es. Peterson-Lincoln, o altri applicabili ad operazioni di marcatura-cattura-ricattura), non 

risulta essere praticabile.
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2.3 Risultati e discussione 
 

I valori di CPUE (Tabella 2.3.1), cioè il numero di individui catturati per trappola al giorno e utilizzato 

come indicatore dell’abbondanza relativa di P. clarkii nel tempo, mostrano una generale tendenza 

alla diminuzione in molti dei nove siti monitorati tra il 2020 e il 2024, soprattutto dopo il biennio 

2020–2021. In quegli anni la CPUE era infatti elevata in quasi tutte le aree di campionamento, con 

picchi particolarmente marcati nei siti 6, 7 e 8. Questa fase di forte abbondanza è coerente con le 

caratteristiche invasive di P. clarkii, una specie dotata di cicli riproduttivi rapidi, elevata plasticità 

ecologica e forte competitività. A partire dal 2022, però, in numerosi siti si osserva un calo netto e 

talvolta repentino. In particolare, siti come il 6 e l’8, che rappresentavano i principali nuclei della 

popolazione, mostrano una drastica riduzione della CPUE nei tre anni successivi, passando da valori 

superiori a 20 catture per unità di sforzo nel 2020–2021 a meno della metà già nel 2022. La riduzione 

della CPUE riscontrata nei siti 2 e 7, dove i valori calano progressivamente dal 2021 al 2023, 

suggerisce un rallentamento dell’espansione dell’invasione e un’efficacia delle azioni di 

contenimento messe in campo. Anche nei siti più produttivi, come il 6 e l’8, il progressivo 

decremento osservato fino al 2023 indica una possibile diminuzione della densità locale di P. clarkii, 

coerente con fenomeni di sovrappopolazione e successivo collasso parziale tipici delle specie 

invasive. 

Nel 2024 si osservano invece segnali di lieve risalita in alcuni siti (siti 1, 3, 6 e 7), ma sempre su livelli 

molto inferiori rispetto ai picchi registrati nei primi anni. Questi modesti incrementi rientrano nella 

fisiologica variabilità annuale delle popolazioni di crostacei d’acqua dolce e non sembrano indicare 

una nuova fase di espansione diffusa. Al contrario, il quadro complessivo mantiene un carattere 

tendenzialmente decrescente, confermando una progressiva riduzione della pressione invasiva. 

In sintesi, la lettura integrata dei dati evidenzia un andamento che, pur variabile tra i diversi siti, 

mostra una tendenza complessiva al decremento della CPUE dopo il 2021. Tale tendenza è da 

considerarsi positiva dal punto di vista della conservazione, perché suggerisce un allentamento 

dell’impatto di una delle specie alloctone più problematiche negli ecosistemi d’acqua dolce europei.  
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Tabella 2.3.1:  Indice C.P.U.E. (catch per unit effort) calcolato per ciascun sito, per anno di campionamento. 

 

 2020 2021 2022 2023 2024 

SITE 1 1,10 11,50 4,75 2,4 8,46 

SITE 2 8,00 20,75 5,38 3,85 3,95 

SITE 3 7,70 5,40 8,19 5,1 9,46 

SITE 4 3,20 3,21 5,63 5,7 / 

SITE 5 11,40 10,69 10,19 11,1 9,77 

SITE 6 25,20 26,50 7,83 9,45 12,32 

SITE 7 16,60 8,12 5,17 5,25 9,83 

SITE 8 26,60 19,23 11,46 7,05 7,3 

SITE 9 1,20 0,88 0,75 0,85 / 

 

 
 

 
Figura 2.3.1: Andamento dell’indice C.P.U.E (catch per unit effort) per ciascun sito rapportato all’anno di campionamento 
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Figura 2.3.2: Confronto dell’indice C.P.U.E. (catch per unit effort) per anno di campionamento, in ciascuno dei 9 siti del 

