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1.1le zone umide e costiere 

 

Con l 'espressione "zona umida" si intende in genere una serie di ambienti  naturali , 

naturalizzati e persino artif iciali ,  anche molto diversi t ra loro e accomunati da una 

sola caratteristica: la presenza di acqua, sia essa dolce, salmastra, salata, corrente 

o ferma. 

In questo senso potrebbero essere zone umide anche i laghi,  le paludi,  le lagune, 

gl i  stagni, i  corsi d 'acqua, le torbiere, gl i  invasi arti f icial i ,  le cave, le saline, le 

risaie.   

 

Il  concetto di zona umida oggi comunemente accettato è stato definito in una 

conferenza internazionale tenutasi nel 1971 a Ramsar ,  in Iran e che dava la 

seguente definizione: 

“ Ai sensi della presente Convenzione si intendono per zone umide le paludi e gl i 

acquitrini,  le torbe oppure i bacini ,  naturali o art i f icial i , permanenti o 

temporanei, con acqua stagnante o corrente, dolce, salmastra, o salata, ivi 

comprese le distese di acqua marina la cui profondità, durante la bassa marea, 

non supera i sei metri.  Ai sensi della presente convenzione si intendono per uccell i  

acquatici gl i  uccell i  ecologicamente dipendenti dalle zone umide.”  

 

In passato le zone umide erano considerate luoghi malsani, portatrici di malaria e 

altre malatt ie. Paludi,  stagni e acquitrini hanno rappresentato per secoli 

nell ’immaginario col lettivo desolazione e solitudine. In realtà non vi è nulla di più 

inesatto: chiunque abbia vissuto direttamente a contatto con un ambiente umido, sa 

che in queste zone di transizione la vita esplode in tutta la sua variabile diversità. 

 

Eppure f ino a non molto tempo fa l ’unico destino di queste aree, associate 

all ’ immagine dell’ insalubrità, era la bonif ica. In Epoca romana e all ’ inizio del 

Medioevo, le zone umide occupavano vaste aree del territorio ital iano ed europeo. 

Vasti tratt i  di costa, e non soltanto in prossimità delle foci dei f iumi, erano 

paludose. Nel tempo le bonif iche hanno interessato territori sempre più estesi,  allo 

scopo di risanare ambienti dove era dif fusa la malaria e per ottenere terreni 

colt ivabil i .  
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Ora che la bonifica non è più una necessità né igienica né economica e che la 

malaria è stata eliminata in molte zone del mondo, si  guarda alle zone umide con 

un’attenzione diversa.  

 

Le acque di transizione sono ambienti che costituiscono il  passaggio naturale tra 

terra e mare; per la loro posizione, al confine tra questi  due ambienti,  sono 

considerati ecosistemi unici e molto produttivi  attorno ai quali gravitano numerose 

att ività antropiche. Queste aree sono ambienti molto complessi da analizzare in 

quanto vi sono numerosi fattori che concorrono a renderl i  molto variabil i ;  la 

morfologia di ogni singola area infatt i  viene inf luenzata dalle variazioni annuali,  

stagionali ed anche giornaliere, sia cl imatiche (umidità, piogge, temperatura, 

venti) che fisico-chimiche (salinità, ossigeno, composizione ionica). Questi 

elementi a loro volta si inf luenzano a vicenda, definendo part icolari condizioni di 

eterogeneità spaziale e temporale nelle stesse aree; si vengono così a creare 

numerosi gradienti come quello di salini tà con maggiore salinità verso i l  mare e 

minore risalendo verso l ' interno del bacino; la variazione è poi più o meno 

accentuata a seconda della morfologia del bacino e della presenza o meno di f iumi 

e sbocchi al mare. L'alta variabil i tà produce ricchezza e diversità di habitat e di 

biocenosi e un ambiente tanto produttivo da essere uti l izzato da specie permanenti  

e migratorie come nursery, per la protezione che offrono e l 'abbondanza di cibo 

che vi  si t rova. La presenza di grandi biomasse con alta produzione primaria e 

secondaria rende tali  ambienti economicamente importanti  dal punto di vista 

antropico per la pesca, l 'acquacoltura e le altre att ività.  

 

Nel bacino Adriatico gli ecosistemi acquatici di transizione (foci f luviali ,  lagune e 

acque salmastre costiere), hanno un ruolo chiave nella mitigazione delle pressioni 

derivanti dalle att ività antropiche piuttosto che nel loro trasferimento agl i 

ecosistemi marini costieri.  Questi ecosistemi sono vere e proprie " isole"  nel 

paesaggio costiero, con spiccata valenza naturalistica e storico - socio culturale (vi 

si pratica la pesca da tempi antichissimi) e hanno caratterist iche di eterogeneità 

che, per i l  controllo del loro stato di salute, richiedono una definizione specif ica 

di modelli  concettuali e strumenti  metodologici appropriati.  A queste 

caratteristiche intr inseche del bacino Adriatico e degli  ecosistemi acquatici  di  

transizione corrisponde una frammentarietà del sapere scientif ico e di competenze, 
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tra Amministrazioni,  Agenzie e Istituti di r icerca: una eterogeneità di stato socio-

economico e di prospettive di sviluppo tra differenti comunità locali,  regioni e 

stati,  che rende problematica una adeguata gestione. 

 

Le acque di transizione, proprio per la grande variabil i tà e presenza di diversi 

gradienti,  sono molto fragil i  e soggette facilmente a crisi distrofiche; queste 

rappresentano i l  l ivello più grave di un lungo processo che inizia con alte 

produzioni primarie e di biomassa vegetale, elevato consumo di ossigeno fino ad 

arrivare alla completa anossia con produzione di idrogeno solforato e morie 

dif fuse delle specie in tutt i  gl i habitat presenti. Ciò avviene generalmente per 

effetto sinergico di un insieme di condizioni, che si verif icano durante la stagione 

estiva e in bacini a basse profondità, quali le alte temperature e la stagnazione 

delle acque per scarso ricambio idrico.  

 

Le specie selezionate per le aree salmastre sono quelle capaci di sopportare bene 

gl i stress e sono sia caratteristiche esclusive di questi ecosistemi sia popolazioni 

di specie appartenenti all 'ambiente marino o dulcacquicolo che hanno sviluppato 

adattamenti particolari  a queste condizioni.  

In casi di stress ambientali,  come cattiva gestione o sfruttamento eccessivo di  

questi ambienti, sedimentazione eccessiva, aumento del l ivello marino e crisi 

distrof iche, si verif ica una diminuzione qualitativa di specie con perdita di  

biodiversità e aumento di individui della stessa specie in modo esponenziale. Lo 

sfruttamento non regolato può portare ad aumento di salinizzazione delle acque e 

dei terreni circostanti sia a causa dell 'estrazione incontrol lata delle acque per 

l ' irr igazione agricola che determina aff lusso di acqua marina per f il trazione, sia 

per l 'uso di fert i l izzanti nelle acque irrigue che vanno ad arricchirsi di  sostanza 

organica. 

Le problematiche relative alla tutela ed alla salvaguardia delle aree umide sono 

venute prepotentemente alla ribalta negli  ult imi decenni, dopo che, come 

precedentemente accennato, si era assistito nel tempo ad una loro drastica 

riduzione attraverso opere di bonifica e di colonizzazione agraria. 

Durante gli  ul t imi 40 anni, la conservazione degl i ambienti umidi e delle acque di 

transizione è stato riconosciuto come priorità a livello nazionale ed internazionale 
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con parecchi att i  (es. Federal Water Pollution Control  Act, USA, 1972), 

convenzioni (es. Ramsar Convention, 1977) e iniziative (es. Mediterranean 

Wetland Iniziative, 1991). Oggi l ’ importanza degli habitat umidi è ampiamente 

riconosciuta. Essi ricoprono più del 10% delle coste del mondo, forniscono servizi 

essenziali come i l  mantenimento della composizione dell ’atmosfera, rappresentano 

habitat chiave per le specie migratorie e costituiscono inoltre importanti zone di 

nursery. Infine, data la loro posizione, sono espost i ai sottoprodotti del 

metabolismo del 40% della popolazione del mondo che vive entro 100Km dalla 

costa. 

In tale quadro e nell ’ott ica della protezione ambientale, con i l  D.P.R. n.48 del 13 

marzo 1986, l ’ I tal ia ha dato esecuzione alla convenzione di Ramsar, già 

sottoscritta il  16 Febbraio 1971. In base a questo vincolo, da quella data nessun 

lago, stagno o palude è stato prosciugato nel territorio nazionale.  

Sia i l  D.Lgs.152/99 che la Dirett iva Quadro europea sulle Acque (Water 

Framework Directive 2000/60/EC) forniscono, in Italia ed in Europa, un quadro 

istituzionale anche per i l  monitoraggio della acque superficial i e sotterranee e 

degli ecosistemi di  transizione in particolare. Lo scopo generale di quest i 

strumenti legislativi  è realizzare lo stato ecologico buono di tutt i  i  corpi idric i  

signif icativi entro i l 2015-2016. 

In particolare, ai sensi del D.Lgs.152/99 la classif icazione della acque lagunari  e 

gl i stagni costieri è valutata in relazione al numero di giorni di anossia/anno. Tale 

risul tato deve essere, inoltre, integrato con i r isul tati delle analisi relative ai 

sedimenti ed al biota. 

L’esecuzione della WFD richiede, invece, le definizioni della t ipologia e dello 

stato ecologico dell ’ecosistema e l ’identif icazione sia degli attuali descrittori  

(f isico-chimici e biologici) dello stato ecologico che delle loro caratteristiche 

scale di variazione. I  descrittori  e le scale relativi alla t ipologia sono alla base del 

monitoraggio dello stato ecologico degli ecosistemi acquatici.  

Così come le zone umide, anche la fascia costiera è un ambiente particolarmente 

sensibile e complesso. 
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Il  costante aumento dello sfruttamento delle risorse naturali da parte dell ’uomo, 

insieme alla progressiva occupazione di spazi ed alla modifica del terri torio, è un 

fenomeno che interessa tutte le società industrializzate e, in part icolar modo, 

quelle che da più tempo hanno un alto tasso di sviluppo. Certamente i paesi 

europei, compresi quell i  dell ’area mediterranea, sono fra questi ed una delle zone 

dove le ripercussioni sull’ambiente si sono ampiamente manifestate è la fascia 

costiera. Infatt i ,  questa è una zona privi legiata, da una parte, per gli  intensi scambi 

commerciali attraverso le vie di comunicazione maritt ime, dall ’altra rappresenta 

un ambiente sostanzialmente l imitato e ristretto, nel quale gli equil ibri,  già 

naturalmente delicati,  sono sottopost i a fort i  pressioni.   

 

Il  r i f lesso di tutto ciò si ha nella consistente alterazione delle caratteristiche 

naturali delle nostre coste ed un progressivo inquinamento delle acque marine, 

soprattutto costiere: questi fenomeni, a loro volta, rischiano di mettere in crisi 

molte delle economie su cui si fondano le popolazioni rivierasche e non solo. Da 

ciò la necessità di un continuo monitoraggio sull ’ambiente marino costiero, al f ine 

di valutare lo stato di salute degli ecosistemi in rapporto al le possibil i  fonti di  

inquinamento. 

 

Il  quadro normativo ital iano in tema di acque è stato recentemente modificato dal 

D.Lgs. 152/1999 e relative disposizioni corrett ive ed integrative (D.Lgs. 

18/08/2000 n. 258), che hanno apportato diverse innovazioni circa la tutela delle 

acque superficial i ,  sotterranee e marine. Per quanto riguarda le acque di 

transizione i l D.Lgs. 152/1999 al punto 3.5.1. osserva che le attuali conoscenze ed 

esperienze di studio (definizione, precisa delimitazione, parametri da monitorare, 

modalità e frequenza dei campionamenti,  ecc.) non sono suff icienti.   

 

1.2 Il  monitoraggio ambientale 

 

Il  problema dell ’ inquinamento è stato per anni affrontato valutando i l  t ipo, la 

quantità e in taluni casi la tossicità teorica dei singoli composti chimici quali ad 

esempio idrocarburi ,  pesticidi e metall i  pesanti.  Tale approccio, mediante 

metodiche " tradizionali"  basate su analis i chimiche di t ipo analit ico, grazie alle 

moderne tecniche di  analisi,  consente spesso l’ identif icazione e la valutazione di 
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minime concentrazioni di sostanze tossiche, ma presenta notevoli  dif f icoltà 

pratiche amplif icate quando l ’ambiente oggetto di studio è un ambiente acquatico:  

 

- le alterazioni ambientali si verif icano spesso in presenza di basse concentrazioni  

di inquinanti,  propagati da sorgenti puntiformi o diffuse spesso discontinue;  

- le sostanze inquinanti immesse nell’ambiente subiscono spesso trasformazioni 

dif f ici lmente prevedibil i ;   

- le masse d'acqua sono in continuo movimento e le caratterist iche dell 'ambiente in 

esame sono repentinamente modificate;  

- la concentrazione degli inquinanti calcolata per una imponente massa d'acqua 

può risul tare modesta, mentre la salute degli organismi può esserne ugualmente 

minacciata;  

- gl i  inquinanti possono avere effett i  sinergici deleteri per gli  organismi viventi,  

pur essendo presenti ciascuno a bassa concentrazione.  

 

Attualmente, i l  D.Lgs 152/2006 pone l’attenzione sul monitoraggio e 

classif icazione delle acque tra cui quelle di t ransizione per l ’ identif icazione dello 

stato ecologico in funzione degli  obiettiv i di qualità ambientale. Tra gli elementi  

da identif icare per la classif icazione dei corpi idrici sono stati individuati 

indicatori biologici quali f i toplancton, macroinvertebrati bentonici e fauna itt ica. 

 

L’uso di specif ici bioindicatori per la valutazione della qualità ambientale è alla 

base della def inizione di “biomonitoraggio ambientale”. 

 

Con i l  termine biomonitoraggio si intende la regolare e sistematica valutazione 

delle condizioni dell ’ambiente mediante un insieme di metodiche scientif iche, che 

uti l izzano specie animali o vegetali per misurare l’impatto degli  agenti inquinant i 

sull 'ambiente stesso. Tali metodiche forniscono una valutazione globale degli  

effett i  dannosi esercitati sugl i organismi viventi e soprattutto permettono di 

considerare gli  eventuali effett i  di sinergia che possono instaurarsi  nel caso della 

presenza contemporanea di più sostanze o effett i a lungo termine di esposizione 

anche a basse concentrazioni.  
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Infatt i ,  in ecosistemi inquinati le sostanze tossiche alterano lo stato di salute degl i 

organismi provocando una sindrome da stress, cioè un’alterazione misurabile dello 

stato f isiologico indotta da un cambiamento ambientale che rende gli organismi 

più vulnerabil i  ad ulterior i variazioni ambientali (Viarengo et al. , 1998).  

La sindrome da stress può essere opportunamente quantif icata mediante l ’uti l izzo 

d’opportuni indici di  stress, noti anche con i l  termine di “biomarker” 

 

1.2.1 Biomarker 

 

Con i l  termine biomarker vanno intese le risposte che un organismo, una 

popolazione, o una comunità naturale può generare, nei confront i di  uno stress 

chimico ambientale. Ciascuna di queste rappresenta un segnale integrato del 

l ivello di contaminazione di una determinata area e, di conseguenza, costituisce un 

indicatore del l ivello di r ischio tossicologico a cui una determinata popolazione 

naturale può essere sottoposta.  

Tra le varie def inizioni coniate può essere citata quella formulata dalla National 

Academy of Science (NRC, 1989) che descrive i l  biomarker “quella variazione, 

indotta da un contaminante, a l ivello delle componenti biochimiche o cellulari di 

un processo, di una struttura o di una funzione, che può essere misurata in un 

sistema biologico”  

E’ altrettanto interessante la def inizione di biomarker ecotossicologico coniata da 

Depledge (1989) che lo definisce come “quella variazione biochimica, cellulare, 

f isiologica o comportamentale, che può essere misurata in un tessuto, in un f luido 

biologico o a livello dell’ intero organismo (individuo o popolazione), la quale 

fornisce l ’evidenza di un’esposizione e/o un effetto ad uno o più composti 

inquinanti (e/o radiazioni).”  

 

Tale variazione può fornire informazioni sia qualitative che semiquantitative sulla 

natura dell ' insulto, sia sulla connessione consequenziale fra effett i  biologici e 

l ivelli  di contaminazione ambientale. Uno dei concetti fondamentali su cui si basa 

questo approccio metodologico riguarda l ' intercorrelabil i tà degli effett i  di un 

contaminante ai vari l ivell i di organizzazione strutturale (Bayne et al.,  1985). La 

tossicita' primaria di un contaminante si esercita, in l inea generale, a livello  

biochimico e molecolare (modificazioni di att ività enzimatiche, alterazioni a 
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l ivello del DNA, ecc.),  e solo successivamente gli effett i  si possono riscontrare, 

con un meccanismo a cascata, ai l ivell i  successivi dell 'organizzazione gerarchica, 

organello, cellula, tessuto, organismo, f ino a giungere a l ivello di popolazione 

(McCarthy e Shugart,  1990, Depledge e Fossi,  1994) permettendoci quindi di  

individuare prematuramente (“early warning”)una possibile si tuazione ambientale 

crit ica prima che tale situazione induca effett i  irreparabil i sul la biodiversi tà. 

 

I biomarkers, in generale possono essere suddivisi in due grandi categorie in 

funzione della loro specif icità di risposta nei confronti degli agenti inquinanti in 

“biomarker specif ici” e “biomarker generali”: 

 

biomarker generali 

che traducono una risposta dell 'organismo a un insieme di inquinanti,  senza 

consentire di  

determinare la natura dei singoli componenti.  Si tratta, per esempio, del tempo di 

sopravvivenza 

all 'aria dei miti l i  (test dello stress su stress), della stabil i tà della membrana 

l isosomiale,  

dell 'accumulo delle l ipofuscine e della determinazione dei l ipidi neutri nel le 

ghiandole digestive dei  

miti l i ;  

 

biomarker specif ici 

che traducono una risposta dell 'organismo a una famiglia di inquinanti. Si tratta, 

per esempio, delle  

metallotionine che sono delle proteine che possono essere indotte dai metall i  

pesanti.   

 

La variabil i tà biologica degli organismi determina che l 'analisi di un singolo 

biomarker sia diff ici lmente in grado di rispondere in maniera corretta ai quesit i 

posti  dal programma di biomonitoraggio sulla qualità ambientale; un dato 

parametro può essere soggetto alla variabili tà insita negli organismi viventi e può 

fornire talvolta risultati ambigui, causando sovrastime o sottostime degli effett i  

sulle biocenosi. Per una maggior eff icacia dei saggi biologici nella valutazione 
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della qualità ambientale è necessario,  quindi,  l ’ impiego di una batteria di 

biomarker al  f ine di  produrre un risultato integrato, che da un lato minimizzi gl i  

effett i della variabili tà biologica e dall 'altro sia confermato da più di una indagine. 

 

1.2.2 Organismi sentinella 

 

Per organismo sentinella si intende, in genere, un qualsiasi organismo (o insieme 

di organismi) che, mediante risposte identif icabil i a condizioni di stress, sia in 

grado di fornirci informazioni sulla qualità dell’ambiente e sui suoi cambiamenti;  

di conseguenza si def inisce come biomarker quella risposta o quelle risposte che 

un organismo sentinella manifesta verso agenti stressori.  

 

La presenza (attuale, pregressa, momentanea, costante, ecc.) in ambiente di uno o 

più agenti  inquinanti determina, quindi,  variazioni misurabil i  della f isiologia, 

della morfologia o della distribuzione di un determinato organismo. Tali variazioni 

possono essere manifestate in modi diversi: accumulo di sostanze inquinanti;  

modif icazioni a l ivello morfologico, f isiologico e funzionale; modif icazioni delle 

comunità viventi  a l ivello del numero di specie e al numero di individui per 

singola specie.  

 

Si adotta quindi un nuovo approccio metodologico basato sulla valutazione delle 

risposte che un organismo, una popolazione o una comunità naturale può generare, 

nei confronti di uno stress ambientale (Fossi,  1998; Fossi,  2000). 

 

Dimostrata l ’ importanza di questi bioindicatori,  uno degli obiett ivi della ricerca 

scientif ica che in questi anni si è orientata nello sviluppo e nell ’applicazione delle 

metodologie di biomonitoraggio tramite biomarker è stato l ’ individuazione di un 

pool di organismi con specif iche caratteristiche che li  rendano idonei ad essere 

uti l izzati rutinariamente ed eff icacemente nelle campagne di biomonitoraggio.  

Le caratteristiche essenziali per fare di questi organismi delle vere e proprie 

“sentinelle ambientali” sono:  

 

- Optimum ecologico ed ampia distribuzione nell ’area di studio.  

- Adeguate conoscenze sull’anatomia, f isiologia ed ecologia della specie.  
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- facil ità nel reperimento, nel trasporto e nell ’uti lizzo;  

- deve essere in grado di reagire al  complesso delle alterazioni ambientali  

presenti  sul  territorio da esaminare e non presentare una particolare sensibil i tà 

ad un solo fattore inquinante; 

- sensibili tà agli inquinanti,  ma non tale da precludere la sopravvivenza; 

- ciclo vitale lungo, notevole resistenza agli  stress naturali  e accrescimento 

continuo. 

 

1.2.3 Biomonitoraggio ambientale 

 

L’obiettivo del biomonitoraggio ambientale è quello di stimare (strumento 

“diagnostico”),  prevedere (strumento “prognostico”) e, di conseguenza, evitare 

eventi  inaccettabil i  a l ivello ecologico, come l ’insuccesso riproduttivo o 

l ’incremento della mortalità nell ’ambito di una popolazione, attraverso l ’uti l izzo 

di ”segnali precoci” di esposizione o di effetto.  

In sintesi,  l ’uti l izzo di biomarkers permette in primo luogo di “diagnosticare”, 

attraverso lo studio delle risposte immediate (induzione sistemi detossif icanti,  

inibizioni,  attività enzimatiche, formazione prodotti metabolici,  alterazioni del 

DNA, ecc.) i l t ipo e/o i t ipi di contaminanti ai quali l ’organismo bioindicatore è 

sottoposto, i  l ivell i  “semi quantitativi” dell ’esposizione, e successivamente, in 

funzione dell ’ intercorrelabil i tà degli effett i  ai vari l ivell i  di complessità 

strutturale, “pronost icare” e quindi prevedere il  verif icarsi  di effett i  negativi a 

lungo termine anche su scala ecologica. (Fossi,  2000).  

 

E' importante sottolineare quella che è ritenuta la migliore prerogativa dei 

programmi di biomonitoraggio condott i mediante organismi sentinella e biomarker, 

ossia che essi,  pur non fornendo indicazioni dirette sul t ipo di contaminazione 

ambientale, tuttavia informano in maniera precoce dell 'avvenuta esposizione ad 

inquinanti,  permettendo interventi a breve termine e la messa a punto di adeguati  

programmi di gestione sostenibile dell 'ambiente in esame. 

 

Nel valutare le risposte ottenute da questo approccio metodologico si deve però 

tenere presente che esistono, oltre ai contaminanti eventualmente presenti  

nell ’ambiente, altri  fattori di t ipo fisiologico, comportamentale o ambientale che 
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possono alterare i l  segnale fornito dalle analisi sui bioindicatori e portare ad 

interpretazioni errate. Alcune reazioni enzimatiche, ad esempio, subiscono 

modif icazioni in funzione dello stato ormonale, dell ’età, della dimensione e del 

sesso dell ’organismo. Questi l imit i  possono però essere superati con una buona 

conoscenza delle caratteristiche f isiologiche e del ciclo vi tale e riproduttivo 

dell ’organismo sentinella. 

 

Grazie anche all ’ausil io di  eff icaci sistemi di interpretazione dei dati (es. Sistema 

Esperto, Dagnino et al.,   2007 ),  ad oggi si può ritenere che il  biomonitoraggio 

tramite biomarker sia uno strumento disponibile ed uti l izzabile per la valutazione 

sistematica della salute ambientale. Gli utenti f inali sono sia ricercatori scientif ici 

ma anche e soprattutto agenzie di protezione ambientale ed enti locali.  
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2. scopo della tesi 
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Gli ecosistemi acquatici di transizione hanno un ruolo chiave nella mitigazione 

delle pressioni derivanti dalle att ività antropiche; cost ituiscono i l  passaggio 

naturale tra terra e mare e perciò hanno caratteristiche di eterogeneità tal i  che, per 

i l controllo del loro stato di salute, richiedono una definizione specif ica di 

strategie di monitoraggio. Sono ambienti molto complessi,  caratterizzati da una 

estrema instabil i tà, e quindi variabil ità, diff ici lmente prevedibile o control labile. 

Queste caratteristiche fanno sì che nessuna tipologia di analisi,  uti l izzata 

singolarmente, possa fornire informazioni inequivocabil i per definire la qualità 

dell ’ambiente inteso nella sua complessità. A queste caratteristiche intrinseche 

degli ecosistemi acquatici di t ransizione corrisponde una frammentarietà del 

sapere scientif ico e di competenze che ne rende problematica una adeguata 

gest ione. 

 

Obiett ivo di questa ricerca è implementare ed ott imizzare le strategie di  

biomonitoraggio nelle zone umide e costiere attraverso l ’individuazione di 

procedure di campionamento basate su metodologie standardizzate che diano 

risposte univoche e facilmente interpretabil i .   

La definizione di  eff icaci strategie di monitoraggio può contribuire alla 

def inizione di  una metodica di analisi ambientale util izzando organismi sentinella 

e biomarker che sia fondamentale come supporto e integrazione di polit iche di  

valutazione della qualità e gestione ambientale delle acque di transizione. 

 
Le indagini condotte e le metodologie applicate hanno avuto i  seguenti scopi:  
 

�  Aumentare la conoscenza della f isiologia degli organismi sentinella 

(risposte a stress naturali e antropici,  risposte adattative, f luttuazioni 

stagionali,  ecc) 

�   Valutazione degli effett i  di specif ici contaminanti 

�   Scelta e potenziamento della batteria di biomarker 

�   Applicazione di campagne di biomonitoraggio in ambienti dif ferenti 

�   Definizione di procedure operative in termini di periodi,  sit i  di 

campionamento, mezzi per i l   trapianto 

�   Valutazione crit ica ed interpretazione dei risultati 
 
Gli strumenti uti l izzati per i l  perseguimento di tal i  obiett ivi sono: 
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�   3 esperimenti in laboratorio 

�   8 campagne di biomonitoraggio sul campo 

�   acquisizione e approfondimento di nuove metodologie presso laboratori 

d’eccellenza. 
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3. materiali e metodi 
 

Gli organismi sentinella – 

I biomarker – 

Anal isi dei dati: i l  “Sistema Esperto” –  
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3.1gli organismi sentinella 

 

Con il  termine di  “bioindicatore” o “organismo sentinella” si definisce un 

qualsiasi organismo (animale o vegetale) che può essere uti l izzato come indicatore 

del livello di contaminazione di un determinato ambiente. La scelta di uno 

specif ico organismo sentinella, come ho precedentemente accennato (§ 1.2) è 

motivata da svariati fattori,  primo fra tutti  l ’ambiente che vogl iamo indagare: per 

la valutazione della qualità dei suoli vengono uti lizzat i i vermi terricol i  

(Lumbricus rubellus, Eisenia fetida) mentre per la valutazione della qualità 

ambientale delle acque interne possono essere uti l izzati pesci (es. Cyprinus 

carpio) o molluschi di acqua dolce (es. Unio pictorum). 

