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Prefazione

Lo stato di qualità delle acque marino-costiere è un problema di particolare importanza in
un paese come l’Italia la cui costa, estendendosi per oltre 7000 km, occupa una parte conside-
revole di territorio. Oltre agli aspetti sanitari, la qualità di queste acque ha forti ripercussioni
sull’economia nazionale, in considerazione dell’importanza dell’industria turistica e della
pesca.

Gli scarichi urbani, zootecnici e industriali, non adeguatamente trattati, sono responsabili
dell’immissione in mare di microrganismi patogeni e di contaminanti chimici. 

L’uomo può essere esposto ai microrganismi patogeni (batteri, virus, protozoi) attraverso il
consumo di prodotti ittici e lo svolgimento di attività ricreative. 

I contaminanti chimici, come ad esempio policlorobifenili, metilmercurio, diossine e
pesticidi clorurati, possono raggiungere in alcune aree concentrazioni particolarmente elevate
nei prodotti ittici e rappresentare un rischio significativo per la salute dei consumatori. L’im-
missione in mare di grandi quantità di macronutrienti induce i fenomeni delle fioriture algali ed
ha probabilmente un ruolo di primo piano anche nei fenomeni delle mucillagini e della diffu-
sione di alghe tossiche marine. Quest’ultimo fenomeno sembra in progressiva espansione e
rappresenta un rischio per l’uomo in particolare associato al consumo di molluschi, nei quali si
possono concentrare elevate quantità di tossine algali.

Gli annegamenti, i quasi annegamenti, le lesioni craniche e alla colonna vertebrale rappre-
sentano conseguenze tristemente note di attività ricreative in aree di balneazione. Questi eventi
vengono considerati comunemente inevitabili fatalità, in realtà, attraverso adeguate misure di
gestione sarebbe possibile ottenere un loro significativo contenimento.

Nel nostro paese i dati e le informazioni disponibili sullo stato di qualità delle acque marine
costiere e  sulle correlazioni con  la salute della popolazione sono frammentari. Diversi sono i
soggetti istituzionalmente competenti nel controllo dello stato di qualità degli ambienti
marino-costieri, nella valutazione del rischio, nella individuazione di nuovi fattori di rischio
sanitario nonché nella programmazione e nella gestione delle azioni di tutela e di ripristino
ambientale. Nella maggior parte dei casi, nell’espletamento delle attività di competenza, questi
soggetti  procedono separatamente, senza le necessarie sinergie. In questo contesto è certa-
mente difficile pervenire alla sintesi necessaria per correlare i fattori di rischio con lo stato di
salute della popolazione. 

Questo numero monografico affronta alcuni degli aspetti della problematica della qualità
delle acque marino-costiere e delle possibili implicazioni sanitarie. Raccoglie i contributi dei
principali soggetti istituzionali, dei quali vengono messi in evidenza competenze e missioni,
con l’auspicio di favorire lo sviluppo di tutte le sinergie necessarie a garantire tanto la qualità
ambientale dei nostri mari quanto la loro fruizione “in sicurezza” da parte della popolazione.
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Introduzione

I processi ambientali ed i sistemi ecologici sono
fortemente influenzati dai sistemi economici e sociali.
Una parte cospicua della popolazione vive lungo le
coste utilizzando le risorse marine per attività legate
alla produzione del reddito o per scopi ricreazionali.
Su scala globale sia i problemi di tipo ambientale che
quelli di tipo sociale hanno subito, negli ultimi anni,
modifiche sostanziali tanto da far ritenere che l’aumen-
tata pressione antropica sulle risorse costiere possa, in
molti casi, eccedere quella che è definita la capacità
recettiva dell’ambiente marino.

Ciò è particolarmente evidente in un paese come
l’Italia, in cui le coste hanno storicamente costituito il
luogo di elezione di numerosi ed importanti insedia-
menti urbani ed in cui le caratteristiche climatiche
richiamano lungo le coste massicci apporti di turisti.

Una valutazione dei carichi inquinanti generati da
tali presenze costituisce quindi un presupposto indi-
spensabile per valutare le aree a maggior rischio
ambientale, per definire corretti piani di controllo e
monitoraggio e per stabilire le priorità degli interventi

finalizzati alla salvaguardia delle risorse marine
costiere.

I carichi inquinanti sversati in mare possono
derivare da:

- presenze umane ed attività produttive (anche in
aree remote) esercitate nella terraferma; 

- attività marine (costruzioni, acquacoltura, dra-
gaggi, dumping);

- sversamenti legati ai trasporti marittimi e ad
incidenti.

I principali effetti a carico dell’ambiente marino
legati a tali apporti (ed i contaminanti responsabili)
risultano essere i seguenti:

- alterazione delle caratteristiche igieniche (micror-
ganismi); 

- variazione del livello trofico (nutrienti);
- ipossie ed anossie (nutrienti ed idrocarburi);
- tossicità e bioaccumulo (microinquinanti organici

ed inorganici).
La valutazione quantitativa dei carichi inquinanti

può essere effettuata utilizzando metodi indiretti,
basati su dati di tipo statistico, o con metodi diretti,
basati su una sperimentazione di campo.
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Riassunto. - Sono stati stimati i carichi inquinanti che raggiungono l’ambiente marino costiero. Tale
stima è stata effettuata considerando i carichi potenziali generati sul territorio utilizzando procedure messe a
punto dall’Istituto di Ricerca sulle Acque del CNR con opportuni coefficienti di conversione aderenti alla
classificazione delle attività economiche adottata dall’ISTAT nel Censimento del 1991. Sono stati inoltre
utilizzati i risultati di indagini svolte negli anni ’90 da differenti istituzioni scientifiche e da strutture di
controllo. I carichi inquinanti sono stati disaggregati per unità territoriali (costituite dalle province costiere)
o per corpi idrici significativi. E’ stato infine evidenziato il ruolo positivo che l’attuazione dei piani di moni-
toraggio previsti dalla normativa nazionale (DL.vo 152/99)  può avere per una stima spazio-temporale più
puntuale dei carichi inquinanti.
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Summary (Evaluation of pollution load in the marine coastal waters). - The potential pollution loads, of
both organic and eutrophicating type, along the Italian coast were evaluated with reference to census data of
1991. The methodology adopted for the indirect evaluation of loads are those developed by the Water
Research Institute of the Italian National Research Council. They take into account the different sources of
pollution load, namely population, industry, agriculture and cattle farming. Pollution loads were estimated
at coastal provinces level. Annual riverine fluxes of pollutants were also evaluated for the main Italian
rivers. Finally, the positive role played by the adoption of monitoring plans forecasted by the national law
recently come into force (DL.vo 152/99) for a better evaluation of the pollution loads was stressed.

Key words: pollution load, coastal marine pollution, fluvial discharge.

Indirizzo per la corrispondenza (Address for correspondence): Romano Pagnotta, Istituto di Ricerca sulle Acque, Consiglio Nazionale delle
Ricerche, Via Reno 1, 00198 Roma. E-mail: pagnotta@irsa.rm.cnr.it.



Valutazione dei carichi inquinanti

Carichi inquinanti potenziali

I carichi inquinanti potenziali e la loro distribuzio-
ne sul territorio possono essere valutati impiegando
una procedura secondo la quale, attraverso opportuni
coefficienti numerici, le unità di riferimento prescelte
per le diverse fonti di generazione vengono trasforma-
te in unità di carico o in indici del carico medesimo.
Per poter applicare una tale procedura va, ovviamente,
identificata prioritariamente l’area di riferimento alla
quale la procedura stessa deve essere applicata. Nel
caso delle acque interne, l’area corrisponde al bacino
idrografico sotteso dal corpo idrico oggetto di
indagine, mentre maggiori difficoltà si manifestano nel
definire il bacino scolante a mare. 

Un possibile criterio da adottare è quello seguito
dall’ISTAT [1] che considera costieri i comuni confi-
nanti direttamente con il mare ed escludendo dal
computo quelli che con il mare hanno rapporti indiretti
(ad es. quelli confinanti con fiumi che recapitano in
mare e quelli confinanti con lagune costiere). Utiliz-
zando questo criterio i comuni costieri italiani
risultano essere 642 sul totale dei circa 8100 comuni.

Tra le sorgenti potenziali di inquinamento si
possono considerare la popolazione residente (PR) nei
comuni costieri, quella “fluttuante” rappresentata dal
movimento turistico (PF), gli equivalenti industriali
(EI) e gli equivalenti zootecnici (EZ).

Per le valutazioni teoriche dei carichi inquinanti ci
si avvale dei dati relativi alle indagini censuarie ISTAT
decennali. Ciò garantisce la confrontabilità nel tempo
delle stime e, in particolare, per i carichi di popolazio-
ne consente di utilizzare il valore della popolazione
residente legale che viene calcolata nel corso del Cen-
simento decennale relativo. Nel 1996 è stato effettuato
un Censimento intermedio dell’industria, cui non sono
seguite contemporanee indagini per la popolazione e
l’agricoltura, né, a tutt’oggi, è possibile utilizzare i dati
dei Censimenti del 2001 perché i risultati sono al
momento ancora provvisori.

Popolazione residente 

La popolazione residente (PR) legale per comune è
stata ricavata dai dati ISTAT relativi al Censimento
Generale della Popolazione riferito al 1991 [2]. Per
questa componente del carico non si applicano coeffi-
cienti di equivalenza e ogni abitante costituisce una
unità di popolazione totale. 

Utilizzando tale criterio la popolazione costiera
ammonta a circa 16,8 milioni di abitanti (su un totale
nazionale pari a 57,8 milioni). Aggregando i comuni
costieri a livello provinciale Roma, con 3 milioni di
abitanti, risulta la provincia costiera più popolata,

seguita da Napoli (1,7 milioni), Palermo (0,9 milioni)
Genova (0,8 milioni) e Bari (0,7 milioni). Meno
popolate risultano le province di Ferrara, Rovigo,
Viterbo, Udine e Potenza con un numero di abitanti
compreso tra 40 000 e 5000.

Popolazione fluttuante 

Per quanto riguarda la popolazione fluttuante (PF)
nel ciclo annuo, si considera il solo movimento
turistico. I dati elaborati possono essere raccolti da
informazioni desunte da varie fonti ma, in maggior
misura, dalle statistiche ISTAT, anch’esse aggiornate al
1991 [3]. Queste statistiche non sono disponibili nella
disaggregazione comunale, se non in casi particolari e
assai limitati. Le uniche elaborazioni che è possibile
effettuare sulla popolazione fluttuante consistono nel
ridurre le presenze per anno in presenze per giorno,
concentrandole nei 90 giorni di turismo balneare.
Questa assunzione, in alcuni casi, è del tutto arbitraria
essendo taluni comuni compresi nell'elenco dei costieri
interessati da un movimento turistico che non è legato
solo alla balneazione. Anche per questa componente
non si applicano fattori di equivalenza, ed ogni
presenza turistica giornaliera corrisponde a una unità
di popolazione totale (limitatamente al periodo
balneare). Ovviamente tale semplificazione non è giu-
stificabile nel caso di province in cui il turismo estivo
costituisce solo una quota-parte del movimento
turistico complessivo. Ciò vale in particolare per le
province di Roma, Venezia, Pisa e, sia pure in misura
minore, Napoli, Bari, Genova e Trieste. Utilizzando
tale criterio la popolazione fluttuante complessivamente
attribuibile alle province costiere risulta essere pari a
149 milioni di presenze giornaliere per anno.

Va infine considerato come, non di rado, il
movimento turistico, e quello balneare in particolare,
avvenga nell’ambito della stessa provincia; in questo
caso la somma della PR con le presenze turistiche può
determinare una sovrastima della popolazione totale.

Pur con tutti i limiti insiti nella metodologia utiliz-
zata, l’elaborazione dei dati disponibili mostra come
rispetto ad una media nazionale di presenze per
provincia pari a 2 808 508, le province con maggior
movimento turistico risultano essere Forlì, Venezia,
Roma, Napoli e Savona (con valori di presenze giorna-
liere variabili da un massimo di 19 ad un minimo di 7
ML per anno) mentre quelle con minor movimento
turistico sono Reggio Calabria, Matera, Campobasso,
Oristano e Caltanissetta, le cui presenze giornaliere
oscillano da 480 000 a 136 000 per anno.

Equivalenti industriali (EI)

Per la valutazione della componente industriale del
carico inquinante si può utilizzare il criterio della conver-
sione in abitanti equivalenti che presume la conoscenza:
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a) delle tipologie produttive che esplicano attività
comportanti un potenziale scarico di acque inquinate;

b) la conoscenza del numero degli addetti ad ogni
tipologia;

c) la disponibilità di coefficienti di trasformazione
in abitanti equivalenti/addetto specifici per tipologia.

Per quanto riguarda le tipologie produttive e il
numero di addetti si può fare ricorso ai dati del 7° cen-
simento ISTAT dell’Industria e dei Servizi nella disag-
gregazione comunale per il 1991 [4]. Per quanto
riguarda i coefficienti di equivalenza si possono
adottare i fattori proposti da IRSA [5].

Tali coefficienti sono riportati in Tab. 1.
Si possono pertanto valutare gli equivalenti indu-

striali per ogni classe di attività, moltiplicando i coeffi-
cienti suddetti per il numero dei rispettivi addetti. La
popolazione equivalente industriale totale (EI) è la
somma dei valori ottenuti per ciascuna classe di attività
presente nei comuni considerati.

Utilizzando il criterio della conversione in abitanti
equivalenti degli addetti ad attività industriali idroesi-
genti risulta, a livello nazionale, una EI costiera pari a
16 693 598. 

Riferito alle province costiere il valore medio
risulta pari a 314 974 EI. Le province con la maggior
popolazione equivalente industriale risultano essere
Roma (2,5 milioni), seguita da Napoli, Venezia,
Genova e Bari, con un numero di addetti industriali
oscillante tra 850 000 e 690 000. Le province a minor
vocazione industriale risultano essere Gorizia, Caserta,
Viterbo, Udine e Potenza con un numero di addetti
variabile da 37 000 a 1500.  

Equivalenti zootecnici (EZ)

La trasformazione del carico zootecnico in unità
equivalenti sommabili per il calcolo della popolazione
totale può esser effettuato ricorrendo ai dati di base del
IV Censimento dell’Agricoltura relativo al periodo 21
ottobre 1990-22 febbraio 1991 [6]. Questi dati, dispo-
nibili nella disaggregazione comunale, possono essere
tradotti in abitanti equivalenti [7] moltiplicando il
numero dei diversi capi animali per i relativi coeffi-
cienti di trasformazione:

- bovini 8,16
- equini 8,08
- suini 1,95
- ovini e caprini 1,78
- polli e simili 0,20
Riferito alle province costiere il carico zootecnico

risulta pari ad oltre 10 milioni di abitanti equivalenti,
con un valore medio provinciale pari a 190 000 EZ. I
valori più elevati di EZ si riscontrano nelle province di
Ragusa, Roma, Sassari, Grosseto e Latina (con un
numero di EZ variabile da 917 000 a 509 000) mentre i
valori più bassi variano da 2500 a 10 500 per le pro-
vince di Udine, Potenza, Imperia, Trieste e Gorizia.

Popolazione totale (PT)

La popolazione totale (PT) si ottiene dalla somma
della popolazione residente, degli equivalenti indu-
striali e degli equivalenti zootecnici. L'indice PT, tiene
conto quindi di tutte le attività che possono dar luogo
ad un inquinamento di natura organica delle acque.

CARICHI INQUINANTI COSTIERI

Tabella 1. - Coefficienti di equivalenza proposti dall�Isti-
tuto di Ricerca sulle Acque per il 1991 [5]

Estrazione di carbon fossile e lignite; 20
estrazione di torba

Estrazione di petrolio greggio e 30
di gas naturale; servizi connessi

Estrazione di minerali di uranio e di torio 0,6
Estrazione di minerali metalliferi 5
Altre industrie estrattive 30
Industrie alimentari e delle bevande 98
Industria del tabacco 7,5
Industrie tessili 17
Confezione di articoli di vestiario; 0,6
preparazione e tintura di pellicce 

Preparazione e concia del cuoio; 17
fabbricazione di articoli

Industrie del legno e dei prodotti in legno 1,6
esclusi i mobili; fabbricazione articoli 
di paglia e materiali da intreccio

Fabbricazione della pasta-carta, 118
della carta e dei prodotti in carta

Editoria, stampa e riproduzione di 0,6
supporti registrati

Fabbricazione di coke, raffinerie petrolio, 66
trattamento dei combustibili nucleari

Fabbricazione di prodotti chimici e di 66
fibre sintetiche e artificiali

Fabbricazione di articoli in gomma e 10
materie plastiche

Fabbricazione di prodotti della lavorazione 1,5
di minerali non metalliferi

Produzione di metalli e loro leghe 2,3
Fabbricazione e lavorazione dei prodotti 2
in metallo, escluse macchine ed impianti

Fabbricazione di macchine ed 1
apparecchi meccanici, compresi 
l�installazione, il montaggio, la riparazione 
e la manutenzione

Fabbricazione di macchine per ufficio, 0,6
di elaboratori e sistemi informatici

Fabbricazione di macchine e 1
apparecchi elettrici n.c.a.
Fabbricazione di apparecchi radiotelevisivi 1
e di apparecchiature per le comunicazioni

Fabbricazione di apparecchi medicali, 0,6
di apparecchi di precisione, di strumenti ottici 
e di orologi

Fabbricazione di autoveicoli, 1,7
rimorchi e semirimorchi

Fabbricazione di altri mezzi di trasporto 1,7
Fabbricazione di mobili; 1,7
altre industrie manifatturiere

Recupero e preparazione per il riciclaggio 0,6
Produzione di energia elettrica, di gas, 1,4
Raccolta, depurazione e distribuzione d'acqua 0,6
di vapore ed acqua calda

n.c.a.: non classificate altrove.
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Non concorrono a determinare l’indice PT il
movimento turistico (popolazione fluttuante) e l'agri-
coltura per quanto attiene all'uso del suolo. Quest'ulti-
mo può contribuire all'inquinamento delle acque in
termini di fertilizzanti e di pesticidi. Per i pesticidi non
esistono metodi di valutazione del potenziale inqui-
nante, mentre i fertilizzanti possono essere considerati
insieme alle altre sorgenti di carichi eutrofizzanti.

Riferito alle province costiere il carico totale risulta
essere pari ad oltre 45 milioni di abitanti equivalenti,
con un valore medio provinciale pari ad oltre 850 000.
I valori più elevati sono quelli riscontrati nelle province
di Roma (7,6 milioni), Napoli (3,0 milioni), Genova (2,
0 milioni) Venezia (1,9 milioni) e Bari (1,5 milioni),
mentre quelli più bassi nelle province di Udine
(11 000), Potenza (18 000), Campobasso (119 000),
Macerata (133 000) e Viterbo (147 000).

Una rappresentazione grafica dei carichi comples-
sivi generati nelle province costiere italiane è riportata
in Fig. 1.

Carichi eutrofizzanti

I carichi teorici di fosforo e di azoto che si liberano
dai comuni costieri possono essere valutati sulla base
dei coefficienti unitari descritti in Tab 2 [8].

Il carico totale è derivato dalla somma dei carichi
delle fonti diffuse (suolo coltivato e suolo incolto) e di
quelle localizzate (residenti, turisti, industria, zoo-
tecnia). Per i turisti la valutazione del carico può essere
effettuata ripartendo le presenze nei 365 giorni
dell'anno.

Utilizzando le procedure sopradescritte, sono stati
stimati i carichi annui complessivi provenienti dai
comuni costieri di fosforo (P) ed azoto (N), risultati
essere pari a 8478 t di P e 84 773 t di N.

Per quanto riguarda i carichi di P il 20,6% (1747 t)
risulta proveniente da sorgenti diffuse (suolo coltivato e
suolo incolto) e il 79,4% (6731 t) da sorgenti puntiformi.

Relativamente ai carichi di N, complessivamente le
84 773 t/a vanno ripartite nel 41,5% per i carichi prove-
nienti da sorgenti diffuse (35 147 t/a) e nel 58,5% per i
carichi provenienti da sorgenti puntiformi (49 626 t/a).

I carichi eutrofizzanti costieri sversati nel Tirreno,
derivanti dai contributi delle relative province costiere,
assommano a 4314 t/a di P e 40 189 t/a di N, ripartite in
565 t/a di P e 12 871 t/a di N provenienti da sorgenti
diffuse e in 3 749 t/a di P e 27 318 t/a di N provenienti
da sorgenti puntiformi.

Nel Canale di Sardegna i carichi assommano a 511
t/a di P e 5795 t/a di N, ripartite in 222 t/a di P e 3709
t/a di N provenienti da sorgenti diffuse e in 289 t/a di P
e 2086 t/a di N provenienti da sorgenti puntiformi.

Nel Canale di Sicilia i carichi assommano a 632 t/a
di P e 6566 t/a di N, ripartite in 223 t/a di P e 3783 t/a
di N provenienti da sorgenti diffuse e in 409 t/a di P e
2783 t/a di N provenienti da sorgenti puntiformi.

Nello Jonio i carichi assommano a 1126 t/a di P e
11 649 t/a di N, ripartite in 227 t/a di P e 5051 t/a di N
provenienti da sorgenti diffuse e in 899 t/a di P e 6598
t/a di N provenienti da sorgenti puntiformi.

Nell’Adriatico i carichi assommano a 1896 t/a di P
e 20 574 t/a di N, ripartite in 511 t/a di P e 9734 t/a di N
provenienti da sorgenti diffuse e in 1385 t/a di P e
10 841 t/a di N provenienti da sorgenti puntiformi.
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Tabella 2. - Coefficienti unitari per differenti fonti di
generazione

Popolazione residente e turisti 
Fosforo 0,92 g per persona/giorno
Azoto 6,16 g per persona/giorno

Industria
Fosforo 10 % del fosforo della popolazione residente
Azoto 27,40 g per addetto industriale/giorno

Suolo incolto
Fosforo 0,27 g per ha/giorno
Azoto 5,48 g per ha/giorno

Suolo coltivato
Fosforo 1,64 g/giorno per ha di SAU 
Azoto 43,83 g/giorno per ha di SAU

Zootecnia (EA)
Bovini 7,51 g N e 1,01 g P per capo/giorno
Suini 1,56 g N e 0,52 g P per capo/giorno
Equini 8,49 g N e 1,19 g P per capo/giorno
Ovini e caprini 0,68 g N e 0,11 g P per capo/giorno
Pollame 0,07 g N e 0,02 g P per capo/giorno

SAU: superficie agricola utilizzata; P: fosforo; N: azoto.

Fig. 1. - Popolazione equivalente totale provinciale
costiera.
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Considerati i carichi provenienti dalle singole
province, possono essere redatte graduatorie che consi-
derano i carichi provinciali medi (pari a 1600 t/a di
azoto e 160 t/a di fosforo) e le cinque province rispetti-
vamente a maggiore e minore carico di nutrienti per le
differenti fonti di generazione. Tali stime sono
riportate nella Tab. 3 per quanto riguarda i carichi di N
e nella Tab. 4 per quanto riguarda i carichi di P.

E’ da rilevare come i carichi così stimati costitui-
scano solo una quota parte dei carichi totali che
vengono trasportati ai mari. I sistemi fluviali drenano
infatti bacini la cui estensione è decisamente superiore
a quella dei comuni costieri; di conseguenza i carichi
trasportati dai fiumi costituiscono di gran lunga i
maggiori apporti, in senso assoluto, al mare.

Apporti dall'entroterra

Gli apporti dall'entroterra sono quelli che vengono
convogliati dai corsi d'acqua sfocianti in costa, quan-
tizzabili in termini di carico. Il carico, tuttavia, risulta
determinato per un numero assai limitato di corsi
d'acqua italiani. 

Una stima sperimentale dei carichi di nutrienti e di
sostanza organica trasportati a mare dai corsi d’acqua è
stata effettuata negli anni ’80 per i quattro principali fiu-
mi italiani [9] ed i dati relativi sono riportati nella Tab. 5.

Più recentemente (anni ’90) sono stati ricalcolati i
carichi provenienti dal fiume Po ed i risultati, riportati in
Fig. 2 e 3 mostrano una diminuzione dei carichi di
fosforo ed una costanza o un leggero incremento per i
dati di azoto. 

CARICHI INQUINANTI COSTIERI

Tabella 4. - Valori massimi e minimi dei carichi liberati di P (espressi in t/a) nelle provincie costiere e medie provin-
ciali (mp)

Residenti Industria Zootecnia Suolo Suolo Turisti Totale % Diffuso % Puntiforme
coltivato incolto

RM 1005 RM 100 RG 42 SS 183 CA 18 FO 17 RM 1242 VT 66,7 GE 98,3
NA 584 NA 58 RM 32 RG 108 SS 12 VE 15 NA 673 RO 59,9 TS 98,0
PA 303 PA 30 SS 27 CZ 80 RM 11 RM 12 PA 358 NU 59,1 NA 97,3
GE 279 GE 28 LT 23 RM 76 CS 10 NA 7 SS 331 SS 59,0 MS 95,9
BA 236 BA 24 GR 20 FG 71 RC 9 SV 6 GE 318 FE 57,8 PA 95,8

mp 106 mp 11 mp 8 mp 29 mp 4 mp 3 mp 160 mp 20,6 mp 79,6

FE 13 FE 1,3 GO 0,50 GO 13 TE 0,7 MT 0,42 MC 30,2 PA 6,5 FE 42,2
RO 12 RO 1,2 TS 0,43 SP 0,8 PE 0,6 PZ 0,38 CB 29,8 MS 4,1 SS 41,0
VT 7 VT 0,7 IM 0,38 MS 0,7 MC 0,5 CB 0,24 GO 19,8 NA 2,7 NU 40,2
UD 1,9 UD 0,19 PZ 0,30 TS 0,6 PZ 0,3 OR 0,23 UD 6,6 TS 2,0 RO 40,1

Tabella 3. - Valori massimi e minimi dei carichi liberati di N (espressi in t/a) nelle province costiere e medie provin-
ciali (mp)

Residenti Industria Zootecnia Suolo Suolo Turisti Totale % Diffuso % Puntiforme
coltivato incolto

RM 6750 RM1329 RG 238 SS 2310 CA 356 FO 117 RM 10065 VT 86,0 GE 95,2
NA 3919 NA 687 RM 208 RG 2041 SS 241 VE 103 NA 5376 FE 79,6 TS 94,5
PA 2033 GE 530 SS 168 RA 1918 RM 228 RM 83 SS 3529 RO 78,3 MS 90,5
GE 1876 BA 428 LT 144 RM 1467 CS 195 NA 47 RG 2966 RA 76,7 SP 89,1
BA 1588 VE 373 GR 108 LI 1437 RC 173 SV 43 CA 2867 NU 74,4 SA 87,6

mp 711 mp 164 mp 45 mp 583 mp 80 mp 17 mp 1599 mp 41,5 mp 58,5

FE 89 CE 20 MS 3,2 SV 25 TE 13 MT 2,8 MC 345 SV 12,4 NU 25,6
RO 81 OR 19 TS 2,3 SP 22 PE 11 PZ 2,6 CB 338 SP 10,9 RA 23,3
VT 47 VT 15 PZ 1,7 MS 16 MC 10 CB 1,63 GO 242 MS 9,5 RO 21,7
UD 13 PZ 2,0 IM 1,5 TS 15 PZ 6 OR 1,59 PZ 55 TS 5,5 FE 20,4
PZ 12 UD 1,3 UD 0,8 UD 10 UD 2 CL 0,8 UD 52 GE 4,8 VT 14

Tabella 5. - Carichi sperimentali trasportati a mare dai
quattro principali fiumi italiani

Fiumi P (t/a) N (t/a) TOC (t/a) COD (t/a)

Po 10,9 81,8 217,5 700,1
Tevere 3,2 20,2 39,2 157,4
Adige 1,2 7,7 19,6 67,5
Arno 1,8 4,6 12,7 58,2
Totale 17,1 114,3 289,0 983,2

TOC: carbonio organico totale; COD: richiesta chimica di
ossigeno.
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Fig. 2. - Andamento dei carichi inquinanti (fosforo totale, fosforo reattivo e azoto nitrico) transitati a Pontelagoscu-
ro nel periodo 1990-1993. Riprodotta da [10].
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CARICHI INQUINANTI COSTIERI

Fig. 3. - Andamento dei carichi inquinanti (azoto ammoniacale, BOD5 e COD) transitati a Pontelagoscuro nel
periodo 1990-1993. Riprodotta da [10].
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Sempre relativamente al fiume Po è possibile
disporre dei carichi transitanti a Pontelagoscuro
(sezione di chiusura del bacino padano) per il quadrien-
nio 1990-1993 calcolati sulla base di campionamenti
circa mensili ed in grado quindi di descrivere con suffi-
ciente accuratezza l’andamento dei carichi inquinanti
nel tempo [10]. In particolare risultano transitate gior-
nalmente in media 23 t di azoto ammoniacale, 300 t di
azoto nitrico, 27 t di fosforo totale, 10 t di fosforo
reattivo 350 t di BOD5, 2300 t di COD, 5 t di tensioatti-
vi (MBAS) e 0,5 t di fenoli [11]. Gli andamenti di tali
carichi nel tempo sono riportati nelle Fig. 2 e 3. 

Conclusioni

La valutazione dei carichi inquinanti che raggiun-
gono il sistema marino costiero è un’operazione
complessa, ma necessaria per stabilire opportune
relazioni causa-effetto e per poter intraprendere idonee
misure di salvaguardia ambientale.

I metodi indiretti, basati su dati di tipo statistico,
possono fornire un quadro di massima sulle aree mag-
giormente interessate dai carichi inquinanti e quindi a
maggior rischio ambientale.

Le misure dirette forniscono invece un quadro più
rappresentativo della situazione reale, ma le stesse
richiedono un’attività di campo onerosa e che necessita
di una armonizzazione tra i diversi enti che, a vario
titolo, eseguono le attività sperimentali.

Tali determinazioni sono quindi disponibili solo in
un limitato numero di casi e non sono sufficienti a
descrivere in modo organico la situazione per tutte le
coste italiane.

Recentemente è stato emanato un decreto legislati-
vo (DL.vo 152 del maggio 1999) recante disposizioni
sulla tutela delle acque dall’inquinamento. Tale
decreto, una sorta di “Testo unico” sulle acque,
abolisce le precedenti leggi (ed in particolare la legge
319/76 che ha costituito per oltre un ventennio l’ossa-
tura su cui si è sviluppata la politica delle acque in
Italia) e stabilisce modalità per l’esecuzione dei moni-
toraggi e per la classificazione delle acque in funzione
degli obiettivi di qualità ambientale.

Tali modalità riguardano sia le acque superficiali
(fiumi, laghi, acque costiere e di transizione), sia le
acque sotterranee.

Per le acque superficiali vengono stabiliti dei
macrodescrittori sui quali basare la classificazione
delle acque e vengono altresì indicati parametri da
determinare nel biota (per le verifiche circa il bioaccu-
mulo di metalli e contaminanti organici) e nei

sedimenti. Il decreto stabilisce infine i criteri per la
scelta delle stazioni di campionamento e la frequenza
dello stesso, nonché i metodi per la definizione di
classi di qualità degli ambienti costieri.

L’attuazione del decreto consentirà, nell’arco di 24
mesi, di ottenere un quadro conoscitivo sullo stato
delle acque fluviali e costiere sicuramente in grado di
descrivere meglio il livello qualitativo cui sono giunte
tali acque in Italia.

L’uso di banche dati in grado di gestire la rilevante
mole di dati già disponibili e di quelli di prossima
acquisizione contribuirà indubbiamente ad una più
agevole gestione delle conoscenze e fornirà informa-
zioni su cui potrà basarsi una politica di recupero o di
mantenimento delle risorse idriche marine costiere.

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 22 ottobre 2002.
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Introduzione

L’usuale gestione della risorsa marina prevede,
oltre alla navigazione ed alla pesca, anche l’effettua-
zione di interventi a carico del fondale, che vanno dalla
posa in opera di cavi o tubazioni alle realizzazioni di
porti o ripristino della funzionalità di strutture
esistenti, ricerca e/o sfruttamento di giacimenti di idro-
carburi [1] e ripascimento di spiagge.

Tutte queste attività comportano o la movimenta-
zione in spazi limitati del fondale stesso ovvero lo spo-
stamento di porzioni di sedimenti da un punto ad un
altro del fondale distanti tra loro. Operazioni tipiche
del primo caso sono: lo scavo di una trincea per la
messa in opera di cavi o tubazioni ed il successivo
reinterro della stessa, così come la perforazione per lo
sfruttamento di giacimenti di idrocarburi ed il rilascio
in mare del materiale di risulta. Rientra nella seconda
tipologia il prelievo di sabbie pulite da fondali per il
ripascimento di spiagge poco distanti; o, infine, lo
scarico in mare dei materiali derivanti dalla realizza-
zione di porti o dal ripristino della operatività degli
stessi.

La ricaduta dei sedimenti sul fondale avviene nei
due casi con modalità totalmente diverse, infatti nel
caso di trincee i materiali scavati sono depositati accu-

mulandoli lungo la trincea stessa prima di essere utiliz-
zati per ricoprirla; nell’attività off shore il fondale è
soltanto rimaneggiato dagli ancoraggi cui, eventual-
mente, si aggiunge lo scarico di fanghi e detriti di
perforazione. Se si effettua un ripascimento le sabbie
sono scaricate sulla spiaggia o sotto costa con
opportune tubazioni mentre per operazioni portuali i
sedimenti da scaricare in mare sono stivati in una
imbarcazione, una bettolina o la stessa draga, traspor-
tati sul sito di discarica e, quando sono rilasciati in
mare, si distribuiscono nella colonna d’acqua e sul
fondale. 

In particolare, anche in funzione della compattezza
dei sedimenti [2], ad una certa profondità e prima di
toccare il fondale del sito di discarica parte della
frazione più fine, pelitica, si separa dalla massa dei
sedimenti e si disperde nella colonna d’acqua venendo
trasportata dalle correnti.

La frazione di sedimento che si deposita sul
fondale viene, nel tempo, distribuita sullo stesso dalle
correnti. La compattezza dei sedimenti varia in
funzione dell’apparato utilizzato per il prelievo: una
sorbona, pompa aspirante, versa nel mezzo di trasporto
i sedimenti già fluidificati, che si distribuiscono ampia-
mente nella colonna d’acqua e sul sito di discarica;
mentre una draga a benne preleva dal fondale il
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sedimento compatto che resta in buona parte tale anche
quando è rilasciato sul fondale.

Nel caso in cui il fondale soggetto a movimentazio-
ne sia stato interessato da un inquinamento microbio-
logico [3], le colonie batteriche presenti vanno
incontro ad una serie di modifiche sia come stadio di
sviluppo cellulare tipico di ogni genere, sia sotto
l’aspetto del rapporto tra generi.

In particolare, all’interfaccia acqua-sedimento si ha
una zona aerobia nella quale gli organismi sopravvivo-
no in funzione della disponibilità di sostanza organica
e dei nutrienti. 

Procedendo in profondità nel sedimento si va verso
l’anossia che diventa sempre più spinta, in tali condi-
zioni le colonie batteriche sopravvivono in condizioni
sempre più stressate sino a scomparire progressiva-
mente ed in successione: i batteri fermentativi, i deni-
trificanti, i batteri solfato riduttori, sino ai batteri meta-
nogeni; i batteri dei vari generi o si trasformano in
spore come i batteri solfitoriduttori o scompaiono a
favore della forma più resistente in ambiente anossico. 

Tipico è il comportamento di Vibrio cholerae che
in condizioni ambientali avverse (carenza di ossigeno e
di elementi nutritivi), sopravvive riducendo la respira-
zione, le dimensioni e le proprie riserve cellulari,
subendo cambiamenti morfologici.

Di questa realtà si deve tener conto nella caratteriz-
zazione microbiologica di un sedimento marino.
Infatti, poiché non tutte le cellule possono essere
coltivate direttamente, devono essere utilizzati terreni
di coltura che riportino allo stato vitale le forme
dormienti prima della caratterizzazione vera e propria.

I riflessi sulla salute umana della movimentazione
dei fondali possono essere diretti, dovuti al contatto
con i materiali movimentati, o indiretti, a seguito del
consumo di prodotti della pesca contaminati, come
illustrato di seguito per le diverse tipologie di attività.

Scavi di trincee

Il deposito in mare di cavi telefonici, cavi elettrici,
oleodotti, collettori fognari, prese d’acqua per il raf-
freddamento industriale e quant’altro simile a questi
comporta solitamente, nei tratti sotto costa, lo scavo di
trincee [4] ed il successivo interro dei materiali de quo
per proteggerli dalle mareggiate, da erroneo ancorag-
gio di imbarcazioni da diporto, dall’intrusione di
estranei, ecc. Nel caso in cui la batimetria lo consenta,
le suddette operazioni (escavo, deposito, ricopertura)
sono realizzate in rapida successione da un unico
natante che realizza l’opera riducendo il tempo della
turbativa ambientale.

Queste realizzazioni in linea di principio non hanno
implicazioni sanitarie ma, solo occasionalmente e per
fondali di particolare natura (ad esempio per la

presenza di mercurio sui fondali della Toscana o di
arsenico nel golfo di Trieste), la movimentazione
può comportare una eccessiva esposizione della
fauna marina agli inquinanti con assunzione degli
stessi e successiva loro immissione nella catena ali-
mentare.

Operazioni petrolifere off-shore

La realtà industriale connessa con queste operazio-
ni è più complessa della precedente, vale la pena
descriverla brevemente per evidenziare le fonti di
rischio.

La fase di ricerca di un giacimento di idrocarburi
(gas o liquido) [5, 6] inizia utilizzando una nave appo-
sitamente attrezzata che effettua perforazioni di ricerca
dopo essersi ancorata stabilmente al fondale con un
numero elevato di ancore per contenere al massimo i
movimenti della nave rispetto al fondale che potrebbe-
ro danneggiare le aste di perforazione. Individuato il
giacimento si passa alla fase di produzione con piat-
taforme che poggiano sul fondale e restano operative
anche per decenni.

Alla fine dell’attività estrattiva i pozzi, per ogni
piattaforma se ne realizzano qualche decina, vengono
chiusi, gli impianti ed i prodotti chimici [7] sono recu-
perati per altre piattaforme o, comunque, portati a
terra, le strutture aeree o sommerse, che potrebbero
costituire un pericolo per la navigazione, sono rimosse
e portate a terra o rilasciate in mare in un sito che è
diventato un’area di ripopolamento ittico.

Le fonti d’inquinamento possono essere così
riassunte:

- durante la fase di ricerca si ha sicuramente il rima-
neggiamento dei sedimenti dovuto agli ancoraggi, con
possibili perdite accidentali di idrocarburi, lo scarico di
acque reflue civili e il rilascio in mare volontario o
accidentale di detriti e/o fanghi di perforazione;

- durante la fase di produzione si ha ancora il rima-
neggiamento dei sedimenti, con le possibili conse-
guenza appena menzionate; è inoltre possibile il
rilascio dei prodotti chimici utilizzati sulla piattaforma
e delle “acque di strato”. Sono così definite le acque
che in percentuale più o meno elevata sono associate
agli idrocarburi.

Per queste attività, per altro limitate per l’Italia
all’alto ed al medio Adriatico, le implicazioni sanitarie
sembrano essere poco probabili e riconducibili
soltanto al consumo di prodotti ittici contaminati dai
prodotti e/o dai reflui eventualmente rilasciati, in
quanto la balneazione a ridosso delle piattaforme è
vietata così come lo è l’approdo di imbarcazioni che
non siano al servizio delle piattaforme. E’ tuttavia
opportuno tenere presente che sono circa 90 le piat-
taforme operanti in Adriatico.
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Ripascimento di spiagge

Negli ultimi anni molte spiagge sono soggette a
continui fenomeni di erosione con riflessi negativi sul-
l’economia delle zone rivierasche. Tali fenomeni sono
riconducibili, su grande scala, alle ridotte quantità di
sedimenti che i fiumi portano a mare e, su scala locale,
alle recenti realizzazioni [8] di porti turistici che, nei
tratti sotto corrente, provocano la deviazione delle
correnti costiere e spesso l’arretramento delle spiagge.

Tale situazione può essere contrastata con appositi
“pennelli” da terra verso mare o realizzando delle
barriere discontinue a poca distanza dalla linea di costa
che, creando delle aree di calma, facilitino il manteni-
mento in questi ambienti delle sabbie portate in
sospensione dalle mareggiate e spostate dalle correnti.
Purtroppo, talvolta, il tempo di ripristino dell’arenile è
di alcuni anni e la granulometria dei materiali che si
depositano è mediamente inferiore all’originale, confe-
rendo alla spiaggia così ricostruita una consistenza
fangosa quando bagnata e polverosa se asciutta. 

Un altro metodo utilizzato consiste nel prelevare
dal fondale delle sabbie di granulometria simile a
quella del sito da ripascere e di scaricarle direttamente
sull’arenile interessato ovvero rilasciarle in mare sotto
costa e lasciare che sia il moto ondoso a spostarle gra-
dualmente sulla battigia.

Dal punto di vista tecnico lo scarico sull’arenile si
può effettuare prelevando le sabbie del fondale con una
pompa rifluente e lanciando tramite una tubatura il
misto di acqua (≅ 70%) e sabbia (≅ 30%) sulla battigia;
ottenuta la quantità di sabbia desiderata la spiaggia può
essere livellata con pale meccaniche. Queste operazio-
ni possono essere realizzate in ogni mese, ma se sono
effettuate a ridosso della stagione balneare si possono
avere riflessi negativi sulla trasparenza delle acque
sino a rendere non idoneo alla balneazione il tratto di
costa se le operazioni continuano dopo il 1° aprile
quando inizia il periodo di monitoraggio previsto dal
DPR n. 470/82.

Il ripascimento sotto costa viceversa può essere
effettuato soltanto nella stagione in cui le correnti
costiere trasportano sulla battigia le sabbie del fondale:
la spiaggia è, così, naturalmente alimentata e non sono
necessarie ulteriori operazioni meccaniche sulla riva.
Questo tipo di operazioni solitamente viene realizzato
a fine inverno e la torbidità provocata non influenza il
periodo di monitoraggio prima e di balneazione poi. 

Il rischio sanitario associato con il ripascimento
delle spiagge è diretto; è importante conoscere il
livello di contaminazione delle sabbie del fondale da
cui si propone il prelievo non solo dal punto di vista
chimico ma soprattutto per la presenza di microrgani-
smi che potrebbero provocare riflessi negativi sulla
salute dei frequentatori delle spiagge quali: micosi,
otiti, congiuntiviti sino ad affezioni gastroenteriche.

Nel caso di ripascimento la caratterizzazione
chimica e chimico-fisica dei materiali da dragare già
prevista per i dragaggi portuali dovrebbe essere
integrata con quella microbiologica (enterovirus e
miceti).

Dragaggi di ripristino della profondità del porto

I porti si possono insabbiare a causa delle mareg-
giate, delle correnti o per l’apporto di materiali solidi
da terra. La riduzione della profondità del fondale
come conseguenza di mareggiate, in genere, riguarda
l’imboccatura del porto e nel caso in cui questa arrivi a
rendere pericolosa la navigazione può essere attivata la
“procedura d’urgenza” per procedere velocemente al
ripristino della profondità quo ante.

L’insabbiamento per le correnti ha una maggiore
gradualità temporale e anch’esso coinvolge in partico-
lare l’area dell’imboccatura del porto.

L’apporto di materiali solidi da terra è più frequente
per i porti-canale o per i porti di città rivierasche, a
causa dell’immissione dei reflui civili, talvolta non
trattati.

Le sabbie che si accumulano all’imboccatura del
porto provengono quasi sempre dal mare aperto. Il
grado di contaminazione presumibile è basso e può
risultare conveniente, a seguito del necessario
riscontro della qualità microbiologica, destinarle al
ripascimento delle spiagge vicine, qualora ce ne sia la
necessità.

Le sabbie che si depositano all’interno del porto di
solito sono più contaminate e devono essere scaricate
in aree marine già individuate e caratterizzate: come
tipologia di fondale, per le correnti e per le risorse
ittiche presenti in zona; se non, addirittura, in discari-
che controllate a terra. I materiali di dragaggio devono
essere caratterizzati così come previsto dalle norme
tecniche del DM 24 gennaio 1996 (GU 7/2/1996) per
quanto non ancora modificato dalla successiva
normativa in materia: DL.vo n. 258/2000 e Legge n.
179/2002 art. 21.

Per gli aspetti sanitari correlati con le sabbie
destinate al ripascimento si è già detto; per le sabbie
scaricate in mare vi può essere il rischio dell’esposizio-
ne della fauna e della flora marina agli inquinanti
contenuti nei fanghi di dragaggio, soprattutto se l’area
di scarico è a ridosso di zone di pesca.

Nuove opere portuali 

Nuove opere possono essere realizzate esternamen-
te ad un porto esistente, ad esempio oltre la diga
foranea a costituire un prolungamento della stessa,
ovvero all’interno del porto per la creazione di nuove
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banchine d’attracco o, infine, per la creazione di un
porto ex novo. In ogni caso, è possibile prevedere
materiali più o meno inquinati a seconda della colloca-
zione dell’area, se interna al porto o in mare aperto.
Comunque il destino finale dei materiali dragati dovrà
essere stabilito sulla base della caratterizzazione
chimica, chimico-fisica e microbiologica da effettuarsi
sui fanghi da movimentare. 

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 23 gennaio 2003.
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Introduzione

La contaminazione radioattiva delle acque costiere,
come dell’ambiente in genere, è il risultato di diversi
processi alcuni dei quali, comunque presenti, sono di
origine naturale; dopo il 1945, si è assistito alla
comparsa della radioattività artificiale (o antropica),
dispersa nell’ambiente in conseguenza dell’uso
pacifico e militare dell’energia nucleare. In questa
rassegna sullo stato di contaminazione radioattiva
delle acque costiere si intende offrire una panoramica
della evoluzione della situazione globale, europea e
italiana negli ultimi venti anni. Verranno infatti
riportati i dati relativi alle importanti contaminazioni
artificiali del Mare del Nord, dell’Atlantico nord occi-
dentale e del Mediterraneo. Per finire, sarà illustrata
anche la situazione italiana, compreso un interessante
ed emblematico caso di contaminazione da radioatti-
vità naturale “human enhanced”.

La radioattività ambientale

La radioattività naturale

Passando rapidamente in rassegna le origini della
contaminazione ambientale, si deve ricordare che la
radioattività naturale, mediamente la fonte di esposi-
zione radiologica più importante per l’uomo [1], ha a
sua volta due origini, una cosmica e una terrestre. Al
primo tipo appartengono i radionuclidi cosmogenici,
prodotti dalle reazioni nucleari dovute all’interazione
tra i raggi cosmici (provenienti dal Sole e dalla
galassia) ed elementi presenti nell’atmosfera. Questi
radionuclidi, tra cui i più abbondanti sono 40K, 14C, 3H,
10Be, 7Be e 26Al, raggiungono la superficie del mare
per deposizione dall’atmosfera. Di origine terrestre
sono invece i radionuclidi primordiali, così chiamati
perché risalenti alla formazione del sistema solare;
questi radionuclidi (238U, 235U e 232Th), che sono
presenti nella crosta terrestre in diverse concentrazioni
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Riassunto. - Oltre all’incidente di Chernobyl, che ha causato la più importante contaminazione su scala
continentale europea, ancora oggi riscontrabile su matrici ambientali, esistono altre importanti sorgenti di
radioattività artificiale e naturale che, soprattutto in passato, hanno avuto un impatto rilevante sull’ambiente e
causato un rischio per la salute della popolazione. Dopo una rassegna dei più importanti eventi o processi che
hanno determinato l’immissione di radionuclidi nei mari europei, si prende in analisi l’evoluzione dello stato
di contaminazione delle acque costiere italiane, sia per quanto riguarda la radioattività artificiale che per la
radioattività naturale concentrata in alcune zone del paese come conseguenza di attività industriali non
nucleari.
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di attività, con il decadimento radioattivo danno
origine a “famiglie” di radionuclidi che possono essere
movimentati dalle acque di dilavamento delle rocce e,
attraverso i fiumi, raggiungere il mare.

La radioattività artificiale

La radioattività artificiale, come già accennato, si è
diffusa nell’ambiente a seguito della utilizzazione
massiccia, e su scala planetaria, dell’energia nucleare
per uso pacifico e non.

La vastità e l’entità delle contaminazioni ambientali
si sono rivelate fortemente dipendenti dal tipo e dal
numero di eventi che le hanno determinate. Infatti, la
dispersione di radionuclidi artificiali dipende dal tipo
di rilascio che, come vedremo, può essere conseguenza
di un incidente o, invece, essere previsto nell’ambito
dell’attività nucleare.

Tipico degli eventi incidentali è il rilascio acuto; tra gli
esempi più rilevanti si possono ricordare l’incidente di
Chernobyl, nell’aprile del 1986, e il rientro in atmosfera
del satellite TRANSIT 5BN-3, con conseguente vaporiz-
zazione del combustibile nucleare, nel 1964. Lo stesso
tipo di rilascio ha caratterizzato la ricaduta di radioattività
artificiale a seguito di test nucleari in atmosfera. Negli
anni ’50 e ’60 sono state provocate numerose esplosioni
che, con minore frequenza, sono state effettuate fino
all’ultimo test, avvenuto nel 1980 in Cina. A seguito del
bando da parte della comunità internazionale, formalizza-
to nel 1996 con il Trattato di Proibizione Totale delle
esplosioni nucleari (Comprehensive Test Ban Treaty),
gestito dall'Organizzazione delle Nazioni Unite, non si
prevede che questo tipo di eventi possa ripetersi.

I rilasci acuti di origine incidentale o bellica finora
citati, essendo provocati da esplosioni nucleari
avvenute negli strati alti dell’atmosfera, hanno avuto
un impatto sull’ambiente su scala mondiale o conti-

nentale. Con dispersioni a carattere più locale sono
state invece le contaminazioni causate da diversi
incidenti di trasporto di materiale nucleare.

Di altro tipo sono i rilasci continui, normalmente
prodotti in condizioni di esercizio di impianti nucleari
di diversa potenza e di altri utilizzatori di materiale
radioattivo; infatti in questo caso le principali sorgenti
di contaminazione sono gli scarichi controllati da
impianti di potenza e di riprocessamento e gli scarichi
controllati da impianti di ricerca e da ospedali. Anche
in questi casi, come per gli incidenti di trasporto, le
conseguenze sono territorialmente limitate, anche se,
come vedremo, si sono verificate situazioni che, pur
non avendo un impatto globale, hanno determinato la
contaminazione di interi ecosistemi. Si deve sottoli-
neare che nel tempo una sempre crescente attenzione
agli aspetti radioprotezionistici e ambientalisti ha fatto
sì che l’impatto ambientale dell’attività di impianti
nucleari di vario tipo si sia andato riducendo, come
verrà mostrato in un esempio particolarmente evidente.

Radioattività naturale “human enhanced”

Infine vale la pena di menzionare la radioattività
naturale "human enhanced", dove con questo termine
si intende il risultato di un insieme di processi nell’am-
bito di attività industriali non nucleari, che portano alla
produzione di sostanze, solitamente residui, in cui si
verifica una tale concentrazione di radionuclidi
naturali, quali 226Ra, 210Pb e 210Po, da costituire un
rischio dal punto di vista radiologico. Un esempio di
queste attività industriali sono tipicamente le miniere,
gli impianti di lavorazione dei fosfati e le centrali a
carbone. Inoltre, bisogna sottolineare che per il 210Po il
fattore di dose per ingestione è particolarmente
elevato, come risulta dal confronto con quello del
137Cs [2, 3]. Peraltro, dalla Tab. 1, si vede come pesci,

Cristina NUCCETELLI

Tabella 1. - Coefficienti di dose per ingestione dei radionuclidi artificiali (137Cs, 134Cs, 103Ru e 106Ru) e naturali
(210Po, 210Pb e 226Ra) più diffusi nell�ambiente. Nelle ultime tre colonne sono riportati i relativi fattori medi di con-
centrazione per i prodotti ittici [2, 3]

Radionuclide Coefficienti di dose Sv/Bq Fattore di concentrazione (CF)

Bambini Adulti Pesce Crostacei Molluschi
(10 anni)

137Cs 1,0 10-8 1,4 10-8 100 30 30
134Cs 1,9 10-8 1,9 10-8

103Ru 1,5 10-9 7,3 10-10 2 100 2 000
106Ru 1,5 10-8 7,0 10-8

210Po 2,6 10-6 1,2 10-6 2 000 50 000 10 000
210Pb 1,9 10-7 7,0 10-7 200 1 000 1 000
226Ra 8,1 10-7 2,8 10-7 500 100 1 000

CF: Fattore di concentrazione = Bq kg-1 peso fresco/ Bq l-1acqua di mare.
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molluschi e crostacei concentrano in modo molto effi-
ciente la contaminazione presente nell’acqua nel caso,
in particolare, del 210Po, ma anche per il 210Pb e il
226Ra. La concomitanza di questi due fattori, elevato
fattore di dose ed efficiente meccanismo di concentra-
zione, fa sì che in particolari condizioni di contamina-
zione alcuni radionuclidi naturali, quale il 210Po,
possano causare dosi considerevoli a gruppi critici
della popolazione, per esempio i forti consumatori di
prodotti ittici. 

Valutazione delle dosi prodotte 
dalla contaminazione marina 

A questo proposito, può essere utile riportare le
valutazioni effettuate nell’ambito del progetto di
ricerca coordinato dal Marine Environment Laboratory
della IAEA (International Atomic Energy Agency) dal
1989 al 1993 e intitolato “Sources of Radioactivity in
the Marine Environment and their Relative Contribu-
tion to Overall Dose Assessment from Marine
Radioactivity (MARDOS)” [4]. Infatti, obiettivo del
progetto era quello di raccogliere i dati disponibili in
letteratura ed eseguire nuove misure di concentrazione
di 137Cs e 210Po nelle acque di mare e nei prodotti ittici.
Questa attività era finalizzata a fornire i dati necessari
alla stima della dose ricevuta dalla popolazione
mondiale per ingestione di 137Cs e 210Po a seguito del
consumo di prodotti ittici nel 1990 [3]. I risultati sono
stati ovviamente condizionati dalla qualità e quantità
di informazioni disponibili relativamente alla contami-
nazione delle acque marine e, quindi, dei prodotti ittici.
Infatti, nel caso del 210Po, i dati sono risultati scarsi ma
uniformi, quindi le stime di dose sono state effettuate
in base ai consumi. Invece per il 137Cs sono stati
raccolti dati molto più numerosi e affidabili che hanno
evidenziato zone di maggiore contaminazione. In par-
ticolare, sono stati individuati il bacino del Mediterra-
neo, per la ricaduta radioattiva conseguente all’inci-
dente di Chernobyl, e l’Atlantico nord occidentale,
contaminato principalmente, come si vedrà in seguito,
dagli scarichi di Sellafield negli anni ’70 e ’80. La
valutazione della dose ricevuta dalla popolazione
mondiale a seguito del consumo di prodotti ittici ha
comunque evidenziato che il contributo principale è
dovuto al 210Po, la cui ingestione ha determinato, nel
1990, una dose collettiva di 2900 Sv persona per le
popolazioni del Nord Europa e di 700 Sv persona per
quelle del Mediterraneo [5]. La dose collettiva dovuta
alla presenza di 137Cs è risultata molto inferiore, rispet-
tivamente pari a 86 Sv persona e 6 Sv persona per i due
gruppi di popolazione. Si deve comunque sottolineare
che queste stime sono affette da notevoli incertezze
che, per quanto riguarda il 137Cs, sono dell’ordine del
50%, mentre per il 210Po possono essere anche un
fattore 5. Non esistono valutazioni basate su dati

aggiornati a questi ultimi anni ma, presumibilmente, la
situazione non dovrebbe essere cambiata sostanzial-
mente per quanto riguarda il 210Po, mentre per il 137Cs
ci si aspetta una riduzione generale delle concentrazio-
ni nel mare e, quindi, della dose collettiva. Queste con-
siderazioni vengono peraltro confermate da uno studio
[6] che, proiettando all’anno 2000 i dati di concentra-
zione nel mare riportati dal progetto MARDOS,
ottiene per le popolazioni del Nord Europa una dose
collettiva, per consumo di prodotti ittici, di 56 Sv
persona per l’ingestione di 137Cs e di circa 3000 Sv
persona per l’ingestione di 210Po; per le popolazioni
del bacino del Mediterraneo, i valori stimati per i due
radionuclidi risultano rispettivamente pari a 5 Sv
persona e circa 1000 Sv persona.