Progetto.
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Figura 2.3.4: andamento CPUE per anno di cattura nel sito 1 
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Figura 2.3.5: andamento CPUE per anno di cattura nel sito 2 
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Figura 2.3.6: andamento CPUE per anno di cattura nel sito 3 
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Figura 2.3.7: andamento CPUE per anno di cattura nel sito 4 
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Figura 2.3.8: andamento CPUE per anno di cattura nel sito 5 
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Figura 2.3.9: andamento CPUE per anno di cattura nel sito 6 
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Figura 2.3.10: andamento CPUE per anno di cattura nel sito 7 
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Figura 2.3.11: andamento CPUE per anno di cattura nel sito 8 
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Figura 2.3.12: andamento CPUE per anno di cattura nel sito 9 
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Il C.P.U.E. medio (11,23), ottenuto durante il monitoraggio preliminare (Azione A1) di P. clarkii nei siti 

di progetto, risulta coerente con i valori riportati in altre aree italiane dove la specie è stabilmente 

insediata: in Emilia-Romagna sono stati registrati valori superiori a 20 (Cecchinelli et al. 2012), mentre 

in Toscana (LIFE SOS Tuscan-Wetlands) il valore massimo iniziale raggiungeva 19,9 e nel Lazio si 

superavano frequentemente le 10 catture per unità di sforzo (Gherardi et al. 2009). 

Nel corso dei primi due anni di monitoraggio, il CPUE medio è rimasto pressoché invariato, 

attestandosi su 11,22 nel 2020 e 11,81 nel 2021. A partire dal 2022, tuttavia, si osserva un calo 

considerevole, con un valore medio pari a 6,59, seguito da un’ulteriore diminuzione nel 2023 (CPUE 

medio: 5,64). Nel 2024 il CPUE mostra invece una lieve risalita (CPUE medio: 8,29), pur rimanendo 

nettamente inferiore rispetto ai livelli registrati prima del 2022. Nel complesso, la tendenza 2022–

2024 indica una riduzione significativa dell’abbondanza della specie rispetto ai valori iniziali. Questo 

generale decremento indica la presenza di una popolazione ben consistente ed abbondante di P. 

clarkii in alcuni siti, come nel Canale Allacciante IV Circondario e nello Scolo Gallina Superiore e Scolo 

Cornamonda, confermando l’ampia diffusione della specie alloctona P. clarkii nell’area. Tre siti (5, 7, 

17) mostrano un CPUE compreso tra 10 e 20 e 9 siti un CPUE inferiore a 10, tra cui il sito 1, il 4, il 9 e 

l’11 e due siti di controllo (16 e 18) in cui si registrano valori di CPUE inferiori a 5 portando a supporre 

una diffusione di P. clarkii ancora piuttosto limitata lungo i Canali Lorgana e Botte e presso gli scoli 

Garda e Sesto Basso. È importante considerare come il sito 1, il sito 9 e il sito 11 sono inoltre parte 

della Rete Natura 2000 e il dato da noi rilevato, unitamente agli interventi previsti dal progetto 

GREEN4BLUE, potrebbe favorire un effettivo controllo dell’espansione della specie alloctona nel 

prossimo futuro. 

Le differenze riscontrate nei valori di C.P.U.E. tra le diverse stazioni di campionamento si ritengono 

non imputabili alla temperatura dell’acqua, mantenuta tra 24,30°C e 30,03°C durante l’intera sessione 

di campionamento, range ottimale per la motilità di questo decapode (Gherardi et al. 2000). 

Il rapporto percentuale (sex ratio) dei maschi sull’intera popolazione è compreso tra il 35,06% del sito 

4 ed il 58,24% del sito 11, mentre per la maggior parte dei siti la sex ratio riscontrata è vicino al valore 

atteso di 1:1. Questo risultato mostra una sex ratio bilanciata ed è in accordo con le osservazioni di 

Penn (1943) che ha registrato un rapporto tra i sessi prossimo a 1, ma contrasta con i risultati di Fidalgo 

et al. (2001) che evidenzia un numero di femmine superiore a quello dei maschi. Queste differenze 

possono essere comunque imputate a un diverso periodo del campionamento rispetto al ciclo vitale 

della specie. 