Quando parliamo invece di acque marine, gl i  organismi sentinella più uti l izzati nei 

programmi di biomonitoraggio sono molluschi sessil i f i l trator i.  

Essi sono in grado di assumere gli inquinanti presenti nell ’acqua o nel particolato 

che rappresenta la loro dieta e di attuare r isposte adattative allo stress chimico 

misurabil i ai f ini del monitoraggio ambientale. Sono stati testati e uti l izzati a tal  

f ine vongole (es. Chamelea gall ina, Thapes phil ippinarum), ostriche (es. 

Crassostrea gigas, Ostrea edulis) o miti l i  (es. Myti lus edulis, Myti lus 

galloprovincialis).  (Bebianno et al. ,  2004; Piano et al.,  2002; Rodriguez-Ortega et 

al. , 2002) 

I mit il i ,  in particolare, manifestano diversi prerequisit i  che l i rendono ott imali per 

svolgere la funzione di organismi sentinella anche in ambienti part icolari come 

quell i  di t ransizione: sono abbondanti e ampiamente distribuiti  nelle diverse 

regioni del mondo; si raccolgono facilmente, sono ben maneggiabil i  e 

trasportabil i ;  sono sessil i  e f i l tratori; tol lerano bene gli stress ambientali a cui 

sono esposti in ambienti dif f ici l i  come quell i  costieri (ad es. variazioni di  

temperatura e di salinità); sono sensibil i  al l ’ inquinamento e attuano risposte 

misurabil i in maniera relativamente semplice.  

Uno dei primi obiett ivi della mia ricerca è stato quello di identif icare, attraverso 

applicazioni dirette e ricerche bibl iograf iche, l ’organismo sentinella più idoneo ad 

essere uti l izzato in campagne di biomonitoraggio di ambienti lagunari e costieri.  
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3.2 i biomarker  

 

Nei programmi di biomonitoraggio viene uti l izzata una batter ia di biomarker, non 

un biomarker singolo, per ovviare alla variabil ità t ipica delle risposte biologiche 

(UNEP/RAMOGE, 1999).  

 

Uno degli obiett ivi della ricerca è stato quindi mettere a punto una “batteria” di 

biomarker aff idabil i ,  facilmente riproducibil i  e capaci di fornire indicazioni 

quanto più precise possibi l i  sulla qualità ambientale di ambienti di transizione. A 

tal proposito ho testato e applicato i seguenti biomarker: 

·  la valutazione della stabil i tà della membrana l isosomiale LMS (metodo 

istochimico e NRRT): biomarker generico sullo stato di salute dell ’organismo; 

·  la valutazione dell ’accumulo dei lipidi neutri insaturi (LIP) nei lisosomi: 

biomarker generico; 

·  la valutazione dell ’accumulo di l ipofuscine (LIF) nei l isosomi: biomarker 

generico; 

·  la valutazione del rapporto l isosomi/citoplasma (Lis/cit): biomarker generico; 

·  la valutazione dell ’att ività dell ’enzima acetilcolinesterasi (AchE); biomarker 

specif ico per pesticidi e metall i pesanti; 

·  la valutazione dell ’att ività dell ’enzima catalasi (CAT); biomarker generico 

·  la valutazione dell ’att ività dell ’enzima acetil  CoA ossidasi (AOX); poco 

studiato, sembra essere un biomarker specif ico per composti organici 

xenobiotici; 

·  la valutazione del contenuto di metallotioneine nei tessuti (MT): biomarker 

specif ico per i metall i  pesanti; 

·  la valutazione della percentuale di sopravvivenza: biomarker generico; 

·  la valutazione della sopravvivenza all’aria o Stress su Stress (SoS): biomarker 

generico; 

·  la valutazione dei l ivell i  di cAMP (2 metodi) (cAMP): potenziale biomarker  

 

I metodi uti l izzati sono i seguenti : 
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3.2.1 Stabil i tà delle membrane l isosomiali (metodo istochimico) 

 

Per la valutazione della LMS  le ghiandole digestive dei mitil i  devono essere 

prelevate, risciacquate in una soluzione di NaCl 3,5% e posizionate su di un 

apposito supporto da criostato in alluminio (chucks). Le ghiandole sui chucks 

vengono poi congelate in N-esano raffreddato a -70°C con azoto l iquido e 

conservate a –80°C. Per le analisi sono state ottenute sezioni di ghiandole 

digestive dello spessore di 10 � m con un criostato mantenuto a -30°C (MICROM 

HM 505 N) e posizionate su vetrini da microscopia. 

La LMS è stata valutata seguendo i l metodo descritto nei protocoll i 

UNEP/RAMOGE (1999).  

I vetrini sono stati incubati a 37°C con un tampone di labil izzazione (0.1 M Na-

citrato, pH 5.5) per diversi tempi ( 0, 3, 5, 10, 15, 20, 40 minuti) e  

successivamente in un mezzo di reazione contenente napthol As –Bi N-acetyl-ß-D-

glucosaminide per 20 minuti a 37°C. I vetrini sono stati poi risciacquati in NaCl 

3%, trasferi ti  in tampone fosfato contenente FastVioletB per 10 minuti  a 

temperatura ambiente, risciacquati in acqua corrente per 5 minuti e f issati con 

gelatina glicerinata. 

Il  prodotto di reazione dovuto all ’att ività dell ’ N-acetyl-� - hexosaminidase è stato 

poi quantif icato uti l izzando un microscopio ott ico (Leitz DM RB, Leitz Wetzlar, 

Germany) ad un ingrandimento di 40x e analizzando l’ immagine con i l software 

Scion Image v Beta 4.0.2. (Scion Corporation Frederick, MD, USA) seguendo la 

procedura descritta da Domouhtsidou and Dimitriadis (2001). 

 

3.2.2 Stabil i tà delle membrane l isosomiali (NRRT) 

 
La valutazione del NRRT è stato fatto seguendo la procedura descritta in Dail ianis 

et al.  (2003) con piccole modif icazioni.  In breve, gl i  emocit i  prelevati con una 

siringa dal muscolo adduttore dei miti l i sono posizionati su di un vetrino da 

microscopia con poly-L-l isina (1:10 con acqua distil lata) per facil i tare l ’adesione 

cellulare al substrato. Ai vetrini,  dopo essere stati incubati in una camera umida, è 

stata aggiunta la soluzione di Neutral Red (20mg/ml in DMSO). L’eccesso di 

soluzione è stata eliminata dopo 15 minuti.  I vetrini,  sempre mantenuti  in camera 

umida, vengono poi analizzati con un microscopio ott ico a vari tempi. IL tempo in 

corrispondenza del quale si r i leva l ’evidenza di una perdita di  colore dei l isosomi 
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determinata dalla sua fuoriuscita in almeno i l  50% delle cellule analizzate, 

corrisponde al tempo di destabil izzazione delle membrane l isosomiali.   

 

3.2.3 Accumulo di l ipofuscine nei l isosomi 

 

Per la valutazione del contenuto di l ipofuscine nei l isosomi ho seguito la 

procedura descritta nella LMS per la preparazione dei vetrini.  Il  contenuto di LIF è 

stato determinato uti l izzando la reazione di Schmorl (Pearse, 1972). Le sezioni di  

ghiandole digestive posizionate sui vetrini sono state fissate in calcio formolo per 

15 minuti a 4°C e successivamente immerse per 5 minuti nel mezzo di reazione 

contenente una soluzione acquosa di cloruro di ferro (1%) a ferrocianuro di  

potassio (1%) in un rapporto 3:1 (v/v). Le sezioni sono state poi immerse in acido 

acetico 1% e sciacquate in acqua disti l lata prima di essere f issate con gelatina 

gl icerinata. I vetrini sono stati poi sottoposti ad analisi  d’immagine come descritto 

per la LMS. I risultati sono espressi in unità arbitraria. 

 

3.2.4 Accumulo di l ipidi neutri nei lisosomi 

 

Per la valutazione del contenuto di lipidi neutri insaturi nei l isosomi ho seguito la 

procedura descritta nella LMS per la preparazione dei vetr ini.  Le sezioni sono 

state f issate in calcio formolo per 15 min a 4°C e trasferite poi in tr ieti l fosfato 

60% (v/v con acqua disti l lata) per 3 min. Le sezioni sono state poi colorate in una 

soluzione 1% di Oi l  Red in trieti lfosfato 60% per 15 min al buio, poi trasferite 

ancora in trietil fosfato 60% per 30 secondi, sciacquate in acqua disti l lata e 

montate con gelatina glicerinata. I vetrini sono stati poi sottoposti ad analisi 

d’ immagine come descritto per la LMS. I risul tati sono espressi in unità arbitraria. 

 

3.2.5 Rapporto l isosomi/c itoplasma 

 

Il  rapporto l isosomi/citoplasma viene determinato uti l izzando il  programma di 

analisi di immagine Scion Image v Beta 4.0.2. (Scion Corporation Frederick, MD, 

USA) uti l izzando le stesse sezioni ottenute per la LMS. 
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3.2.6 Attivi tà dell ’ aceti lcolinesterasi 

 

L’att ività è stata valutata nelle branchie dei mitil i  come descritto da Valbonesi et 

al.  (2003). Le branchie sono state omogeneizzate in tampone fosfato 0,1 M freddo 

e centrifugate a 9000xg a 4°C per 30 min. I l suranatante è stato poi incubato a 

25°C in un volume finale di 1,2 ml contenente  tampone fosfato 100mM pH 7,4, 

aceti l t iocolina 0,5mM (ASCh) e DTNB 0,33mM (Ellman et al. ,  1961). L’att ività 

dell ’enzima è stata infine quantif icata spettrofotometricamente a 405 nm seguendo 

la reazione per 10 min. La concentrazione delle proteine è stato valutato con i l 

metodo di Lowry et al.  (1951). I r isultati sono riportati come nmol-1 mg di 

proteine-1. 

 

3.2.7 Attivi tà della catalasi 

 

L’att ività dell ’enzima Catalasi (CAT) è stato misurata spettrofotometricamente 

valutando la diminuzione di assorbanza a 240nm dovuta al consumo di H2O2. La 

preparazione dei campioni e le condizioni di  reazione sono adattate da Lushchak at 

al.  (2001). 

 

3.2.8 Attivi tà dell Acetyl CoA ossidasi 

 

Per la valutazione dell ’att ività dell ’AOX abbiamo seguito i l  metodo descritto in 

Cancio et al.  (1998). Le ghiandole digest ive sono state omogeneizzate in 4 volumi 

di TVBE buffer (1mM NaHCO3,  1mM EDTA, 0.1% etanolo, 0.01% Triton, pH 7.6),  

gl i  omogenati centri fugati per 15 min (500g, 4°C). Il  SN è stato poi aggiunto nel 

mezzo di reazione per la valutazione dell ’att ivi tà dell ’enzima (2% tampone fosfato di 

potassio 0.5M, pH 7.4 contenente 2% di  una soluzione leuco-DCF, 1% HRP 1200 

U/mL, 1% sodio azide 4M, and 0.02% Triton X-100) precedentemente scongelato a 

25°C. 1% Palmitoyl-CoA 3mM è stato poi aggiunto come substrato. L’assorbanza è 

stata registrata spettrofotometricamente a 502nm. L’attivi tà del l ’AOX è espressa in 

mU mg protein-1 
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3.2.9 Accumulo di metallotioneine  

 

Per la valutazione del contenuto di MT, le ghiandole digest ive sono state 

omogeneizzate in un buffer Tris-HCl 20mM pH 8 contenente sucrosio 0,5M, 

leupeptina 0,006 mM, PMSF (phenyl-methyl-sulphonylfluoride) 0,5mM e � -

mercaptoetanolo 0,01%. Il  contenuto di  MT è stato poi determinato seguendo i l  

metodo di Viarengo et al.  (1997) ut i l izzando i l  reatt ivo di El lman DTNB (Ellman 

et al.,  1961). L’assorbanza finale è stata misurata a 410nm, util izzando glutatione 

come standard di ri ferimento. 

 

3.2.10livelli  di cAMP  

 

La valutazione dei l ivell i  di  cAMP è stata fatta seguendo i l  metodo di Brown et al.  

(1971). Per la preparazione del campione da analizzare sono stati uti l izzati due 

metodi:  

 

metodo 1: 

I tessuti sono prelevati e omogeneizzati in una soluzione di EDTA 4mM, boll i t i  

per 5 min e centrifugati per 5 min a 16000xg  e 4°C. Il  surnatante è stato congelato 

e conservato a -20°C. 

 

metodo 2: 

I tessuti sono stati prelevati e conservati in una soluzione di PCA10% a 4°C. 

Il  tessuto è stato successivamente omogeneizzato, centrifugato a 16000xg per 20 

min a 4°C ed i l  surnatante neutralizzato con un opportuna quantità di soluzione di 

carbonato di potassio 1M. I  campioni sono stati nuovamente centrifugati a 

16000xg per 10 min ed i l  SN conservato a 4°C. 

 

3.2.11Stress su stress (sopravvivenza all ’aria) 

 

E’ stato valutato i l  tempo medio di sopravvivenza all ’aria dei miti l i  posizionati in 

ambiente controllato a 14°C. 

 

3.3analisi dei dati: i l  Sistema Esperto 
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Uno dei problemi che in questi anni hanno di fatto contr ibuito a l imitare 

l ’applicazione delle metodiche di biomonitoraggio con biomarker in studi di 

valutazione sistematica della qualità ambientale f inalizzata ad un util izzo semplice 

e razionale da parte di enti locali o agenzie di protezione ambientale, è stato la 

dif f icoltà nel riordinare, riassumere ed esporre in modo semplice e chiaro i 

risul tati dei numerosi biomarker uti l izzati  in una campagna. 

Ad oggi è stato creato e testato un eff icace strumento di anal isi dei risultati i l  cui 

f ine è diventare un semplice ma preciso strumento di supporto decisionale: i l  

SISTEMA ESPERTO è infatt i un software in grado di integrare i r isultati dei 

biomarker in un indice di stress su 5 l ivell i  (Dagnino et al., 2007). 

Il  SE si basa fondamentalmente su 5 passaggi: 

1. Scelta della batteria di biomarker basata su 3 l ivell i  di  organizzazione 

biologica (cellula, tessuto, organismo) (f ig. 3.1) 

2.  Individuazione di un controllo e calcolo del fattore di alterazione rispetto al  

controllo (Fig. 3.2.) 

3.  Determinazione del fattore di alterazione (se signif icativo si calcola 

rispetto a dei valori soglia specif ici per ogni biomarker) 

4.  applicazione di un algoritmo basato su una serie di regole “if…then” 

5. output: individuazione dello stato di salute dell’ambiente attraverso un 

indice di stress su 5 l ivell i  (A-B-C-D-E) (f ig. 3.3.).  

 

 

Fig. 3.1. Sistema esperto: scelta della bateria dei biomarker 
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Fig. 3.2. Sistema esperto: inserimento dat i 

 

 

Fig. 3.3. Sistema esperto: output 
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4. Attività sperimentale 
 

Esperimenti di laboratorio – 

Campagne di biomonitoraggio –  

 
 
 
 



 29 

4.1esperimenti di laboratorio 

 

4.1.1 Effetto di mercurio e metilmercurio  

 

Il  mercurio è un contaminante tossico, persistente e generalmente distribuito in 

ambiente. 

Esso ha la tendenza a formare composti organometallici ancora più tossici come i l  

meti lmercurio, che è considerato la forma neurotossica più pericolosa del mercurio 

(Baatrup, 1991). 

Il  mercurio ed i suoi composti,  quando biodisponibili  per gl i organismi acquatici,  

possono essere accumulati lungo la catena alimentare: alte concentrazioni vengono 

riscontrate in molluschi e pesci i quali, consumati dall ’uomo, possono avere effett i 

dannosi nei soggetti più esposti e vulnerabil i .  Proprio per i r ischi per l ’uomo e per 

gl i  ecosistemi, la contaminazione da mercurio e i suoi composti è stata 

approfonditamente studiata negli ult imi decenni. 

 

Obiett ivo 

Si suppone che le differenti caratterist iche chimiche del mercurio organico e 

inorganico inf luiscano direttamente sulla tossicità totale in un ambiente 

contaminato da mercurio. Per questo motivo l ’obiettivo di questo esperimento è 

stimare e confrontare gli effett i  del mercurio (Hg) e del meti lmercurio (MeHg) su 

alcune funzioni f isiologiche nei miti l i  (Myti lus galloprovincialis) esponendoli a 

concentrazioni “ambientali”.  

 

Organismo sentinella 

Per questo esperimento ho uti l izzato come organismo sent inella i mit i l i  della 

specie Myti lus galloprovincial is. 

Una delle caratteristiche peculiari degl i organismi bivalvi  è la capacità di 

accumulare e tol lerare contaminanti metall ici e organici. I tassi di  bioaccumulo e 

eliminazione di Hg e MeHg sono stati infatt i  st imati in questi  animali (Gagnon and 

Fisher, 1997; Kljakovic-Gaspic et al. ,  2006): i l  mercurio è principalmente 

accumulato nelle ghiandole digestive mentre i l  metilmercurio raggiunge 

concentrazioni simil i  in tutt i  i  tessuti  (Kljakovic-Gaspic et al. ,  2006). In quest i 

organismi è stato inoltre valutato che l ’eff icienza netta di accumulo dall ’acqua è 
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nettamente maggiore per i l  meti lmercurio (f ino al 50%) che per i l  mercurio (circa 

1%), dovuta alla maggiore efficienza di accumulo del meti lmercurio unita ad una 

minore efficienza di escrezione (Mikac et al., 1996).  

 

 

Biomarker 

I biomarker che ho scelto di uti l izzare sono stati la stima dei l ivell i  di cAMP nel 

mantello, la valutazione dell ’attività dell ’AChE nelle branchie e dell ’AOX nelle 

ghiandole digestive e la quantif icazione del contenuto di  MT nella ghiandola 

digestiva  

Questi parametri f isiologici sono stati selezionati per la loro implicazione nei 

processi di omeostasi e citoprotezione (Viarengo et al. ,  2000; Diaz-Enrich and 

Ibarguren, 2003). 

Il  contenuto di MT e l ’att ività dell ’AChE e dell ’AOX sono biomarker uti l izzati per 

la valutazione della qualità ambientale (Viarengo et al. ,  2007) e la loro dif ferente 

sensibili tà al mercurio organico e inorganico è perciò un importante tema da 

approfondire.  

Allo stesso modo è di particolare interesse valutare i  possibili  effett i  dei due 

contaminanti sui l ivell i di cAMP.  

Il  nucleotide gioca un ruolo cruciale nella mobil izzazione del le riserve energetiche 

finalizzate alla gametogenesi nei miti l i  (Diaz-Enrich and Ibarguren, 2003) ed è 

anche implicato nella modulazione delle funzioni cardiovascolari,  nella moti l i tà di  

dif ferenti organi e nello “spawning” (per le referenze vedi Fabbri and Capuzzo, 

2006). Interessanti studi mostrano che i  l ivell i  d i cAMP aumentano nei tessuti di 

M. galloprovincialis esposti in ambienti  contaminati (Dail ianis et al. , 2003) o a 

particolar i composti  chimici in ambiente controllato (Raftopoulou et al. ,  2006; 

Fabbri and Capuzzo, 2006), facendo del cAMP un potenziale biomarker per la 

valutazione dell ’ inquinamento ambientale (Dail ianis and Kolayanni, 2007). I l  

presente esperimento potrebbe fornire interessanti r isposte sull ’effetto del 

mercurio e del metilmercurio sui l ivell i  di cAMP. 

 

Metodo 

I miti l i ( M. galloprovincialis) sono stati prelevati da una popolazione naturale a 

circa 15 miglia dalla costa emiliano-romagnola i l  19 maggio 2005. Gli organismi 
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sono stati selezionati per taglia (4 ± 1 cm) e immediatamente trasportati in 

laboratorio in contenitori con acqua di mare ossigenata. In laboratorio gli  

organismi sono stati acclimatati 1 sett imana a temperatura controllata (15°C) in 

acqua di mare artif iciale (33 psu) f i ltrata e ossigenata. 

Al termine del periodo di  adattamento 30 organismi sono stati  analizzati (tempo 0, 

T0): le ghiandole digestive e la branchie sono state velocemente prelevate, 

congelate in azoto l iquido e conservate a -75°C mentre i l  mantello dopo essere 

stato prelevato è stato immediatamente uti l izzato per la determinazione dei l ivell i  

di cAMP. 

Contemporaneamente 90 organismi sono stati suddivisi in tre contenitori ognuno 

dei quail contenente 15 l i t ri  di acqua di mare artif iciale a 33 psu (0,5 L per 

miti lo).  Gli organismi nei tre contenitori sono stati uti l izzati  r ispettivamente come 

controll i  (CTRL), contaminati con mercurio (Hg) o con meti lmercurio (MeHg). 

L’acqua è stata cambiata quotidianamente ma sempre mantenuta a 15°C e 33 psu. 

Il  mercurio e i l  meti lmercurio sono stati somministrati quotidianamente in quantità 

tal i  da avere una concentrazione f inale r ispettivamente di 20µ g/L e 0.2 µ g/L (f ig. 

4.1.) 

 

 

Fig. 4.1. condizioni sperimentali 

 

I contaminanti sono stati somministrati contemporaneamente al cibo (cibo l iquido 

per f i l t ratori a base di plankton, SERA Coraliquids) per promuovere 

l ’assorbimento grazie all ’aumento dell ’att ività f i lt rator ia come suggerito da 

Riisgard et al.  (1987). 
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Per le analisi 10 organismi per ogni contenitore sono stati prelevati dopo 5, 10 e 

20 giorni e processati come i l T0. 

 

Analisi statistica 

L’analisi statistica dei dati è stata fatta tramite one-way ANOVA (SigmaStat, 

SPSS) uti l izzando i l test di Holm-Sidak come post-hoc test (P<0,05). 

 

4.1.2 Effetto della salini tà 

 

Alcuni studi sono stati condotti per valutare gli effett i  della salinità 

sull ’espressione di alcune funzioni f isiologiche in particolari  organismi: l ’att ivi tà 

enzimatica del copepode Eurytemora aff inis  e del bivalve Crassostrea rhizophore 

sembrano essere inf luenzate da variazioni di salinità (Cail leaud et al. ,  2007; 

Zaccaron da Silva et al. ,  2005) mentre un interessante studio effettuato da Pfeifer 

et al.  (2005) mostra come l ’att ività dell ’AChE risult i  essere signif icativamente e 

negativamente correlata con la salinità nei miti l i . Risulta quindi evidente 

l ’importanza di approfondire la conoscenza sugli effetti  e le possibil i  interferenze 

della salinità sull ’espressione dei biomarker in particolar modo quando le indagini 

sono effettuate in ambienti come le zone umide e costiere in cui i  fattori chimico-

fisici come la salinità sono estremamente variabil i.  

 

Obiett ivo 

L’obiettivo di questo esperimento è valutare i possibil i  effett i della salinità su 

alcuni biomarker ed in diversi tessuti al  f ine di definire protocoll i  aff idabil i  per 

ogni t ipo di ambiente.  

 

Organismo sentinella 

Per questo esperimento ho uti l izzato come organismo sent inella i mit i l i  della 

specie Myti lus galloprovincialis. I l M. galloprovincialis ha la capacità di 

sopravvivere ed adattarsi ad un ampio range di salinità e grazie anche a questa sua 

caratteristica viene rutinariamente uti l izzato in ambienti con caratteristiche 

dif ferenti e con salinità dif ferenti: mare aperto, costa, lagune salmastre. 
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Biomarker 

I biomarker che ho scelto di uti l izzare sono stati la stima dei l ivell i  di  cAMP nel 

mantello e nelle branchie, la valutazione dell ’att ività dell ’AChE nelle branchie e 

nelle ghiandole digestive e la quantif icazione del contenuto di  MT nelle branchie e 

nelle ghiandole digestive. 

Il  contenuto di MT e l ’att ivi tà dell ’AChE sono biomarker uti l izzati per la 

valutazione della qualità ambientale di mare, coste e lagune costiere e una 

possibile inf luenza della salinità sulla loro specif ica espressione nei vari tessut i  

target, è perciò una questione fondamentale da approfondire per una corretta 

interpretazione dei risultati.  

Allo stesso modo è di particolare interesse valutare i  possibil i  effett i  della salinità 

sui l ivell i  di cAMP sia nelle branchie che nel mantello visti i  pochi dati a 

disposizione riguardanti l ’ inf luenza dei fattori ambientali sui l ivell i  di questo 

importante nucleotide. 

 

Metodo 

I miti l i ( M. galloprovincialis) sono stati prelevati da una popolazione naturale a 

circa 10 miglia dalla costa emil iano-romagnola i l  15 marzo 2007. Le 

caratteristiche dell ’acqua nella zona di prelievo erano 33,5 psu e 11,5 °C. Gl i  

organismi sono stati selezionati per taglia (6 ± 1 cm) e immediatamente trasportati  

in laboratorio in contenitori con acqua di mare ossigenata. In laboratorio gli  

organismi sono stati  acclimatati 1 sett imana a temperatura controllata (15°C) in 

acqua di mare fi l trata e ossigenata. 

Al termine del periodo di  adattamento 30 organismi sono stati  analizzati (tempo 0, 

T0): le ghiandole digestive e la branchie sono state velocemente prelevate, 

congelate in azoto l iquido e conservate a -75°C mentre i l  mantello e parte delle 

branchie dopo essere state prelevate sono state immediatamente uti l izzate per la 

determinazione dei l ivell i di cAMP. 

Contemporaneamente 240 organismi sono stati suddivisi in tre contenitori ognuno 

dei quali contenente 40 l i tr i  di acqua di mare artif iciale (0,5 L per miti lo) 

rispettivamente a 25 psu (LOW), 33 psu (MEDIUM) e 38 psu (HIGH) (f ig. 4.2.) 

 



 34 

 

Fig. 4.2. adattamento alle 3 salinità 

 

Dopo 15 giorni 20 organismi per contenitore sono stati prelevati,  t rattati come i l  

T0 e uti l izzati per valutare l ’effetto della variazione della salinità sul l’espressione 

dei biomarker (AL, AM, AH). Contemporaneamente gli  altri  organismi sono stati  

suddivisi in 4 gruppi da 15 individui per ogni salinità e posizionati in 4 contenitori  

da 7,5 L di acqua di mare artif iciale alla stessa salinità. Di questi gruppi di 

organismi 2 sono stati util izzati come controll i  e 2 sono stati esposti ad una 

concentrazione costante di mercurio (HgCl2; 30µ g/L) (f ig. 4.3.).  