Contaminazione delle acque costiere 
su scala mondiale e continentale

Come già accennato, a partire dal 1945 fino al 1980
[1], sono stati eseguiti 543 test nucleari in atmosfera
che hanno provocato il rilascio di enormi quantità di
radioattività nell’ambiente e, finora, hanno costituito la
più importante fonte di esposizione da radionuclidi
artificiali per la popolazione mondiale. Dalla Fig. 1
[7], che riporta i risultati di misure di radioattività beta
del particolato atmosferico misurata in Italia, emerge
quanto dagli anni ’50, con un picco dal 1952 al 1958 e
dal 1961 al 1962, i test militari abbiano provocato la
deposizione nell’ambiente globale, e quindi anche nel
mare, di quantità considerevoli di radioattività artifi-
ciale. L’UNSCEAR (United Nation Committee on the
Effects of Atomic Radiation) [8] stima che le quantità
totali di 90Sr depositate siano state pari a 46 x 1016 Bq
nell’emisfero settentrionale e 14,4 x 1016 Bq in quello
meridionale. Nella Fig. 1 si può comunque rilevare che
dopo il 1963, anno del Trattato per il Bando parziale
dei test nucleari eseguiti in aria, mare e spazio, le
esplosioni in atmosfera effettuate dai paesi che non
aderirono al trattato (per es. Cina, Francia, India,

Fig. 1. - Valori medi di concentrazione di radioattività
beta in aria misurata in Italia dagli anni �50 fino al 1992
[7].
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Pakistan) furono relativamente poche. Sempre in Fig. 1
si vede il segnale prodotto dall’incidente di Chernobyl,
che per l’Europa ha rappresentato un evento dalle con-
seguenze molto rilevanti e di cui ancora oggi sono
riscontrabili i segni nell’ambiente. Di questo si parlerà
anche in seguito.

Contaminazione artificiale in Europa

Negli anni ’70 e ’80 si è assistito allo sviluppo e
all’utilizzo sempre più diffuso dell’industria nucleare.
Questo processo non è stato però sempre accompagnato
da una analoga evoluzione dell’atteggiamento radiopro-
tezionistico delle industrie del settore. Ciò ha prodotto
particolari condizioni di contaminazione delle acque
costiere in prossimità di grandi impianti di riprocessa-
mento. Allo scopo di quantificare lo stato di contamina-
zione dei mari europei e per tentare una stima della dose
alla popolazione, furono intraprese due iniziative,
promosse e finanziate dall’Unione Europea. La prima,
alla fine degli anni ’80, fu “Marina Project. The radiolo-
gical exposure of the population of the European
Community from radioactivity in North European
marine waters” per il Nord Europa [9], seguita, nei
primi anni ’90, dal “Marina Med Project. The radiologi-
cal exposure of the population of the European
Community to radioactivity in the Mediterranean Sea”
per il Mare Mediterraneo [10]. Di seguito vengono
riportati i risultati più significativi di questi studi.

Nord Europa

Nei mari che lambiscono le coste dell’Europa nord
occidentale (Nord Est Atlantico, Mare d’Irlanda, Mare
di Norvegia) è stato riscontrato un livello allarmante di
inquinamento radioattivo, generato dagli scarichi
imponenti degli impianti di riprocessamento del combu-
stibile nucleare. In particolare, l’impianto di Sellafield,
situato sulla costa occidentale dell’Inghilterra, ha
causato la contaminazione del mare d’Irlanda che, all’i-
nizio degli anni ’80, raggiunse valori fino a 1600 Bq/m3

per il 137Cs; in conseguenza di ciò i prodotti ittici pre-
sentavano una contaminazione di circa 200 Bq/kg. Suc-
cessivamente, furono intraprese più efficaci misure
radioprotezionistiche che portarono all’abbassamento
dei livelli di contaminazione delle acque costiere. In
Fig. 2 e 3 sono riportati gli andamenti delle concentra-
zioni di attività di 137Cs nelle acque costiere e nei pesci
del mare d’Irlanda dal 1980 al 1985. In base a questi
dati fu stimato che il gruppo critico della popolazione,
cioè i grandi consumatori di prodotti ittici, erano arrivati
a ricevere una dose, solo per ingestione di 137Cs, fino a
0,4 mSv all’anno. Tenendo conto anche degli altri radio-
nuclidi artificiali introdotti nell’ambiente marino, quali
106Ru, 239Pu, 240Pu, per gli abitanti della zona di Sella-

field forti consumatori di pesce la dose annua è stata
stimata intorno ai 2mSv all’anno, dal 1977 al 1986. 

Un altro contributo importante alla dose delle popo-
lazioni dell’Europa settentrionale è stato individuato,
nell’ambito del progetto Marina, provenire dal 210Po.
Infatti, sono state riscontrate concentrazioni anomale
di questo radionuclide in matrici marine (sedimenti e
mitili) provenienti dalle zone costiere di Inghilterra,
Irlanda, Olanda e Francia in corrispondenza di insedia-
menti industriali che producevano rilasci di fosfogessi,
quali impianti di trasformazione e produzione di
fosfati, nelle vicinanze di scarichi di centrali a carbone
e dell’impianto di riprocessamento di Sellafield.
Poiché, come già sottolineato in precedenza, sia il
fattore di dose per ingestione che l’accumulo nei
prodotti ittici del 210Po sono di gran lunga superiori a
quelli, per esempio, del 137Cs e del 226Ra, è stata
stimata, per le popolazioni residenti, una dose efficace
di 2 mSv all’anno per il consumo di frutti di mare.

Poiché lo stato di contaminazione di quei mari è
presumibilmente molto cambiato in questi ultimi 15
anni, in ambito europeo è in programma un nuovo
progetto, Marina Project II, allo scopo di aggiornare il
quadro della situazione. 

Cristina NUCCETELLI

Fig. 2. - Valori medi annuali di concentrazione di attività
(Bq/m3) di 137Cs nelle acque costiere del mare
d�Irlanda dal 1980 al 1985 [9].

Fig. 3. - Valori medi annuali di concentrazione di attività
(Bq/kg) di 137Cs nel pesce del mare d�Irlanda dal 1980
al 1985 [9].
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Mediterraneo

Il Mar Mediterraneo ha ovviamente raccolto la con-
taminazione prodotta dalla ricaduta dei test nucleari i
quali, come è stato detto, hanno avuto un impatto
globale. Naturalmente anche l’incidente di Chernobyl
ha contribuito alla contaminazione del Mediterraneo.
Come già accennato, seguendo le orme del progetto
MARINA, relativo allo studio delle contaminazione
dei mari dell’Europa settentrionale, all’inizio degli
anni ’90 fu finanziato dalla Comunità Europea il
progetto Marina Med per studiare, come dice il titolo
esteso del progetto, “The radiological exposure of the
European Community to radioactivity in the Mediter-
ranean Sea”. A questo scopo furono raccolti tutti i dati
di concentrazione di 137Cs disponibili per i 10 bacini in
cui fu suddiviso il mare Mediterraneo (Tab. 2). Dall’a-
nalisi dei dati emerse che, oltre alla contaminazione
dovuta direttamente alla nube di Chernobyl, il Medi-
terraneo riceveva, e tuttora riceve, radioattività dal Mar
Nero che raccoglie le acque di bacini altamente conta-
minati dagli impianti russi e ucraini. Infatti, dai valori
riportati in Tab. 2, si può vedere che all’inizio degli
anni ’90 la concentrazione di attività di 137Cs nelle
acque del Mediterraneo, pur risultando abbastanza
omogenea, mostrava un andamento decrescente da est
a ovest; inoltre, il valore medio della concentrazione di
attività di 137Cs relativa al Mar Nero risultava circa
dieci volte più alta di quella media del Mediterraneo,
rivelando il ruolo di sorgente di contaminazione
radioattiva del Mar Nero. E’ stato comunque stimato
che l’incidente di Chernobyl abbia portato la concen-
trazione di 137Cs nel Mediterraneo a livelli fino a tre
ordini di grandezza superiori rispetto a quelli prima
dell’incidente.

Esistono molti impianti nucleari i cui scarichi con-
trollati confluiscono nel Mediterraneo. Probabilmen-
te il più importante è stato il complesso di Marcoule,
in Francia, situato sulle rive del Rodano a circa 100
km dal delta sul Mediterraneo. Gli scarichi del
complesso di Marcoule hanno prodotto una contami-
nazione rilevabile del golfo di Lione. Questo sito
comprendeva impianti di riprocessamento, reattori
militari per la produzione di plutonio e trizio, due
reattori di potenza (Phoenix e Melox) e diversi
impianti di ricerca. Negli anni ‘90 i reattori militari e
l’impianto di riprocessamento sono stati disattivati e
si sta procedendo allo smantellamento e recupero del
sito. Come risulta anche da recenti rilevamenti [11],
come conseguenza degli scarichi di Marcoule, nelle
acque del Rodano sono riscontrabili contaminazioni
da prodotti di fissione (per es. 137Cs e 90Sr), di attiva-
zione (per es. 60Co e 54Mn) e da elementi transuranici
(per es. 239Pu e 241Am): i risultati delle misure sono
comunque tali da non prefigurare rischi per l’ambien-
te e per l’uomo. 

Contaminazione dei mari italiani

Fin dagli anni ’50, la contaminazione radioattiva
delle coste italiane è controllata con prelievi di acqua,
sedimenti e prodotti ittici in punti che permettono di
dare un panorama nazionale dello stato delle coste
(Fig. 4). In passato, questi rilevamenti consentivano
anche il controllo degli scarichi delle centrali nucleari,
che hanno operato fino al 1987, anno del referendum
popolare che sancì la sospensione dell’utilizzo dell’e-
nergia nucleare in Italia. L’organizzazione attuale
prevede che, come per altre matrici, il rilevamento
della radioattività nei mari italiani sia effettuato dalle
Reti Nazionali di Sorveglianza della Radioattività
ambientale, con il coordinamento tecnico dell’ANPA.
Alle Reti partecipano le ARPA (Agenzia Regionale per
la Protezione Ambientale) e altri istituti, quali l’ENEA,
diverse università e alcuni PMIP (Presidi Multizonali
di Igiene e Prevenzione) [12].

La contaminazione da radionuclidi artificiali delle
acque italiane ha, ovviamente, diverse origini. Infatti,
anche nei mari italiani sono state rilevate le conseguen-
ze del fall out e, nel 1986, dell’incidente di Chernobyl,
senza contare eventi locali di minore o maggiore
entità. L’andamento nel tempo del valore medio della
contaminazione delle acque costiere italiane dal 1983
al 1990 è molto ben rappresentata in Fig. 5 [13] dove è
individuabile il picco di concentrazione di attività di
137Cs in corrispondenza dell’incidente di Chernobyl. 

Per alcuni degli anni successivi, nelle Tab. 3 e 4
sono riportati i risultati delle misure di concentrazione
di attività di 137Cs su campioni di acqua marina e di
sedimenti, prelevati nelle diverse località della rete di

Tabella 2. - Concentrazione di attività di 137Cs da dati
relativi al 1990 nei dieci bacini in cui è stato diviso il
Mare Mediterraneo per il progetto Marina Med [10]

Bacini del Acqua di mare Sedimenti
Mar Mediterraneo (Bq/m3) (Bq/kg)

Mare d�Alboran 3,9 * -
Bacino Algerino 4,3 ± 1,0 6,7 ± 0,4
Bacino 6,5 ± 2,3 5,7 ± 1,9
Liguro-Provenzale
Mare Tirreno 4,7 ± 0,2 3,4 ± 0,7
Mare Ionio 2,9 ± 0,1 3,1 ± 0,2
Mare Adriatico 5,6 ± 0,1 15 ± 13
Mare Libico 3,8 ** -
Mare Egeo 9 ± 4** 4,9 ± 2,9**
Mare di Cipro 9 ± 3** -
Bacino Levantino 7 ± 3** -

Valore medio 5,7 ± 2,1 6,5 ± 4,4

Mar Nero 52 ± 1 164 ± 100

* dati del 1991; ** dati del 1993.
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monitoraggio [12, 13]; in Tab. 3, e solo per le acque
costiere, sono riportati anche i dati relativi alla conta-
minazione da 90Sr, la cui misurazione, cominciata a
partire dal 1993, richiede tecniche di radiochimica
piuttosto lunghe ed elaborate [12]. Per quanto
riguarda il 137Cs, di cui è qui stata riportata solo una
piccola parte dei dati costituenti una lunga serie
storica di misure, dalla Fig. 5 e dalla Tab. 3 si può
osservare che, attualmente, i valori di concentrazione
di attività si sono attestati a livelli simili a quelli pre-
cedenti l’incidente di Chernobyl, come confermato
anche dal valore medio di concentrazione delle acque

costiere per il 1998, risultato pari a 2,8 ± 0,6 Bq/m3

[14]. Anche se il numero di misure di 137Cs effettuate
ogni anno risulta piuttosto esiguo (Tab. 3 e 4), utiliz-
zando questo radionuclide come indicatore della
presenza di radioattività artificiale, sembra si possa
dire che, in assenza di eventi che apportino nuovi
contributi, la contaminazione delle coste italiane è
pressoché stazionaria.

Per quanto riguarda la radioattività naturale
“human enhanced”, anche in Italia esiste un caso
emblematico di come un’industria non nucleare
possa avere un impatto radiologico sull’ambiente, e
quindi sull’uomo. 

La Laguna Veneta

All’inizio degli anni ’60 Porto Marghera diventò
sede di un importante polo industriale chimico e
petrolchimico. In particolare, per diversi decenni vi
ha avuto sede un’industria per la produzione di acido
fosforico; questo composto è elemento base per l’in-
dustria di fertilizzanti e viene utilizzato anche in altri
settori (per es. chimico e alimentare). I rifiuti prodotti
da questa industria, principalmente fosfogessi, sono
stati smaltiti nella discarica di Passo a Campalto nella
Laguna Veneta. L’attività di smaltimento è stata parti-
colarmente intensa dalla metà degli anni ’60 fino alla
fine degli anni ’70, provocando una grave contamina-
zione di quella zona della Laguna. Ciò è potuto
avvenire anche perché, in quegli anni, non si aveva
consapevolezza dei rischi associati alla presenza di
radioattività naturale nei fosfogessi.

Nel 1998 l’ANPA e l’ARPA del Veneto hanno
intrapreso uno studio preliminare, conclusosi l’anno
successivo, per determinare lo stato di contaminazio-
ne delle acque e dei prodotti ittici della Laguna. I
risultati del lavoro, i cui dettagli sono ampiamente
riportati nella relativa pubblicazione [15], indicano
che, come aspettato, la concentrazione di attività di
210Pb e 210Po nei sedimenti della Laguna diminuisce
all’aumentare della distanza dalla zona di scarico dei
fosfogessi. Un risultato che merita invece ulteriori
approfondimenti è quello relativo alla contaminazio-
ne riscontrata nei molluschi, che aumenta allontanan-
dosi dalla sorgente di contaminazione. Per spiegare
questo andamento sono probabilmente necessari
ulteriori studi sui meccanismi di trasporto e sulle
correnti di questa zona della laguna.

Conclusioni

L’ambiente marino costiero, anche per ciò che
riguarda la radioattività, risente fortemente delle
attività umane, soprattutto quando, come in passato, è
stata riservata poca attenzione al problema degli

Cristina NUCCETELLI

Venezia

Cesenatico

Taranto

Napoli

La Maddalena

La Spezia

Fig. 5. - Valori medi annuali di concentrazione di attività
(Bq/m3) di 137Cs nei mari italiani dal 1983 al 1990 [13].

Fig. 4. - Località di prelievo delle acque costiere e dei
sedimenti marini sul territorio italiano appartenenti alle
Reti nazionali di sorveglianza della radioattività
ambientale.
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scarichi industriali sia nucleari che “convenzionali”. Al
momento attuale la contaminazione da radioattività
artificiale, sia a livello mondiale che nazionale, non
sembra comunque essere tale da destare preoccupazio-
ne per l’ambiente e quindi per l’uomo, anche se
esistono situazioni critiche, come il Mar Nero o alcuni
bacini del Nord Europa. Dalla rapida rassegna presen-
tata risulta però che la componente naturale della
radioattività nelle acque marine riveste un ruolo predo-
minante nel causare dose alla popolazione. Questa
dovrebbe spingere ad ampliare e approfondire il moni-
toraggio di bacini che, per la costituzione dei fondali o
per la presenza di attività industriali (ad es. Laguna
Veneta), siano caratterizzati da elevate concentrazioni
di radionuclidi naturali. 

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 22 ottobre 2002.
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Introduzione

Numerosi fattori predispongono il Mar Mediterra-
neo al rischio chimico per gli organismi in esso
presenti. E’ un mare tendenzialmente chiuso, con un
bacino molto profondo e con un ridotto ricambio di
acqua di mare proveniente essenzialmente dall’Oceano
Atlantico e, in misura molto minore, dal Mar Nero. Un
ridotto regime tidale, inoltre, rallenta la degradazione e
la diffusione dei contaminanti flottanti o adesi al parti-
colato. Questi fattori contribuiscono in maniera signifi-
cativa ad aumentare i tempi di residenza dei contami-
nanti chimici e a favorirne l’accumulo.

I microcontaminanti organici persistenti, oggetto di
questa rassegna, sono un gruppo molto eterogeneo di
inquinanti comprendenti insetticidi clorurati (per

esempio, DDT, p,p’-diclorodifeniltricloroetano; DDE,
p,p’-diclorodifenildicloroetilene; HCB, esaclorobenze-
ne), fenoli clorurati (per esempio, PCP, pentaclorofe-
nolo), policlorobifenili (PCB), policloronaftaleni
(PCN), polibromodifenili (PBB), polibromodifenilete-
ri (PBDE), policloro-p-dibenzodiossine (PCDD), poli-
clorodibenzofurani (PCDF). La loro presenza in
matrici ambientali è dovuta al loro uso da parte
dell’uomo (pesticidi clorurati, PCN, PBB, PBDE) o
alla loro produzione involontaria, come risultato di
processi industriali di sintesi chimica, processi di com-
bustione (PCDD, PCDF), ecc. Su un sottogruppo di
questi contaminanti (quelli più diffusi e tossicologica-
mente più rilevanti) sono state stipulate una serie di
convenzioni intergovernative, conclusesi con la Con-
venzione di Stoccolma (22 maggio 2001) - un trattato

La presenza di microcontaminanti organici persistenti 
in organismi del Mar Mediterraneo e il rischio correlato
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globale per proteggere la salute umana e l’ambiente dai
microcontaminanti organici persistenti, adottato da
parte dei singoli stati, finalizzato a intraprendere misure
per eliminare o ridurre a livelli non pericolosi le emis-
sioni di queste sostanze chimiche nell’ambiente [1]. 

Questi contaminanti, infatti, possiedono caratteristi-
che chimico-fisiche tali che consentono loro di
rimanere nell’ambiente per lunghi periodi di tempo, di
essere distribuiti ampiamente dal punto di vista geo-
grafico, di accumularsi nella componente lipidica degli
organismi viventi e di risultare tossici per l’uomo e per
la fauna selvatica.

In questa rassegna, sono stati presi in considerazio-
ne i livelli di alcuni POP in organismi del Mare Medi-
terraneo, con particolare riferimento alle coste italiane.
Inoltre, per il gruppo di xenobiotici ad azione tossico-
logica diossina-equivalente (policlorobifenili coplana-
ri, policlorodibenzodiossine, policlorodibenzofurani),
è stata prodotta una valutazione di rischio preliminare.

Contaminazione del biota

Dai primi anni ’90, numerose ricerche dell’Istituto
Superiore di Sanità si sono concentrate sulla laguna di
Venezia. Nel passato, questi lavori hanno ricevuto un
supporto economico addizionale da parte del Ministero
dell’Università e della Ricerca Scientifica, dalla
Procura di Venezia, dal Ministero della Sanità, dal
Ministero dell’Ambiente e dalla Regione Veneto. 

Nell’ambito di queste indagini si è adottata una sud-
divisione della laguna veneta in aree virtuali di rischio
in base all’impatto antropico presunto. In particolare, il
biota è stato raccolto con il proposito di formulare
degli scenari d’esposizione per la popolazione
residente, per questi contaminanti che si trasferiscono
prevalentemente attraverso la catena alimentare.

A titolo esplicativo, si deve specificare che, per
quanto riguarda i livelli di composti chimici ad azione
diossina-equivalente, in questa rassegna, i valori
vengono presentati come “quantità di unità di concen-
trazione (TE) di sostanze chimiche ad azione tossica
diossina-equivalente” (TEQ). Infatti, pur essendo
composti chimici diversi, la loro azione tossica, nei
vertebrati, almeno per quanto concerne mammiferi,
uccelli e pesci, sembra essere prodotta attraverso un
comune meccanismo d’azione comprendente una
risposta mediata da un recettore [2]. Questo comune
meccanismo d’azione ha spinto a formulare il concetto
dei “fattori di equivalenza di tossicità” (TEF) al fine di
facilitare la valutazione di rischio per l’esposizione a
queste miscele. Infatti, una delle peculiarità di questi
contaminanti è quella che si presentano sempre in
miscele che, quantificate nei tessuti biologici, risultano
diverse da quelle più probabili a cui gli organismi sono
potenzialmente esposti. I valori TEF per i congeneri

individuali moltiplicati per le loro concentrazioni nella
matrice di interesse vengono usati per calcolare la con-
centrazione equivalente di 2,3,7,8-T4CDD, con i con-
tributi pesati di tutti i componenti delle miscele d’espo-
sizione. Attualmente, esistono numerose scale che
definiscono i TEF per i singoli congeneri ma, al
momento, due sono quelle più usate: la scala nota
come “internazionale” (I-TEF) [3] e la scala nota come
WHO [4]. Quest’ultima include anche i TEF per i PCB
ad azione diossina-equivalente e prende in considera-
zione anche dei TEF “ecologici” provvisori. Questi
ultimi sono stati sviluppati per uccelli e pesci, oltre che
per i mammiferi, sebbene per i primi due gruppi non
siano disponibili database tossicologici ampi. In questa
rassegna si è ritenuto opportuno presentare i dati senza
specificare la scala tossicologica da cui questi sono
stati generati in virtù del suo carattere generale.
Inoltre, tra le diverse scale, la differenza fra le somme
dei contributi dei singoli prodotti, derivanti dalla mol-
tiplicazione dei singoli congeneri per i rispettivi TEF,
apparentemente non risulta rilevante.

In molti casi, il biota stanziale costituito da
molluschi bivalvi come vongole (Tapes sp.) e mitili
(Mytilus galloprovincialis) è stato raccolto in siti di
campionamento in cui sono stati prelevati anche reperti
di sedimento. Sia per il biota che per i sedimenti, è
stato rilevato un andamento crescente di contaminazio-
ne per PCDD, PCDF, IPA, HCB e metalli pesanti con
l’aumento dell’impatto di origine antropica, muoven-
dosi cioè da siti campionati nel bacino meridionale e
settentrionale verso Porto Maghera e la Città di
Venezia, nel bacino centrale. Nei mitili, in particolare è
stato riscontrato un range di valori che va da 0,68
(bacino meridionale) a 4,9 (Porto Marghera) pgTE/g
base fresca (b.f.), mentre nelle vongole un range che
va da 0,079 a 2,7 pgTE/g (b.f.) [5]. Questo incremento
di concentrazioni di PCDD e PCDF, sia analitiche sia
TE, nel biota a contatto con il sedimento lagunare
(Tapes sp.), appare correlato con i livelli misurati nei
sedimenti [6].

I valori riscontrati negli esemplari campionati nel
bacino lagunare meridionale non sembrano significati-
vamente differenti da quelli trovati in esemplari di
Mytilus galloprovincialis raccolti in allevamenti
marini situati lungo la costa adriatica (0,11-0,24
pgTE/g b.f.). Naturalmente, questi molluschi, campio-
nati in aree idonee all’allevamento dei bivalvi, non
sembravano essere esposti direttamente a un impatto
chimico di origine antropica. Queste analisi sono state
effettuate nell’ambito di un altra ricerca dell’Istituto
Superiore di Sanità, il Progetto PRISMA, attuato nel
1997-1998, in cui sono state prese in considerazione
12 specie edibili con l’obiettivo di stimare l’entità della
contaminazione da PCDD, PCDF, PCB, DDT e DDE
in prodotti della pesca, campionati da diverse aree del
Mare Adriatico. Le specie marine selezionate avevano
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un elevato valore commerciale e sono state ottenute in
19 porti di pesca, rispettivamente, dell’Adriatico set-
tentrionale, centrale e meridionale. In generale, in
questi campioni si è potuto osservare che la contamina-
zione da PCDD+PCDF appare piuttosto bassa. I
risultati, comunque, evidenziano concentrazioni più
elevate in quelle specie situate ai livelli più alti delle
reti alimentari (sgombro, 0,59-1> triglia, 0,36-0,56 >
acciuga, 0,23-0,47, tutti in pgTE/g b.f.). Con alcune
eccezioni, il contributo dei furani appare sempre
superiore a quello delle diossine e, in aggiunta, i valori
cumulativi TE risultano maggiori in specie campionate
nei porti dell’Adriatico settentrionale che non in quelle
raccolte nei porti dell’Adriatico centrale e meridionale.
La contaminazione da PCB ha rivelato una differenza
più marcata tra le tre aree, con gli organismi dei porti
settentrionali più contaminati, di quelli centrali e meri-
dionali (10-180 > 5,5-160 > 3,7-94, in ng/g b.f.). In
entrambi i casi, come atteso, la contaminazione sembra
cambiare in accordo al livello trofico di appartenenza,
con lo sgombro risultante la specie più contaminata.
Tuttavia, il grasso sembra giocare un ruolo importante
nella definizione delle differenze osservate [7].

In generale, i grandi predatori risultano particolar-
mente interessanti per la loro posizione trofica e
perché, dal punto di vista ecologico, possiedono un
ruolo unico nelle reti alimentari. Nel grasso delle
specie di squali Prionace glauca e Rapias vulpinus, i
non-orto PCB variano tra 2,7 a 240 pgTE/g b.f., mentre
nel muscolo del tonno Thunnus thynnus sono stati
riscontrati livelli oscillanti tra 17 e 200 pgTEQ/g b.f.
[8]. Nei muscoli di altre due specie di squali, Cen-
trophorus granulosus e Squalus bainvillei, le concen-
trazioni TEQ appaiono situate intorno ai livelli più
bassi dei valori precedentemente indicati, mentre
fegato e uova sembrano contenere livelli decisamente
più elevati (rispettivamente, 200 e 100 pgTE/g b.f. per
Centrophorus granulosus, e 170 e 45 pgTE/g b.f. per
Squalus bainvillei) [9].

Nel grasso dei delfini Tursiops truncatus e Grampus
griseus sono state riscontrate concentrazioni di TCDD
equivalenti rispettivamente di 19 e 21 ng/g b.f. [8, 10].
Queste concentrazioni sono state riportate per la
riserva sottocutanea di grasso di individui morti,
ritrovati spiaggiati, che contiene approssimativamente
il 35-45% di lipidi. Queste stime di carico corporeo
possono essere influenzate da molti fattori come la
mobilizzazione dei lipidi che avviene durante la fase in
cui gli organismi non si nutrono perché spiaggiati o
sofferenti; questi fattori sono in grado di indurre un
cambiamento nelle concentrazioni all’equilibrio tra i
vari tessuti. In aggiunta, alle concentrazioni più elevate
osservate, il sequestro epatico di questi composti
potrebbe influenzare le stime di carico corporeo [4]. 

Per quanto riguarda i composti ad azione non
diossina-simile alcune indagini sui mammiferi marini

hanno riportato che in esemplari di Stenella coeru-
leoalba e di Balaenoptera physalus gli omologhi a sei
e sette gradi di clorosostituzione sembrano prevalere
sugli altri PCB presenti nella mistura, con i PCB 138,
153, e 180 presenti in quantità maggiore [10, 11].

La stessa prevalenza di congeneri è stata osservata
in pesci del piano infralitorale e del piano batiale medi-
terranei, così come nei grandi predatori pelagici, come
tonni e squali, nei quali la concentrazione relativa di
PCB 153 raggiunge, rispettivamente, 160 e 330 ng/g
b.f. [7, 8, 12].

Valutazione di rischio

La procedura di valutazione di rischio preliminare
comprende la comparazione della concentrazione
riscontrata in un tessuto target con una “dose di riferi-
mento” (RfD), consistente in una stima di esposizione
giornaliera, che durante un intero ciclo di vita risulta
probabilmente senza effetti avversi. In pratica, la RfD
viene stimata dividendo un endpoint adeguato come un
NOAEC (NOAEL) o un LOAEC (LOAEL), derivato
da esperimenti di laboratorio su modelli animali, per
un “fattore di incertezza”. Questo fattore tiene conto
della variabilità specie-specifica di risposta, della sen-
sibilità dell’endpoint, della stima di tossicità conside-
rata, e delle estrapolazioni tra differenti modalità d’e-
sposizione.

Il “quoziente di rischio” (HQ) corrisponde al
rapporto tra la concentrazione nel tessuto divisa per
l’RfD e si esprime come “unità tossiche” (TU).
Questo tipo di approccio è accettabile solo per una
valutazione di rischio preliminare; non considera,
infatti, la variazione che potrebbe esistere in termini di
esposizioni reali e suscettibilità, che dovrebbe pure
essere valutata. Un HQ maggiore di 1 indica che la
concentrazione misurata eguaglia le concentrazioni-
soglia in grado di evocare una risposta avversa statisti-
camente significativa [13].

Per i contaminanti ad azione tossicologica diossina-
simile, la migliore stima di concentrazione per
comparare il rischio tra specie diverse è la concentra-
zione libera nel tessuto target dei composti di interesse,
o carico corporeo [4]. Il carico corporeo, infatti,
sembra integrare le emivite differenziali tra le specie.

Nei mammiferi gli endpoint più sensibili nel caso
dei composti ad azione diossina-simile sono, sulla base
della misura del carico corporeo: endometriosi, effetti
neurotossici durante lo sviluppo, effetti immunotossici
sia nei confronti dell’adulto sia nei confronti dell’orga-
nismo giovane. In particolare, la dose più bassa che dà
origine a un effetto statisticamente significativo in
seguito ad una esposizione è 28 ngTE/kg peso
corporeo (b.f.) [4] (esiste un LOAEL più basso di un
ordine di grandezza, ottenuto per effetti osservati sul
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sistema immunitario, che non è stato preso in conside-
razione perché, recentemente, è stato criticato dal
punto di vista metodologico). Nelle riserve di grasso
sottocutaneo di Tursiops truncatus e Grampus griseus
sono state riscontrate concentrazioni, rispettivamente,
di 19 e 21 ngPCB-TE/g peso corporeo (b.f.) [8]. Il
meccanismo di ripartizione tra un tessuto a forte com-
ponente lipidica e un altro a componente lipidica
inferiore, per contaminanti lipofili come quelli di cui si
tratta, implica che nei secondi ci siano concentrazioni
più basse. In questi ultimi però, si collocano i tessuti
target per l’azione tossicologica degli xenobiotici di
interesse. Nei mammiferi acquatici, in particolare, è
stato osservato che le concentrazioni date per la riserva
sottocutanea di grasso sono approssimativamente due
ordini di grandezza superiori a quelle riscontrabili nel
cervello [14, 15]. Applicando un fattore 10 al LOAEL
indicato in precedenza [4], per la compensazione della
variabilità specie-specifica nelle risposte, è possibile
riportare come RfD la concentrazione soglia in un
tessuto che causa un effetto avverso definito. Per i
mammiferi, tale concentrazione è 2,8 pg/g di 2,3,7,8-
T4CDD b.f., basata sul carico corporeo materno.
L’effetto avverso considerato, in questo caso, è sul
sistema riproduttivo. Questa concentrazione, espressa
in TEQ b.f., è più di un ordine di grandezza inferiore
della concentrazione trovata nel grasso sottocutaneo
dei due organismi considerati.

Nei pesci, applicando la stessa procedura ad un
LOAEL di 40 pg/g b.f. di 2,3,7,8-T4CDD, riscontrato
nelle uova di Salvelinus fontanilis [16], sulla base del
carico corporeo, si ottiene come RfD la concentrazione
di 4 pg/g. Questo livello, espresso in TEQ, risulta più
di un ordine di grandezza inferiore alle concentrazioni
trovate nelle uova dei due squali.

Biomarker

Le ricerche effettuate negli ultimi anni hanno evi-
denziato una successione di legami tra la presenza di
contaminanti ad azione tossicologica diossina-simile
negli organismi e i loro effetti tossici. Tali effetti
possono essere considerati, d’altra parte, come segnali
d’avvertimento specifici: laddove essi si manifestano
si può sospettare che siano presenti i contaminanti
d’interesse senza la necessità di effettuare analisi
chimiche specifiche. Tali eventi, quando risultano
misurabili negli organismi, vengono riportati come
biomarker. In particolare, la presenza di sostanze
chimiche ad azione diossina-equivalente viene rilevata
mediante un’attività enzimatica: l’attività EROD (7-
ethoxyresorufin-o-deethylase activity). Anche se
esistono altri biomarker altrettanto specifici, questo è
un saggio estremamente sensibile. L’utilizzo di queste
tecniche sarebbe fortemente raccomandabile per legare

la presenza di questi xenobiotici all’effetto e ottenere
così un rilevamento omnicomprensivo. Molti di questi
biomarker, però, teoricamente utilizzabili per il moni-
toraggio ambientale, dovrebbero essere accuratamente
validati rispetto alle varie matrici biologiche con cui
possono essere utilizzati.

Conclusioni

Basandosi su questa limitata raccolta di dati, appare
evidente che a tutt’oggi, nell’ambito dei POP, si può
tentare di produrre una valutazione di rischio prelimi-
nare solo per quel gruppo di contaminanti ad azione
diossina-equivalente. Nonostante questa forte limita-
zione che si aggiunge al ridotto numero di stime di
tossicità per pesci e uccelli presenti in letteratura,
appare comunque evidente che per alcuni organismi è,
in qualche misura, ipotizzabile un certo grado di
pericolo. Ad ogni modo, le indagini dovrebbero
prendere in considerazione più analiti e approfondire le
relazioni esistenti tra livelli presenti negli organismi e
risposte degli stessi. In particolare, una delle strade da
percorrere potrebbe essere quella di utilizzare
biomarker specifici e sensibili e validarli per il loro uso
sul campo.

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 22 ottobre 2002.
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Introduzione

Le infezioni gastroenteriche rappresentano una
delle maggiori cause di morbosità sia nelle regioni
industrializzate che nelle aree in via di sviluppo [1, 2].
Negli USA le gastroenteriti acute rappresentano la
seconda causa più comune tra le patologie di breve
durata che colpiscono la popolazione [3]. 

In particolare, i microrganismi patogeni a trasmis-
sione oro-fecale rappresentano un problema di grande
rilevanza per la salute umana, specie in correlazione
con determinate condizioni ambientali. 

Recentemente, negli Stati Uniti è stata descritta
un’importante epidemia di infezione da Escherichia
coli 0157, dovuta ad attività ricreative in acque di bal-
neazione [4]. E sempre negli Stati Uniti in un’indagine

svolta nel periodo 1991-92, sono state riportate 11
epidemie di gastroenteriti associate ad acque di balnea-
zione. In sei di questi casi, riferiti ad acque di lago,
sono stati identificati come agenti etiologici Giardia (4
casi) e Cryptosporidium (2 casi). Non risultano invece
disponibili dati sulla presenza di questi protozoi in
acque marine.

Popolazioni abitanti le coste sono particolarmente
esposte ad eventuali rischi, a seguito dell’abitudine a
consumare alimenti ittici crudi o insufficientemente
cotti e alla balneazione in acque con cariche microbi-
che elevate [5-11].

Dati recenti sulla qualità delle acque costiere
italiane suggeriscono come si stia verificando una
riduzione della densità dei microrganismi considerati
indicatori di inquinamento fecale (coliformi totali e

Associazione tra balneazione ed infezioni gastroenteriche

Annamaria DIONISI (a), Nicola SCHINAIA (b), Romano ARCIERI (c), 
Giancarlo RIPABELLI (d) e Ida LUZZI (a)

(a) Laboratorio di Batteriologia e Micologia Medica; (b) Laboratorio di Epidemiologia 
e Biostatistica; (c) Laboratorio di Virologia; (d) Laboratorio di Medicina Veterinaria,

Istituto Superiore di Sanità, Roma 

Riassunto. - Le infezioni gastroenteriche rappresentano una delle maggiori cause di morbosità sia nelle
regioni industrializzate che nelle aree in via di sviluppo. Lo stato di qualità delle acque marine costiere è un
problema di particolare importanza in un paese come l’Italia la cui costa occupa una parte considerevole di
territorio. Oltre agli aspetti sanitari la qualità di queste acque ha forti ripercussioni sull’economia nazionale,
in considerazione dell’importanza dell’industria turistica e della pesca. Malgrado l’enorme mole di dati
relativi alla balneazione come fattore di rischio per l’insorgenza delle infezioni gastroenteriche in Italia non
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per l’insorgenza di queste infezioni rimane il consumo di prodotti ittici, molluschi in particolare.
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Summary (Association between sea recreational water and gastroenteritis). - Gastrointestinal infections
represent one of the main cause of morbidity both in developing and industrialized areas. Quality of coastal
waters is particularly important for countries as Italy that  has several regions on coasts. Public health and
economy aspects could be hardly affected by poor quality of sea waters. Several studies have been
addressed to the association between sea recreational water and development of gastrointestinal infection
but in Italy only sporadic cases of infection have been reported especially in immunocompromised hosts.
Results of this study, either in the case control or in the active surveillance study seem to confirm the
absence of an association between  sea exposure and intestinal infections. One of the main risk factors for
the development of these infections is still represented by the seafood comsumption especially shellfish.
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fecali, streptococchi fecali). Tuttavia, altri microrga-
nismi che sfuggono ai normali controlli batteriologici
delle acque (Vibrio parahaemolyticus, Vibrio vulnifi-
cus, Vibrio cholerae, enterovirus, adenovirus, rota-
virus, calicivirus, virus del gruppo Norwalk) vengono
ora considerati causa importante di gastroenterite
acuta, sia a carattere epidemico che sporadico [12,
13].

In particolare, negli ultimi anni, nel mare Adriatico
è andato mutando il microclima, rappresentato da com-
ponenti organici ed inorganici. Fenomeni quali l’eutro-
fizzazione e le fioriture fitoplanctoniche verificatesi
nel mare Adriatico hanno indotto l’alterazione degli
equilibri biologici preesistenti, con conseguente modi-
ficazione della flora microbica ambientale.

In Italia, relativamente agli aspetti geografici, le
problematiche relative alle acque di balneazione sono
state avviate già nei primi decenni del secolo, dove
veniva vietata la balneazione entro i 200 metri dallo
sbocco di fogne. Successivamente, nel 1971, il
Ministero della Sanità definiva una norma igienica
limitata ad un singolo indicatore microbiologico, quale
la concentrazione nelle acque dei “coliformi fecali”.
L’attuale normativa nazionale sulle acque di balneazio-
ne deriva dalla direttiva unica comunitaria n. 76/160
dell’8 dicembre 1975, che fino ad oggi è stata sottopo-
sta a numerose revisioni, tuttavia i principi su cui tale
normativa si è sempre basata erano fondamentalmente
improntati sulla i) tutela della salute pubblica e sulla
ii) salvaguardia dell’ambiente.

Il DPR n. 470 dell’8 giugno 1982, impone limiti
particolarmente severi alla qualità delle acque di bal-
neazione, e si basa sulla valutazione per la sorveglian-
za della salute dei bagnanti basata su: a) quattro
parametri batteriologici, quali indicatori di inquina-
mento fecale (coliformi totali, coliformi fecali, strepto-
cocchi fecali) e della presenza di uno specifico
patogeno (salmonella); b) quattro indicatori di inquina-
mento di origine industriale (pH, fenoli, sostanze ten-
sioattive, oli minerali); c) tre parametri chimici-fisici
(ossigeni disciolto, colorazione, trasparenza).

Questa normativa si basa su criteri assolutamente
rigidi, anche rispetto alle indicazioni dettate dalla
Comunità Europea (Direttiva 76/160), proprio perché
l’Italia per le sue specifiche condizioni climatiche e
idrologiche, e per l’intensa ed estensiva pratica di bal-
neazione ha sempre affrontato tale problematica con
estrema rigidità. Inoltre, nelle norme tecniche si defini-
scono le distanze minime tra due punti di prelievo della
costa, comunque, con una distanza non superiore a
2 km per zone ad alta densità di balneazione e con una
frequenza di rilevazione bimensile. 

I compiti di individuare le aree costiere dedicate
alla balneazione e di identificare i punti di prelievo per
la valutazione di acque balneabili spetta alle Regioni in
collaborazione con i Comuni posti sul territorio.

Tuttavia, tale sistema, presenta dei limiti di valuta-
zione, relativi alla frequenza di osservazione e all’im-
possibilità di correlare questi dati con “l’Uomo” e la
“Salute umana”.

In tal senso, per aumentare le conoscenze scientifi-
che in questo settore, si è avviato uno studio specifico,
in convenzione tra il Ministero della Ricerca Universi-
taria (MURST), il Consiglio Nazionale delle Ricerche
(CNR) e l’Istituto Superiore di Sanità (ISS).  

Gli obiettivi specifici dello studio sono stati quelli
di: determinare l’associazione fra balneazione e
gastroenterite, mediante uno studio analitico di tipo
caso-controllo; istituire un sistema di sorveglianza
attivo per le infezioni gastroenteriche in alcune zone
della costa adriatica.

Materiali e metodi

Studio caso-controllo

Sono stati arruolati nello studio tutti i soggetti
presenti da almeno 3 giorni in 4 aree balneari della
costa Adriatica: a) area settentrionale: Venezia, Mestre,
Jesolo; area centro settentrionale: Cesenatico, Forlì; b)
area centro meridionale: Pescara; c) area meridionale:
Bari); con età compresa fra i 5 e 60 anni. Sono stati
inclusi sia i residenti, che i non residenti. I bambini al
di sotto dei 5 anni sono stati esclusi dallo studio, sia per
la relativa bassa frequenza con la quale vengono a
contatto con il mare, sia per il maggior rischio di svi-
luppare gastroenteriti proprio di questa classe di età.

Per ogni soggetto incluso nello studio è stata
compilata una scheda riportante i dati anagrafici,
anamnestici, clinici-epidemiologici, nonché i risultati
delle indagini microbiologiche effettuate.

E’ stato definito come caso sospetto di gastroenteri-
te un paziente che presentava tre o più evacuazioni di
feci liquide o semi liquide nelle 24 ore; con l’aggiunta
di almeno uno dei seguenti sintomi minori nelle 24 ore:
due o più episodi di vomito alimentare; rialzo termico
> 38 °C (temperatura esterna); dolori addominali;
nausea. E’ stato definito come caso confermato un
paziente che rispondeva alla definizione di caso
sospetto, dalle cui feci veniva isolato un agente
infettivo causale di gastroenteriti. 

Veniva definito controllo un soggetto che aveva
soggiornato da almeno 3 giorni nella località balneare
con età compresa fra i 5 e 60 anni senza i sintomi di
gastroenterite acuta. Il rapporto caso/controllo era pari
a 1:2. I due controlli da arruolare erano possibilmente
non residenti ovvero uno non residente e uno residente,
ed entrambi erano appaiati al caso per classe di età e
per periodo di osservazione. 

Un questionario, dedicato e standardizzato veniva
somministrato a tutti i soggetti arruolati nello studio,
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da parte del personale dei servizi sanitari aderenti allo
studio. Il questionario è stato suddiviso in sezioni, che
hanno permesso di raccogliere informazioni relative a
dati demografici, clinici (solo per i casi), di laboratorio
(per i casi e per un controllo appaiato) e comportamen-
tali per i casi (negli ultimi tre giorni precedenti la
comparsa della manifestazione clinica) e per i controlli.

Sono state inoltre raccolte informazioni sulle carat-
teristiche della balneazione (luogo, frequenza, durata,
immersione parziale, immersione subacquea, ingestio-
ne di acqua di mare); luoghi di consumazione dei pasti;
cibi ingeriti; uso di acqua di mare per la cottura di cibi;
resenza di lesioni di continuità cutanee; uso di acqua di
mare per igiene personale. 

Componente microbiologica

E’ stata definita la diagnostica microbiologica,
tenendo conto che i campioni di feci raccolti nelle aree
dello studio, un campione per il caso ed uno per un
controllo, sono stati in parte processati a livello dei
laboratori operanti nelle aree di studio e in parte presso
l’Istituto Superiore di Sanità.

Raccolta campioni

Per ogni caso e per un controllo, all’interno di ogni
coppia di controlli, è stato raccolto un campione di feci
(e non un tampone rettale). Oltre agli esami sotto
descritti per ogni campione sono state conservate tre
aliquote di campione di feci in provette da criogenia
preparate e conservate secondo le seguenti caratteristi-
che: tre aliquote di campioni di  feci da conservare in
congelatore; una sospensione di feci in soluzione
acquosa di formalina al 10%, conservata a +4 °C.

Sia le aliquote che la sospensione sono state inviate
all’Istituto Superiore di Sanità e hanno costituito i
campioni per potere effettuare le indagini per agenti
virali e parassitari, tossine batteriche e per opportuni
controlli di qualità e comunque rappresentano campioni
di riserva sui quali potevano essere effettuate ulteriori
indagini, se ritenute indispensabili: esami di laboratorio
effettuati nei laboratori periferici; esame parassitologico
dopo concentrazione: osservazione a fresco e con colo-
razione di Lugol per Giardia e di Zielh-Neelsen per crip-
tosporidio; coprocoltura di routine (isolamento di salmo-
nella, shigella, yersinia, aeromonas); ricerca di vibrioni
aggiungendo alla metodica di routine una piastra di
TCBS; ricerca di Campylobacter eseguita mediante la
tecnica di semina su membrana o terreno selettivo;
ricerca di Rotavirus con test al lattice o test Elisa.

In caso di isolamento di Escherichia coli si è
proceduto all’allestimento di pool di 5-10 colonie,
lattosio fermentanti seminate per infissione in criotubi
contenenti agar nutriente (forniti prima dell’inizio
dello studio).

Dopo incubazione a 37 °C per 18 ore, i criotubi
sono stati conservati a temperatura ambiente, al buio, e
successivamente inviati all’Istituto Superiore di Sanità.
I pool sono stati esaminati presso l’Istituto Superiore di
Sanità con tecniche biologiche attraverso sonde
geniche per identificare i diversi tipi di Escherichia
coli patogeni (ETEC, EPEC, VTEC).

Tutti i questionari compilati a livello periferico
sono stati inviati dagli epidemiologi responsabili dello
studio all’ISS, dove è stato costituito un archivio com-
puterizzato. I dati sono stati successivamente analizza-
ti con il pacchetto informatico Epi Info 5.00 e con il
sistema informatico BMDP.

Sorveglianza dei casi sporadici di gastroenterite

Dimensione del campione. - Il campione seleziona-
to è consistito nell’arruolamento di una coorte di circa
15000 soggetti, che rappresentano il numero comples-
sivo degli assistiti di tutti i medici di medicina generale
coinvolti nello studio e residenti nell’area della
provincia di Brindisi e Bari. Il numero di assistiti per
ciascun medico di medicina generale è stato di circa
1000 soggetti. A ciascun medico di medicina generale
è stato attribuito un codice di identificazione.

Definizione di caso. - E’ definito caso un paziente
che presenta al momento della visita o della telefonata
al medico di medicina generale sintomi quali diarrea
e/o vomito.

E’ stato realizzato un protocollo operativo che
prevedeva la somministrazione, a ogni soggetto che
fosse ricorso al medico di medicina generale per sinto-
matologia gastroenterica, di un questionario standar-
dizzato per identificare possibili fattori di rischio
associati all’insorgenza della patologia gastroenterica.
Contemporaneamente all’intervista del questionario,
per ogni caso, il medico di medicina generale ha
richiesto l’esame coprocolturale del campione di feci
che quindi è stato consegnato direttamente dal paziente
al laboratorio microbiologico del PMIP di Brindisi e il
laboratorio dell’Istituto di Igiene dell’Università di
Bari per le indagini alla ricerca di Salmonella, Shigella,
Vibrio, Campylobacter, E. coli patogeni e altri patogeni
enterici. I laboratori periferici hanno provveduto a con-
servare a -20 °C un’aliquota del campione di feci del
paziente per l’invio successivo all’ISS.

L’ISS poteva anche ricevere eventuali stipiti di
patogeni enterici isolati che richiedessero indagini
approfondite e/o successive tipizzazioni. Il protocollo
ha previsto anche che l’ISS ricevesse periodicamente i
dati raccolti su supporto elettronico, per procedere
all’analisi dei medesimi e alla realizzazione di report
periodici per il feed-back delle informazioni. 

E’ stato realizzato un questionario cartaceo,
suddiviso in 3 sezioni, che ha permesso di raccogliere
informazioni comprendenti rispettivamente i dati ana-
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grafici del paziente, i dati clinico-epidemiologici e i
dati di laboratorio. 

Sono state raccolte informazioni sulle caratteristiche
demografiche del paziente (cognome e nome, sesso, età,
comune e provincia di residenza, recapito telefonico).

Sono state raccolte, per ogni caso di gastroenterite
nella fase acuta, informazioni cliniche (data della visita
o data della telefonata, data inizio sintomatologia,
diarrea, numero massimo di evacuazioni al giorno,
sangue nelle feci, vomito, dolore addominale, febbre) e
informazioni epidemiologiche del paziente (assunzio-
ne di antibiotici prima dell’insorgenza dei sintomi,
storia di viaggi recenti, esposizione a potenziali fonti o
veicoli di infezione ambientale quali cibi ingeriti,
luogo di consumo dei pasti, attività di balneazione, casi
simili tra altre persone), e infine il recapito del medico
di medicina generale.

Sono state raccolte informazioni relative alle
indagini di laboratorio eseguite localmente, quali la
data di raccolta del campione di feci del paziente e il
risultato dell’eventuale patogeno enterico isolato.

La scheda di notifica, considerata l’importanza
delle informazioni da raccogliere, conteneva sezioni da
compilare sia da parte dei medici di medicina generale,
sia da parte dei laboratori periferici.

Ogni medico di medicina generale ha indicato sulla
scheda di notifica il proprio codice di identificazione e
il numero progressivo di notifica del caso.  

Creazione di un archivio elettronico per la raccolta
dei dati informatizzati. - E’ stato preparato un
programma per la raccolta e il controllo dei dati infor-
matizzati, utilizzando il software Epi-Info versione
6.04 specifico per l’epidemiologia che, avendo
funzioni di statistica descrittiva, ha permesso di
elaborare i dati computerizzati.

Analisi dei dati epidemiologici. - E’ stato sviluppa-
to un programma per la gestione e l’elaborazione dei
dati computerizzati inviati all’ISS, relativi alla sorve-
glianza delle infezioni gastroenteriche associate ad
esposizioni ambientali.

Metodi microbiologici. - Le attività microbiologi-
che svolte nello studio in oggetto consistevano negli
esami di laboratorio per la diagnosi delle infezioni da
batteri enteropatogeni eseguita localmente.

Risultati

Studio caso-controllo

Al 10 settembre 1997 sono pervenuti presso l’ISS
126 questionari compilati. Di questi, 46 (36,5%) sono
relativi a casi di gastroenterite segnalati durante un
periodo di osservazione compreso tra il 15 giugno e il
1 settembre 1997. Mentre i restanti 80 questionari sono
relativi ai controlli arruolati nello studio.

Stratificando per sesso, i 126 soggetti arruolati
nello studio risultano essere prevalentemente di sesso
maschile (65,1%). L’età media della popolazione è di
33 anni, di cui circa il 48% risulta essere diplomato.
Confrontando le differenze di frequenza delle caratte-
ristiche demografiche tra i casi e i controlli non si evi-
denziano differenze statisticamente significative per
sesso, per età media e per regione di residenza
(p = 0,34; p = 0,85; p = 0,39 rispettivamente).

Tutti i 46 casi di gastroenterite notificati rispondo-
no alla definizione di caso, infatti tutti hanno avuto
almeno 3 scariche diarroiche nell’arco delle 24 h con
un sintomo minore associato. In particolare, nel 15,2%
dei casi dissenteria, nel 30,4% nausea, nel 23,9%
vomito, nell’84,8% dolori addominali, nel 23,9%
rialzo termico, nel 45,7% cefalea. Ovviamente, la
somma dei sintomi minori supera il 100% dei casi,
avendo molti casi segnalato più di un sintomo minore.
Inoltre, è stato segnalato un caso con disidratazione, ed
un caso con otite.

Dai 126 soggetti arruolati nello studio sono stati
raccolti 68 (54%) campioni biologici di feci. Di cui, 35
(76%) sono relativi ai soggetti con gastroenterite e 33
(41%) sono relativi ai soggetti arruolati come controlli.

Dalle analisi microbiologiche effettuate per i 35
campioni di feci relativi ai casi sono stati isolati
nell’11,4% dei casi Salmonelle, nel 20% dei casi
Escherichia coli, nel 2,9% dei casi Rotavirus. Inoltre,
in 8 casi la sindrome è stata attribuita ad una infezione
da Clostridium perfringens. Le analisi microbiologiche
relative ai 33 campioni di feci dei controlli hanno evi-
denziato nel 6,1% dei casi Salmonelle e Escherichia
coli, nel 3% Campylobacter e Rotavirus.

Dall’analisi dei questionari non è stata messa in
evidenza una differenza significativa tra casi e
controlli in relazione all’attività di balneazione e
quindi non è stata riscontrata un’associazione evidente
tra infezioni gastroenteriche e balneazione. Si è invece
confermato come principale fattore di rischio per l’in-
sorgenza delle infezioni gastroenteriche il consumo di
prodotti ittici in particolare di molluschi.

Sorveglianza delle gastroenteriti sporadiche

Alla fine dell’estate 2000 sono pervenute all’Istitu-
to Superiore di Sanità 130 schede di notifica inviate dal
Presidio Multizonale di Igiene e Prevenzione di
Brindisi e dall’Istituto di Igiene di Bari relative a
soggetti che rispondevano alla definizione di caso,
ovvero pazienti con sintomatologia gastroenterica cor-
rispondente a diarrea e/o vomito, segnalati durante il
periodo di osservazione dello studio. Il 54,3% dei casi
notificati era di sesso maschile, e il 51,4% era costitui-
to da bambini entro i 6 anni di età (la mediana era: 6
anni).  
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La distribuzione della sintomatologia nei casi noti-
ficati è mostrata in Tab. 1. La manifestazione clinica
più frequentemente riportata è rappresentata dalla
diarrea. 

La distribuzione dei casi per data di inizio della sin-
tomatologia includeva un periodo compreso tra l’inizio
di aprile e la metà di ottobre 2000. 

Nell’ultimo mese prima dell’insorgenza dei sintomi
l’8,8% dei casi aveva viaggiato in Italia e solo un caso
aveva effettuato un viaggio all’estero (in Germania). 

Tra i casi notificati, negli ultimi 3 giorni prima del-
l’insorgenza dei sintomi il 28,4% ha consumato uova,
il 21,6% frutti di mare crudi, il 20,6% verdura cruda, il
12,7% altri prodotti ittici cotti o crudi, e il 10,8% frutti
di mare cotti.

Il 94,1% dei pazienti negli ultimi 3 giorni prima
dell’insorgenza dei sintomi aveva consumato il pasto a
casa, il 5,9% fuori casa (alla mensa, al ristorante, o in
spiaggia).  

Il 57,9% dei casi notificati ha svolto attività di bal-
neazione: di questi il 50,0% al mare e il 7,9% in piscina.
Il 27,5% dei casi notificati era a conoscenza di casi
simili di gastroenterite avvenuti in famiglia, tra amici,
tra colleghi di lavoro o tra commensali del ristorante. 

Dati di laboratorio: la Tab. 2 indica il numero
totale di isolamenti di patogeni enterici identificati a
livello periferico e dall’ISS. Dalle indagini microbiolo-
giche è risultato che nel 59,8% dei casi sono stati
isolati patogeni enterici. Tra i casi per i quali è stato
possibile identificare i patogeni enterici, la distribuzio-
ne degli isolamenti mostra che le salmonelle sono state
i patogeni enterici più frequentemente identificati (rap-

presentano il 66,7% degli isolamenti totali) con il
30,3% e il 21,2% degli isolamenti costituiti rispettiva-
mente da S. enteritidis e da S. typhimurium. Una pro-
porzione non trascurabile degli isolamenti (33,3%) era
costituita dai virus enterici (adenovirus, rotavirus,
virus di Norwalk e virus di Sapporo) che hanno la
peculiarità di colpire i bambini nei loro primi anni di
vita e infatti più della metà dei pazienti era costituita da
bambini in età pediatrica. 