La distribuzione delle classi di taglia sul totale dei siti campionati presenta un andamento regolare 

che denota una popolazione ben strutturata. La maggior parte degli individui catturati nei siti è 

risultata essere di grande taglia: il 75,5% delle femmine ed il 79,6% dei maschi mostra un cefalotorace 

≥ 35 mm (Figura 2.3.13). 
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Figura 2.3.13: distribuzione delle classi di taglia sul totale dei siti campionati. 

 

Occorre notare che i campionamenti con nasse, oltre ad essere densità dipendenti, tendono a non 

catturare gli esemplari di taglia più piccola che sfuggono alle maglie della rete. Inoltre, la catturabilità 

degli individui, distinti per sesso e classi di taglia, varia anche in relazione al periodo in cui viene 

effettuato il monitoraggio in quanto nel corso dell’anno gli animali attraversano fasi diverse legate al 

loro ciclo riproduttivo che ne alterano l’attività locomotoria e trofica (Gherardi et al. 2000). 

 
Il numero di individui rinvenuti mutilati nei siti campionati è risultato troppo esiguo per valutare 

statisticamente la distribuzione degli individui sani rispetto ai mutilati. Questo risultato porta a 

pensare che la competizione intraspecifica e la predazione siano limitate, poiché la frequenza di 

mutilazione e ferite costituisce un buon indice per descrivere la competizione e la pressione predatoria 

(i gamberi sono infatti in grado di autotomizzare la chela per sfuggire ai predatori). In P. clarkii, i maschi 

hanno la chela più lunga e più larga di quella delle femmine e in entrambi i sessi e la relazione tra la 

lunghezza del carapace e la lunghezza, la larghezza e lo spessore della chela è risultata di tipo allometrico 

positivo. Questo conferma che la chela costituisce un caso di dimorfismo sessuale, forse evoluta per 

effetto della selezione sessuale (Gherardi e Aquiloni 2010). In P. clarkii, la crescita della chela è 

isometrica nei giovani e nelle femmine, mentre nei maschi diventa allometrica a partire dalla muta 

puberale, quando si osserva un significativo incremento di crescita delle chele (Gherardi et al. 1999). 

In questa specie, i maschi sono particolarmente aggressivi (Gherardi et al. 1998): le chele robuste si 

sono forse evolute nel sesso maschile per assicurare l’acquisizione di una femmina per 

l’accoppiamento come risultato della selezione intrasessuale e/o come carattere selezionato dalle 

femmine come indicatore di buona qualità come risultato della selezione inter-sessuale (Gherardi e 

Aquiloni 2010). Le femmine, invece, manifestano un’allometria positiva per la larghezza dell’addome, 
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con un forte incremento alla muta puberale, accrescimento necessario per accogliere le uova 

(Gherardi et al 1999). 

Durante il campionamento è stata rinvenuta una sola femmina con piccoli (sito 4) mentre non sono 

state riscontrate femmine ovigere: tale risultato è probabilmente da attribuire al fatto che, durante il 

periodo di incubazione delle uova e di cura dei piccoli, le femmine rimangono nascoste nelle tane, 

arrivando addirittura ad interrompere l’alimentazione (Gherardi e Aquiloni 2010). Va segnalato che in 

tutti i siti dove sono state effettuate le catture sono state riscontrate tane visibili di P. clarkii, come 

ulteriore conferma della presenza di questo crostaceo alloctono nei corsi d’acqua presi in esame. 

Nel corso del campionamento sono stati rinvenuti individui appartenenti alle specie alloctone non- 

target: Carassius spp., Sander lucioperca, Silurus glanis, Ameiurus melas), Lithobates catesbeianus e 

Trachemys spp. Tra le specie autoctone rinvenute, invece, merita segnalare il ritrovamento di due 

esemplari di testuggine palustre europea (Emys orbicularis) e di un individuo di Anguilla anguilla. 
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3. MYOCASTOR COYPUS 

 
3.1 Biologia ed ecologia 

 
Originaria del Sud America, la Nutria (Myocastor coypus) è oggi riconosciuta come una delle specie 

aliene invasive più problematiche a livello globale ed è inserita nell’elenco delle specie di rilevanza 

unionale ai sensi del Regolamento (UE) 1143/2014, che ne richiede la gestione e il contenimento. 