 

Fig. 4.3. Esposizione al mercurio 

 

L’acqua è stata cambiata quotidianamente ma sempre mantenuta a 15°. I l  mercurio 

è stato somministrato quotidianamente e contemporaneamente al cibo (cibo l iquido 

per f i l t ratori a base di plankton, SERA Coraliquids) per promuovere 

l ’assorbimento grazie all ’aumento dell ’att ività f i lt rator ia come suggerito da 

Riisgard et al.  (1987).  
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Dopo 15 giorni dei 15 organismi contenuti nei 12 contenitori 10 sono stati  

prelevati e trattati come i l  T0 (CL, CM e CH per i controll i e EL, EM e EH per gl i 

esposti) per valutare la risposta dei biomarker ad un agente inquinante alle diverse 

salinità. 

I restanti  organismi sono stati posizionati in contenitori con acqua di mare 

artif iciale alle 3 salinità per valutare il  recupero degli organismi esposti (RCL, 

RCM, RCH per i controll i  e REL, REM e REH per gli esposti) (f ig.4.4. ) e 

prelevati dopo 7 giorni.  

 

 

Fig. 4.4. Fase di recupero 

 

Analisi statistica 

L’analisi statistica dei dati è stata fatta quando possibi le tramite one-way ANOVA 

(SigmaStat, SPSS) uti l izzando i l  test di Holm-Sidak come post-hoc test (P<0,05) 

oppure tramite T-test. Per le correlazioni l ineari è stato uti l izzato i l  test di  

Pearson. 

 

4.1.3 Effetto del propranololo 

 

Negli ult imi decenni la maggior attenzione dei r icercatori,  delle amministrazioni e 

dell ’opinione pubblica si è accentrata su quei contaminanti chimici “prioritari” di 

cui si conosce bene l ’effetto tossico come i pesticidi,  i metall i  pesanti o 

contaminanti organici xenobiot ici prodotti dall ’ industria chimica. Purtroppo questa 

è solo una parte delle molecole di cui si è accertato un effetto nocivo per l ’uomo o 

l ’ambiente o di  cui non si  conosce i l  dest ino. Esiste una classe di composti  chimici 

bioatt ivi che riceve in generale poca attenzione riguardo ai potenziali r ischi per 
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l ’uomo o l ’ambiente che comprende i residui dei prodotti farmaceutici o per la 

cure del corpo (PPCPs) 

Ogni anno in tutto i l  mondo sono util izzate grandi quantità PPCPs i cui residui, 

tonnellate di  sostanze farmacologicamente att ive, raggiungono continuamente i 

corpi idrici attraverso scarichi civi l i ,  industriali,  zootecnici,  impianti di  

acquaculotura o depuratori.  Il  problema dei PPCPs è quindi diventato di attualità 

nell ’ot tica di valutare gl i effett i  di queste sostanze estremamente attive una volta 

ri lasciate in ambiente. 

Il  Propranololo in particolare è un agente beta-bloccante principalmente usato nel 

trattamento dell ’ipertensione. 

 

Obiett ivo 

L’obiettivo di questo esperimento è fare una prima valutazione dei possibil i  effett i  

di concentrazioni “ambientali” di propranololo su alcuni parametri f isiologici nel 

Myti lus galloprovincialis. In particolare sui l ivell i  di cAMP la cui produzione è 

funzionalmente legata all ’attività dell ’adenilato ciclasi,  che è a sua volta stimolata 

dalle proteine G a cui sono accoppiati i recettori beta che vengono “bloccati” dal 

propranololo. 

 

Organismo sentinella 

Per questo esperimento ho uti l izzato come organismo sent inella i mit i l i  della 

specie Mytilus galloprovincial is. Questo organismo è i l  più ut i l izzato e per questo 

anche i l  più conosciuto dal punto di vista f isiologico e comportamentale. 

Essendoci in bibl iograf ia pochi dati sul l ’effetto del propranololo e addirittura non 

essendo a conoscenza di alcun dato sugli effetti  di questo farmaco sui mitil i ,  è 

stato fondamentale uti l izzare un organismo di cui si conoscono molto bene i 

processi f isiologici ai f ini di una corretta interpretazione dei risultati.  

 

Biomarker 

I biomarker che ho scelto di uti l izzare sono stati la stima dei l ivell i  di  cAMP nel 

mantello e nelle branchie e la valutazione della stabil i tà della membrana 

l isosomiale nell ’emolinfa (NRRT). La valutazione dei l ivell i  di cAMP sia nelle 

branchie che nel mantello è stato scelto proprio per i l  collegamento tra i l  “destino” 

biochimico di beta-bloccante del propranololo e l ’ implicazione dei recettori beta 
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nei processi di formazione del nucleotide.  Interessante correlare le variazioni di 

cAMP con la stabil i tà delle membrane l isosomiali per valutare se gli effett i  del 

propranololo possano avere delle ripercussioni sul lo stato di salute generale 

dell ’organismo. 

 

Metodo 

I miti l i ( M. galloprovincialis) sono stati prelevati da una popolazione naturale a 

circa 5 miglia dalla costa emil iano-romagnola i l  17 ottobre 2007.  

Gli organismi sono stati selezionati per taglia (5 ± 1 cm) e immediatamente 

trasportati in laboratorio in contenitori con acqua di mare ossigenata. In 

laboratorio gli organismi sono stati acclimatati 1 sett imana a temperatura 

controllata (15°C) in acqua di mare artif iciale (33 psu) f il trata e ossigenata. 

 

Al termine del periodo di  adattamento 20 organismi sono stati  analizzati (tempo 0, 

T0): le ghiandole digestive e la branchie sono state velocemente prelevate, 

congelate in azoto l iquido e conservate a -75°C mentre l ’emolinfa prelevata con 

una apposita siringa dal muscolo adduttore è stata immediatamente uti l izzata per i l  

NRR test. 

Contemporaneamente 30 organismi sono stati suddivisi in tre contenitori ognuno 

dei quali contenente 5 l i tr i  di acqua di mare artificiale (0,5 L per miti lo) a 33 psu. 

Gli organismi nei contenitori sono stati uti l izzati  r ispettivamente come controll i  

(CTRL), esposti ad una soluzione di propranololo 10-9 M (A) ed esposti ad una 

soluzione di propranololo 10-7 M. 

Dopo 10 giorni gli  organismi sono stati prelevati e analizzati come i l  T0. 

 

Analisi statistica 

L’analisi statistica dei dati è stata fatta tramite one-way ANOVA (SigmaStat, 

SPSS) uti l izzando i l test di Holm-Sidak come post-hoc test (P<0,05). 
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4.2campagne di biomonitoraggio 

 

4.2.1 comacchio 2004; 2005 

 

Le Vall i  di Comacchio cost ituiscono i l  più vasto complesso di zone umide 

salmastre della regione Emilia Romagna e sono state istituite zona RAMSAR dal 

1981 (DM 13/07/1981, pubblicato sulla GU n. 203 del 25/07/1981).  I l sistema 

vall ivo è separato dal mare da una serie di cordoni sabbiosi per un tratto di circa 

2,5 Km, e le comunicazioni con i l mare avvengono attraverso i l  canale di Porto 

Garibaldi,  i l  Canale Logonovo e i l  Canale Bellocchio-Gobbino. Le profondità sono 

assai variabi l i  con una media di 60cm e con massimi di 2,0 m. I fondali  sono per 

lo più costituit i  da argil le, l imi e material i  bioclastici,  più raramente da sabbie. La 

salinità è variabi le nel corso dell ’anno, diversa da un bacino all ’alt ro e talvolta 

anche nell ’ambito di uno stesso bacino, sia per motivi meteo-climatici 

(evaporazione e precipitazione) sia per i l  regime idraulico che viene util izzato nei 

singoli casi. 

La struttura del sistema idrograf ico ed idrogeologico che caratterizza l ’area di  

studio, è determinata dalla presenza dei seguenti elementi: ambienti umidi e 

salmastri,  rete idrografica naturale e arti f iciale, acque di falda, canali di 

comunicazione con i l  mare. Le Vall i  di Comacchio risultano idraulicamente isolate 

dal reticolo idrografico l imitrofo ad eccezione di limitati apporti dal f iume Reno, 

di esigui scambi tramite Valle Fattibello, e di scambi per f i ltrazione con corpi 

idrici di superf icie l imitrof i; mentre maggiori r isultano essere gli scambi per 

f i l trazione con la falda freatica, e attraverso i canali con i l mare (f ig.4.5.).   



 39 

 

Fig. 4.5. Vall i  di Comacchio, movimentazione delle acque e stazioni di 

campionamento 

 

In particolare è all ’ interno del piccolo nucleo costituito da Valle Fattibello e vall i  

l imitrofe (f ig. 4.6.),  dei suoi rapporti con l ’entroterra e con i l mare, che si giocano 

gran parte delle sorti idrauliche e nel contempo ambientali-naturalistiche delle 

residue vall i  di Comacchio.  
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Fig. 4.6. Valle Fattibello e l imitrofe, scambi idrici  

(http://www.regione.emil ia-

romagna.it/ laguna/immagine_dettaglio.asp?id_img=1483) 

 

Campionamento 

All ’ interno delle vall i  di Comacchio sono state condotte due campagne di 

biomonitoraggio: a luglio 2004 (A) e luglio 2005 (B). Sia per la campagna A che 

per quella B sono stati uti l izzati gruppi di organismi (Myti lus galloprovincialis) 

prelevati da pescatori  professionali sui pi loni degli  impianti di estrazione 

metaniferi in mare Adriatico all ’altezza di Marina di Ravenna a circa 20 miglia 

dalla costa. Tale zona di prelievo è monitorata periodicamente dall ’ARPA che l ’ha 

definita zona A (D.L. n. 530 del 30/12/1992: attuazione dirett iva CEE n. 91/492). I  

mit i l i  prelevati da tale zona possono essere destinati al consumo umano diretto 

senza dover subire nessun processo di risanamento. La taglia scelta è stata di 4±1 

cm. 

In entrambi i campionamenti (A e B), gl i  organismi raccolt i  sono stati 

immediatamente suddivisi in 6 gruppi di  80 individui  e inserit i  nelle apposite reti  

da acquacultura. I restanti organismi sono stati immediatamente sezionati,  i  tessuti 

prelevati e congelat i per le successive analisi.  Tali organismi sono serviti  da 

controllo – tempo 0. Nel caso del biomonitoraggio infatt i ,  quando non è possibile 

uti l izzare anche un controllo interno, vengono uti lizzati i mit i l i  al tempo 0, cioè lo 
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stato iniziale quando gl i organismi non sono stati ancora esposti al l ’ insulto e 

quindi si r itengono essere in una condizione di benessere. I 6 gruppi di miti l i  sono 

stati poi trapiantati appesi ad apposit i  pali infissi nel substrato in 3 sit i dif ferenti. 

Per ogni sito sono stati posizionati 2 gruppi.  

In A i sit i  prescelt i  sono stati denominati  FOCE, GOBBINO e BOSCOFORTE (fig. 

4.7. - rosso) ed i mit i l i  trapiantati sono stati prelevati dopo 10gg e 30gg. 

In B abbiamo deciso di mantenere il  periodo di campionamento ma variare due sit i ,  

abbiamo così posizionato i  mit i l i  nei sit i  denominati  FOCE, FATTIBELLO e 

CAMPO (f ig. 4.7. – verde). I miti l i  sono stati prelevati dopo 7gg e 30gg. 

 

 

Fig. 4.7. 
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Scelta dell ’organismo sentinella 

 

L'organismo sentinella scelto è stato Myti lus gal loprovincialis, sulla base del fatto 

che è ampiamente distribuito in Adriatico, è l 'organismo più uti l izzato nei progett i 

internazionali di biomonitoraggio ambientale ed è stato recentemente e 

dif fusamente uti l izzato in maniera prof icua nel biomonitoraggio della Pialassa 

Baiona all ’interno del “Protocollo d’Intesa per un Programma di Monitoraggio e 

Risanamento della Pialassa Baiona” in collaborazione con  CIRSA, Comune e 

Provincia di Ravenna, Consorzio per Parco del Delta del Po, ARPA e AUSL. Un 

ulteriore punto a favore del suo uti l izzo nelle vall i  di Comacchio è che qui sono 

riscontrabil i  popolazioni residenti.  

 

Scelta dei biomarker 

Durante le nostre campagne di biomonitoraggio sono state scelte le seguenti  

batterie di biomarker: 

A: 

- Mortalità 

- Stabil i tà delle membrane l isosomiali (SML) 

- Accumulo di l ipidi neutri insaturi nei lisosomi (LIP) 

- Accumulo di l ipofuscine nei l isosomi (LIF) 

- Contenuto di metallotioneine nelle ghiandole digestive (MT) 

- Att ività dell’enzima aceti lcolinesterasi nelle branchie (AChE) 

B: 

- Mortalità 

- Stabil i tà delle membrane l isosomiali 

- Accumulo di l ipofuscine nei l isosomi 

- Contenuto di metallotioneine nelle ghiandole digestive 

- Att ività dell’enzima aceti lcolinesterasi nelle branchie 

 

Analisi statistica 

L’analisi statistica dei dati è stata fatta tramite one-way ANOVA (SigmaStat, 

SPSS) uti l izzando i l test di Holm-Sidak come post-hoc test (P<0,05). 
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4.2.2 ARPA – progetto CIPE 2004; 2005 

La fascia cost iera è un ambiente particolarmente sensibile e complesso: 

rappresenta un ambiente sostanzialmente l imitato e ristretto, nel quale gl i 

equil ibri,  già naturalmente delicati, sono sottoposti a fort i  pressioni.  In particolare 

l 'area settentrionale e centrale dell 'Adriatico è alle prese con una situazione 

ambientale che necessita di  un'attenzione particolare e di azioni che permettano di 

poter salvaguardare la prospettiva di un territorio e di una risorsa marina di 

qualità. 

La localizzazione lungo le coste di att ivi tà altamente inquinanti come le industrie 

petrolchimiche e le raff inerie, lo sviluppo di un'agricoltura con forte impiego di 

sostanze chimiche, una eccessiva concentrazione di impiant i per la produzione 

zootecnica lungo i corsi d 'acqua principali (a parti re dal Po, che scarica in 

Adriatico i l  40% delle acque ref lue dell ' intero territorio ital iano), un aumento 

esponenziale degli  insediamenti costier i civi l i  e produttivi,  una elevatissima 

concentrazione spazio-temporale dell ' industria delle vacanze e del turismo di 

massa, un aumento esponenziale dello sforzo di pesca dimostrano l ’ intenso e 

spesso irrazionale sfruttamento delle risorse territorial i  delle regioni adriatiche. 

Il  r i f lesso di tutto ciò si ha nella consistente alterazione delle caratteristiche 

naturali delle nostre coste ed un progressivo inquinamento delle acque marine, 

soprattutto costiere: questi fenomeni, a loro volta, rischiano di mettere in crisi 

molte delle economie su cui si fondano le popolazioni rivierasche e non solo. Da 

ciò la necessità di un continuo monitoraggio sull ’ambiente marino costiero, al f ine 

di valutare lo stato di salute degli ecosistemi in rapporto al le possibil i fonti di  

inquinamento. 

In questa ott ica è stata stabil i ta una convenzione con ARPA Emilia Romagna 

inerente le att ività di studio e ricerca richieste per l ’attuazione del progetto 

“Valutazione dei carichi massimi ammissibil i  sversati nei sistemi scolanti delle 

provincie di Ferrara e Ravenna nelle acque costiere dell ’Adriatico. Att ività di 

studio e ricerca a completamento del progetto di elaborazione del Piano di Tutela 

delle Acque”. Tale progetto si  proponeva di inserire a f ianco delle analisi standard 
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eseguite da ARPA l ’att ività di biomonitoraggio mediante organismi sentinella e 

uti l izzo di biomarker.  

 

Scelta dell ’organismo sentinella 

 

L'organismo sentinella scelto è stato Myti lus gal loprovincialis, sulla base del fatto 

che è ampiamente distr ibuito in Adriatico e che è comunque l 'organismo più 

uti l izzato nei progetti internazionali di biomonitoraggio ambientale. Oltretutto gli  

stessi organismi sono ut i l izzati rutinariamente da ARPA per le analisi di  

bioaccumulo. 

 

Scelta dei biomarker 

 

Per avere delle risposte semplici,  aff idabil i ma complete sul la qualità ambientale 

delle zone costiere oggetto di studio, abbiamo deciso di ut i l izzare una batteria 

formata da biomarker generali  come la stabili tà delle membrane lisosomiali , 

l 'accumulo di l ipofuscine e dei l ipidi neutri insaturi  nei l isosomi e biomarker 

specif ici come l ’accumulo di MT e l ’att ivi tà dell AChE. 

 

Campionamento 

 
Sono stati effettuati tre campionamenti: giugno 2004, novembre 2004 e giugno 

2005.  Le stazioni di prelievo dei miti l i  sono state scelte in prossimità della 

piattaforma ENI Angela (sito di  controllo - 109), in prossimità dei Mol i foranei di  

Marina di Ravenna (308), adiacente ai moli di Porto Garibaldi (104). In uno dei 

campionamenti,  inoltre, sono stati raccolt i  miti l i  in prossimità della Meda di Goro 

(102). Per ogni stazione sono stati raccolt i o ltre 2 Kg di organismi prelevati a 

diversa profondità da cui sono stati selezionati 50 organismi di taglia 5 ± 1 cm che 

sono stati velocemente trasportati in laboratorio in contenitori con acqua di mare 

ossigenata. Qui gl i  organismi sono stati immediatamente trattati: le ghiandole 

digestive e le branchie sono state velocemente prelevate, opportunamente 

processate, congelate in azoto l iquido e conservate a -75°C. 

 

Analisi statistica 
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L’analisi statistica è stata fatta tramite confronto diretto dei singoli gruppi con i l  

controllo uti l izzando i l  T-test (P<0,05).  

 

4.2.3 PIALASSA BAIONA 

 

La Pialassa Baiona ha una estensione complessiva di circa 1100 ha ed è formata da 

aree semisommerse e bassi fondali tradizionalmente noti col nome di "chiari"  

delimitati da argini art if icial i .  I chiari sono percorsi perimetralmente e collegati  

tra loro da una f itta rete di canali e scoli,  molt i dei quali navigabili  con piccole 

imbarcazioni e mantenuti art if icialmente con occasionali opere di dragaggio a cura 

del Comune. I canali principali hanno profondità di 2-3 metri anche se in alcuni 

punti possono raggiungere i 5 metri.  I canali minori presentano profondità minime 

di circa 1 metro. I chiari hanno una profondità media di circa un metro ma molte 

aree emergono con le basse maree. 

 

 

Fig. 4.8. Fotograf ia aerea della Pialassa Baiona (foto Biserni,  1999) 
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La circolazione delle acque all ' interno del sistema di canali e chiari è 

principalmente condizionata dai fenomeni di marea che possono portare a 

variazioni di l ivel lo di oltre un metro.  Lungo i canali e gl i  scoli,  inoltre, sono 

state installate numerose paratoie, saracinesce, disposit ivi di troppo pieno 

(stramazzi),  ecc., che consentono una certa regolazione art if iciale sia dei f lussi in 

entrata che, in parte, della circolazione interna. 

 

 

 

 

 

Fig. 4.9. Ingressi di acqua nella Pialassa Baiona  
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La Pialassa Baiona rappresenta la porzione meglio conservata del comprensorio 

salmastro ravennate e costituisce la laguna di maggiore ri levanza dal punto di vista 

naturalist ico. Contemporaneamente però, la laguna è forse i l  sito più problematico 

dell ’intero complesso delle zone umide costiere dell ’Emil ia Romagna. 

Questa laguna è in continua evoluzione sotto l ' influenza sia dei fenomeni naturali 

(apporto di sedimenti,  subsidenza, variazione del livello marino, ecc.) sia del 

continuo intervento antropico (dragaggi, arginature, ecc.) volto a soddisfare le 

diverse esigenze di conservazione naturalist ica, tutela paesaggistica e uso 

sostenibile del territorio. 

 

Il  bacino idrografico che fa capo alla Pialassa Baiona coinvolge i comuni di 

Ravenna, Russi e Faenza con una popolazione residente stimata nel 1991 di 31400 

abitanti (Angel ini & Strumìa, 1994). Su questo territorio esistono circa 250 

allevamenti zootecnici prevalentemente avicoli e suinicoli,  ed in misura via via 

minore di bovini,  ovi-caprini ed equini.  A questi vanno aggiunti gl i scarichi dirett i  

di alcuni impianti industriali  ed in particolare quell i  degli stabil imenti Enichem, 

Enel ed SDI (Angelini & Strumìa, 1994).  

Gli apport i di nutrienti avvengono principalmente attraverso i l  canale di Via Cupa 

che convoglia non solo gran parte delle acque di scolo del bacino, su cui insistono 

att ività agricole e zootecniche, ma anche ingenti scarichi civi l i  ed industrial i 

(Angelini & Strumìa, 1994).  

I carichi descri tt i,  associati a condizioni di scarsa circolazione in alcune aree delle 

Pialasse, sono responsabil i  degli event i distrofici che si manifestano annualmente, 

anche se con entità e modalità diverse, nel periodo estivo (Soprani et al., 1994).  

 

Contaminazione della Pialassa 

Le origini della presenza di inquinant i nella laguna di Ravenna si possono 

ragionevolmente far risalire agli inizi degli anni ’50: in questi anni infatt i  viene 

costruita una ingente area industriale a carattere prevalentemente chimico proprio 

in prossimità della Pialassa Baiona.  

Da quel momento la Pialassa Baiona divenne i l  collettore, attraverso un piccolo 

canale (canale Cupa), delle acque di scarico degli impianti chimici e degl i 

eff luenti degl i impianti di depurazione delle acque di scarico urbane. Oltretutto 
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prima del 1973, per la mancanza di una specif ica legislazione ambientale, i  ri f iuti  

industrial i  erano ri lasciati nella Laguna senza alcun trattamento (Fabbri et al. , 

1998). 

 

Fig. 4.10. Pescatori al l ’ interno della Pialassa Baiona 

inquinamento da mercurio  

E’ stato stimato che tra i l  1958 e i l  1973 decine di tonnellate di mercurio derivanti 

dagli impianti chimici hanno contaminato la Laguna di Ravenna (Miserocchi et al. , 

1993). Nel 1973 è iniziato i l  trattamento dei ref lui e l ’uso del mercurio è stato 

drasticamente ridotto f ino a cessare del tutto nel 1991 (Fabbri et al. , 1998). 

Tuttavia, sono state ri levate concentrazioni di mercurio superiori a 1000 � g/g nei 

sedimenti della parte meridionale della laguna (Miserocchi et al. , 1993).  

Uno dei primi studi che ha focalizzato l ’attenzione su questo fenomeno è stato 

condotto nel 1970 da Yun Ui, Tokyo University, che ri levò la concentrazione di 

mercurio e meti lmercurio nei pesci (specialmente anguil le) e nei capell i  degli  

abitanti del luogo: pur senza riscontrare effett i  epidemiologici  derivanti  

dall ’esposizione ai suddetti composti (Ui e Kitamura, 1971).  

Studi recenti hanno mostrato che i  sedimenti sono tuttora fortemente contaminati 

(Fabbri et al. ,  2001). Mercurio e polimeri mostrano profi l i  paralleli  con un picco 

in corrispondenza delle emissioni storiche a sud (Fabbri et al.,  2001).  
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inquinamento da idrocarburi policicl ici aromatici (IPA)  

Un’approfondita analisi su questa classe di composti  è stata fatta nel 2000 da 

Fabbri,  Trombini e Vassura: idrocarburi  policiclici aromatici sono stati riscontrat i  

in tutte le carote di  sedimento prelevate nella Pialassa Baiona con eccezionali  

l ivelli  di contaminazione (in alcuni casi ben al di sopra di ppm) e l ’ insolita 

abbondanza di composti a cinque anell i di carbonio, principalmente 

Ciclopenta[cd]pirene, che generalmente è uno dei composti minori nei sedimenti 

ma che è considerato un potente mutageno da alcuni autori (Fabbri et al. ,  2000; 

Foschini,  2001). La distribuzione delle concentrazioni degl i IPA nei sedimenti ,  

caratterizzata da un gradiente sud-nord e da una stretta correlazione con 

l ’andamento delle concentrazioni di mercurio e plastiche, indica che i l  processo 

può essere ancora una volta associato alla passata att ività industriale (Fabbri et 

al. , 2000).  

 

inquinamento da polimeri sintetici  

I polimeri sintetici probabilmente rappresentano la più larga classe di inquinanti 

della laguna (Fabbri et al. , 2000). Le analisi effettuate sui sedimenti r i levano 

infatt i  elevati l ivell i  di sti rene e benzene insieme con polivinilcloruri (PVC), 

polivini lacetati (PVA) e polimeri dello stirene; come già detto mercurio, IPA e 

polimeri seguono la stessa distribuzione nella laguna: mostrano i picchi massimi 

alla stessa profondità e le loro concentrazioni aumentano avvicinandosi al la zona 

industriale (a sud) (Fabbri et al.,  2000). 

 

4.2.3.1 baiona 2003 

 

obiett ivo 

Questa mia prima campagna è stata oggetto della mia tesi di laurea. L’obiett ivo 

principale è stato applicare e testare sul campo le metodologie più uti l izzate per i l  

biomonitoraggio con organismi sentinella e biomarker per avere le prime 

indicazioni su come ott imizzare la strategia di indagine in termini di scelta degli  

organismi sentinella e di una batteria di biomarker adeguata, periodo di 

campionamento, strumenti per il  trapianto degli organismi. Contemporaneamente 

in questa campagna ho integrato i r isultati ottenuti con indagini geochimiche 
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correlate e direttamente relazionabil i al le risposte dei biomarker che fungessero da 

feedback di verif ica ed interpretazione delle risposte dei biomarker stessi.  

 

Scelta degli organismi sentinella 

In questa campagna sono stati uti l izzati mit i l i  della specie Myti lus 

galloprovincialis ed in collaborazione con la Dott.ssa Fraternali la vongola della 

specie Chamaelea gall ina (Fraternali,  tesi di laurea 2004). In particolare la scelta 

di questo organismo è stata indotta dal tentativo di individuare un organismo 

sentinella idoneo ad un uti l izzo in ambienti di  t ransizione e che vivesse a contatto 

più diretto con i l  fondo e quindi con i l  sedimento contaminato. La C. gall ina 

sembrava rispondere alle caratteristiche richieste perché oltre ad essere un 

organismo autoctono della fascia costiera adriatica, è un organismo di cui sono già 

state dimostrate alcune caratteristiche che ne potrebbero fare un buon organismo 

sentinella come la sensibil i tà ai contaminanti e l ’applicabil i tà delle metodologie di 

analisi proprie dei biomarker (Viarengo et al., 1998). 