La distribuzione stagionale dei casi di infezione è
mostrata in Fig. 1. Il maggior numero di casi si è veri-
ficato nei mesi di luglio e agosto con 78 casi (82,1%)
su 95, mentre in 10 casi mancano le informazioni
temporali. 

Nella Fig. 2 si può notare come il maggior numero
di isolamenti dei patogeni enterici sia avvenuto nei
mesi estivi (solo in luglio il 42,4%) a conferma del-
l’andamento tipicamente stagionale delle malattie a
diffusione oro-fecale, anche per quanto riguarda i virus
enterici normalmente caratterizzati dalla diffusione
dell’infezione nella stagione invernale.    

Conclusioni

Lo stato di qualità delle acque marine costiere è un
problema di particolare importanza in un paese come
l’Italia la cui costa, estendendosi per oltre 7000 km,
occupa una parte considerevole di territorio. Oltre agli
aspetti sanitari la qualità di queste acque ha forti riper-
cussioni sull’economia nazionale, in considerazione
dell’importanza dell’industria turistica e della pesca.

Gli scarichi urbani, zootecnici e industriali non
adeguatamente trattati sono responsabili dell’immis-
sione in mare di microrganismi patogeni e di contami-
nanti chimici. 

L’uomo può essere esposto ai microrganismi
patogeni attraverso il consumo di prodotti ittici e lo
svolgimento di attività ricreative. 

Le infezioni intestinali causate da diverse specie di
Campylobacter, il cui principale serbatoio è dovuto
agli animali da allevamento, rappresentano un’impor-
tante causa di morbosità e gli indicatori di contamina-
zione fecale non costituiscono un buon indice di
presenza nelle acque di questo microrganismo [14]. 

Anche alcuni vibrioni ambientali, che fanno parte
della flora batterica autoctona dell’ambiente marino,
possono causare infezioni gastroenteriche ed extrainte-
stinali associate all’esposizione all’acqua di mare o al
consumo di prodotti ittici [15]. 

Malgrado l’enorme mole di dati relativi alla bal-
neazione come fattore di rischio per l’insorgenza delle
infezioni gastroenteriche in Italia non sono stati
riportati casi chiaramente associati ad attività ricreati-
ve in acque marine. Solo alcune segnalazioni sporadi-
che di casi di infezione intestinale seguita da infezione
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Tabella 2. - Numero totale di isolamenti di patogeni
enterici identificati 

Patogeno enterico n. isolamenti

* Adenovirus 9
** Rotavirus 8
S. Arizona 2
S. Braenderup 4
*S. Enteritidis 20
S. Sandiego 1
S. Typhimurium 1
Salmonella grup. 4,5 2
Salmonella species 1

Tabella 1. - Presentazione clinica dei casi di infezione

Sintomi n. %

Diarrea 96 94,1
Vomito 52 51,0
Dolore addominale 74 72,5
Febbre 75 73,5
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sistemica sono state riportate in soggetti immunode-
pressi [16] o con gravi patologie di base [17] a seguito
di esposizione ad acqua marina.

I risultati di questo studio sia per la parte relativa al
caso controllo che alla sorveglianza attiva confermano
l’assenza di una associazione tra balneazione e
sviluppo di infezioni gastroenteriche e confermano
come uno dei più importanti fattori di rischio per l’in-
sorgenza di queste infezioni sia il consumo di prodotti
ittici, molluschi in particolare.

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 10 febbraio 2003.

BIBLIOGRAFIA

1. Bean NH, Griffin PM. Foodborne disease outbreaks in the
United States. 1973-1987: pathogens, vehicles and trends. J
Food Prot 1990;53:804-17.

2. Waites WM, Arbuthnott JP. Foodborne illness: an overview.
Lancet 1990;336:722-5.

3. Monto AS, Koopman S. The Tecumseh Study. XI. Occurrence
of acute enteric illness in the community. Am J Epidemiol 1980;
112:323-33.

4. Moore AC, Herwaldt BL, Craun GF, Calderon RL, Highsmith
AK, Juranek DD. Waterborne disease in the United States, 1991
and 1992. MMWR Surv Summ 1993;19:1-22.

5. Keswick BH et al. Detection of enteric viruses in treated
drinking water. Appl Environ Microbiol 1984;47:1290.

6. Ivanova OE et al. Isolation of enteroviruses from water. Acta
Virol 1986;30:443.

7. Fiore L, De Paolis E, Novello F, Divizia M, Panà A. Characteri-
zation by T1 oligonucleotide fingerprinting of three strains of
human hepatitis A virus isolated in Italy. Eur J Epidemiol
1990;6:29.

8. Eastaugh J, Shephers S. Infectious and toxin syndromes from
fish and shellfish consumption. Arch Intern Med 1989;149:
1735-40.

9. Kappus KD, Marks JS, Holman RC, Brynant JK, Baker C, Gary
GW, Greenberg HB. An outbreak of Norwalk gastroenteritis
associated with swimming in a pool and secondary person-to-
person trasmission. Am J Epidemiol 1982;116:834-9.

10. Hedberg CW, Hosterhol MT. Outbreaks of food-borne and
waterborne viral gastroenteritis. Clin Microbiol Rev 1993;6:
199-210.

11. Centers for Disease Control (CDC). Viral agents of gastroenteri-
tis: public health importance and outbreak management. MMWR
1990;39(RR-5):1-24.

12. Kaplan JE, Gary GW, Baron RC, Singh N, Schonberg LB,
Feldman R, Greenberg RC. Epidemiology of Norwalk gas-
troenteritis and the role of Norwalk virus in outbreaks of
acute non bacterial gastroenteritis. Ann Inter Med
1982;96:756-61.

13. Morse DL, Guzewich JJ, Hanrahan JP, Stricof R, Shayegani M,
Deibel R, Grabau JC, Nowak NA, Herrmann JE, Cukor G,
Blacklow NR. Widespread outbreaks of clamand and oyster-
associated gastroenteritis: role of Norwalk virus. N Engl J Med
1986;314:678-81. 

14. Bolton FJ, Surman SB, Martin K, Wareing DR, Humphrey TJ.
Presence of Campylobacter and Salmonella in sand from
bathing beaches. Epidemiol Infect 1999;122(1):7-13.

15. Weast PA, Lee JV. Ecology of Vibrio species, including Vibrio
chlolerae, in natural waters of Kent, England. J Appl Bacteriol
1982;52:435-48.

16. Farina C, Luzzi I, Lorenzi N. Vibrio cholerae O2 sepsis in a
patient with AIDS. Eur J Clin Microbiol Infect Dis 1999;18:
203-5.

17. Farina C, Gnecchi F, Luzzi I, Vailati F. Vibrio cholerae O2 as a
cause of a skin lesion in a tourist returning from Tunisia. J
Travel Med 2000; 7(2):92-4.

Annamaria DIONISI, Nicola SCHINAIA, Romano ARCIERI et al.

Fig. 1. - Distribuzione mensile dei casi notificati.

Fig. 2. - Andamento stagionale degli isolamenti dei
patogeni enterici identificati.
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Introduzione

I prodotti della pesca costituiscono per l’uomo un
importante apporto nutrizionale in quanto fonte di
proteine di elevata qualità, accompagnata, in alcune
specie, ad un costo contenuto. L'incremento nella
richiesta di tali alimenti ha determinato la necessità di
un più rigoroso controllo sanitario al fine di prevenire
le malattie da essi trasmesse, per la maggior parte
costituite da intossicazioni di origine microbiologica.
In aggiunta alla naturale presenza di microrganismi
patogeni nell'ambiente marino, infatti, la contamina-
zione delle acque da parte di scarichi fognari ricchi di
batteri e virus enterici e le fioriture fitoplantoniche
delle acque costiere (con conseguente possibile modi-
ficazione della flora microbica e selezione di particola-
ri ceppi batterici) hanno accresciuto l’eventualità di
comparsa di situazioni di rischio sanitario. 

In questa rassegna saranno presi in analisi i princi-
pali fattori di rischio microbiologico associati con il
consumo dei prodotti della pesca, specialmente

molluschi, prestando particolare attenzione ai patogeni
emergenti non considerati nella normativa (patogeni
ambientali, ad es. Vibrionaceae e virus enterici). 

Contaminazione microbiologica dei prodotti ittici

La flora microbica di un prodotto ittico è stretta-
mente correlata alle sue abitudini di vita e alle caratte-
ristiche microbiologiche dell’ambiente in cui esso
nasce e si sviluppa. In vita il pesce sano presenta
microrganismi vitali sulla cute, sulle branchie e nel-
l’intestino, mentre le masse muscolari sono essenzial-
mente sterili. I pesci provenienti da mari freddi sono
prevalentemente colonizzati da batteri Gram-negativi
psicrofili, mentre quelli provenienti da mari tropicali
prevalentemente da batteri Gram-positivi mesofili. La
maggior parte dei Gram-negativi appartiene ai generi
Pseudomonas, Alteromonas, Moraxella, Acinetobac-
ter, Vibrio, Flavobacterium e Cytophaga. I Gram-
positivi, invece, appartengono più spesso ai generi

Rischio microbiologico associato al consumo di prodotti ittici

Luciana CROCI e Elisabetta SUFFREDINI

Laboratorio di Alimenti, Istituto Superiore di Sanità, Roma
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Micrococcus e Bacillus. Nei gamberi tropicali sono
state rinvenute significative colonizzazioni da parte di
Corynebacterium e Gram-negativi bastoncellari. 

Sulla cute e nelle branchie generalmente predomi-
nano specie aerobie (Pseudomonas spp, Aeromonas
spp, Acinetobacter spp, Moraxella spp, Cytophaga),
mentre a livello intestinale si ritrovano germi Gram-
negativi aerobi-anaerobi facoltativi (Vibrio spp in gran
maggioranza, Alcaligenes spp, Flavobacterium spp,
Xanthomonas spp) e in forma più modesta alcuni
Gram-positivi (Micrococcus spp, Bacillus spp, Corine-
bacterium) [1].

Il momento più delicato in cui può verificarsi la
contaminazione della massa muscolare del pesce è
quello riguardante le operazioni iniziali che si
compiono direttamente sul peschereccio: scelta,
lavaggio, eventuale mondadura, eviscerazione e dis-
sanguamento del pesce. I pericoli sono dati dall'origi-
naria contaminazione del pesce stesso e dalla possibi-
lità di contaminazioni crociate tra i vari esemplari. Se
le operazioni non vengono condotte con le dovute
cautele, in particolar modo nelle fasi di eviscerazione e
lavaggio, si possono avere trasferimenti di microrgani-
smi e parassiti dalla cute e dai visceri alle masse
muscolari. Nel muscolo del pesce, inoltre, sono
presenti alcune proteasi, (catepsine e peptidasi) che
nello stato post mortem, pur non provocando eccessivi
danni diretti, favoriscono, mediante reazioni autoliti-
che, la graduale invasione batterica dall’intestino e la
proliferazione.

Dopo 2-3 giorni di stoccaggio a temperature di
refrigerazione tendono a prevalere i batteri psicrofili
Gram-negativi aerobi, in particolare Pseudomonas e
Alteromonas spp mentre in pesci provenienti da mari
tropicali anche germi quali Vibrio, Flavobacterium,
Acinetobacter e Moraxella possono inizialmente rag-
giungere livelli apprezzabili. Con l’ulteriore protrarsi
della conservazione, Pseudomonas raggiunge livelli
notevoli, potendo in alcuni casi costituire oltre l’80%
della microflora presente. Nel caso di un ritardo
iniziale nella conservazione a basse temperature,
quando il prodotto raggiunge uno stato di deteriora-
mento più o meno evidente, si può invece riscontrare
un elevato numero di Bacillus e Aeromonas [2].

Per quanto riguarda l'induzione di patologie
nell’uomo, alcune specie di Pseudomonas, Klebsiella
o Staphylococcus sono state in diverse occasioni
segnalate come responsabili; sono poi ampiamente
documentati casi di gastroenteriti da Vibrionaceae,
specialmente dopo il consumo, senza cottura, di pesci
provenienti da mari caldi. Anche le contaminazioni del
pesce da parte di spore botuliniche, provenienti dal-
l’acqua o dai sedimenti fangosi, non sono un evento
raro ed un piccolo numero di Clostridi produttori di
tossine botuliniche può albergare nell’intestino dei
pesci. Le eventuali azioni pericolose, tuttavia, si

creano in questi casi solo dopo cottura inadeguata e
conservazione sottovuoto a temperatura ambiente.
Rare enteriti umane sono infine dovute a Aeromonas
hydrophila e Plesiomonas shigelloides, mentre non
sono importanti le infezioni virali. In via teorica,
infatti, contaminazioni fecali umane possono
produrre contaminazioni dei pesci con virus enterici,
ma non ne risulta mai una concentrazione tale da
essere pericolosa.

Molluschi eduli lamellibranchi

Notizie epidemiologiche 

I molluschi eduli lamellibranchi sono implicati da
sempre nella trasmissione di malattie gastroenteriche
di diversa gravità come febbri tifoidi e colera. 

Soltanto dagli anni ’50 comunque, grazie al miglio-
ramento delle tecniche per il trattamento delle acque di
scarico e grazie allo sviluppo di standard per la classi-
ficazione delle aree di allevamento e raccolta dei
molluschi, l’incidenza di tali malattie, soprattutto della
febbre tifoide, iniziò a declinare. Ciò nonostante i
molluschi non hanno smesso di costituire un pericolo
per la salute umana.

Secondo i dati del Center for Disease Control
(CDC), ad esempio, nel decennio ’78-’87, si sono
verificate solo negli USA un totale di 128 epidemie
gastroenteriche di vario tipo (comparsa di due o più
casi collegati alla stessa sorgente alimentare) e 3747
casi associati con il consumo di molluschi (National
Advisory Committee On Microbiological Criteria for
Foods, 1992). E' ragionevole comunque ritenere che i
dati epidemiologici a disposizione siano sottostimati;
in molti casi, infatti, il consumo di molluschi provoca
solo sintomi gastrointestinali di lieve entità, che non
determinano il ricorso al sistema sanitario.

Un dato epidemiologico è particolarmente
rilevante nella descrizione dei problemi sanitari
connessi al consumo di molluschi: negli ultimi 25
anni è stato possibile riscontrare che i patogeni
batterici associabili a contaminazione fecale delle
acque (ad es. coliformi e salmonelle) sono stati
responsabili solo del 4% delle epidemie associate a
questi prodotti, mentre i batteri naturalmente presenti
nell’ambiente marino sono risultati responsabili per il
20% delle malattie e per il 99% delle morti [3]. Fra
tali patogeni autoctoni dell’ambiente marino un ruolo
primario nelle patologie dovute al consumo di
molluschi è svolto dai microrganismi appartenenti
alla famiglia delle Vibrionaceae. 

Per quanto riguarda V. cholerae, i molluschi sono
sicuramente tra i maggiori fattori della sua trasmissio-
ne in diverse parti del mondo. Una ricerca del
Foodborne and Diarrheal Diseases Branch del CDC ha
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evidenziato come nel triennio ’92-’94 in 20 Stati
americani sottoposti a sorveglianza si verificarono 160
casi di colera, legati principalmente a due epidemie (a
bordo di un volo Lima-Los Angeles e al termine di una
crociera nel sud-est asiatico). Nel nostro Paese
epidemie di colera nel 1973 interessarono la zona di
Napoli e la Puglia [4], ripetendosi poi nel 1979 anche
in Sardegna e del tutto recentemente, fra ottobre e
dicembre del 1994, 12 casi di colera furono segnalati
nella provincia di Bari in soggetti che avevano
consumato molluschi e gasteropodi crudi [5]. Analisi
di laboratorio consentirono di collegare con sufficiente
certezza i casi di Bari all’epidemia che nel settembre
del 1994 aveva coinvolto l’Albania meridionale e che
aveva prodotto 300 casi, dovuti principalmente all’uti-
lizzo di acqua municipale inquinata [6].

Un ruolo importante tra le malattie virali veicolate
dai molluschi riveste sicuramente l’epatite A. Al
consumo di tali prodotti, infatti, sono attribuiti per gli
USA, la Gran Bretagna e la Germania rispettivamente
il 19, il 25 e il 20% dei casi di epatite A notificati in
quei Paesi. In Italia, secondo i dati del Sistema Epide-
miologico Integrato dell’Epatite Virale Acuta
(SEIEVA), più del 60% dei casi di epatite A segnalati
negli ultimi anni sono stati correlati al consumo di
molluschi [7]. Altri virus di grande rilevanza sono i
Calicivirus, in particolare i Norwalk-like virus, respon-
sabili della malattia già nota sin dagli anni ’30 come
sindrome di vomito invernale. In Olanda tali virus
sono responsabili di circa l’80% dei casi di gastroente-
rite, in Gran Bretagna ed in USA di circa il 30%. Tale
incidenza è tuttavia sottostimata poiché, trattandosi di
una patologia relativamente lieve, solo occasionalmen-
te necessita dell’ospedalizzazione.

Normativa

La produzione e commercializzazione dei molluschi
bivalvi vivi, considerati alimenti ad alto rischio, sono
disciplinate dal DL.vo 530/92. Tale decreto, recependo
le raccomandazioni della direttiva CEE 91/492, stabili-
sce che i molluschi subiscano un destino diversificato
in base alla zona di provenienza. Le acque destinate
alla mitilicoltura vengono classificate dalle Regioni,
attraverso un procedimento ripetuto con scadenza
triennale, in tre categorie:

1) zona A: i cui molluschi possono essere raccolti e
utilizzati per il consumo umano diretto. Tali molluschi
devono soddisfare i seguenti requisiti: 

- contenere meno di 300 coliformi fecali o meno di
230 E. coli per 100 g di polpa e di liquido intervalvare;

- non contenere salmonelle in 25 g di polpa;
- non contenere sostanze tossiche o nocive di origi-

ne naturale o immesse nell'ambiente in quantità tale
che l'assunzione tramite alimenti superi la DGA (dose
giornaliera ammissibile) per l'uomo;

- avere un tenore massimo di nuclidi radioattivi non
superiore ai limiti fissati dalla CEE;

- avere un tenore massimo di biotossine algali PSP
(paralytic shellfish poison) nelle parti commestibili
non superiore a 80 µg per 100 g (misurato mediante
metodo biologico);

- non dare, con i metodi di analisi biologica,
reazione positiva per la presenza di tossine DSP
(diarrhetic shellfish poison);

- avere un tenore massimo di ASP (amnesic shellfish
poison) non superiore ai 20 µg di acido domoico per
grammo (metodo di analisi HPLC).

2) zona B: i cui molluschi possono essere destinati
al consumo umano diretto solo dopo aver subito un
trattamento in un centro di depurazione o previa stabu-
lazione in una zona avente i requisiti microbiologici,
biologici, chimici e fisici prescritti per la zona A. I
molluschi raccolti da tali zone non devono superare i
livelli di 6000 coliformi fecali per 100 g di polpa o
4600 E. coli per 100 g di polpa nel 90% dei campioni.
Mediante depurazione o stabulazione, i molluschi pro-
venienti da tali zone di produzione dovranno arrivare a
soddisfare i requisiti fissati per i molluschi delle zone A.

3) zona C: i cui molluschi possono essere destinati
al consumo umano diretto esclusivamente previa sta-
bulazione, per un periodo non inferiore a due mesi, in
una zona avente i requisiti microbiologici, biologici,
chimici e fisici prescritti per la zona A; la stabulazione
può essere associata o meno ad un processo di depura-
zione intensivo. I molluschi raccolti da tali zone non
devono superare i livelli di 60 000 coliformi fecali per
100 g di polpa.

La depurazione, effettuata in centri riconosciuti dal
Ministero della Salute, deve consentire ai molluschi di
raggiungere i parametri precedentemente citati
mediante il rilascio della contaminazione residua. I
molluschi devono essere messi nelle condizioni di
riprendere rapidamente la nutrizione mediante filtra-
zione e devono mantenere intatta la loro vitalità. Nel
corso del processo di depurazione è possibile utilizzare
acqua di mare pulita (o resa tale mediante trattamento)
ovvero acqua di mare ricostituita mediante aggiunta
dei suoi principali componenti chimici all'acqua
potabile. Il processo di depurazione deve essere inin-
terrotto e deve garantire che lotti diversi di molluschi
non si trovino mai a stabulare nelle medesime vasche
nello stesso momento. 

I centri di depurazione devono garantire il rispetto
delle buone pratiche di lavorazione mediante controllo
da parte di un laureato in discipline mediche, biologi-
che o chimiche e devono provvedere ad effettuare i
controlli analitici sulle caratteristiche igenico-sanitarie
dei molluschi in un laboratorio annesso alla struttura o
avvalendosi di un laboratorio esterno riconosciuto dal
Ministero della Salute.
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Successivamente nel Decreto del 31 luglio 1995
sono state pubblicate le metodiche di analisi per la
determinazione nei molluschi bivalvi dei coliformi
fecali, di Escherichia coli, delle salmonelle e delle bio-
tossine algali. 

Modalità di contaminazione 

I molluschi sono, nella maggioranza dei casi,
animali scavatori sessili o sedentari, che si nutrono di
piccole particelle alimentari presenti nell’acqua o nei
sedimenti mediante un meccanismo di filtrazione
pressoché ininterrotto. A seconda delle dimensioni,
della specie e della temperatura di stabulazione, i
molluschi sono in grado di filtrare quantità variabili di
acqua: un mitilo filtra a 14 °C circa 1,5 litri di acqua
l’ora, l’ostrica europea ne filtra 12 a 15 °C, mentre
quella americana supera i 18 litri se tenuta a 20 °C [8].
Durante questa intensa attività di filtrazione i
molluschi trattengono nel loro organismo non solo il
plancton necessario al loro metabolismo, ma anche
batteri e virus eventualmente presenti nell’ambiente.

La normativa vigente sui molluschi, basandosi sul
controllo di batteri fecali, non assicura che tali prodotti
siano esenti da agenti patogeni. E' ormai, infatti,
ampiamente documentato che la presenza di batteri
indice di contaminazione fecale, non è correlata a
quella di Vibrionaceae, che sono normalmente presenti
nell’ambiente marino, né alla presenza di virus
enterici. Questi ultimi, infatti, sebbene provenienti da
contaminazioni fecali, risultano più resistenti dei
batteri ai comuni trattamenti di bonifica delle acque di
scarico e possono quindi ritrovarsi anche in acque
prive di batteri fecali [9].

Le Vibrionaceae

La famiglia delle Vibrionaceae comprendeva fino
ad alcuni anni or sono i generi Vibrio, Aeromonas e
Pseudomonas. Con la trasformazione degli ultimi due
gruppi in famiglie, le Vibrionaceae hanno continuato a
racchiudere solo il genere Vibrio ed alcuni generi meno
noti nell’ambito della microbiologia degli alimenti
come Catenococcus, Listonella, Moritella, Photobac-
ter e Photobacterium (NCBI Taxonomy browser).
Attualmente più di 40 specie vengono riconosciute
appartenere al genere Vibrio (a fronte delle 26 indicate
nella prima edizione del Bergey’s Manual of Systema-
tic Bacteriology) tutte isolate da o associate con l’am-
biente acquatico. 

Il genere Vibrio

Il genere Vibrio comprende bacilli Gram-negativi
con dimensioni tra 0,5-0,8 µm in larghezza e 2-3 µm in
lunghezza, a forma talvolta leggermente ricurva e

mobili per la presenza di un flagello polare monotrico
o multitrico, racchiuso in un rivestimento continuo con
la membrana esterna della parete cellulare. I vibrioni
presentano metabolismo sia fermentativo che aerobio e
non producono spore. Le specie appartenenti a questo
genere, ad eccezione di V. metschnikovii, sono
ossidasi-positive [10] e fermentano il glucosio, alcune
con produzione di gas. La crescita della maggioranza
dei vibrioni è stimolata dalla presenza di sodio e, per
alcune specie, tale ione è indispensabile.

Molte specie di vibrioni sono parte della flora
batterica acquatica autoctona e circa metà di essi è
stata associata in modo più o meno definitivo con
infezioni nell’uomo o in animali acquatici.

Alcune infezioni da vibrioni rivestono una certa
importanza, poiché comprese fra quelle malattie che
richiedono quarantena ed obbligo di notifica alla
World Health Organization (es. V. cholerae), perché
note per causare alta mortalità (es. V. vulnificus) o
perché causa di un alto numero di tossinfezioni in
alcuni Paesi (es. V. parahaemolyticus in Giappone).
Oltre a queste, almeno altre nove specie sono ricono-
sciute patogene per l’uomo (Tab. 1) [11, 12]. Fra
queste V. mimicus, così chiamato per la sua somiglian-
za a V. cholerae O1, V. alginolyticus e Photobacterium
damselae (precedentemente denominato V. damsela).

Vibrio cholerae 

V. cholerae è diviso in sierogruppi in base all’anti-
gene somatico O, un polisaccaride termostabile dello
strato lipopolisaccaridico presente sulla superficie
della cellula. Il sierogruppo O1 include i ceppi respon-
sabili del colera epidemico ed è ulteriormente
suddiviso in due biotipi: Classico, responsabile di sei
pandemie verificatesi tra il 1817 e il 1923 ed El Tor,
responsabile della settima pandemia che iniziò nel
1961 [13]. 

I ceppi appartenenti a sierogruppi diversi da O1
sono conosciuti come V. cholerae non-O1. Essi sono
associati a casi sporadici di gastroenterite e lievi forme
di malattia simili al colera e, fino a qualche anno fa,
erano ritenuti incapaci di provocare colera epidemico.
Tuttavia alcune epidemie di colera tipico sono state
attribuite ad un sierogruppo emergente, il V. cholerae
O139 (o V. cholerae Bengala). Dalla sua comparsa in
India e Bangladesh nel 1992 si è diffuso talmente rapi-
damente da indurre alcuni ricercatori a parlare di
un’ottava pandemia in corso.

Il colera è una diarrea secretoria che si manifesta per
ingestione di acqua o cibo contaminato da V. cholerae
O1 e O139, dopo un periodo di incubazione variabile
tra le 12 e le 72 ore. Data la sensibilità del vibrione
all’acidità gastrica la dose infettiva è piuttosto alta
(circa 108 batteri), però pazienti affetti da ipocloridria
o problemi gastrici sono suscettibili a dosi infettanti
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inferiori (103-105 organismi) [14]. La simultanea inge-
stione di cibo inoltre può fornire ai batteri una barriera
protettiva contro l’acidità gastrica, permettendo alle
cellule sopravvissute di colonizzare le pareti dell’inte-
stino tenue [15].

I fattori di virulenza principali di tali ceppi sono:
l’enterotossina colerica (CT) e il pilo coregolato con la
tossina (TCP), che media la colonizzazione dell’inte-
stino tenue.

Vibrio parahaemolyticus

Il V. parahaemolyticus fa parte della flora batterica
autoctona nell’ambiente marino costiero nelle regioni
tropicali e temperate di tutto il mondo. La sua distribu-
zione e concentrazione in un certo luogo è influenzata
da fattori ambientali (in particolare salinità dell’acqua
e temperatura) e dalla sua interazione con forme di vita
superiori dell’ambiente marino. Nelle regioni
temperate l’andamento stagionale registra una prolife-
razione di tali batteri nei mesi estivi più caldi, mentre
tali germi non sono rintracciabili durante i mesi
invernali, quando la temperatura delle acque è
inferiore a 20 °C.

Vista la scarsa correlazione di questi microrganismi
con l’inquinamento fecale [16], la contaminazione dei
prodotti della pesca freschi, es. crostacei, molluschi e
pesce, è strettamente legata alla presenza naturale dei
vibrioni nell’ambiente da cui i prodotti sono stati
raccolti.

Le concentrazioni di V. parahaemolyticus nei
prodotti della pesca sono generalmente inferiori a 103

c.f.u. per g, ma possono essere più alte quando la
raccolta avviene da acque molto calde [17]. Tale even-

tualità, unita con i rapidi tempi di replicazione di
questo microrganismo, risulta essere particolarmente
pericolosa poiché permetterebbe di raggiungere rapi-
damente concentrazioni in grado di indurre malattia
negli adulti sani, nei quali la dose infettante è superiore
alle 105 unità [18].

Vibrio vulnificus

Il V. vulnificus è comunemente isolato dai
molluschi. Si trova solitamente in concentrazione
inferiore rispetto al V. parahaemolyticus ma il suo
numero può raggiungere 105 cellule per g di mollusco,
quando vengono raccolti da acque molto calde [19]. A
differenza del V. parahaemolyticus sembra dimorare
anche in acque fredde tanto che, in alcuni casi, è stato
isolato nelle coste del Maine e della Nuova Scozia,
nonché in acque costali dell’Olanda [6].

Le infezioni da V. vulnificus sono abbastanza spora-
diche e sono solitamente associate al consumo di
ostriche, mentre pesci e crostacei sembrano avere
minore peso nella trasmissione dell’infezione. La dose
infettante per questa specie però è, a differenza degli
altri vibrioni, molto bassa (103 unità) specialmente in
alcuni gruppi con patologie predisponenti (malattie
epatiche, diabete, immunodepressione, tumori
maligni) o con comportamenti a rischio (abuso di
alcol) [20, 21]. I sintomi delle infezioni alimentari da
V. vulnificus si manifestano principalmente al di fuori
dell’intestino ed includono febbre, brividi e nausea
piuttosto che gastroenterite. Il batterio, inoltre, causa
setticemia e, in molti casi, lesioni cutanee, come
vesciche e ulcere necrotizzanti, che si sviluppano nelle
estremità e nel tronco [14]. Il periodo di incubazione

Tabella 1. - Vibrioni patogeni associati a patologie umane

Specie Vibrio Sito di infezione

Tratto Ferita Orecchio Setticemia Batteriemia Polmone Meningi
gastro-intestinale primaria

V. cholerae O1/O139 ++ (+) ? ? ? ? ?
V. cholerae non-O1 / non-O139 ++ + + (+) (+) ? (+)
V. parahaemolyticus ++ + (+) ? (+) (+) (+)
V. vulnificus + ++ ? ++ + (+) (+)
V. fluvialis ++ ? ? ? ? ? ?
V. alginolyticus ? ++ + ? (+) ? ?
V. damsela ? ++ ? ? ? ? ?
V. furnissii (+) ? ? ? ? ? ?
V. hollisae ++ ? ? (+) ? ? ?
V. mimicus ++ + + ? ? ? ?
V. metschnikovii (+) ? ? (+) ? ? ?
V. cincinnatiensis ? ? ? ? (+) ? (+)
V. carchariae ? ++ ? ? ? ? ?

++ più comune sito di infezione; + altri siti di infezione; (+) raro sito di infezione; ? da stabilire. Modificata da [11, 12].
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(in media 38 ore) è seguito da un rapido deterioramen-
to delle condizioni del paziente fino, eventualmente,
alla morte che occorre nel 40-60% dei casi [22] anche
in presenza di terapie antibiotiche aggressive.

Sopravvivenza dei vibrioni nell’ambiente marino 
e fattori interferenti

I vibrioni, come altri batteri autoctoni ambientali,
sono costretti a subire profonde e frequenti modifica-
zioni dell’ambiente circostante, relative a vari fattori,
quali temperatura, concentrazione dei nutrienti,
salinità, pressione osmotica, pH, ecc. A tali cambia-
menti i vibrioni reagiscono mediante una serie di adat-
tamenti di carattere fisiologico e biochimico. Il più
interessante di questi adattamenti è l’ingresso in una
fase di quiescenza, durante la quale essi rimangono
vitali ma diventano non coltivabili con i metodi tradi-
zionali di isolamento. In tali condizioni i microrgani-
smi, pur mantenendo intatta la loro patogenicità,
subiscono diverse modificazioni morfologiche e fisio-
logiche:

- cambiano dimensione (si riducono da 15 a 300
volte); in queste condizioni quindi possono non essere
trattenuti sulle membrane con pori da 0,45 µm comu-
nemente utilizzate per filtrare le acque;

- modificano il proprio metabolismo riducendo il
ritmo di respirazione e orientandosi verso vie metabo-
liche in grado di evitare i danni strutturali indotti da
carenze di specifici nutrienti;

- arrestano i cicli di divisione.
I fattori che intervengono più direttamente sulla

vitalità dei vibrioni sono la temperatura e la salinità.
L’andamento stagionale dei vibrioni nell’ambiente,
come pure l’incremento nei mesi estivi delle tossinfe-
zioni prodotte dai vibrioni, sono stati ormai ampiamen-
te documentati. In diversi studi è stato evidenziato
come al di sopra di 17 °C la frequenza di isolamento di
V. cholerae sia strettamente correlata alla temperatura,
mentre l’isolamento di pressochè tutte le specie
diventa piuttosto raro quando la temperatura scende al
di sotto dei 10 °C.

Rispetto alla salinità i vibrioni hanno comportamen-
to variabile: V. cholerae e V. mimicus, le cui principali
riserve ambientali sono costituite dalle acque sia
estuarine che fluviali, tollerano salinità comprese fra lo
zero e il 3%, mentre altri vibrioni, tipici invece degli
ambienti costieri (es. V. vulnificus e V. parahaemolyti-
cus), risentono maggiormente delle concentrazioni di
Na+ e crescono più rapidamente con una salinità
uguale o superiore al 3%.

Un altro fattore in grado di influenzare la sopravvi-
venza dei vibrioni nell’ambiente è il pH. I vibrioni
sono infatti molto sensibili alle condizioni acide, anche
se studi recenti hanno evidenziato come alcuni ceppi di
V. cholerae (sia O1 che non-O1) producano una

matrice intercellulare che favorisce l’aggregazione dei
batteri e fornisce protezione al microrganismo nei
confronti di condizioni avverse. Anche l’associazione
con zoo e fitoplancton (copepodi, alghe verdi, cianofi-
cee) e con macrofite (alghe brune) può permettere ai
vibrioni una sopravvivenza più lunga rispetto alle
cellule free-living.

Rilevamento di vibrioni nei molluschi

Si riportano a tale proposito i risultati ottenuti in
alcuni studi condotti su molluschi allevati in mari
italiani. Per quanto riguarda i batteri autoctoni è noto che
tra questi è facile riscontrare batteri con caratteristiche di
patogenicità. Ad esempio Cattabiani nel 1990 [23] isolò
da mitili provenienti dal mare Adriatico il V. vulnificus.
Un altro studio condotto in una zona compresa tra
Pescara e Porto San Giorgio ha evidenziato che circa il
12% dei germi rinvenuti apparteneva al genere Vibrio
[24]. Inoltre già dagli anni '70 erano stati isolati più volte
da pesci pescati nel Golfo di Trieste ceppi di V. parahae-
molyticus e V. alginolyticus che possono occasionalmen-
te provocare patologie nell’uomo [25].

Più recentemente, un’indagine condotta presso i
nostri laboratori nell’ambito del progetto Prisma sulla
salvaguardia del Mare Adriatico ha evidenziato che su
726 ceppi isolati da molluschi il 46,86% apparteneva al
genere Vibrio, il 29,75% al genere Aeromonas, mentre il
rimanente 23,39% era costituito dai generi Pseudomo-
nas, Pasteurella, Agrobacterium e Ochrobacterium. Tra
i batteri appartenenti al genere Vibrio veniva riscontrato
V. alginolyticus (67,95%) e specie patogene come V.
parahaemolyticus (10%), V. vulnificus (10%) e Photo-
bacterium damsela (10,88%). Tale rinvenimento subiva
comunque delle differenziazioni a seconda della
stagione; il rinvenimento di batteri del genere Vibrio,
infatti, risultava particolarmente frequente nella stagio-
ne estiva, diminuiva in autunno ed in primavera mentre
era piuttosto scarso nei mesi invernali [26]. La stagiona-
lità degli isolamenti era probabilmente correlata all'in-
gresso nella già descritta fase di quiescenza che i
vibrioni, analogamente ad altri autoctoni ambientali,
effettuano in presenza di condizioni avverse.

Virus enterici

Sono conosciuti oltre 120 differenti tipi di virus
enterici, suddivisi in diversi gruppi a seconda delle
loro caratteristiche morfologiche, fisiche, chimiche ed
antigeniche (Tab. 2).

Soltanto per alcuni, comunque, è stata epidemiolo-
gicamente provata la trasmissione in seguito al
consumo di alimenti, anche se, potenzialmente,
qualsiasi virus enterico, la cui ingestione è causa di
malattia, può essere trasmesso mediante i cibi. 
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Modalità di infezione

I virus passano da ospite a ospite sotto forma di par-
ticelle inerti, che si presentano irregolarmente sferiche
con un diametro che varia da 25-35 nm (Picornavirus
come il virus dell'epatite A, e Calicivirus come i
Norwalk-like virus), a 75 nm (Rotavirus). 

I virus più piccoli trasmessi con gli alimenti conten-
gono una singola catena di RNA, mentre i Rotavirus
sono a doppia catena. Sono conosciuti anche virus
enterici a DNA ma per nessuno di essi è stata provata
la trasmissione attraverso alimenti o acqua.

La superficie esterna dei virus è costituita da un rive-
stimento proteico altamente specifico che protegge
l’RNA e funge da antigene contro cui si attiva la
risposta immunitaria dell’ospite. Essendo particelle
inerti, non si riproducono al di fuori dell’ospite e quindi,
a differenza dei batteri, non si moltiplicano né
producono tossine negli alimenti, ma possono essere
semplicemente veicolati da questi nel momento dell’in-
gestione. In base all’interazione tra il rivestimento
proteico e i recettori della cellula ospite i virus presenta-
no specificità relativamente alla specie di ospite e ai
tessuti che possono infettare, perciò virus di origine non
umana, eventualmente presenti negli alimenti, sono
raramente un pericolo per la salute dell’uomo [27]. 

L'efficienza con cui i virus ingeriti infettano non è
ben nota. E’ stato riferito che dosi minime, fino ad una
singola unità infettante le culture cellulari, hanno

prodotto infezione per via orale, ma alcuni studi hanno
evidenziato effetto solo in presenza di dosi considere-
volmente maggiori (il vaccino di Sabin, ad esempio, è
somministrato a livelli di almeno 100 000 dosi infet-
tanti per assicurare una risposta del 90%). Evidenze
epidemiologiche, comunque, indicano per molti virus
enterici una dose infettante molto bassa, dell’ordine di
10-100 unità virali [28]. E' noto tuttavia che la sola
presenza dell’agente patogeno non è condizione suffi-
ciente a determinare la malattia, che dipende da una
serie di fattori quali la virulenza dell’agente eziologi-
co, le condizioni ambientali, biologiche, sociali e
fisiche dell'ospite.

Dopo essere stati ingeriti con gli alimenti i virus
iniziano l’infezione a livello dei tessuti dell’intestino
tenue. Nella maggior parte dei casi essi si replicano a
livello della mucosa intestinale, vengono liberati proba-
bilmente insieme alle cellule infettate nel lume intesti-
nale e passano attraverso il colon con il chimo. Alcuni
virus liberati durante la fase intestinale dell'infezione
possono essere trasportati tramite il sistema linfatico ed
il sangue ad altri organi, provocando infezioni seconda-
rie (poliomielite, miocarditi, ecc.). Durante la malattia i
virus vengono eliminati con le feci in gran quantità
(108-1010 virus/g). E' evidente quindi che una piccola
frazione di g di feci può contenere abbastanza virus da
indurre la malattia nell'uomo e, per tale motivo, è estre-
mamente importante osservare tutte le norme igieniche
necessarie ad evitare la contaminazione dei cibi.

Tabella 2. - Principali virus enterici umani

Virus n. di sierotipi Sintomatologia causata
conosciuti

Poliovirus 3 Meningite, paralisi, febbre
Echovirus 32 Meningite, diarrea, rash, febbre, malattie respiratorie
Coxsackievirus A 23 Meningite, erpagina, febbre, malattie respiratorie

Enterovirus Coxsackievirus B 6 Miocarditi, anomalie cardiache congenite, 
pleurodinia, malattie respiratorie, febbre, rash, meningite

Nuovi enterovirus > 4 Meningiti, encefaliti, congiuntivite acuta emorragica,
(tipi 68-71) febbre, malattie respiratorie
Epatite A 1 Epatite infettiva
(enterovirus 72?)

Rotavirus 6 Diarrea, sintomi respiratori
Adenovirus 47 Febbre, sintomi respiratori, congiuntiviti, diarrea
Reovirus 3 Non chiaramente stabilito

Norwalk-like(*) 2 Diarrea, vomito, febbre
Calicivirus Sapporo-like(**) ? Diarrea, vomito, età pediatrica

Epatite 1 Epatite

Astrovirus e altri piccoli virus 5+7 Gastroenteriti
a struttura rotondeggiante
(SRSVs)
Coronavirus e altri possibili virus ? ?
(torovirus, picobirnavirus, 
parvovirus, ecc.)

(*) Anche conosciuti come small round stuctured viruses o SRSV; (**) anche definiti come calicivirus tipici.
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Sopravvivenza nell’ambiente e contaminazione 
dei molluschi

I virus enterici eliminati con le feci degli individui
infetti, attraverso gli scarichi, arrivano alle acque
superficiali. Tali virus sono di norma più resistenti dei
batteri ai comuni trattamenti di bonifica (compresa la
clorazione) ed è stato dimostrato che possono soprav-
vivere fino a 130 giorni in acqua di mare, cioè per
periodi più estesi rispetto ai batteri, come i coliformi,
che vengono utilizzati come indicatori di contamina-
zione fecale dell’acqua e dei molluschi [29]. Inoltre
molti fattori possono influenzare la sopravvivenza di
tali virus: la temperatura, la salinità, l’antagonismo
microbico, le radiazioni solari e l’associazione con
particelle solide del plancton, che svolgono un’azione
protettiva [30]. Di tutti questi fattori la temperatura è
probabilmente il più importante. E' noto, ad esempio,
che molti virus enterici possono sopravvivere anche
per parecchi mesi a temperature inferiori a 10 °C. I
sedimenti marini, inoltre, costituiscono il reale
reservoir dei virus e li proteggono dall’azione inatti-
vante di temperatura, pH e UV, dall’antagonismo
microbico ed anche dall’azione dei disinfettanti.

I virus, una volta arrivati nei molluschi, vengono
trattenuti per diversi giorni, anche se questi vengono
posti in acque di stabulazione pulite ed è stato dimo-
strato che permangono anche dopo che i molluschi
hanno rilasciato i batteri indici di contaminazione
fecale. 

La legge che regolamenta la commercializzazione
dei molluschi (DL.vo 530/92), come già riportato, basa
il giudizio di idoneità microbiologica al consumo di
tali prodotti solo sulla determinazione di parametri bat-
teriologici (salmonelle ed E. coli) data la mancanza di
metodi per la ricerca dei virus da utilizzare routinaria-
mente. E' però ormai ampiamente documentato il fatto
che la presenza di virus non è sempre correlata alla
presenza di batteri di origine fecale [31]. Di contro,
alcuni autori hanno dimostrato che in acque fortemen-
te contaminate da germi, in particolare Gram-negativi,
il reperimento di virus è molto scarso, forse a causa
dell’azione inattivante di metaboliti batterici. Pertanto,
dal punto di vista di una contaminazione virale, mitili
stabulati in acque batteriologicamente pulite potrebbe-
ro essere più pericolosi.

Sopravvivenza negli alimenti sottoposti a trattamenti
di conservazione o inattivazione

I virus enterici, una volta arrivati negli alimenti,
possono sopravvivere per periodi più o meno lunghi
anche se questi vengono sottoposti a trattamenti di
conservazione. Ad esempio il congelamento di frutti di
mare consente la sopravvivenza dei virus enterici e
dell’HAV per settimane o addirittura mesi; nel 1980,

infatti, in USA si verificò un episodio di gastroenterite
da Norwalk virus, causato da mitili che erano stati
congelati per 15 settimane prima del consumo. Alcuni
autori hanno dimostrato che i poliovirus sopravvivono
per 30-90 giorni in ostriche congelate e oltre 300 giorni
in gamberetti sgusciati mantenuti a -20 °C [32].

Alcuni trattamenti di bonifica, come il riscaldamen-
to (al di sopra di 70 °C) e l’irraggiamento, provocando
una denaturazione delle proteine del capside e/o una
frammentazione dell’acido nucleico, sono in grado di
inattivare i virus presenti.

Il trattamento più vantaggioso rimane tuttora quello
termico, anche se spesso gli stessi componenti degli
alimenti (ad esempio l'ambiente proteico) possono pro-
teggere i virus dall’effetto della temperatura. Da alcuni
studi risulta, ad esempio, che i molluschi forniscono una
buona protezione verso il trattamento termico: il 7-13%
di poliovirus aggiunto, infatti, sopravvive in ostriche
sottoposte a vari metodi di cottura (al forno, in umido, a
vapore, friggitura). Prove sperimentali da noi condotte
hanno confermato il ruolo protettivo svolto dai tessuti
dei molluschi su HAV. E’ stato evidenziato infatti che
nell'omogenato di mollusco trattato a 80 °C occorre pro-
lungare i tempi di trattamento (oltre 15 min) per inatti-
vare una determinata quantità di virus, a fronte di tempi
nettamenti più brevi (3 min) per ottenere l'inattivazione
nella sospensione virale. Inoltre, alcuni autori hanno
dimostrato che temperature di 85-90 °C all’interno del
mollusco per 1 min sono sufficienti ad inattivare com-
pletamente il virus presente [33]. I dati da noi ottenuti
dimostrano che, dopo immersione in bagnomaria a 100
°C per 1 min, il virus presente in un omogenato di
mollusco si riduce, ma è ancora quantitativamente
determinabile (da 105 TCID50/ml a 102 TCID50/ml).
Infatti, poiché la temperatura interna raggiunge gli 85
°C dopo 30 s ed i 90 °C dopo un min, solo mantenendo
il campione in immersione per altri 60 s il virus risulta
completamente inattivato [34]. Considerando che per
alcune preparazioni domestiche i molluschi si ritengono
cotti all’apertura delle valve e che essa può avvenire
nella cottura a vapore ad una temperatura inferiore a 70
°C dopo 47±5 secondi [35], risulta evidente come tale
trattamento non sia assolutamente sufficiente a rendere
salubri molluschi contaminati. Durante i procedimenti
di cottura, quindi, pur preservando la gustosità del
prodotto, è consigliabile porre particolare attenzione ai
tempi e alle temperature, le quali devono essere
raggiunte anche al cuore del prodotto dove nei primi
minuti di trattamento si registra una temperatura media-
mente di 7-8 °C inferiore a quella esterna.

Efficacia dei processi di depurazione

La normativa stabilisce che tutti i molluschi non clas-
sificati idonei al consumo diretto, ovvero quelli prove-
nienti dalle zone B e C, siano sottoposti a depurazione.
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Attualmente i metodi di disinfezione delle acque
destinate alla depurazione dei molluschi si basano sulla
utilizzazione di particolari agenti chimici, quali cloro,
iodofori ed ozono o agenti fisici quali UV e filtrazione. 

La depurazione con il cloro è stato il primo procedi-
mento usato e sebbene sia efficace nel ridurre la conta-
minazione batterica non risulta altrettanto efficace nei
confronti dei virus enterici. Inoltre il cloro, anche a
bassi livelli di concentrazione, può influenzare l'atti-
vità di filtrazione dei molluschi e quindi il cloro
residuo nell'acqua deve essere abbattuto mediante tio-
solfato e aereazione prima che l'acqua venga immessa
nelle vasche di depurazione.

Gli iodofori vengono utilizzati a concentrazioni che
vanno da 0,1 a 0,4 mg/l; essi non hanno alcun
apparente effetto sulla attività dei molluschi e sulle
loro caratteristiche di edibilità, riducono in breve
tempo la quantità di batteri presenti, ma non sono
efficaci nei confronti dei virus enterici se non a con-
centrazioni che danneggiano i molluschi stessi (l' HAV
viene inattivato a concentrazioni di iodio attivo
superiori a 100 ppm).

Un altro processo di disinfezione si basa sull'impie-
go dei raggi UV: questo sistema è capace di distrugge-
re i microrganismi quando questi vengano a stretto
contatto con la luce e si è dimostrato efficace nei
confronti sia di batteri che di virus. Inoltre, a differen-
za degli altri metodi, non lascia residui e non influenza
i processi fisiologici dei molluschi. E' un metodo molto
utilizzato negli USA, ma necessita di un'acqua poco
torbida, di un flusso a strato sottile e di lampade
sempre efficienti. Il sistema deve essere regolarmente
pulito per permettere una buona penetrazione della
luce UV, pena la perdita di efficacia della disinfezione.
Proprio per queste ragioni questo metodo comporta
costi di esercizio molto elevati.

L’utilizzo della disinfezione mediante ozonizzazio-
ne ha avuto un incremento negli ultimi anni anche nel
nostro Paese. L'ozono agisce sui batteri con azione
combinata di ossidazione delle proteine, alterazione
delle strutture molecolari (aggredisce in particolare i
gruppi SH) e blocco enzimatico. I virus sono soggetti
allo stesso processo di eliminazione dei batteri, con la
differenza che l'ossidazione delle loro proteine avviene
più facilmente in quanto privi di membrana cellulare.

Una volta depurata, l'acqua viene immessa in
apposite vasche dove vengono posti a stabulare i mitili
che, mediante un meccanismo di rilascio riescono a
purificarsi dei microrganismi accumulati.

I tempi di depurazione (48 h) attualmente in uso si
basano comunque su parametri batteriologici, ma è
stato ormai più volte provato che i tempi di rilascio dei
virus sono più lunghi di quelli necessari per i batteri
coliformi o altri batteri patogeni; è stato inoltre dimo-
strato che il virus dell'epatite A viene eliminato più dif-
ficilmente rispetto agli altri Enterovirus [36]. Già da

alcuni anni nel nostro laboratorio è stata affrontata la
problematica, conducendo prove su molluschi speri-
mentalmente contaminati con poliovirus ed HAV.
Campioni di molluschi venivano posti contemporanea-
mente sia in acqua non trattata che in acqua trattata con
ozono, effettuando dei prelievi a tempi stabiliti fino
alle 72 h. I molluschi posti in acqua ozonizzata presen-
tavano un rapido decremento del virus nelle prime ore
di trattamento; la velocità di rilascio, però, rallentava
notevolmente nelle ore successive e dopo 72 h di trat-
tamento era ancora possibile evidenziare una significa-
tiva quantità di virus (poliovirus 101,5 TCID50/ml;
HAV 10 TCID50/ml) [37]. Al contrario, prove effettua-
te contaminando i campioni con E. coli, germe utiliz-
zato come indice di contaminazione fecale, hanno
dimostrato che poche ore di trattamento sono sufficien-
ti ad eliminare la contaminazione [38], confermando
che tale germe non è un parametro sufficiente a
garantire l’assenza di virus nei molluschi e quindi la
mancanza di rischio per il consumatore.

Altri studi sono stati condotti sulla depurazione dei
molluschi, con l’utilizzo di vasche di nuova concezio-
ne nelle quali è possibile regolare e mantenere costanti
parametri come salinità e temperatura. Tali parametri,
infatti, sono particolarmente importanti per il metabo-
lismo dei molluschi e per ogni specie esistono delle
condizioni ottimali, tali da rendere più veloce ed
efficace il meccanismo di rilascio dei virus da parte del
mollusco. In tali condizioni le nostre prove hanno
mostrato, nelle prime 48 h di trattamento, un rapido
decremento della concentrazione di HAV da 104

TCID50/ml fino ad una quantità inferiore al limite di
rilevabilità del metodo quantitativo su cellule (< 10
TCID50/ml). Il virus, però, evidenziato mediante RT-
nested-PCR, rimane ancora presente anche in
campioni mantenuti in depurazione per 120 h [39].

Prove analoghe condotte con batteri del genere
Vibrio, in particolare V. cholerae O1 e V. parahaemoly-
ticus, hanno ugualmente dimostrato la scarsa efficacia
dei sistemi di depurazione anche su questi microrgani-
smi. E’ emerso, infatti, che sia V. cholerae O1 che V.
parahaemolyticus presentano un comportamento diffe-
rente rispetto a Escherichia coli. In particolare, nel
corso del trattamento in acqua ozonizzata di 44 ore si
ottiene un abbattimento della concentrazione iniziale
che per E. coli risulta pari ad un fattore 1000, mentre
per i due vibrioni suddetti è pari ad un fattore 10 [40].
Nella realtà un rapido rilascio dei batteri coliformi può
determinare, dopo poche ore di trattamento (5 ore), il
raggiungimento dei limiti batteriologici imposti per
legge e quindi consente agli stabilimenti di depurazio-
ne dei molluschi di utilizzare tempi brevi, economica-
mente più vantaggiosi. Tali trattamenti di ridotta
durata, però, condotti su molluschi con un’alta concen-
trazione di partenza di vibrioni (ad es. molluschi
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raccolti da acque molto calde), indurrebbero una
riduzione di questi ultimi non sempre sufficiente a
garantire la sicurezza di quelle fasce di consumatori a
rischio, suscettibili anche a dosi infettanti inferiori alla
norma. Inoltre, in caso di conservazione poco idonea,
si potrebbero determinare condizioni particolarmente
favorevoli alla proliferazione dei vibrioni presenti,
vista la diminuzione di microflora competitrice.

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 22 ottobre 2002.
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Introduzione

I rischi associati all’uso ricreativo dell’ambiente
marino sono di natura e origine diversa. Gli aspetti
legati ai rischi sanitari associati alla balneazione sono
tuttavia il punto critico e quelli su cui comunque si
basano le normative attualmente in vigore - la Direttiva
Europea 76/160/CEE e il conseguente DPR 470/82,
norma italiana di recepimento [1, 2]. 

Tuttavia, innanzitutto, bisogna considerare che,
sebbene le condizioni dell'ambiente marino siano state,
fino ad alcuni anni orsono, principalmente valutate dal
punto di vista medico-igienistico, ormai viene ricono-
sciuta l’importanza che assumono i fattori ambientali
nel condizionarne la qualità. 

Infatti, in un ambito più globale di controllo dei
requisiti igienico-sanitari bisogna considerare che gli
elementi che intervengono a influenzare la qualità
delle acque marine possono essere numerosi e
nessuno, singolarmente, risulta determinante per
definirne le caratteristiche [3]. 

Infatti, tutti quei parametri che sono funzione della
pressione antropica, derivanti dall’uso del territorio,
possono assumere una forte rilevanza.

Quindi l’urbanizzazione, la presenza di fonti poten-
ziali di contaminazione legata ad attività industriali,
agricole e zootecniche, l’immissione nei corpi idrici
recettori e in mare di fonti puntiformi di contaminazio-
ne (fiumi, torrenti e scarichi diretti) e non puntiformi,
nonché la presenza di impianti di trattamento delle
acque reflue e il grado e la tipologia di trattamento che
esse subiscono, ma anche la configurazione fisica
dell’area, il clima, le caratteristiche idro-geologiche e
meteo-marine (livelli di marea, direzione dei venti e
delle correnti, moto ondoso), gli eventi meteorologici e
tutti quegli elementi biotici e abiotici che caratterizza-
no un ecosistema concorrono a determinare la qualità
delle acque [4]. 

La conoscenza di tutti i diversi fattori, caratteristi-
che e specificità del territorio capaci di avere effetto
sulla qualità dell'ambiente e di concorrere alla variabi-
lità delle condizioni ambientali, può permettere di pro-
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muovere il miglioramento progressivo della qualità
ambientale per predisporre le più appropriate misure di
prevenzione e tutela della salute pubblica.

Riferimenti normativi e strumenti organizzativi

Attualmente, la normativa stabilisce [1, 2] che
giudizi di idoneità alla balneazione vengano espressi in
base alla conformità a valori-limite stabiliti di una serie
di parametri. In particolare, per verificare la qualità
igienico-sanitaria delle acque di balneazione, la
normativa prevede la determinazione di parametri
batterici - i batteri indicatori di contaminazione fecale -
che costituirebbero un indice della potenziale presenza
di microrganismi patogeni (batteri, virus, parassiti). In
Tab. 1 vengono riportati i valori limite indicati nella
normativa italiana relativamente ai parametri indicatori. 