La sua introduzione in Italia avvenne inizialmente per finalità commerciali: le prime importazioni per 

l’allevamento da pelliccia risalgono al 1928 e, a partire dagli anni ’60, fughe e liberazioni accidentali 

o volontarie hanno determinato la naturalizzazione e l’espansione della specie sul territorio. 

 

La Nutria è un roditore semi-acquatico di grandi dimensioni, caratterizzato da una corporatura 

massiccia e robusta. Gli adulti raggiungono generalmente un peso compreso tra 2 e 5 kg, con 

esemplari eccezionali fino a 9 kg, e una lunghezza totale prossima al metro, di cui quasi la metà 

costituita dalla coda, lunga, cilindrica e scarsamente ricoperta di peli. Le sue caratteristiche morfo-

fisiologiche riflettono l’adattamento alla vita in ambienti acquatici: pelliccia folta e idrorepellente di 

colore bruno-grigiastro, orecchie piccole, arti posteriori palmati per favorire il nuoto e arti anteriori 

provvisti di robuste unghie adatte allo scavo e alla manipolazione del cibo. Dal punto di vista 

biologico, la Nutria è nota per l’elevato potenziale riproduttivo. La specie può riprodursi durante 

tutto l’anno, con variabilità nel numero di cucciolate e nella dimensione delle nidiate in funzione 

delle condizioni ambientali. In contesti favorevoli, le femmine possono produrre due o tre cucciolate 

annuali, composte mediamente da circa cinque piccoli. Nonostante la notevole plasticità ecologica, 

M. coypus può subire una riduzione della sopravvivenza in presenza di inverni particolarmente rigidi, 

soprattutto quando le temperature restano sotto lo zero per lunghi periodi. Ecologicamente, la 

Nutria colonizza un’ampia gamma di habitat umidi: paludi, acquitrini, stagni, laghi, corsi d’acqua 

naturali o artificiali, estuari e tratti costieri. Mostra una spiccata preferenza per ambienti con acque 

permanenti, anche eutrofizzate, caratterizzate da abbondante vegetazione ripariale, ma può vivere 

anche in acque dolci temporanee. Sebbene frequenti prevalentemente ambienti di pianura, la 

specie è stata osservata in Italia fino a circa 1.000 m di altitudine. 

 

Attualmente la Nutria è ampiamente diffusa nella quasi totalità delle regioni italiane, con 

popolazioni spesso in fase di ulteriore espansione. Le aree a maggiore densità comprendono la 

fascia che dalla Pianura Padana raggiunge la costa adriatica fino all’Abruzzo, e la costa tirrenica dalla 

Liguria al Lazio. Popolazioni più localizzate sono presenti nel Sud Italia e in Sardegna, mentre la 

specie sembra essere ormai scomparsa dalla Sicilia. 
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3.1.1 L’attività di scavo di M. coypus  

La nutria scava la propria tana vicino ai corsi d’acqua o in fossi creando un’interruzione nei sistemi 

di drenaggio e causando spesso inondazioni nelle zone basse. La tana viene ricavata nelle sponde 

con escavazione diretta di un tunnel di vari metri, con camere terminali per il riposo e alcune uscite 

secondarie. In particolare, sulle arginature fuori terra di corsi d’acqua e canali la presenza di tane di 

nutria può contribuire a innalzare il pericolo di rotta idraulica soprattutto se associato alla 

contestuale presenza di tane e gallerie scavate da altri mammiferi ad abitudini fossorie, creando 

cunicoli, talora passanti, nel corpo arginale. Tuttavia di norma le tane di nutria sono scavate in 

prossimità del pelo d’acqua interno o esterno all’argine (fosso di gronda) interessando il profilo 

basale della sponda arginale In Italia, il costo della riparazione delle rive dei fiumi ha raggiunto i 2 

milioni di euro/anno (Panzacchi et al. 2007). 