 

Scelta dei biomarker 

Per questo studio abbiamo scelto una batteria di biomarker adeguata ad indagare 

efficacemente la salute ambientale di un ambiente come la Pialassa Baiona, e allo 

stesso tempo riconosciuta dalle organizzazioni internazionali che si occupano di 

monitoraggio ambientale. In particolare abbiamo scelto sia biomarker generici per 

una valutazione generale della qualità dell ’ambiente, sia biomarker specif ici per 

una valutazione della presenza in ambiente di specif ici inquinanti come pest icidi e 

metall i  pesanti.  In particolare abbiamo adottato la seguente batteria di biomarker:  

 

biomarker generici  

- valutazione della stabil i tà delle membrane l isosomiali  

- valutazione dell ’accumulo di lipidi neutri insaturi nei l isosomi  

- valutazione dell ’accumulo di lipofuscine nei lisosomi  

 

biomarker specif ici  

- determinazione dell ’att ività dell ’enzima acetilcolinesterasi (AChE)  

- determinazione del contenuto di metallotioneine  
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Campionamento 

Circa 600 organismi (M. galloprovincialis) sono stati prelevat i da una popolazione 

naturale a circa 15 miglia dalla costa emil iano-romagnola nel settembre 2003. Gli 

organismi sono stati selezionati per taglia (5 ± 1 cm) e immediatamente trasportati  

in laboratorio in contenitori con acqua di mare ossigenata. Qui gli  organismi sono 

stati suddivisi in 5 gruppi da 90 individui mentre i l  restante è stato 

immediatamente trattato per i l  tempo 0 (T0): le ghiandole digestive e la branchie 

sono state velocemente prelevate, opportunamente processate, congelate in azoto 

l iquido e conservate a -75°C. 

Contemporaneamente i 5 gruppi sono stati trasportati e trapiantati per 30 giorni in 

Pialassa Baiona in altrettanti sit i  secondo la mappa mostrata in f ig. 4.11. Al 

termine dei 30 giorni i  mit i l i  sono stati prelevati,  trasportati in laboratorio e 

trattati come i l  T0. 

La scelta dei sit i  di campionamento è stata determinata dalla volontà di analizzare 

sit i disposti lungo i l  gradiente di inquinamento Sud-Nord (f ig. 4.11.) evidenziato 

in Pialassa da precedenti indagini chimiche (Fabbri et al. ,  2000; Fabbri et al. , 

2001; Miserocchi et al. , 1993; Anconell i  et al. , 1980; Giani et al., 1994).  
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Fig. 4.11. Siti  di  campionamento nella Pialassa e supposto gradiente di 

inquinamento 

 

Per una più approfondita conoscenza ed una migliore interpretazione dei risultati  

sono state condotte anche indagini geochimiche sul sedimento superficiale e sul 

sedimento mobil izzato (f ig. 4.12).  
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Fig. 4.12. Sito di campionamento 

 

Per sedimento superf iciale si intendono i primi 5 cm del sedimento di fondo, cioè 

quella parte di sedimento che maggiormente interagisce con la colonna d’acqua. Su 

di esso sono state condotte indagini per determinare la concentrazione di IPA e di 

metall i ,  con particolare attenzione al mercurio. 

Per sedimento mobi l izzato si intende quella frazione di sedimento che viene 

risospesa e trasportata nella colonna d’acqua dalle fort i  corrent i mareali e che 

viene quindi f i l trata effett ivamente dagli organismi. Su di esso sono state condotte 

indagini per determinare la concentrazione di IPA e di metall i  con particolare 

attenzione al mercurio. 

 

Analisi statistica 

L’analisi statistica è stata fatta tramite confronto diretto dei singoli gruppi con i l  

controllo uti l izzando i l  T-test (P<0,05).  
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4.2.3.2 Studi pi lota per la valutazione dei tempi di espressione e recupero 

dei biomarker 

 

Al f ine di valutare sperimentalmente i tempi di espressione e di recupero di alcuni 

biomarker quando gl i organismi sono sottoposti ad uno stress o quando si 

ristabil isce una condizione ambientale ott imale, sono state condotte alcune 

campagne pilota. La conoscenza delle modalità e dei tempi di risposta di alcuni 

processi f isiologici sono di fondamentale importanza per una corretta valutazione 

dei risultati del biomonitoraggio con biomarker ed i r isultati ottenuti con quest i 

specif ici studi sono quindi di grande importanza. Per queste campagne pilota sono 

stati util izzati mit i l i  della specie Myti lus galloprovincialis. 

 

Valutazione dei tempi di espressione 

Per la valutazione dei tempi di espressione dei biomarker è stata condotta una 

campagna pilota in Pialassa Baiona nel si to MAGNI (f ig. 4.13), già uti l izzato nella 

campagna del 2003 e riconosciuto come i l  sito più contaminato da metalli ,  IPA e 

PCB della laguna. In particolare saranno qui analizzati i  r isultati di LMS, LIF, MT 

e AOX.  

Circa 400 organismi (M. galloprovincialis) sono stati prelevat i da una popolazione 

naturale a circa 15 miglia dalla costa emil iano-romagnola nell ’ottobre 2005. Gl i 

organismi sono stati selezionati per taglia (5 ± 1 cm) e immediatamente trasportati  

in laboratorio in contenitori con acqua di mare ossigenata. Qui gli  organismi sono 

stati suddivisi in 5 gruppi da 60 individui mentre i l  restante è stato 

immediatamente trattato per i l  tempo 0 (T0): le ghiandole digestive e la branchie 

sono state velocemente prelevate, opportunamente processate, congelate in azoto 

l iquido e conservate a -75°C. 

Contemporaneamente i 5 gruppi sono stati velocemente trasportati in Pialassa 

Baiona e posizionati presso i l sito MAGNI appesi ad un palo inf isso nel fondo e 

sospesi nella colonna d’acqua (f ig. 4.14) 
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Fig. 4.13. sito di indagine                       Fig. 4.14. stazione di trapianto dei miti l i  

 

I 5 gruppi sono stati prelevati dopo 2, 4, 7, 14 e 30 giorni e trattati come i l  T0. 

Analisi statistica 

L’analisi statistica dei dati è stata fatta tramite one-way ANOVA (SigmaStat, 

SPSS) uti l izzando i l test di Holm-Sidak come post-hoc test (P<0,05). 

 

Valutazione dei tempi di recupero   

Così come le modalità di espressione dei biomarker in miti l i  esposti ad un 

ambiente contaminato, anche la valutazione dei tempi di  recupero una volta 

ristabil i te le condizioni ambientali ott imali è un importante punto da approfondire. 

I risul tati ottenuti possono infatt i  darci  indicazioni fondamentali per interpretare i 

risul tati ottenuti da campagne di biomonitoraggio in zone dove ad esempio 

possano essere presenti fonti di inquinamento discontinue. 

Come sito “non contaminato” è stato scelto i l  rel i tto Paguro, una zona di tutela 

biologica localizzata a circa 12 miglia dalla costa emil iano romagnola, mentre 

come sito contaminato da cui prelevare i  mit i l i  è stata scelta una zona in Pialassa 

Baiona adiacente allo scolo di una cassa di colmata di fanghi contaminati (f ig. 

4.15.) 
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Fign 4.15 In alto: i  sit i di campionamento; a sinistra: i l  sito in Pialassa; a destra: 

fasi del campionamento al rel i t to Paguro 

 

I biomarker analizzati sono stati LMS, AChE nelle branchie e MT nelle ghiandole 

digestive. 

Circa 300 organismi sono stati prelevati dal si to PIALASSA nel luglio 2006, 

selezionati  per taglia (4 ± 1 cm) e immediatamente trasportati in laboratorio in 

contenitori con acqua di mare ossigenata. Qui 50 organismi sono stat i 

�����
��

�����
�
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immediatamente trattati per i l  tempo 0 (T0): le ghiandole digest ive e la branchie 

sono state velocemente prelevate, opportunamente processate, congelate in azoto 

l iquido e conservate a -75°C. Contemporaneamente 200 organismi sono stat i 

suddivisi  in due gruppi all ’ interno di calze in nylon apposite da acquacoltura e 

velocemente trasportati in contenitori contenenti acqua di mare refrigerata e 

ossigenata nel sito di trapianto presso i l  rel it to Paguro. Qui sono stati f issati al la 

struttura del reli t to a circa 7 metri di  profondità. I due gruppi sono stati poi 

prelevati r ispettivamente dopo 9 e 35 giorni e trattati come i l  T0. 

Da annotare i l  fatto che la stessa procedura era stata compiuta per trapiantare gli  

organismi prelevati presso i l  Paguro nel sito di prelievo in Pialassa e poter così 

contemporaneamente valutare i tempi di espressione, ma una moria improvvisa ha 

reso vana questa parte del campionamento di cui perciò non riporterò i r isultati.  

 

Analisi statistica 

L’analisi statistica dei dati è stata fatta tramite one-way ANOVA (SigmaStat, 

SPSS) uti l izzando i l test di Holm-Sidak come post-hoc test (P<0,05). 

 

4.2.3.3 baiona 2007 

 

obiett ivo 

Nell’ult ima campagna effettuata l ’obiett ivo è stato applicare sul campo le 

esperienze e le conoscenze acquisite in questi anni integrandole con le 

metodologie più moderne ut i l izzate per i l  biomonitoraggio. Uti l izzando i r isultati 

ottenuti,  insieme con quell i  raccolt i  in questi anni da me e da colleghi di altr i  

laboratori di r icerca, i l  mio obiett ivo ultimo è stato def inire chiare procedure 

operative in termini di tempi e modalità di campionamento, organismi uti l izzati , 

batteria di  biomarker, analisi dei dati,  interpretazione dei risultati grazie a 

strumenti di supporto decisionale. 

 

Scelta dei biomarker 

Per questa ult ima campagna ho appl icato un’ampia batteria di biomarker adeguata 

ad indagare efficacemente molti aspetti ambientali di una laguna costiera come la 

Pialassa Baiona. In particolare ho scelto biomarker sia generici che specif ici e che 

agissero a vari l ivell i  di organizzazione biologica:  
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l ivello cellulare 

·  LMS 

·  LIF 

·  AChE 

·  MT 

·  CAT 

·  AOX 

livello t issutale 

·  Lys/Cyt 

l ivello di organismo 

·  SoS 

·  mortalità 

 

Campionamento 

Circa 700 organismi (M. galloprovincialis) sono stati prelevat i da una popolazione 

naturale a circa 15 miglia dalla costa emil iano-romagnola nel giugno 2007. Gli  

organismi sono stati selezionati per taglia (5 ± 1 cm) e immediatamente trasportati  

in laboratorio in contenitori con acqua di mare ossigenata. Qui 70 organismi sono 

stati posizionati in un acquario contenente acqua di mare ossigenata e fi l trata a 

temperatura controllata di 15°C e trattati  come controllo di laboratorio (Clab). Un 

altro gruppo di organismi è stato immediatamente trattato per i l tempo 0 (T0): le 

ghiandole digestive e la branchie sono state velocemente prelevate, 

opportunamente processate, congelate in azoto l iquido e conservate a -75°C. 

Contemporaneamente i restanti organismi sono stati suddivisi in 7 gruppi da 70 

individui l ’uno e trasportati in contenitori contenenti acqua di mare ossigenata e 

refrigerata per essere trapiantati appesi a pali inf issi sul fondo (fig. 4.16.) in 

Pialassa Baiona per 30 giorni in altrettanti sit i  secondo la mappa mostrata in f ig. 

4.17.  
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Fig. 4.17 Mappa dei sit i di campionamento  
 

 

 

 

 

 

Al termine dei 30 giorni i  mit i l i  posizionati in Pialassa ed i l  Clab sono stati  

prelevati,  trasportati in laboratorio e trattati come i l T0. 

Fig. 4.16. Posizionamento dei mitili  
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Contestualmente alle analisi sui miti l i  sono state effettuate alcune campagne di 

ri levamento delle caratteristiche chimico-f isiche delle acque presso i sit i  di 

campionamento. In particolare sono state effettuate, durante i l  periodo di residenza 

dei miti l i  in Pialassa, 6 campagne di ri levamento di pH, temperatura e salinità 

tramite sonda CTD su tutta la colonna d’acqua ogni 10 cm (f ig. 4.18.),  e sono stati 

posizionati sui  pali di sostegno delle calze nei sit i  1, 2, 5 e 7 (Controllo interno – 

Cint) dei r ilevatori  di temperatura capaci di immagazzinare un dato ogni 30 

minuti.  

 

                   

Fig. 4.18. Campagna di ri levamento dati con la sonda multiparametrica CTD 

Per l ’interpretazione dei risultati  delle analisi sui miti l i  è stato uti l izzato i l  

software Expert System . Uno strumento di supporto decisionale uti l issimo perché 

è in grado di integrare i risultati dei biomarker in semplici indici di stress dalla A 

alla E. 

Analisi statistica 

L’analisi statistica dei dati è stata fatta quando possibi le tramite one-way ANOVA 

(SigmaStat, SPSS) uti l izzando il  test di Holm-Sidak come post-hoc test (P<0,05) o 

tramite confronto diretto di due gruppi con il  T-test (P<0,05). 
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5. Risultati sperimentali  
e discussione 

 
Esperimenti di laboratorio – 

Campagne di biomonitoraggio –  

 

 

 
 
 



 62 

5.1 esperimenti di laboratorio 

 

5.1.1. effetto di mercurio e meti lmecurio 

 

Risultati 

 

·  Percentuale di sopravvivenza 

 

Come mostrato in tab. 5.1, 1 organismo è morto dopo 5 giorni di esposizione a 

MeHg, 2 organismi dopo 10 giorni di esposizione a Hg, mentre dopo 20 giorni 

sono morti rispettivamente 1 organismo in CTRL, 2 in Hg e 2 in MeHg. 

 

sample 5gg 10gg 20gg TOT TOT % 

CTRL 0 0 1 1 3 % 

HG 0 2 2 4 13 % 

MeHg 1 2 2 5 17% 

 

Tab. 5.1. numero di organismi morti  

 

·  Valutazione dei l ivel l i  di cAMP 

 

I l ivell i  di cAMP nel mantello al T0 erano 220 ± 11 pmol g tessuto-1 mentre i 

l ivelli  nei CTRL 5/10/20 sono risultati r ispettivamente 241 ± 26, 261 ± 24, and 

209 ± 17 pmol g tessuto-1 (f ig. 5.1.).  

Non sono state osservate signif icative variazioni negli  organismi esposti a Hg 

dopo 5 giorni (225 ± 24 pmol g tessuto-1) ,  10 giorni (236 ± 31 pmol g tessuto-1) e 

20 giorni (224 ± 36 pmol g tessuto-1).  

Viceversa i l ivell i  di cAMP sono risultati signif icativamente aumentati nei miti l i  

esposti a MeHg, raggiungendo i valori massimi dopo 5 giorni (344 ± 19 pmol g 

tessuto-1).  
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Fig. 5.1. l ivell i di cAMP nel mantello dei miti l i . Dif ferenza percentuale rispetto ai 

controll i .  Differenti  lettere corrispondono a differenze statist icamente signif icative 

tra i gruppi (ANOVA; p<0,05) 

 

·  Valutazione dell ’att ività dell ’  AChE  

 

L’att ività dell ’enzima acetilcolinesterasi nelle branchie degli organismi al T0 era 

29.1 ± 2.4 nmol min-1 mg protein-1.  I valori di att ività ri levat i nei CTRL 5/10/20 

mostrano una certa variabil i tà temporale e sono rispettivamente 21.3 ± 2.0, 27.5 ± 

2.2 e 15.3 ± 1.2 nmol min-1 mg protein-1.  

Come mostra la f ig. 5.2.,  l ’att ivi tà dell ’AChE r isulta essere stata 

signif icativamente ridotta negli organismi esposti  a MeHg per 5 e 10 giorni,  con 

una inibizione percentuale r ilevata rispettivamente di  14% (18.3 ± 3.1 nmol min-1 

mg protein-1) e 14% (23.6 ± 2.8 nmol min-1 mg protein-1).  Una più lieve e non 

signif icante inibizione è stata osservata anche dopo 20 giorni.  Per quanto riguarda 

invece gli organismi esposti a Hg, nessun cambiamento è stato osservato dopo 5 

giorni,  mentre una signif icante inibizione enzimatica è stata invece ri levata dopo 

10 e 20 giorni,  con un valore di r iduzione percentuale rispettivamente del 35% 

(17.8 ± 4.0 nmol min-1 mg protein-1) e 28% (11.0 ± 1.9 nmol min-1 mg protein-1).  
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Fig. 5.2. Att ivi tà dell ’AChE nelle branchie dei miti l i .  Differenza percentuale 

rispetto ai controll i .  Differenti lettere corrispondono a dif ferenze statisticamente 

signif icative tra i gruppi (ANOVA; p<0,05) 

 

·  Valutazione dei contenuti di MT  

 

Il  contenuto di MT nelle ghiandole digest ive dei miti l i  al T0 era 221.8 ± 52.4 µ g g 

t issue-1  e simil i  valori sono stati poi mantenuti nei controll i  durante i 20 giorni di  

esperimento. Per quanto riguarda gli organismi esposti a Hg, nessuna signif icativa 

variazione è stata osservata dopo 5 e 10 giorni,  a dif ferenza dei miti l i  esposti per 

20 giorni,  nei quali  è stato ri levato un aumento del 70% delle MT (318.8 ± 59.0 µ g 

g t issue-1) rispetto al CTRL (Fig. 5.3.).    

Un andamento diverso è stato invece osservato per i mit i l i  esposti a MeHg, nei 

quali si  ha un generale aumento delle MT con un valore massimo del 60% dopo 10 

giorni di esposizione (380.0 ± 83.3 µ g g t issue-1).  
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Fig. 5.3. Contenuti di MT nelle ghiandole digestive dei miti l i .  Dif ferenza 

percentuale rispetto ai controll i .  Differenti lettere corr ispondono a dif ferenze 

statisticamente signif icative tra i gruppi (ANOVA; p<0,05) 

 

·  Valutazione dell ’att ività dell ’AOX  

 

L’att ività dell ’AOX nelle ghiandole digestive è leggermente diminuita nel tempo. 

In part icolare, l ’att ivi tà enzimatica è stata rilevata di 1.68 ± 0.26 mU 1.60 ± 0.05, 

1.34 ± 0.12 e 1.15 ± 0.06 mU mg  protein-1 rispettivamente per i l  T0, CTRL5, 

CTRL10 e CTRL20. 

La f ig. 5.4. mostra le variazioni di  att ivi tà dell ’AOX nei miti l i esposti  a Hg e 

MeHg come percentuale rispetto al r ispettivo controllo. Nei miti l i  esposti  a Hg 

l ’att ività sembra subire leggere ma non signif icative variazioni dopo 5 e 10 giorni,  

mentre un signif icativo aumento di att ivi tà enzimatica è raggiunta dopo 20 giorni  

(1.53 ± 0.12 mU mg protein-1).  Al contrario, una signif icativa diminuzione di 

att ività viene registrata nei miti l i  esposti a MeHg relativa a tutt i i tempi di  

esposizione, raggiungendo la massima inibizione del 40% dopo 10 giorni (0.81 ± 

0.09 mU mg protein-1).  
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Fig. 5.4. Att ività dell ’AOX nelle ghiandole digestive dei mitil i .  Dif ferenza 

percentuale rispetto ai controll i .  Differenti lettere corr ispondono a dif ferenze 

statisticamente signif icative tra i gruppi (ANOVA; p<0,05) 

 

Discussione 

 

Poche indagini sono state effettuate riguardo all ’effetto dei composti del mercurio 

sugli aspetti f isiologici dei molluschi e perciò i l potenziale contributo del 

mercurio organico e inorganico alla tossicità generale di un ambiente contaminato 

rimane poco conosciuta. Con questo esperimento i l  nostro obiettivo era valutare e 

confrontare gli effett i  di Hg e MeHg su quattro parametri f is iologici dei miti l i  M. 

galloprovincialis: l ivell i  di cAMP e MT e attività di AOX e AChE. 

In generale i r isul tati mostrano che i l  MeHg influenza signif icativamente tutt i  i  

parametri testati e che gli effett i delle due forme chimiche possono essere 

dif ferenti se non addirittura opposti.  

Da sottol ineare che i cambiamenti indott i da Hg e MeHg sono risultati essere di 

magnitudo comparabile pur avendo somministrato tal i composti in un rapporto di  

100:1. 

E’ interessante notare inoltre come l ’effetto del MeHg si sia in generale 

manifestato dopo un minor tempo di esposizione rispetto al Hg, così come 
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riportato in altr i  studi effettuati riguardanti l ’esposizione di  miti l i  a Hg e MeHg 

(Fournier et al. ,  2001). Queste osservazioni confermano la maggiore tossicità 

generalmente attribuita al MeHg, composto che possiede una maggiore abil i tà di 

attraversare le membrane biologiche rispetto al Hg, una più alta eff icienza di 

accumulo dall’acqua e una minore eff icienza di escrezione (Mikac et al., 1996). 

Per quanto riguarda l ’analisi dei risultati specif ici,  I nostril  dati indicano 

chiaramente che i l ivell i  di cAMP nel mantello di M. galloprovincialis sono 

signif icativamente aumentati negli organismi esposti a MeHg, mentre non c’è 

variazione in quelli  esposti al Hg. Per quanto ne sappiamo, nessuno specif ico 

studio è stato f ino ad ora effettuato sull ’effetto di Hg e MeHg in organismi 

acquatici tale da confermare i nostri r isultati.  In particolare è interessante l ’effetto 

del MeHg, considerando l ’importanza del cAMP come secondo messaggero ed i l  

suo ruolo chiave nella regolazione della disponibili tà energetica durante lo 

sviluppo delle gonadi (Diaz-Enrich and Ibarguren, 2003). Per quanto riguarda i l  

mercurio invece, esso appare ad oggi l ’unico metallo pesante tra quell i  testati a 

non avere effetto sui l ivell i  di cAMP. Studi recenti infatt i mostrano chiaramente 

come i l ivell i  di  cAMP aumentino in relazione ad una esposizione a metalli  pesanti 

(Cadmio, Rame e Cromo) o contaminanti  organici sia in campo (Dail ianis et al., 

2003) che in esperimenti in acquario (Raftopoulou et al. ,  2006; Fabbri and 

Capuzzo, 2006; Dail ianis and Kaloyianni, 2007). Di diff icile interpretazione, al la 

luce delle poche conoscenze specif iche, i  differenti effett i  delle due forme 

chimiche del mercurio sul cAMP. I l ivell i  intracellulari dei cAMP sono i l  risultato 

delle reazioni di  formazione e degradazione catalizzate rispettivamente 

dall ’adenilato ciclasi (AC) e dalla fosfodiesterasi cAMP-dipendente. Gli studi in 

vitro effettuati mostrano effett i  opposti dei metall i  pesanti sull ’att ività dell ’AC nei 

miti l i  (Giannaccini et al. ,  2004; Fabbri  and Capuzzo, 2006), mentre gli stessi 

metall i  provocano un aumento nei livelli  di cAMP in esperimenti condotti in vivo. 

Alla luce di  queste considerazioni e dei miei risultati,  è indubbio che siano 

necessari ulteriori indagini sugli effett i  di Hg e MeHg su questi enzimi e la 

relativa ripercussione sui l ivell i  di cAMP se l ’obiettivo ult imo è stimare 

l ’eff icacia di questo nucleotide come biomarker per la valutazione della qualità 

ambientale. 
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L’att ività dell ’AChE nelle branchie risulta inibita da entrambi i composti.  In 

particolare i l  MeHg ha provocato una signif icativa diminuzione dell ’enzima già 

dopo 5 giorni di  esposizione, ma mai superiore al 14%. Il mercurio invece provoca 

un effetto signif icativo solo dopo 10 giorni ma raggiungendo una percentuale di  

inibizione del 35%. 

I nostri r isul tati trovano riscontro in studi precedentemente effettuati che 

confermano l ’inibizione delle colinesterasi da parte del mercurio (Frasco et al., 

2007), mentre un effetto l ieve o nullo viene riportato per il  MeHg (Gil l  et al., 

1990; Bocquenè et al. , 1995). 

 

L’aumento di MT nelle ghiandole digestive risulta st imolato in maniera 

signif icativa dal Hg solo dopo 20 giorni di esposizione. L’aumento della sintesi di 

MT da parte del Hg o da altri  metall i  pesanti è un effetto ben conosciuto e 

precedentemente osservato (Viarengo et al. , 2007). Per quanto riguarda i l  MeHg 

invece, pur aspettandoci un’alta aff ini tà per i gruppi sulf idri l ici delle MT, è 

riportato in letteratura che esso si  lega meno efficacemente alle MT rispetto a Hg o 

Cd e che quindi provoca solo una l ieve st imolazione della sintesi proteica (Chen et 

al. , 1973). Al contrario, recenti studi stabil iscono che i cationi del MeHg 

sostituiscono efficacemente lo Zn(II)  nelle Zn-MT dei mammiferi,  e attraverso 

questo meccanismo inducono la loro sintesi (Leiva-Presa et al. ,  2004). Questa 

ult ima tesi è in accordo con i nostri r isultati,  in cui il  MeHg induce 

signif icativamente un aumento dei livell i  di MT nelle ghiandole digestive dei 

miti l i .  In particolare la stimolazione avviene più rapidamente del Hg, risul tando 

signif icativa già dopo 5 giorni.  Da notare come l ’ordine di grandezza della 

stimolazione sia simile, pur avendo somministrato il  MeHg ad una concentrazione 

100 volte più bassa. 

 

L’att ività dell ’AOX ri levata nelle ghiandole digestive risulta signif icativamente 

aumentata dopo 20 giorni di esposizione a Hg, mentre i l  MeHg provoca una 

inibizione dell ’enzima a tutti  i  tempi di  esposizione. I perossisomi, dove esplica la 

sua azione l ’AOX, sono considerati di fondamentale importanza per i l  controllo 

dello stress ossidativi  cellulare regolando la produzione e la rimozione delle 

specie reatt ive dell ’ossigeno (ROS) (Cajaravil le and Ortiz-Zarragoit ia, 2006), e ci 
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aspetteremmo quindi che la produzione di ROS provocata dall ’assunzione di Hg e 

MeHg possa quindi alterare l ’att ività enzimatica perossisomiale. 

Tuttavia, nonostante questa promessa, gl i effett i dei metalli pesanti sull ’att ività 

dell ’AOX sono ad oggi poco conosciuti.  Studi recenti condotti in campo hanno 

mostrato una riduzione di att ività in miti l i  con un alto contenuto di mercurio 

(Zorita et al. ,  2006). Alla luce dei nostri risultati,  con i l  MeHg che inibisce 

l ’enzima e l ’Hg che lo stimola, si potrebbe ipotizzare che le osservazioni condotte 

da Zorita et al.  (2007) si ri ferissero principalmente all’accumulo di MeHg. 

 

Come precedentemente mostrato le due forme chimiche del mercurio hanno nei 

nostri mit i l i  effett i dif ferenti od opposti sul cAMP o sull ’AOX. La stessa risposta 

è stata riscontrata in altri  parametri f isiologici. Canesi et al.  (1999) ha dimostrato 

che i l  MeHg fa diminuire i l  contenuto di glutatione nei tessuti di M. 

galloprovincialis mentre i l  Hg non ha effetto. Franzell it t i  e Fabbri (2006) hanno 

parimenti  dimostrato come l ’espressione delle HSP70-mRNA sia fortemente inibita 

da Hg ma indotta da MeHg, così come hanno dimostrato che i l  MeHg incrementava 

dastricamente l ’espressione genica delle proteine MXR (Multi Xenobiotic 

Resistance) durante tutto l ’esperimento (da 8 ore a 6 giorni) mentre veniva indotta 

dal mercurio dopo 8h e poi fortemente inibita. Tutti  questi dati dimostrano 

chiaramente come l ’effetto di una contaminazione da mercurio dipenda 

strettamente dalla forma chimica implicata. 