Il controllo degli indicatori di contaminazione fecale
nelle acque è da sempre utilizzato in alternativa a quello
diretto dei patogeni perché attualmente non è possibile
determinare, su base routinaria, le concentrazioni di tutti
i patogeni eventualmente presenti nelle acque. La prin-
cipale difficoltà nella ricerca dei patogeni è legata alla
scarsa disponibilità di metodi che, di routine, permetta-
no di rilevare basse concentrazioni di patogeni in grandi
volumi di acqua. Oltretutto questi metodi non sono in
grado di determinare per ogni singolo patogeno la
vitalità o la virulenza. Quindi il monitoraggio della
qualità sanitaria delle acque di balneazione è stato tradi-
zionalmente basato sulla misura degli indicatori, che
non sono di per sé causa di infezioni o malattie, ma che
dovrebbero �predire� il rischio potenziale legato alla
presenza, che essi segnalerebbero, di patogeni enterici.
Vengono usati come indicatori i coliformi e gli strepto-
cocchi, perché più facili da isolare e da identificare e
che, vivendo nel tratto gastrointestinale degli animali a
sangue caldo e dell’uomo, entrano a far parte del ciclo a
trasmissione fecale-orale [5]. 

Per potere assolvere al ruolo di indicatore di conta-
minazione fecale, è necessario che i gruppi di
organismi o le specie prescelte rispondano a determi-
nati requisiti, primo fra tutti quello di presentare una
correlazione dotata di significato statistico con agenti
eziologici specifici di malattie, i patogeni. Inoltre, l’in-
dicatore deve:

- essere presente esclusivamente là dove è presente
il patogeno;

- essere presente con densità almeno uguali, o
meglio maggiori, rispetto al patogeno stesso;

- rispondere in ugual misura, rispetto al patogeno,
alle condizioni ambientali e agli eventuali trattamenti
di disinfezione e sopravvivere almeno tanto a lungo
quanto il patogeno;

- essere caratterizzato da incapacità di replicazione
nell’ambiente;

- essere facilmente rilevabile con metodologie
pratiche, ripetibili, economiche e specificatamente
selettive.

Tuttavia gli indicatori forniscono soltanto una
misura approssimativa del rischio per la salute umana,
perché la relazione tra le loro concentrazioni e quelle
dei patogeni non è mai costante e comunque i dati
desunti dalla ricerca di questi ultimi, le cui concentra-
zioni nelle acque non sono predittive e sono legate a
fattori diversi, condurrebbero a conclusioni in merito
meno attendibili. Infatti, la presenza dei patogeni nelle
acque dipende dalla diffusione e prevalenza delle
diverse patologie all’interno della comunità; in più,
specialmente, in acque di balneazione, il rapporto tra
indicatori e patogeni è fortemente alterato dalle condi-
zioni locali e viene influenzato da:

- clima: elevata insolazione e quindi alti livelli di
radiazione ultravioletta contribuiscono a ridurre selet-
tivamente i microrganismi più sensibili;

- temperatura: la temperatura dell’acqua influenza
la sopravvivenza dei microrganismi che vivono più a
lungo in acque più fredde;

- torbidità: la presenza di particolato sospeso nelle
acque favorisce la sopravvivenza dei microrganismi,
agendo come fonte di nutrimento ed espletando azione
protettiva;

- fonte della contaminazione: il rapporto indicato-
ri/patogeni è influenzato dal tipo di fonte di contamina-
zione, considerando anche che i trattamenti a cui
vengono sottoposte le acque alterano il rapporto in
base alla diversa sensibilità dei microrganismi;

- vicinanza della fonte di contaminazione rispetto
all’area di balneazione. 

Per dare un'idea dell’importanza di questo fattore, si
può fare riferimento alle concentrazioni di microrgani-
smi presenti nei reflui civili che, per quanto riguarda
gli indicatori di contaminazione fecale, sono dell’ordi-
ne di decine o centinaia di milioni per ogni 100 ml di
acqua. 

Nel caso in cui i reflui non vengano sottoposti a
depurazione, i liquami fognari, qualora vengano rila-
sciati in mare, determinano zone a concentrazione
elevata di inquinanti che si concentrano in aree a
scarso ricambio. Tuttavia bisogna anche considerare
che i liquami, una volta sversati in mare sono sottopo-
sti ad una serie di processi.
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Tabella 1. - Requisiti di qualità delle acque di balnea-
zione (DPR n. 470/82). Parametri indicatori [2]

Parametri Valore limite

Coliformi totali/100 ml 2000
Coliformi fecali/100 ml 100
Streptococchi fecali/100 ml 100



Il primo è quello della dispersione, legato al diffon-
dersi del carico inquinante nell'ambiente marino, che
può comportare, ad una distanza variabile dal punto di
scarico, una diluizione tale da non consentire più di
rilevare sperimentalmente la presenza degli inquinanti.

Questo fenomeno che si potrebbe semplicisticamen-
te ritenere risolutivo del problema trova, nella realtà,
limiti molto seri in due ordini di eventi: 

- la presenza di apporti massivi di inquinanti può
portare a grandi distanze il limite al di là del quale si
arriva ad un rapporto infinito di diluizione;

- fenomeni di scarsa miscibilità dell'effluente
rispetto al corpo recettore (dovuti a differenze di
salinità, di temperatura, ecc.) e particolari movimenti
meteomarini possono determinare la mancata disper-
sione del carico inquinante e, di conseguenza, il
trasporto a distanza di inquinanti non diluiti, ben al di
là delle previsioni teoriche.

Oltre alla dispersione, nell'ambiente marino, i
microrganismi vanno anche incontro ad un processo di
epurazione. L'autoepurazione nell'ambiente marino è
riferibile a: 

- fenomeni di adsorbimento su particelle organiche
o minerali in sospensione cui fa seguito la sedimenta-
zione sul fondo; 

- azione dei raggi solari; 
- fattori chimici (solo in minima parte noti); 
- fenomeni di antibiosi, parassitismo e batteriofagia,

ecc.
Non si può negare che esista una attività epurativa

del mare sui microrganismi che vi vengono scaricati;
tuttavia va sottolineato che tale attività non è infinita e si
può fare affidamento su di essa come elemento
favorente, a patto che siano rispettate le norme di salva-
guardia dell'ambiente marino, prima fra tutte quella di
evitare lo sversamento indiscriminato degli inquinanti.

Sono state effettuate valutazioni sperimentali circa
la capacità autoepurativa delle acque marine nei
confronti dei principali microrganismi. Generalmente
questa viene valutata attraverso il T90 che indica il
tempo medio (in ore) necessario per ottenere una
riduzione del 90% dei microrganismi in un determina-
to campione di acqua. Nel caso del mare Mediterraneo
è stato calcolato un T90 per i batteri di circa 1 ora,
mentre, è superiore alle sette ore quello per i virus
enterici [6].

Considerati i valori delle concentrazioni microbiche
riscontrati nei liquami e considerati i valori di T90
indicati, prescindendo da fenomeni di dispersione, nel-
l'ambiente marino, è stato quindi calcolato che sono
necessarie circa 8 ore per i batteri e circa un giorno per
gli enterovirus, per ottenere nelle acque valori accetta-
bili di microrganismi [6].

Da ciò risulta evidente che, a causa delle sue
capacità di dispersione e di autoepurazione, l'ambiente
marino possiede caratteristiche naturali che gli consen-

tono, con una certa rapidità, di "digerire" i carichi
inquinanti (limitatamente a quelli di natura organica e
perciò biodegradabili). 

Relativamente agli indicatori, inoltre, è da conside-
rare che i più recenti dati epidemiologici hanno ali-
mentato dubbi sulla validità degli indicatori batterici
come indice accurato di presenza e densità di patogeni,
dubbi legati ai fenomeni di cui sopra e alle evidenze
relative allo sviluppo di fenomeni che possono
provocare un aumento della densità di microrganismi
ambientali autoctoni la cui crescita e moltiplicazione è
favorita da sostanze e macronutrienti riversati nei corpi
idrici attraverso gli scarichi trattati e non. E' noto che,
nelle acque di balneazione, l'aumento della concentra-
zione della componente microbica autoctona, di cui
fanno parte anche patogeni primari e potenziali, può
aumentare di fatto il rischio per la salute dei bagnanti [7].

Valutazione critica

Sulla base delle evidenze attualmente disponibili, è
difficile tentare sia di quantificare il rischio effettivo
derivato dall'immersione in acque contaminate, così
definite sulla base della misura dei classici indicatori,
sia, d'altra parte, di correlare questo rischio a specifici
livelli di contaminazione calcolati sulla base di un
maggior numero di indicatori. Dal punto di vista quali-
tativo, tuttavia, l'evidenza indica chiaramente che il
rischio esiste ed è più pronunciato in aree direttamente
esposte a contaminazione da scarichi non trattati.

Poiché i microrganismi attualmente utilizzati come
indicatori di contaminazione fecale indicano solo la
potenziale presenza dei patogeni, si correlano poco con
il rischio reale che un bagnante corre immergendosi in
acque contaminate, rischio comunque legato anche alle
condizioni di predisposizione dell'ospite, e perciò indi-
viduale, e naturalmente alla patogenicità del microrga-
nismo. La previsione del rischio diventa ancora più
complessa se si prendono in considerazione quei
microrganismi che non seguono una diffusione legata
ad una specifica contaminazione fecale. Infatti, va
ricordato che, essendo gli indicatori, batteri di origine
enterica, non sono in grado di segnalare la presenza di
microrganismi a diffusione diversa da quella fecale-
orale, che si trasmettono, per esempio, per inalazione o
per contatto e comunque non sono in grado di mettere
in evidenza il rischio legato alla presenza di microrga-
nismi più resistenti alle condizioni ostili del mezzo ed
ai trattamenti di depurazione dei reflui, come i virus, i
parassiti e le loro forme di resistenza (cisti, uova, ecc.). 

Gli studi epidemiologici svolti per verificare l’ac-
certamento del rischio correlato alla balneazione sono
numerosi, ma anche contraddittori e non univoci [8]. 

In questo tipo di valutazioni è da notare che diversi
sono i fattori da prendere in considerazione: durata del
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bagno, modalità di immersione, capacità natatorie,
distanza dalla riva, oltre che le condizioni individuali
dei soggetti indagati, l’età e il sesso. 

Nei paesi nordici, il bagno in mare si svolge in
genere rapidamente, a differenza ad esempio delle
immersioni prolungate e ripetute che vengono effettua-
te nei nostri mari. In più, un’immersione in mare
nuotando con la testa sott’acqua può comportare rischi
diversi da quelli che si corrono tenendo la testa fuori
dall’acqua. 

Da gran parte degli studi svolti risulta evidente
anche che esiste una correlazione tra balneazione e
comparsa di sindromi minori che possono interessare
l’apparato genito-urinario e respiratorio, la cute, le
mucose dell’orecchio e dell’occhio [8]. Tuttavia,
ancora la maggior parte degli studi epidemiologici
tendenti a mettere in evidenza una eventuale correla-
zione tra qualità igienica delle acque di balneazione e
patologie nelle popolazioni esposte sono stati finaliz-
zati al rilevamento di infezioni a carattere gastro-
enterico, ritenute più facilmente rilevabili e quantifica-
bili da parte delle strutture sanitarie [9].

A questo tipo di impostazione va mosso tuttavia un
rilievo.

La possibilità dell'insorgenza di una patologia
gastroenterica conseguente alla balneazione è ragione-
volmente da attendersi solo in presenza di livelli di
inquinamento microbico sensibilmente elevati in
quanto il quantitativo di acqua, soprattutto marina, che
può essere ingerito durante le immersioni è relativa-
mente modesto: fino a un massimo di 100-200 ml.
Inoltre, le occasioni di infezione dell'apparato
gastroenterico legate a fattori non balneari (soprattutto
le tossinfezioni alimentari) sono così frequenti nel
periodo estivo che certamente non è facile rilevare la
frazione di disturbi gastro-enterici correlabili con la
sola balneazione [10].

Sulla base della esperienza medica la patologia cer-
tamente più rilevante correlabile con la balneazione in
acque contaminate sembra doversi individuare nelle
affezioni dermatologiche e delle mucose esposte
(dermatosi batteriche, micotiche, virali, vulvo-vaginiti,
congiuntiviti, infezioni del condotto uditivo, ecc.) [11].

Risulta inoltre evidente che la fascia di popolazione
più esposta a questi tipi di lesioni cutanee e mucose è
quella infantile per un doppio ordine di motivi, di tipo
comportamentale (lunghe e/o ripetute immersioni in
acqua) e di tipo biologico (livello non ancora completo
delle difese immunitarie e di quelle del manto cutaneo
e mucoso).

E' anche evidente che, nel meccanismo patogeneti-
co alla base dell'insorgenza di lesioni cutanee e delle
mucose esposte, oltre alla significativa presenza degli
agenti patogeni causali delle malattie (batteri, miceti,
virus) giocano un ruolo fondamentale anche altri
fattori inquinanti presenti nelle acque costiere conta-

minate (tensioattivi, idrocarburi, ecc.) che possono
avere un ruolo almeno favorente nell'insorgenza delle
patologie cui si è fatto cenno (attraverso, ad esempio,
una modifica della permeabilità cutanea).

L'azione patogena degli inquinanti può inoltre
essere favorita dall'azione irritante dei raggi solari, dal
contenuto salino dell'acqua di mare, nonché dall’uso di
prodotti cosmetici (creme "protettive", abbronzanti,
ecc.).

Tutto quanto finora esposto offre un quadro certa-
mente complesso della situazione che non consente, al
momento, di pervenire ad una quantificazione del
rischio da balneazione e da soggiorno marino in
generale.

Relativamente ai criteri attuali di controllo delle
acque di balneazione, fermo restando le osservazioni
sopra discusse, è opportuno anche considerare che
negli ultimi anni sono emerse alcune evidenti limita-
zioni di questo tipo di valutazione: la determinazione
della qualità delle acque è di carattere retrospettivo, sia
perché l’idoneità o meno alla balneazione di una deter-
minata zona deriva dai risultati dei controlli effettuati
nell’anno precedente, sia perché le risposte degli esami
analitici svolti per la ricerca degli indicatori di conta-
minazione si ottengono comunque solo dopo l'eventua-
le avvenuta esposizione al pericolo. Inoltre, il controllo
della qualità delle acque viene attualmente effettuato
solamente per verificare se esiste rispondenza ai
risultati delle analisi con i valori parametrici fissati
dalla normativa. Inoltre, come riconosciuto dalla
comunità scientifica, i parametri indicati nelle
normative in vigore, sembrerebbero poco significativi
per la valutazione della qualità di acque adibite alla
balneazione e i metodi analitici, spesso diversi da
Paese a Paese, non permettono di ottenere risultati
comparabili [12].

Un sistema di valutazione del rischio, preliminare
essenziale nello sviluppo di politiche di controllo,
gestione e pianificazione sanitaria, basato su questi
elementi può risultare quindi non appropriato nell’am-
bito della previsione del rischio e dei programmi di
informazione e segnalazione al pubblico, anche se alla
interpretazione dei dati analitici si affiancano indagini
epidemiologiche e di sorveglianza sanitaria. Se è pur
vero che le più recenti indagini epidemiologiche hanno
confermato come ad un aumento delle conte microbi-
che degli indicatori batterici sia correlato un aumento
del rischio per la salute dei bagnanti, tuttavia l’associa-
zione tra patologie e balneazione costituisce un
argomento di studio estremamente difficile [13].

Gli studi più recenti hanno individuato negli entero-
cocchi, microrganismi di più specifica origine intesti-
nale rispetto agli streptococchi fecali, parametro attual-
mente utilizzato nella normativa, gli indicatori batterici
che meglio sembrano correlati con la manifestazione di
patologie acquisite durante il nuoto [14]. D’altra parte,
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l’evoluzione delle conoscenze scientifiche ha messo in
dubbio la rappresentatività, come indice di contamina-
zione, dei coliformi totali [15]. Infatti, questi microrga-
nismi, attualmente inseriti tra i parametri sanitari da
ricercare per valutare la qualità delle acque di balnea-
zione, come è stato da qualche tempo riconosciuto,
sono largamente distribuiti nell'ambiente, caratteristica
che toglie valore alla loro funzione di indicatori di con-
taminazione. Nello stesso ambito, è stato rivalutato il
ruolo della specie Escherichia coli che sembra possa
rappresentare un indice di contaminazione fecale più
significativo e accurato rispetto ai microrganismi
appartenenti al gruppo dei coliformi fecali, parametro
attualmente ricercato per stabilire l’idoneità delle
acque di balneazione. Infatti, se nel gruppo dei
coliformi fecali sono comprese specie che possono
anche non essere abituali ospiti dell’intestino, E. coli è
invece una specie tassonomicamente ben definita,
ospite del tratto intestinale degli animali a sangue
caldo e dell’uomo e può, per questa caratteristica,
costituire un indicatore fecale dotato di maggiore spe-
cificità [16]. 

Dall’esperienza acquisita nel corso degli ultimi anni
sul controllo dei rischi di natura sanitaria correlati alla
balneazione è emerso che l’adozione di un criterio
basato esclusivamente sulla valutazione analitica della
qualità delle acque può fornire informazioni incomple-
te per la valutazione dei rischi di esposizione. Inoltre,
la molteplicità dei fattori propri dell’ambiente
acquatico e l’associazione tra uso ricreativo delle zone
adibite alla balneazione e patologie specifiche possono
rendere difficile l’interpretazione dei dati ricavati dalle
indagini di controllo [15].

La complessità dei sistemi ambientali è, infatti, tale
che difficilmente esiste una correlazione univoca tra
fenomeno che si vuole osservare e variabile che si
controlla. In particolare, i traccianti microbiologici,
utilizzati come indicatori teorici di rischio, sono
soggetti ad oscillazioni rapide nel tempo, legate alla
loro scarsa capacità di sopravvivenza nelle acque e a
un’ampia serie di fattori chimico-fisici e biologici,
caratteristica che comporta che l’esposizione indivi-
duale al potenziale rischio di infezione possa essere
molto limitata nel tempo e, per questo motivo, poco
prevedibile [17].

Da queste osservazioni, e coerente con le nuove
conoscenze tecnico-scientifiche, negli ultimi anni, è
andata quindi maturando una filosofia olistica che,
basandosi su principi di programmazione e gestione
integrata delle risorse, ha permesso di elaborare nuovi
criteri di controllo e valutazione dei rischi per la salute
che, basati sull'acquisizione della conoscenza di tutti i
fattori che possono influenzare le condizioni ambienta-
li, impongono ormai la revisione della normativa sulle
acque di balneazione. Su questa linea è stata formulata
la Direttiva Quadro sulle Acque che rappresenta senza

dubbio un passaggio decisivo nell'unificazione di tutte
le normative ambientali europee in materia. Tuttavia,
se i criteri stabiliti nella Direttiva Quadro sulle Acque
permettono di valutare la qualità ambientale/ecologica
in base a specifici standard, i princìpi per il controllo
delle acque di balneazione devono, mantenendo una
identità separata, costituire l'elemento trainante per la
tutela ambientale ai fini della salute pubblica, e, con-
temporaneamente, contribuire alla integrazione delle
politiche in materia ambientale per l'attuazione mirata
della Direttiva Quadro sulle Acque. 

Il nuovo approccio, integrando le informazioni
fornite dalle determinazioni analitiche con la valuta-
zione ed interpretazione di nuovi elementi e di caratte-
ristiche territoriali, può offrire la possibilità di effettua-
re una coerente previsione del rischio per la salute e,
come conseguenza, l'elaborazione e la pianificazione
di programmi di tutela e/o risanamento delle aree
critiche.

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 22 ottobre 2002.
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Introduzione

Nelle zone marine costiere, la presenza di organismi
fitoplanctonici tossici rappresenta uno dei principali
rischi per la salute umana. Alcuni di questi organismi
producono tossine molto potenti che possono raggiun-
gere concentrazioni particolarmente elevate in
occasione di fioriture. 

Attualmente il problema delle alghe tossiche marine
a livello mondiale sembra assumere dimensioni preoc-
cupanti sia per l’aumentare del numero delle specie
riconosciute come dannose sia per l’aumento dei
fenomeni di fioritura algale e. Tale aumento sembra
essere dovuto da un lato all’eutrofizzazione delle aree
costiere e dall’altro alla progressiva diffusione di
specie tossiche in nuove aree geografiche attraverso,
ad esempio, l’acqua di zavorra trasportata dalle navi da
carico. 

Per dar luogo ai cambiamenti di colore dell’acqua,
la proliferazione dei microrganismi deve essere
notevole. Le dinoflagellate conferiscono colore

all’acqua con un numero di microrganismi non inferio-
re a un milione di cellule per l; queste alghe, in condi-
zioni particolarmente favorevoli, possono raggiungere
densità di 60-70 milioni di cellule per l [1].

Vengono definiti come “harmful algal bloom” i
fenomeni associati alla presenza di alghe tossiche e/o
dannose [2, 3]. Questa definizione si applica non solo
alle alghe microscopiche ma anche alle macroalghe
bentoniche e planctoniche, che possono proliferare in
condizioni di elevate concentrazioni di nutrienti, pro-
ducendo danni ecologici dovuti all’allontanamento di
specie autoctone, alle alterazioni dell’habitat e alle
condizioni di ipossia dei fondali.

Le fioriture algali in mare sono note fin dall’anti-
chità, ma negli ultimi decenni sono notevolmente
aumentate [4-6]. In alcune aree, come ad esempio il
Mar Baltico, il Mare del Nord, il Mare Adriatico, lungo
le coste giapponesi e nel Golfo del Messico, sono
diventate un fenomeno ricorrente. In Italia, fenomeni
di proliferazione algale si verificano con una certa
frequenza dal 1975 nella zona costiera a sud della foce
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del Po [7]. I primi eventi significativi si verificarono
nel 1975 e 1976 e causarono un’elevata mortalità di
fauna bentonica e di pesci [8]. Da allora, fioriture
algali di maggiore o minore entità si sono verificate
ogni anno, interessando progressivamente altre zone
costiere. L’evento più significativo fu quello del 1984,
quando si verificarono imponenti fioriture di Gymno-
dinium sp., con valori di clorofilla fino a 800 mg/m3 in
corrispondenza della foce del Po e fino a 200 mg/m3

nelle vicinanze di Ancona [1].
Allontanandosi dalla costa emiliano-romagnola, il

fenomeno diminuisce di entità, ma è stato segnalato a
volte sulla costa marchigiana [9] e nel golfo di Trieste
[10, 11] dove nel 1976 e 1977 la balneazione fu vietata
per alcune settimane. 

Negli estuari, il verificarsi di fioriture di alghe
marine dipende dalla quantità di nutrienti e di sostanze
umiche trasportate con le acque dei fiumi. Condizioni
particolarmente favorevoli si verificano soprattutto a
seguito di forti piogge.

Le fioriture algali sono favorite dal fenomeno del-
l’upwelling, che consiste nel verificarsi di correnti
ascensionali di masse d’acqua, ricche di nutrienti. Que-
st’ultimo fenomeno è la causa principale delle “acque
colorate” nell’India del sud, nel sud-ovest dell’Africa,
nell’est dell’Australia, sulle coste dell’Arabia, Perù,
Cile e California.

Organismi alieni, e tra questi le alghe tossiche
marine, possono essere trasportati con le acque di zavor-
ra delle navi da carico da un’area geografica ad un’altra
anche molto distante, che può quindi essere colonizzata.
Questo problema è da tempo al centro dell’attenzione
della comunità scientifica internazionale [12].

Si ritiene che l’antropizzazione delle aree costiere
ed in particolare il progressivo aumento dell’immissio-
ne nell’ambiente marino di effluenti urbani, industriali,
agricoli e zootecnici abbiano favorito lo sviluppo di
alghe tossiche marine [13]. 

Sono circa 5000 le specie algali identificate, delle
quali circa 75 sono quelle che producono tossine
[14]. Le specie algali tossiche appartengono princi-
palmente ai taxa delle diatomee e delle dinoflagella-
te. Gli altri taxa sono molto meno rappresentati, sia
quantitativamente che qualitativamente, e la loro
presenza è legata a condizioni particolari; così, ad
esempio, le silicoflagellate si osservano nei mesi più
freddi, le coccolitoforidee sono per lo più pelagiche,
le cloroficee e le euglenoficee prediligono condizioni
estuariali. 

Le fioriture di alghe tossiche, a seconda degli effetti
da esse prodotti, possono essere classificate in [14]:

- fioriture di specie che provocano soltanto una
colorazione dell’acqua con diminuzione della visibilità
e della qualità estetica, ed eventualmente morie di
pesci e invertebrati acquatici a causa delle conseguenti
condizioni di ipossia. Appartengono a questo gruppo

soprattutto specie di dinoflagellati (ad es., Noctiluca
scintillans) e di diatomee (ad es., Skeletonema
costatum); 

- fioriture di specie che producono potenti tossine
che si accumulano nella catena alimentare e che posso-
no causare effetti vari nei consumatori secondari (uomo
e animali superiori). Si tratta per lo più di dinoflagellate
appartenenti ai generi Alexandrium, Gymnodinium e
Dinophysis e di diatomee del genere Nitzschia;

- fioriture di specie che, nella maggior parte dei
casi, non sono tossiche per l’uomo ma risultano danno-
se in vario modo per pesci ed invertebrati. Esempi di
queste specie sono: Alexandrium tamarense, Gyrodi-
nium aureolum, Chaetoceros convolutus, Nodularia
spumigena, Chattonella antiqua;

- fioriture di specie produttrici di tossine che
vengono trasportate nell’aerosol dall’area di fioritura
fino alla costa (ad es., Gymnodinium breve).

Le tossine algali

Le tossine prodotte dai dinoflagellati sono, nell’am-
bito delle tossine di natura non proteica, tra le più
potenti sino ad oggi conosciute. Non è ancora chiaro il
possibile ruolo di queste molecole nel metabolismo
delle alghe, ma si ipotizza un loro intervento nel man-
tenimento dell’equilibrio fisiologico dell’organismo:
alcune tossine sono importanti nella sintesi di acidi
nucleici, altre nella sintesi della parete cellulare.

A seconda della loro solubilità, le tossine possono
essere divise in tossine idrosolubili (tra cui la saxitossi-
na e i suoi derivati) e liposolubili (come le brevetossi-
ne e le tossine del tipo DSP). 

L’uomo può essere esposto a queste tossine attraver-
so il consumo di organismi ittici, che le accumulano, e
lo svolgimento di attività ricreative.  

Mentre non sono noti casi di intossicazione umana
riconducibili allo svolgimento di attività ricreative in
acque marine interessate da fioriture algali, importanti
intossicazioni umane si verificano a seguito dell’inge-
stione di molluschi bivalvi. Questi ultimi sono
organismi filtratori che si nutrono di plancton e che,
pur accumulando le tossine, ne subiscono gli effetti
solo marginalmente. Tuttavia, in un singolo mollusco,
in determinate circostanze possono essere raggiunte
concentrazioni tali da risultare letali per l’uomo [2]. I
molluschi bivalvi maggiormente interessati da questo
tipo di intossicazione appartengono ai generi Argopec-
ten, Cardium, Mya, Mytilus, Pecten, Saxidomus e
Spisula. Le ostriche accumulano le tossine algali, ma
nella gran parte dei casi in misura minore rispetto ai
generi appena elencati [15].

Nei paesi industrializzati, i programmi di controllo
degli allevamenti di molluschi permettono un sostan-
ziale contenimento di questo rischio, vietando la com-
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mercializzazione di questi organismi quando vengono
raggiunte concentrazioni inaccettabili di tossine nei
tessuti dei molluschi. 

Per quanto riguarda l’Italia il DL.vo 30 dicembre
1992 n. 530 recepisce la Direttiva Comunitaria
91/492/CEE del 15 luglio 1991 che stabilisce le norme
sanitarie applicabili alla produzione e alla commercia-
lizzazione dei molluschi bivalvi vivi. Nella direttiva
comunitaria si considerano esplicitamente le biotossine
PSP e DSP.

Negli altri paesi, i danni alla salute provocati dalle
tossine algali sono invece frequenti, soprattutto nelle
aree dove le popolazioni ricavano dalle risorse marine
gran parte dei prodotti per l’alimentazione.

Le tossine algali marine possono anche provocare
morie di pesci sia direttamente che in seguito ad inge-
stione di piccoli molluschi planctonici contaminati. I
pesci sono in genere molto sensibili a queste tossine e
muoiono prima che vengano raggiunte nelle loro carni
concentrazioni pericolose per l’uomo [2]. Tuttavia
alcune tossine liposolubili, come le ciguatossine, non
hanno effetti significativi sui pesci ma tendono ad
accumulare lungo la catena alimentare fino a raggiun-
gere elevate concentrazioni nei grossi pesci predatori
che risultano quindi tossici per l’uomo.

Le principali sindromi da intossicazione umana as-
sociate al consumo di molluschi sono state descritte, in
base alla tipologia dei sintomi, come paralitiche, diarroi-
che, neurotossiche ed amnesiche, rispettivamente abbre-
viate in: PSP (paralytic shellfish poisoning), DSP
(diarrhetic shellfish poisoning), NSP (neurotoxic
shellfish poisoning), ASP (amnesic shellfish poisoning). 

Tossine PSP

La sindrome paralitica da molluschi bivalvi è una
sindrome neurotossica che si manifesta a seguito del
consumo di molluschi eduli che hanno accumulato saxi-
tossina e/o suoi prodotti di degradazione. L’origine
algale di questa intossicazione è stata dimostrata da
tempo [16], rendendo tossici molluschi sani alimentan-
doli con Gonyaulax catenella. Successivamente, il ruolo
del fitoplancton nel causare la PSP nell’uomo fu ulterior-
mente evidenziato con l’isolamento della saxitossina da
Mytilus californianus e da Saxidomus giganteus [17].

Specie tossiche e loro distribuzione

Nelle acque temperate, le tossine idrosolubili del
tipo PSP sono prodotte da specie algali appartenenti al
genere Alexandrium quali A. tamarense, A. catenella,
A. acatenella, A. fundyense e A. minutum [18]. Respon-
sabile della produzione di PSP nei mari tropicali è
invece Pyrodinium bahamense, var. compressa.
Un’altra specie che produce tossine PSP è Gymnodi-

nium catenatum, che ha un’ampia distribuzione geo-
grafica, che va dalla costa atlantica e mediterranea
della Spagna alla costa pacifica dell’America, al
Giappone, all’Australia.

Nel Mediterraneo sono presenti specie del genere
Alexandrium e ceppi di G. catenatum, che producono
tossine PSP. 

Nel Golfo di Trieste sono state identificate A.
fundyense, A. pseudogonyaulax, A. lusitanicum [19]; è
stata identificata anche A. catenella e ne è stata messa
in evidenza la produzione di tossine PSP [20]. Nel
1993, in mitili provenienti dalle principali aree di alle-
vamento della costa dell’Emilia Romagna furono
rilevate goniautossine a livelli assai bassi, indicando
tuttavia la presenza di alghe (non identificate in quel-
l’occasione) produttrici di tossine PSP nel mare
Adriatico [21]. Nel maggio del 1994, in occasione dell’i-
dentificazione di tossine PSP nei mitili lungo la costa
dell’Emilia-Romagna, fu osservata la simultanea
presenza di A. minutum nella stessa area [21]. Tracce di
tossine PSP associate a fioriture di A. minutum sono state
rilevate nel medio Adriatico nella baia di Kastela [22].

A. tamarense è stata evidenziata nel Tirreno setten-
trionale e in Adriatico [23, 24].

Nei golfi di Napoli e Salerno sono state identificate
A. tamarense, A. minutum e A. balechi [25]. Gymnodi-
nium catenatum è stata segnalata nel Tirreno [26], nel-
l’Adriatico [27] e nel mare Egeo [28]. Tossine PSP
associate ad A. minutum e A. catenella in Sardegna, nel
maggio del 2002, hanno determinato il divieto di
raccolta e di commercializzazione di mitili nel golfo di
Olbia (Poletti, comunicazione personale).

Delle diverse specie di molluschi analizzate  nel
periodo 1989-1996 nelle stazioni di monitoraggio del
Friuli Venezia Giulia, Veneto ed Emilia Romagna, le
tossine PSP sono state rilevate in Mytilus galloprovin-
cialis e Tapes philippinarum dal 1994, con percentuali
di presenza non superiori all’1,1% e allo 0,4% rispetti-
vamente [29].

Chimica delle tossine PSP

Le tossine PSP sono rappresentate dalla saxitossina
e dai suoi 21 analoghi. La saxitossina fu isolata per la
prima volta dal mollusco Saxidomus giganteus,
raccolto in zone costiere dell’Alaska dove mantiene
livelli di tossicità durante tutto l’anno [17]. 

La struttura di base delle saxitossine è una tetroidro-
purina con due gruppi guanidinici; uno di questi
(inserito nel cerchietto), è responsabile del blocco dei
canali del Na+ (Fig. 1).

Le tossine carbammate sono i principali costituenti
presenti nei molluschi bivalvi, mentre i composti  N-
sulfocarbamilici rappresentano il gruppo dominante
nelle cellule dei dinoflagellati [30, 31]. In tutti i casi si
tratta di composti idrosolubili, resistenti al calore, stabili
in ambiente acido ma non in quello alcalino [32]. 
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Profilo tossicologico

Le tossine PSP agiscono sui canali del sodio,
bloccando il trasporto di questi ioni attraverso la
membrana. In questo modo possono bloccare la tra-
smissione dell’impulso nervoso nei nervi periferici e
nei muscoli scheletrici, con conseguente paralisi respi-
ratoria e morte [33]. La saxitossina è una tossina con
elevatissima tossicità acuta per l’uomo, con una dose
letale di 1-2 mg; i suoi effetti sono analoghi a quelli
della tossina botulinica [34, 35, 30]. I primi sintomi
compaiono entro 30 min dall’ingestione di molluschi
contaminati e consistono in: parestesia delle labbra,
lingua ed estremità delle dita, profonda astenia
muscolare, incapacità a mantenere la stazione eretta,
perdita dell’equilibrio [36]. Nei casi più gravi, l’evolu-
zione è molto rapida e la morte sopraggiunge per
arresto respiratorio o cardiocircolatorio entro 2-12 ore,
a seconda della quantità di tossina ingerita. La
prognosi è favorevole nei casi di sopravvivenza nelle
prime 12-24 ore. In circa il 50% dei pazienti che
sopravvivono all’intossicazione permangono per circa
tre settimane astenia e parziale perdita di memoria.

Poiché attualmente non sono disponibili antisieri
efficaci contro tutte le tossine PSP, la terapia rimane
essenzialmente sintomatica per combattere la paralisi
respiratoria [36] e si basa sul lavaggio gastrico. Poiché
la tossina è instabile in ambiente alcalino, è utile la
somministrazione di bicarbonato di sodio. Nei casi più
gravi, si fa ricorso all’intubazione e alla ventilazione
meccanica.

Epidemiologia

Il pericolo di intossicazione, nella maggior parte dei
casi, è associato al consumo di molluschi bivalvi che
filtrano acqua contenente cellule algali tossiche, accu-
mulando tossine nei loro tessuti. Anche alcuni
crostacei, come ad esempio le aragoste, possono accu-
mulare tossine algali.

I bivalvi maggiormente responsabili di questa intos-
sicazione nell’uomo sono Mytilus edulis e Saxidomus
giganteus. Un ruolo più marginale viene svolto da
specie appartenenti ai generi Argopecten, Cardium,
Mya, Pecten e Spisula. 

Le tossine PSP vengono trasferite anche a livelli più
elevati della catena alimentare, ed in particolare nei
pesci [37]. Il problema della intossicazione attraverso
il consumo di prodotti ittici si pone se questi vengono
consumati crudi e con le interiora [31]. Tuttavia, nel
gennaio 2002 in Florida si sono registrate intossicazio-
ni umane per il consumo di pesci tetrodonti contenenti
soltanto tossine PSP (Poletti, comunicazione
personale).

Una volta ingerite, le tossine PSP subiscono
processi di trasformazione più o meno complessi che
influiscono sulla loro tossicità. Ad esempio, le
tossine del tipo sulfocarbammato, che rappresentano
il gruppo con tossicità più bassa, vengono facilmente
trasformate nelle più potenti carbammato tossine,
con un aumento della tossicità fino a 40 volte. Questa
trasformazione ha un risvolto clinico importante
poiché molluschi con bassa tossicità possono causare
intossicazioni sproporzionatamente gravi una volta
ingeriti.

La maggior parte degli episodi di sindromi PSP
riportati in questo secolo sono avvenuti lungo le coste
orientali e occidentali del nord America e sono quasi
tutti legati a “maree rosse”, dovute a dinoflagellati. In
Canada, dal 1973 sono stati documentati oltre 300 casi
di sindromi PSP e 35 decessi [38].

Sulla costa atlantica di Portogallo, Spagna, Inghil-
terra, Norvegia e delle isole Faroer, sono stati riportati
casi di PSP dal 1960. La presenza di tossine associate a
sindrome PSP è stata rilevata ogni anno dal maggio
1968, quando 78 persone si intossicarono dopo aver
consumato mitili provenienti dalla costa nordorientale
dell’Inghilterra. Nel 1976 un’epidemia di PSP è stata
riportata in Europa occidentale a seguito del consumo
di mitili provenienti dalla costa atlantica della Spagna,
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Fig. 1. - Struttura chimica delle saxitossine.
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con intossicazioni in Spagna (63 casi), Francia (33),
Italia (38) Svizzera (23) e Germania (19) [39].

La presenza di tossicità da PSP in mitili è stata
rilevata successivamente anche lungo le coste
spagnole del Mediterraneo [40, 41]. Nel 1994 una
fioritura di A. minutum lungo le coste del Marocco
provocò 64 casi di intossicazione, di cui 4 mortali [42].

Per quanto riguarda il sud America, l’intossicazione
da PSP risultava rara prima del 1970. Successivamente
sono state riportate diverse epidemie in Venezuela; nel
1987 fu registrata un’intossicazione in Guatemala, che
richiese l’ospedalizzazione di almeno 186 persone, 26
delle quali morirono [43].

Tutti gli episodi menzionati si riferiscono al
consumo di mitili. E’ stato registrato tuttavia un caso di
morte in Indonesia dovuto al consumo di pesci conta-
minati da tossine PSP, ingeriti con le interiora [31]. 

Durante gli ultimi due decenni, gli episodi di
sindromi da tossine PSP sono aumentati in tutto il
mondo, nelle zone temperate e in quelle tropicali. Non
è chiaro se si tratti di un aumento reale o se sia
piuttosto il risultato del miglioramento dei metodi di
sorveglianza e di monitoraggio.

La mortalità varia notevolmente nei diversi conti-
nenti. Ad esempio negli episodi in America settentrio-
nale e in Europa, che hanno coinvolto circa 200
persone, non sono stati riportati casi mortali; episodi
analoghi in Asia e America meridionale hanno dato
luogo invece ad un tasso di mortalità del 2-14%, pro-
babilmente per una maggiore difficoltà di accesso alle
strutture ospedaliere [44].

Livelli di tolleranza e considerazioni di sicurezza 
per la saxitossina e suoi derivati

La legislazione italiana ha recepito le indicazioni
europee che prevedono un limite di tolleranza per le
tossine PSP nei molluschi bivalvi di 800 µg/kg. Questo
valore è basato sulle valutazioni della WHO [30], che
si riferiscono in particolare all’episodio epidemico del
1976 in Europa, dovuto al consumo di mitili della
costa atlantica della Spagna. In quell’occasione, in
Italia, i più bassi livelli che diedero luogo ad intossica-
zioni furono di 566 µg di tossine PSP in 100 mg di
tessuto edibile [45]. 

Tossine DSP

La sindrome diarroica da molluschi bivalvi (DSP) è
una definizione proposta per una intossicazione netta-
mente diversa da quella PSP sia per sintomatologia che
per eziologia [46]. Si manifesta dopo il consumo di
molluschi che hanno accumulato tossine da diverse
specie di dinoflagellati. Pur non essendo letale, rappre-
senta un importante problema sanitario.

La natura tossico-algale di questa sindrome è stata
riconosciuta dopo numerosi casi diarroici a elevata
morbosità che si sono verificati in Giappone alla fine
degli anni settanta [47].

Specie tossiche e loro distribuzione

Le tossine che causano sindrome DSP sono prodotte
da dinoflagellati marini appartenenti ai generi
Dinophysis e Prorocentrum. D. fortii è stata identifica-
ta come alga produttrice di DSP in Giappone, mentre P.
lima e varie altre specie di Dinophysis sono state
associate ad intossicazioni lungo le coste atlantiche
dell’Europa, in Olanda e Scandinavia. 

Varie specie dei generi Dinophysis e Prorocentrum
sono presenti anche nel Mediterraneo e nei mari
italiani, dove non formano mai maree rosse. Alcune
specie di Dinophysis fanno da sempre parte del fito-
plancton dell’Adriatico [48], dove l’intossicazione da
DSP avvenuta nel 1989 fu associata alla presenza di D.
fortii, D. tripos e D. caudata [49]. Nel fitoplancton del-
l’Adriatico settentrionale e centrale sono state identifi-
cate anche D. rotundata, D. acuta e D. diegensis [49-
51]. Complessivamente, in Adriatico sono state finora
identificate 55 specie di Dinophysis [52]. La produzio-
ne di tossine DSP è stata tuttavia finora dimostrata
soltanto per: D. acuminata, D. acuta, D. fortii, D.
mitra, D. rotundata e D. tripos [53] e D. sacculus [54].

Le Dinophysis sono responsabili della produzione
di tossine del gruppo dell’acido ocadaico [55] e la D.
fortii anche di una pectenotossina (PTX2) [56]. 

Chimica delle tossine DSP

Le DSP sono polieteri ciclici, composti liposolubili,
divisi nelle tre seguenti classi strutturali, completa-
mente diverse per effetti tossicologici, meccanismi
d’azione e alterazioni biochimiche (Fig. 2): 

• tossine acide: acido okadaico e suoi derivati (OAs);
• tossine neutre: pectenotossine (PTXs); 
• yessotossina e suoi derivati (YTXs).

Profilo tossicologico delle tossine DSP

Tossine acide. - Sono state riportate le seguenti dosi
(mg/kg) che provocano mortalità nei topi per i.p. [57]:

OA 0,20
DTX1 0,16
DTX2 0,20 (stimata)
DTX3 0,25
7-O-acylDTX2 0,25 (stimata)

L’acido okadaico e i suoi derivati (OAs), essendo
liposolubili, possono attraversare facilmente la
membrana cellulare [58]. OA, DTX1 e DTX2 inibisco-
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Fig. 2. - Struttura chimica delle tossine DSP (diarrhetic shellfish poisoning).
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no selettivamente le proteine fosfatasi con particolare
riferimento alla PP2A [59], alterando i processi di
fosforilazione-defosforilazione che sono fondamentali
per la regolazione dell’attività cellulare. L’acido
okadaico probabilmente provoca diarrea stimolando la
fosforilazione che controlla la secrezione di sodio da
parte delle cellule intestinali. Inoltre l’acido okadaico
stimola direttamente la contrazione della muscolatura
liscia, anche intestinale [60].

Nei topi è stata riportata una tossicità orale di 0,20-
0,30 mg/kg per l’acido okadaico e di 0,10-0,30 per la
DTX1 [61]. In uno studio nel quale l’acido okadaico è
stato somministrato per via orale in topi adulti, è
risultato che alla dose di 75 µg/kg OA veniva indotto
un trascurabile accumulo di fluidi nell’intestino.
Questo valore è stato individuato come LOAEL [62].

A seguito di iniezione intraperitoneale di DTX-1 a
varie concentrazioni (50-500 µg/kg bw), sono state
osservate nel topo alterazioni principalmente a livello
dell’intestino tenue [63], con degenerazione dell’epite-
lio e distruzione dell’apparato del Golgi, cosa che sug-
gerisce un possibile attacco diretto a questo organello.

L’effetto distruttivo sull’epitelio dell’intestino tenue
è stato dimostrato anche per le altre tossine acide (OA
e DTX-3) da [64].

Utilizzando dimetil-benzantracene come iniziatore
tumorale, è stato dimostrato che l’acido okadaico e la
DTX1 agiscono come promotori di tumori della pelle
nel topo, inducendo per lo più papillomi e carcinomi
[65, 66]. A seguito dell’osservazione che l’acido
okadaico induce l’attività dell’ornitina decarbossilasi
nello stomaco ghiandolare dei ratti, attività tipica di
altri promotori tumorali, è stato suggerito che l’acido
ocadaico possa essere anche un promotore di tumori
dello stomaco [65].

In studi successivi è stata evidenziata anche una
possibile attività genotossica dell’acido okadaico, a
seguito dell’osservazione di addotti al DNA su colture
cellulari ed embrioni di pesce [67].

L’intossicazione da DSP nell’uomo è caratterizzata
da disturbi gastrointestinali quali diarrea nel 92% dei
casi, nausea nell’80%, vomito nel 79% e dolori addo-
minali nel 53%. I sintomi compaiono dopo un periodo
che va da mezz’ora a 12 ore dall’ingestione di
molluschi contaminati e possono durare fino a tre
giorni nei casi più gravi, senza tuttavia lasciare conse-
guenze. Non è stato mai riportato alcun caso letale.

Tossine neutre. - Le pectenotossine (PTXs) sono un
gruppo di polieteri ciclici di origine marina struttural-
mente divisi in due gruppi [68]. 

L’origine di queste tossine è attribuito alle Dinophy-
sis. In D. fortii è stata dimostrata la presenza di una
pectenotossina, la PTX2 [53]; anche in Adriatico D.
fortii mostra la presenza di PTX2 oltre a quella dell’a-
cido okadaico [56]. 

La PTX2 è ritenuta il precursore delle altre pecteno-
tossine (PTXs) attraverso processi di biotrasformazio-
nie ad opera dei bivalvi. 

Le pectenotossine sono state isolate dai bivalvi in
differenti aree geografiche: Europa, Asia ed Oceania
[56, 69]. Soltanto recentemente in Australia è stato
segnalato un avvelenamento da molluschi bivalvi attri-
buito a PTX2SA [70]. 

Sono state riportate le seguenti tossicità delle PTXs
espresse come mortalità del topo per i.p. in mg/kg [57]:

PTX1 0,25
PTX2 0,23
PTX3 0,35
PTX4 0,77
PTX6 0,50
PTX7 > 5,0
PTX8 > 5,0
PTX9 > 5,0

I risultati delle prime ricerche sulle alterazioni isto-
patologiche causate dalle pectenotossine risalgono al
1986 [63]. Dopo un’ora dall’iniezione intraperitoneale
di PTX1, nei topi furono osservati negli epatociti
intorno alle regioni periportali dei lobuli epatici
numerosi vacuoli non contenenti lipidi. 

In cellule epatiche in vitro, la PTX1 induce una
diminuzione del numero e una perdita dell’arrangia-
mento radiale dei microtubuli; il danno alle cellule
epatiche è reversibile se le cellule sono trattate con
concentrazioni inferiori a 0,5 µg/ml per meno di 4 ore.
Dopo 24 ore dalla rimozione della tossina gli epatociti
recuperano le condizioni di normalità [71].

In una recente ricerca è stato dimostrato in vitro che
anche la PTX6 agisce selettivamente sul citoscheletro
provocando cambiamenti nella polimerizzazione del-
l’actina [72].

La PTX2 induce diarrea in topi adulti dopo sommi-
nistrazione orale alla dose di 1,0 mg/kg. Alla dose di
0,25 mg/kg non induce diarrea ma è possibile osser-
vare che l’intestino crasso si gonfia e si riempie di
fluidi. A concentrazioni da 0,25 a 2,0 mg/kg si notano
anche lesioni al fegato, allo stomaco e all’intero
intestino [73].

Yessotossine. - Sono state riportate le seguenti
tossicità delle YTXs espresse come mortalità del topo
per i.p. in  mg/kg [57]:

YTX 0,10
HydroxyYTX 0,50
DesulfoYTX 0,50
HomoYTX 0,10
Hydroxy-homoYTX 0,50
NorYTX 0,22
CarboxyYTX 0,50
ATX >0,10
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La yessotossina (YTX) è stata per la prima volta
isolata dal bivalve Patinopecten yessoensis [74]. Ha
una struttura chimica simile a quella della brevetossina
isolata da G. breve e della ciguatossina isolata da Gym-
nothoras jovanicus. Questa somiglianza ha fatto
pensare che le YTXs potessero intervenire a livello dei
canali del Na+ facilitando l’entrata di questo ione.
Tuttavia questo meccanismo non è stato dimostrato
sperimentalmente [75]. Successivamente numerosi
studi hanno dimostrato la presenza di diversi analoghi
della yessotossina.

La prima dimostrazione della presenza di yessotos-
sine in mitili dell’Adriatico risale al giugno del 1995
[21]. Successivamente, in mitili raccolti nella stessa
area di mare nell’estate del 1996 e 1997, furono messi
in evidenza analoghi delle yessotossine [76-78]:
homo-yessotossina, 45-idrossihomo-yessotossina e
45-idrossi-yessotossina. Un nuovo analogo della yes-
sotossina, l’adriatossina, con tre gruppi solforici (ATX),
è stata identificata in mitili del Mare Adriatico [79]. Due
specie di dinoflagellate sono considerate responsabili
della produzione di yessotossine Protoceratium reticu-
latum e Lingulodinium polyedrum [76, 78].

Negli studi sugli effetti tossici della yessotossina
come tale e della sua forma desulfatata, è risultato che
la prima ha come organo bersaglio il miocardio mentre
la seconda il fegato e il pancreas [80]. 

La causa di morte nel topo (alla dose di 0,10 mg/kg)
è dovuta ad un’insufficienza cardiaca acuta per azione
della yessotossina e ad un’alterazione del fegato e del
pancreas per la yessotossina desolfatata.

La yessotossina risulta tossica in epatociti e in
cellule di glioma di ratto [75]. A livello istologico si
osserva un edema intracitoplasmatico nelle cellule del
muscolo cardiaco 3 ore dopo l’iniezione i.p. di 300
mg/kg di YTX mentre non si osservano danni agli
organi digestivi. La YTX desulfata, alla stessa dose,
causa invece una grave degenerazione grassa del
fegato ed una necrosi intracellulare nello stesso organo
e nel pancreas, senza agire sul cuore [80].

La scarsa conoscenza a livello biologico molecolare e
farmacologico degli analoghi della yessotossina, alcuni
dei quali sono stati ritrovati nei mitili delle coste adriati-
che, dipende dalla non disponibilità in commercio dei
principi attivi. Questi ultimi attualmente sono utilizzati
solo dai ricercatori che le estraggono e purificano a
partire dai mitili contaminati. Non si conoscono casi di
intossicazione umana attribuibili alle YTXs.

Epidemiologia

Le pectenotossine e le yessotossine sono state erro-
neamente ritenute responsabili di sindromi diarroiche
(DSP), in quanto si ritrovano spesso in presenza simul-
tanea con l’acido okadaico e i suoi derivati nei
molluschi bivalvi.

Le sindromi DSP dovute all’acido okadaico sono
associate all’ingestione di molluschi contaminati. In
Giappone, questo tipo di intossicazione è stato
osservato a seguito del consumo di mitili (M. edulis e
M. coruscum), pettini (Patinopecten yessoensis e
Chlamis nipponensis) e vongole (Tapes japonica e
Gomphina melaegis). Sulle coste atlantiche dell’Euro-
pa, Mytilus edulis e Ostrea sp. sono stati associati a
episodi di intossicazione DSP. Nei molluschi, queste
tossine si accumulano principalmente nell’epatopan-
creas. Per questa ragione, anche se la cottura non altera
significativamente la tossicità dei molluschi, l’intossi-
cazione può essere considerevolmente ridotta evitando
di consumare le ghiandole digestive dei molluschi.  

L’entità dell’accumulo di tossine DSP è sensibil-
mente diversa nei molluschi bivalvi. Attività di moni-
toraggio nell’Adriatico settentrionale hanno permesso
di stabilire che le concentrazioni più elevate di tossina
vengono raggiunte nei mitili e, anche se in misura
molto inferiore, nelle vongole [81].

La concentrazione di cellule nell’acqua di mare
necessaria a contaminare i molluschi è molto variabile.
E’ stato riportato che una concentrazione di 1000-2000
cellule/l di Dinophysis spp. provoca un accumulo
significativo di cellule (20 000-30 000 per epatopan-
creas) e un elevato livello di tossicità nei mitili [82]. Le
intossicazioni DSP sulla costa olandese sono state
associate a concentrazioni di oltre 20 000 cellule/l [83]. 

D’altra parte, l’accumulo di tossine DSP nei
molluschi sembra dipendere anche da altri fattori. In
uno  studio su Dinophysis nelle acque costiere del Por-
togallo, è stato ad esempio osservato che il tempo
necessario ai molluschi per diventare tossici dipende
dalla presenza non solo di alghe tossiche ma anche di
altre specie non tossiche [84].

Fino agli anni ’80, le aree dove sono state registrate
intossicazioni da tossine DSP erano circoscritte all’O-
ceano Atlantico, al mare del Nord, alle coste degli Stati
Uniti (dell’Atlantico e del Pacifico), del Cile, del Sud
Africa, della Tailandia e del Giappone. 

In quest’ultimo paese, dal 1976 al 1982 sono stati
registrati oltre 1300 casi di intossicazione da tossine
DSP [68]. In Francia, negli anni 1983 e 1984, sono
state riportati più di 5000 casi di intossicazioni, e altri
21 000 casi sono stati descritti successivamente [85].
Intossicazioni di simile entità hanno interessato le
coste olandesi [86]. In Scandinavia, nel 1984,  300-400
casi sono stati attribuiti a ingestione di tossine DSP [87].
In Spagna, nel settembre 1981, sono stati osservati circa
5000 casi di disturbi gastrointestinali causati dalla
presenza di tossine DSP nei molluschi [85]. 

Per quanto riguarda il Mediterraneo, dai dati dispo-
nibili sembra che la contaminazione da DSP sia
limitata ad alcune aree della parte settentrionale del
bacino. I primi casi di contaminazione sono stati quelli,
sopra citati, rilevati in Francia nel 1987. Contamina-
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zioni da DSP si sono verificate anche lungo la costa
orientale della Corsica [88].

Per quanto rigurda i mari italiani, il primo episodio
noto di intossicazione da tossine DSP si è verficato in
Adriatico nel giugno del 1989. In tale occasione, fu
dimostrata la presenza di cellule di D. fortii nell’epa-
topancreas di mitili della fascia costiera dell’Emilia
Romagna, che avevano causato disturbi diarroici in
circa un centinaio di consumatori [49]. Questo
fenomeno è stato successivamente osservato nel
Golfo di Trieste e lungo la costa marchigiana [89,
50]. Contaminazioni di mitili da tossine DSP sono
state segnalate anche lungo le coste della Croazia e
della Slovenia [90].

La tossicità dei mitili dell’Adriatico settentrionale
dovuta a tossine DSP si manifesta con una certa conti-
nuità, presentandosi piuttosto puntualmente nel
periodo stagionale estivo-autunnale. 

Azaspiracido, una nuova tossina marina 
isolata dai mitili

Recentemente è stata individuata una nuova tossina
liposolubile, l’azaspiracido (Fig. 3 e Tab. 1).

Il primo episodio di intossicazione da azaspiracido
(AZA) è avvenuto nel 1995, quando i mitili raccolti
nella baia di Killary in Irlanda causarono forti disturbi
gastrointestinali nei consumatori dei Paesi Bassi. La
struttura della tossina responsabile dell�intossicazione
fu successivamente individuata in Giappone e, sulla
base della sua composizione chimica, fu definita come
azaspiracido [91, 92]. Altri casi di intossicazione da
tossina AZA causati da mitili provenienti dall�Irlanda
sono stati segnalati nell�Irlanda stessa e in altri paesi
dell�Europa, Italia compresa [81].

Sono stati isolati, oltre all’AZA quattro analoghi
(AZA2-AZA5) [93]. Si ipotizza che AZA e i suoi
analoghi siano prodotti da dinoflagellate. 

Sono state riportate per la tossina AZA dosi letali
per via orale nel topo di 250 e 500 µg/kg e di 200 µg/kg
a seguito di iniezione intraperitoneale [94]. In questi
studi è stata osservata una marcata variabilità nella
sensibilità alla tossina, in relazione all’età. 

In uno studio condotto con estratti di mitili parzial-
mente purificati sono stati messi in evidenza gravi
danni al fegato, al pancreas, al timo, ai tessuti linfatici
e al tratto digestivo [95]. In un secondo studio con la
tossina purificata somministrata per via orale alle dosi
di 500, 600 e 700 µg/kg, sono stati osservati effetti di
gravità progressiva agli stessi organi entro 24 ore
[94].

I dati disponibili riguardanti questi studi hanno
permesso di individuare LOAEL di 23 e 86 µg di
tossina, con un valore medio di 51,7 µg. 