 

 

3.1.2 Impatto sulle macrofite 

La nutria è una specie gregaria sedentaria. Generalmente è notturna o crepuscolare ma in assenza 

di predatori o nei periodi più freddi può essere attiva anche di giorno. E’ un erbivoro generalista che 

può alimentarsi con una grande varietà di materiali vegetali di diverse specie di cui preleva le foglie, 

steli e radici. In genere seleziona le parti di piante con il più alto valore nutritivo, scavando o cercando 

in acqua radici e tuberi ricchi di energia e lasciando spesso la maggior parte della pianta non 

consumata (per un soggetto adulto la quantità di vegetali consumati si aggira tra 1 e 2,5 kg al giorno, 

con una composizione che varia a seconda delle aree occupate). Come risultato di questa attività di 

alimentazione, ampie zone di Nuphar lutea, Phragmites australis, Rumex spp., Sagittaria spp., 

Scirpus spp., Trapa natans, Typha spp. e altre specie, possono essere fortemente ridotte (Bertolino 

et al. 2005). 

Le piante coltivate sono in genere più ricche di elementi nutritivi rispetto a quelle presenti in natura, 

e quindi preferite anche dalla nutria qualora accessibili. Inoltre, esse risultano più concentrate nello 

spazio, per cui anche sotto il profilo del bilancio energetico il loro utilizzo appare più vantaggioso 

rispetto a quello delle piante spontanee (Cocchi e Riga 2001). Per questi motivi, la barbabietola da 

zucchero, il riso e diverse colture ortive possono subire prelievi anche consistenti ad opera delle 

nutrie. Il grande consumo di vegetali attuato dalle nutrie, che si nutrono delle parti sia epigee che 

ipogee delle piante, provoca un deterioramento qualitativo dei biotopi umidi che 

rappresentano un habitat di grande valore per l’Emilia-Romagna. 

 

 

3.1.3 Impatto su macroinvertebrati e vertebrati 

La nutria sembra avere un impatto negativo anche sulla fauna: contrazioni delle popolazioni di 

gallinella d’acqua Gallinula chloropus, svasso maggiore Podiceps cristatus, tuffetto Tachybaptus 

ruficollis, mignattino piombato Chlidonias hybridus e sterna comune Sterna hirundo, sono state 

messe in relazione a un incremento locale del roditore (Scaravelli, 2002; Tinarelli, 2002). Più 
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recentemente è stato verificato che l’impatto negativo su popolazioni di uccelli aquatici (folaga Fulica 

atra, germano reale Anas platyrhynchos e gallinella d’acqua Gallinula chloropus) non è dovuto al 

consumo di uova, quanto al fatto che le nutrie utilizzano i nidi galleggianti in acqua come piattaforme 

per il riposo, salendovi sopra e affondandoli o rompendo le uova (Bertolino et al., 2011). Le nutrie 

sono stati viste alimentarsi anche con crostacei e mitili di acqua dolce, ma questa componente 

animale sembra importante per la dieta solo a livello locale. 

 
3.1.4 Impatto sull’uomo 

La Nutria può costituire un serbatoio per la diffusione di alcuni parassiti. I più importanti sono le 

fasciole come Fasciola epatica e le leptospire come Leptospira interrogans. Questi parassiti, come 

alcuni batteri presenti nella nutria, possono essere diffusi nell’ambiente e trasmessi all’uomo. La 

probabilità di questa trasmissione è sostanzialmente legata all’ecologia dei portatori (Lavanceau e 

Guédon 1995). Nella nutria la presenza di leptospire è stata evidenziata in particolare nelle feci e 

nell’urina. Ciò può causare la trasmissione della leptospirosi ad altri animali selvatici e al bestiame 

allevato. La leptospirosi è di solito presente in quasi la metà degli individui naturali di nutria, tuttavia 

la malattia si presenta spesso in uno stato sub-clinico. 