Recenti studi  suggeriscono una stretta correlazione tra cAMP e MT nei vari 

tessuti di mitil i  M. galloprovincialis esposti a cadmio la quale è supportata dalla 

conferma dell ’implicazione del nucleot ide nella regolazione della trascrizione 

genica delle MT (Dail ianis and Kaloyianni, 2007). I nostri r isultati però non 

confermano tale correlazione nei miti l i  esposti  a Hg, poiché i l  metallo st imola la 

produzione di MT ma non sembra avere effetto sui l ivell i  di cAMP. Invece, sia i 

l ivelli  di cAMP che di MT sono aumentat i dal MeHg. 

Una correlazione anche tra cAMP e AChE era stata precedentemente suggerita in 

organismi esposti a contaminanti organici (Raftopoulou et al. ,  2006). I nostr i 

risul tati mostrano che l ’esposizione dei mitil i  a Hg e MeHg inibisce l ’att ività 

dell ’AChE, ma solo i l  MeHg ha un effetto sui l ivelli di cAMP. 
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Tutte queste osservazioni incoraggiano l ’approfondimento dell ’argomento per 

meglio comprendere se queste relazioni sono legate da un comune processo 

fisiologico o rappresentano due risposte separate ad uno stesso stress. 

Per quanto riguarda le relazioni tra i cambiamenti nell’attivi tà dell ’AOX e altr i  

effett i  del Hg o MeHg, esse r imangono ambigue e di facile speculazione. E’ 

sicuramente un dato di fatto che i l cAMP sia coinvolto nella proliferazione 

perossisomiale (Burns and Vanden Heuvel, 2007), tuttavia la conoscenza che 

abbiamo sull ’effetto dei metall i  pesanti sulla modulazione dell ’AOX è troppo 

scarsa per ipotizzare relazioni.  

 

Conclusioni 

 

In conclusione, questo esperimento fornisce un confronto tra gl i effett i  della forma 

inorganica (Hg) e organica (MeHg) del mercurio su quattro parametri f isiologici in 

miti l i  della specie M. galloprovincialis esposti in vivo ai due composti.  Hg e 

MeHg inducono effett i  dif ferenti quando non opposti sui  parametri analizzat i, 

portando alla logica conclusione che le due dif ferenti forme chimiche 

contribuiscano in maniera diversa alla tossicità generale del mercurio. 

Pochi studi sono stat i effettuati specif icatamente sui meccanismi di azione dei due 

composti,  ed il  nostro esperimento non era disegnato per rispondere a questa 

questione, tuttavia i  contribut i di  altri  laboratori circa gli  effett i  di Hg e MeHg 

sullo stesso organismo modello, i l  M. galloprovincialis, potrebbero dare 

sostanziali contributi  per una futura comprensione degli effett i  del mercurio.  

 

5.1.2. effetto della salinità sull ’espressione dei biomarker 

 

Risultati 

 

·  Percentuale di sopravvivenza 

 

La percentuale di sopravvivenza è stata per tutt i i campioni �  94%.  

 

·  Valutazione dei l ivel l i  di cAMP 
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Le variazioni dei l ivell i  di cAMP in funzione della salinità o dell ’esposizione al 

mercurio sono poco evidenti nelle branchie (f ig. 5.5.).  Il  T0 è risultato essere 

163,8 ± 4,9 pmoli di  cAMP g di tessuto-1.  Dopo i 15 giorni di adattamento alle 3 

salinità si ri leva un signif icativo aumento solo in AH con un valore che raggiunge 

172,6 ± 9,8 pmoli di cAMP g di tessuto-1.  L’esposizione al mercurio e conseguente 

recupero a bassa salinità ha messo in evidenza una dif ferenza signif icativa tra i l  

gruppo CL/EL (230,1 ± 16,1 pmoli di cAMP g di tessuto-1 e 261,7 ± 10,9 pmoli di  

cAMP g di tessuto-1) ed i l  gruppo RCL/REL (177,0 ± 7,9 pmoli di cAMP g di 

tessuto-1 e 160,6 ± 9,8 pmoli di cAMP g di tessuto-1).  Alla salinità media non si 

hanno differenze signif icative ed alla salinità più alta si  ri leva una aumento 

signif icativo da EH a REH, con valori di  153,3 ± 16,5 pmoli di cAMP g di tessuto-

1 e di 235,2 ± 15,3 pmoli di cAMP g di tessuto-1,  rispettivamente. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.5. livelli  di cAMP nelle branchie dei miti l i al le 3 salinità. Dif ferenti lettere 

corrispondono a dif ferenze statisticamente signif icative tra i gruppi (ANOVA; 

p<0,05) 

 

I valori dei l ivell i  di  cAMP nel mantello (f ig. 5.6.) r isultano della stessa grandezza 

di quelli  nelle branchie. In particolare si  nota che durante l ’adattamento si  registra 

un aumento signif icativo dei l ivell i  in AL rispetto a T0 con valori di 191,8 ± 7,5 
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pmoli g di tessuto-1 e di 143,4 ± 10,0 pmoli g di tessuto-1,  rispettivamente. Per 

quanto riguarda l ’esposizione e conseguente recupero alla bassa salinità si nota un 

signif icativo aumento dei valori di cAMP nei miti l i espostial mercurio (EL) 

rispetto al controllo (CL) con valori di 197,0 ± 13,2 pmoli g di tessuto-1 e di 149,0 

± 15,8 pmoli g di tessuto-1, mentre si nota una successiva signif icativa 

diminuzione dei l ivell i  di cAMP nei recuperi RCL e REL (106,9 ± 8,4 pmoli  g di 

tessuto-1 e di 144,6 ± 8,4 pmoli g di tessuto-1).  Alla salinità media si registra una 

signif icativa diminuzione di RCM (95,7 ± 10,7 pmoli g di tessuto-1) mentre gli 

altr i  valori si mantengono simil i ad AM. Alla salinità più alta non si registra 

alcuna signif icativa variazione. 

 

 

Fig. 5.5. l ivell i di cAMP nel mantello dei miti l i  al le 3 salinità. Differenti lettere 

corrispondono a dif ferenze statisticamente signif icative tra i gruppi (ANOVA; 

p<0,05) 

 

Dalla f igura 5.6. si nota che non è ri levata alcuna signif icativa correlazione tra la 

salinità ed i l ivell i  di cAMP. 
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Fig. 5.6. Correlazione l ineare tra salinità e cAMP (test di Pearson; p<0,05) 

 

 

·  Valutazione dell ’att ività dell ’AChE 

 

L’att ività dell ’AChE nelle branchie è mostrata in fig. 5.7..  Si nota che durante 

l ’adattamento alle 3 diverse salinità si è avuta una signif icativa diminuzione di 

att ività in relazione ad un aumento della salinità, con valori che vanno da un 

massimo di 13,0 ± 0,8 nmol min-1 mg di proteine-1 nel T0 ad un minimo di 9,3 ± 

0,1 nmol min-1 mg di proteine-1 in AH. Dalla f igura 5.7. si nota che l ’att ività 

risul ta inibita signif icativamente nei miti l i  esposti a mercurio rispetto al controllo 

a tutte e tre le salinità (cerchio blu). In particolare a bassa salinità EL diminuisce 

rispetto al controllo (CL) con valori r ispettivamente di 8,8 ± 0,1 nmol min-1 mg di 

proteine-1 e di 11,9 ± 0,1 nmol min-1 mg di proteine-1,  salvo poi r isalire dopo i l  

recupero (REL) a l ivell i simil i  a CL. Alla salinità media si ha una diminuzione 

signif icativa di EM (8,2 ± 0,3 nmol min-1 mg di proteine-1) r ispetto agli altr i  valori  

(CM = 11,5 ± 0,4 nmol min-1 mg di proteine-1).  Alla salinità più alta (38 psu) si 

ripete un andamento simile a quello della salinità media, con una diminuzione di 

EH rispetto a CH (8,3 ± 0,1 nmol min-1 mg di proteine-1 e 9,0 ± 0,1 nmol min-1 mg 

di proteine-1,  r ispettivamente) anche se le differenze sono inferiori. 
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Fig. 5.7. Att ività dell ’AChE nelle branchie dei miti l i  alle 3 salinità. Dif ferenti  

lettere corrispondono a differenze statisticamente signif icative tra i gruppi 

(ANOVA; p<0,05) 

 

L’att ività media dell ’AChE nelle ghiandole digestive è risultata essere di un 

ordine di grandezza nettamente inferiore a quella registrata nelle branchie con 

valori di circa la metà (f ig. 5.8.).  

In particolare si nota che pur avendo una diminuzione di att ività con l ’aumentare 

della salinità nella fase di adattamento con valori che vanno da un massimo di  5,9 

± 0,3 nmol min-1 mg di proteine-1 del T0 ad un minimo di 5,3 ± 0,03 nmol min-1 

mg di proteine-1 di AH. Alla bassa salinità non si hanno differenze statisticamente 

signif icative così come alla alta salinità, mentre a 33 psu (M) si ri leva una 

diminuzione signif icativa dell ’att ività dell ’enzima nei mitil i  espost i a mercurio 

(EM = 4,3 ± 0,1 nmol min-1 mg di proteine-1) rispetto al controllo (CM = 5,7 ± 0,1 

nmol min-1 mg di proteine-1).  
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Fig. 5.8. Att ività dell’AChE nelle ghiandole digestive dei miti l i  al le 3 salinità. 

Differenti lettere corrispondono a dif ferenze statisticamente signif icative tra i 

gruppi (ANOVA; p<0,05) 

 

L’analisi  della correlazione l ineare tra l ’att ività dell ’enzima e la salinità mette in 

evidenza una signif icativa correlazione negativa sia nelle branchie che, seppur 

meno intensa, nelle ghiandole digestive (f ig. 5.9., 5.10. e 5.11.)  
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Fig. 5.9 Attività dell ’AChE nelle branchie di miti li  non esposti a Hg alle 3 

salinità. 
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Fig. 5.10 Attività dell’AChE nelle ghiandole digestive di  miti l i  non esposti a Hg 

alle 3 salinità. 

 

 

Fig. 5.11. Correlazione l ineare tra salinità e AChE (test di Pearson; p<0,05) 

 

·  Valutazione del contenuto di MT 

 

I contenuti di metallotioneine nelle ghiandole digestive e nel le branchie dei miti l i  

sono mostrati nelle f ig. 5.12. e 5.13.. I l ivell i  di MT nelle branchie sono 
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nettamente inferiori a quell i nelle ghiandole digestive che risultano possedere una 

quantità di queste proteine quasi tr iple. Si hanno variazioni signif icative di MT 

alla media salinità nelle ghiandole digestive con aumento signif icativo dei 

contenuti in EM e REM rispetto a CM e RCM (EM = 353 ± 19 µ g g di tessuto-1;  

CM = 269 ± 9 µ g g di tessuto-1;  RCM = 220 ± 35 µ g g di  tessuto-1;  REM = 332 ± 

11 µ g g di tessuto-1) (f ig. 5.12.) mentre nelle branchie si ha un aumento 

signif icativo di MT sia a 25 psu (L) che a 33 psu (M), con valori r ispettivamente 

di 108 ± 5 µ g g di tessuto-1 e 128 ± 4 µ g g di tessuto-1 per CL e EL e di 78 ± 5 µ g 

g di tessuto-1 e 129 ± 11 µ g g di tessuto-1 per CM e EM (f ig. 5.13.).  
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Fig. 5.12. Contenuti  di MT nelle ghiandole digest ive dei miti l i  al le 3 salinità. 

Differenti lettere corrispondono a dif ferenze statisticamente signif icative tra i 

gruppi (ANOVA; p<0,05) 
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Fig. 5.13. Contenuti  di MT nelle branchie dei miti li  al le 3 salini tà. Dif ferenti 

lettere corrispondono a differenze statisticamente signif icative tra i gruppi 

(ANOVA; p<0,05) 

 

Come appare evidente dalle f ig. 5.14., 5.15. e 5.16. non si ha correlazione 

signif icativa rispetto alla salinità per quanto riguarda le MT nelle ghiandole 

digestive mentre viene registrata una correlazione l ineare negativa per quanto 

riguarda le MT nelle branchie.  
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Fig. 5.14 Contenuti di MT nelle ghiandole digest ive di miti l i non esposti a Hg alle 

3 salinità. 

 

Metallothionein - gills

0

20

40

60

80

100

120

140

160

T0 AL AM AH CL EL RCL REL CM EM RCM REM CH EH RCH REH

mm mm

a a a 

b 

a 

  a 

a a 
a a 

b 

b 
a 

a 
a 

a 



 79 

Correlation MT/salinity - gills
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Fig. 5.15 Contenuti di MT nelle branchie di miti l i  non esposti  a Hg alle 3 salinità. 

 

 

Fig. 5.16 Correlazione l ineare tra salinità e MT (test di Pearson; p<0,05) 

 

 

Discussione 

 

Come già accennato nell’ introduzione (§ 1.1. e 1.2.), indagare la quali tà 

ambientale delle zone di transizione uti l izzando i l biomonitoraggio con biomarker, 

porta inevitabilmente a dover fare i conti con i possibi l i  (e probabil i) effetti  dei 

fattori abiotici nell ’ influenzare i processi f isiologi degli organismi sentinella. I 

risul tati della campagna Baiona 2007 (§ 5.2.3.) mostrano variazioni di temperatura 

giornaliere f ino 15 gradi,  nelle vall i  di Comacchio la salinità media va da 25 psu a 
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38 psu con picchi massimi di  42 psu (relazione ARPA 2004). Alla luce di queste 

considerazioni appare evidente che ident if icare e studiare approfonditamente gli  

effett i  dirett i  e indirett i dei fattori abiotici sull ’espressione dei biomarker risul t i di 

fondamentale importanza per una corretta interpretazione delle risposte fornite 

dagli organismi ai f ini di una corretta e inequivocabile diagnosi ambientale. La 

comunità scientif ica è consapevole di  questa necessità e specif ici studi sono stati 

intrapresi per valutare gli effett i  dei fattori abiotici come la salinità 

sull ’espressione dei biomarker (ri ferimenti in Monserrat at al.,  2006)  

Gli effett i  della salinità su MT, AChE e cAMP, oggetto di questo studio, ha fornito 

degli interessanti r isultati.  L’analisi dei l ivell i di cAMP non hanno messo in 

evidenza una particolare e chiara inf luenza della salinità, ma come già detto 

(§5.1.1.) i  pochissimi studi effettuati sugli  effetti  che particolari condizioni 

ambientali possano avere sui l ivell i  di cAMP non sono sufficienti a chiarire quanto 

i l cAMP sia direttamente influenzato da particolari stress o quanto non sia 

indirettamente condizionato da variazioni dell ’att ività di AC e PH implicati nelle 

reazioni di formazione e distruzione del nucleotide. Ciò non toglie che integrando 

questi r isultati con altr i  studi effettuati da altri ricercatori si possa in un futuro 

prossimo chiarire i l  ruolo del cAMP come biomarker ambientale. 

Un approccio diverso va invece affrontato nell ’ interpretare i risultati di  MT e 

AChE. Questi biomarker hanno un ruolo ormai consolidato nei progetti di 

biomonitoraggio con biomarker e organismi sentinella anche in ambient i di 

transizione, per cui una attenta e crit ica analisi delle possibili  interferenze della 

salinità sono fondamentali per un loro corretto util izzo. 

Pfeifer et al. (2005) ha recentemente individuato una correlazione negativa 

signif icativa tra l ’att ività dell ’AChE e la salinità. I miei r isultati confermano una 

correlazione l ineare negativa tra AChE e salinità sia nelle branchie che nelle 

ghiandole digestive (f ig. 5.11), suggerendo una scarsa affidabili tà di questo 

biomarker in ambienti di transizione. Gli ulteriori risultati ottenuti mostrano 

invece che questo biomarker è in grado di ri levare e comunicare l ’esposizione dei 

miti l i  al mercurio attraverso una signif icativa diminuzione di att ività enzimatica 

alle tre diverse salinità in particolare nelle branchie (f ig. 5.7.).  L’AChE valutato 

nelle branchie di mit i lo si conferma quindi a mio avviso un efficace biomarker per 

la valutazione della qualità ambientale.  
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L’analisi dei risultat i delle MT porta invece a considerazioni opposte. L’aumento 

della salinità non sembra l inearmente correlato alla salinità (f ig. 5.16.),  i l  che 

lascerebbe supporre una scarsa influenza di questa sull ’espressione del biomarker. 

I risultati mostrati in f ig. 5.12. e 5.13. mostrano invece che, oltre ad un modesto 

aumento alla bassa salinità nelle branchie (f ig. 5.12.),  i  contenuti di MT non 

variano statisticamente nei miti l i  esposti a Hg se non in quell i  mantenuti al la 

salinità media di 33psu. Questi  r isul tati sembrano in disaccordo con studi 

precedentemente pubblicati che mettono in evidenza la maggiore tossicità dei 

metall i  al le basse salinità (Blackmore and Wang, 2003; Wright, 1995) che 

dovrebbe portare quindi ad un aumento delle MT nei tessuti.  Una risposta può 

essere ricercata nella considerazione che la salinità media di 33 psu alla quale i l  

biomarker risponde eff icacemente nel mio esperimento è la salinità naturale del 

sito di prelievo dei miti l i  oggetto di  studio, e precedenti studi hanno dimostrato 

come l ’eff icienza di assorbimento di a lcuni metall i pesanti sia massima negli  

organismi mantenuti alla salinità originale (Blackmore and Wang, 2003). 

 

Conclusioni 

 

In conclusione, mentre la valutazione dei l ivell i  di cAMP necessita di ulterior i 

approfondimenti per poterne valutare le potenziali tà come biomarker, la 

valutazione dell ’att ivi tà dell’AChE nelle branchie e dei contenuti di MT nei tessut i 

di miti lo si confermano come due biomarker aff idabili  e sensibili .  In particolare, 

al f ine di interpretare correttamente le risposte delle MT, sarebbe opportuno 

raccogliere informazioni sulle variazioni di salinità a cui sono sottopost i gl i  

organismi trapiantati.  
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5.1.3. effetto del propranololo sui l ivell i  di cAMP 

 

Risultati 

 

·  Percentuale di sopravvivenza 

 

La percentuale di sopravvivenza è stata del 100%. 

 

·  Valutazione della stabil i tà lisosomiale - NRR test 

 

Pur riscontrando una certa diminuzione nella stabili tà della membrana lisosomiale 

all ’aumentare della concentrazione di propranololo, non si r iscontrano variazioni 

statisticamente signif icative (f ig. 5.17) .  In particolare T0, Ctrl,  B e A hanno un 

tempo di destabil izzazione di 102 ± 7 min, 102 ± 15 min, 96 ± 17 min e 75 ± 9 

min, rispettivamente. 
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Fig. 5.17. Stabil i tà delle membrane l isosomiali negli ematocit i  dei miti l i .  

Differenti lettere corrispondono a dif ferenze statisticamente signif icative tra i 

gruppi (ANOVA; p<0,05) 
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·  Valutazione dei l ivel l i  di cAMP 

 

Nessuna signif icativa variazione è stata riscontrata nei l ivelli  di cAMP nelle 

branchie, con valori che vanno da 129,3 ± 3,1 pmoli g di tessuto-1 di B a 150,0 ± 

13,8 pmoli g di tessuto-1 di T0 (f ig. 5.18.).   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

5.18. Livell i di  cAMP nelle branchie dei miti l i .  Dif ferenti lettere corrispondono a 

dif ferenze statisticamente signif icative tra i gruppi (ANOVA; p<0,05) 

 

Discorso diverso invece per i l ivell i  di  cAMP nel mantello dove si r iscontra un 

signif icativo aumento dei l ivell i  a l l ’aumentare della concentrazione di 

propranololo (f ig. 5.19.).  In particolare i  valori  variano da un minimo di 178,7 ± 

17,7 pmoli g di tessuto-1 di Ctrl ad un massimo di 313,0 ± 45,6 pmoli g di tessuto-1 

di A. 
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5.19. Livell i  d i cAMP nel mantello dei miti l i .  Differenti lettere corrispondono a 

dif ferenze statisticamente signif icative tra i gruppi (ANOVA; p<0,05) 

 

Discussione e Conclusioni 

 

Anche se questo è uno studio pilota e non si propone di chiarire definitivamente 

l’effetto di una molecola utilizzata in farmacologia come il propranololo una volta 

rilasciato in ambiente, tuttavia fornisce interessanti indicazioni sulla prospettiva di 

approfondire la conoscenza sul tema. Il propranololo sembra infatti avere un effetto 

sui livelli di cAMP proporzionale alla sua concentrazione nel mantello, a differenza 

che nelle branchie in cui i nostri risultati non evidenziano alcuna modificazione nei 

livelli di nucleotide. I risultati del NRRT sembrano suggerire un effettop nocivo del 

propranololo sullo stato di salute dell’organismo alla concentrazione più alta, anche 

se l’osservazione non è supportata dall’analisi statistica.  

 

Dall’analisi dei nostri dati possiamo affermare che è stato sicuramente registrato un 

effetto del propranololo sui livelli di cAMP, tuttavia la scarsità di dati da noi 

collezionati in questo studio pilota non ci permettono di dare delle risposte certe sulla 

modalità d’azione diretta o indiretta  del farmaco. Ulteriori e più approfondite 

indagini sul tema sarebbero necessarie nella prospettiva di chiarire l’effetto che in 

questo esperimento è stato individuato. 
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5.2 campagne di biomonitoraggio 

 

5.2.1. Comacchio 2004/ 2005 

  

Risultati e Discussione 

 

·  Percentuale di mortalità 

 

La tabella 5.2. mostra la mortalità percentuale ri levata nelle due campagne. 

 

Mortali tà (%) 

 sito Dopo 10gg Dopo 30gg 

FOCE 5 3 

GOBBINO 2 2 

Campagna 

A 
BOSCOFORTE 12 51 

 sito Dopo 7gg Dopo 30gg 

FOCE 8 18 

FATTIBELLO 2 14 

Campagna 

B 
CAMPO 1 34 

 

Tab. 5.2.  percentuale di mortalità dei mitil i  trapiantati.  Numero di organismi 

iniziale = 80 

 

Come si può dedurre dalla tab. 5.2. durante la campagna A la mortalità è stata 

bassa sia in FOCE che in GOBBINO, mentre è relativamente alta in 

BOSCOFORTE (12% a 10gg e 51% a 30gg), dove i mit i l i sembrano aver trovato 

condizioni avverse alla sopravvivenza. 

Nella campagna B i mit i l i  hanno una mortalità relativamente bassa in FOCE e 

FATTIBELLO dopo 7g, raggiungendo dopo 30 gg percentuali di mortalità del 
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18% e 14% rispettivamente. Andamento differente invece per CAMPO: dopo 7gg 

la mortalità è bassissima (1%) mentre dopo 30gg raggiunge i valori più alt i  della 

campagna B con una percentuale di organismi morti del 34%. Questo risultato fa 

pensare ad un possibile cambiamento in valle CAMPO delle condizioni 

ambientali nel periodo di tempo tra i l  settimo ed il  t rentesimo giorno di 

trapianto. 

 

·  Stabil i tà delle membrane l isosomiali (LMS) 

 

La stabil i tà delle membrane l isosomiali è un parametro a cui viene riconosciuta 

grande importanza dalle agenzie di protezione ambientale che uti l izzano i 

biomarker per la diagnosi della qualità dell ’ambiente.  In particolare è i l  

parametro guida per l ’applicazione del sistema esperto messo a punto 

nell ’ambito del Programma Europeo BEEP. Inoltre, secondo le raccomandazioni 

dell ’UNEP, rappresenta i l biomarker uti l izzato negli screening iniziali  di  

monitoraggio di aree molto estese del Programma MED-POL 2006-2009,  prima 

di procedere con l ’ intera batteria di biomarker nei sit i  che hanno destato 

interesse. Sulla base dei dati in letteratura, la stabil i tà l isosomiale superiore ai 

20 minut i indica uno stato di salute dei miti l i  buono che va verso l ’ottimo per 

valori ancora superiori.   

 

In f ig. 20 possiamo vedere l ’andamento temporale della stabil i tà delle 

membrane l isosomial i nei 3 sit i  di campionamento durante la campagna A. 
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Dopo 10 giorni i mit i l i  trapiantati in FOCE e GOBBINO sembrano mostrare un 

peggioramento dello stato di salute (21 ± 3,2 min e 17 ± 5 min) r ispetto al  

controllo (30 ± 6 min) ma rimangono pur sempre in un intervallo considerato di  

discreta/buona salute. Tale risultato può essere dovuto all ’ambientamento dei 

miti l i  al nuovo ambiente. In boscoforte invece si ha una diminuzione più netta e 

signif icativa dello stato di salute con un tempo di labil izzazione delle membrane 

dopo 10gg di 12 ± 2 min. Dopo 30 gg in tutt i  i  sit i si r ileva una netta sindrome 

da stress con valori  di 10 ± 2 min per FOCE e 8 ± 2 min per GOBBINO. 

BOSCOFORTE appare ancora una volta i l  più cri tico, con valori  che 

raggiungono 4 ± 2 min. Quest’ul timo risultato è confermato dalla percentuale di 

mortalità (tab.5.2), nettamente più alta in BOSCOFORTE (51% dopo 30gg) che 

negli altri  sit i  (3% e 2% dopo 30gg). 

 

In f ig. 5.21 possiamo vedere l ’andamento temporale della stabil i tà delle 

membrane l isosomial i nei 3 sit i  di campionamento durante la campagna B. 

 Fig. 5.20 
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Dopo 10 giorni  in tutt i  i  sit i  si ha un netto peggioramento dello stato di salute 

degli organismi segnalato da valori di tempo di labil izzazione da 7 ± 3 a 13 ± 4 

minuti rispetto al controllo (24 ± 11 min). A 30 giorni  i l  processo di perdità di  

funzionalità dei l isosomi continua con valori di labi l izzazione di circa 5 minuti,  

relativi ad un crit ico stato di salute degl i organismi. Le alte percentuali di  

mortalità a 30 giorni ,  con valori del 14%, 18% e 34%, confermano questo dato. 

 

·  Accumulo di l ipidi  neutri  insaturi (LIP) e accumulo di  lipofuscine (LIF) nei 

l isosomi 

 

L’accumulo di l ipidi neutri insaturi e di l ipofuscine nei l isosomi è un altro 

aspetto conseguente alla perdita di eff icienza del sistema l isosomiale nei 

processi digestivi e detossif icanti dovuta alla presenza in ambiente di stress 

naturali o antropici che diminuiscono lo stato di salute degli organismi. 

 

In f ig. 5.22. è mostrato l ’andamento temporale di accumulo di l ipidi neutri 

insaturi (a) e l ipofuscine (b) nei 3 sit i  di campionamento durante la campagna 

A. 