Livelli di tolleranza e considerazioni di sicurezza
dell’acido ocadaico e delle altre tossine DSP

Per quanto riguarda l’OA e la DTX, i dati riguar-
danti le intossicazioni umane in Giappone e in
Norvegia hanno permesso di ricavare un LOEL di
48-65 µg per una persona di 60 kg, corrispondente a
circa 0,8 µg di acido ocadaico/kg di peso corporeo.
Da questo valore è stata definita un’assunzione tolle-
rabile di 0,27 µg/kg di peso corporeo, applicando un
fattore di incertezza di 3. 

Per la tossina PTX2 è stato individuato un LOAEL
per somministrazione orale di 0,25 mg/kg [73]. Appli-
cando un fattore di sicurezza di 100 è stato ottenuto un
limite tollerabile di 0,25 µg/kg per l’uomo. Questo
valore corrisponde ad una dose di 15 µg in una persona
adulta di 60 kg di peso e ad un livello tollerabile nei
molluschi di 15 µg/100 g di parte edibile.

Per le yessotossine, sulla base del NOAEL sul
topo, applicando un fattore di incertezza di 100, è
stata definita un’assunzione tollerabile di 10 µg /kg di
peso corporeo, che per un adulto di 60 kg di peso cor-
risponde ad una dose di 600 µg. 
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Fig. 3. - Struttura chimica degli azaspiracidi (AZAs).

Tab. 1. - Tossicità degli azaspiracidi (AZAs)

Tossina R1 R2 R3 R4 mg/kg*

Azaspiracido (AZA) H H Me H 0,20
Azaspiracido-2 (AZA2) H Me Me H 0,11
Azaspiracido-3 (AZA3) H H H H 0,14
Azaspiracido-4 (AZA4) OH H H H 0,47
Azaspiracido-5 (AZA5) H H H OH 1,00

(*) Tossicità delle AZAs espressa come mortalità del topo per
i.p. [57].
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In considerazione dell’esiguità dei dati tossicolo-
gici ed epidemiologici, è stato sµggerita una dose tol-
lerabile di 100 µg. Di conseguenza, è stato proposto
un livello massimo nei molluschi di 100 µg/100 g di
parte edibile

Recentemente, con una decisione della Commissio-
ne Europea del 15 marzo 2002, che fissa norme speci-
fiche per l’attuazione della Direttiva 91/492/CE del
Consiglio, sono stati definiti i seguenti tenori massimi
di alcune biotossine marine in molluschi bivalvi e in
altri organismi: 

- 160 µg di acido okadaico equivalente/kg parte
edibile per acido okadaico, DTX e pectenotossine; 

- 1 mg equivalente di yessotossina/kg parte edibile;
- 160 µg equivalenti di azaspiracido/kg parte

edibile.

Tossine NSP

La NSP è una sindrome di tipo neurotossico legata
alle fioriture del dinoflagellato Ptychodiscus brevis
(Gymnodinium breve). Le fioriture di quest’alga si
verificano per lo più in Florida, dove causano morie
degli animali marini. Il rischio per l’uomo deriva dal-
l’ingestione di molluschi contaminati e dall’inalazione
di aerosol contenente cellule o loro frammenti, in pros-
simità di aree interessate dalle fioriture.

Specie tossiche e loro distribuzione

L’area geografica in cui si verifica maggiormente la
presenza di questa alga è rappresentata dal golfo del
Messico e dalle coste della Florida e del nord Carolina
[96]. Sono state riportate fioriture di questa specie, non
associate a morie di pesci o a intossicazioni nell’uomo,
anche nella Spagna settentrionale, in Giappone e lungo
la costa orientale del Mediterraneo [97, 98].

Lungo le coste dell’Adriatico settentrionale, nel
1976 e 1977 e successivamente nel 1984, sono state
osservate fioriture attribuite a Gymnodinium sp [99, 9].
La specie responsabile delle fioriture non è stata tasso-
nomicamente definita, è tuttavia diversa da G. breve e
non produce tossine NSP [100].

Una fioritura di Gymnodinium spp. è stata riportata
nel golfo di Olbia (Sardegna) nell’autunno del 1985,
ma anche in questo caso non sono state rilevate tossine
NSP [101].

Chimica delle tossine NSP

La neurotossina di P. brevis, denominata BTx-B, è
stata descritta per la prima volta come un sistema di 11
anelli eterociclici contenenti ossigeno, terminante con
un lattone insaturo a una estremità e con una aldeide
insatura all’altra [102]. In seguito, sono state caratte-
rizzate altre brevetossine [103].

Profilo tossicologico

I primi casi di intossicazione causati da brevetossine
risalgono all’800, ma solo nel 1952 è stata chiarita la
relazione tra “maree rosse” dovute a P. brevis e
sindrome neurotossica (NSP) [104]. Questa intossica-
zione avviene in seguito al consumo di bivalvi che
hanno accumulato le brevetossine nei loro tessuti. Gli
episodi finora osservati sono circoscritti lungo le coste
del Golfo del Messico e sono stati associati al consumo
di vongole. Non è stato riportato nessun caso letale.

La NSP è dunque una forma relativamente blanda di
intossicazione da molluschi bivalvi. I principali
sintomi sono: sensazione di paralisi alla bocca e alle
dita, atassia, rallentamento del battito, sensazione di
caldo e freddo, midriasi e lieve diarrea. La guarigione
avviene in pochi giorni.

Mentre le saxitossine responsabili della PSP
agiscono come agenti non-depolarizzanti nelle
membrane delle cellule eccitabili, le brevetossine,
liposolubili, agiscono come sostanze depolarizzanti,
inducendo l’apertura dei canali di membrana permea-
bili al Na+ e quindi favorendo il flusso di questo ione
verso l’interno [105].

Durante le fioriture di P. brevis si possono verificare
disturbi di tipo respiratorio, dovuti all’inalazione di
aerosol di acqua marina contenente cellule e loro
frammenti o brevetossine disciolte. Si possono deter-
minare forti irritazioni della congiuntiva e delle
mucose (soprattutto nasali) seguite da tosse secca e
rinorrea [106]. Anche in questo caso, la tossina
provoca l’apertura dei canali di membrana permeabili
al Na+, rilasciando acetilcolina che a sua volta causa la
contrazione della muscolatura liscia tracheale. Gli
effetti sono solo temporanei. Le maree rosse causate da
P. brevis e associate a questa sindrome respiratoria
sono frequenti soprattutto in Florida, ma sono state
descritte anche nel Golfo del Messico e nella Carolina
del nord [96], nella Spagna settentrionale e in
Giappone [97]. Anche nell’Adriatico sono stati
riportati casi di irritazione respiratoria, probabilmente
dovuti alla presenza di una specie di Gymnodinium non
ancora definita tassonomicamente [100].

Tossine ASP

Nel 1987 in Canada è stata riportata un’intossicazione
attribuita al consumo di mitili che coinvolse 153
persone. Oltre a disturbi di tipo gastrointestinale, questa
intossicazione provocò in alcuni casi confusione e
perdita di memoria, da cui il termine amnesic shellfish
poisoning (ASP) proposto per questa sindrome [107].

Specie tossiche e loro distribuzione

La tossina responsabile di questa sindrome risultò
essere l’acido domoico, un amminoacido neurotossico
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relativamente raro [107], e la specie algale produttrice
fu identificata nella diatomea pennata Nitzschia
pungens f. multiseries. Dopo l’episodio di intossica-
zione del 1987 sopra citata, nella Baia di Cardigan fu
rilevata una concentrazione di N. pungens di 10
milioni di cellule/l, con livelli di acido domoico fino
all’1% di peso secco.

Un’altra diatomea produttrice di acido domoico,
Pseudonitzschia australis, è stata individuata lungo le
coste delle California [108]. In quest’area le tossine
ASP sono state rilevate nei molluschi e in alcuni pesci,
in particolare nelle acciughe. Il consumo di pesci con-
tenenti queste tossine è stato ritenuto responsabile
delle morie di uccelli marini osservate in questa zona
nello stesso periodo.

Alcuni casi di intossicazione umana sono stati attri-
buiti al consumo di molluschi contenenti acido
domoico anche nello Stato di Washington. 

Attualmente, la biointossicazione da acido domoico
è presente non solo in Canada e in California, ma
anche lungo le coste dell’Australia e della Nuova
Zelanda. In Europa, benché non sia stato mai registrato
alcun episodio di intossicazione, la presenza di acido
domoico è stata dimostrata in mitili coltivati lungo la
costa della Galizia [109] e nella diatomea P. pungens f.
multiseries, raccolta nelle coste olandesi [110].

In Italia, il problema del possibile rischio sanitario
associato alle tossine ASP è stato sollevato quando,
negli anni 1988/91, sono comparsi nell’alto e medio
Adriatico aggregati mucillaginosi contenenti diatomee
del genere Nitzschia. In realtà fu possibile escludere la
presenza di acido domoico in questi aggregati [111]. 

Tuttavia questa tossina rappresenta attualmente
anche per l’Italia un problema sanitario. Infatti
l’assenza di acido domoico nei molluschi bivalvi dei
mari italiani non esclude il rischio che molluschi con-
taminati provenienti da altri paesi provochino intossi-
cazioni in Italia; inoltre le varie specie del genere
Pseudonitzschia produttrici di acido domoico, e quindi
potenzialmente tossiche, hanno una distribuzione
piuttosto ampia.

Meccanismi d’azione e tossicologia clinica

Ricerche sul meccanismo d’azione dell’acido domo-
ico hanno mostrato che questo aminoacido, analogo del-
l’acido glutammico e dell’acido kainico, agisce sui
recettori dell’acido glutammico, uno dei principali neu-
rotrasmettitori del sistema nervoso centrale [112]. Questo
meccanismo d’azione a livello delle sinapsi spiega in
parte gli effetti neurotossici dell’acido domoico.

Il meccanismo d’azione dell’acido domoico è
attualmente noto a livello dei recettori degli amminoa-
cidi eccitatori e della trasmissione sinaptica. La sinto-
matologia da ASP non si limita al sistema nervoso ma
riguarda anche l’apparato digerente.

In confronto alle tossine PSP, l’acido domoico è una
neurotossina relativamente blanda. Nell’intossicazione
avvenuta in Canada, vi furono 153 casi di disturbi
gastroenterici con nausea, vomito e diarrea entro 24
ore, e disturbi neurologici (principalmente confusione
e perdita di memoria) dopo 48 ore nei pazienti più
anziani (oltre 60 anni), tre dei quali morirono [107].

Livelli di tolleranza e considerazioni di sicurezza

E’ stato proposto un livello tollerabile di acido
domoico di 20 µg/g di parte edibile di mollusco, derivato
dopo aver osservato effetti tossici sui consumatori di
molluschi ad una concentrazione di 200 µg/g [113].

Intossicazione da venerupina (VSP)

L’intossicazione da venerupina è una sindrome non
paralitica causata dall’ingestione di ostriche (Crasso-
strea gigas) e vongole (Venerupis semidecussata) che
hanno accumulato dinoflagellate tossiche. La specie che
si ritiene responsabile di questa intossicazione è Proro-
centrum minimum var. mariae-lebouriae e var. triangu-
latum [114], che produce “acque colorate” soprattutto in
Giappone, nel Mar Baltico e in Portogallo. 

Nel Mediterraneo è stato osservato un progressivo
aumento di P. minimum [115]. Nell’estate del 1983,
costituì una parte considerevole della regolare fioritura
estiva nella Baia di Sibenik (costa orientale adriatica);
negli anni seguenti, la sua presenza è costantemente
aumentata ed è stata riportata anche in altre zone
costiere dell’Adriatico [116].

La maggior parte degli episodi dell’intossicazione
da venerupina si sono verificati in Giappone, con
numerosi casi letali [117]. Anche in Norvegia, nel
1979, sono stati descritti i sintomi di questa intossica-
zione in 70 persone che avevano consumato militi
raccolti in prossimità di una massiccia fioritura di P.
minimum [118].

La natura della tossina responsabile dell’intossica-
zione da venerupina non è stata ancora definita. L’av-
velenamento è caratterizzato da una lunga incubazione
(24-48 ore) a cui fa seguito un inizio repentino dei
sintomi: nausea, vomito, diarrea, cefalea e agitazione.
Nei casi più gravi possono manifestarsi disfunzione
epatica, delirio e coma epatico. La morte sopraggiunge
in circa il 33% dei pazienti. 

Intossicazioni associate al consumo di pesci
“Ciguatera disease”

La ciguatera è un’intossicazione tipica delle regioni
costiere tropicali e subtropicali, particolarmente dei
Caraibi e delle isole del Pacifico. E’ causata dall’inge-
stione di una grande varietà di pesci delle barriere
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coralline che contengono tossine accumulate lungo la
catena alimentare. Il termine ciguatera deriva dal nome
usato nel 18° secolo nelle Antille spagnole per una
intossicazione alimentare causata dalla “cigua”, un
mollusco del genere Cittarium. Responsabile della pro-
duzione di ciguatossine è un dinoflagellato bentonico,
Gambierdiscus toxicus [119], di cui si nutrono i pesci
erbivori che a loro volta vengono ingeriti dai pesci
carnivori. In questo modo i pesci più grandi e più
vecchi accumulano una grande quantità di tossina, che
si concentra in tutto l’organismo e soprattutto nelle
interiora.

Sono almeno cinque le tossine responsabili di
questa intossicazione, tra le quali un composto
ammonico quaternario (ciguatossina) e una componen-
te idrosolubile (maitotossina) [120]. La ciguatossina è
una tossina molto potente, con una DL50 nel topo di
0,45 µg/kg i.p. La sua azione principale è quella di
aumentare la permeabilità al sodio delle membrane
eccitabili causandone la depolarizzazione [121].
La ciguatera si presenta come una sindrome acuta con
vomito, diarrea, dolori addominali, disturbi neurologi-
ci e, in alcuni casi, bradicardia o tachicardia. Non
trattata, la comune sindrome gastroenterica si risolve
entro 24-48 ore, ma alcuni sintomi neurologici
possono persistere per mesi [122].

Il problema dell’importazione 
di alghe tossiche marine

La progressiva diffusione delle specie algali marine
dannose è un problema che merita un’attenzione parti-
colare. Le acque di zavorra delle navi da carico sono
ritenute la causa principale di tale diffusione. Queste
acque possono infatti contenere gli organismi presenti
nelle aree portuali dalle quali vengono pompate (virus,
batteri, fitoplancton, crostacei, molluschi, pesci), i quali
possono sopravvivere durante il trasporto e così essere
immmessi nell’ambiente dove queste vengono
scaricate. La loro sopravvivenza in questo nuovo
ambiente è legata all’analogia con l’ambiente d’origine.
In questo modo avviene la colonizzazione di aree geo-
grafiche da parte di nuove specie algali. Enormi volumi
di acque di zavorra sono in continuo movimento in tutto
il mondo ed è presumibile che aumentino in futuro con
la globalizzazione dei commerci. E’ stato stimato che
ogni anno circolano in tutto il mondo circa 10 miliardi
di tonnellate di acqua di zavorra. 

Il problema dell’importazione di alghe tossiche
marine, così come di altri organismi alieni, è stato
ampiamente riconosciuto e documentato in vari paesi.
In Tasmania sono state campionate acque e sedimenti
accumulati nelle cisterne di zavorra di grandi navi da
carico e sono state rilevati oltre 300 milioni di cisti di
dinoflagellati in una sola nave [123, 124].

In Australia, è attivo dal 1991 un programma di
ricerca per minimizzare il trasporto di organismi alieni.

Questo problema è stato oggetto di un workshop
dell’International Council for the Exploration of the
Sea (ICES), nel corso del quale è emerso che numerosi
paesi si sono dati l’obiettivo di elaborare specifici
sistemi di sorveglianza. 

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 22 ottobre 2002.

BIBLIOGRAFIA

1. Vollenweider RA, Rinaldi A, Montanari G. Eutrophication,
structure and dynamics of a marine coastal system: results of
ten-year monitoring along the Emilia-Romagna coast
(Northwest Adriatic Sea). In: Vollenweider RA, Marchetti R,
Viviani G (Ed.). Marine coastal eutrofication Proceedings of an
International Conference. Bologna 21-24 March 1990. Italy:
1992. p. 63-106.

2. Anderson DM. Le maree rosse. Le Scienze 1994;314(10):74-81.

3. Hallegraeff GM. Harmful algal blooms: a global overview. In:
Hallegraeff GM, Anderson DM, Cembella AD (Ed.). Manual on
harmful marine microalgae. Paris: UNESCO. 1995. p. 1-24.

4. Anderson DM. Toxic algal blooms and red tides: a global per-
spective. In: Okaichi T, Anderson DM, Nemoto T (Ed.). Red
tides: biology, environmental science and technology. New
York: Elsevier Science Publishing Co.; 1989. p. 11-2.

5. Smayda TJ. Primary production and the global epidemic of phy-
toplankton blooms in the sea: a linkage? In: Cosper EM,
Carpenter EJ, Bricelj VM (Ed.). Novel phytoplankton blooms:
causes and impacts of recurrent brown tides and other unusual
blooms. Berlin: Springer Verlag; 1989. p. 449-83.

6. Hallegraeff GM. A review of harmful algal blooms and their
apparent global increase. Phycologia 1993;32(2):77-99.

7. Boni L. Red tides of the coast of Emilia Romagna (North
Western Adriatic Sea) from 1975 to 1982. Inf Bot It 1983;15(1):
18-24.

8. Viviani R. Relazione. In: Fenomeni di eutrofizzazione lungo le
coste dell’Emilia Romagna. Regione Emilia Romagna: a cura
del Dipartimento Sicurezza Sociale e Ambiente; 1976. p. 27-
38.

9. Artegiani A, Azzolini R, Marzocchi M, Morbidoni M, Solazzi
A, Cavolo F. Prime osservazioni su un “bloom” fitoplanctonico
lungo la costa marchigiana nell’anno 1984. Nova Thalassia
1985;7(suppl. 3):137-42.

10. Fonda Umani S. Hydrology and “red tides” in the Gulf of
Trieste (North Adriatic Sea). Oebalia 1985;11:141-7.

11. Honsell G, Talarico L, Cabrini M. Interesting ultrastrucural
features of a green dinoflagellate. G Bot It 1988;122:76-8.

12. Hallegraeff GM, Bolch CJ. Transport of diatom and dinoflagel-
late resting spores via ship’s ballast water: implications for
plankton biogeography and aquaculture. J Plankton Res 1992;
14:1067-84.

13. Smayda T. Novel and nuisance phytoplankton blooms in the
sea: Evidence for a global epidemic. In: Graneli E, Sundstrom

64



TOSSINE DELLE ALGHE MARINE

B, Edler L, Anderson DM (Ed.). Toxic marine phytoplankton.
New York: Elsevier; 1990. p. 29-40.

14. Andersen P. Design and implementation of some harmful algal
monitoring systems. IOC Techn Ser UNESCO 1996;44:102 

15. Shumway SE, Barter J, Sherman-Caswell S. Auditing the
impact of toxic algal blooms on oyster. Environ Auditor 1990;2:
41-56.

16. Sommer H, Meyer KF. Paralytic shellfish poisoning. Arch
Pathol 1937;24:560-98.

17. Schantz EJ, Mold JD, Stanger DW, Shavel J, Riel FJ, Bowden
JP, Lynch JM, Wyler RS, Riegel BR, Sommer H. Paralytic
shellfish poisoning. VI. A procedure for the isolation and purifi-
cation of the poison from toxic clams and mussel tissues. J Am
Chem Soc 1957;72:5230-35.

18. Taylor FYR. Toxic dinoflagellates: taxonomic and biogeo-
graphic aspects with emphasis on seafood toxins. In: Ragelis EP
(Ed.) Seafood toxins ACS Symposium. Washington DC:
American Chemical Society 1984; Series 262: p. 77. 

19. Honsell G. First report of Alexandrium minutum in the northern
Adriatic waters (Mediterranean Sea). In: Smayda TJ, Shimizu Y
(Ed.). Toxic phytoplankton blooms in the sea 5th int conf. on toxic
marine phytoplankcon. Newport, RI, USA, 28 October-1 Novem-
ber 1991. Elsevier Science Publishers, B.V 1993; p. 127-32.

20. Cabrini M, Mozetic P, Chiurco R, Cok S, Predonzani S. PSP
toxicity and the distribution of Alexandrium spp in the gulf of
Trieste (Northern Adriatic Sea). Proceedings of the VIII Interna-
tional Conference on Harmful algae (abstract and poster classi-
fication). Vigo, Spain 25-29 June 1997. Paris: Xunta de Galicia
and IOC of UNESCO; 1998. p. 48.

21. Ciminiello P, Fattorusso E, Magno S, Oshima Y, Poletti R,
Viviani R, Yasumoto T. Determination of PSP toxins in mussels
from the Adriatic sea. Mar Pollut Bull 1995;30:733-5.

22. Marasovic I, Nincevic Z, Orhanovic S, Pavela-Vrancic M. DSP
and PSP toxicity in the coastal waters of the middle Adriatic
(Kastela Bay). In: Reguera B, Blanco J, Fernandez ML, Wyatt T
(Ed.). Proceedings of the VIII International Conference on
Harmful algae. Vigo, Spain 25-29 June 1997. Paris: Xunta de
Galicia and IOC of UNESCO; 1998. p. 132.

23. Innamorati M, Lazzara L, Nuccio C, De Pol M, Mannucci M,
Mori, G. Popolamenti fitoplanctonici e condizioni idrologiche
nell’arcipelago toscano. Resoconti dei rilevamenti in mare.
Firenze; 1989. n. 6. p. 1-115.

24. Boni L, Pompei M, Reti M. Maree colorate e fioriture algali
lungo le coste dell’Emilia Romagna dal 1982 al 1985 con parti-
colare riguardo alla comparsa di protogoniaulax tamarensis.
Nova Thalassia 1986;3:237-45.

25. Montresor M, Marino D, Zingone A, Dafnis G. Three alexan-
drium species from coastal Tyrrhenian waters (Mediterranean
Sea). In: Granéli E, Sundstroem B, Edler L, Anderson DM (Ed.).
Toxic marine phytoplankton. New York: Elsevier Science Publi-
shing Co.; 1990. p. 82-7.

26. Carrada GC, Casotti R, Modich M, Saggiomo V. Presence of
gymnodinium catenatum (dinophyceae) in a coastal Mediterra-
nean lagoon. J Plankton Res 1991;13:229-38.

27. Honsell G, Boni L, Cabrini M, Pompei M. Toxic or potentially
toxic dinoflagellates from the Northern Adriatic Sea. In: Vol-

lenweider RA, Marchetti R, Viviani R (Ed.). Marine coastal
eutrophication. New York: Elsevier Science Publishers; 1992. p.
107-14.

28. Pagou K. Eutrophication problems in Greece. In: Eutrophica-
tion-related phenomena in the Adriatic Sea and in other Medi-
terranean coastal zones. Commission of the European Commu-
nities; 1990. (Water Pollution Research, Report 16). p. 97-114.

29. Poletti R, Milandri A, Pompei M, Viviani R. Controllo delle bio-
tossine ASP nei prodotti ittici. Laguna 1997;5:6-17.

30. World Health Organization. Aquatic (marine and freshwater)
biotoxin. Geneva: WHO; 1984. (Environmental Health Criteria,
37). p. 1.

31. Viviani R. Eutrophication, marine biotoxins, human health. In:
Vollenweider RA, Marchetti R, Viviani R (Ed.). Marine coastal
eutrophication. Proc. Inter. Conf. Bologna, 21-24 March 1990.
Sci Total Environ;1992(suppl.):631-62.

32. Schantz EJ, Mold JD, Howard WL, Bowden JP, Stanger DW,
Lynch JM, Wintersteiner OP, Dutcher JD, Walters DR, Riegel B.
Paralytic shellfish poisoning. VIII. Some chemical and physical
properties of purified clam and mussel poisons. Can J Chem
1961;39:2117-23.

33. Kao CY. Pharmacology of tetrodotoxin and saxitoxin. Fed Proc
1972;31:1117-23.

34. Steidinger KA, Baden DG. Toxic marine dinoflagellates. In:
Spector DL (Ed.). Dinoflagellates. Orlando, Florida: Academic
Press Inc.; 1984. p. 201-49.

35. Viviani R. The veterinarian in the control of aquatic biotoxins.
Bologna: Grasso; 1981. p. 1-151.

36. Auerbach PS. Clinical therapy of marine envenomation and
poisoning. In: Tu AT (Ed.). Handbook of natural toxins-marine
toxins and venoms. New York and Basel: M Dekker Inc.; 1988.
p. 493-565.

37. Chang FH, Anderson DM, Kulis DM, Till DG. Toxin production
of Alexandrium minutum (Dinophyceae) from the Bay of Plenty
New Zealand. Toxicon 1997;35:393-409.

38. White AW. Paralytic shellfish toxins and finfish. In: Ragelis EP
(Ed.). Seafood toxins ACS Symposium Series 269. Washington
DC: American Chemical Society; 1984. p. 171-80.

39. Luthy J. Epidemic paralytic shellfish poisoning in western
Europe, 1976. In: Taylor DL, Seliger HH (Ed.). Toxic dinoflagel-
late blooms. North Holland, New York: Elsevier; 1979. p. 15-22.

40. Bravo I, Reguera B, Martinez A, Fraga S. First report of gymno-
dinium catenatum graham in the Mediterranean coast. In:
Granéli E, Sundstrom B, Edler L, Anderson DM (Ed.). Toxic
marine phytoplancton. New York: Elsevier Science Publisher
Co: 1990. p. 449-52.

41. Delgado M, Estrada M, Camp J, Fernandez JV, Santmarti M,
Lleti C. Development of toxic Alexandrium minutum halim
(Dinophyceae) bloom in the harbour of Sant Carles de la Rapita
(Ebro Delta, northwestern Mediterranean). Sci Mar 1990;54:1-7.

42. Tagmouti F, Chafak H, Fellat-Zarrouk R, Talbi M, Blaghen M,
Mikou A, Guittet E. (1995) Detection of toxins in bivalves of
Moroccan coasts. In: Yasumoto T, Oshima Y, Fukuyo Y (Ed.).
Harmful an toxic algal blooms. Sendai: Intergovernmental
Oceanographic Commission of UNESCO; 1996. p. 85-7.

65



Paola ADE, Enzo FUNARI e Roberto POLETTI 

43. Rosales-Loessener F, De Porras E, Dix MW. Toxic shellfish
poisoning in Guatemala. In: Okaichi T, Anderson DM, Nemoto
T (Ed.). Red tides: biology, environmental science and toxico-
logy. New York: Elsevier; 1989. p. 113-6.

44. Kao CY. Paralytic shellfish poisoning. In: Falconer IR (Ed.).
Algal toxins in seafood and drinking water. London: Academic
Press; 1993. p. 75-86.

45. Viviani R, Proja M, D’Alessandro F, Mancini L, Poletti R,
Montanaro G. Primi casi in Italia di “paralytic shellfish
poisoning” da mitili coltivati nei rias della Spagna. Atti Soc It
Vet 1977;31:331.

46. Yasumoto T, Oshima Y, Yamaguchi M. Occurrence of a new
type of shellfish poisoning in the Tohoku district. Bull Jpn Soc
Sci Fish 1978;44:1249-55.

47. Yasumoto T, Oshima Y, Sugawara W, Fukuyo Y, Oguri H,
Igarashi T, Fujita N. Identification of dinophysis fortii as the
causative organism of diarrhetic shellfish poisoning. Bull Jpn
Soc Sci Fish 1980;46:1405-11.

48. Relevante N, Williams WT, Gilmartin M. A numerical asses-
sment of the temporal and spatial distribution of phytoplankton
assemblages in the Northern Adriatic Sea. J Exp Mar Biol Ecol
1984;77:137-50.

49. Boni L, Mancini L, Milandri A, Poletti R, Pompei M, Viviani R.
First cases of DSP in the Northern Adriatic Sea. In: Vollenwei-
der RA, Marchetti R, Viviani R (Ed.). Marine coastal eutrophi-
cation. Proc. Inter. Conf. Bologna, 21-24 March 1990. Sci Total
Environ 1992(suppl.):419-26.

50. Ammazzalorso P, Ercolessi M, Giorgi G, Trotta I, De Rosa F,
Grassini P. Indagine sulla presenza di dinophysis e tossina lipo-
solubile DSP in molluschi ed acque di mare adibite alla mollu-
schicoltura in provincia di Pesaro, nell’estate 1990. Ig Mod
1991;96:142-72.

51. Della Loggia R, Cabrini M, Del Negro P, Honsell G, Tubaro A.
Relationship between dinophysis spp. in seawater and DSP
toxins in mussels in the Northern Adriatic Sea. In: Smayda TJ,
Shimizu Y (Ed.). Toxic phytoplankton blooms in the sea. 5° Int
Conf. on toxic marine phytoplankton. Newport RI, USA, 28
October-1 November 1991. Amsterdam: Elsevier Science Publi-
shers, BV; 1993. p. 483-8.

52. Sidari L, Honsell G. Il genere dinophysis ehrenberg (pyrrophy-
ta) in Adriatico: revisione bibliografica. Boll Soc Adr Sci 1994;
75:413-22.

53. Lee JS, Igarashi T, Fraga S, Dahl E, Hovgaard P, Yasumoto T.
Determination of diarrhetic shellfish toxins in various dinofla-
gellate species. J Appl Phycol 1989;1:147-52.

54. Giacobbe MG, Penna A, Ceredi A, Milandri A, Poletti R, Yang
X. Toxicity and ribosomial DNA of the dinoflagellate dinophy-
sis sacculus (dinophyta). Phycologia 2000;39(3):177-82.

55. Fattorusso E, Ciminiello P, Costantino V, Magno S, Mangoni A,
Milandri A, Poletti R, Pompei M, Viviani R. Okadaic acid in
mussels of Adriatic Sea. Mar Pollut Bull 1992;24:234-7.

56. Draisci R, Lucentini L, Giannetti L, Boria P, Poletti R. First
report of pectenotoxin-2 (PTX-2) in algae (dinophysis fortii)
related to seafood poisoning in Europe. Toxicon 1996;34:923-
35.

57. Working Group on Toxicology of DSP and AZP. Report of the
meeting of the Working Group on Toxicology of DSP and AZP.
Brussels, 21-23rd May 2001. p. 21.

58. Suganuma M, Suttajit M, Suguri H, Ojika M, Yamada K, Fujiki
K. Specific binding of okadaic acid, a new tumor promoter, in
mouse skin. FEBS Lett 1989;250:615-8.

59. Takai A, Murata M, Torigoe K, Isobe M, Mieskes G, Yasumoto
T. Inhibitory effect of okadaic acid derivatives on protein pho-
sphatases. Biochem J 1992;284:539-44.

60. Shibata S, Ishida Y, Ditano H, Ohizumi Y, Habon J, Kikuchi H.
Contractile effects of okadaic acid, a novel ionophore-like
substance from black sponge, on isolated smooth muscles under
the condition of Ca deficiency. J Pharmacol Exp Ther 1982;
223:135-43.

61. Ogino H, Kumagai M, Yasumoto T. Toxicological evaluation of
yessotoxin. Nat Toxins 1997;5:255-9.

62. Ito E, Yasumoto T, Takai A, Imanishi S, Harada K. Investigation
of the distribution and excretion of okadaic acid in mice using
immunostaining method. Toxicon 2002,40:159-65.

63. Terao K, Ito E, Yanagi T, Yasumoto T. Histopatological studies
on experimental marine-toxin poisoning. I: Ultrastructural
changes in the small intestine and liver of suckling mice
induced by dinophysis-1 and pectenotoxin-1. Toxicon 1986;
24:1141-51.

64. Hamano Y, Kinoshita Y, Yasumoto T. Enteropathogenicity of
diarrhetic shellfish toxins in intestinal models. J Food Hyg Soc
Jpn 1986;27:375-9.

65. Suganuma M, Fujiki H, Suguri H, Yoshizawa S, Hirota M,
Nakayasu M, Djika M, Wakamatsu K, Yamada K, Sugimura T.
Okadaic acid: an additional non-phorbol-12-tetradeca-noato-13-
acetate-type tumor promotor. Proc Natl Acad Sci 1988;85:1768-
71.

66. Fujiki H, Suganuma M, Suguri H, Yoshizawa S, Takagi K, Uda
N, Wakamatsu K, Yamada K, Murata M, Yasumoto T, Sugimura
T. Diarrhetic shellfish toxin, dinophysistoxin-1 is a potent
promoter on mouse skin. Gann 1988;79:1089-93.

67. Fessard V, Grosse Y, Pfohl-Leszkowicz A, Puiseux-Dao S.
Ocadaic acid treatment induces DNA adduct formation in
BHK21 C13 fibroblasts and HESV keratinocytes. Mutat Res
1996;361:133-41.

68. Yasumoto T, Murata M, Oshima Y, Matsumoto CK, Clardy J.
Diarrhetic shellfish poisoning. In: Rageli EP (Ed.). Seafood
toxins. Washington DC: American Chemical Society; 1984.
(ACS Symposium Series, 262). p. 207-14.

69. James KJ, Bishop AG, Draisci R, Palleschi L, Marchiafava G,
Ferretti E, Satake M, Yasumoto T. Liquid chromatographic
methods for the isolation and identification of new pecteno-
toxin-2 analogues from marine phytoplancton and shellfish. J
Chromatogr A 1999;844:53-65.

70. Quilliam M, Eaglesham G, Hallegraeff G, Quaine J, Richard D,
Nunez P. Detection and identification of toxins associated with
a shellfish poisoning incident in New South Wales, Australia.
Abstract, International Conference on Harmful Algal Blooms,
Tasmania, 7-11 Feb. 2000. p. 48.

71. Zhou J, Komiyama M, Terao K, Shimada Y. Effects of pecteno-
toxin-1 on liver cells in vitro. Natural Toxins 1994;2:132-5.

66



TOSSINE DELLE ALGHE MARINE

72. Leira F, Cabado AG, Vieytes MR, Roman Y, Alfonso A, Botana
LM, Yasumoto T, Malaguti C, Rossini GP. Characterization of
F-actin depolymerization as a major toxic event induced by pec-
tenotoxin-6 in neuroplastoma cells. Biochem Pharmacol 2002;
7235:1-10. 

73. Ishige M, Satoh N, Yasumoto T. Pathological studies on the
mice administered with the causative agent of diarrhetic
shellfish poisoning (okadaic acid and pectenotoxin-2).
Hokkaido Institute of Health; 1988. (Report, 38). p. 15-9.

74. Murata T, Kumagai M, Lee JS, Yasumoto T. Isolation and
structure of yessotoxin, a novel polyether compound implicated
in diarrhetic shellfish poisoning. Tetrahedron Lett 1987;28:
5369-872.

75. Aune T. Toxicity of marine and freshwater algal biotoxins
towards freshly prepared hepatocytes. In: Natori S, Hashimoto
K, Ueno Y (Ed.). Mycotoxins and phycotoxins ’88. Amsterdam:
Elsevier Science Publishers BV; 1988. p. 461-8.

76. Satake M, Terasawa K, Kadowaki Y, Yasumoto T. Relative con-
figuration of yessotoxin and isolation of two new analogs from
toxic scallop. Tetrahedron Lett 1996;37:5955-8.

77. Satake M, MacKenzie, Yasumoto T. Identification of Protocera-
tium reticulatum as the biogenetic origin of yessotoxin. Natural
Toxins 1997;5:164-7.

78. Tubaro A, Sidari L, Della Loggia R, Yasumoto T. Occurrence of
yessotoxin-like toxins in phytoplankton and mussels from
northern Adriatic Sea. In: Reguera B, Blanco J, Fernandez ML,
Wyatt T (Ed.). Proceedings of the VIII International Conference
on Harmful algae. Vigo, Spain 25-29 June 1997. Paris: Xunta de
Galicia and IOC of UNESCO; 1998. p. 470-2.

79. Ciminiello P, Fattorusso E, Forino M, Magno S, Poletti R,
Viviani R. Isolation of adriatoxin, a new analogue of yessotoxin
from mussels of the Adriatic Sea. Tetrahedron Lett 1998;39:
8897-900.

80. Terao K, Ito E, Oarada M, Murata M, Yasumoto T. Histopatologi-
cal studies on experimental marine toxins poisoning. 5. The
effects in mice of yessotoxin isolated from patinopecten yessoen-
sis and of a desulfated derivative. Toxicon 1990;28:1095-104.

81. Poletti R. Monitoring activities on marine toxic algae in the
Adriatic Sea. In: Algal bloom detection, monitoring and predic-
tion. 3rd Workshop: “Public health”. Rome, 21-22 April 1998.
Roma: Istituto Superiore di Sanità; 1999. (Rapporti ISTISAN,
99/8). p. 62-73. 

82. Séchet V, Safran P, Hovgaard P, Yasumoto T. Causative species
of diarrhetic shellfish poisoning (DSP) in Norway. Mar Biol
1990;105:269-74.

83. Kat M. Dinophysis acuminata blooms in the Dutch coastal area
related to diarrhetic mussel poisoning in the Dutch Waddensea.
Sarsia 1983;68:81-4.

84. Sampayo MA, Alvito P, Franca S, Sousa I. Dinophysis spp.
toxicity and relation to accompanying species. In: Granéli E,
Sundstrom B, Edler L, Anderson DM (Ed.). Toxic marine phyto-
plankton. Amsterdam: Elsevier; 1990. p. 215-20.

85. Van Egmond H.P, Aune T, Lassus P, Speijers GJA, Waldock M.
Paralytic and diarrhoeic shellfish poisons: occurrence in Europe,
toxicity, analysis and regulation. J Nat Toxins 1993;2:41-83.

86. Kat M. Diarrhetic mussel poisonings in The Netherlands related
to the dinoflagellate Dinophysis acuminata. Antonie v.
Leeuwnhoek, 1983;49:417-27.

87. Underdal B, Yndestad M, Aune T. DSP intoxication in Norway
and Sweden, autumn 1984-spring 1985. In: Anderson DM,
White AW, Baden DG (Ed.). Toxic dinoflagellates. Amsterdam:
Elsevier; 1985. p. 489-94.

88. Belin C. Distribution of dinophysis spp. and alexandrium
minutum along french coasts since 1984, and their DSP and PSP
toxicity levels. In: Smayda TJ, Shimizu Y (Ed.). Toxic phyto-
plancton blooms in the sea. Amsterdam: Elsevier Science Publi-
shers; 1993. p. 469-74.

89. Tubaro A, Sosa S, Bussani D, Sidari L, Honsell G, Della Loggia
R. Diarrhoeic toxicity induction in mussels of the Gulf of
Trieste. In: Lassus P, Arzul G, Erard E, Gentien P, Marcaillou C
(Ed.). Harmful marine algal blooms. Paris: Lavoisier Science
Publishers; 1995. p. 249-54.

90. Sedmak B, Fanuko N. Occurrence of dinophysis spp. and toxic
shellfish in the Northern Adriatic. J Appl Phycol 1991;3:289-94.

91. Ofuji K, Satake M, McMahon T, Silke J, James KJ, Naoki H,
Oshima Y, Yasumoto T. Two analogs of azaspiracid isolated
from mussels, mytilus edulis, involved in human intoxication in
Ireland. Nat Toxins 1999;7:99-102.

92. Satake M, Ofuji K, Naoki H, James KJ, Furey A, McMahon T,
Silk J, Yasumoto T. Azaspiracid, a new marine toxin having
unique spiro ring assemblies, isolated from irish mussels. J Am
Chem Soc 1998:120:9967-8.

93. Ofuji K, Satake M, McMahon T, James KJ, Naoki H, Oshima Y,
Yasumoto T. Structures of azaspiracid analogs, azaspiracid-4
and azaspiracid-5, causative toxins of azaspiracid poisoning in
Europe. Biosci Biotechnol Biochem 2001;65:740-2.

94. Ito E, Satake M, Ofuji K, Kurita N, McMahon T, James KJ.
Multiple organ damage caused by new toxin azaspiracid,
isolated from mussels produced in Ireland. Toxicon 2000;38:
917-30. 

95. Ito E, Terao K, McMahon T, Silke J, Yasumoto T. Acute patho-
logical changes in mice caused by crude extracts of novel toxins
isolated from Irish mussels. In: Reguera B, Blanco J, Fernandez
ML, Wyatt T (Ed.). Proceedings of the VIII International Confe-
rence on Harmful algae. Vigo, Spain 25-29 June 1997. Paris:
Xunta de Galicia and IOC of UNESCO; 1998. p. 588-9.

96. Pierce RH. Cooperative scientific effort identifies red tide toxin.
Environs (The Marine Biomedical Center) Newsletters
1987;10:7-12

97. Steidinger KA. A reevaluation of toxic dinoflagellate biology
and ecology. Prog Phycol Res 1983;2:148-88.

98. Pagou K, Ignatiades L. The periodicity of Gymnodinium breve
(Davis) in Saronicos Gulf, Aegean Sea. In: Granèli E, Sundstroe
B, Edler L, Anderson DM (Ed.). Toxic marine phytoplankton.
New York: Elsevier; 1990. p. 206-8.

99. Viviani R, Boni L, Cattani O, Mancini L, Poletti R, Annibali A,
Milandri A, Montanari G, Nizzoli C, Pirini M, Pompei M,
Rinaldi A. Occurrence of various types of phytoplankton
blooms in coastal area of the Northern Adriatic Sea facing
Emilia-Romagna during 1978. Atti dell’Accademia delle
Scienze dell’Istituto di Bologna, Classe di Scienze Fisiche, 267.
(Memorie Serie IV) 1985;10:1-81.

67



Paola ADE, Enzo FUNARI e Roberto POLETTI 

100. Viviani R. Le diverse fioriture di fitoplancton, dal 1978 al
1982, nell’area del mare Adriatico settentrionale prospiciente la
costa dell’Emilia-Romagna. In: Atti del Convegno Eutrofizza-
zione dell’Adriatico. Ricerche e linee di intervento. Bologna,
Italy, 18-20 maggio 1983. Regione Emilia-Romagna; 1983. p.
79-87.

101. Sechi N, Volterra L, Aulicino FA, Bonadonna L, Bagella G,
D’Amaddio P, Moresu MC, Soggia G. Un caso di eutrofizza-
zione nel golfo di Olbia. Ig Moderna 1987;88:126-36.

102. Alam M, Trieff NM, Ray SM, Hudson JE. Isolation and partial
characterization of toxins from the dinoflagellate G. breve. J
Pharmacol Sci 1975;64:865-7.

103. Nakanishi K. The chemistry of brevetoxins: A review. Toxicon
1985;23:473-9.

104. McFarren EF, Tanabe H, Silva FJ, Wilson WB, Campbell JE,
Lewis KH. The occurrence of a ciguatera-like poison in
oysters, clams and gymnodinium breve cultures. Toxicon
1965;3:111-23.

105. Risk M, Lin YY, MacFarlane RD, Sadagopa-Ramanujam VM,
Smith LL, Tieff NM. Purification and chemical studies on a
major toxin from gymnodinium breve. In: Taylor DL, Seliger
HH (Ed.). Toxic dinoflagellate blooms. North Holland:
Elsevier; 1979. p. 335-44.

106. Pierce RH Red tide ptychodiscus brevis toxin aerosols: A
review. Toxicon 1986;24:955-6.

107. Wright JLC, Boyd RK, De Freitas ASW, Falk M, Foxall RA,
Jamieson WD, Loycock MV, McCulloch AW, McInnes AG,
Odense P, Pathak VP, Quilliam MA, Ragan MA, Sim PG,
Hibault P, Walter JA, Gilgan M, Richard DGA, Dewar D. Iden-
tification of domoic acid, a neuroexcitatory amino acid, toxic
mussels from eastern Prince Edward Island. Can J Chem 1989;
67:481-90.

108. Buck KR, Uttal-Cooke L, Pilskaln CH, Roelke DL, Villac MC,
Fryxell GA, Cifuentes L, Chavez FP. Autecology of the diatom
Pseudonitzschia australis Frenguelli, a domoic acid producer,
from Monterey Bay, California. Marine Ecol Progr Ser 1992;
84:293-302.

109. Miguez A, Fernandez ML, Fraga S. First detection of domoic
acid in Galicia (NW of Spain). In: Yasumoto T, Oshima Y,
Fukuyo Y (Ed.). Harmful and toxic algal blooms. Proceedings
of the VII International Conference on Toxic Phytoplankton.
Sendai, Japan, 12-16 July 1995. Paris: Intergovernmental
Oceanographic Commission of UNESCO; 1996. p. 143-5.

110. Vrieling EG, Koeman RPT, Peperzak L, Veenhuis M,
Scheerman P, Gieskes WWC. Pseudo-nitzschia pungens forma
multiseries and other Pseudo-nitzschia species in the Dutch
Wadden Sea. In: Yasumoto T, Oshima Y, Fukuyo Y (Ed.).
Harmful and toxic algal blooms. Proceedings of the VII Inter-
national Conference on Toxic Phytoplankton. Sendai, Japan,
12-16 July 1995. Paris: Intergovernmental Oceanographic
Commission of UNESCO; 1996. p. 139-42.

111. Viviani R, Boni L, Cattani O, Milandri A, Poletti R, Pompei M,
Sansoni G. ASP, DSP, NSP and PSP monitoring in “mucilagi-
nous aggregates” and in mussels in a coastal area of the
Northern Adriatic sea facing Emilia Romagna in 1988, 1989
and 1991. In: Vollenweider RA, Rinald A (Ed.). Proceedings of
International Workshop. Cesenatico 10-12 Sept. 1992.  Sci
Total Environ 1995;165:203-11.

112. Todd ECD. Domoic acid and amnesic shellfish poisoning; a
review. J Food Prot 1993;56:69-83.

113. Waldichuk M Amnesic shellfish poisoning. Mar Pollut Bull
1989;20:359-60.

114. Okaichi T, Imatomi Y Toxicity of prorocentrum minimum var
mariae-lebouriae assumed to be a causative agent of short-
necked clam poisoning. In: Taylor DL, Seliger HH (Ed.). Toxic
dinoflagellate blooms. New York: Elsevier/North Holland;
1979. p. 385-9.

115. Marasovic I, Pucher-Petkovic T. Effects of eutrophication on
the coastal phytoplankton community. Rapp Comm Int Mer
Médit 1985;29:137-9.

116. Marasovic I, Pucher-Petkovic T, Alegria-Hernandez V. Phy-
toplankton productivity of the Adriatic Sea in relation to
pelagic fisheries. Biljeske-Notes Inst Oceanogr Fish 1988;
72:1-8.

117. Nakajima M. Studies on the sources of shellfish poison in Lake
Hamana. IV. Identification and collection of the noxious dino-
flagellates. Bull Jpn Soc Sci Fish 1968;34:130-1.

118. Tangen K. Brown water in the Oslo Fjord, Norway, in
September 1979, caused by the toxic Prorocentrum minimum
and other dinoflagellates. Blyttia 1980;38:145-58.

119. Yasumoto T, Nakaijma I, Bagnis R, Adachi R. Finding of a
dinoflagellate as a likely culprit of Ciguatera. Bull Jpn Soc Sci
Fish 1977;43:1021-6.

120. Miyahara JT, Akau CK, Yasumoto T. Effects of ciguatoxin and
maitotoxin on the isolated guinea pig atria. Res Commun Chem
Pathol Pharmacol 1979;25:177-80.

121. Rayner MD. Mode of action of ciguatoxin. Fed Proc 1972;31:
1139-45.

122. Bagnis R. Ciguatera Fish Poisoning. In: Falconer IR (Ed.).
Algal toxins in seafood and drinking water. London: Academic
Press; 1993. p. 105-16.

123. Anderson DM, Keafer BA. Dinoflagellate cyst dynamics in
coastal and estuarine waters. In: Anderson DM, White AW,
Baden DG (Ed.). Toxic dinoflagellates. New York: Elsevier;
1985. p. 219-24.

124. Hallegraeff GM. Transport of toxic dinoflagellate via ship’s
ballast water: bioeconomic risk assessment and efficacy of
possible ballast water management strategies. Mar Ecol Prog
Ser 1998;168:297-309.

68



Rosanna MANCINELLI e Maria Soccorsa GUIDUCCI



Ann Ist Super Sanità 2003;39(1):69-76

Introduzione

E’ opinione comune che i decessi e le lesioni gravi
associate alle attività ricreative nelle aree di balneazio-
ne (annegamenti, quasi annegamenti, lesioni craniche
e alla colonna vertebrale) siano in genere da considera-
re inevitabili fatalità. La riprova è rintracciabile nella
normativa comunitaria e nazionale, che in sostanza,
non affronta il problema della sicurezza delle spiagge,
dell’addestramento del personale, della segnaletica
obbligatoria e via dicendo. 

Anche il modo di raccogliere i dati statistici rappre-
senta una cartina di tornasole dell’atteggiamento com-
plessivo verso questo problema. In Italia, ad esempio,
non sono disponibili i dati sui traumi cranici e sulle
lesioni vertebrali associati alle attività ricreative
nonché quelli sui quasi annegamenti. 

Questo problema è attualmente all’attenzione della
World Health Organization, che si è posta l’obiettivo di
ridurne la portata suggerendo le possibili misure di
prevenzione primaria e secondaria [1].

Questo lavoro definisce lo stato dell’arte di questa
problematica con particolare riferimento alla situazio-
ne nazionale. 

Annegamenti e quasi annegamenti

Dati statistici

Circa due decenni or sono è stato stimato che ogni
anno nel mondo morivano per annegamento circa
150 000 persone, con una incidenza diversa da un
paese all’altro e massima nelle isole del Giappone ed

Incidenti nelle aree di balneazione
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in Australia, dove la maggior parte della popolazione
vive vicino al mare [2]. Alcuni autori hanno riportato
un’incidenza di morti per annegamento (tutte le cause)
intorno al 6 per 100 000 [3, 4] 

I dati sugli annegamenti non vengono registrati
sistematicamente in tutti i paesi. In Europa risulta che
le morti per annegamento rappresentano circa il 10%
delle 280 000 morti per incidenti [5]. Le statistiche
sugli annegamenti, tuttavia, normalmente includono i
suicidi, gli incidenti domestici e quelli dovuti a immer-
sioni durante le attività occupazionali e ricreative (sia
in acque naturali che in piscine).

In Danimarca, il 2% delle morti per incidenti è stato
attribuito agli annegamenti. Secondo le statistiche sulla
mortalità in questo paese, tra il 1984 e il 1993, ogni
anno 30-60 persone sono annegate accidentalmente, e
100-140 hanno usato l’annegamento come mezzo di
suicidio [6].

Nel Regno Unito, è risultato che gli annegamenti
lungo la costa (entro 5 miglia dalla riva) rappresentano
approssimativamente il 20% dei circa 500 casi di anne-
gamento all’anno [7].

In Norvegia e in Islanda, sono stati riportati tassi di
mortalità infantile per annegamento rispettivamente di
2,2 e 2,0/100 000 [8, 9]. 

In Australia, l’annegamento rappresenta la causa
principale di morte accidentale nei bambini da 1 a 4
anni [10, 11]. 

Negli Stati Uniti, sono stati riportati tassi di
mortalità annuale per annegamento nella fascia di età
compresa tra 0 e 19 anni di 3-5/100 000 [12]; ogni
anno viene registrato un numero di bambini che
muoiono per annegamento superiore ai 2000 casi.
Sulla base di questi dati, l'annegamento risulta al
secondo posto tra le cause di morte per incidenti nella
popolazione da 0 a 19 anni [13, 14]; in alcuni stati
(Arizona, California e Florida) risulta invece al primo
posto per i bambini di età compresa tra 0 e 5 anni [12,
15].

I dati statistici riguardanti i casi di quasi annega-
mento sono ancora più scarsi di quelli sugli annega-
menti. E’ inoltre probabile che quelli disponibili rap-
presentino una notevole sottostima della situazione
reale. 

Alcuni studi indicano che i quasi annegamenti e gli
incidenti a seguito di immersione che richiedono ospe-
dalizzazione o trattamenti di emergenza superano in
modo significativo il numero dei casi di annegamento
[16, 17] . 

Sulla base delle informazioni disponibili risulta
che la possibilità di recupero dai quasi annegamenti
è inferiore nei bambini rispetto ai ragazzi e agli
adulti; una significativa percentuale degli individui
che li ha subiti soffre di encefalopatie anossiche, che
possono dar luogo a deficit neurologici a lungo
termine [4]. 

Gli studi clinici dei quasi annegamenti mostrano
che la prognosi dipende più dall’efficacia del salvatag-
gio e della rianimazione che dalla qualità della succes-
siva cura ospedaliera [3].

Fattori favorenti

I dati disponibili mostrano che i maschi sono a
maggior rischio di annegamento delle femmine [1]. Le
ragioni principali di questa diversità sembra che
risiedano in un contatto superiore con l’ambiente
acquatico (sia per le attività occupazionali che ricreati-
ve) da parte dei maschi e in un maggiore consumo di
alcol; quest’ultima abitudine comporta da un lato una
diminuita capacità di affrontare le difficoltà e dall’altro
un atteggiamento di sottovalutazione del pericolo [18-
20]. In un’indagine nel Regno Unito, il 20-50% dei
casi di annegamento esaminati è risultato associato al
consumo di alcol [7].    

La mancanza di sorveglianza da parte degli adulti è
il principale fattore favorente degli incidenti di annega-
mento dei bambini [4].

L’annegamento e il quasi annegamento associati
all’uso ricreativo dell’acqua possono anche avvenire
a seguito di attività che non prevedono il contatto
diretto con l’acqua, come per esempio la pesca da
imbarcazioni, da scogli, ecc. In particolare, quando
queste attività vengono svolte durante i mesi
invernali, il freddo rappresenta un ulteriore fattore
favorente. Uno studio condotto negli Stati Uniti ha
mostrato che, degli 874 casi di annegamento
esaminati, 299 (34%) sono avvenuti in acque classi-
ficate molto fredde [21].

La mancanza di giubbotto-salvagente è spesso
citata come importante fattore favorente, a seguito di
immersioni involontarie da imbarcazioni [3]. 

Gli stessi tentativi di salvataggio da parte di persone
non addestrate rappresentano un notevole fattore
favorente l’annegamento per chi li effettua [22]. 

La capacità di nuotare ha ovviamente una notevole
importanza negli episodi di annegamento. E’ stato
infatti osservato che una notevole percentuale di anne-
gamenti riguarda individui non capaci di nuotare [16].
Tuttavia, i nuotatori rappresentano la categoria di
popolazione a maggiore contatto con l’acqua, quindi
maggiormente esposta ai rischi di annegamento in caso
di malesseri gravi nel corso delle attività di balneazio-
ne [16]. 

Altri documentati fattori favorenti sono la profon-
dità e la torbidità dell’acqua, che rendono difficoltosi i
tentativi di salvataggio [4]. 

La disponibilità di unità di rianimazione cardio-
polmonari e la presenza di persone in grado di effettua-
re efficacemente le operazioni di salvataggio hanno
una grandissima influenza sugli esiti degli annegamen-
ti accidentali [22].
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Lesioni alla colonna vertebrale e trauma cranico 

I casi di lesione alla colonna vertebrale e di trauma
cranico a seguito di incidenti associati ad attività
ricreative non vengono in genere registrati. Negli Stati
Uniti è stata stimata una prevalenza totale di lesioni
alla colonna vertebrale di circa 906 per milione con un
tasso d’incidenza annuale intorno a 30 nuovi casi per
milione di persone a rischio [23].

In uno studio è risultato che 212 dei 2587 casi di
lesioni alla colonna vertebrale esaminati erano causati
da attività sportive e incidenti associati a tuffi [24].

In altri due studi, gli incidenti associati ai tuffi sono
risultati responsabili rispettivamente del 3,8-14% e del
2,3-21% delle lesioni traumatiche alla colonna verte-
brale nei paesi considerati [25, 26].

Negli Stati Uniti, le attività ricreative e sportive
sono risultate al quarto posto tra le cause di lesione alla
colonna vertebrale [27], e i maschi di età compresa tra
i 15 e i 40 anni sono risultati la fascia di popolazione a
maggior rischio. 

Negli incidenti associati ai tuffi, le lesioni sono quasi
esclusivamente a carico delle vertebre cervicali e le con-
seguenze tipiche sono la quadriplegia o, meno comune-
mente, la paraplegia [26]. I soggetti principalmente
colpiti sono i maschi di età inferiore ai 25 anni [26].

Questi incidenti rappresentano un grave problema
di salute pubblica, anche in termini di costi sociali,
perché pochissime delle persone che li hanno subiti
tornano ad un impiego [27].

Fattori favorenti

Lesioni alla colonna vertebrale e trauma cranico
sono generalmente associati ai tuffi. I dati degli Stati
Uniti suggeriscono che la causa comune delle lesioni
alla colonna vertebrale è rappresentata dall’urto sul
fondo a seguito dei tuffi in acque basse; soltanto il 10%
di queste lesioni è causato da tuffi da piattaforme,
alberi e altre strutture [26, 28].