 

3.1.5  Impatto economico 

La presenza della nutria in Italia comporta un impatto economico significativo, legato ai danni che questa 

specie aliena invasiva provoca agli ecosistemi, all’agricoltura e alle infrastrutture. Secondo i dati appena 

pubblicati nel rapporto “Specie aliene in Italia: rapporto su status, normativa e strategie di contrasto” di 

Carnevali e Genovesi (ISPRA, 2025), disponibile sul sito di ISPRA, nel periodo 2019-2024 sono stati 

sostenuti 5.478.989 euro complessivi per il contrasto alle specie aliene invasive di rilevanza unionale, di 

cui 2.438.739 euro destinati esclusivamente ad attività gestionali. Queste cifre mostrano quanto la 

gestione della nutria e delle altre IAS richieda risorse economiche consistenti, sia per contenere i danni 

alle coltivazioni e agli ambienti naturali, sia per intervenire sulle strutture idrauliche compromesse dalle 

attività di scavo dell’animale. Il nuovo rapporto ISPRA evidenzia l’importanza di strategie di intervento più 

efficaci, integrate e continuative, affinché la gestione della nutria risulti sostenibile nel lungo periodo e 

contribuisca alla tutela del territorio e delle attività produttive. 
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3.2 Materiali e metodi 

3.2.1 Stima dell’abbondanza della specie 

 
Tra i diversi segni di presenza che possono essere utilizzati per stimare indirettamente l’abbondanza 

relativa di M. coypus in un territorio sono stati qui considerati gli “scivolatoi”, ossia quei percorsi che 

la nutria utilizza per accedere all’acqua (Figura 3.2.1). Il passaggio dell’animale provoca dei 

sentieramenti più o meno marcati sugli argini con conseguente erosione degli stessi. Al fine di 

verificare quale relazione intercorra tra numero di scivoli utilizzati e la presenza numerica 

dell’animale secondo quanto descritto da Balestrieri et al. (2016), si sono approntati dei percorsi, da 

svolgersi regolarmente, nel quale si procede al censimento degli scivoli utilizzati sul totale di quelli 

rilevati lungo il percorso stesso. Contestualmente alla conta degli scivoli si sono rilevati anche gli 

escrementi presenti sugli argini (figura 3.2.2). I rilievi sono andati avanti parallelamente 

all’avanzamento delle operazioni di cattura, al fine di avere un immediato riscontro tra numero di 

scivoli rilevato e animali catturati. 

Camminando lungo gli argini, un operatore appronta dei transetti lineari di 100 m in cui procede 

censendo e annotando tutti gli scivoli attivi che appaiono inequivocabilmente utilizzati la notte 

prima sul totale degli scivoli presenti. I 100 m sono rilevati tramite utilizzo di un dispositivo GPS. 

Sono annotati anche eventuali nutrie avvistate direttamente. La mattina sono molto ben evidenti le 

tracce di umidità lasciate dalla Nutria sullo scivolo o nelle sue immediate vicinanze. Vengono 

annoverati tra gli scivoli utilizzati anche quelli che, sebbene non risultino bagnati, presentano 

inequivocabili segni di utilizzo (fatte o impronte fresche). Durante i conteggi, i passaggi distanti meno 

di 1 m l’uno dall’altro e quelli con forma ad Y sono stati considerati numericamente una sola volta. 

Nel sito 10, gli scivoli utilizzati vengono riportati sulla scheda di rilevazione dividendoli in tre 

categorie, a seconda del grado di erosione: 

 
Erosione avanzata: grave erosione dell’argine, assenza di vegetazione sullo scivolo 

Erosione media:  erosione evidente. Ma c’è ancora vegetazione sullo scivolo 

Erosione nulla: scivoli aperti tra la vegetazione poco prima del rilievo (erba abbattuta) 

 
Nelle stesse categorie venivano conteggiati anche gli scivoli che non erano stati utilizzati la notte 

prima, in modo da avere un ulteriore raffronto. Il conteggio degli scivoli suddivisi nelle tre categorie 

è effettuato nel sito 10, mentre nei siti 4, 9, 11, 12, 13 e 14 viene condotto il conteggio semplice. 

I risultati dei censimenti condotti sulla Nutria sono analizzati statisticamente mediante l’applicazione 

di un modello di regressione multipla basato sul metodo di Peterson-Lincoln e sviluppato da 

Balestrieri et al. (2016) in modo da correlare il numero di passaggi di nutria presenti lungo 100 m di 

transetto al numero di individui nello stesso spazio. 
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Figura 3.2.1: Esempio di “scivolatoi” sottoposti a monitoraggio. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figura 3.2.2: Scivolo di accesso all’acqua nel sito 10. Evidenti feci 
fresche (evidenziate con cerchio rosso) e segni di impronte sul 
fango. 