 

  

   Fig. 5.21 
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Dall’analisi dei risul tati mostrati in f igura 5.22 si nota come ci sia una generale 

diminuzione della quantità dei LIP sia a 10 giorni in FOCE e GOBBINO, sia a 

30 giorni in tutti  i  sit i  e con una diminuzione di circa i l  50%, ed una ancor più 

drastica diminuzione di LIF sia a 10gg che a 30gg in tutti  i  sit i .  Questo dato 

sembra contrastare con i risultati attesi,  in cui LIP e LIF dovrebbero aumentare 

alla diminuzione del lo stato di salute (messo in evidenza dalla SML). L’unico 

meccanismo da noi conosciuto che possa giust if icare questi  dati è l ’instaurarsi 

di processi di autofagia dovuti a particolari situazioni ambientali sfavorevoli  

come ad esempio la mancanza di nutrimento. 

 

In f ig. 5.23 è mostrato l ’andamento temporale di  accumulo l ipofuscine nei 3 sit i  

di campionamento durante la campagna B. 

 

   

     Fig. 5.22 a 
 

        Fig. 5.22 b 
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I r isultati mostrati in f ig. 5.23 mostrano dei risultati dif ferenti a seconda dei 

sit i.  In FATTIBELLO si ha un accumulo di  l ipofuscine signif icativo e lineare 

nel tempo; in CAMPO si ha un accumulo signif icativo dopo una sett imana ed 

una successiva netta diminuzione dopo 30gg; in FOCE si nota una netta 

diminuzione delle lipofuscine dopo 30gg. Le differenze tra questi risultati può 

essere attribuito alle dif ferenti caratteristiche dei sit i.  FATTIBELLO è situato 

lungo un canale che mette in comunicazione Comacchio con Porto Garibaldi e 

quindi il  mare, per cui,  pur essendo un collettore di svariante fonti di  

contaminazione antropica, garantisce la presenza delle condizioni minime di 

buona sopravvivenza degl i organismi attraverso un discreto ricambio di acqua 

che mitiga ad esempio i processi di  riscaldamento e ipossia e fornisce i l  

nutrimento necessario. Analizzando invece i risultati in CAMPO e integrandoli  

con la mortalità degl i organismi, sembra che qualche evento abbia modificato le 

condizioni ambientali degli  organismi. Dopo 7 giorni i  miti l i ,  pur rispondendo 

ad una situazione stressoria, riescono eff icacemente a sopravvivere ed a 

svolgere le normali funzioni f isiologiche; dopo 30 giorni invece si r ipetono gli  

andamenti riscontrat i in FOCE B ed in FOCE A, GOBBINO A e BOSCOFORTE 

A con una netta diminuzione delle l ipofuscine. FOCE B è l ’unico sito riproposto 

tra quell i  della campagna A e presenta infatt i  una diminuzione delle l ipofuscine 

signif icativa dopo 30gg, mentre a 10gg non variano. Questo risultato può essere 

 
 
   Fig. 5.23 
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dovuto o alla non presenza di stress (però in contrasto con la LMS) o ai processi 

contrastant i di accumulo di l ipofuscine e smaltimento tramite processi di  

autofagia. L’ipotesi dell’attuarsi di processi di autofagia sembra trovare 

conferma dall ’analisi delle sezioni di  tessuto digestivo dell ’epatopancreas 

trattate per evidenziare le l ipofuscine, la cui struttura tubulare, come si vede 

nella f ig. 5.24b, risulta diff ici lmente identif icabile se paragonata ad un tessuto 

di organismo in buono stato di salute (f ig. 5.24a). 

 

Fig. 5.24 Sezioni di  ghiandole digestive di miti lo colorate per la rivelazione 

delle l ipofuscine. In giallo i l  contorno delle sezioni di microtubulo del tessuto 

digestivo: a. tessuto di miti lo trapiantato in un sito contaminato nella Pialassa 

Baiona per 30gg; b. tessuto di miti lo esposto nel sito FOCE (campagna B) per 

30gg. 

 

·  Contenuto di metallotioneine 

 

L’aumento delle metallotioneine è un biomarker specif ico per la presenza di 

contaminazioni ambientali di metall i pesanti.  

 

In f ig. 5.25 è mostrato l ’andamento temporale della concentrazione di 

metallotioneine nelle ghiandole digestive dei miti li  t rapiantati nei 3 siti  di 

campionamento durante la campagna A. 
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Dall’analisi dei risul tati si vede come non ci sia variazione signif icativa di  MT 

in nessun sito per nessun tempo di esposizione. Questo risultato sembra 

suggerire l ’assenza di alte e dannose concentrazioni di metall i  disponibil i .  

 

In f ig. 5.26 vediamo l ’andamento temporale della concentrazione di 

metallotioneine nelle ghiandole digestive dei miti li  t rapiantati nei 3 siti  di 

campionamento durante la campagna B. 

 

Fig. 5.25. 
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Ancora una volta notiamo un dif ferente andamento della concentrazione di MT 

nel tempo e nei 3 sit i . In FATTIBELLO, che come abbiamo già fatto 

precedentemente notare sembra permettere agli organismi i l  normale 

svolgimento dei propri processi f isiologici,  notiamo un accumulo l ineare nel 

tempo di MT (anche se non signif icativo a 30 giorni per la presenza di un 

elevato errore) che sembra suggerire una contaminazione ambientale da metall i 

pesanti.  In CAMPO ancora una volta dopo 7 gg sembra esserci un “normale” 

processo di accumulo di  MT dovuto alla presenza di metall i  mentre a 30 gg si  

ristabil isce i l  l ivello iniziale. In FOCE si ripete lo stesso andamento riscontrato 

in tutt i  i  siti  della campagna A con nessuna dif ferenza signif icativa né a 10gg né 

a 30gg spiegabile come assenza di alte concentrazioni  di metall i  o con 

l’ inefficienza dei processi difensivi specif ici.  

 

·  Att ività dell’enzima aceti lcolinesterasi 

 

L’AChE è inibito specif icatamente dai residui di pesticidi comunemente usati in 

agricoltura.  

 

In f ig. 5.27 è mostrato l ’andamento temporale dell ’att ività dell ’ AChE nelle 

branchie dei miti l i  trapiantati nei 3 sit i  di campionamento durante la campagna 

A. 

Fig. 5.26. 
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Come si vede nel precedente grafico l ’att ività dell’enzima diminuisce 

linearmente nel tempo in tutt i  i  siti .  Questo risultato suggerisce la presenza in 

ambiente in quel periodo di residui di pesticidi.  

 

In f ig. 5.28 è mostrato l ’andamento temporale dell ’att ività dell ’  AChE nelle 

branchie dei miti l i  trapiantati nei 3 sit i  di campionamento durante la campagna 

B. 

 

Fig. 5.27. 
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I r isultati ottenuti per l ’AChE durante la campagna B mostrano una diminuzione 

l ineare nel tempo dell ’att ivi tà dell ’enzima nei miti l i  trapiantati in FATTIBELLO, 

una drastica diminuzione già a 7gg nei miti l i  in FOCE, mentre in CAMPO 

l’att ività non varia nei primi 7gg e successivamente cala signif icativamente. 

Ancora una volta i l  diverso andamento nei tre sit i  può essere spiegato nella  

sostanziale dif ferenza ambientale dei sit i stessi.  Infatt i ,  oltre tutto quello già detto 

su FOCE e FATTIBELLO, c’è da dire che CAMPO, a dif ferenza degli altri  due 

sit i,  è una valle chiusa che non sembra ricevere acque di scolo dei terreni agricoli .  

Giust if icata perciò la non variazione dopo 7gg dell’att ività, mentre un 

cambiamento delle condizioni ambientali potrebbero aver causato un generale 

peggioramento delle condizioni di salute dell ’organismo con conseguente 

probabile perdita di gran parte delle funzioni f isiologiche nel successivo periodo 

di esposizione. 

 

Conclusioni  

 

Precedenti studi di biomonitoraggio con biomarker e organismi sentinella erano 

stati condotti in una laguna costiera, la Pialassa Baiona in prossimità di Ravenna, 

per la valutazione della qualità dell ’ambiente (§5.2.3.1.).  I r isultati ottenuti in 

termini di qualità della risposta dei biomarker era stata buona:  i l  “rumore di 

fondo” generato dagli stress naturali come sbalzi di temperatura ed ipossia non 

Fig. 5.28. 
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aveva eccessivamente disturbato la risposta della batteria di  biomarker che aveva 

permesso una interessante analisi della qualità dell ’ambiente. Da questi r isultati i l  

Myti lus galloprovincialis aveva confermato essere un ott imo organismo sentinella, 

tale da permettere i l  suo util izzo anche in ambienti “naturalmente stressati” come 

le lagune costiere. In quel caso di studio gli organismi erano sempre stati 

trapiantati nei canali dove le correnti  di marea consentivano un ott imo ricambio di 

acqua, a differenza delle due campagne di biomonitoraggio condotte nelle vall i  d i 

Comacchio, dove solo i l  sito FATTIBELLO nella campagna B si trova in un canale 

collegato con i l  mare e con una minima circolazione di acqua. Il  sito 

FATTIBELLO risulta infatt i  essere l’unico in cui gli organismi sembrano aver 

mantenuto per tutto i l tempo di esposizione una minima efficienza dei processi 

f isiologici tal i  da permettere l’esprimersi  delle risposte di difesa o di adattamento 

conseguenti  al l ’esposizione ad un generico o specifico agente di stress. In questo 

sito tutt i  i  biomarker hanno confermato la presenza di vari agenti stressori tra cui 

metall i  e probabilmente residui di pesticidi.  

Negli altr i  sit i  di  campionamento i r isultati ottenuti sono in alcuni casi 

contraddittori (diminuzione SML e diminuzione LIP e LIF negl i stessi campioni) e 

ci inducono a considerare con r iserva i risultati stessi. Appare infatt i evidente che 

gl i organismi hanno trovato un ambiente inospitale che ha ridotto sensibi lmente 

tutte le funzioni f isiologiche come att ività enzimatica o produzione proteica ma 

non abbiamo gli elementi per attr ibuire questa situazione ad una qualche fonte di 

contaminazione o semplicemente a condizioni ambientali (temperatura, salinità, 

ossigeno, nutrimento) avverse alla sopravvivenza degli organismi.  

Da quanto detto si deduce che la scelta dei sit i  di campionamento all ’ interno delle 

vall i  di Comacchio e più in generale in tutt i  gl i  ambienti di  transizione sia 

fondamentale per registrare dei risul tati attendibil i  sul la qualità ambientale tramite 

l ’uti l izzo di biomarker e organismi sentinella.  

 

Alla luce delle considerazioni emerse, ri tengo interessante integrare queste prime 

indicazioni con la realizzazione di ulteriori  campagne di ricerca all ’interno delle 

vall i  di Comacchio integrate con campagne conoscit ive di t ipo chimico-f isico e 

geochimico. 
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5.2.2. ARPA – CIPE 2004/2005 

 

Risultati e discussione 

 

·  Stabil i tà delle membrane l isosomiali (metodo istologico) 

 

Sul la base dei dati in letteratura, la stabil i tà l isosomiale superiore ai 20 minuti  

indica uno stato di  salute dei mit i l i  buono che va verso l ’ott imo per valori  

ancora superiori (Viarengo et al. ,  1998). Nelle nostre campagne di 

monitoraggio, la stabil ità delle membrane l isosomiali ha sempre indicato uno 

stato di  salute molto buono per i mit il i  campionati,  sia quell i  provenient i dalla 

Piattaforma ENI Angela uti l izzati come miti l i di r iferimento, sia dalle altre 

stazioni (f ig. 5.29). 

Tuttavia nel campionamento del 17 Giugno 2005, a fronte di una stabil i tà 

lisosomiale molto elevata per i l  sito di ri ferimento indicativa di un ott imo stato 

di salute dei miti l i ,  è stata misurata una stabil ità con tempi molto bassi per i l  

sito Moli Foranei (stazione 308), e tempi solo leggermente più alti  per gl i altr i  

sit i.  Valori bassi come quell i  riscontrati nei mitil i  della stazione 308 sono 

indicatori di un grave stato di sofferenza degli animali.  Stando alle indicazioni 

della stabil i tà delle membrane lisosomiali i  mit i l i prelevat i a Meda di Goro 

(102) e a Porto Garibaldi (104) mostravano uno stato di salute appena discreto, 

con valori r iscontrabil i  abbastanza comunemente in zone di acque costiere in cui 

possa aver luogo ad esempio un aumento di temperatura. I l  confronto dei dati  di  

stabil i tà delle membrane lisosomiali con i dati di bioaccumulo di metall i  

pesanti,  diossine, etc effettuati nel corso del Programma non permette alcun 

collegamento tra i fattori di stress esaminati e tale abbassamento della stabil i tà 

delle membrane l isosomiali,  soprattutto non giustifica quello che si osserva nei 

miti l i  dei Moli Foranei di Ravenna.  
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Figura 5.29. Valutazione della stabil i tà delle membrane l isosomiali in ghiandole 

digestive di miti l i  prelevati durante le diverse campagne per i l  Progetto CIPE.  

 

 

·  Accumulo di l ipofuscine e lipidi neutri nei l isosomi 

 

Quello che emerge dalle altre valutazioni fatte sulla funzionalità dei l isosomi è 

che, mentre in genere i dati r iguardanti l ’accumulo di l ipidi neutri (Figura 5.31.) 

e di l ipofuscine (Figura 5.30.) sono nella media e non si dif ferenziano dai dati 

del sito di r i ferimento, quell i  misurati  nei miti l i della stazione 308 - Moli  

Foranei del campionamento del 17 giugno 2005 sono aumentati in maniera 

signif icativa. Proprio l ’aumento di l ipofuscine e lipidi neutr i è un segnale di  

sindrome da stress patita dagli animali;  tale sofferenza può essere dovuta ad un 

ampio range di fattori di stress sia naturali che antropici.  
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Figura 5.30. Valutazione dell ’accumulo di lipofuscine  in ghiandole digestive di 

miti l i  prelevati durante le diverse campagne per i l Progetto CIPE. 
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Figura 5.31. Valutazione dell ’accumulo di l ipidi neutri in ghiandole digestive di 

miti l i  prelevati durante le diverse campagne per i l Progetto CIPE.  

 

 

·  Accumulo di MT 

 

Per quanto riguarda i l ivelli  di metallot ioneine (Fig. 5.32.) non si sono ri levate 

dif ferenze signif icative tra i diversi sit i  nello stesso campionamento. Esistono 

dif ferenze tra un campionamento e l ’altro che, sebbene in genere meno 

pronunciate, sono tipiche di questo biomarker che ha un andamento stagionale. 
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Figura 5.32. Valutazione dell ’accumulo di metallotioneine in ghiandole digestive 

di mitil i  prelevati durante le diverse campagne per i l  Progetto CIPE. 

 

·  Att ività dell’AChE 

 

Per quanto riguarda inf ine l ’att ività dell ’enzima aceti lcolinesterasi (Figura 5.33),  

non si osservano dif ferenze tra i  sit i , e l ’att ività dell ’enzima si mantiene entro i 

t ipici valor i r iportati in letteratura per i l  miti lo. Va segnalato che l ’unica 

variazione, seppur non signif icativa, si nota con un aumento dell ’att ività rispetto 

al sito di r i ferimento (stazione 102, campionamento 17 giugno 2005), tuttavia 

l ’inibizione e non l ’att ivazione dell ’enzima è i l  biomarker indicatore di uno stress. 
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Figura 5.33. Valutazione dell ’att ività del l ’aceti lcolinesterasi in branchie di miti l i  

prelevati durante le diverse campagne per i l  Progetto CIPE. 

 

Conclusioni 

Dall’analisi dei risultati appare evidente che i biomarker specif ici di  

contaminazione da metalli  pesanti o da pesticidi non segnalano alcuna anomalia, 

essendo peraltro in pieno accordo con i dati di bioaccumulo ottenut i sugli stessi 

organismi (dati non mostrati). 

Le anomalie rimangono quindi quelle ri levate durante il  campionamento del 17 

giugno 2005 a carico del sito Molo Foranei di Ravenna, dove 3 biomarker 

segnalano concordemente una sindrome da stress che stando al dato sulle 

membrane lisosomiali è piuttosto intensa. I l segnale è preciso e univoco, seppur 

fornito da biomarker generici e quindi non in grado di segnalare il  t ipo di stimolo 

nocivo. Escludendo metall i  pesanti e pesticidi,  e considerando che le l ipofuscine 

sono correlate soprattutto ad alterazioni del metabolismo cellulare indotte da una 
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variazione dello stato redox cellulare e conseguente stress ossidativo (Terman e 

Brunk, 2004) possiamo ipotizzare una condizione di ipossia nell’area campionata. 

Un'altra spiegazione può essere la presenza nell ’area di  una fioritura temporanea 

di alghe tossiche che recentemente è stato dimostrato che possa provocare una 

sindrome da stress nei miti l i  (Buratt i ,  tesi di laurea 2007). Le f ioriture algali sono 

avvenimenti comuni in Adriatico ma nel nostro specif ico caso questa ipotesi,  così 

come quella della temporanea ipossia, non può essere verif icata non essendo state 

eseguite le specif iche analisi.  

 

In conclusione, nonostante le premesse circa la possibil i tà che i mit i l i  residenti  si 

siano adattati al proprio ambiente, anche contaminato, tanto da non segnalare 

opportunamente la presenza di fattori di stress, possiamo dire che la condizione di  

stress presente i l  17 giugno 2005 presso la stazione Moli  Foranei è stata ben 

evidenziata anche da questi organismi. Pur non trovando correlazione con altri  dati  

raccolt i  (bioaccumulo, sedimenti),  r i teniamo che questi risul tati individuino 

chiaramente una sindrome da stress contratta dagli animali,  forse per un episodio 

di anossia o di f ioritura di alghe tossiche verif icatosi nell ’area.  

  

5.2.3. BIOMONITORAGGIO DELLA PIALASSA BAIONA  

 

5.2.3.1. baiona 2003 

 

Risultati 

 

·  Stabil i tà delle membrane l isosomiali  

 

La stabil i tà delle membrane dei l isosomi è stata valutata mediante la 

determinazione del tempo di destabil izzazione della membrana stessa. Ad un 

maggior tempo di destabil izzazione corrisponde una maggiore stabil i tà della 

membrana ed uno stato di salute generale dell ’organismo migliore (Viarengo et al. ,  

1987).  
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Fig. 5.34. Due sezioni di ghiandole digestive. I l isosomi sono stati colorati 

selett ivamente in rosso porpora: a. membrana non destabil izzata b. membrana 

destabil izzata  

 

 

 

Fig. 5.35 Valutazione della stabil i tà delle membrane l isosomiali dei miti l i  

trapiantati nei sit i  di campionamento  

 

Dal grafico mostrato in f ig. 5.35 emerge chiaramente la condizione di sofferenza 

degli organismi in tutt i i  sit i  di trapianto con particolare evidenza in BAI 2 e BAC 
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1 dove gli  organismi si t rovano in una condizione di forte stress. Inoltre, se si  

considera la morte dei miti l i  come massimo l ivello di  sofferenza, si può 

distinguere nettamente un gradiente di stress in l inea con il  gradiente di 

inquinamento supposto in Pialassa, cioè nel nostro caso andando da MAG 5 verso 

BAC 5, sito dove gli  organismi presentano solo una lieve sindrome da stress.  

Inoltre dal grafico si può chiaramente evincere i l  buono stato di salute degl i 

organismi prima di essere stati trapiantati  in Pialassa.  

 

·  Contenuto di lipidi neutri insaturi nei l isosomi  

 

Il  contenuto di l ip idi neutri insaturi è stato calcolato tramite la valutazione della 

colorazione delle sezioni di ghiandole digestive di miti lo dopo trattamento con uno 

specif ico colorante istologico: l ’area della superficie colorata è proporzionale alla 

quantità di l ipidi neutri insaturi presenti nella sezione. 

 

Fig. 5.36 Due sezioni di ghiandole digestive. I l ipidi neutri insaturi sono stati  

colorati selett ivamente in rosa: da notare i l  maggior accumulo in b. (sezione di 

ghiandola di miti lo trapiantato) in confronto ad a. (sezione di ghiandola di mitilo 

di control lo)  

 

Un accumulo signif icativo di lipidi neutri insaturi corrisponde alla risposta 

posit iva del biomarker, cioè indica che l ’organismo è stato sottoposto a condizioni  

di stress che hanno alterato i l metabolismo l ipidico cellulare.  
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Fig. 5.37 Valutazione dell ’accumulo di  l ipidi neutri insaturi nei miti l i  trapiantati  

nei sit i di campionamento (i l  simbolo “ * ” indica che il  valore è 

signif icativamente differente dal controllo)  

 

Nella f igura 5.37 s i può osservare un signif icativo accumulo di l ipidi  neutri 

insaturi nei l isosomi dei miti l i  trapiantat i in tutt i  i sit i  di campionamento rispetto 

alle condizioni al tempo zero. Da questo si deduce che in tutt i  i  sit i  gl i  organismi 

sono stati esposti a condizioni di stress.  

 

·  Contenuto di lipofuscine nei l isosomi  

 

Il  contenuto di l ipofuscine è stato calcolato tramite la valutazione della 

colorazione delle sezioni di ghiandole digestive di miti lo dopo trattamento con uno 

specif ico colorante istologico: l ’area della superficie colorata è proporzionale alla 

quantità di l ipofuscine presenti nella sezione. 
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Fig. 5.38 Due sezioni di  ghiandole digestive. Le l ipofuscine sono state colorate 

selett ivamente in verde/blu: da notare il  maggior accumulo di in b. (sezione di 

ghiandola di miti lo trapiantato) in confronto ad a. (sezione di ghiandola di mitilo 

di control lo)  

 

Un accumulo signif icativo di l ipofuscine rispetto al controllo corrisponde alla 

risposta posit iva del biomarker, cioè indica che l ’organismo è stato sottoposto a 

condizioni di stress generiche: in particolare è riportato che gli stress ossidativi  

siano causa prioritaria dell ’accumularsi di  questi pigmenti (Viarengo et al.,  1998).  
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Fig. 5.39 Valutazione dell ’accumulo di  l ipofuscine nei miti l i  trapiantati nei sit i  di  

campionamento (i l  simbolo “ * ” indica che i l  valore è signif icativamente 

dif ferente dal controllo)  

 

Il  graf ico sopra riportato (f ig. 5.39) mostra chiaramente una risposta posit iva del 

biomarker in tutt i  i  sit i  di campionamento in cui i miti l i  sono sopravvissuti.  

L’aumento di l ipofuscine sembra maggiore e paragonabile nei sit i  BAC 5 e BAI 2, 

ma in generale l’accumulo osservato nei miti l i  campionati  nei tre siti  non è 

signif icativamente differente. Questi r isultati sembrano suggerire un l ivello di 

stress abbastanza uniforme nei sit i :  questo è plausibile alla luce del fatto che 

l ’accumulo di l ipofuscine è un biomarker generico, ma che in generale è correlato 

a stress ossidativi, f requenti in un ambiente come la Pialassa caratterizzato da 

acqua bassa, temperature elevate ed elevata produzione di biomassa, cioè le 

condizioni ideali per l ’ instaurarsi di fenomeni come stress anossici e crisi 

distrof iche.  

 

·  Att ività dell’enzima aceti lcolinesterasi (AChE)  

 

La valutazione dell ’att ività dell ’enzima AChE è un biomarker specif ico in 

quanto la sua inibizione è indice della presenza in ambiente di carbammati e 

organofosfati,  costituenti base dei pesticidi (Mineau, 1991; Weiss et al. , 1958): 
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la risposta quindi che ci aspettiamo in presenza di questi composti è una 

diminuzione dell ’att ività dell ’enzima. Vediamo i r isultati della nostra 

campagna:  

 
 

 

 

Fig. 5.42 Valutazione dell ’att ivi tà dell ’enzima Acetilcolinesterasi nei miti l i  

trapiantati nei sit i  di campionamento. 

 

Dalla f igura 5.42 si evince che non ci sono state variazioni signif icative 

dell ’att ivi tà dell ’aceti lcolinesterasi,  per cui si può dedurre che nel mese di 

residenza dei miti l i  in Pialassa Baiona non erano presenti in ambiente 

concentrazioni pericolose di pesticidi.  In agricoltura infatt i  tali  composti sono 

distr ibuit i  prevalentemente in primavera, per cui possono essere più facilmente 

accessibili  agli organismi, come sembra dimostrare una precedente campagna di 

biomonitoraggio da me condotta nel giugno 2003, in cui lo specif ico biomarker 

aveva dato indicazioni posit ive (f ig. 5.43).  
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Fig. 5.43 Valutazione dell ’att ivi tà dell ’enzima Acetilcolinesterasi nei miti l i  

trapiantati nei siti  d i campionamento nel mese di Giugno 2003 (i l  simbolo “ * ” 

indica che i l valore è signif icativamente differente dai dati di controllo)  

 

·  Contenuto di metallotioneine (MT)  

 

La determinazione del contenuto di metallotioneine nelle ghiandole digest ive dei 

miti l i  è un biomarker specif ico che mostra una risposta posit iva in conseguenza di 

una contaminazione ambientale da metall i  pesanti (Cajaravil le et al. ,  2000; 

Langstone et al. , 1998; Viarengo and Nott ,  1993). 
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Fig. 5.43 Determinazione del contenuto di  metallotioneine nelle ghiandole 

digestive dei miti l i  trapiantati nei sit i  di campionamento (i l simbolo “ * ” indica la 

signif icatività del dato rispetto ai valori di control lo)  

 
La f igura 5.43 mostra chiaramente un aumento significativo del contenuto di 

metallotioneine nei miti l i  di tutt i i  sit i di campionamento ove è stato possibi le 

reperire gli organismi, in particolare nei sit i BAC 5 e BAI 2. Questi r isultati ci 

suggeriscono una contaminazione dif fusa di metall i  che non sembra seguire i l  

gradiente di inquinamento conosciuto. 

 

·  Sedimento mobil izzato  

 

I risultati delle analisi sul sedimento mobil izzato (f ig. 5.44) non si discostano 

molto da quelle sul sedimento superf iciale. Notiamo un aumento della 

concentrazione totale dei metall i  in BAC 5 e BAI 2, oltre che in MAG 1. In MAG 

5 abbiamo ancora un aumento abnorme rispetto al campione di controllo. Possiamo 

inoltre notare che i l contributo maggiore alla concentrazione totale è dato dallo 

zinco e in forma minore da nichel e cromo.  
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Fig. 5.44 Concentrazione totale di metall i nel sedimento mobilizzato prelevato 

nei diversi sit i  della Pialassa Baiona  

 
Per quanto r iguarda l ’arricchimento specif ico, i r isultati sono confrontabili  con 

quello superficiale. Da evidenziare tuttavia è i l  fatto che nel sedimento 

mobil izzato appare molto arricchito i l  mercurio (da 3 a 13 volte) (f ig.5.45.).  

 

Fig. 5.45. Arricchimento dei singoli metalli  nel sedimento mobil izzato rispetto ad 

un sedimento non contaminato di r i ferimento (Amorosi et al., 2002) 
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·  Confronto tra la concentrazione totale di metall i  e i l  contenuto di 

metallotioneine nei tessuti  

 

La f ig. 5.46 mostra i l  confronto tra la concentrazione totale dei metall i  nel 

sedimento ed i l  contenuto di metallotioneine nei tessuti di miti lo. 