La profondità è dunque uno dei principali fattori
favorenti e la profondità minima per rendere sicuri i
tuffi è molto superiore a quanto viene normalmente
percepito.

Il rischio aumenta con la torbidità dell’acqua, che
impedisce di valutarne la profondità e con il tipo di
fondale [26].

Il consumo di alcol contribuisce significativamente
al verificarsi di questi incidenti a causa della diminuita
consapevolezza del pericolo e della capacità di
elaborare le informazioni [26].

Anche il possesso di adeguate capacità tecniche
svolge un ruolo importante in questo tipo di incidenti;
persone non esperte rispetto a quelle con maggiore
abilità hanno bisogno di acque più profonde per effet-
tuare tuffi sicuri [26].

L’educazione finalizzata ad un’adeguata consape-
volezza dei pericoli associati ai tuffi è molto importan-
te e, in considerazione del fatto che gli incidenti di
lesioni alla colonna vertebrale riguardano soprattutto
la fascia dei giovani, è particolarmente importante che
tale educazione venga impartita nei primi anni di
scuola. 

Nella maggior parte dei casi, questi incidenti
possono essere prevenuti. Ad esempio in Ontario
(Canada), dove nel 1989 gli incidenti in acqua risulta-
vano essere la causa principale di traumi gravi,
un’ampia campagna di prevenzione ed educazione ha
permesso di ridurre l’incidenza in modo molto signifi-
cativo [29].

La situazione in Italia

In Italia, i dati disponibili riguardano soltanto le
morti per annegamento, più precisamente quelle
codificate per la causa esterna secondo la classifica-
zione ICD-IX con il codice E910. Non vengono
raccolti dati sui quasi annegamenti e sui traumi
cranici e lesioni alla colonna vertebrale associati ad
attività ricreative.

Vi sono poi ulteriori codici, compresi tra le cause
E830-E838, che si riferiscono alla mortalità secondaria
ad incidenti occorsi a mezzi di trasporto per acqua, nei
quali è possibile individuare un ulteriore numero di
decessi per annegamento. Tuttavia, questi casi non
sono stati presi in considerazione in questo lavoro.

I dati sulla mortalità per annegamento non fornisco-
no informazioni riguardanti la tipologia dei corpi idrici
nei quali si sono verificati gli incidenti (acque control-
late, acque libere, laghi, fiumi, acque marine, piscine,
ecc). Tuttavia questi dati sono utilissimi per una serie
di considerazioni.  

Complessivamente, in Italia, dal 1969 al 1997 sono
morte per questa causa 24 482 persone di cui 20 062
maschi e 4420 femmine.

Nel periodo considerato, gli annegamenti sono
passati da 1200-1300 casi/anno nel 1969 a circa 500
casi/anno del 1997. Espresso in termini di tassi, ovvero
in termini di numero di annegamenti rapportato alla
popolazione che ha generato questi eventi, si è passati
da circa 21 a circa 7,5 morti ogni milione di
residenti/anno, con una diminuzione percentuale
intorno al 65% (Fig. 1). Questo calo appare leggermen-
te maggiore per i maschi rispetto alle femmine dal
momento che nei primi si è passati da circa 35 a circa
12,5 decessi per milione di residenti/anno (-65,5%),
mentre nelle femmine si è passati da circa 7 a quasi 3
decessi per milione di residenti/anno (-59,1%).

In termini percentuali, mentre nel 1969 1 decesso su
4 (25%) riguardava la fascia di età inferiore a 14 anni,
nel 1997 tale percentuale scendeva a meno del 10%.
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Come avremo modo di osservare in seguito percentual-
mente il contributo che ogni altra classe di età fornisce
alla mortalità per annegamento tende ad aumentare,
mentre in termini di tassi il fenomeno si presenta in
forte calo in ogni classe di età (Fig. 2), con un trend
che mette in evidenza come il calo sia progressivamen-
te più marcato verso le classi di età più giovani (Fig.
3).

Sulla base dei dati disponibili in Italia sui decessi
per annegamento, sembrano possibili i seguenti
commenti.

Come si può osservare dalla Fig. 1, le morti per
annegamento nei maschi sono nettamente superiori a
quelle delle femmine, con un rapporto mediano di
mortalità tra maschi e femmine intorno a 4,5. Dal
1969 al 1997 le morti risultano più che dimezzate sia
nei maschi che nelle femmine. Sembra dunque che
agiscano in entrambi i casi fattori generali. Tra questi
sembra di facile individuazione l’accresciuto ruolo
dell’educazione da parte della scuola e della famiglia
e dell’informazione da parte dei mezzi di comunica-
zione in riferimento ai rischi associati alla balneazio-
ne. Sono dunque cambiati in una parte importante
della popolazione i comportamenti che favorivano
questi incidenti, quali fare il bagno dopo i pasti, dopo
lunghi periodi d’insolazione; allontanarsi troppo
dalla riva, effettuare lunghe nuotate in condizioni di
non adeguato benessere, ecc. Ovviamente, ha
senz’altro influito la maggiore abilità natatoria da
parte dei giovani, acquisita nei corsi di nuoto in
piscina su vasta scala dalle ultime generazioni. Le
ragioni dell’elevato rapporto di mortalità potrebbero
essere ricercate tra quelle già citate: i maschi sono in
generale più a contatto con l’ambiente acquatico (sia
per attività occupazionali che ricreative) e
consumano più alcol. Si potrebbe inoltre attribuire ai
maschi un atteggiamento di spavalderia che
determina una sottovalutazione del pericolo. Va
tuttavia osservato come la riduzione relativa di
mortalità per annegamento sia più pronunciata nei

maschi rispetto alle femmine. Questa differenza può
essere ascritta a cambiamenti comportamentali di una
percentuale significativa di giovani maschi, in parte
mutuati da quelli tipicamente femminili ma più in
generale dovuti ad un diverso modo di fruire delle con-
dizioni offerte dalle spiagge (cambiamenti nell’organiz-
zazione delle attività ricreative ad esempio nelle spiagge
attrezzate). Può anche aver influito una maggiore
esigenza di qualità estetica dei corpi idrici, che se non
adeguata scoraggia le attività di balneazione. 

I dati di mortalità espressi come percentuali,
mostrati nelle Fig. 4 e 5, permettono innanzitutto di
osservare che la distribuzione per classi di età è
molto diversa nei maschi rispetto alle femmine. In
particolare, la fascia d’età di 15-29 anni dei maschi
arriva a  valori percentuali molto alti, sia rispetto alle
altre fasce di età dei maschi, sia rispetto all'analoga
classe di età delle femmine. Questa particolarità
sembra possa essere ascritta in particolare al
permanere in una certa misura di due fattori di
rischio sopra citati per la popolazione maschile: una
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Fig. 1. - Mortalità per annegamento in Italia (periodo
1969-1997).
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Fig. 2. - Mortalità per annegamento secondo le fasce
d�età (tassi grezzi, Italia, 1969-1997).

Fig. 3. - Mortalità per annegamento: variazione relativa
dei tassi di mortalità età specifici dal 1969 al 1997.
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maggiore esposizione e una maggiore attitudine ad
un comportamento più a rischio. Le percentuali
attuali di annegamenti nelle donne oltre i cinquanta
anni risultano aumentate in termini sostanziali. 

I dati delle Fig. 6 e 7 espressi come tassi di
mortalità ci rassicurano rispetto a quanto appena
osservato. Anche nelle donne più anziane si è verifi-
cata una diminuzione dei tassi di mortalità. La dimi-
nuzione più marcata riguarda la fascia di età di 0-14

anni, sia nei maschi che nelle femmine. Questo calo
fa pensare in particolare ad una maggiore sorve-
glianza da parte dei genitori, nell’organizzazione
delle spiagge, ad una scelta di luoghi più sicuri (ad
esempio, le piscine), ad un’accresciuta abilità
natatoria.

In termini di valori assoluti, attualmente in Italia
la mortalità per annegamento appare un fenomeno
distribuito piuttosto uniformemente in tutte le fasce
di età: circa la metà delle morti per annegamento
riguarda soggetti al di sopra dei 40 anni, mentre le
morti sotto i 20 e sopra i 65 anni sono circa il 25%
del totale. 

Se paragonati ad altre cause di morte di eziologia
chiaramente di matrice comportamentale, va
rimarcato il fatto che i decessi per annegamento rap-
presentano un fenomeno che si manifesta assai pre-
cocemente anche al di sotto dei 14 anni di età.

L’analisi della mortalità per provincia di decesso
indica che la presenza di uno sbocco al mare abba-
stanza sorprendentemente gioca un ruolo non di
grande importanza nella genesi di questi decessi, in
quanto se è vero che alcune zone a vocazione tipica-
mente marittima presentano un elevato numero di
decessi per annegamento, è altrettanto vero che fra le
province che hanno versato un elevato tributo in
termini di morti ve ne sono molte che hanno sul
proprio territorio unicamente laghi e fiumi. Ciò deve
far riflettere sulla particolare pericolosità di questi
corpi idrici nei quali, oltretutto, l’attuazione di
misure di prevenzione risulta spesso logisticamente
più difficile.

INCIDENTI NELLE AREE DI BALNEAZIONE

Fig. 5. - Distribuzione percentuale per età dei casi di
annegamento registrati in Italia negli anni 1970,1980,
1990 e 1997 (femmine).

Fig. 4. - Distribuzione percentuale per età dei casi di
annegamento registrati in Italia negli anni 1970,1980,
1990 e 1997 (maschi).
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Fig. 6. - Mortalità per annegamento registrata nelle
diverse classi d�età in Italia negli anni 1970, 1980, 1990
e 1997 (maschi).
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Proposte operative per il contenimento 
del rischio di incidenti e delle sue conseguenze 

in aree di balneazione

Sistema di raccolta dei dati

Annegamenti. - Come sopra rilevato, si dovrebbero
raccogliere informazioni riguardanti la tipologia del
corpo idrico dove è avvenuto l’incidente (fiume, lago,
mare, piscina, spiaggia controllata, ecc.), la causa
(ambientale: correnti, acqua fredda, ecc.; soggettiva:
malessere o patologia), l’attività ricreativa svolta
(attività subacquea, nuoto in superficie, pesca da
imbarcazioni, dalla spiaggia, da scogli, ecc).

Quasi annegamenti, lesioni craniche e alla colonna
vertebrale. - Dovrebbero essere raccolti i dati riguar-
danti questi incidenti, le modalità degli stessi, le
diagnosi, le prognosi. 

Educazione e informazione 

Ruolo delle scuole. - Le scuole devono svolgere un
ruolo centrale nell’educazione dei giovani, anche nei
confronti dei pericoli che si possono incontrare in aree
di balneazione. Questa attività non può essere lasciata
all’iniziativa più o meno isolata di docenti motivati.
Bisognerebbe occuparsene in modo più organico e pro-
fessionalmente adeguato. Si dovrebbero ad esempio,
studiare i messaggi che possono essere efficientemente
percepiti dai giovani nelle diverse età (i più piccoli
vanno messi al corrente del pericolo al quale possono

andare incontro se si allontanano in acqua senza la sor-
veglianza dei genitori, i più grandi possono cominciare
ad essere educati sui comportamenti) e attraverso quali
mezzi (film, dibattiti, documentari, ecc.). L’educazione
in età scolare risulta essere particolarmente efficace
nella prevenzione degli incidenti dovuti ai tuffi, anche
perché i bagnanti sembrano prestare scarsa attenzione
ai segnali di avvertimento e ai regolamenti [30]. Come
precedentemente menzionato, in alcuni paesi i
programmi di prevenzione hanno ridotto notevolmente
l’incidenza di lesioni alla colonna vertebrale dovute a
tuffi.

Ruolo dei mezzi d’informazione. - Dovrebbero
svolgere un ruolo molto importante nel fornire le infor-
mazioni necessarie per la prevenzione e per il primo
soccorso (decalogo per la sicurezza dei cittadini, da
preparare da parte di tecnici).

Normativa

La normativa dovrebbe definire:
- i comportamenti vietati nelle spiagge almeno ai

minori (tuffi in aree pericolose, bagni in aree e condi-
zioni avverse);

- l’organizzazione minima della sorveglianza nelle
spiagge (inclusa la cartellonistica con le informazioni
generali e dei pericoli specifici della spiaggia).

- l’organizzazione di un sistema di pronto intervento
nel territorio (tratti di costa, di fiume, ecc.), che come
sopra menzionato dovrebbe essere organizzato dalle
regioni interessate. Ogni regione interessata dovrebbe
istituire una struttura del SSN con il compito specifico
di seguire questa problematica, sia in termini di rileva-
zione dei dati e delle informazioni sia della predisposi-
zione di misure di prevenzione e di primo intervento.

In relazione alle attività di sorveglianza, è
opportuno rilevare il ruolo particolarmente importante
del personale della spiaggia, che dovrà essere qualifi-
cato ed addestrato. Per questo personale dovranno
essere organizzati periodicamente corsi di aggiorna-
mento.

Il personale sorvegliante dovrebbe avere a disposi-
zione una torre di avvistamento, l’equipaggiamento
per il salvataggio, una cassetta di primo soccorso,
telefono o radio.

La delimitazione, nell’area di balneazione, di
singole zone destinate ad usi diversi incompatibili tra
loro può essere un modo per evitare alcuni dei più
comuni incidenti; in genere le attività non natatorie,
come la navigazione, il surf e lo sci acquatico, non
devono essere svolte nelle zone frequentate dai
bagnanti. A questo scopo dovrebbero essere usati
cordoni galleggianti. Questi ultimi possono anche
servire a delimitare zone particolarmente pericolose
per i bagnanti (per la profondità del fondale, le
correnti, ecc.).
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Fig. 7. - Mortalità per annegamento registrata nelle
diverse classi d�età in Italia negli anni 1970, 1980, 1990
e 1997 (femmine).
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Conclusioni e raccomandazioni

Gli annegamenti, i quasi annegamenti e le lesioni alla
colonna vertebrale rappresentano eventi molto gravi.
Moltissimi casi riguardano la fascia di popolazione più
giovane, con la più lunga attesa di vita. La perdita della
vita di un giovane, le gravi menomazioni che sono con-
seguenza di molti quasi annegamenti e delle lesioni alla
colonna vertebrale rappresentano motivo di gravi soffe-
renze e comportano elevati costi sociali.

La consapevolezza che molti dei fattori di rischio
sono noti sollecita un loro controllo attraverso l’elabora-
zione e l’attuazione di programmi nazionali e locali di
prevenzione.

I programmi di prevenzione potranno essere resi più
efficaci man mano che aumentano le conoscenze su
questi fenomeni, le cause e i fattori che li determinano. A
questo scopo è necessario raccogliere in tutto il territorio
nazionale i dati e le informazioni sugli annegamenti, sui
quasi annegamenti e sui traumi associati ai tuffi.

I dati disponibili permettono di osservare una netta
tendenza alla diminuzione della mortalità per annega-
mento. Ciò dimostra che è un luogo comune privo di
fondamento quello secondo il quale questi incidenti
sarebbero dovuti ad  inevitabili fatalità. E’ importante
incidere sui fattori sopra individuati, che stanno
agendo anche senza che sia stata definita un’adeguata
strategia di intervento. Una normativa adeguata, mirata
a pochi interventi, potrebbe permettere di ottenere
risultati indubbiamente migliori.

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 22 ottobre 2002.
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Introduzione

Il fenomeno delle mucillagini è rappresentato dalla
comparsa di materiale gelatinoso sospeso nell’acqua
marina o galleggiante in superficie. Questo materiale
viene trasportato orizzontalmente dalle correnti ed è
soggetto a movimenti verticali dovuti ai cambiamenti
di temperatura dell’acqua. 

La formazione di mucillagini è stata osservata nelle
aree costiere greche, dalmate, del Tirreno e della
Sicilia [1]. Nell’Adriatico centro-settentrionale, dove è
noto fin dal 18° secolo [2], questo fenomeno assume
tuttavia dimensioni del tutto particolari, ed è caratteriz-
zato talvolta da quantità enormi di ammassi mucillagi-
nosi. Ha raggiunto la massima intensità nelle estati del
1988, 1989 e 1991. Nel 1989 il materiale mucillagino-
so interessò una superficie di mare di 9000 km2, rag-
giungendo anche le aree costiere [3]. 

Si è ripresentato nelle estati del 1997, del 2000 e, in
misura ridotta, del 2001.

Il fenomeno della formazione massiva di mucillagi-
ni nell’Adriatico centro-settentrionale ha avuto
notevoli ripercussioni sulle attività turistiche; inoltre
ha avuto ripercussioni fortemente negative sulle
attività di pesca ed ha causato anche seri danni
ecologici, soprattutto nei confronti degli organismi
bentonici, a causa delle estese condizioni di ipossia
determinatesi a seguito della copertura del fondo o per
il consumo di ossigeno durante la decomposizione del
materiale mucillaginoso.

Numerosi sono i gruppi italiani e internazionali
impegnati in attività di ricerca su questo fenomeno,
che è stato anche oggetto di due workshop interna-
zionali, a Cesenatico nel 1992 e a Trieste nel 1997
[4, 5]. Sfortunatamente le fasi operative di un impor-
tante programma di ricerca nazionale e ben tre

Le mucillagini nel Mar Adriatico:
ruolo dei possibili agenti causali e dei fattori ambientali
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Riassunto. - Il fenomeno delle mucillagini è rappresentato dalla comparsa sporadica di materiale gelati-
noso sospeso nell’acqua marina o galleggiante in superficie. Nell’Adriatico centro-settentrionale, questo
fenomeno si è verificato nell’ultimo ventennio con frequenza ed estensioni del tutto particolari, causando
notevoli danni ecologici, con pesanti ripercussioni sull’economia. Dopo una sintesi aggiornata delle attuali
conoscenze e la rassegna delle principali ipotesi, che considerano di volta in volta gli organismi produttori, le
caratteristiche idrodinamiche del bacino Nord Adriatico, la concentrazione dei nutrienti, viene presentata la
recente teoria proposta da Azam et al. che inquadra la formazione della mucillagine all’interno delle
complesse interazioni fra gli organismi del microbial loop e il pool di sostanza organica. Da questa prospetti-
va, vengono indicate future linee di ricerca necessarie alla comprensione del fenomeno.

Parole chiave: mucillagini, essudati, microbial loop.

Summary (Mucilage in Adriatic Sea: role of possibile causal agents and environmental factors). -The
massive accumulation of gelatinous material at and below the seawater surface occurred in Northern Adriatic,
at a frequency and with such an extension to cause serious environmental and economic damages. The
present review describes the updated knowledge and considers the main hypotheses on mucilage formation.
They focus, in turn, on organisms that produce mucilage, on the particular hydrodynamic of the North
Adriatic basin, on the role of nutrients, but the trigger mechanism has not yet been really understood. Finally,
the theoretical framework recently proposed by Azam et al. is presented. In the organic matter continuum
view, organisms of the microbial loop just represent a part of the whole picture from which specific mechani-
sms of interactions are examined and few important pathways are outlined for future research. 

Key words: mucilage, exudates, microbial loop.
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progetti europei si sono svolte nel periodo in cui il
fenomeno non si è verificato, nei primi anni del
1990.

Attualmente diversi gruppi di ricerca sono
impegnati in un progetto nazionale sulle mucillagini
nel Mar Adriatico e nel Mar Tirreno (ICRAM, progetto
MAT) e in un progetto internazionale (in ambito
GOOS), attraverso una cooperazione con il National
Science Fondation e i paesi europei che si affacciano
sul mar adriatico (Croatia, Slovenia). 

In questo articolo vengono presentate le attuali
conoscenze sul fenomeno delle mucillagini e le princi-
pali ipotesi scientifiche formulate.

Fenomeni di mucillagine in mari diversi

Fenomeni rilevanti di comparsa di aggregati gelati-
nosi macroscopici sono stati osservati nel Mare del
Nord, in diverse parti del Mediterraneo, nel Canale
della Manica.

Nel Mare del Nord, ogni primavera, in giorni partico-
larmente ventosi, compare, lungo le coste, un impres-
sionante strato di schiuma marroncina e appiccicosa,
prodotta da fioriture di Phaeocystis sp. Lancelot [6]
descrive estesamente questi eventi e la particolare
ecologia di queste alghe. La successione del bloom di
Phaeocystis procede rapidamente da colonie piccole
sferiche, a colonie molto più grandi, non più controllate
dalla predazione del mesozooplancton. La matrice
mucillaginosa che avvolge le cellule nella fase
coloniale, che genera la schiuma che compare sulle
spiagge, è formata dalla condensazione di catene poli-
saccaridiche carbossilate e sulfonate, promossa da ponti
di calcio e magnesio. Il 90% di questi polisaccaridi
poveri di nutrienti è costituito da polimeri di glucosio.
La produzione di questa matrice mucillaginosa sembra
importante sia come riserva energetica che per la possi-
bilità di raccogliere e concentrare nutrienti presenti in
concentrazioni molto basse ed elementi in traccia
(manganese). Inoltre la matrice idratata ha una funzione
importante per il galleggiamento, avendo una densità
simile a quella del mezzo. Le fioriture di notevole entità
sono favorite dall’aumento di nitrati, che Phaeocystis,
contrariamente alle altre specie algali, può utilizzare
come fonte di azoto. L’aumentata efficienza degli
impianti di trattamento dei reflui sarebbe la causa di
questo squilibrio nutritivo e, paradossalmente, la causa
ultima delle mucillagini [6].

La concentrazione relativa dei monomeri che com-
pongono i polisaccaridi, diversa da ceppo a ceppo,
conferisce caratteristiche di degradabilità diversa al
muco prodotto [7]. In generale, la degradabilità sembra
alta ed è legata a fattori come la disponibilità di
nutrienti, la presenza di agenti inibitori, e la composi-
zione della comunità batterica [8]. 

Nel Canale della Manica, i fenomeni di mucillagine
che si sono verificati sono stati ricondotti alle abbon-
danti fioriture di una diatomea introdotta (Coscinodi-
scus wailesii), che ha trovato delle condizioni ambien-
tali particolarmente favorevoli. Le cellule rilasciano
una sostanza mucillaginosa che, durante la precipita-
zione sul fondo, raccoglie e ingloba dall’acqua circo-
stante scheletri insolubili di altri organismi planctonici
e particelle minerali, aumentando il proprio volume e
la propria densità. La copertura del fondo da parte di
questo muco grigiastro ha causato importanti danni
alla pesca, ostruendo o rompendo le reti da strascico
[9]. Nel 1987 questa specie di diatomea era ancora
presente nelle acque inglesi e rappresentava addirittura
una delle specie maggiori della comunità invernale di
fitoplancton [10].

Anche in diverse aree del Tirreno nel 1991 sono
state avvistate grandi quantità di mucillagine. La
descrizione del fenomeno e le possibili cause sono
state descritte da Innamorati [11]. Nonostante la
carenza di dati temporali sistematici, sembra che
questo fenomeno, pur con estensioni molto ridotte
rispetto al 1991, sia conosciuto da molto tempo nel
Tirreno. Sono stati descritti due tipi di mucillagini,
caratterizzati da dislocazione e comunità microbiche
diverse. Il primo tipo, bentonico, sembra caratterizza-
to dalla presenza di alghe filamentose coloniali
(Tribonema marinum e Acinetospora crinita), che
non sono mai state trovate in Adriatico; il secondo
tipo, pelagico, presenta una comunità microbica poco
ricca, caratterizzata dalla presenza delle diatomee
Nitschia sp. 

Vari elementi fanno pensare che il muco sia
prodotto dagli organismi trovati al suo interno. La
biocenosi all’interno dei fiocchi di mucillagine è
diversa da quella dell’acqua circostante. Nel primo
caso, è di tipo è invernale-primaverile e non varia con
il passare delle stagioni, mentre nella colonna d’acqua
si osserva l’usuale successione di specie, molto diffe-
renti fra una stagione e l’altra. Il muco rappresenta un
microhabitat particolare e ospita una concentrazione di
cellule fino a tre ordini di grandezza superiore rispetto
all’acqua circostante. Tramite autoradiografia, è stato
osservato che le specie all’interno della matrice mucil-
laginosa producono il muco stesso che le avvolge. In
coincidenza del fenomeno di mucillagine, è stato
osservato un elevato rapporto N/P, che indica una
ridotta concentrazione di fosforo, contrariamente ai
valori che caratterizzano solitamente il mar Tirreno.
Poiché all’aumentare di tale rapporto alcune specie di
fitoplancton in coltura aumentano la produzione di
essudati [12, 13], si ritiene che questa sia una condizio-
ne necessaria, anche se non sufficiente, perché si
formino le mucillagini nel Tirreno [11]. La temperatu-
ra e la densità non risultano neanche indirettamente
correlate con il fenomeno della mucillagine. 
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In varie zone della Grecia sono stati osservati
fenomeni di “mare sporco” [14], ma i dati disponibili
non sono sufficienti a trarre alcuna conclusione o a
proporre alcun confronto con altri casi.

Fenomeno di mucillagine in Adriatico

Nel Mar Adriatico, masse di mucillagini consistenti
si sono sviluppate nel 1988, 1989, 1991, 1992,
1997,1998, 2000 e 2001. La prima descrizione siste-
matica della successione di 5 stadi caratterizzati da
“quantità” e “consistenza” diverse delle mucillagini,
da piccoli a via via più grandi aggregati marini, fino
alla formazione massiva di mucillagini, risale a Sta-
chowitsch [15]. 

I 5 stadi, individuati durante i fenomeni del 1988 e
1989, sono i seguenti.

Macroflocs

Sono particelle genericamente definite come “neve
marina” o, specificamente in Adriatico, “neve plancto-
nica” [15]. Si tratta di aggregati subsferici, irregolari,
biancastri, di diametro in genere inferiore ad 1 cm.
Possono essere presenti  in qualunque periodo dell’anno
ma sono più abbondanti nella tarda primavera/inizio
dell’estate. Le più alte densità vengono raggiunte nel
periodo più caldo estivo e nei mesi autunnali.

I macrofiocchi sono sempre presenti nel Mar
Adriatico e non sono direttamente legati al successivo
sviluppo di mucillagini. L’analisi degli organismi
“inglobati” nei fiocchi ha evidenziato, sia negli anni
precedenti che in quelli della mucillagine (’88-’89), una
comunità eterogenea, dominata in media da diatomee
pelagiche, in particolare da Nitschia closterium, delica-
tissima e seriata, anche se nel 1986-87 alcuni gruppi di
dinoflagellati erano presenti in modo significativo. E’
sempre presente una percentuale di fiocchi priva di
organismi vitali, costituita solo da detrito.

I macrofiocchi possono essere trasportati orizzontal-
mente e verticalmente, accumulano al picnoclino e sedi-
mentano sul fondale. 

Passando dalla colonna d’acqua ai sedimenti
possono cambiare colore, da quello iniziale biancastro a
marrone e infine a grigio scuro. Durante questo
processo di “invecchiamento” sembra che diminuiscano
le cellule fitoplanctoniche e aumentino batteri e
organismi eterotrofi.

Stringers

Sono aggregati sottili e allungati, che misurano
circa 1-25 cm. E’ possibile distinguere una forma tipica
di comete con testa e coda, che le posiziona nella
colonna d’acqua secondo un angolo, con la testa

rivolta verso il basso e la coda diretta verso l’alto nella
direzione della corrente. A volte possono trovarsi
anche dei filamenti privi della testa. Sono spesso
presenti insieme ai macrofiocchi e raggiungono le più
alte densità in estate e in autunno. 

Clouds

Comprendono un ampio intervallo di grandi
aggregati, che nel passato è stato nominato in vari
modi: “palle di muco simili a nuvole” e “scie di muco”
[15]. Le dimensioni variano da 5-10 cm a 3 m. Possono
essere separate o formare una rete continua, galleggia-
re e risalire. Possono sedimentare in grande quantità,
depositandosi come ragnatele su tutte le strutture ben-
toniche sporgenti, come le foglie delle praterie di
piante superiori, spugne, gorgonie, ecc. La sedimenta-
zione di tali nubi, pur non provocando fenomeni di
anossia totale sul fondo, ha provocato morie di
organismi bentonici sessili o poco mobili, come
molluschi, celenterati e crostacei, per soffocamento
[16]. Il passaggio da neve marina a stringers e infine a
nubi può essere graduale (può durare anche mesi) ma
può anche essere molto rapido, come durante il 1991
[16]. Le condizioni meteorologiche e le condizioni del
mare regolano la durata dei vari stadi. 

Creamy surface layer

Una volta che la mucillagine ha raggiunto lo stadio di
nuvole, può successivamente essere visibile in superfi-
cie, formando o una massa di consistenza cremosa,
dispersa (creamy surface layer) o gelatinosa (gelatinous
surface layer, vedi par. successivo) con uno spessore
anche di 15 cm. Questo tipo di consistenza è in parte
dovuto all’inclusione di bollicine gassose. E’ chiara,
biancastra quando è fresca. Durante l’evento del 1988,
una notevole quantità di questo materiale è stato
osservato lungo le coste continentali e delle isole, in
Croazia e in Italia. Il materiale si accumulava giornal-
mente lungo le coste con lo stesso meccanismo: lungo la
colonna d’acqua si poteva osservare la formazione di
mucillagine, dalla tarda mattinata fino a circa mezzo-
giorno. Questo processo andava avanti finché nel primo
pomeriggio si formava il tipico strato “cremoso”. Nel
tardo pomeriggio questo strato si trovava lungo le coste,
trasportato dai venti dal mare, lasciando pulita e chiara
l’acqua sottostante. Queste bande strette, che si accumu-
lavano lungo le coste di giorno, generalmente non erano
poi presenti durante la notte [15]. 

Gelatinous surface layer

Differisce dalla fase precedente in quanto è costitui-
to da uno strato fermo e gelatinoso. La densa inclusio-
ne di bollicine di gas gli conferisce una consistenza
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spugnosa. Il materiale è giallastro o marrone piuttosto
che biancastro. Può essere costituito di unità che man-
tengono la loro forma una volta rimosse dall’acqua. Si
situa in superficie ma può anche galleggiare. Nel 1989,
mucillagini di questo tipo si sono spinte fino ad
Ancona, dove sono state infine disgregate dall’azione
delle onde verso metà agosto [15].

Anche in questa forma si verifica una periodicità
giornaliera di comparsa e scomparsa. Le bollicine
incluse nella mucillagine funzionano da idrostato in
funzione della temperatura: le variazioni di temperatu-
ra nell’arco delle 24 ore aumentano e riducono il
volume delle bollicine, portando al galleggiamento
diurno e alla sedimentazione notturna delle nuvole. I
gas provengono molto probabilmente dai processi di
produzione fitoplanctonica (rilascio di ossigeno) e fer-
mentazione all’interno dei fiocchi [16]. Tale periodi-
cità sembra essere una caratteristica tipica della mucil-
lagine, infatti, un comportamento simile è stato
osservato anche durante l’evento del 1991 [16] e del
2001, lungo le coste croate.

Come già accennato precedentemente, nel Tirreno
non si osservano questi fenomeni, probabilmente a
causa delle differenze strutturali dei due mari. Infatti
nelle acque poco profonde del Nord Adriatico, in estate
si forma un termoclino molto netto, dovuto ad una stra-
tificazione di acque a salinità e densità diverse, con un
grado di miscibilità verticale molto ridotto. La mucilla-
gine si concentra preferenzialmente lungo il termocli-
no, creando addirittura un falso benthos [15]. Dal ter-
moclino, le bolle all’interno della mucillagine ne cau-
serebbero la risalita come strati uniformi verso la
superficie. 

Durante la mucillagine del 1997 è stato utilizzato il
sistema di rilevamento satellitare, per determinare la
distribuzione della mucillagine lungo la colonna
d’acqua. Dai dati raccolti, è risultato che la mucillagine
si distribuisce lungo un gradiente di densità, quando
questa varia di soli due o tre punti [17], come sostenuto
in precedenza da Alldredge e Crocker [18]. Tuttavia, i
dati disponibili sulle differenze rilevabili fra acqua non
interessata dalla mucillagine e strati di mucillagini
sono ancora pochi e la variabilità delle proprietà del-
l’acqua è ancora troppo alta per non nascondere presu-
mibilmente dei dati che si riferiscono a mucillagine
piuttosto che ad acqua [17].

Caratterizzazione della mucillagine, 
organismi produttori di muco

La struttura molecolare della mucillagine non è
ancora stata determinata. D’altra parte, la sostanza
organica particolata e disciolta, dalla quale, a seconda
delle ipotesi, hanno origine le mucillagini, è stata
caratterizzata a livello molecolare solo per circa un

quarto [19, 20]. E’ noto che circa il 97% della massa
gelatinosa è composta di acqua; il resto è una miscela
di carboidrati, proteine, acidi grassi, e composti non
caratterizzati presenti in percentuali variabili, anche in
funzione dell’età dei campioni analizzati.

Campioni di mucillagini del 1991, prelevati a varie
profondità di fronte alla costa di Senigallia, presenta-
vano un contenuto di C fra 40 e 10% (peso secco desa-
linizzato), di N fra 7,6 e 1,1% e P fra 0,50 e 0,12%
[21]. Dai rapporti atomici dei vari elementi, normaliz-
zati rispetto al fosforo (C:N:P:Si:S=242:28,2:1:17,9:
4,1), la concentrazione di carbonio, silicio e zolfo
risultava più elevata rispetto a quanto si osserva in
organismi fito- e zooplanctonici [22]. Risultava inoltre
un contributo minerale elevato. Il rapporto medio C/N
(9,4) è consistente con quelli osservati in neve marina
[23]. L’andamento dei rapporti C/N (variabile) e N/P
(costante) nei vari campioni, indica che i campioni più
vecchi, con un C/N più elevato, contengono più
composti organici poveri di azoto e fosforo [21].

L’analisi qualitativa di campioni dello stesso anno
(1991) provenienti dall’area est del golfo di Trieste,
condotta tramite l’uso di Con-A FITC (lecitina
specifica per residui di glucosio e mannosio), ha evi-
denziato un’elevata componente polisaccaridica, sia
all’interno degli organismi inclusi nella matrice (sotto
forma di granuli intracellulari: IPS) che nella matrice
stessa, in forma di filamenti che si estendevano dalle
cellule verso l’esterno (EPS) [24].

In campioni di mucillagine del 1989, prelevati di
fronte a Cesenatico, il contenuto in carboidrati totali
variava fra 1,0 e 6,9% (peso secco), in funzione della
modalità di estrazione della frazione analizzata. La
composizione in monosaccaridi (GC-MS dei rispettivi
alditoli-acetati) indicava una elevata concentrazione di
glucosio (9,7-48,0%,), insieme a ramnosio, arabinosio,
xilosio, mannosio e galattosio, in concentrazioni più
basse [25]. 

La concentrazione di carboidrati in macroaggre-
gati raccolti nel Golfo di Trieste, 1988-’89, era
superiore rispetto ai campioni di Cesenatico, rappre-
sentando il 12-34% della sostanza totale contro il 5%
circa presente nella sostanza particolata sospesa
[26]; erano composti nell’ordine da glucosio,
fruttosio, mannosio, galattosio, fucosio, arabinosio,
ribosio e xilosio [27]. L’elevata concentrazione di
glucosio (circa il 60%) fa pensare che il grosso della
mucillagine fosse composto da materiale di riserva
delle diatomee, probabilmente glucano, che è un
polimero del glucosio [26]. Concentrazioni simili di
carboidrati totali sono state osservate in campioni di
varie zone dell’Adriatico e del Tirreno nel 1997, (fra
20,5 e 30,2% in Adriatico e fra 15,5 e 35.5% nel
Tirreno). La percentuale di zuccheri semplici neutri è
compresa fra il 14,1 e 19,0 in Adriatico e il 7-20,4%
in Tirreno [28].
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Su alcuni campioni del 1988 è stato analizzato il
contenuto in lipidi totali (1,1% peso secco) e in silicio
(6,4%) ed è stato determinato il profilo di acidi grassi,
utile come bioindicatore [29]. I dati sulla composizio-
ne degli acidi grassi, insieme all’osservazione diretta
dei campioni, alla concentrazione di clorofilla a, b e c e
alla concentrazione di silicio, hanno fatto ritenere che
le diatomee planctoniche dominanti nelle fioriture pri-
maverili dello stesso anno potessero essere le principa-
li responsabili del muco analizzato [29].

Recentemente, con tecniche di rivelazione all’infra-
rosso (IR) e tramite risonanza magnetica nucleare
(NMR) è stato analizzato il contenuto in gruppi funzio-
nali di mucillagini provenienti dal Tirreno e dall’A-
driatico [28, 30].

L’analisi degli spettri NMR di campioni di mucilla-
gine del 1991 del Golfo di Trieste ha evidenziato la
presenza di eteropolisaccaridi, lunghe catene polimeti-
late e gruppi carbossilici [30]. Diversi autori ritengono
che queste catene rappresentino la rete di sostanza
refrattaria, che si trova comunemente nei biopolimeri
resistenti delle alghe [31, 32], che hanno origine, come
i polisaccaridi strutturali, dalle pareti cellulari di alghe
fitoplanctoniche. Anche se si tratta di polimeri molto
resistenti, la degradazione fotochimica sembra rappre-
sentare un’importante via di degradazione. In esperi-
menti di laboratorio, infatti, circa il 40% di macroag-
gregati si degradava in 30 ore di esposizione alla luce
[30].

Lo stesso tipo di struttura macromolecolare costitui-
ta da carboidrati, acetati e lipidi è stato proposto per il
DOM dell’acqua di mare superficiale proveniente da
diverse parti del mondo [33], indicando una costanza
di composizione e di refrattarietà alla decomposizione. 

L’analisi all’infrarosso ha evidenziato una presenza
significativa nella mucillagine di carboidrati, proteine,
composti contenenti zolfo e composti aromatici [28].
Campioni provenienti dal Tirreno hanno mostrato una
concentrazione maggiore di composti con zolfo,
presenti probabilmente come zuccheri esteri solfati,
come già osservato in altri campioni [34]. La presenza
di composti aromatici spiegherebbe le caratteristiche
di fluorescenza osservate in precedenza [35]. La somi-
glianza fra frazioni di proteine, polisaccaridi e fenoli
delle mucillagini e sostanze umiche e fulviche del
sedimento, e il fatto che la presenza di ioni Ca++ e
Mg++ dà luogo a legami covalenti, suggeriscono che le
mucillagini possono classificarsi come composti
uminici (lo stadio finale e insolubile dei composti
umici) [28].

Nelle mucillagini si trovano intrappolati numerosi
organismi (vivi e morti), che costituiscono general-
mente comunità diverse da quelle della colonna
d’acqua; campioni di mucillagine provenienti da siti
diversi, a loro volta, contengono popolamenti differen-
ti. I campioni di mucillagine di Senigallia (1991) con-

tenevano una comunità dominata da Cylindrotheca
closterium, mentre nella colonna d’acqua si aveva una
dominanza di nanoflagellati (60-70%), con presenza di
diatomee (10-30%) e dinoflagellate (7-20%) [21]. Nei
campioni di Trieste (1991), oltre alla stessa specie
dominante, erano presenti in modo significativo anche
cianobatteri e batteri eterotrofi [24].

Produzione di essudati da parte delle alghe

Sono stati fatti molti studi sulla composizione degli
essudati algali per confrontarne la composizione con i
campioni di mucillagine e individuare le eventuali
specie produttrici.

Hama e Yanagi [36], concordemente con Posedel e
Faganeli [26], sostengono che gli essudati algali che
contengono molto glucosio sono costituiti probabil-
mente da polisaccaridi e non da monosaccaridi e che il
glucosio viene escreto come glucano. Il glucosio rap-
presenta sempre il principale zucchero dei carboidrati
intra e extracellulari, ma normalmente è mantenuto
quasi tutto all’interno delle cellule e solo una piccola
parte è escreta nella forma disciolta [36]. Al contrario,
i cosiddetti “eteropolisaccaridi” composti da ramnosio,
fucosio, xilosio, mannosio e galattosio vengono più
facilmente escreti come materiale extracellulare (EPS)
e sono quelli che contribuiscono maggiormente ai poli-
saccaridi escreti con DOM, al contrario di glucosio,
ribosio e arabinosio, che pure sono presenti in concen-
trazioni simili agli altri. Hanno un ruolo nella forma-
zione di colonie, nella stabilizzazione dell’habitat e
così via [37, 38]. Poiché gli eteropolisaccaridi sono più
difficilmente degradati dall’attività batterica, la bio-
reattività del DOM rilasciato durante un bloom fito-
planctonico è legata alla percentuale relativa di
glucano e di eteropolisaccaridi rilasciata dalle alghe;
quest’ultima è a sua volta condizionata da fattori come
la biomassa fitoplanctonica e la concentrazione di
nutrienti [36].

Numerosi studi hanno dimostrato che la composi-
zione in zuccheri del DOM è comparabile con la com-
posizione in zuccheri degli essudati algali [39-44].
D’altra parte, la composizione relativa in monosaccari-
di degli eteropolisaccaridi rilasciati dalle alghe è stret-
tamente dipendente dalla specie. Aluwihare e Repeta
[44] hanno analizzato la struttura degli EPS rilasciati
da tre specie algali, una diatomea Thalassiosira weis-
sflogii, una coccolitoforide, Emiliana huxleyi e una
primnesiofita, Phaeocystis sp. Gli zuccheri più impor-
tanti sono mannosio (34%), galattosio (30%) e xilosio
(15%) nella diatomea; galattosio (30%) e arabinosio
(27%) in E. huxleyi; glucosio (40%), mannosio (30%)
e ramnosio (21%) nella terza specie. E’ interessante
notare che la struttura del 20-30% degli essudati di T.
weissflogii e di E. huxleyi sia simile ai polisaccaridi
acilati, che rappresentano circa il 50% del carbonio
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nella sostanza organica isolata dalle acque superficiali,
indicando che il fitoplancton è una fonte importante di
carbonio organico disciolto [44].

Myklestad [45] confrontando Prasinococcus capsu-
latus e Chrysochromulina polylepis ha dimostrato che
non sono solo le diatomee che rilasciano EPS durante
le varie fasi del proprio ciclo vitale; ha mostrato,
inoltre, una composizione percentuale in zuccheri
diversa, essendo galattosio e glucosio (circa il 70%) e
l’acido galacturonico (8%) i monomeri più importanti
nella prima e glucosio, mannosio, galattosio e xilosio
quelli più importanti nella seconda.

Gli essudati di due specie di diatomee dominanti
trovate all’interno delle mucillagini sono stati studiati
da De Angelis et al. [25], per confrontarne la composi-
zione in monomeri con quella del muco. Gli essudati di
Amphora coffeaeformis contengono solo glucosio,
mentre quelli di Cylindrotheca fusiformis, contenengo-
no, ramnosio, arabinosio, xilosio, mannosio e galatto-
sio. La combinazione di questi due escreti presentava
una concentrazione relativa dei vari monomeri simile a
quella osservata nel muco [25].

In un lavoro molto recente su macroaggregati del-
l’estate del 1997, Kovac et al. [46] hanno confrontato
la composizione macromolecolare della mucillagine e
degli essudati di Skeletonema costatum, normalmente
presente nel Golfo di Trieste. Secondo le analisi all’in-
frarosso e all’NMR, le due matrici presentano un
rapporto fra composti alifatici e carboidrati molto
simile; gli autori suggeriscono, quindi, che le mucilla-
gini abbiano origine principalmente da essudati algali.
Nelle mucillagini, il rapporto fra i due polimeri dimi-
nuisce con il tempo (campionamenti effettuati fra
inizio luglio e settembre), indicando un ruolo dei
composti alifatici nella persistenza dei macroaggregati.
Un’elevata concentrazione di composti organo-
minerali (principalmente organo-silicati) e la loro
crescente importanza relativa nel tempo, suggeriscono
infine un loro ruolo sia nei processi di aggregazione
che nel mantenimento della struttura mucillaginosa.

Biersmith e Benner [47] hanno analizzato la compo-
sizione in carboidrati e aldosi della componente strut-
turale intracellulare, della componente intracellulare
idrosolubile insieme agli EPS e della componente rila-
sciata nei terreni di coltura di peso molecolare >1000
Da (UDOM), su 4 diverse specie di fitoplancton
(Phaeocystis sp. Prymnesiofite, Emiliana huxleyi,
Coccolitoforidi, Synechoccus bacillaris, Cianobatteri,
e Skeletonema costatum Diatomee). Anche in questo
caso, i profili degli zuccheri della componente intracel-
lulare e di quella rilasciata all’esterno sono differenti, e
mostrano che la componente escreta è composta da
eteropolisaccaridi. Anche questo studio ha evidenziato
la somiglianza fra la sostanza organica disciolta che si
trova nella superficie degli oceani di varie località e i
profili degli essudati delle alghe studiate. 

Sono stati ottenuti dati discordanti a proposito della
percentuale di polimeri o monomeri che vengono rila-
sciati all’esterno dalle alghe. In alcuni studi su
Phaeocystis, è stato rilevato che fra il 70 e l’80% degli
essudati è rappresentato da polisaccaridi [12, 13, 48,
49], mentre in altri i principali prodotti essudati sono
risultati essere a basso peso molecolare (< 700 Da)
[50]. E’ stato anche osservato che i prodotti a basso
peso molecolare rappresentano il 69-100% prima e il
39-56% dopo una fioritura algale [51].

Produzione di essudati da parte dei batteri

E’ noto che alcune specie batteriche producono
polimeri polisaccaridici trasportati all’esterno della
cellula, dove possono rimanere ancorati alla parete
batterica e formare una capsula (CPS) oppure essere
rilasciati e formare una matrice intorno alla cellula,
destinata a disperdersi nel mezzo circostante (EPS)
[52]. Questi polisaccaridi possono avere la funzione di
migliorare l’adesione alle superfici, proteggere dalla
predazione e dall’essiccamento; possono svolgere un
ruolo nelle interazioni ioniche, come stabilizzatori
degli enzimi localizzati sulla superficie cellulare, come
concentratori, come materiali di riserva, o come emul-
sionanti per liberare i batteri dalle superfici già utiliz-
zate [53, 54]. La possibilità di assolvere numerosi
ruoli, è legata alla loro notevole eterogeneità struttura-
le specie-specifica. A partire dal semplice destrano (un
polimero del glucosio non ramificato, con legami a
1,4) si passa a polimeri con catene eteropolisaccaridi-
che ramificate estremamente complesse, sostituite con
diversi gruppi (piruvato, sulfato, acetato, ecc.), nelle
quali due zuccheri identici possono legarsi per formare
fino ad 11 disaccaridi diversi. Inoltre, gli EPS conten-
gono spesso diversi monomeri (eteropolisaccaridi), e
possono essere legati a gruppi non saccaridici, come
proteine, acidi grassi, ecc. Molti EPS sono anionici e
possono pertanto concentrare i cationi fino a 10000
volte, formando legami fra i gruppi carbossilici dei
polisaccaridi acidi e i metalli (per una rassegna, vedi
[55]). In alcuni ceppi, la produzione di muco dipende
dalle condizioni ambientali [56-59] o dallo stadio
vitale [60]. 

In un caso, ceppo Hyphomonas MHS-3, è stato
dimostrato che la produzione di EPS per la formazione
di una capsula adesiva per passare da uno stadio
natante a uno stadio sessile è governato temporalmente
da un ciclo vitale obbligato [61], mentre in generale
questa produzione è regolata dai fattori nutritivi [57,
59] o ambientali [56]. La capsula di questi ceppi è stata
osservata solo nelle fasi sessili [60] e ne sono state
dimostrate le proprietà adesive [60-62]. Il principale
polimero che la compone è stato purificato e parzial-
mente caratterizzato; uno dei suoi principali componen-
ti è la galattosammina, che sembra essere acetilata [63].
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I pochi studi sul destino degli essudati batterici nel-
l’ambiente marino indicano che sono prodotti poco
labili e pertanto poco utilizzati come fonte di carbonio
[64]; alcune frazioni di questi composti possono persi-
stere più di un anno [65]. Nel suolo e negli acquiferi la
loro decomposizione è regolata da diversi fattori. E’
stato osservato che, di regola, i microrganismi non
degradano i propri polimeri [58, 66]. Sono tuttavia
capaci di degradare quelli di specie diverse, anche se a
velocità inferiori rispetto ai monomeri o alle molecole
più semplici [67]. La velocità di degradazione dipende
da fattori come il microorganismo produttore e il
microorganismo degradatore [68, 69], o la presenza o
meno di metalli che si legano al polimero rallentando-
ne il tasso di decomposizione [67].

Ipotesi sulla formazione delle mucillagini

Dinamica dell’Adriatico settentrionale 

L’Adriatico settentrionale, chiuso per tre lati da ter-
raferma e poco profondo (ha una profondità massima
di ca 50 m lungo il transetto fra Senigallia e le isole
Susak, lungo le coste croate) presenta caratteristiche
idrodinamiche particolari, che possono essere determi-
nanti per la formazione delle mucillagini.

In Adriatico si possono individuare 3 zone caratte-
rizzate da tre differenti livelli di trofia, determinate
dalla particolare circolazione della zona. In generale, il
bacino si può considerare oligotrofo, ma gli apporti
fluviali notevoli rendono eutrofiche o addirittura
distrofiche alcune zone. Il Po contribuisce per circa il
50% degli apporti di acqua dolce nel bacino nord
adriatico [70] e scorrendo in una delle zone agricole
più produttive del nord Italia, contribuisce anche per
circa il 50% degli apporti di nutrienti [71, 72]. Gli
scarichi annuali medi del fiume Po sono stati stimati,
da dati recenti, in 25,5 x 104, 15,5 x 104 e 5,8 x 103

t/anno per carbonio, azoto e fosforo organico totale e in
11,6 x 104, 13,6 x 104 e 3,3 x 103 t/anno per i rispettivi
composti in fase disciolta [72, 73]. L’acqua dolce in
entrata, proveniente principalmente dal Po, scorre
verso sud, lungo la costa occidentale, rendendo questa
fascia altamente produttiva, in modo correlabile alla
quantità di acqua dolce (zona distrofica, 178
gC/m2/anno); ad est, verso la parte centrale del bacino,
si osservano una fascia eutrofica, con un minor apporto
di acqua dolce e una produzione primaria conseguente-
mente inferiore (~85 gC/m2/anno) e una fascia ancora
più interna, decisamente oligotrofica (~56 gC/m2/anno)
[74].

Lo stato di trofia, determinato dalla concentrazione
di nutrienti, è indirettamente legato, a sua volta, alla
circolazione delle acque, che determina la proporzione
di effluenti che viene esportata o trattenuta all’interno

del bacino. La circolazione dell’Adriatico settentriona-
le è determinata principalmente da due correnti ter-
moaline (determinate dalla temperatura e dalla
salinità), una positiva e una negativa, e in secondo
luogo dal vento. La corrente termoalina positiva è
caratterizzata dallo spostamento lungo la costa
adriatica italiana dell’acqua dolce superficiale, intro-
dotta dai numerosi influenti del bacino; questa corrente
trascina con sé anche parte delle acque costiere,
causando un’uscita d’acqua dal bacino maggiore del-
l’entrata. Queste acque vengono sostituite da un flusso
proveniente dal bacino adriatico medio. La quantità
media annuale di acqua sostituita è 2500 km3/anno,
che indica un tempo medio di rinnovo di circa 3,5
mesi. Le acque fredde dense che si formano in inverno
scorrono sul fondo lungo le coste occidentali durante la
primavera e l’estate secondo una circolazione termoa-
lina negativa. La corrente che si determina (DWOC)
varia stagionalmente, con un massimo in primavera, e
nei diversi anni, in funzione della rigidità dell’inverno
[75]. Fattori che determinano un ricambio ridotto nel
bacino sono: a) un inverno mite (ridotta produzione di
acque dense, ridotta circolazione termoalina negativa);
b) poche precipitazioni (riduzione della circolazione
termoalina positiva); c) temperature elevate che
causano un’espansione termica delle acque superficiali
riducendo l’entrata di acque dalla zona sud del bacino
e allungando i tempi di ritenzione delle acque dolci
superficiali. Nonostante questo pattern di circolazione,
grazie al quale circa l’84% dell’acqua dolce viene
esportato lungo le coste italiane, i nutrienti vengono
esportati in misura molto minore. Uno studio sul
bilancio dell’azoto, nell’anno 1994, ha dimostrato che
solo il 16% dell’apporto totale viene esportato tal
quale, mentre il 67% viene utilizzato nella zona distro-
fica e poi esportato nella forma organica nelle fasce più
interne, evidenziando pertanto una notevole importan-
za dei processi biologici nel trasferimento dei nutrienti.
Un’importante conseguenza di questa situazione è che
in caso di fattori fisici che riducano fortemente il
ricambio delle acque del bacino, si possono avere delle
forti ripercussioni sulla componente biologica in tempi
molto brevi (scala stagionale), oltre ad un rinnovo
incompleto delle acque del bacino su una scala annuale
[74].

Condizioni meteorologiche

Come è stato ricordato nel paragrafo precedente, le
condizioni meterologiche (riduzione della piovosità
con conseguente riduzione di immissione di acqua
dolce) possono condizionare il ricambio d’acqua del
bacino settentrionale [74]. Questo è quanto è successo
durante gli anni 1988/90, anni di inverni miti. 

Nel 1991, anche se l’inverno è stato particolarmente
duro e piovoso, si è avuto all’inizio dell’estate un
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tempo molto calmo, senza vento, con una ridotta circo-
lazione che ha portato all’affioramento delle mucillagi-
ni formatesi in precedenza sul fondo [16]. 

L’influenza delle attività solari è stata esclusa dalla
mancanza di correlazioni significative fra queste e la
frequenza delle mucillagini. Sono state però osservate
covarianze fra variazioni della pressione atmosferica e
la comparsa delle mucillagini: periodi di massime
variazioni in pressione atmosferica corrispondono a
eventi di mucillagini nei passati 100 anni (1872-1989).
Casi di anossia dei fondali in aree molto estese si sono
verificati in corrispondenza di periodi di pressione
estremamente bassa (1977) ed estremamente alta
(1989) [76]. Oltre alla pressione, anche i movimenti
delle onde sono stati chiamati in causa come necessari,
se non concause degli eventi di mucillagini [77]. Una
corrispondenza è stata osservata fra periodi pluriennali
di portate ridotte e superiori alla media del fiume Po. I
fenomeni di mucillagini negli anni 1928, 1951, 1988,
1989, 1991, 1997 si sono verificati infatti approssima-
tivamente alla fine dei periodi primaverili degli anni
con portate eccezionali, succeduti ad anni con portate
al di sotto della minima media [78].

Neve marina 

Con il termine “neve marina” si definiscono generica-
mente le particelle di diametro pari a 0,5 mm o superiore,
che si trovano dovunque negli oceani, ed hanno origine
attraverso due processi principali (per una rassegna vedi
Alldredge e Silver [23]). Nel primo caso, lo zooplancton
produce direttamente aggregati, con l’escrezione di fecal
pellets o attraverso il rilascio della frazione di cibo non
ingerita durante la predazione, avvolta in una matrice
mucosa. Nel secondo caso, la formazione di aggregati
avviene in seguito alla collisione e conseguente adesione
di particelle più piccole presenti nell’acqua, particolar-
mente quelle nel range da decine a centinaia di micron.
La possibilità di formazione di neve dipende dalla con-
centrazione delle particelle, dalla probabilità di adesione
in seguito alla collisione, dalla turbolenza e dalla velocità
di sedimentazione [79]. In questo caso, la composizione
della neve marina riflette la concentrazione e il tipo di
particelle presenti nella colonna d’acqua. Se è presente
un numero elevato di diatomee senescenti, gli aggregati
saranno dominati da questi organismi. 

La presenza nei campioni di mucillagini dell’Adria-
tico e del Tirreno di molte diatomee, suggerisce che il
nucleo originale di formazione della mucillagine possa
essere neve marina formatasi a partire da questi
organismi. Tuttavia, un aspetto fondamentale perché la
neve marina possa formare aggregati più grossi fino a
formazioni mucillaginose è che deve galleggiare per
accumularsi nella colonna d’acqua, fenomeno che nor-
malmente non avviene, in quanto gli aggregati sedi-
mentano molto rapidamente [80].