 
 
 

 

3.2.2 Analisi delle catture 

La campagna di controllo è stata condotta dagli operatori abilitati del Corsorzio di Bonifica Renana, 

in prossimità dei passaggi utilizzati dalle nutrie. Il trappolamento intensivo ha avuto luogo dal 

22/10/2021 al marzo 2022 presso i siti 9, 13, 14. Nel sito 10 si è protratta la stagione di abbattimento 

anche all’inverno 2022-2023.  Le trappole utilizzate consistono in gabbie dotate di una porta a scatto 

il cui meccanismo di chiusura viene azionato dalla Nutria che si ciba dell’esca posta all’interno della 
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gabbia. Le trappole vengono ispezionate ogni giorno nelle prime ore della giornata e 

contestualmente al controllo si provvede a spostarle nei punti più promettenti e ad armarle con una 

nuova esca. Una volta soppresse, le nutrie vengono ispezionate dall’operatore precedentemente 

formato che esegue anche la determinazione del sesso e dell’età di ciascun individuo e registra sul 

foglio di lavoro i dati raccolti, unitamente al numero di individui abbattuti. 

 

Il successo di trappolamento è espresso come numero di animali catturati per numero di notti – 

trappola mensili. Una valutazione degli animali presenti in rapporto alla superficie di ciascuna area 

è stata realizzata utilizzando un indice di cattura (Cocchi, 1997), espresso come segue: 

 

((NC/NT)*100)/S 

 

dove:  

NC: N° di individui catturati mensilmente 

NT: Totale delle notti trappola mensili 

S: Superficie in ettari dell’area considerata 
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3.3 Risultati 
 

 
3.3.1 Analisi della consistenza delle popolazioni animali 

Nella di seguito (Tabella 3.3.1) sono riportati i dati registrati per ciascun sito di intervento nell’anno 
2022. 

 

DATA SITO TOTALI SCIVOLI/100 mt 

04/02/2022 4 17 

07/02/2022 9 11 

07/02/2022 11 15 

04/02/2022 12 18 

11/02/2022 13 14 

11/02/2022 14 16 

Nella Tabella successiva (Tabella 3.3.2) sono riportati i dati del totale degli scivoli registati al sito 

10, interessato dalla campagna di controllo sulla nutria fino al novembre 2023. 

 

DATA SITO TOTALI SCIVOLI/100 mt 

06/02/2024 10 32 

 

I dati ottenuti durante le sessioni di censimento hanno fornito un numero medio di 15,2 passaggi 

di nutria/100 m nell’intera area di progetto. Il numero medio di nutrie/100 m nei siti analizzati è 

quindi di 9,1 nutrie/100 m (p < 0,0001). Considerando una lunghezza totale di circa 60 km della 

rete di canali del CBR in cui si svolge il progetto, dai dati ottenuti dal monitoraggio condotto nel 

2022 si stimano dalle 1860 alle 5460 nutrie nell’area. 

 
La tabella 3.3.3 mostra come nel sito 10 si sia registrata una diminuzione degli scivoli mediamente 
e molto erosi quando erano trascorsi circa 5 mesi dall’inizio della campagna di trappolaggio nella 
sessione 2021-2022: 

 

Sito 10 

   Erosione media erosione nulla erosione avanzata 

data totale contati totale utilizzati totali utilizzati totali utilizzati totali utilizzati 

17/05/2021 33 23 18 13 9 7 6 3 

12/07/2021 35 22 21 12 11 8 4 2 

02/08/2021 34 19 22 13 7 4 5 2 

30/09/2021 35 22 22 15 9 5 4 2 

07/02/2022 23 16 14 11 6 4 3 1 

 
 



 

48  

 

 
3.3.2 Analisi delle catture 

Le tabelle 3.3.1, 3.3.2, 3.3.3, 3.3.4 mostrano gli indici di cattura paragonati al numero di trappole 
attivo per i siti rispettivamente 9, 10, 13 e 14. 

Non è stata rilevata alcuna correlazione positiva tra il numero di trappole attive ed IC mentre si ha 
una relazione molto significativa tra numero di trappole armate giornalmente e nutrie catturate.  