 

 

Fig. 5.46. Confronto tra concentrazione totale di metall i  nel sedimento 

(superficiale e mobi l izzato) e concentrazione di metallotioneine nei tessuti dei 

miti l i .   

 

Dal grafico sopra riportato (f ig. 5.46.) le variazioni del l ivello di metallotioneine 

sembrano seguire l ’andamento della concentrazione di metalli  nei sedimenti,  per 

cui possiamo affermare che in questa campagna di monitoraggio i l  biomarker 

sembra aver individuato con esattezza i sit i con maggior contaminazione di 

metall i .   
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Discussione e Conclusioni  

 

L’uti l izzo della batteria di biomarker ha confermato di essere uno strumento 

attendibile, riproducibile, facilmente applicabile ed estremamente sensibile della 

qualità dell’ambiente. Le risposte suggerite dai biomarker sono state infatt i  

confermate dalle indagini geochimiche correlate. Analizziamo nel dettaglio le 

indicazioni fornite dai biomarker generici (stabil ità l isosomiale, contenuto di  

l ipidi neutr i insaturi nei l isosomi, contenuto di lipofuscine nei l isosomi) e 

specif ici (contenuto di  metallotioneine nelle ghiandole digestive, att ivi tà 

dell ’enzima aceti lcolinesterasi) applicati  ai mitili  trapiantati in Pialassa Baiona 

(dei cinque sit i  di trapianto solo in 3 i mit i l i  sono sopravvissut i e quindi le 

successive indicazioni date dai biomarker sono relative a questi 3 siti :  BAI 2, BAC 

1, BAC 5):  

 

La valutazione del la stabil ità della membrana l isosomiale ha indicato una 

situazione di generale sofferenza degli  organismi, ma con un gradiente Sud-Nord,  

risposta che suggerisce l ’intensif icarsi degl i agenti stressori procedendo verso sud. 

Questa ipotesi di gradiente di stress è confermata da studi precedentemente 

condotti  in Pialassa e che hanno evidenziato un gradiente di inquinamento Sud-

Nord (Fabbri et al. , 2000)  

 

La valutazione del contenuto di l ipidi  neutri insaturi  e lipofuscine nei l isosomi, in 

l inea con la valutazione della stabil i tà delle membrane l isosomiali,  individua una 

generale sofferenza degli organismi senza individuare però un gradiente spaziale.  

 

La determinazione del contenuto di metallotioneine individua anche in questo caso 

una dif fusa contaminazione di metall i con due massimi in prossimità di BAI 2 e 

BAC 5, quest’ult imo il  sito più a nord e teoricamente più lontano dalla sorgente di  

contaminazione. Anche in questo caso le indagini  geochimiche confermano queste 

indicazioni: le anal isi effettuate sul sedimento confermano infatt i  una dif fusa 

contaminazione di metall i  con arricchimenti massimi in MAG 5, i l  sito più a sud 

che risulta estremamente compromesso, ma con valori comunque alt i  negli altri  si t i  

in particolar modo in BAI 2 e BAC 5.  
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L’att ività dell ’enzima acetilcolinesterasi ha suggerito infine l ’assenza in Pialassa 

di concentrazioni dannose di pesticidi.  Questa indicazione può essere interpretata 

confrontandola con una analoga campagna di monitoraggio effettuata nel giugno 

dello stesso anno in cui lo specif ico biomarker ha dato risposta posit iva alla 

presenza di pesticidi.  Il  possibile fattore di differenziazione è i l  periodo di 

campionamento: a di fferenza di ottobre, nel periodo primaverile (maggio-giugno) è 

più frequente l ’uti l izzo di tal i composti in agricoltura.  

 

La zona meridionale, in prossimità del canale Magni, r isul ta essere quella con i l  

massimo l ivello di degrado ambientale. I mit i l i  non sono sopravvissuti,  e le 

probabil i  spiegazioni sono state indicate dalle indagini geochimiche, che hanno 

riscontrato una elevatissima contaminazione da metall i pesanti e IPA (Donnini, 

tesi di laurea 2003), come del resto già provato da precedenti campagne di ricerca 

(Fabbri et al. ,  2000). Inoltre ulteriori  indagini dovranno essere compiute per 

valutare lo stress termico provocato dagli scarichi delle acque di raffreddamento 

delle due centrali termoelettriche situate in prossimità del canale Magni;  

 

La contaminazione da metall i  pesanti e da IPA è diffusa in tutta la Pialassa 

Baiona, come dimostrano sia le indagini geochimiche che le risposte dei biomarker 

e raggiunge i picchi massimi nelle zone più a sud.  

 

Confrontando i risultati espressi dalla batteria di biomarker da noi ut i l izzata con i 

risul tati di una campagna di monitoraggio condotta nel 2001 (Tamburin I. ,  2002 - 

tesi di laurea in Scienze Ambientali) si evince chiaramente un peggioramento delle 

condizioni qualitative dell ’ambiente (f ig. 5.47.),  considerazione che desta 

preoccupazioni per i l  futuro. Dalla f igura si può notare come i biomarker abbiano 

segnalato la crit icità dello stato dell ’ambiente in tutt i  i  sit i  di campionamento di 

questa campagna (baiona 2003) tranne nei sit i  del canale Magni in cui addirittura 

tutt i  i  mit i l i sono morti,  in confronto ai r isul tati del 2001 in cui gl i  unici s it i  che 

presentavano alterazioni di un consistente numero di  biomarker erano BAI 1 e 

MAG 1.  
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Fig. 5.47. Confronto tra le risposte date dai biomarker in una campagna di 

biomonitoraggio condotta nel 2001 (a.) ed in quella oggetto di questo studio, cioè 

del 2003 (b.)  

 

5.2.3.2. studi pi lota per la valutazione dei tempi di espressione e recupero dei 

biomarker 

 

Valutazione dei tempi di espressione 

 

Risultati e discussione 

 

Come dettagliatamente descritto nel paragrafo 4.2.3.2.,  i  mit i l i  esposti in un 

ambiente fortemente contaminato sono stati prelevati e analizzati dopo 2, 4, 7, 14 

e 30 giorni.  I risultati ottenuti  evidenziano chiaramente che i biomarker da me 

applicati impiegano circa una sett imana per cominciare a rispondere 

signif icativamente all’ insulto, salvo poi raggiungere la massima ampiezza di  

espressione dopo 14 e 30 giorni (f ig. 5.48, f ig. 5.49, f ig. 5.50, f ig. 5.51). In 

particolare il  periodo di labilizzazione della membrana l isosomiale viene registrato 
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al di sotto della soglia dei 20 minuti (soglia al di sopra del la quale i mit i l i  sono 

considerati  in un buono stato di salute) solo dopo 14 giorni (f ig. 5.48.),  periodo in 

cui la perdità di funzionalità dei l isosomi viene chiaramente confermata dal 

signif icativo incremento di lipofuscine (f ig. 5.49). 

 

                        

Fig. 5.48 Tempo di labilizzazione della membrana l isosomiale 

 

 

Fig. 5.49 Accumulo di l ipofuscine nei l isosomi. Differenti lettere corrispondono 

ad una dif ferenza statisticamente signif icativa tra i gruppi (ANOVA; p<0,05) 

 

Dopo circa 2 settimane la sindrome da stress degli  organismi non viene evidenziata 

solo dai biomarker l isosomiale, ma anche da un signif icativo accumulo di  MT nelle 

ghiandole digestive che raggiunge i l  maggior valore dopo 30 giorni (f ig. 5.50) e 

dall ’aumentata att ivi tà dell’AOX (fig. 5.51).  
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Fig. 5.50 Accumulo di MT nelle ghiandole digest ive. Differenti lettere 

corrispondono ad una differenza stat isticamente signif icativa tra i gruppi 

(ANOVA; p<0,05) 

 

 

Fig. 5.51 Attività dell ’AOX nelle ghiandole digestive. Dif ferenti lettere 

corrispondono ad una differenza stat isticamente signif icativa tra i gruppi 

(ANOVA; p<0,05) 

 

Valutazione dei tempi di recupero 

 

Risultati e discussione 

 

Come detto in 4.2.3.2.,  per valutare i tempi di  recupero dei biomarker nel momento 

in cui l ’ insulto termina e si r ipristinano delle condizioni ambientali ot t imali,  un 
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gruppo di miti l i  prelevati da un sito fortemente contaminato in Pialassa Baiona 

(miti l i  Pialassa) è stato trapiantato in una zona di tutela biologica a circa 12 

miglia dalla costa e prelevati dopo 9 e 35 giorni.  Sono stati analizzati anche i  

mit i l i  residenti al tempo 0 (T0) e al termine del campionamento (T35) per valutare 

l ’effettivo buono stato di salute degli organismi resident i e per verif icare che nel 

periodo di esposizione non si  fossero verif icate condizioni ambientali anomale tal i  

da condizionare naturalmente la risposte dei biomarker. 

 

In particolare la stabili tà lisosomiale dei miti l i  prelevati  in pialassa sembra 

aumentare da un l ivello estremamente crit ico del T0 ad un valore di circa 17 

minuti dopo 35 giorni che si avvicina al la soglia del buono stato di salute, senza 

però raggiungere l ’ott imo stato di salute dei mitili  residenti evidenziato dagli alt i  

valori di LMS (fig. 5.52.).  

 

 

Fig. 5.52 Tempo di labil izzazione della membrana lisosomiale. Differenti lettere 

corrispondono ad una differenza stat isticamente signif icativa tra i gruppi 

(ANOVA; p<0,05) 

 

 

 

a  a 

b 
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Per quanto riguarda l ’AChE, l ’att ività di questo enzima aumenta f ino a 

raggiungere i valori dei miti l i  residenti T35 dopo 35 giorni di recupero (f ig. 5.53) 

 

 

Fig. 5.53 Attività dell ’AChE nelle branchie. Dif ferenti lettere corrispondono ad 

una differenza statisticamente signif icativa tra i gruppi (ANOVA; p<0,05) 

 

Anche l’andamento delle MT rispecchia quanto già visto per LMS e AChE, con una 

diminuzione dei contenuti proteici solo dopo 35 giorni,  raggiungendo esattamente i 

l ivelli  di MT presenti nei miti l i  residenti (f ig. 5.54). 
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Fig. 5.54 Accumulo di MT nelle ghiandole digest ive. Differenti lettere 

corrispondono ad una differenza stat isticamente signif icativa tra i gruppi 

(ANOVA; p<0,05) 

 

 

Conclusioni 

 

Una delle attività f inalizzate ad un corretto, eff iciente e razionale uso delle 

metodologie di monitoraggio util izzando biomarker e organismi sentinella è 

l ’approfondimento della conoscenza sulle funzionalità f isiologiche degl i 

organismi. In particolare i risultati ottenuti in questi  studi pi lota, pur non essendo 

esaustivi,  portano ad interessanti considerazioni sui tempi necessari ai biomarker 

per fornire una risposta chiara di una crit icità ambientale e del tempo impiegato 

dagli organismi a perdere l ’informazione di un avvenuto insulto una volta 

ristabil i tesi le normali condizioni ambientali. I tempi di espressione dei biomarker 

suggeriscono la necessità di una esposizione di almeno 15 giorni per ottenere le 

prime chiare indicazioni sulla qualità ambientale, confermando quanto indicato 

dalla comunità scientif ica internazionale che consiglia un periodo di trapianto di  

30 giorni.  Interessante a mio avviso anche i r isultati ot tenuti dall ’analisi dei tempi 

di recupero, che hanno messo in evidenza come un insulto provocato negl i 
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organismi non venga immediatamente “dimenticato” ma rimane registrato per un 

periodo più o meno lungo. Alla luce degli spunt i fornit i  da questi studi pi lota, 

ri tengo che sarebbe interessante ed importante approfondire la ricerca sulle 

modalità di espressione e di recupero di questi e di altri  biomarker.  

 

5.2.3.3. Pialassa 2007 

 

Risultati 

 

·  Indagini abiotiche 

 

Salinità e pH 

I risultati delle campagne svolte util izzando una sonda multiparametrica (CTD) 

sono mostrati in f ig 5.55 . Per quanto riguarda la salinità (f ig. 5.55A) si nota una 

netta diminuzione nel canale Magni  (sito 1) r ispetto alle altre zone di 

campionamento che può essere dovuto all ’apporto di acqua dolce derivante dagl i  

scarichi di depuratori industrial i  e civi l i  convogliati per la maggior parte in questo 

canale. I r isultati inoltre sembrano suggerire una certa dist inzione tra i 3 sit i  nord 

(5 – 6 – 7) rispetto a quell i  sud (2 – 3 – 4) (f ig. 5.55A) dovuta a mio avviso ad un 

disequil ibr io spaziale dei processi di ricambio idrico, evaporazione e apporti di 

acqua dolce. Per quanto riguarda invece i l  pH, dalla f igura 5.55B non si registrano 

nette distinzioni spaziali nel periodo temporale in cui sono state effettuate le 

ri levazioni.  Si nota solo una tendenza ad un pH più acido in Magni (sito 1) e ad 

uno più basico nel sito 4. Sarebbero opportuni però ulteriori  approfondimenti per 

formulare delle ipotesi su possibili  processi ambientali che possano avere un’ 

inf luenza diretta sulla distribuzione spaziale del pH.   
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            A.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

           B. 

Fig. 5.55 Dati r i levati con la sonda multiparametrica: A. salinità; B. pH 

 

temperatura 

Per i  dati di temperatura sono riportate in f ig. 5.56 le registrazioni dei termometr i 

posizionati sui sostegni delle calze contenenti gl i organismi e impostati per 

registrare la temperatura ogni 30 minut i.  La media delle temperature nelle varie 

aree di campionamento evidenzia nettamente la maggiore temperatura del canale 

Magni rispetto al resto della laguna con un aumento medio calcolato di circa 5°C 

(f ig. 5.56). In tutt i  i  casi si nota una escursione termica giornaliera che si aggira in 

un range di 5-12 °C.  

 

 

7,2

7,4

7,6

7,8

8,0

8,2

8,4

14/6 15/6 16/6 17/6 18/6 19/6 20/6 21/6 22/6 23/6 24/6 25/6 26/6 27/6 28/6 29/6

p
H

sito 1 sito 2 sito 3 sito 4 sito 5 sito 6 sito 7

MAGNI

alta 
mare

a

marea 
uscente

bassa 

alta 
entrante

alta 

bassa 
entrante



 124 

 

 

 

 

 

 

 

            

 

 

 

Fig. 5.56 Medie giornaliere di temperatura ri levata in prossimità dei sit i  di  

campionamento con i minimi e i massimi giornalieri. 

 

Durante le campagne con la sonda CTD sono stati  registrati  anche i dati lungo la 

colonna d’acqua con una ri levazione ogni 10 cm. I risultati non sono stati mostrat i 

perché non è stata evidenziata alcuna strutturazione spaziale di masse d’acqua a 

diversa salini tà, pH o temperatura dovuto principalmente alle fort i correnti di  

marea congiunte alla bassa profondità media che porta ad un r imescolamento della 

colonna d’acqua ad ogni cambio di marea. Questa considerazione sembra 

confermata dall ’analisi più approfondita dell’andamento giornaliero della 

temperatura registrata dai termometri e confermata dai dati della sonda CTD in 

relazione all ’andamento mareale (dati della rete mareografica nazionale …biblio 

internet) mostrato in f ig. (5.58). Si nota come i periodi di bassa escursione 

mareale (es. dalle 12.00 alle 16.00 del giorno 18/06/07) port ino ad un aumento di 

temperatura dovuto probabilmente al  r iscaldamento superficiale, mentre una forte 

escursione con conseguente rimescolamente delle acque (es. dalle 24.00 alle 6.00 

del 19/06/07) porti ad un appiatt imento del graf ico della temperatura (f ig.5.57 ).  
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Fig. 5.57 Andamento giornaliero della temperatura (dato ri levato ogni 30 minuti) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.58 Andamento giornaliero della marea (dato ri levato ogni ora) 
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·  Percentuale di sopravvivenza 

 

Nel periodo di campionamento c’è stata un’alta percentuale di  sopravvivenza degli  

organismi trapiantati  in tutt i  i  sit i  sintomatica di una ancor buona eff icienza dei 

processi vi tal i,  tranne nel sito 1 (canale Magni) dove già a 7 giorni si ha una 

mortalità maggiore dell ’80% a conferma delle critiche condizioni ambiental i  

dell ’area (f ig. 5.59). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.59 Percentuale di sopravvivenza dopo 30 giorni.  Dopo 7 giorni nel sito 1. 

L’asterisco evidenzia una dif ferenza signif icativa rispetto al controllo (T-test; 

p<0,05) 

 

Non avendo materiale sufficiente per applicare tutti  i  biomarker nel sito 1  -  7gg, i 

risul tati mostrati successivamente sono riferit i ai campioni prelevati nel sito 1 

dopo 3 giorni.  

 

·  Stress su Stress  

 

Lo stress su stress è un biomarker estremamente semplice da uti l izzare ma molto 

sensibile nel valutare quando la sindrome da stress ha raggiunto l ivell i  tal i  da 

compromettere i normali processi f isiologici  di  un organismo e a diminuire quindi 

le sue capacità di sopravvivenza ad un qualsiasi ulteriore stress. In f ig. 5.60 
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vengono mostrati i  r isultati del test che evidenziano una si tuazione cri t ica ancora 

nel sito 1.  

 

 

Fig. 5.60  Tempo di sopravvivenza all ’aria. L’asterisco evidenzia una differenza 

signif icativa rispetto al controllo (T-test; p<0,05) 

 

·  LMS 

 

La stabil i tà della membrana lisosomiale, che come ho già più volte ripetuto è 

considerato i l  biomarker più eff icace nel diagnosticare lo stato di salute generale 

dell ’organismo, evidenzia nei dati sotto riportati (f ig. 5.61) una signif icativa 

perdita di eff icienza l isosomiale nei sit i 6, 3 e ancora 1, sintomatica di un catt ivo 

stato di salute. Pur non discostandosi statisticamente dal controllo, tuttavia anche i  

sit i 5 e 2 sono leggermente al di sotto della soglia dei 20 minuti,  al di sopra della 

quale gli organismi si considerano in un buono stato di salute. 
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Fig. 5.61  Tempo di labil izzazione della membrana lisosomiale. L’asterisco 

evidenzia una dif ferenza signif icativa rispetto al controllo (T-test; p<0,05) 

 

·  LIF 

 

La valutazione dei l ivell i  di l ipofuscine accumulate nei l isosomi, pur non avendo 

quella specif icità dell ’ informazione attribuita alla LMS, mostrano un amento 

signif icativo rispetto al controllo in tutt i  i  sit i di campionamento tranne i l  sito 2 

(f ig. 5.62), suggerendo una sofferenza generica degli organismi trapiantati.   
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Fig. 5.62  Accumulo di l ipofuscine nei l isosomi. L’asterisco evidenzia una 

dif ferenza signif icativa rispetto al controllo (T-test; p<0,05) 

 

·  Rapporto l isosomi/ci toplasma 

 

Questo biomarker opera ad un l ivello di organizzazione biologica maggiore di 

quello cellulare t ipico ad esempio della LMS, LIF, AChE o MT, dandoci 

informazioni sull ’effetto che la sindrome da stress ha sui tessuti biologici.  In 

particolare la maggiore richiesta di  uti l izzo dei lisosomi in processi di 

detossif icazione dovuti al l ’esposizione degli organismi a sostanze contaminanti, 

porta ad un aumento delle dimensioni di questi,  con conseguente aumento del 

rapporto l isosomi/citoplasma. 

Il  grafico rappresentato in f ig. 5.63 mostra una evidente sindrome da stress nei sit i  

6, 5 e 3. La mancata segnalazione nel sito 1 potrebbe essere dovuto al fatto che i 3 

giorni di esposizione non siano stati suff icienti perché gli effetti  evidenziati a 

l ivello cellulare si  ripercuotessero ad un l ivello di organizzazione biologico 

superiore. Questa caratterist ica, come chiarirò poi nelle conclusioni,  è proprio la 

capacità prognostica di “early warning” t ipica di questa metodologia. 

 

 

Fig. 5.63  Rapporto l isosomi/citoplasma. L’asterisco evidenzia una dif ferenza 

signif icativa rispetto al controllo (T-test; p<0,05) 
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·  Att ività della CAT 

 

L’att ività della catalasi è un biomarker generico sensibi le allo stress ossidativi.  I 

risul tati mostrati in f ig. 5.64 confermano ancora una volta le condizioni crit iche 

del sito 1 mentre non ri levano alcuna segnalazione negli altr i  siti  indagati.  

 

Fig. 5.64  Att ivi tà della catalasi nelle ghiandole digestive dei miti l i  trapiantati.  

L’asterisco evidenzia una dif ferenza signif icativa rispetto al controllo (T-test; 

p<0,05) 

 

·  Att ività dell’AChE 

 

L’att ività dell ’AChE da delle risposte che dif feriscono dagl i altri  biomarker. Si  

registra infatt i  una signif icativa inibizione dell ’enzima solo nel sito 6 (f ig. 5.65), 

quello posizionato più a nord. L’AChE è un biomarker sensibile, oltre che ai 

metall i , al la presenza in ambiente di residui di pesticidi.  In questo caso, anche 

considerando che le MT non ri levano contaminazione da metall i in s6 (f ig. 5.66), 

la segnalazione del biomarker potrebbe essere dovuta proprio alla presenza di una 

fonte di contaminazione da pesticidi, come ad esempio un canale di scolo agricolo, 

posizionato nella parte nord della laguna. Non sono però state fatte verif iche di 

questo genere. 
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Fig. 5.65  Att ivi tà dell’AChE nelle ghiandole digest ive dei miti l i  trapiantati.  

L’asterisco evidenzia una dif ferenza signif icativa rispetto al controllo (T-test; 

p<0,05) 

 

·  MT 

 

I dati mostrati in f ig.  5.66 mostrano un aumento signif icativo delle metallotioneine 

nel sito 3 e nel sito 1. In particolare nel sito posizionato nel canale Magni, vista la 

peculiarità dell ’ambiente in cui sono presenti ingenti concentrazioni di svariate 

classi di contaminanti e la velocità di accumulo di MT dopo soli 3 giorni,  si può 

ipotizzare che l ’aumento di queste proteine sia dovuto sia alla loro capacità 

chelante nei confronti dei metall i  pesanti,  ma anche per la loro capacità di 

intervento nei processi antiossidanti che si instaurano quando l ’organismo è 

esposto a composti che catalizzano la formazione di radicali l iberi come gli stessi 

metall i  o contaminanti organici come gli IPA di cui si è ampiamente dimostrata la 

presenza in quell ’area (Fabbri et al. ,  2006). La somma dei due processi può 

velocizzare l ’accumulo di MT come suggerito anche dai risultati mostrati nel 

paragrafo 5.1.1..  
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Fig. 5.66  Contenuto di MT nelle ghiandole digestive dei miti l i  trapiantati.  

L’asterisco evidenzia una dif ferenza signif icativa rispetto al controllo (T-test; 

p<0,05) 

 

·  Att ività dell’AOX  

 

Questo biomarker è considerato un potenziale indicatore della contaminazione da 

composti organici come IPA o PCB (biblio). I r isultati mostrati in f ig. 5.67 

sembrano confermare la conclamata e dif fusa presenza di alte concentrazioni di 

questi composti nella laguna oggetto di studio (bibl io), evidenziando un 

signif icativo aumento dell ’att ività dell ’AOX rispetto al controllo in tutt i  i  sit i  di 

campionamento ad eccezione del sito 2. 

 

MT content

0

100

200

300

400

Cint(s7) s6 s5 s3 s2 s1

mm mm
g

 g
 o

f 
tis

su
e

-1



 133 

 

Fig. 5.67  Att ivi tà dell’AOX nelle ghiandole digestive dei mitil i  trapiantati.  

L’asterisco evidenzia una dif ferenza signif icativa rispetto al controllo (T-test; 

p<0,05) 

 

·  Analisi dei risultati: SISTEMA ESPERTO 

 

Inserendo i r isultati dei biomarker nel sistema esperto (f ig. 5.68) vengono generati  

degli indici di stress su 5 l ivel l i correlati al lo stato di salute ambientale nei vari  

sit i di campionamento. In particolare gli indici sono A, B, C, D, E come indice di 

uno stato di salute che va da buono a patologico. 
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Fig. 5.68. Sistema Esperto: inserimento dei risultati nelle apposite f inestre. 

 

Nello specif ico caso della campagna di biomonitoraggio del 2007 condotta nella 

Pialassa Baiona le risposte f isiologiche degli organismi trapiantati hanno portato 

al seguente risul tato mostrato in f ig. 5.69  e rappresentato graf icamente in f ig. 

5.70. 

 

Fig. 5.69 Sistema Esperto: visualizzazione degli indici di stress 
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Fig. 5.70. Accoppiamento degl i indici di stress con i sit i di campionamento 

 

Il  mit i l i  trapiantati nel sito di controllo (sito 7) sono risultati  in un buono stato di  

salute così come quelli  trapiantati nel s ito 2. In 5 gli organismi sono risultati  in 

uno stato di medio stress, mentre nei sit i  1, 3 e 6 è stato calcolato uno stato di 

forte stress. Ad integrazione di queste elaborazioni i l  SE suggerisce la probabi le 

presenza di una contaminazione da metall i  pesanti nei sit i  1 e 3 ed una diffusa 
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presenza di contaminanti organici xenobiotici in tutt i  i  s it i  tranne che nel 2 e nel 

controllo (f ig. 5.69). 

 

Conclusioni 

 

La campagna BAIONA 2007 si prefiggeva, in fase di ideazione, di r iunire,  

analizzare e applicare tutte le metodologie testate e le esperienze maturate in 

questi anni di ricerca ritenute idonee al f ine di una chiara e corretta indagine sulla 

salute ambientale di un zona specif icatamente complessa come una laguna costiera.  

 

Gli organismi uti l izzati,  i  mit i l i della specie Myti lus galloprovincialis, hanno 

confermato di possedere quelle caratteristiche peculiari che ne fanno delle 

eff icienti sentinelle ambientali.  

 

La batteria di biomarker uti l izzata si è rivelata idonea ad un uti l izzo in ambienti  

costieri e lagunari e capace di indagare eff icacemente le specif iche crit icità 

ambientali delle aree oggetto di studio. 

Inoltre l ’ampiezza della batteria ha permesso una più precisa interpretazione dei 

risul tati dei singoli biomarker r iducendo le interferenze dirette o indirette 

provocate dagli stress naturali.  

 

L’uti l izzo del sistema esperto si è rivelato uti le nel riassumere ed integrare in 

semplici indici di  stress la grande quantità di informazioni registrate 

nell ’appl icazione delle metodologie dei biomarker. 