Alldredge e Crocker [18] hanno proposto un
modello che può spiegare come questo fenomeno sia
probabile in un sistema come il nord Adriatico. Il
modello, basato sulla porosità, densità, percentuale in
volume di muco contenuto e tasso di sedimentazione
del particellato, predice degli accumuli di particellato
significativi, lungo gradienti di densità verticali con-
frontabili con quelli osservati in Adriatico alla profon-
dità di accumulo degli aggregati. In presenza di una
leggera stratificazione, tanto più in presenza di un pic-
noclino netto, come accade in Adriatico, la formazione
di aggregati di diatomee nella zona di acque miste, al
di sopra del picnoclino, causa il trasporto di acqua
superficiale, meno densa, verso il fondale. Quest’ac-
qua viene trattenuta dagli essudati che costituiscono la
matrice degli aggregati e non viene rilasciata durante la
sedimentazione delle particelle attraverso un’acqua a
maggiore densità; questa situazione comporterebbe
pertanto un rallentamento se non addirittura un arresto
della sedimentazione, favorendo i processi di aggrega-
zione. Le caratteristiche chimiche e l’abbondanza degli
essudati rappresentano fattori importanti per la forma-
zione degli aggregati [18].

In Adriatico, quando particolari condizioni ambien-
tali favoriscono un’abbondante crescita di specie come
Cylindrotheca closterium e altri taxa, come Chaetoce-
ros e Nitzschia, vengono prodotte grandi quantità di
essudati, conosciuti anche come TEP (transparent exo-
polymer particles [81]), che si aggregano insieme alle
cellule produttrici e sedimentano fino al picnoclino,
dove galleggiano. Poiché gli essudati sono particolar-
mente resistenti alla decomposizione, possono accu-
mulare per molte settimane; inoltre, in condizioni di
tempo calmo e assolato, che portano ad una forte stra-
tificazione, i processi di aggregazione sono ulterior-
mente facilitati e favoriti. Infine, le mucillagini così
formate salgono in superficie per la formazione di
bolle in seguito al metabolismo degli organismi che si
trovano al loro interno [82].

Concentrazione dei nutrienti

La situazione relativa alla distribuzione e concentra-
zione dei nutrienti negli ultimi 20 anni è piuttosto
complessa. Alla fine degli anni ottanta, in seguito alla
riduzione dei fosfati nei detergenti in Italia, la concen-
trazione degli ortofosfati nel Po è diminuita, mentre la
concentrazione di nitrati è rimasta la stessa. Conse-
guentemente, la stessa situazione si è verificata nelle
zone costiere dell’Adriatico dove la biomassa di fito-
plancton (concentrazione di clorofilla a) ha iniziato a
diminuire in modo marcato dal 1988. Tuttavia, negli
anni ottanta e novanta la produzione e la concentrazio-
ne di clorofilla sono state più alte rispetto ai primi
settanta, nonostante la riduzione di fosfati [83] proba-
bilmente grazie a condizioni meteorologiche partico-
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larmente favorevoli [76]. In quegli anni, la temperatura
superficiale è stata più alta della media, particolarmen-
te in primavera ed estate. Queste variazioni nelle
portate del Po e conseguentemente nella concentrazio-
ne dei nutrienti rispetto alle medie pluriennali, possono
aver causato le variazioni osservate nella composizio-
ne della comunità fitoplanctonica. In particolare,
fioriture ricorrenti di due specie di diatomee Nitzschia
delicatissima e Chaetoceros socialis, prima quasi
assenti dall’Adriatico, hanno rappresentato la
maggiore variazione nelle composizione delle fioriture
primaverili [78, 84]. Queste specie hanno sostituito
alcune specie di diatomee e dinoflagellate che prima
rappresentavano le popolazioni dominanti delle
fioriture primaverili negli anni sessanta e settanta,
sotto l’influenza del Po, lasciando invariata la
biomassa totale (come clorofilla a). 

Oltre a modificare la composizione in specie, la
concentrazione dei nutrienti determina anche variazio-
ni nella produzione e rilascio di essudati da parte di
alcune specie algali. Specie come N. delicatissima,
Skeletonema costatum e Chaetoceros sp. in laboratorio
producono e rilasciano notevoli quantità di carboidrati
ad alto peso molecolare nella fase di crescita esponen-
ziale e stazionaria se in condizioni di fosforo limitante;
i polisaccaridi escreti sembrerebbero anche ridurre
l'appetibilità delle alghe per i predatori [85]. E’ sulla
base di queste osservazioni che è stata avanzata
l’ipotesi che la formazione di mucillagini sarebbe
dovuta ad un’iperproduzione di essudati da parte di
microalghe, soprattutto diatomee, in condizioni di
limitazione di fosforo [4, 86].

La carenza di nutrienti può inoltre ridurre l’attività
batterica eterotrofica, responsabile dell’utilizzazione
del DOM, favorendo l’accumulo di grandi quantità di
sostanza organica. In un esperimento in laboratorio
con acqua dal golfo di Trieste, l’attività glucosidasica
batterica veniva fortemente inibita in carenza di
fosforo, causando un accumulo di DOC, costituito al
90% circa di carboidrati [87]. Poiché i carboidrati
svolgono un ruolo molto importante nell’aggregazione
delle cellule e nei processi di coagulazione delle
macromolecole, in condizioni di mare stabile, la
mancata degradazione del carbonio prodotto durante il
bloom può favorire la formazione di aggregati mucilla-
ginosi. 

E’ stato, inoltre, osservato che condizioni di limita-
zione di fosforo, oltre ad incrementare il rilascio di
essudati, favorirebbero la produzione di essudati meno
degradabili, in grado dunque di accumulare nella
colonna d’acqua [88].

Thornton et al. [89] riassumono quelle che
sembrano essere concause dello sviluppo di aggregati
mucillaginosi, portando l’attenzione sui processi di
condensazione che avvengono in presenza di Ca++ e
Mg++. Secondo gli autori, sono tre le condizioni neces-

sarie perché si verifichino episodi di mucillagine: 1) la
presenza di una grossa biomassa algale che produca
grosse quantità di polisaccaridi extracellulari; 2) un
flusso ridotto del Po e una conseguente riduzione del-
l’apporto di nutrienti, che induca la produzione di
grosse quantità di essudati nel fitoplancton; 3) un
fronte del delta del Po non netto, in modo che il fito-
plancton cresciuto in acque limitate da nutrienti con un
basso contenuto di calcio, si mescoli con acqua di mare
a concentrazioni di calcio più elevate. L’elevata produ-
zione di EPS in condizioni di limitazione di nutrienti,
insieme ad un’elevata concentrazione di calcio,
darebbe origine alle mucillagini. 

Produzione di muco da parte di Cyanobacteria

I cianobatteri possono contribuire in modo signifi-
cativo alla produzione costiera in acque temperate,
particolarmente in condizioni di stratificazione estiva,
quando la loro produzione supera quella eucariota.
Inoltre, i tassi di produzione dei cianobatteri aumen-
tano quando le cellule sono immerse in matrici gelati-
nose, contribuendo a loro volta, alla produzione del
muco. Poiché in Adriatico si verificano spesso condi-
zioni di stratificazione termica estiva e ridotta turbo-
lenza, Kaltenbock e Herndl [90] hanno indicato la pos-
sibilità che i cianobatteri siano fra gli organismi signifi-
cativamente implicati nella produzione di mucillagine.

Zeoliti

In seguito all’accertamento di condizioni di grave
eutrofizzazione del Nord Adriatico negli anni ’80,
come sopra menzionato, il contenuto in fosforo dei
detergenti è passato dall’iniziale 7-8% all’1%. In
sostituzione del fosforo è stata utilizzata la zeolite A
sintetica, insieme ad una più elevata concentrazione
di acidi policarbossilici (PCA) (fino al 4-5% del
formulato). Pettine et al. [91] suggeriscono che la
comparsa di mucillagini con frequenze ed estensioni
molto superiori rispetto al passato, in concomitanza
con un’accresciuta concentrazione di zeolite A possa
non essere casuale. Il complesso zeolite-PCA ha un
comportamento simile al complesso argille-acidi
umici/fulvici e può funzionare come nucleo di aggre-
gazione per colloidi sospesi. Oltre ad aumentare la
concentrazione di particellato fine (maggior numero
di nuclei di aggregazione), il complesso zeoliti-PCA
può dar luogo alla formazione di aggregati meno
densi, che possono pertanto distribuirsi lungo la
colonna d’acqua e galleggiare, per due motivi legati
alla loro struttura cristallina, tuttora da verificarsi spe-
rimentalmente: a) una minore densità della zeolite A
rispetto alle argille; b) la possibilità di originare
flocculi caratterizzati da una maggiore porosità e
pertanto meno densi [91]. I risultati di uno studio speri-
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mentale condotto sugli essudati della diatomea Cylin-
drotheca closterium, una delle specie più abbondanti
nel muco raccolto nel golfo di Trieste e capace di
produrre elevate concentrazioni di aggregati mucosi in
condizioni di stress da nutrienti non hanno confermato
tuttavia questa ipotesi [92]. 

Ruolo dello zooplancton

Lo zooplancton sembra contribuire direttamente ed
indirettamente alla produzione e all’accumulo di
sostanza organica. 

La predazione di protisti sulle popolazioni batteri-
che del microbial loop rappresenta un’importante
fonte diretta di produzione di tensioattivi [93]
sostanze molto importanti, implicate in diversi
processi degli strati superficiali degli oceani, come
processi di adesione cellulare, coagulazione di
piccoli colloidi e scambi gassosi all’interfaccia
acqua-aria. Possono essere proteine, lipidi, carboi-
drati, ma in maggioranza sono composti polisaccari-
dici [94, 95]. In un esperimento con tre differenti
protozoi, un ciliato e due flagellati, nutriti con lo
stesso ceppo batterico, Kujavinski et al. [93] hanno
osservato una produzione di tensioattivi significati-
vamente superiore rispetto al controllo con i soli
batteri, comparabile con i tassi di produzione
osservati per il fitoplancton in condizioni di bloom. 

Lo zooplancton esercita generalmente un controllo
sulla densità algale. E’ probabile che durante le
fioriture algali primaverili, le popolazioni di copepodi
non crescano abbastanza velocemente per controllare
l’improvviso aumento di biomassa e mantenere,
quindi, bassa la concentrazione del fitoplancton. La
pressione predatoria potrebbe essere ulteriormente
ridotta a causa dell’elevata produzione di essudati
durante le fasi di crescita esponenziale e stazionaria
delle alghe, che aumentano la viscosità del mezzo e
rendono più difficile il movimento degli organismi
predatori, limitando le probabilità di incontro. Inoltre,
alcune delle sostanze rilasciate dalle alghe sembrano
tossiche o repellenti nei confronti dello zooplancton. In
questo modo la popolazione algale può continuare a
crescere e a rilasciare essudati [85]. Le specie di
copepodi del Nord Adriatico non sembrano in grado di
predare il fitoplancton associato alla neve marina [96],
come è stato confermato dall’analisi degli acidi grassi
dello zooplancton durante un fenomeno di mucillagine
nel 1991, che indicava una condizione di forte denutri-
zione, con conseguente consumo delle proprie riserve
di grassi [97].

Un altro effetto indiretto dello zooplancton è
legato al controllo dell’abbondanza batterica. Uno
studio sulla mucillagine del 1997 ha mostrato che
l’abbondanza batterica sui fiocchi di mucillagine era
significativamente inferiore rispetto all’abbondanza

dei batteri liberi (nella colonna d’acqua circostante),
mentre il metabolismo (produzione, respirazione,
attività ectoenzimatica) era significativamente
superiore, grazie alla ricchezza in sostanza organica
e nutrienti dei fiocchi [98]. Poiché il rapporto
virus/batteri delle popolazioni dei fiocchi e di quelle
libere non era diverso, è stato ipotizzato che fosse la
predazione da parte di organismi eterotrofi a
mantenere bassa l’abbondanza batterica sui fiocchi
di mucillagine, riducendo pertanto l’utilizzazione e
la degradazione della mucillagine [98].

Un ulteriore aspetto da considerare è la predazio-
ne selettiva dei flagellati sulle specie batteriche. In
uno studio in mesocosmi sulla dinamica della
struttura della comunità batterica durante una
fioritura algale, è stata osservata una significativa
variazione delle specie presenti sul particolato, cor-
rispondente a variazioni nel metabolismo batterico
(produzione, attività enzimatica) [99]. Gli autori di
questo studio suggeriscono che, oltre ad un processo
di successione in specie di batteri che colonizzano il
particolato e alle conseguenti variazioni nelle carat-
teristiche del substrato, la predazione di eterotrofi
flagellati possa avere un impatto significativo sulla
composizione in specie della comunità, influenzan-
do quindi i tassi di ciclizzazione di sostanza
organica mediati dai batteri.

Attacchi virali

In uno studio è stato messo in evidenza il ruolo di
attacchi virali al fitoplancton che libererebbe i polisac-
caridi di riserva interni alle cellule [100]. Sfortunata-
mente l’importanza di questo processo non è facile da
valutare per problemi riguardanti la conservazione dei
campioni di mucillagini esaminati. Inoltre, le analisi
effettuate tramite sonde molecolari non hanno fornito
indicazioni univoche, anche a causa dell’elevata
impurità dei campioni e della presenza abbondante di
polisaccaridi che rende difficile l’estrazione del DNA
[100]. Studi condotti con la microscopia confocale e
con lecitine marcate con FITC che si legano a residui
polisaccaridici specifici hanno evidenziato la presenza
di cellule lisate all’interno del muco [24]. L’importanza
della lisi fitoplanctonica, tuttavia, contribuirebbe alla
concentrazione di polisaccaridi con elevate percentuali
di glucano (molecola di riserva del fitoplancton) che
risulta più degradabile degli eteropolisaccaridi attiva-
mente rilasciati all’esterno della cellula [36].

Interazioni fra comunità planctonica e caratteristiche
fisiche degli aggregati

Casi di formazione di mucillagine in Adriatico sono
stati preceduti dall’abbondante presenza di aggregati
fluidi con attività tensioattiva lungo tutta la colonna
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d’acqua al di sopra del termoclino. Sulla base di
misurazioni elettrochimiche a lungo termine dell’at-
tività tensioattiva in superficie durante varie
stagioni, dell’abbondanza degli aggregati fluidi con
attività tensioattiva e la caratterizzazione degli
aggregati giganti delle estati 1991 e 1997 è stato
proposto un possibile scenario, che comprende le
interazioni fra proprietà chimico-fisiche e l’attività
batterica [101]. 

L’abbondante produzione algale legata all’eutro-
fizzazione del Nord Adriatico porta all’accumulo di
quantità di macromolecole essudate (principalmente
polisaccaridi) come sospensioni colloidali nello
strato eufotico, al di sopra del picnoclino. I batteri
possono intervenire direttamente nella produzione di
polimeri ma più significativamente controllano l’e-
stensione e la durata delle fioriture, regolando la
disponibilità dei nutrienti e limitando i fenomeni di
aggregazione del fitoplancton. Con lunghi tempi di
residenza, le sospensioni colloidali si aggregano in
particelle di dimensioni di 1-100 µm e alla concen-
trazione critica stimata in circa 5 x 107 particelle per
litro, formano un gel, con un’attività tensioattiva
fino a 50 volte superiore rispetto all’acqua circo-
stante. 

Questi aggregati contengono meno di 1 ppm di
carbonio organico (principalmente polisaccaridi) e sono
sede di un’intensa attività batterica. La transizione fase
gel-sol è quasi istantanea ed è determinata dall’idrodi-
namica locale (turbolenza e attrito), dalla vicinanza alla
superficie e dalla densità della colonna d’acqua. Il gal-
leggiamento degli aggregati dipende dall’attività
batterica sugli aggregati stessi. La persistenza e la
stabilità degli aggregati dipende da: 1) transizione da
gel a sol, che provoca la sedimentazione delle particelle;
2) processi fisici su larga scala, come forti venti e
correnti, che causano la disaggregazione fisica e il
trasporto all’esterno del bacino.

Una nuova ipotesi sulla formazione 
della mucillagine

Una nuova teoria è stata proposta recentemente da
Azam et al. [102]. Il controllo della produzione dei
polisaccaridi, del loro accumulo e della loro floccula-
zione, secondo questa teoria, sarebbe dovuto ad una
serie complessa di interazioni che coinvolge gli
organismi del microbial loop, compreso il fitoplanc-
ton, e il pool di sostanza organica ed inorganica. 

Nonostante sia ormai accettata una nuova visione
della natura fisica del pool di sostanza organica [101,
103-106] e sia riconosciuto il ruolo dei batteri sul con-
trollo del ciclo del carbonio [107, 108], i modelli finora
proposti non avevano tenuto conto di questi nuovi
concetti.

Continuum organico negli oceani

L’idea del continuum di materia organica, secondo
la quale il mare è un gel costituito da colloidi e
polimeri organici cross-linked, è stata suggerita da
studi di ecologia microbica [105].

Non è più appropriato distinguere fra particolato e
disciolto, ma si deve considerare una distribuzione del
particellato lungo uno spettro dimensionale continuo,
entro il quale un’importante frazione è rappresentata
dai “colloidi” (dimensioni, almeno lungo una
direzione, comprese fra 1 nm e 1 µm). Questa frazione
è estremamente dinamica ed eterogenea, essendo costi-
tuita da organismi, detriti, macomolecole organiche,
minerali, argille e ossidi ed è continuamente generata,
rimossa e trasformata da numerosi processi chimico-
fisici e biologici [109].

Un decisivo contributo a questa visione è stato
fornito negli ultimi 10 anni, grazie all’applicazione di
metodologie diverse dalle usuali routine oceanografi-
che [81, 110-112]. L’uso di contatori di particelle elet-
tronici ed elettrochimici, della microscopia elettronica
e di tecniche istologiche di colorazione dei tessuti ha
infatti mostrato l’esistenza di una frazione di particel-
lato, fluida e flessibile, nel range dimensionale che va
da pochi nanometri a centinaia di micrometri. La loro
area di interfaccia nella colonna d’acqua sorpassa di
alcuni ordini di grandezza l’area della superficie del
mare [112]. La struttura dell’interfaccia, la funzione e
la chimica di queste particelle marine si rivelano ad
una risoluzione vicina a 0,001 µm [101]. In Tab. 1 è
riportata una loro definizione operativa, in funzione
del metodo di indagine. 

Tramite un elettrodo a mercurio in immersione, sono
state individuate particelle tensioattive in campioni non
filtrati di acque estuarine [119] e di mare [120]. La
maggiore abbondanza di queste particelle, di dimensioni
fra 1 e 100 µm, è stata trovata nella zona di mescolanza di
estuari e alla superficie del mare [119]. Le macromoleco-
le che danno origine a questi aggregati (polisaccaridi,
proteine, lipidi) possono essere il prodotto dell’escrezio-
ne e/o della decomposizione di fitoplancton [95, 101];
tuttavia anche molti batteri contribuiscono in modo signi-
ficativo alla produzione di tensioattivi, che possono
essere escreti all’esterno della cellula o rimanere parzial-
mente attaccati [121]. Queste macromolecole inoltre
possono essere prodotte dall’attività predatoria dello zoo-
plancton sui batteri [93]. E’ stato osservato che specie
diverse producono essudati diversi [95]. 

Koike et al. [110] hanno individuato una categoria
di particelle organiche submicrometriche nel range
0,38-1,0 µm, che comprende virus, batteri, cianobat-
teri e piccoli eucarioti. Queste particelle, che arrivano
a concentrazioni di 1010 per litro, sono per il 95% non
viventi, sono molto fragili e scompaiono con la soni-
cazione.
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La scoperta di una grande popolazione di particelle
organiche più piccole di 120 nm, raccolte per ultracen-
trifugazione direttamente sulle griglie per l’osservazio-
ne al microscopio elettronico [111], ha dimostrato l’e-
sistenza di un continuum di particelle colloidali, da
pochi nanometri a particelle più larghe, che alla fine
rimuove la sostanza organica dalla colonna d’acqua
per sedimentazione. Questi colloidi raggiungono una
densità di 1012 per litro, con una superficie totale del-
l’ordine di 10 m2 per metro cubo [101]. La composi-
zione di queste particelle non è dissimile da quella
della sostanza disciolta e particellata, si può pertanto
pensare ad una origine comune.

Chin et al. [106] hanno dimostrato sperimentalmen-
te che i polimeri, carboidrati, proteine e lipidi, presenti
nell’acqua di mare possono aggregarsi spontaneamen-
te e formare un gel polimerico, con dimensioni fra 2 e
200 nm. L’equilibrio delle dimensioni del gel così
assemblato dipende dalla concentrazione di polimeri
liberi. Nell’oceano, con una possibilità virtualmente
infinita di fonti di polimeri, i gel possono raggiungere
potenzialmente dimensioni molto grandi. Il meccani-
smo principale di formazione dei gel sembra essere la
formazione di ponti calcio e magnesio. Un’altra carat-
teristica importante è che rimuovendo il gel appena
formato si forma nuovo gel, con l’implicazione bio-
geochimica che la formazione di colloidi nell’oceano
sarebbe influenzata dal tasso di rimozione del particel-
lato. 

Infine, l’applicazione di tecniche di colorazione
istologiche ha consentito di evidenziare la presenza
delle TEP (transparent exopolymer particles), particel-
le larghe, discrete e trasparenti (vedi paragrafo prece-
dente [81]) e delle CSP (Comassie staining particles)
[112]. Con la colorazione con Alcian blu che rivela una
significativa componente di polisaccaridi, lungo le
coste della California sono state trovate TEP in con-
centrazioni fra 28 e 5000 particelle per ml di acqua di
mare, con dimensioni variabili fra 3 e 100 µm. Le TEP
possono anche essere componenti significative di
aggregati di dimensioni maggiori e contenere o meno
inclusioni visibili. Hanno origine da essudati disciolti
polisaccaridici rilasciati da fitoplancton o batteri. 

Utilizzando Comassie blu brillante, tipico per la
colorazione di proteine, Long e Azam [112] hanno
mostrato la presenza di molte particelle proteinacee,
chiamate CSP, secondo la tecnica utilizzata. Le TEP
possono contenere CSP, ma la maggior parte di queste
ultime non contiene carboidrati e sono da 3 a 13 volte
più numerose delle TEP. La loro area, in acque
costiere, varia da 102 a 104 mm2 l-1. Inoltre, molte di
queste particelle sono colonizzate da batteri [112].

Gli organismi, dunque, vivono, “lavorano” e fanno
parte di questa matrice tutt’altro che omogenea. I
polimeri finora descritti sono prodotti e degradati prin-
cipalmente dai microrganismi. Il ruolo dei batteri e dei
protozoi nel controllo dei flussi di carbonio negli
oceani, anticipato da Pomeroy [122] è stato formaliz-

Maura MANGANELLI e Enzo FUNARI

Tabella 1. - Le maggiori classi di particelle non viventi presenti nello strato superficiale del mare (zona eufotica)*

Tipo Dimensioni Provenienza Metodo d'analisi Concentrazione (n/l)

Piccoli colloidi 5-200 nm Bacino di Santa Monica TEM 107-1112 max
[111, 113, 114] Nord Atlantico al termoclino

Pacifico nord-occidentale

Particelle 0,38-1µm Pacifico del nord (Giappone) Conta particelle 5x1010- 8x1010

submicrometriche Atlantico nord-occidentale Coulter nei primi 40 m,
[110,115] < 109 sotto i 200 m

Aggregati fluidi 1-100 µm Mediterraneo Adesività all' 105-5x107

tensioattivi [116, 119, 120] elettrodo al Hg max all'aloclino

Particelle esopolimeriche 3-100 µm Costa della California Microscopia dopo 3x104-5x106

trasparenti (TEP) [81, 117] colorazione 
Alcian blue

Particelle contenenti 2-500 µm Costa della California Microscopia dopo 106-108

proteine (colorate con colorazione 
Comassie blue

Comassie), CSP [112]

Aggregati giganti >1 m Episodici, Adriatico Prelievo con 0-10 in 100 m3

(mucillagini) [15, 34, 118] settentrionale sommozzatori sopra il termoclino
(circa 20 m)

* Definite sperimentalmente secondo le  tecniche di misurazione utilizzate.
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zato nella teoria del microbial loop negli anni ’80 da
Azam et al. [107]. I batteri che utilizzano il DOM sono
predati dai protozoi, a loro volta utilizzati dai ciliati. Il
sistema è stato definito un circuito semi-chiuso (loop)
perché durante la predazione, parte del carbonio viene
perso come perdita predatoria (sloppy feeding) o viene
escreto, ed è prontamente riutilizzato dai batteri stessi.
Si capisce l’importanza del microbial loop se si
considera che il flusso di carbonio attraverso questa
strada può rappresentare da 0 a 100% della produzione
primaria locale [123]. La matrice di gel crea un
ambiente fisico-chimico strutturato ed eterogeneo
entro il quale, e con il quale, avvengono le interazioni
microbiche che controllano il ciclo del carbonio [108].
Batteri, Archea, fitoplancton, protozoi e virus sono
visti totalmente immersi in questo gel, organizzati
come comunità e consorzi ad una microscala spaziale e
temporale [105]. Le interazioni microbiche all’interno
del gel possono alterare la natura e la densità del gel
stesso, formando la mucillagine o inibendone la forma-
zione [102]. Questa eterogeneità origina degli “hot-
spots” di produzione primaria, di concentrazione e tra-
sformazione di sostanza organica, così come di cicli di
nutrienti, cambiando in modo fondamentale e intensifi-
cando e diversificando in modo significativo la bio-
geochimica del carbonio a livello di microscala. 

In questo scenario si possono esplorare le basi mec-
canicistiche della formazione della mucillagine. Nel-
l’ottica del continuum, le superfici cellulari rappresen-
tano regioni di polisaccaridi altamente concentrate (gel
più denso) che si mescolano con il gel meno denso nel-
l’acqua circostante e attraverso esso interagiscono con
le superfici cellulari di altri microbi. La consistenza di
gel dell’acqua di mare è mantenuta in qualche modo da
batteri e fitoplancton che rappresentano minuscole
frazioni di volume d’acqua (10-7 e 10-6 rispettivamen-
te). Se i polimeri del gel sono molto resistenti e persi-
stono a lungo, è sufficiente rilasciare poche macromo-
lecole nuove per il mantenimento della struttura. Il
condensamento e l’aggregazione in mucillagine richie-
dono l’accumulo di una sostanziosa quantità di
materiale organico resistente. 

L’ipotesi formulata si articola nei seguenti punti
fondamentali di seguito descritti:

1) Uno degli argomenti centrali è come e da chi
venga prodotta la sostanza biorefrattaria: la materia
organica che costituisce la mucillagine dell’Adriatico
si forma dalla condensazione di polisaccaridi colloida-
li e polimerici prodotti dall’azione del metabolismo
batterico sulla sostanza organica, attraverso un’idrolisi
incompleta dei polisaccaridi complessi; dall’interazio-
ne dei batteri con gli altri organismi del microbial loop;
dall’interazione dei batteri con il detrito. Inoltre, è
direttamente prodotta dai batteri che utilizzano parte
della produzione primaria per la formazione dei poli-
saccaridi della propria capsula. Come risultato si ha un

accumulo “invisibile” di carbonio organico disciolto
(DOC) e carbonio organico colloidale (COC), conti-
nuamente trasformati dall’attività microbica.

Interazioni con il fitoplancton. - I batteri, che pos-
siedono enzimi idrolitici sulla propria superficie
esterna (fra i quali i più importanti sono le proteasi, le
glucosidasi e le fosfatasi) tramite i quali interagiscono
con cellule algali e detrito, tendono a clusterizzare
nelle vicinanze di alghe o in presenza di gradienti di
nutrienti [124, 125]. Con i loro enzimi idrolitici, i
batteri sono capaci di attaccare e trasformare la super-
ficie esterna di alghe vive, con numerose conseguenze
sull’attività algale. E' stato suggerito che la produzione
di muco da parte del fitoplancton sia una strategia di
difesa nei confronti degli attacchi batterici e virali
[126]. E' stato inoltre suggerito che l'azione enzimatica
batterica medi e controlli il rilascio di fibrille di muco
dalla superficie algale [127]. Questo implica che il
rilascio di essudati da parte delle alghe, oltre ad essere
un processo attivo, ha anche bisogno della mediazione
batterica. Un’altra conseguenza di questa interazione è
evidente durante le fioriture algali, quando l'idrolisi
batterica dei polisaccaridi sulla superficie algale riduce
la probabilità di aggregazione delle numerose cellule e
quindi ritarda il fenomeno della sedimentazione [127]
favorendo un’elevata produzione di sostanza organica
che può in seguito accumulare nel sedimento.

Interazioni con il detrito. - I processi di morte non
predatoria, che riguardano circa la metà della produ-
zione primaria (autolisi, morte cellulare programmata
e attacchi virali) [24, 128] trasferiscono una frazione
significativa di produzione primaria nella fase di
detrito. Una volta che le alghe sono morte, i batteri
possono attaccare e solubilizzare anche i polisaccaridi
intracellulari. Le alghe rappresentano quindi una fonte
importante di polisaccaridi (indiretta e mediata dal
metabolismo batterico) anche senza rilasciare attiva-
mente essudati. L’elevata concentrazione di glucosio
trovata in campioni di mucillagini è stata attribuita alla
presenza di glucano, sostanza di riserva delle diatomee
[26]. Inoltre, le concentrazioni dei polisaccaridi intra-
cellulari sono indipendenti dalla concentrazione di
fosforo inorganico nel mezzo acquoso (Pi) [129] che
invece influenza la velocità di rilascio di essudati. Ciò
implica che per una diffusione elevata di polisaccaridi
algali non è necessaria la presenza di specie produttrici
di essudati o condizioni di P limitante, ma è sufficiente
una mortalità di massa, seguita dall’idrolisi batterica
[102]. I tassi di attività delle idrolasi batteriche non
sono tutti uguali [130] e questo è stato osservato anche
su popolazioni batteriche di fiocchi di mucillagine del
1997 [98]. Le glucosidasi, pur essendo molto attive
sugli aggregati, risultano inferiori di 2 o 3 ordini di
grandezza rispetto alle proteasi e alle fosfatasi.
Pertanto, non appena le cellule muoiono e vengono
colonizzate, inizia una solubilizzazione selettiva, che
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porta alla formazione di aggregati sempre più poveri di
proteine e fosforo organico e più ricchi in carboidrati,
che poi precipitano sul fondo [131].

Produzione diretta di muco. - Dati qualitativi [132] e
quantitativi [133] confortano l’ipotesi che la produzione
dei polisaccaridi batterici di superficie possa rappresenta-
re un’importante fonte di materiale mucillaginoso.
Infatti, più del 45% del glucosio utilizzato da batteri
pelagici è convertito in materiale polisaccaridico e rila-
sciato nell'acqua [64]. Questo processo è tanto più impor-
tante durante le fioriture primaverili, quando le numerose
cellule sfuggite alla predazione rappresentano un impor-
tante input di sostanza organica fresca, che può essere
rapidamente trasformata dall’attività batterica [102].

Una simulazione descritta da Kiorboe e Jackson
[134] dimostra che l’intensa attività batterica su parti-
celle di neve marina che sedimentano crea una scia di
sostanza organica parzialmente idrolizzata che è a sua
volta velocemente utilizzata dai batteri liberi che si
spostano in questa scia. Immersi in questo microhabi-
tat ricco di nutrienti e detrito i batteri hanno un’effi-
cienza di utilizzazione molto più elevata di quelli
lontani dalla scia. Quindi una grossa parte di produzio-
ne primaria può essere subito trasformata in muco
batterico durante la sedimentazione da parte dei molti
colonizzatori (108/109 ml-1, [98]) e dai batteri che rag-
giungono e seguono la scia; la frazione sedimentata è
ulteriormente utilizzata dai batteri bentonici, presenti
in elevate densità, circa 109 cell g-1 sedimento [135].
E’ importante notare che il muco rilasciato dai batteri è
resistente alla degradazione [64, 136].

L’identificazione di componenti cellulari specifiche
dei batteri nel DOM [137, 138] indica che i batteri
sono importanti produttori di DOM, anche se meno del
25% di questa materia è stato finora identificato e
caratterizzato a livello biochimico [19, 20].

2) I precursori della mucillagine nel pool di DOC
persistono (“immagazzinamento” di DOC) perché la
loro complessità strutturale li rende essenzialmente
inaccessibili agli enzimi idrolitici batterici. McCarthy
et al. [139] hanno trovato che la maggior parte dell’a-
zoto organico ad alto peso molecolare (> 1000 Da)
negli oceani esiste nella forma di ammidi. Poiché è
improbabile che queste sostanze si formino spontanea-
mente da altri composti, si suppone che rappresentino
la frazione resistente alla degradazione di biomolecole
complesse. Queste ultime potrebbero essere ammino-
zuccheri acetilati, che rappresentano il secondo costi-
tuente delle biomolecole contenenti ammidi, che si
trova frequentemente nei polimeri strutturali delle
piante, animali e batteri (per esempio chitina e compo-
nenti della parete cellulare batterica, come mureine e
lipolisaccaridi). I peptidoglicani in particolare conten-
gono molte strutture inusuali che servono probabil-
mente a limitare l’idrolisi enzimatica. Alghe e batteri
producono un numero notevole di polisaccaridi, adatti

a funzioni specifiche diverse. Azam et al. [104] hanno
ipotizzato che la diversità strutturale di polisaccaridi
complessi è tale che, da un punto di vista evolutivo, i
batteri abbiano smesso di cercare di evolvere idrolasi
che possano idrolizzarli tutti. Quindi i polisaccaridi
tendono a persistere e potrebbero essere i precursori
della mucillagine. 

3) Nonostante una concentrazione di fosfati estre-
mamente bassa, la produzione primaria in Adriatico è
mantenuta ad alti livelli dall’efficiente remineralizza-
zione sostenuta sugli aggregati dall’elevata attività
della fosfatasi alcalina e dalle 5’-nucleotidasi batteri-
che. Come risultato viene mantenuto ad alti livelli il
rifornimento di carbonio fotosinteticamente fissato
soggetto al metabolismo batterico nei precursori della
mucillagine. L’interazione fra alghe e batteri può
produrre microhabitat in cui avviene un’elevata rige-
nerazione di fosforo inorganico da parte di una
fosfatasi batterica che non viene repressa neanche ad
alte concentrazioni di fosforo (0,1 mM) [140]. In
questo caso, il fosforo utilizzato dal fitoplancton è
prontamente rigenerato e non diventa immediatamente
limitante; questo implica anche che conoscere la con-
centrazione di fosforo inorganico non è sufficiente per
prevedere il tasso di produzione primaria; inoltre, la
rigenerazione di fosforo può essere ulteriormente
accentuata in caso di aggregazione algale, a causa di
un’intensificata interazione alghe-batteri.

4) I legami incrociati (cross-linking) dei polisaccaridi
con i ponti Ca2+ e Mg2+ producono gel e aggregati che
formano la mucillagine. La struttura delle comunità bat-
teriche potrebbe rappresentare il “grilletto” per questa
formazione poiché i batteri producono polisaccaridi di
capacità gelificanti molto diverse.

La capacità gelificante di un polisaccaride prodotto
da un organismo dominante e accumulato in gran
quantità può essere molto importante. Un polisaccaride
con elevate proprietà gelificanti può essere prodotto
direttamente o attraverso la modificazione enzimatica
di substrati preesistenti. In entrambi i casi, per quanto
spiegato nei paragrafi precedenti sulla diversità delle
attività enzimatiche e sulla diversità dei polisaccaridi
prodotti da diverse specie batteriche, è molto impor-
tante la struttura della comunità.

5) L’attività batterica nella matrice gelatinosa
produce gas (per esempio CO2, N2 and CH4) che fanno
galleggiare la mucillagine in superficie.

Conclusioni

Dopo la presentazione di diverse ipotesi sulla for-
mazione della mucillagine, è stata descritta l’ipotesi
formulata da Azam et al. [102], che per prima delinea
una cornice teorica entro la quale il fenomeno della
mucillagine è il risultato dei processi di interazione e
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trasformazione degli organismi e della sostanza
organica e inorganica, lungo uno spettro dimensionale
continuo. In questo contesto, è centrale il ruolo dei
batteri, che attraverso le loro attività sono in grado di
controllare o quanto meno influenzare l’andamento di
numerosi processi. La comprensione dei meccanismi
alla base di questi processi permetterà in futuro di
svolgere la necessaria attività di controllo e previsiona-
le sui fenomeni della mucillagine.
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Introduzione

Gli Istituti Zooprofilattici Sperimentali (IZS), enti
sanitari di diritto pubblico, costituiscono, sulla base del
DL.vo no. 270/93, aziende con competenza regionale o
inter-regionale, organizzate in una sede centrale, alla
quale fanno capo le strutture amministrative e i labora-
tori specializzati, e in sezioni periferiche che di norma
sono ubicate sul territorio di ciascuna provincia
italiana.

Gli IZS operano sulla base della programmazione
regionale e nazionale, effettuando ricerche e fornendo
prestazioni di laboratorio e produzioni in termini di
reagenti e presidi immunizzanti utili e necessari alle
azioni di sanità pubblica veterinaria. Il controllo e la

profilassi delle malattie parassitarie, infettive e
diffusive del patrimonio zootecnico, il perfezionamen-
to delle condizioni di allevamento e il perseguimento
del benessere animale, il controllo e il miglioramento
delle produzioni zootecniche, l’accertamento delle
caratteristiche di sanità, salubrità e qualità degli
alimenti, il supporto tecnico scientifico agli operatori
del Servizio Sanitario Nazionale (SSN), la consulenza
ad allevatori ed operatori del comparto agro-alimenta-
re costituiscono solo una parte dei compiti che gli IZS
sono chiamati a svolgere.

L’organizzazione è regionalmente differenziata per
far fronte alle diverse caratteristiche e vocazioni zoo-
tecniche, alimentari e socio-economiche presenti sul
territorio; gli IZS tuttavia operano a livello nazionale
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fornendo prestazioni comuni e uniformi su tutto il
Paese sulla base del coordinamento operato dal
Ministero della Salute e dell’Istituto Superiore di
Sanità. Nel loro insieme le strutture centrali degli IZS e
le 88 sezioni sparse sul territorio costituiscono di fatto
la più formidabile rete di controllo oggi esistente a
livello comunitario.

Rappresentano ulteriori elementi di forza e di valo-
rizzazione della rete degli IZS l’esistenza al loro
interno di oltre 20 centri di referenza nazionali o inter-
nazionali (FAO e OIE), che fungono da strutture di
riferimento per l’intera rete e di raccordo internaziona-
le. E’ comunque da sottolineare come tutti e 10 gli
Istituti operino in strutture che forniscono esami e pre-
stazioni riconosciute internazionalmente sulla base
delle norme UNI-EN CEI 17025 verificate da
organismi terzi secondo norme UNI EN-45003.

In considerazione degli oltre 2000 chilometri di
sviluppo delle coste marine italiane, ancor più per
l’importanza dell’economia legata al mare di intere
regioni, che in talune realtà provinciali contemplano
una economia totalmente dipendente dalle risorse
marine, non possono non rientrare tra gli interessi di
tutti e 10 gli IZS i problemi di sanità pubblica collegati
alla idrobiologia marina, pesca e allevamento delle
specie ittiche, controllo dei prodotti della pesca e per-
seguimento di garanzie di sanità, salubrità e qualità dei
prodotti. Tali interessi, preminenti per non poche
sezioni diagnostiche provinciali, si concretizzano nelle
prestazioni di laboratorio, nella consulenza a operatori
del SSN ed economici, nella pianificazione di ricerche
tese ad estendere la gamma dei controlli finalizzati alle
garanzie di sicurezza alimentare da fornire al consuma-
tore relativamente ai prodotti di origine nazionale e a
quelli di importazione. 

In tale ambito, per quanto riguarda l’Istituto Zoo-
profilattico della Lombardia e dell’Emilia-Romagna,
lo sviluppo delle coste di quest’ultima regione e l’im-
portanza della pesca e dei prodotti derivati per le popo-
lazioni e l’economia emiliano-romagnole hanno
indotto a volgere particolare attenzione a tali proble-
matiche, accentrando parte delle ricerche e delle pre-
stazioni svolte presso la sede di Brescia, e la maggior
parte dell’attività riguardante le tematiche del mare e
della pesca, da parte di intere sezioni quali Ferrara e
Rimini.

Su questa base, anche nell’ambito di laboratori
della Sede prevalentemente rivolti ad attività di
ricerca, è sorta l’esigenza di indirizzare l’interesse a
tali settori, con particolare riferimento alla messa a
punto di metodi di controllo in ambito virologico e
studio di metodi alternativi nel settore tossicologico. 

E’ noto infatti come, mentre siano consolidati i
metodi diagnostici nei confronti di microrganismi di
natura batterica, ancora a tutt’oggi non sia contemplata
la ricerca di eventuali contaminanti virali responsabili,

secondo quanto riportato in letteratura, di episodi clinici
non solo sporadici, ma anche epidemici [1]. Inoltre, in
considerazione della richiesta legislativa, supportata da
ragioni etico-scientifiche, di sostituire gli animali da
laboratorio nella sperimentazione tossicologica, l’inte-
resse è stato volto alla messa a punto di metodi alternati-
vi sia per la evidenziazione di tossine comunemente
presenti nei nostri mari e caratterizzate da elevata varia-
bilità (DSP) che di tossine riscontrabili nel nostro Paese
come conseguenza dell’intensificazione degli scambi
commerciali (tetrodotossine e ciguatossine). Obiettivi
pertanto della ricerca svolta sono stati la messa a punto
di metodi diagnostici rapidi ed attendibili da applicarsi
in indagini virologiche oltre che la selezione di colture
cellulari in grado di evidenziare, tramite sistemi
biologici in vitro, tossine di differente natura.

Materiali e metodi

Controllo di virus enterici nei molluschi bivalvi

Campioni. - I campioni, rappresentati da molluschi
bivalvi (Mitylus Galloprovincialis), provenienti da
pescherie locali sono stati utilizzati direttamente o
allevati in acquari della capacità di 50 litri e contenenti
sale marino di grado scientifico (Coralife®) dissolto in
acqua deionizzata. In ciascun acquario venivano
immessi 30 molluschi mantenuti nelle migliori condi-
zioni di filtrazione (temperatura di 13-18 °C, salinità
1,020 kg/l [2], contaminati sperimentalmente con gli
agenti virali di seguito riportati.

Virus. - L’indagine ha riguardato virus appartenenti
alla famiglia Picornaviridae e Caliciviridae. In partico-
lare, per quanto concerne il gruppo degli enterovirus
sono stati considerati poliovirus tipo 1, 2, 3, coxsackie-
virus B5, echovirus tipo 30. Ciascuno di essi è stato
propagato in linee cellulari rappresentate rispettiva-
mente da Intestine 407 (embryonic human intestine),
BGM (buffalo green monkey), LLCMK2 (rhesus
monkey kidney), MRC5 (embryonic human lung).

Il virus dell’epatite A, ceppo citopatogeno HM175,
è stato coltivato sulla linea cellulare di primate FrhK-4
(fetal rhesus monkey kidney) [3].

Per ogni virus è stato allestito uno stock di riferi-
mento ed il titolo infettante accertato previa diluizione
seriale ed inoculazione delle diverse diluizioni, nel
substrato cellulare sensibile. Il titolo è stato calcolato
secondo la formula di Reed e Muench [4].

Prove sperimentali. - Sono state condotte con due
differenti metodi:

a) addizionando diluizioni seriali (da 101,50 a 107,50

dosi citopatiche50-DCP50/ml) della sospensione virale
a 10 g di omogenato di mollusco (contaminazione per
assorbimento); 
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b) contaminando, con le medesime diluizioni
virali menzionate, i molluschi allevati negli acquari
[1]. La de-terminazione dell’avvenuta contaminazio-
ne è stata ese-guita su campioni di molluschi raccolti
dopo 24 ore [5].

L’esito della infezione è stato determinato
mediante la reazione a catena della polimerasi (PCR)
previa trascrizione dell’RNA virale in cDNA oltre che
mediante accertamento dell’infettività del virus dimo-
strata dalla replicazione in colture cellulari [6].

Allo scopo di determinare non solo la sensibilità
della reazione, ma anche la specificità, 25 g di
mollusco sono stati contaminati con miscele di virus
dell’epatite A e poliovirus tipo 1 alla concentrazione di
103,50DCP50/ml per entrambi i virus. Sui campioni di
omogenato e sui molluschi contaminati artificialmente
sono state eseguite reazioni di RT-PCR specifiche per i
due tipi di virus impiegati.

Estrazione virale. - E’ stata condotta omogenizzan-
do 25 g di mollusco diluito in 20 ml di tampone glicina
(0,05 M, pH 9,2). Dopo centrifugazione del campione
a 5500 x g per 30 min il supernatante, in volume di
circa 30 ml, è stato ricentrifugato alla stessa velocità e
per lo stesso periodo di tempo ed il supernatante
ottenuto (volume di 12 ml) è stato addizionato a polie-
tilene glicole 8000 (PEG) in rapporto 1:4 e lasciato a
contatto per 12 ore a +4 °C. Il campione è stato quindi
sottoposto ad una ulteriore centrifugazione alle
medesime condizioni indicate ed il sedimento
risospeso in 2 ml di PBS (phosphate buffered saline) e
ricentrifugato alla stessa velocità per 30 min [7].

Estrazione dell’RNA. - L’RNA totale è estratto
dalla matrice ottenuta utilizzando un kit commerciale
Nucleospin®RNAII kit (Macherey-Nagel) basato su: 

a) lisi della membrana cellulare e del capside virale
con reagenti contenenti guanidina isotiocianato; 

b) legame selettivo tra l’acido nucleico e la
membrana di silice attivata all’interno di un’apposita
colonna;

c) eluizione dell’RNA tramite acqua priva di RNase
e DNase [8].

Primers ed RT-PCR. - Per rilevare la presenza
dell’RNA del virus dell’epatite A sono stati selezionati
primers specifici della zona VP1-VP3 del capside
virale [9], mentre per evidenziare una contaminazione
da enterovirus sono stati utilizzati primers della
regione 5’ non codificante comune ad oltre 47 sierotipi
di enterovirus [10]. E’ stata esclusa una reattività
crociata con altri virus enterici utilizzando il
programma BLAST (NCBI).

L’RNA virale è stato retrotrascritto e amplificato
utilizzando un kit commerciale (Gene Amp RNA PCR
kit; Applied Biosystem) [11]. Per il virus dell’epatite A

è stata adottata una reazione di RT-seminested-PCR,
mentre per gli enterovirus una RT-nested-PCR. La
reazione di retrotrascrizione è stata ottimizzata in una
miscela di 20 µl contenente 3 µl di acido nucleico
estratto e 17 µl di miscela di reazione (10mM Tris-HCl
pH 8,3, 50 mM KCl, 5 mM MgCl2, 1 mM di ogni deos-
sinucleotide trifosfato, 2,5 mM esameri random, 20U
inibitore dell’RNAsi e 50U di trascrittasi inversa
(MuLVMoloney murine leukemia virus).

Per la ricerca di virus enterici è stata messa a punto
una prima amplificazione utilizzando 10 µl di cDNA
ottenuto dalla retrotrascrizione e 40 µl della miscela di
reazione (10 mM Tris-HCl pH 8,3, 50mM KCl, 1 mM
MgCl2, 0,1 mM deossinucleotidi trifosfato, 0,5 µM
AV1 o ent 1, 0,5 µM di AV2 o ent 2, 1,25U Taq DNA
polimerasi e acqua DNAse/RNAse free). Per la ricerca
del virus dell’epatite A la miscela è stata incubata a
95 °C per 5’, sono stati impostati 40 cicli (35’’ a 95 °C,
1’ a 55 °C, 1’15’’ a 72 °C), l’estensione finale è
avvenuta per 7’ a 72 °C. 

Per la ricerca di enterovirus è stato impostato un
primo ciclo a 94 °C per 2’, 55 °C per 1’, 72°C per
1’45’’ seguito da 29 cicli a 92 °C per 1’, 55 °C per 1’,
72 °C per 1’45’’ per terminare con un ultimo ciclo
94 °C per 1’, 55 °C per 1’ 72 °C e l’estensione a 72 °C
per 5’. Dieci µl del prodotto ottenuto dall’amplificazio-
ne sono stati addizionati a 40 µl della miscela alle
medesime concentrazioni dei reagenti utilizzati nella
prima reazione e primers interni ai due precedentemen-
te selezionati, AV2-AV3 e ne-ent1- ne-ent2 (Tab. 1).

La seconda amplificazione per il virus dell’epatite
A (seminested) è stata impostata con una denaturazione
di 5’ a 95 °C, seguita da 30 cicli (94 °C per 30’’, 50 °C
per 30’’, 72 °C per 30’’). L’estensione finale è stata di
7’ a 72 °C. I cicli impostati per la seconda amplifica-
zione per gli enterovirus (nested) sono stati uguali a
quelli utilizzati nella prima amplificazione [7]. I
primers utilizzati sono riportati nella Tab. 1.

Inoculazione nelle colture cellulari. - I campioni in
cui è stata evidenziata la presenza di RNA del virus
dell’epatite A tramite la reazione di biologia molecola-
re sono stati inoculati nella linea cellulare FrhK-4. A
tal fine, l’omogenato di mollusco, diluito 1:10 in PBS
(phosphate saline buffer) e addizionato della soluzione
di antibiotici all’1% (penicillina 1000 UI/ml, strepto-
micina 500 µg/ml e amphotericina B 2 µg/ml) è stato
inoculato nella linea cellulare menzionata allestita in
piastre a 24 pozzetti in ragione di 100 µl per pozzetto.
Dopo assorbimento a 37 °C, protratto per 30’ per gli
enterovirus, sino a 60’-120’ per la ricerca del virus del-
l’epatite A, la coltura cellulare è stata addizionata del
terreno colturale in presenza di una percentuale ridotta
di siero fetale bovino (3% v/v). L’incubazione è stata
quindi protratta per un periodo di circa 7 giorni (ente-
rovirus) e 3 settimane (epatite A) a 37 °C valutando
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quotidianamente la eventuale comparsa di effetto cito-
patico (ECP) [3]. La coltura è stata quindi congelata e
scongelata per due volte. Il criolisato è stato raccolto e
centrifugato (2000 x g per 15’) ed il supernatante ana-
lizzato in RT-PCR per confermare la presenza del virus
[6]. L’identificazione degli enterovirus eventualmente
isolati è stata invece effettuata mediante reazione di
siero-neutralizzazione condotta con sieri immuni
specifici allestiti nel nostro laboratorio.

Analisi di campioni provenienti dal campo. - Com-
plessivamente nel periodo 2000-2002 sono stati analiz-
zati 800 campioni di molluschi provenienti principal-
mente da aree del mare Adriatico. L’indagine relativa
all’accertamento della contaminazione da enterovirus
ha avuto inizio dall’anno 2001 e 435 sono stati i
campioni esaminati.

Messa a punto di metodi diagnostici basati 
sull’impiego di colture cellulari per la evidenziazione

di tossine algali nei molluschi bivalvi

Diarrhetic shellfish poisoning (DSP)

Campioni. - L’analisi è stata condotta su campioni
di molluschi pervenuti nel periodo 1999-2000 e analiz-
zati secondo la metodologia classica che prevede
l’impiego di animali da laboratorio (topi) e l’accerta-
mento della mortalità dell’animale entro 4-24 ore dal-
l’inoculo. L’attenzione è stata principalmente volta alle
tossine del gruppo DSP (diarrhetic shellfish poisoning)
in quanto maggiormente diffuse nei mari italiani. Tale
indagine viene eseguita routinariamente presso la
Sezione diagnostica di Ferrara del nostro Istituto Zoo-
profilattico.

Prova biologica. - La prova biologica ufficiale è
stata eseguita inoculando per via intraperitoneale (i.p.)
3 topi con 1 ml di omogenato di mollusco ottenuto
secondo la metodica di Yasumoto (DM 31/07/1995;

GU serie generale n. 279 del 29/11/1995). La verifica
della morte del topo è stata effettuata, inizialmente,
entro i limiti delle 5 ore di tempo previste dal decreto
legislativo (analisi eseguite presso la Sezione di
Ferrara); tale periodo di osservazione è stato successi-
vamente prolungato sino a 24 ore. La morte di almeno
due topi entro i limiti di tempo previsti inizialmente (5
ore) è indice della presenza di tossine nel campione in
esame.

Linee cellulari. - In relazione ai differenti meccani-
smi di azione e dei diversi organi bersaglio delle
sostanze in esame e consistenti nella inibizione delle
fosfatasi (acido ocadaico) e nel tropismo per la sede
cardiaca (yessotossina), sono stati selezionati diversi tipi
di linee cellulari, allo scopo di verificarne la differente
sensibilità nei confronti dei due gruppi di sostanze ad
attività tossica [19, 20]. In particolare, per l’indagine
relativa alla ricerca delle tossine del gruppo DSP sono
state utilizzate la linea cellulare KB (human epidermoid
carcinoma), nota in letteratura poiché altamente
sensibile all’azione dell’acido ocadaico e la linea di
cellule H9C2 (rat heart mioblast) di origine cardiaca.

Preparazione dei campioni. - L’estratto ottenuto
omogenando 25 g di ciascun campione di mollusco
(5 g) è stato addizionato a 250 µl di dimetilsulfossido
(DMSO), in grado di solubilizzare le tossine (liposolu-
bili). Il campione è stato quindi diluito 1:100 in terreno
di coltura MEM (minimum essential medium). 

Inoculazione nelle colture cellulari. - Entrambe le
linee cellulari selezionate sono state inoculate in
piastre a 96 pozzetti incubate a 37 °C in presenza del
5% di CO2. Dopo 48 ore di incubazione le colture
cellulari, previo allontanamento del terreno colturale,
sono state inoculate con i campioni in esame in ragione
di 100 ml per ciascun pozzetto. Le stesse sono quindi
state reincubate e 37 °C per 3 ore. La verifica della
vitalità cellulare è stata eseguita mediante il test MTT
[21].
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Tabella 1. - Primers selezionati per la ricerca del virus dell�epatite A e di enterovirus nei molluschi bivalvi

Virus Oligonucleotidi Sequenza (5�-3�) Posizione Lunghezza 
amplificato

HAV AV1 GGAAATGTCTCAGGTACTTTCTTTG 2390-2414
AV2 GTTTTGCTCCTCTTTATCATGCTATG 2167-2192 247
AV3 CGGTACCTTTGTACGCCTGT 2358-2377 210

CV B4* Ent1 CGGTACCTTTGTACGCCTGT 64-83
POLIO1 Ent2 ATTGTCACCATAAGCAGCCA 578-597 540
POLIO1 Ne-ent1 TCCGGCCCCTGAATGCGGCTA 430-450
CV B4* Ne-ent2 GAAACACGGACACCCAAAGTA 547567 123

* sequenza riferita al coxsackievirus B4. 



Analisi dei risultati. - L’analisi statistica, al fine di
una futura ed auspicabile validazione, è stata eseguita
su 96 campioni ed i risultati conseguiti sono stati ana-
lizzati mediante il test di correlazione lineare di
Pearson per verificare l’effettiva corrispondenza degli
esiti conseguiti nelle prove in vivo/in vitro.

Tetrodotossina (TTX)

L’espansione dei mercati internazionali ha favorito
l’introduzione ed il commercio di specie ittiche
esotiche potenzialmente pericolose; in particolare i
pesci palla (Diodontidi e Tetrodontidi) possono
fungere da serbatoio della tetrodotossina, prodotta da
microrganismi acquatici, in grado di bloccare i canali
del sodio a livello della membrana cellulare. Obiettivo
del lavoro svolto è stato quello di valutare la sensibilità
di alcune linee cellulari nei confronti della TTX.

Linee cellulari. - Sono state utilizzate due linee
cellulari originate da neuroblastoma, Neuro 2A ed Na
C 1300, rispettivamente di origine umana e murina. La
loro scelta è stata motivata dal fatto che le cellule
neuronali e muscolari presentano, secondo dati di lette-
ratura [21-23], una maggiore espressione dei canali del
sodio.

Prodotti in esame. - Per lo studio è stata impiegata
la TTX come sostanza pura (Sigma Aldrich s.r.l.) e,
quali antagonisti dell’azione della TTX, si è fatto
ricorso alla veratridina ed oubaina (Sigma Aldrich
s.r.l), rispettivamente allo 0,02 mM e 0,5 mM per le
quali l’azione antagonista è attribuibile all’aumento
della permeabilità cellulare al sodio e al blocco della
pompa sodio/potassio [21, 22].

Trattamento delle cellule. - Le colture cellulari,
allestite in piastre a 96 pozzetti ed incubate, come in
precedenza, a 37 °C in atmosfera al 5% di CO2 per 48
ore sono state trattate con soluzioni miste contenenti
TTX a differenti concentrazioni (da 100 a 0,001
ng/pozzetto) ed in presenza della veratridina ed
oubaina alle due concentrazioni sopra indicate. La
vitalità cellulare è stata valutata a distanza di 24 ore dal
trattamento mediante il test MTT.