 

Tabella 3.3.1: andamento dell’indice di cattura (IC) nel sito 9 

 

MESE NT TRAPPOLE NUTRIE CATTURE/NT MENSILI IC 

nov-21 14 7 30 214,29 10,71 

dic-21 10 7 11 110,00 5,50 

gen-22 10 7 15 150,00 7,50 

feb-22 16 9 22 137,50 6,88 

mar-22 7 9 4 57,14 2,86 

 

Tabella 3.3.2: andamento dell’indice di cattura (IC) nel sito 10 
 

MESE NT TRAPPOLE NUTRIE CATTURE/NT MENSILI IC 

ott-21 4 10 5 125,00 1,25 

nov-21 15 15 67 446,67 4,46 

dic-21 11 15 70 636,36 6,36 

gen-22 11 15 98 890,91 8,9 

feb-22 16 15 62 387,50 3,87 

mar-22 7 15 25 357,14 3,57 

ott-22 10 15 17 170,00 1,7 

nov-22 9 15 45 500,00 5 

gen-23 10 15 31 310,00 3,1 

feb-23 10 15 30 300,00 3 

Nov-23 3 10 6 200,00 2 

 

 
 
Tabella 3.3.3: andamento dell’indice di cattura (IC) nel sito 13 

 

MESE NT TRAPPOLE NUTRIE CATTURE/NT MENSILI IC 

nov-21 15 13 36 240,00 12,00 

dic-21 10 13 23 230,00 11,50 

gen-22 11 13 10 90,91 4,55 

feb-22 16 13 19 118,75 5,94 
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Tabella 3.3.4: andamento dell’indice di cattura (IC) nel sito 14 

 

MESE NT TRAPPOLE NUTRIE CATTURE/NT MENSILI IC 

nov-21 7 13 15 214,29 10,71 

dic-21 10 13 12 120,00 6,00 

gen-22 11 13 12 109,09 5,45 

feb-22 7 13 6 85,71 4,29 

 

 
È stata riscontrata una relazione significativa tra temperature medie giornaliere e numero di 

nutrie catturate. 

Nei grafici 3.3.1, 3.3.2, 3.3.3, 3.3.4 sono mostrati i trend di cattura per la stagione di cattura 2021-

2022 nei siti 9, 10, 13, 14 rispettivamente. Nella stagione di cattura 2022-2023 il Consorzio della 

Bonifica Renana, che si occupa della campagna di prelievo, ha mantenuto attivo il prelievo solo 

nel sito 10, dove, ad opera di ignoti, il 22/11/2023 sono state distrutte 7 delle 10 gabbie presenti. 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figura 3.3.1: trend di cattura nel sito 9 nel periodo novembre 2021-marzo 2022. 
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Figura 3.3.2: trend di cattura nel sito 10 nel periodo novembre 2021-febbraio 2023. 
 
 
 

 

 
 
Figura 3.3.3: trend di cattura nel sito 13 nel periodo novembre 2021-marzo 2022 
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Figura 3.3.4: trend di cattura nel sito 14 nel periodo novembre 2021-marzo 2022 
 
 
 

Negli anni 2021 – 2022 - 2023 sono state catturate 749 nutrie e la sex - ratio totale degli individui 
catturati risulta essere maschi/femmine 1:0,73 mentre il rapporto adulti/immaturi è pari a 1:0,68. 

 
 

 

3.4 Discussione 

I dati raccolti sembrano dimostrare come le catture abbiano causato un indebolimento della 
popolazione nei siti 9, 13 e 14 con un successo di cattura soprattutto nei primi mesi della campagna. 
L’andamento negativo della correlazione tra numero di notti - trappola e nutrie presenti nell’area 
umida (espresso da IC) potrebbe essere una prova dell’effettivo successo delle catture con una 
progressiva riduzione dell’indice di cattura (IC) con l’avanzare della sessione di trappollaggio 
invernale. Tuttavia, non sembra che catture su aree ed intervalli di tempo limitati siano in grado di 
contrastare il tasso di incremento della popolazione, favorito dall’ elevato potenziale riproduttivo e 
dai processi migratori. 
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