 

Le indagini chimico-f isiche dell ’area oggetto di studio sono state estremamente 

interessanti per capire meglio le caratteristiche idrodinamiche della laguna e gl i 

andamenti di quei parametri abiotici che spesso possono portare ad una diff ici le 

interpretazione dei risultati.  Dai risultati  è emerso chiaramente la dif ferenziazione 

chimico-f isica del canale Magni r ispetto alle altre zone di campionamento, in 

particolare la temperatura e la salinità che si discostano nettamente da quelle 

registrate negli altri  sit i .  Un altro elemento che è emerso è la forte f luttuazione 

giornaliera dei parametri abiotici che confrontata con i dati di marea, sembra 
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essere fortemente inf luenzata proprio delle correnti mareali.  Per dare risposte certe 

su questo tema sarebbero necessarie però ulteriori e più approfondite indagini.  

 

Per quanto r iguarda la qualità ambientale della Pialassa Baiona, la campagna 2007 

ha evidenziato alcuni punti già emersi in precedenti campagne. In particolare i l  

sito di  controllo (sito 7) si è confermato come un’area di pregio all ’ interno della 

Pialassa in cui si mantengono per ora delle buone condizioni ambientali che 

permettono di uti l izzarlo come sito di controllo. 

Il  sito presente nel canale MAGNI (sito 1) si è confermato quello con i l  maggior 

degrado ambientale: i l  SE ha indicato una situazione di forte stress con presenza di 

contaminanti organici xenobiotici e metall i  pesanti (f ig.  5.69), r isultato che 

acquista ancora maggiore peso se si considera che gli organismi analizzati in 

questo sito sono r imasti espost i in acqua solo per 3 giorni.  I 30 giorni di  trapianto 

hanno portato allo stesso r isultato della campagna del 2003, con la morte di tutt i  

gl i  organismi e relativa perdita di informazioni.  Vincente quindi la strategia di  

prelevare a tempi diversi gl i  organismi trapiantati in sit i  di riconosciuto degrado 

ambientale.  

 

Come già sospettato nella precedente campagna del 2003, una situazione crit ica è 

stata registrata nel si to più a nord (sito 6), in cui i l  SE produce l’ indice D relativo 

ad un forte stress abbinato alla presenza di contaminanti organici.  I risultati  

ottenuti dal SE per questo sito, insieme con le specif iche indicazioni date dai 

singoli biomarker come l ’AChE, suggerirebbero ulteriori approfondite analisi al 

contorno dell ’area nord per individuare e monitorare possibil i  fonti di 

inquinamento punt iformi o diffuse.  

 

Anche il  sito 3 presenta una elevata crit ic ità ambientale indicata dal SE ancora con 

l ’indice D e presenza sia di contaminanti organici xenobiotici che di metall i  

pesanti.  Il  sito 3 si trova a sud vicino all ’area del canale Magni, per cui potrebbe 

risentire direttamente della contaminazione l i  presente.  

 

Discorso a parte per i l  si to 2 in cui gli  organismi sembrano godere di  un buono 

stato di salute ed in cui non viene suggerita la presenza ne di metall i ne di 

contaminanti organici.  La spiegazione potrebbe essere ricercata nel fatto che pur 
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trovandosi a sud vicino alle zone più contaminate, il  sito 2 si trova direttamente 

davanti al canale d’ingresso dell ’acqua dal mare, per cui una maggiore 

circolazione e  ricambio dell’acqua possono aver contribuito al miglioramento 

delle condizioni di vita dei miti l i .  
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Obiett ivo del presente lavoro di ricerca è stato quello di definire una eff icace 

strategia di biomonitoraggio uti l izzando biomarker e organismi sentinella 

f inalizzata alla valutazione della qualità di aree complesse come le zone umide e 

costiere. 

 

Alla luce dei risultati ottenuti in quest i anni di ricerca possono essere fatte le 

seguenti specif iche considerazioni: 

 

gl i  organismi sentinella 

La scelta degli  organismi sent inella è stata di fondamentale importanza per la 

def inizione di eff icaci strategie di biomonitoraggio: una scelta sbagliata può 

rendere vani tutt i  gl i  sforzi  sostenuti  per la progettazione, la realizzazione e le 

analisi correlate ad una campagna di indagine ambientale. Le condizioni ott imali 

per effettuare una campagna di biomonitoraggio non possono infatt i  essere forzate 

come in un esperimento di laboratorio e spesso quindi fall ire la realizzazione di 

una campagna equivale spesso a rimandare le indagini di un anno. 

Alla luce di queste considerazioni pratiche, è apparsa evidente l ’esigenza di studi 

approfondit i  e test ripetut i su quegli organismi che apparivano come candidat i 

ideali per diventare eff icaci “sentinelle” in studi di valutazione ambientale, in 

particolar modo quando l ’ambiente da indagare è una zona umida o costiera. Per lo 

studio delle zone umide e costiere gli  organismi più uti l izzati sono in generale 

bivalvi sessili  f i l tratori come ostriche, vongole e miti l i  e su questi si è focalizzata 

la mia attenzione f in dall ’ inizio della mia ricerca. 

 

Le ostriche sono bivalvi  ampiamente distribuit i  a tutte le lati tudini  e sono perciò 

comunemente usate come organismi sentinella per la valutazione della 

contaminazione ambientale (Valdez Domingos et al. ,  2007). Sono sensibil i  a stress 

naturali o antropici (Piano et al.,  2002; Tanguy et al. ,  2001; Bigas et al. ,  1997) ed 

hanno specif iche risposte f isiologiche del tutto simili  ai mit i l i  (Valbonesi et al. , 

2003; Geret et al. , 2002). Appare evidente però che spesso le ostriche sono 

uti l izzate solo in condizioni particolari e quando non è possibi le uti l izzare i mit i l i ,  

vuoi per la dif f icoltà di reperimento di questi ultimi, vuoi per la presenza in un 

determinato ambiente oggetto di studio di diffusi banchi di  ostriche ma non di 

miti l i .  Nel mio caso è risultato estremamente più semplice uti l izzare i mit i l i delle 
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ostriche: sono più facil i  da reperire e da maneggiare, vivono in abbondanti banchi 

lungo tutta la costa e nelle acque di transizione e anche dove non sono presenti  

banchi stanziali essi hanno dato ampie garanzie di sopravvivenza e di eff icacia nel 

diagnosticare situazioni ambientali crit iche. 

 

Le vongole sono state studiate e testate sia in esperimenti di  laboratorio che sul 

campo (Rodriguez-Ortega et al. ,  2002; Da Ros and Nesto, 2005) tanto da suggerire 

di approfondire la conoscenza delle varie risposte a stress naturali e antropici per 

consentire i l  loro ut i l izzo routinario in programmi di biomonitoraggio (Bebianno 

et al. ,2004). 

In Alto Adriatico le specie prevalenti  sono la Chamelea gall ina e la Tapes 

Phil ippinarum, entrambe commercialmente importanti.  La prima vive 

prevalentemente in mare aperto ad una profondità di circa 6-10 metri.  I  pochi studi 

effettuati su di essa hanno rivelato l ’applicabil i tà delle comuni metodologie dei 

biomarker ed anzi una buona sensibili tà della C. gall ina a fornire risposte chiare e 

riproducibili  (Viarengo et al.,  1998). La seconda invece vive prevalentemente in 

acqua bassa tipica delle lagune salmastre come la laguna di Venezia o le Pialasse 

ravennati.  E’ stata studiata e util izzata in campagne di biomonitoraggio e test di 

laboratorio ma ha dato risposte contrastanti: Da Ros and Nesto (2005), uti l izzando 

la T. phil ippinarum per la valutazione della qualità ambientale della laguna di 

Venezia, sono stati in grado di evidenziare una crit icità ambientale sito-specif ica 

confermata da uno studio parallelo con i  mit il i  mentre Valbonesi et al.  (2003) ha 

messo in evidenza la dif f icoltà di valutare l ’att ività dell ’aceti lcolinesterasi in 

questa vongola. Questi risultati  sembravano suggerire una maggior aff idabil i tà 

della C. gall ina in confronto alla T. phil ippinarum, per cui è stato fatto un 

tentativo di uti l izzare questo organismo come sentinella in una campagna di 

biomonitoraggio all ’ interno della Pialassa Baiona (Fraternali,  2004). I risultati  

però hanno evidenziato i l imit i di uti l izzo di questo organismo in ambienti  

peculiari come le acque di transizione o le zone umide. Pur essendo comprovata 

una certa sensibil i tà all ’ inquinamento, l ’estrema variabi li tà naturale ed i l  

periodico instaurarsi  di condizioni estreme tipica di questi ambienti,  porta se non 

alla morte degli organismi, ad un “rumore di fondo” dato dallo stress naturale che 

può coprire le risposte fisiologiche indotte da fattori antropici .  
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Come dimostrato in molti studi sul campo e test di laboratorio (referenze in 

Donnini et al. ,  2007) i l  mit i lo è senza dubbio l ’organismo sentinella più uti l izzato, 

più conosciuto, più studiato e che quindi ad oggi da le maggiori garanzie di 

eff icacia per un suo uti l izzo in campagne di biomonitoraggio. In particolare i l  

mit i lo è risultato essere l ’unico organismo in grado di soddisfare i parametri  

peculiari di un buon organismo sentinella (§ 3.1.) e a fornire risposte chiare e 

riproducibili  quando ad essere oggetto di studio sono stati ambienti particolari e 

complessi come quell i  da me indagati,  le zone umide e costiere (Donnini et al. ,  

2007; Donnini,  Tesi di laurea 2003).  

 

i  biomarker 

 

Come già precedentemente accennato (§ 1.2.1) l 'analisi  di un singolo biomarker 

dif f ici lmente è in grado di fornire una indicazione inequivocabile e spesso anche 

interpretabile di uno o più aspetti della qualità ambientale di un ambiente: un dato 

parametro può essere soggetto alla variabili tà insita negli organismi viventi e può 

fornire talvolta risultati ambigui, causando sovrastime o sottostime degli effett i  

sulle biocenosi. Risulta quindi essenziale l ’ impiego di una batteria di biomarker al  

f ine di produrre un risultato integrato, che da un lato minimizzi gl i effett i  della 

variabili tà biologica e dall 'altro sia confermato da più di una indagine.  

 

La valutazione della stabil ità della membrana l isosomiale, come già suggerito in 

molti  studi effettuati (Moore, 1991) è risultato essere i l  biomarker più sensibile ad 

una condizione ambientale di stress. In tutti  i  test ha dato risposte chiare e 

inequivocabil i sul lo stato di salute degli organismi e  spesso è stato uti le come 

parametro guida per interpretare gl i altr i  r isultati.  Recentemente, inoltre, è stato 

suggerito di uti l izzare proprio la LMS insieme allo Stress su Stress in una prima 

fase di indagine ambientale, salvo poi intervenire con tutta la batteria di biomarker 

dove viene segnalata una situazione crit ica (Viarengo et al. ,  2007). Quest i 

suggerimenti sono stati recepiti  dall ’ARPA che infatt i  dal 2008 comincerà ad 

uti l izzare questo t ipo di indagine aff iancandola alle analis i f inora condotte in 

ottemperanza alle normative vigenti.  
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La valutazione dell ’accumulo dei l ipidi  neutri nei l isosomi ha fornito una uti le 

integrazione a conferma delle risposte degli altr i  biomarker generici sullo stato di  

salute degli organismi. A mio avviso però alcune osservazioni ri levate in fase di 

esecuzione e interpretazione dovrebbero portare ad un approfondimento sulle 

modalità di  espressione di questo biomarker per chiarire quanto l ’accumulo dei 

l ipidi nei l isosomi evidenziato dalla colorazione istologica sia un effetto della 

perdita di  funzionalità dei l isosomi causata da un pessimo stato di salute 

dell ’organismo, o semplicemente causata da un naturale accumulo di l ipidi in 

prossimità del ciclo riproduttivo. 

 

La valutazione dell’accumulo di l ipofuscine nei l isosomi, quando è stato 

uti l izzato, ha sempre forni to risposte chiare e confermate dalla LMS. Si è 

dimostrato quindi un uti le biomarker generico per la valutazione dello stato di 

salute dell ’organismo e anche se non fornisce una valutazione quanti tativa dello 

stress, è comunque importante per l ’ individuazione di una situazione ambientale 

più o meno crit ica. 

 

E’ dimostrato che l ’att ività dell ’AChE è inibita da carbammati e organofosfati 

presenti  nei residui dei pesticidi  (Valbonesi et al. ,  2003; Rickwood and Galloway, 

2004) e alcuni miei r isultati sembrano suggerire un potenziale effetto dei pesticidi  

uti l izzati in agricoltura in ambienti acquatici i l  cui bacino idrografico comprende 

vaste zone colt ivate (§ 5.4.3.).  Tuttavia studi recenti sembrano dimostrare che 

altre classi di contaminanti possano avere un effetto sull ’att ività dell ’AChE, 

inclusi i  metall i  (Frasco et al.,  2005). Questa ipotesi è confermata dai miei 

risul tati (§ 5.3.1.) in cui i l  mercurio e i l meti lmercurio ne inibiscono l ’att ività. 

Alla luce di quest i risultati e di queste osservazioni,  pur confermando la 

sensibili tà dell ’AChE a ai pesticidi,  si confermano le osservazioni di  Viarengo et 

al.  (2007) secondo cui questo biomarker rimane un indicatore specif ico per la 

presenza di pesticidi nei pesci,  ma è da considerarsi  un biomarker generico nei 

molluschi.  

 

L’uso dell ’att ività della catalasi è ben conosciuto ed è stato eff icacemente 

uti l izzato per la valutazione dello stress ossidativo (Regol i e Principato, 1995). 

Essendo molte le classi di contaminanti capaci di produrre radicali l iberi e quindi 
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stress ossidativo, la catalasi è considerata un biomarker generico della salute degl i 

organismi. Anche i miei risultati hanno confermato la sensibili tà e l’applicabil i tà 

di questo biomarker in campagne di biomonitoraggio della qualità ambientale delle 

acque di transizione (§5.4.3.).  

 

L’AOX è un enzima fondamentale del pool enzimatico perossisomiale deputato 

alla ossidazione di acidi grassi a lunga catena ed alla digestione e detossif icazione 

di composti organici  xenobiotici.  Gli studi condotti sull ’uti l izzo di questo enzima 

come biomarker specif ico per contaminanti come ad esempio IPA o PCB ha portato 

ad interessanti r isul tati (Cajaravil le and Ort iz-Zarragoit ia, 2006). Il  l imite per 

l ’inserimento di questo enzima nella batteria di biomarker da uti l izzare in 

campagne di valutazione della qualità ambientale è però i l  fatto che pochi studi 

sono stati ad oggi condotti sui potenziali effett i  di altri  classi di contaminanti 

sull ’AOX ed i miei r isultati confermano infatti  che metall i  pesanti come i l  

mercurio o organometall i  come il  meti lmercurio possono effett ivamente modif icare 

l ’att ività di questo enzima (§5.3.1.).  Nonostante queste considerazioni ri tengo però 

estremamente interessante approfondire la conoscenza sulle modalità di  

espressione dell ’AOX per chiarire la sua potenzialità ed efficacia come biomarker. 

 

Molt i  studi sono stati effettuati sulle metallotioneine che hanno dimostrato 

chiaramente i l  loro fondamentale ruolo nei meccanismi di detossif icazione come 

chelante dei metall i  pesanti (Viarengo et al. ,  2000). La valutazione del contenuto 

di MT si è confermata nella mia ricerca come un biomarker specif ico molto 

sensibile ed efficace nel diagnosticare la presenza di una anomala quantità di  

metall i  pesanti (§5.3.1.; §5.3.2.; §5.4.3.) per cui la sua presenza in una batteria di  

biomarker da uti l izzare in indagini ambientali appare fondamentale. 

 

Il  cAMP è un secondo messaggero con un ruolo chiave nella regolazione della 

disponibil i tà energetica durante lo sviluppo delle gonadi (Diaz-Enrich and 

Ibarguren, 2003) e in moltissimi processi f isiologici.  Studi recenti infatt i  mostrano 

come i l ivell i  di cAMP siano signif icativamente influenzati da una esposizione a 

metall i  pesanti (Cadmio, Rame e Cromo) o contaminanti organici (Dail ianis et al. , 

2003; Raftopoulou et al. ,  2006; Fabbri  and Capuzzo, 2006; Dail ianis and 

Kaloyianni, 2007). La dif f icoltà nel mettere in relazione i  l ivell i di cAMP con uno 
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stato di salute e quindi con una condizione di salute ambientale, sta nel fatto che i  

l ivelli  di cAMP sono il  r isultato dei processi di formazione e degradazione 

catalizzate rispettivamente dall ’adenilato ciclasi (AC) e dalla fosfodiesterasi 

cAMP-dipendente. Risulta quindi di dif f icile interpretazione, al la luce delle poche 

conoscenze specif iche, quanto la variazione dei l ivell i  di cAMP sia direttamente 

derivante da una necessità dell ’organismo o da un effetto diretto causato 

dall ’instaurarsi di avverse condizioni ambientali,  e quanto invece specif ici 

composti possano ad esempio aver influenzato direttamente o indirettamente l ’AC 

o la fosfodiesterasi.  

 

La valutazione del rapporto l isosomi/citoplasma è stata uti l izzata nell ’ult ima 

campagna di biomonitoraggio in Pialassa Baiona (§5.2.3.3.) e ha fornito delle  

indicazioni chiare ed in linea con gli altr i  biomarker. Considerando poi che agisce 

ad un l ivello di organizzazione biologica superiore rispetto ai biomarker cellulari  

(tessuto), appare ancora più importante l ’ informazione data da un suo uti l izzo. Un 

grande peso infatt i  viene riservato dal Sistema Esperto al rapporto 

l isosomi/citoplasma nell ’elaborazione degli indici di qualità. Infatt i  senza la 

segnalazione dei biomarker a l ivello t issutale o di organismo (SoS, mortalità) i l  

programma non elabora gli indici D e E, rispettivamente correlati con un forte 

stress e con una situazione patologica. 

 

La valutazione della percentuale di sopravvivenza, pur essendo estremamente 

semplice e diretto nella sua applicazione, è sicuramente uno degl i indici più 

evidenti di degrado ambientale. E’ logico infatti  che una diminuita percentuale di 

sopravvivenza sia da mettere in relazione diretta con una scarsa qualità 

ambientale. Per questo biomarker vale lo stesso discorso fatto per i l  rapporto 

l isosomi/citoplasma in relazione al suo peso nel Sistema Esperto. Anzi,  al la luce 

del fatto che agisce a l ivello di organismo, le informazioni che fornisce hanno 

ancora più importanza, suggerendo un potenziale effetto successivo a livello di  

popolazione e quindi di ecosistema. 

 

La valutazione dello stress su stress è un biomarker tanto semplice quanto 

sensibile. Numerosi studi e applicazioni hanno dimostrato infatt i l ’eff icacia di 

questo indice per la valutazione dello stato di salute dell ’organismo sentinella 
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(Eertman et al. ,  1993; Hellow and Law, 2003). Come accennato parlando della 

LMS, questo biomarker è stato suggerito come indicatore di primo l ivello insieme 

alla LMS nell ’approccio a “2 l ivell i”  proposto da Viarengo et al.  (2007) e adottato 

dal MED-POL per i l  biomonitoraggio del Mediterraneo. Le considerazioni f inali 

fatte per la percentuale di sopravvivenza valgono anche per questo biomarker. 

 

Strategia di campionamento 

 

Il  periodo di campionamento migliore sembra essere settembre-ottobre, in cui sono 

l imitate ormai le fort i  insolazioni che possono portare a surriscaldamenti eccessivi  

della colonna d’acqua alla base di molti  processi dannosi per l ’ambiente come crisi  

anossiche e crisi distrofiche frequenti in ambienti con acqua bassa come le zone 

umide, e che possono coprire con un eccessivo “rumore di fondo” i segnali fornit i  

dai biomarker. In secondo luogo anche il  periodo primaveri le (apri le-giugno) può 

essere uti l izzato eff icacemente. 

 

Gli organismi, in un numero di almeno 50 per poter valutare tutt i  i  biomarker 

inclusi la mortalità e lo stress su stress, devono essere trapiantati in modo da 

trovarsi nella colonna d’acqua, né troppo vicino al fondo per non subire troppo 

l ’inf luenza del sedimento spesso fortemente contaminato, né troppo in superficie 

per non dover subire periodi di insolazione diretta. 

 

Il  tempo di esposizione in ambiente di 30 giorni sembra ideale per una efficace 

risposta di tutt i  i  biomarker senza l’ instaurarsi di processi di adattamento o 

recupero. In particolare nei siti  con un conclamato degrado ambientale sarebbe 

opportuno programmare dei prelievi intermedi per valutare la capacità di 

sopravvivenza nell ’ambiente e per non rischiare di perdere importanti informazioni 

come avverrebbe in caso di morte di tutt i  gl i  organismi. 

 

La scelta del control lo si  è dimostrato un punto di fondamentale importanza per la 

buona riuscita di una campagna di biomonitoraggio. In particolare quando si va ad 

indagare ambienti ristrett i  e spesso caratterizzati da una dif fusa contaminazione 

ambientale o dalla presenza di fort i  f luttuazioni chimico-f is iche naturali come le 

acque di transizione, la scelta di più controll i  può essere vincente per poter 
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interpretare al meglio le risposte dei biomarker. In generale un controllo interno, 

cioè un sito di cui conosciamo con certezza le caratteristiche di nulla o bassa 

crit icità ambientale presente all ’ interno dello stesso ambiente che vogliamo 

indagare, risulta la scelta migliore, come fatto per la campagna Baiona 2007. 

Purtroppo spesso accade che quel sito si riveli non più così “pulito” o che 

temporalmente si siano instaurate condizioni naturali particolari che hanno influito 

sulle risposte fisiologiche degli organismi sentinella. Si suggerisce in quel caso di  

considerare come controllo i l  tempo 0, cioè i mit i li  prelevati da un banco naturale 

e sui quali,  prima di essere suddivisi in gruppi e trapiantati,  vengono applicati i  

biomarker. Ideale sarebbe mantenere anche un controllo di laboratorio in acqua di 

mare artif iciale f i l trata e ossigenata da confrontare con i controll i  posizionati in  

ambiente. 

 

L’uti l izzo parallelo al biomonitoraggio di indagini geochimiche, chimiche o 

chimico-f isiche possono essere uti l i per una iniziale caratterizzazione dell ’area. In 

particolare in ambienti in cui i  parametri abiotici possono avere un forte peso, 

questi studi possono essere fondamentali per poter capire le dinamiche idrologiche 

e le f luttuazioni chimico-fisiche per poter interpretare correttamente alcune 

risposte dei biomarker. 

 

Conclusioni 

 

Negli ultimi venti anni un’ attenzione particolare è stata data dalla comunità 

scientif ica nello svi luppare e testare numerosi biomarker al f ine di quantif icare 

l ’effetto subletale dei contaminanti  e permettere così di identif icare l ’ impatto 

dell ’inquinamento ambientale nella sua fase di sviluppo, cioè prima che gli effett i  

siano definitivi.  

Purtroppo, in gran parte delle nazioni inclusa l ’ Ital ia, le amministrazioni 

pubbl iche e gli organi deputati al controllo ed alla gestione delle risorse naturali  

sono in gran parte rimaste legate per anni al le vecchie metodologie e procedure di 

indagine ambientale che prevedevano fondamentalmente l ’analisi dei singoli  

contaminanti e i l  confronto con i valori sogl ia definit i  dalla legge, con tutt i  i  l imit i  

che questo approccio comportava (vedi §1.2.).  
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Recentemente, con il  D.Lgs.152/99, con la Water Framework Directive 

(2000/60/EC) e ult imamente con il  D.Lgs.152/2006, è stata fortunatamente 

recepita la necessità di classif icare lo stato ecologico dei vari ambient i acquatici  

in funzione degli obiett ivi di qualità ambientale attraverso l ’identif icazione di 

indicatori di qualità anche biologici come fauna itt ica o macroinvertebrati  

bentonici e perseguire la realizzazione dello stato ecologico buono di tutt i  i  corpi 

idrici signif icativi entro i l  2015-2016. 

 

La presa di coscienza dell ’ importanza fondamentale di considerare l ’ importanza 

dell ’ecosistema nel suo complesso e gli effett i sulla componente biologica 

dell ’inquinamento, aprono la strada ad un nuovo e più razionale modo di affrontare 

le tematiche di gestione ambientale.  

 

Il  b iomonitoraggio con organismi sentinella e biomarker e la sua capacità 

diagnostica e prognostica sulla qualità ambientale assumono oggi un ruolo 

importante per la def inizione di strategie di classif icazione, intervento o recupero 

di sit i  contaminati.   

 

La stessa ARPA, l’organo deputato al monitoraggio ambientale, inserirà dal 2008 

l ’analisi della LMS valutata sui mitil i  a f ianco delle analisi di bioaccumulo e 

chimico-f isiche svolte rutinariamente. Questo approccio metodologico è simile a 

quello descrit to da Viarengo et al. (2007) che  suggerisce l ’uti l izzo prima della 

LMS e SoS e solo successivamente dell ’intera batteria dove ritenuto necessario 

(approcio “2-t ier”).   

 

Nell’ott ica di trasferire le metodologie di biomonitoraggio dall ’ambito della pura 

ricerca universitaria all ’ut i l izzo pratico di amministrazioni o organi di  controllo 

ambientale, una facil i tazione può essere rappresentata dall ’uti l izzo del SISTEMA 

ESPERTO.  Il  SE, come già accennato nel paragrafo 3.3, è un software in grado di 

integrare tutt i  i  r isultati dei biomarker in 5 semplici indici di stress correlati ad 

una diversa criticità ambientale e di suggerire la presenza di particolari  classi di  

contaminanti come metalli  pesanti o composti organici xenobiotici.  
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Il SE è stato validato in differenti ambienti ed i r isultati dimostrano che è in grado 

di quantif icare efficacemente gli effett i  biologici di dif ferenti l ivelli  d i 

inquinamento.  

La facil i tà di uti l izzo, la chiarezza e l ’eff icacia nella valutazione dell ’ impatto dei 

contaminanti,  ne fanno uno strumento di supporto decisionale ideale per un 

uti l izzo da parte degli enti deputati al la gestione ambientale. 

 

In conclusione, negl i ult imi decenni molti  studi sono stati fatt i  in tutto i l  mondo 

per def inire le metodologie di  biomarker più adeguate, individuare gli  organismi 

sentinella più idonei e approfondire la loro conoscenza fisiologica e 

comportamentale ed infine validare i  r isultati applicando le stesse procedure in 

vari ambienti.  Tra questi,  gl i  ambienti  di transizione sono i più dif f ici l i  da 

valutare, per la variabil i tà intrinseca delle loro caratteristiche chimico-f isiche, che 

già rappresenta un fattore di stress per gli  organismi. Tuttavia questo lavoro di  

Tesi ha contribuito a identif icare organismi sentinella e biomarker adatti al 

biomonitoraggio di  habitat costieri.  Le informazioni chimico-fisiche e 

geochimiche raccolte in parallelo hanno confermato l ’attendibil i tà delle risposte 

dei biomarker e della diagnosi integrata fornita dal Sistema Esperto, permettendo 

di proporre i  mit i l i  e la batteria di biomarker precedentemente discussa (§ 6 – i  

biomarker) come strumenti adeguati a valutare la qualità di tali  ambienti.  
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