Risultati

Controllo nei confronti dei virus enterici 
nei molluschi bivalvi

Le prove sperimentali svolte hanno consentito di
evidenziare come la reazione di RT-PCR con primers
specifici sia risultata in grado di poter evidenziare la
presenza di acido nucleico virale nei molluschi conta-

minati sperimentalmente. Essa ha inoltre permesso di
rilevare tale contaminazione sino alla concentrazione
di 10 DCP50 evidenziando quindi un’elevata sensibilità
della metodica.

I primers utilizzati hanno consentito di poter diffe-
renziare in maniera specifica le sequenze genomiche
del virus dell’epatite A da quelle degli enterovirus sug-
gerendo la possibilità di poter rilevare contaminazioni
congiunte da parte di differenti agenti virali.

In tutte le prove condotte contaminando sperimen-
talmente è stata inoltre dimostrata una perfetta correla-
zione fra presenza di acido nucleico virale e virus
infettante.

Analisi dei campioni provenienti dal campo. - L’in-
dagine relativa alla ricerca del virus dell’epatite A ha
evidenziato come 38 campioni, degli 800 esaminati,
siano risultati contaminati da parte di questo virus
(4,75%) (Tab. 2) e come soltanto in 4 (10,5% di 38)
fosse presente virus completamente attivo, come dimo-
strato dalla replicazione virale in coltura cellulare. 

Per quanto concerne gli enterovirus soltanto 5
campioni sono risultati positivi (1,14%); di questi due
(40% di 5) sono risultati infettanti rispettivamente
sulle linee cellulari MRC-5 e Intestine 407. E’ in corso
la tipizzazione mediante reazione di siero-neutralizza-
zione.

Messa a punto di metodi diagnostici basati 
sull’impiego di colture cellulari per l’evidenziazione 

di tossine algali nei molluschi bivalvi

Diarrhetic shellfish poisoning (DSP). - Gli esiti
delle indagini svolte hanno evidenziato un progressivo
incremento della sensibilità della linea cellulare H9C2
rispetto al substrato KB e l’analisi in HPLC ha
suggerito come tale comportamento potesse essere
attribuibile ad una maggiore presenza di yessotossina
rispetto all’acido ocadaico. Fra i substrati cellulari
impiegati la linea KB è risultata inizialmente
provvista di elevata sensibilità in quanto la percentua-
le di corrispondenza con la prova biologica è risultata
del 62% nei campioni esaminati (n. 65) nel 1999.
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Tabella 2. - Risultati del controllo sui virus enterici in
molluschi (mediante RT-PCR)

Anno Campioni HAV Enterovirus
n. Pos. Neg. Pos. Neg.

2000 365 32 333 ne ne
2001 342 2 340 4 170
2002 93 4 89 1 92
Tot. 800 38 762 5 252

ne = non eseguito.
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Viceversa, l’analisi condotta nell’anno 2000 ha posto
in rilievo una maggiore percentuale di corrisponden-
za con la prova in vivo condotta con la linea H9C2 e
risultata pari all’85%. Tale comportamento suggeri-
sce una possibile variazione del tipo di tossina
presente che è rilevata principalmente da questo
secondo tipo cellulare. Si sottolinea inoltre come la
percentuale di correlazione calcolata debba essere
ritenuta sottostimata in quanto campioni risultati
negativi alla prova biologica e contenenti tossine,
come invece accertato in HPLC, sono risultati
positivi nella prova in vitro. 

Il coefficiente di correlazione (r), calcolato su 96
campioni esaminati nella linea cellulare H9C2, è
risultato altamente significativo e pari a 0,888, (p =
0,001) con un indicatore di linearità (R2) superiore alla
soglia minima richiesta del 75% (89%). Tali valori
hanno permesso di calcolare il valore massimo di per-
centuale di vitalità cellulare oltre il quale si osserva la
morte del topo che è risultato del 50,2%.

In una seconda analisi statistica sono stati conside-
rati 78 campioni dei 96 originali essendo stati esclusi
quelli che presentavano un tempo di sopravvivenza
dell’animale inoculato di 500 min. Il coefficiente r è
risultato pari a 0,914 e l’RZ all’84% e la percentuale
corrispondente alla morte del 50% degli animali e cor-
rispondente al 50,4% di vitalità cellulare (Fig. 1).

Tetrodotossina (TTX). - La linea cellulare Neuro
2A si è dimostrata più sensibile all’azione della TTX
rispetto alle cellule Na C 1300. In particolare, la concen-
trazione di TTX di 4,5 ng/pozzetto, pari a 0,03 x 10-3

ng/ml, è risultata in grado di indurre una mortalità del
50% delle cellule trattate (IC50) (Fig. 2). 

Tale parametro è stato calcolato sulla base della
protezione indotta dalla veratridina ed oubaina nei
confronti della tetrodotossina. Lo studio effettuato ha
permesso di confermare la linea cellulare Neuro 2A
come sistema biologico in vitro potenzialmente utiliz-
zabile nei metodi di screening per la ricerca della TTX,
essendo dotato di una sensibilità più elevata rispetto
all’animale da laboratorio. 

Conclusioni

I risultati delle prove svolte hanno consentito di
evidenziare come la reazione RT-PCR possa rappre-
sentare un valido strumento per la diagnosi di contami-
nazione di virus enterici nei molluschi bivalvi [15]. Le
prove sperimentali condotte hanno infatti evidenziato
una elevata sensibilità e specificità della prova e, di
conseguenza, una sua attendibilità [11]. Tuttavia,
mentre sperimentalmente si è evidenziata una perfetta
corrispondenza fra la reazione di biologia molecolare,
che consente di evidenziare sequenze nucleotidiche

virali, e la propagazione sulle colture cellulari, che è
direttamente correlabile alla presenza di virus attivo e
completamente infettante, nei campioni di campo tale
perfetta corrispondenza non è stata riscontrata. Infatti
nella maggior parte dei casi è stato possibile evidenzia-
re soltanto l’acido nucleico virale e tale reperto può
essere ipoteticamente attribuito alle non perfette condi-
zioni di conservazione/trasporto del materiale inviato e
alla natura stessa del mollusco ricco di inibitori virali.
L’insieme di questi fattori può essere alla base della
perdita dell’integrità strutturale del virus e conseguen-
te perdita dell’infettività principalmente legata a deter-
minanti antigenici superficiali [16]. Come ampiamente
documentato in letteratura l’isolamento virale può
essere infatti limitato e fortemente condizionato dalle
condizioni del campione [17]. D’altro canto la sola
persistenza di acido nucleico, a causa della ben docu-
mentata labilità dell’RNA virale [18] e la presenza di
inibitori rende particolarmente complessa la compren-
sione di tali reperti. Queste considerazioni, associate al
fatto che alcuni virus non sono in grado di replicare in
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Fig. 1. - Correlazione tra dati ottenuti in vivo/in vitro
sulla linea cellulare H9c2 a seguito di trattamenti con
omogenati contaminati da tossine DSP (diarrhetic
shellfish poisoning).
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Fig. 2. - IC50 ottenuta sulla linea cellulare Neuro 2A a
seguito del trattamento combinato veratridina-oubaina-
TTX (tetrodotoxin).
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nessun tipo di coltura cellulare (calicivirus umani) o
inducono alterazioni evidenti in tempi estremamente
lunghi e con molte difficoltà (virus dell’epatite A) sug-
geriscono come le tecniche di biologia molecolare,
altamente sensibili e specifiche, possano fornire un
valido strumento per lo screening dei campioni prima
della immissione nella rete commerciale. Si ritiene
comunque importante sottolineare come, anche in
questo settore, dovrebbe essere adottata una strategia
non solo di controllo, ma soprattutto e principalmente di
prevenzione. A tal fine le indagini dovrebbero non tanto
essere svolte su campioni già destinati alla rete commer-
ciale, ma ancora nelle sedi naturali di allevamento attra-
verso l’esecuzione di prelievi ed esami svolti in maniera
sistematica. Infatti, la presenza di positività anche in
campioni già destinati alla commercializzazione, così
come le forti implicazioni sanitarie che tali virus sono in
grado di indurre, sottolineano ulteriormente la necessità
di una pianificazione dei controlli da eseguirsi a monte
della commercializzazione e non limitati alla conferma
di tossinfezioni già conclamate.

Il secondo aspetto della ricerca e relativo alle
indagini tossicologiche condotte in vitro evidenzia
come le colture cellulari possano rappresentare un
sistema biologico di laboratorio di particolare
interesse. Infatti il ricorso a tipi di cellule specifici e
derivanti da organi bersaglio delle tossine stesse, può
fornire, in tempi brevi e con metodologie attendibili,
una chiara indicazione non soltanto della eventuale
presenza/assenza di prodotti tossici nei campioni in
esame, ma anche una prima indicazione del tipo di
tossina eventualmente presente. Ulteriormente,
l’impiego congiunto di diversi tipi di colture cellulari
può consentire un’analisi ad ampio spettro sullo stesso
campione potendo evidenziare presenza contempora-
nea di tossine di gruppi diversi. Si ritiene inoltre utile
sottolineare come tali metodologie, in associazione a
quelle in fase di allestimento e basate su metodologie
di biologia molecolare, possano trovare largo impiego
nel controllo delle condizioni dei bacini idrici marini e
d’acqua dolce. Infatti, i recenti cambiamenti climatici
rendono sempre maggiori le contaminazioni delle
acque da parte di microrganismi di differente natura ed
in grado di produrre diversi tipi di sostanze tossiche.
La messa a punto di metodi diagnostici in grado non
solo di verificarne la presenza, ma anche di effettuare
una loro corretta tipizzazione può consentire un moni-
toraggio costante e una individuazione delle specie
potenzialmente produttrici. Da ultimo, si ritiene utile
anche la loro quantificazione al fine dell’accertamento
dei limiti di contaminazione già esistenti e della loro
eventuale ridefinizione.

Quanto esposto evidenzia come l’attività diagnosti-
ca, compito principale degli Istituti Zooprofilattici del-
l’intero territorio nazionale, possa estendersi al
controllo delle condizioni sanitarie di prodotti ittici nei

riguardi di differenti agenti patogeni potenzialmente
agenti causali di patologie per i consumatori. La messa a
punto, la standardizzazione, la divulgazione e l’applica-
zione sistematica dei metodi proposti, applicati nei labo-
ratori dei dieci Istituti Zooprofilattici del Paese potreb-
bero consentire un monitoraggio dei prodotti ittici e,
indirettamente, una sorveglianza costante sulle condizio-
ni degli ambienti marini e dei bacini d’acqua dolce. 

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 22 ottobre 2002.
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Introduzione

La Direzione Difesa del Mare del Ministero del-
l'Ambiente e della Tutela del Territorio svolge da circa
10 anni, ai sensi della Legge 979/82 "Disposizioni per
difesa del mare", un'attività sistematica di verifica
della qualità delle acque e degli ambienti marino-
costieri in stretta collaborazione con 14 Regioni
costiere. 

Il sistema di controllo che è stato messo a punto è
articolato in programmi di monitoraggio triennali, pre-
disposti per ottenere le conoscenze di base sugli ecosi-
stemi marini. A tutt'oggi i dati provenienti da queste
ricerche sono gli unici che descrivono a livello
nazionale la qualità di tali ambienti.

Il tratto caratteristico del monitoraggio coordinato
dal Ministero dell'Ambiente è quello di essere teso a
verificare lo stato di qualità delle acque marino-
costiere italiane da un punto di vista ambientale e non
in funzione della salute dei bagnanti, come avviene per
esempio con le analisi per la balneazione. Infatti,
mentre in quest'ultimo caso il fine è quello di valutare

la "salubrità" del mare (cioè l'impatto che le sue acque
hanno sulla salute umana), il monitoraggio curato dal
Ministero dell'Ambiente ha l'obiettivo opposto e cioè
verificare quanto le attività dell'uomo modificano l'am-
biente marino e in che misura lo alterano. 

E', in poche parole, un test sullo stato di salute del
mare e di conseguenza i dati che emergono da questi
controlli rappresentano un formidabile strumento per
valutare ed indirizzare le politiche territoriali.

I programmi di monitoraggio del Ministero sono di
durata triennale: l'ultimo ha coperto il triennio 1996-
1999, concludendosi in realtà a dicembre 2000 mentre
quello attualmente in corso ha preso avvio il 4 giugno
2001 e terminerà nel giugno 2004.

Il programma di monitoraggio 
per il triennio 1996-1999

Durante il programma sono stati controllati annual-
mente circa 1700 punti di campionamento, per un
totale di oltre 33 000 analisi effettuate.

Il programma di monitoraggio per il controllo 
degli ambienti marino-costieri italiani 

del Ministero dell'Ambiente

Irene DI GIROLAMO 

Ministero dell'Ambiente e della Tutela del Territorio, 
Direzione Difesa del Mare, Roma

Riassunto. - Il Ministero dell'Ambiente, in collaborazione con le Regioni costiere italiane, svolge da circa
10 anni un'attività sistematica di monitoraggio delle acque marino-costiere attraverso programmi di monito-
raggio triennali. I dati provenienti da queste ricerche, tese ad ottenere le conoscenze di base sugli ecosistemi
marini, sono a tutt'oggi gli unici che descrivono a livello nazionale la qualità di tali ambienti. Il programma
2001-2003, in base ad analisi statistiche sui dati pregressi, ha focalizzato le indagini su 73 aree, di cui 57 sono
aree critiche e 16 sono aree di controllo.Vengono indagate diverse matrici ambientali (colonna d'acqua,
plancton, sedimenti, molluschi e benthos) con campionamenti quindicinali, semestrali ed annuali.
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Summary (The Marine Coastal Water Monitoring Program of the Italian Ministry of Environment and
Territory). - The Ministry of the Environment carries out marine and coastal monitoring programs with the
collaboration of the coastal Regions. The program in progress (2001-2003), on the basis of results of the
previous one, has identified 73 particulary significant areas (57 critical areas and 16 control areas). The
program investigates several parameters on water, plancton, sediments, mollusks and benthos with analyses
fortnightly, six-monthly and annual. The main aim of these three year monitoring programs is to assess the
quality of national marine ecosystem.
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Obiettivo del monitoraggio è stato essenzialmente
quello di definire:

- i livelli trofici, che individuano le aree costiere
soggette a fenomeni di eutrofizzazione;

- i livelli di contaminazione microbiologica delle
acque e dei molluschi, in relazione alla presenza di
scarichi civili, trattati e non;

- i livelli di contaminazione chimica dei molluschi,
definiti in base al bioaccumulo di metalli pesanti e
microinquinanti organici nel Mytilus galloprovincialis
(la comune cozza) un organismo filtratore praticamen-
te ubiquitario lungo le nostre coste.

I risultati del triennio di monitoraggio, raccolti in
un volume di recente pubblicazione [1], possono
essere così semplificati:

a) per quanto attiene lo stato trofico, la qualità degli
ambienti costieri italiani è piuttosto soddisfacente:
facendo infatti riferimento al recente DL.vo 152/99
che definisce, seppure preliminarmente, la qualità
degli ambienti marini in base ad una scala trofica, 5
regioni raggiungono lo stato "elevato", 7 quello
"buono" e solo 2 quello "scadente". Va notato però che
le regioni che devono essere classificate nello stato
mediocre, tipico di sistemi marino-costieri caratteriz-
zati da acque molto produttive, con situazioni che
possono essere definite "a rischio eutrofico" sono
l'Emilia-Romagna ed il Lazio ed è significativo il fatto
che queste zone costiere sono influenzate dagli apporti
di due tra i maggiori fiumi italiani, il Po e il Tevere, che
condizionano in maniera pesante ampi tratti di costa
con i loro carichi eutrofizzanti;

b) per quanto attiene i livelli di contaminazione
microbiologica rilevati tanto nelle acque quanto nei
molluschi, l'elaborazione dei dati provenienti dai
monitoraggi regionali consente di interpretare la reale
dimensione del problema su scala nazionale eviden-
ziando l'entità della contaminazione diffusa nella
fascia costiera in relazione alla presenza di scarichi
urbani non trattati, o non adeguatamente depurati.
L'analisi critica di questi dati, oltre che ad identificare
particolari situazioni di crisi locale, rappresenterà l'oc-
casione per una valutazione dell'effettivo fabbisogno
residuo di collettamento e di depurazione delle acque
reflue nelle aree costiere del nostro paese; 

c) relativamente al bioaccumulo nei molluschi, i dati
prodotti nell'ambito dei piani di monitoraggio pongono
le basi per una valutazione dei trend di inquinamento
degli ambienti costieri nazionali. Più in particolare:

- i derivati del DDT sono stati rilevati in campioni
provenienti da molte località costiere, sia dell'Adriati-
co che del Tirreno, seppure con concentrazioni molto
basse che rivelano uno stato di diffusa contaminazione
dell'ambiente marino-costiero operato soprattutto da
fiumi che drenano vaste aree di territorio;

- per i policlorobifenili (PCB) valgono le stesse
considerazioni già espresse per i derivati del DDT:

molti dei campioni esaminati hanno rilevato livelli medi
di accumulo in genere compresi tra 15 e 30 µg/kg peso
secco (p.s.), che risultano molto contenuti se confronta-
ti con i valori di riferimento riportati in letteratura;

- la ricerca di idrocarburi clorurati ha fornito quasi
sempre risultati negativi, con poche eccezioni rappre-
sentate da sorgenti locali di contaminazione da
sostanze organoclorurate peraltro note e già segnalate
in letteratura;

- relativamente ai metalli pesanti, sono stati eseguite
su scala nazionale le analisi su Mercurio e Cadmio: nel
primo caso i livelli sono generalmente medio-bassi
(inferiori a 0,5 mg/kg p.s.), con l'eccezione di aree ben
localizzate, caratterizzate sia da peculiarità geologiche
che dalla presenza di specifiche attività industriali. Per
quanto riguarda il Cadmio, nella maggior parte delle
stazioni le concentrazioni rilevate sono da considerarsi
basse o medie (minori di 1 mg/kg p.s.).

Il programma di monitoraggio 
per il triennio 2001-2003

I dati raccolti durante il triennio 1996-1999 sono
stati elaborati statisticamente, per evidenziare la
presenza di eventuali "aree a rischio".  

Da questa analisi è emerso che la maggior parte
delle zone controllate forniva risultati analitici del tutto
sovrapponibili tra loro: erano cioè aree senza particola-
ri problemi di inquinamento e, conseguentemente,
anche con minori esigenze di controllo. Alcune altre
aree invece si differenziavano nettamente, presentan-
do, per alcuni parametri, valori analitici sensibilmente
più alti della media: queste sono state definite "aree
critiche". Le aree individuate con l'approccio statistico
sono risultate essere quasi del tutto coincidenti con
quelle che ciascuna Regione per suo conto reputava
essere, in base alla approfondita conoscenza delle pro-
blematiche territoriali, più critiche dal punto di vista
ambientale.

Parallelamente è stata individuata un'area di con-
trollo, il cosiddetto "bianco", vale a dire un'area che si
avvicinasse quanto più possibile alla condizione naturale
e servisse quindi da "punto zero" per valutare esattamen-
te il livello di compromissione delle aree critiche. 

Nel complesso sono state individuate 73 aree, di
cui 57 critiche e 16 di controllo; l'elenco e la localizza-
zione geografica di tali aree sono riportati rispettiva-
mente alla Tab. 1 ed alla Fig. 1.

Nelle aree individuate è in corso dal 4 giugno 2001
il Programma di Monitoraggio per il triennio 2001-
2003 che è stato elaborato in collaborazione con
l'ICRAM e poi discusso e condiviso con i principali
Enti di ricerca nazionali (ANPA, ENEA, ISS, IRSA-
CNR) e con le maggiori associazioni ambientaliste
operanti nel settore.
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Tabella 1. - Programma di monitoraggio per il controllo dell�ambiente marino-costiero. Triennio 2001-2003: aree
sottoposte ad indagine

Regione Liguria
1. Area compresa tra il comune di Imperia (IM) e 

Isola di Gallinara (SV)
2. Area antistante il comune di Vado Ligure (SV) 
3. Area compresa tra il comune di Cogoleto e 

quello di Genova-Cornigliano (GE) 
4. Area compresa tra Punta S. Pietro e 

il comune di Sarzana (SP)
5. (*) AMP - Cinque Terre (P.ta Mesco) (SP)

Regione Toscana
6. Area compresa tra il fiume Serchio e il fiume Arno (PI)
7. Area compresa tra il Porto di Livorno e 

il comune di Rosignano Marittimo (LI)
8. Area compresa tra il comune di Cecina (LI) e il 

comune di San Vincenzo (LI)
9. Area compresa tra il Porto di Piombino (LI) e 

il Porto Fiumara (GR)
10. Area antistante la foce del fiume Ombrone (GR)
11. (*) Parco Nazionale dell’Arcipelago Toscano, Elba (GR)

Regione Lazio
12. Area antistante il tratto tra il fiume Fiora e il fiume Marta (VT)
13. Area antistante il comune di Ladispoli (RM)
14. Area antistante la fiumara Piccola (RM)
15. Area antistante il tratto tra la Foce Acque Alte e 

la Foce Rio Martino (LT)
16. Area antistante la località Monte Argento (LT)
17. (*) Parco Nazionale del Circeo - Isola di Zannone (LT)

Regione Campania 
18. Area antistante la foce del fiume Volturno (CE)
19. Area antistante la foce del fiume Sarno (NA)
20. Area antistante il comune di Napoli (NA)
21. Area antistante il comune di Portici (NA)
22. Area del golfo di Salerno (SA)
23. Area antistante Punta Tresino (SA)
24. (*) Area antistante Punta Licosa (SA)

Regione Basilicata   
25. Area antistante la fiumara di Costrocucco (PZ) 
26. Area antistante la foce del fiume Basento (MT)
27. (*) Area antistante il tratto tra il fiume Agri (MT) e 

il fiume Sinni (MT)

Regione Calabria 
28. Area antistante il comune di Vibo Valentia (VV)
29. Area antistante la foce del fiume Mesima (VV)
30. Area compresa tra il comune di Villa S. Giovanni (RC) e 

il comune di Punta Pellaro (RC)
31. Area antistante  il comune di Crotone (KR)
32. Area antistante il comune di Caulonia (RC)
33. (*) Area prospiciente il comune di Capo Rizzuto (KR) 

(bianco ionico)
34. (*) Area compresa tra il comune di Scalea (CS) e 

il comune di Paola (CS) (bianco tirrenico)

Regione Puglia
35. Area antistante il comune di Bari (BA)
36. Area antistante il comune di Brindisi (BR)
37. Area compresa tra la foce del fiume Candelaro e 

il comune di Carapelle (FG)
38. Area compresa tra la foce del fiume Ofanto e 

il comune di Trani (BA)
39. Area compresa tra il comune di Castellaneta Marina 

(TA) e la località lido Azzurro (TA)
40. (*) AMP Isole Tremiti (FG) (bianco adriatico)  
41. (*) Porto Cesareo (LE) (bianco ionico)

Le aree contrassegnate da (*) sono aree di controllo (i bianchi), AMP indica Area Marina Protetta; (**) la Regione Siciliana, per problemi di carattere
amministrativo, ha firmato la convenzione con il Ministero dell�Ambiente un anno dopo le altre Regioni.

Regione Molise
42. Area antistante la foce del fiume Trigno (CB)
43. Area antistante la foce del fiume Biferno (CB)

Regione Abruzzo
44. Area compresa tra il comune di Giulianova (TE) e 

la foce del fiume Tordino (TE)
45. Area compresa tra la foce del fiume Saline e 

la foce del fiume Pescara (PE)
46. Area antistante il comune di Ortona (CH)
47. (*) Area antistante il comune di Vasto (CH)

Regione Marche
48. Area compresa tra il fiume Foglia ed 

il fiume Metauro (PS)
49. Area compresa tra il comune di Montemarciano (AN)

e il comune di Colle del Guasco (AN)
50. Area compresa tra il comune di Porto Civitanova 

(MC) e il comune di Porto S. Elpidio (AP)
51. Area compresa tra la foce del fiume Fulvia (MC) e 

la foce del fiume Tronto (AP)
52. (*) Area prospiciente il Monte Conero (AN)

Regione Emilia-Romagna 
53. Area compresa tra il comune di Goro (FE) e 

la località Porto Garibaldi (FE)
54. Area compresa tra le località Casal Borsetti (RA) e

Lido Adriano (RA)
55. Area compresa tra il comune di Cesenatico (FO) e 

quello di Bellaria (RN)
56. (*) Area prospiciente il comune di Cattolica (RN)

Regione Veneto
57. Area antistante il comune di Caorle (VE)
58. Area antistante la foce del fiume Piave (VE)
59. Area antistante la località Cavallino (VE)
60. Area antistante la località Caleri (RO)
61. (*) Area antistante Pellestrina - Cà Roman (VE)

Regione Friuli-Venezia Giulia
62. Area antistante Porto Nogaro (UD)
63. Area compresa tra Punta Sdobba (GO) e 

il comune di Aurisina (TS)
64. Area antistante Punta Sottile (TS)
65. (*) AMP Miramare (TS)

Regione Sardegna
66. Area del Golfo di Olbia (SS) 
67. Area del Golfo di Cagliari(CA)
68. Area compresa tra il comune di Sant�Antioco (CA) ed 

il comune di Portoscuso (CA)
69. Area antistante il fiume Tirso (OR)
70. Area antistante il comune di Alghero (SS)
71. Area antistante il comune di Arbatax (NU)
72. AMP Capo Carbonara (CA)
73. (*) AMP Isola dell’Asinara (SS)

Regione Siciliana (**)
- Area del Golfo di Milazzo (ME) 
- Area del Golfo di Palermo (PA)
- Area del Golfo di Castellammare (TP)
- Area compresa tra la foce del fiume Acate e il comune di Pozzallo (RG)
- Area antistante l�area industriale del comune di Augusta (SR )
- Area antistante l�area industriale del comune di Gela (CL)
- (*) AMP delle Ciclopi (CT) bianco versante ionico)
-  (*) AMP Isola di Favignana (TP) (bianco versante tirrenico)
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Il programma avviato riduce drasticamente,
rispetto al triennio precedente, il numero di punti con-
trollati ma in compenso prevede, su tali punti, un
notevole approfondimento analitico sia per quanto
riguarda le matrici da studiare sia per la frequenza dei
campionamenti, che per le acque ed il plancton sarà
addirittura quindicinale (Tab. 2).

Proprio lo studio approfondito del plancton è una
delle peculiarità analitiche del nuovo programma di
monitoraggio, che, a differenza del passato, è focaliz-
zato sulla qualità ambientale del mare, tralasciando gli
aspetti legati alla sua "salubrità". In questo senso le
analisi microbiologiche sono ridotte al minimo e sono
previste solo nei sedimenti del fondo, mentre sono
ampie le verifiche sulla dinamica delle popolazioni
animali e vegetali (a vita libera o legate al fondale) e
sui fattori che ne determinano le alterazioni.

Rispetto al passato inoltre si sono privilegiate sia le
indagini sulla contaminazione dei sedimenti e dei
molluschi, poiché queste matrici, al contrario dell'ac-
qua, conservano per mesi, talvolta per anni, la
"memoria" di tutte sostanze con cui sono venute a
contatto sia quelle sugli ecosistemi particolarmente
rilevanti dal punto di vista ambientale, come le praterie
di Posidonia oceanica.

Oltre all'obiettivo prioritario di valutare parallela-
mente, per ciascuna Regione, lo stato di qualità
ambientale di aree particolarmente sottoposte ad
impatti antropici e di altre caratterizzate da alti gradi di
naturalità, il Programma 2001-2003 si è dato anche le
seguenti finalità:

a) raccogliere in una banca dati, il Si.Di.Mar, tutti i
dati emersi a livello nazionale e metterli a disposizio-
ne, con modalità differenti, di vari utenti. Nella prepa-

razione del nuovo Programma è stata posta grande
attenzione proprio alla parte relativa al trasferimento
dei dati dalle Regioni al Si.Di.Mar.; il protocollo
messo a punto e regolato con un apposito allegato alle
Convenzioni con le Regioni prevede un trasferimento
on-line dei dati, una successiva ed immediata verifica
della congruità e della completezza dei dati trasmessi
effettuata in automatico con procedure realizzate ad
hoc e quindi l'inserimento di tali dati nel Si.Di.Mar.
Tutti i dati, dopo essere stati verificati e validati con
le procedure illustrate vengono poi resi disponibili
alla banca dati dell'ANPA (SINA). Gli stessi dati,
appositamente elaborati e semplificati, sono poi
messi in rete, in modo di assicurare, attraverso il sito
www.minambiente.it, la loro massima diffusione; 

b) raccogliere e distribuire le metodiche analitiche
di riferimento per le analisi previste. Infatti, al fine di
assicurare la massima confrontabilità dei risultati delle
analisi effettuate nell'ambito del Programma di moni-
toraggio per il controllo dell'ambiente marino-costiero,
era necessario che tutti gli esami venissero eseguiti con
analoghi protocolli. Dal momento che per le acque
marine non esistevano metodi analitici ufficiali, si è
ritenuto necessario stabilire dei metodi di riferimento
da utilizzare nell'ambito del Programma. I metodi indi-
viduati sono poi stati discussi ed elaborati tanto con gli
enti di ricerca di riferimento (ICRAM, ANPA, ISS)
quanto con i tecnici delle Regioni, delle ARPA e delle
Università che materialmente poi avrebbero eseguito
le analisi previste. Le metodologie analitiche di riferi-
mento sono state raccolte in un volume di recente pub-
blicazione [2];

c) applicare e valutare su scala nazionale
metodiche di nuova introduzione: alcuni dei parametri
previsti nel nuovo Programma, benché suggeriti e/o
previsti tanto dalla normativa nazionale (DL.vo 152/99
e successivi aggiornamenti) quanto da quella comuni-
taria, e quindi utili per organizzare in maniera sempre
più aggiornata quella rete di osservazione della qualità
dell'ambiente marino di cui alla Legge 979/82, non
sono mai stati ricercati in modo uniforme lungo tutte le
coste italiane. Il triennio 2001-2003 rappresenta quindi
una particolare occasione di approfondimento e di
verifica. In pratica per la prima volta alcune decine di
laboratori uniformemente distribuiti lungo le coste
italiane utilizzeranno contemporaneamente nuove
metodiche analitiche per la valutazione della qualità
dell'ambiente marino. Questo renderà possibile
valutare con grande precisione l'attendibilità dei
diversi metodi di indagine e quindi contribuire final-
mente alla definizione dei metodi per la rilevazione e
la valutazione degli elementi biologici e morfologici
delle acque marine costiere;

d) ottimizzare ed uniformare il livello delle cono-
scenze degli operatori periferici attivati dalle Regioni,
attraverso un programma di formazione incentrato sia

Fig. 1. - Localizzazioni delle aree di indagine del
programma di monitoraggio 2001-2003. Numero totale
aree indagate: 73.
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sulla didattica delle metodiche analitiche di nuova
introduzione sia su esercizi di intercalibrazione tra i
vari laboratori, nell'ottica di garantire la massima con-
frontabilità dei risultati analitici. In tal senso, in colla-
borazione con ANPA ed ICRAM è stato messo a punto
un piano didattico destinato agli operatori dei laborato-
ri periferici e focalizzato sulle metodologie analitiche
di nuova introduzione. Il piano formativo messo a
punto ha di fatto soprattutto evidenziato quanto sia
sentita, da parte degli operatori che lavorano nel
controllo dell'ambiente marino, la necessità di una
adeguata preparazione; la richiesta formativa da parte
delle Regioni che partecipano al programma è stata
fortissima. Nell'arco del primo anno di attività si sono
svolti 5 corsi di formazione di 5 giorni ciascuno presso
diversi centri di ricerca regionali e due giornate di
studio presso il Ministero.

Al fine di ottimizzare quanto più possibile l'intero
sistema di monitoraggio è stato poi istituito un

Comitato tecnico-scientifico con funzioni di verifica
del costante funzionamento e di aggiornamento del
Programma stesso, costituito da rappresentanti del
Ministero, da rappresentanti dei principali enti di ricerca
nazionali e da esperti particolarmente qualificati.

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 22 ottobre 2002.
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Tabella 2. - Protocollo analitico e frequenza dei campionamenti previsti dal Programma di monitoraggio del
triennio 2001-2003

Analisi effettuate ogni Analisi effettuate ogni Analisi effettuate ogni 
15 giorni su acqua 6 mesi su sedimento 6 mesi su molluschi

Temperatura Granulometria Composti organoclorurati(a)

pH Composti organoclorurati(a) Metalli pesanti(b)

Salinità Metalli pesanti(b) Idrocarburi policiclici aromatici(c)

Ossigeno disciolto Idrocarburi policiclici aromatici(c) Composti organostannici (TBT)
Clorofilla �a� Carbonio organico totale
Azoto totale Composti organostannici (TBT)
Azoto ammoniacale Saggi biologici 
Azoto nitroso Spore di clostridi solfitoriduttori
Azoto nitrico 
Fosforo totale 
Ortofosfato 
Silicati 
Trasparenza 
Fitoplancton(d)

Zooplancton(e)

Analisi effettuate una volta l�anno su comunità bentoniche

Analisi sulla Posidonia oceanica Analisi sulle SFBC (sabbie fini ben calibrate)

Densità fogliare Lista delle specie complete o lista delle specie guida della biocenosi 
Lepidocronologia Numero di individui per specie
Fenologia Parametri strutturali della biocenosi
Marcaggio limite inferiore

(a) DDT e analoghi (DD�s); isomeri dell�esaclorocicloesano (HCH�s); Drin�s; esaclorobenzene; PCB�s (4/7 atomi di cloro, specifi-
cando quali congeneri sono stati ricercati ed i valori delle singole concentrazioni).
(b) Hg, Cd, Cr, Pb, Zn, Cu, V, As, Ni, Al e Fe come screening preliminare per il 1°anno.
(c) Naftalene, Acenaftene, Acenaftilene, Fluorene, Fenantrene, Antracene, Fluorantene, Pirene, Benz(a)antracene, Crisene,
Benzo(b)fluorantene, Benzo(k)fluorantene, Benzo(a)pirene, Dibenzo(a,h) antracene, Benzo(g,h,i)perilene, Indeno(1,2,3,c,d)pirene.
(d) 1° anno: densità Diatomee, densità Dinoflagellate, densità altro fitoplancton; 2°anno: lista e densità delle specie.
(e) 1° anno: densità Copepodi, densità Cladoceri; 2° anno: lista e densità delle specie.
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Introduzione

Per poter parlare con sufficiente cognizione di causa
di protezione ambientale e per poter operare interventi
di risanamento e di tutela è necessario avere una cono-
scenza approfondita dello stato dell’ambiente, della
sua evoluzione, dei processi fondamentali e delle
dinamiche di questi. Risulta, inoltre, imprescindibile la
consapevolezza dei forti legami che intercorrono tra le
diverse componenti ambientali “in senso stretto” e
quelle più specificamente economiche, sociali e
politiche. Per questi motivi diventa fondamentale
possedere degli strumenti conoscitivi potenti, affidabi-
li, di facile lettura e validi per le diverse realtà locali,
nazionali ed internazionali. Questi strumenti sono gli
indicatori e, ancor più, gli indici ambientali.

Il sistema di indicatori ed indici adottato a livello
europeo, sia dall’Agenzia Europea per l’Ambiente
(EEA) sia da EUROSTAT, è quello basato sullo

schema DPSIR (driving, pressure, state, impact,
response). Questo approccio considera sia i fattori che
inducono i cambiamenti partendo da lontano (driving
= cause generatrici o determinanti), sia quelli che
gravano più direttamente sull’ambiente, le pressioni,
sia quelli che descrivono la situazione attuale, lo stato,
sia quelli che misurano gli effetti delle alterazioni,
l’impatto, e le contromisure che vengono prese per
ridurle, la risposta.

Questo sistema, per poter funzionare, necessita di
parametri facilmente e rapidamente misurabili, che
forniscano una base dati molto estesa, costantemente
aggiornata e controllata ed il flusso delle informazioni
deve essere efficiente e continuo, a partire da chi
preleva il dato, passando dai centri di raccolta e di
controllo, fino al destinatario finale.

Ciò ha determinato la necessità della creazione, in
Europa come in Italia, di un sistema conoscitivo
ambientale “normalizzato” sia a livello regionale, sia a

Indicatori per il mare: 
prima applicazione di un approccio integrato

Antonio MELLEY

Agenzia Regionale per la Protezione Ambientale della Toscana (ARPAT), Area per la Tutela 
dell’Ambiente Marino, Lagunare, Lacustre, Costiero e dell’Ittiofauna - Area MARE, Firenze

Riassunto. - Si è tentato di mettere a punto un set di indicatori che consentisse un primo tentativo di valu-
tazione dell’ambiente costiero italiano, sulla base dello schema DPSIR (determinanti, pressioni, stato,
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indice di stato trofico TRIX ed indice di qualità batteriologica IQB (stato); balneabilità (impatto); bilancio
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livello nazionale e comunitario, relativo alla rilevazio-
ne dei dati, alla riconoscibilità ed alla validazione delle
fonti, alla sistematicità dell’elaborazione.

Queste esigenze, presenti in Italia fin dalla fine
degli anni ’80, hanno portato all’ipotesi del Sistema
INformativo Ambientale (SINA), affidato direttamente
al Ministero dell’Ambiente. Successivamente, nel
1997 con il trasferimento del SINA all’Agenzia
Nazionale per la Protezione dell’Ambiente (ANPA) si
è avviata una fase di sviluppo, attuata con l’apporto
delle Agenzie Regionali (ARPA) e delle Province
autonome (APPA). 

Il modello DPSIR, però, richiede anche una rete di
relazioni e di connessioni esterne al sistema delle
agenzie ambientali, con gli altri soggetti che, a vario
titolo, possono vantare competenze nel campo della
raccolta, della gestione e dell’elaborazione dei dati e
delle informazioni sull’ambiente: dagli istituti di stati-
stica alle organizzazioni del mondo produttivo, dagli
enti di ricerca agli organi istituzionali.

A livello europeo, il modello di rete utilizzato
(European Environment Information and Observation
Network, EIONET) prevede una struttura articolata su
centri di raccolta e di elaborazione dati per i diversi
settori ambientali, gli European Topic Centre (ETC),
costituiti dai maggiori esperti provenienti dagli stati
membri dell’UE, a cui affluiscono le informazioni dai
punti di raccolta dati a livello nazionale, i National
Focal Point (NFP), che agiscono in sintonia con i
National Reference Centre (NRC), competenti per le
diverse tematiche.

Dovendo garantire una uniformità tra strutture
nazionali e comunitarie, ANPA (NFP per l’Italia) ha
adottato lo stesso schema, creando i Centri Tematici
Nazionali (CTN), appoggiandosi al sistema delle
Agenzie Ambientali (ARPA-APPA), che ormai, dopo
sette anni, si può considerare completo ed in grado di
coprire tutto il territorio italiano. 

I CTN ed i Punti Focali Regionali (PFR), la cui
designazione è di competenza delle Regioni, sono i
soggetti specificamente orientati all’alimentazione
della base conoscitiva, con un ruolo prevalente di pro-
duzione di informazioni e conoscenze tipicamente
legate all’ambiente. 

Attualmente vi sono 6 CTN, ciascuno guidato da
una diversa Agenzia regionale (leader), con la parteci-
pazione a vario livello di molte altre (co-leader,
partner) e da soggetti esterni (Università, istituti di
ricerca, ecc.) come Istituzioni Principali di Riferimen-
to (IPR):

1) Atmosfera, Clima & Emissioni in aria (CTN_ACE)
- leader: ARPA Lombardia;

2) Agenti Fisici (CTN_AGF) - leader: ARPA Emilia-
Romagna;

3) Acque Interne e Marino costiere (CTN_AIM) -
leader: ARPA Toscana;

4) Natura e Biodiversità (CTN_NEB) - leader: ARPA
Valle d’Aosta;

5) Rifiuti e Flussi di materiali (CTN_RFM) - leader:
ARPA Veneto;

6) Territorio e Suolo (CTN_TES) - leader: ARPA
Piemonte.

Sostanzialmente, il ruolo dei CTN è legato alla
identificazione degli indicatori necessari a soddisfare
le esigenze conoscitive per la gestione integrata del-
l’ambiente. In base a questi strumenti, alla richiesta
della normativa, cioè alle informazioni ed ai controlli
che sono previsti dalle varie norme (regionali,
nazionali, comunitarie o internazionali) ed alla identi-
ficazione delle possibili fonti di dati, devono essere
individuati i criteri generali di creazione delle reti per il
monitoraggio ambientale, nelle diverse matrici e, di
conseguenza, devono essere definiti gli standard infor-
matici e metodologici per la raccolta e la trasmissione
dei dati. Altro compito fondamentale è quello di
prevedere dei modelli interpretativi degli indicatori
all’interno del sistema DPSIR, cercando di definire gli
obiettivi di qualità ambientale a cui tendere. Il tutto
dovrebbe anche comportare la determinazione dei
principi su cui impostare l’attività di reporting ambien-
tale, per coordinare ed uniformare il panorama
nazionale e regionale.

Metodologia

Il primo criterio di selezione di indicatori ed indici è
stato quello di valutare le esperienze già maturate all’e-
stero (EEA, OCSE, EUROSTAT, ecc.) in relazione alle
peculiarità dell’area mediterranea, considerando
quanto richiesto dalla normativa nazionale, europea ed
internazionale. Il CTN_AIM nel 1999 ha prodotto il
primo documento di individuazione degli indicatori
per le acque, comprendendo anche quelle marine
(Manuale degli indici e degli indicatori [1]), sulla base
del quale sono stati realizzati degli studi applicativi su
alcune limitate realtà regionali, raccolti nel volume
Verso il 1° rapporto sui corpi idrici italiani [2] e, in
particolare, il caso studio sul litorale toscano, realizza-
to da ARPA Toscana.

Prendendo spunto da queste esperienze nel 2000, il
Ministero della Salute, con l’Istituto Superiore di
Sanità (ISS), ha chiesto la collaborazione del Ministero
dell’Ambiente, dell’ANPA e del CTN_AIM, della
Regione Toscana e dell’ARPAT, per studiare la realiz-
zazione di un rapporto che mettesse in relazione la
qualità delle acque di balneazione con le pressioni che
su di esse si esercitano. Questo prodotto, che ha tentato
di considerare gli aspetti igienico-sanitari, la qualità
ambientale ed i fattori di pressione, applicando l’ap-
proccio DPSIR alle acque di balneazione della
Toscana, è stato allegato al consueto rapporto sulla
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Qualità delle acque di balneazione del 1999, con il
titolo di Le pressioni ambientali e la balneazione. Un
caso studio: la Toscana [3].

L’anno successivo, visto il buon esito dell’esperien-
za toscana, il Ministero della Salute ha proceduto ad un
allargamento di questa esperienza ad altre Regioni
interessate e si è così potuto realizzare un rapporto su 4
regioni: Toscana, Emilia Romagna, Marche e
Sardegna. Questo ha consentito di verificare la validità
dell’approccio a realtà territoriali assai diverse, per
quanto riguarda le caratteristiche delle acque
(Adriatico e Tirreno), delle coste e soprattutto le situa-
zioni di antropizzazione assai variabili. 

In questa seconda esperienza si sono introdotti
alcuni indicatori, nel frattempo messi a punto dal
CTN_AIM, per una miglior valutazione, sia qualitativa
che quantitativa, degli apporti antropici. Il volume
Pressioni ambientali e balneabilità. Emilia-Romagna,
Marche, Sardegna, Toscana, edito dal Ministero della
Salute, è stato distribuito a parte ma in un circuito
analogo a quello del rapporto annuale 2000 sulla
Qualità delle acque di balneazione [4].

Tra il 2000 ed il 2001, il CTN_AIM ha provveduto
alla realizzazione di una nuova applicazione del
DPSIR, utilizzando tutti gli indicatori nel frattempo
selezionati per le acque interne e marine, stavolta a
livello nazionale, il Rapporto SINAnet sulle acque [5].
Questo documento è servito per verificare quali indica-
tori fossero realmente costruibili in modo uniforme su
tutto il territorio italiano, valutandone il grado di signi-
ficatività e la possibilità di aggiornamento, arrivando a
darne un giudizio complessivo sulla efficacia di
ciascuno. 

Infine, a livello regionale, ARPAT ha realizzato, in
collaborazione e per conto della Regione Toscana, un
primo tentativo di valutazione dell’ambiente marino
toscano [6], analizzando secondo la metodologia
DPSIR tutta la costa, avendo a disposizione un set di
dati completo ed omogeneo.

Sulla base di tutti questi documenti e sull’esperien-
za maturata nella loro realizzazione, è stato individua-
to un set di indicatori, che sono apparsi affidabili ed
utilizzabili per un’analisi dettagliata a livello di acque
costiere. In questa selezione non è stato, però, trascura-
to di prendere in considerazione anche ciò che, nel
frattempo, veniva proposto da altri soggetti nel campo
del reporting ambientale sulle acque (Regioni, ARPA,
EEA, ecc.). 

Di certo vi è che la causa determinante (driving), di
qualunque ambiente si tratti, è rappresentata dall’azio-
ne modificatrice, a qualunque livello, da parte
dell’uomo. Nel caso particolare delle acque costiere,
ciò si traduce nella presenza antropica sulla fascia
costiera, che può essere facilmente e schematicamente
quantificata tramite il numero di abitanti (popolazione
residente e densità di popolazione) ed il turismo

(presenze turistiche, densità turistica ed incidenza del
turismo sulla popolazione).

Se, poi, andiamo a considerare quale sia la reale
pressione causata dall’antropizzazione, vediamo come
il principale mezzo di trasferimento degli inquinanti
dal territorio costiero all’ambiente marino sia quello
“liquido” (*), cioè tramite i corsi d’acqua che sboccano
a mare, veicolando tutto ciò che recepiscono in termini
di scarichi diretti ed indiretti. I carichi fluviali, quindi,
dovrebbero dare un’esatta stima della pressione che
viene esercitata. 

Tuttavia, l’inadeguatezza delle reti di monitoraggio
quantitativo dei corsi idrici (il regime fortemente tor-
rentizio della maggior parte dei corsi d’acqua ne rende
ardua la stima della portata) ed il numero stesso di
quelli che confluiscono al mare (dai piccoli fossi ai
canali artificiali, dai torrenti ai fiumi), non consentono
un bilancio completo dei carichi inquinanti. Allora, è
stato necessario stimare la restante parte dei carichi
immessi in mare tramite dati indiretti di produzione
agricola, zootecnica ed industriale, oltre che di popola-
zione e turismo. Sulla base di questi dati è stato
valutato il carico organico potenziale ed i carichi
trofici (azoto e fosforo), in riferimento alle quantità
potenzialmente prodotte dai diversi settori ed introdot-
te nell’ambiente idrico.

Inoltre, per avere qualche informazione sulla possi-
bilità di immissione di altre tipologie di sostanze inqui-
nanti, meno abbondanti ma altrettanto dannose per gli
ecosistemi (metalli pesanti, solventi clorurati, PCB,
IPA, pesticidi, fitofarmaci, ecc.) è stato preso in consi-
derazione lo sviluppo industriale, come numero di
addetti alle attività produttive, considerando in partico-
lare quelle di tipo manifatturiero (le “industrie” vere e
proprie). 

Infine, come ulteriori fattori di pressione sono state
valutate le attività che avevano dirette conseguenze
sullo risorse ittiche, cioè la pesca, l’acquacoltura ed il
traffico marittimo, quest’ultimo anche per le gravi con-
seguenze che può provocare in termini di inquinamen-
to massivo ed altamente tossico (idrocarburi, composti
organostannici, ecc.).

Dal punto di vista dello stato e della qualità delle
acque, è stato valutato il grado di trofia del sistema
attraverso l’indice TRIX. Inoltre, dato che non si
potevano tralasciare gli aspetti legati specificatamente
alla acque di balneazione, facenti parte a pieno titolo di
quelle costiere, sono stati utilizzati i dati del monito-
raggio ai sensi del DPR 470/82 per costruire un indice

INDICATORI DI QUALITÀ DELL’AMBIENTE MARINO 

(*) In realtà, anche le emissioni atmosferiche sono una modalità di
trasferimento degli inquinanti verso l’ambiente marino, non solo
costiero, ma hanno una certa rilevanza solo a livello di grande circo-
lazione, di scambi tra bacini (per esempio tra Mar Mediterraneo ed
Oceano Atlantico) ed evoluzione temporale a media e grande scala
del bilancio delle sostanze chimiche.
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di qualità batteriologica, che rappresentasse non tanto
un livello igienico  quanto un grado di compromissione
delle acque dovuto a scarichi civili.

L’impatto, per ora, è stato possibile valutarlo solo
sulle acque di balneazione, attraverso l’idoneità alla
balneazione (balneabilità), in quanto solo in questo
campo si hanno elementi certi di conseguenze sulle
attività umane ed esistono dati raccolti a questo scopo.

Nel campo delle risposte messe in atto dalle
pubbliche amministrazioni per eliminare o mitigare i
fattori di alterazione delle acque, si può considerare
come predominante lo sforzo fatto nel settore degli
scarichi, sia attraverso il bilancio depurativo, cioè la
quantità di sostanza organica (in abitanti equivalenti)
trattata dagli impianti rispetto a quella potenzialmente
prodotta, sia come controllo di tipo amministrativo
sulle autorizzazioni (catasto degli scarichi). Infine, è
stata valutata l’attenzione rivolta alla tutela ed alla con-
servazione degli ambienti naturali, tramite l’istituzione
di aree protette.

Risultati

L’ambito territoriale considerato

Le zone costiere costituiscono degli ambienti
complessi, influenzati da vari fattori di origine naturale
antropica (idrologici, geomorfologici, socio-
economici), sia nelle componenti terrestri che marine,
e necessitano ovviamente di una gestione integrata che
consideri tutti questi aspetti. 

Per poter comprendere, valutare e gestire i vari
fenomeni che si sviluppano sulla fascia costiera, è
necessario, innanzitutto definirne i limiti territoriali,
fisiologici ed ecologici degli ambienti considerati.
Naturalmente, dovendo applicare un modello concet-
tuale ed interpretativo a situazioni naturali, sono neces-
sarie delle schematizzazioni e semplificazioni che
riducono la variabilità intrinseca, permettendo
comunque un’analisi dei fenomeni.

Generalmente le zone costiere vengono definite come
estensioni “marine”: “dal limite di marea fino alla parte
più esterna della piattaforma continentale”, “zona che
circonda il continente per 200 miglia nautiche della zona
economica esclusiva” [6], “zona di circa 120 miglia che
si estende verso il mare includendo ecosistemi come le
praterie di fanerogame, e le barriere coralline e che
comunque incorpora gli estuari e le acque salmastre”
[8]. Tali definizioni difficilmente si adattano a situazioni
particolari quali quella mediterranea.

Per ciò che riguarda l’estensione “terrestre”, il
limite interno della zona costiera viene spesso esteso
all’interno dei bacini dei fiumi che defluiscono in
mare, perché il flusso d’acqua dolce insieme al carico
dei sedimenti e della sostanza organica trasportata

fanno parte integrante della dinamica costiera [9].
Una definizione inerente alla parte “terrestre” della
fascia costiera generalmente utilizzata, soprattutto
per cercare di uniformare l’estensione spaziale, è
quella di considerare una fascia terrestre di 10 km di
larghezza all’interno della linea di costa. Tale
approccio è stato utilizzato ad esempio nei rapporti
della Commissione Europea e dell’Agenzia Europea
per l’Ambiente [10].

Vista la notevole indeterminatezza della definizione
di “fascia costiera” o, comunque, la notevole comples-
sità di una trattazione ben rispondente a tutte le diverse
situazioni territoriali, morfologiche, economiche e
demografiche, il campo di indagine è stato ristretto ai
soli comuni che possedessero almeno un piccolo tratto
di costa, sia continentale che insulare. In tal modo sono
stati ottenuti due vantaggi: un criterio oggettivo ed
uniforme per tutto il territorio regionale e, soprattutto,
il riferimento all’entità amministrativa “comune”,
presente in moltissime banche dati da cui sono stati
prelevati i dati necessari alla costruzione degli indica-
tori. Naturalmente, un criterio così restrittivo, presenta
i suoi limiti quando si vanno ad analizzare situazioni
puntuali o di particolare rilevanza, anche in considera-
zione della notevole diversità che presentano le coste
italiane.

Per quanto è stato possibile, quindi, sono stati
reperiti i dati disaggregati in modo da consentire un’a-
nalisi dei diversi indicatori riferita ai soli comuni della
fascia costiera (644). Quando non sono stati reperiti i
dati comunali, è stato comunque riportato a questa
unità territoriale il dato disponibile, operando nel
modo seguente:

- se il dato era “provinciale”, conoscendo la popola-
zione residente nei comuni costieri rispetto al totale
della Provincia di appartenenza è stato stimato che in
uguale proporzione fossero anche distribuite le
presenze turistiche;

- se il dato era “regionale”, non è stato utilizzato, in
quanto gli errori a cui si sottoponeva erano troppo
elevati, fatta eccezione per quegli indicatori prettamen-
te marini, quali flotta peschereccia, pesca, balneazione
e traffico marittimo, il cui ambito è comunque la costa,
anche se il dato risulta apparentemente riferito all’inte-
ra regione.

La costruzione degli indicatori

Di seguito si riportano, per ogni indicatore indivi-
duato, le principali caratteristiche, il significato e le
modalità di costruzione utilizzate (*).

Antonio MELLEY

(*) Il CTN_AIM sta curando la pubblicazione di un nuovo manuale
degli indicatori per le acque, al quale si rimanda per una descizione
maggiormente dettagliata ed aggiornata.
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� Popolazione e densità di popolazione (determi-
nante)

Definizione: distribuzione spaziale e/o temporale
della popolazione residente e della densità abitativa
nell'area di interesse.

Dati: ISTAT, “Censimento della popolazione” 1951,
’61, ’71, ’81, ’91 e 2001 (dettaglio a livello di sezione
censuaria), “Movimenti anagrafici” 1997, ’98, ’99 e
2000 (dettaglio comunale e minor uniformità dei dati).

Descrizione: dai dati della popolazione residente,
così rilevati, si ottiene la concentrazione sul territorio
(densità) dividendo il numero di abitanti (Ab) per la
superficie totale dell’area di interesse o per la
lunghezza della costa.

Scopo: valutare l'incidenza dello sviluppo demogra-
fico in base al territorio sul quale insiste per prevedere
effetti sulla disponibilità delle risorse e sulla naturalità
degli ecosistemi.

Unità: Ab; Ab/km2; Ab/km.

� Presenze turistiche e incidenza del turismo
(determinante)

Definizione: numero di presenze turistiche e
rapporto percentuale sugli abitanti residenti (Incidenza
del turismo).

Dati: rilevati da parte degli uffici statistici provin-
ciali e/o regionali e dagli enti turistici e immessi nel
sistema statistico nazionale (SiStaN) per le elaborazio-
ni successive da parte dell’ISTAT, effettuate con
cadenza annuale.

Descrizione: le presenze turistiche (dato fornito)
sono relative al numero delle notti (giorni) trascorse
dai clienti negli esercizi ricettivi; per poter meglio
riferire il dato alla situazione costiera sarebbe
opportuno poterlo possedere differenziato per
tipologia turistica (balneare, culturale, montana,
ecc.). Calcolando il rapporto, in percentuale, tra le
presenze ed i residenti nel periodo di interesse, si
ottiene l’incidenza del turismo sulla popolazione,
facendo attenzione a rapportare alla stessa unità di
misura i due termini, nominatore e denominatore,
tramite la moltiplicazione degli abitanti residenti per
i giorni considerati: 

presenze 1 
x x 100

Ab giorni

giorni = 365 (anno) o 153 dal 1° maggio al 30 settembre

Scopo: valutare la rilevanza del fenomeno
"turismo" sul territorio di interesse, in qualità di poten-
ziale consumo delle risorse ed impatto sugli equilibri
degli ecosistemi, e la sua incidenza rispetto alla popo-
lazione su queste stesse componenti, per comprendere
quanto un territorio possa essere più o meno in grado
di assorbirne il carico.

Unità: presenze in un anno o in una stagione (n) e
sua percentuale sugli abitanti (%).

� Attività produttive (pressione)
Definizione: numero di addetti alle imprese per le

diverse tipologie di attività produttive, maggiormente
impattanti per l’ambiente (manifatture, trasporti, ecc.).

Dati: ISTAT, censimenti nazionali delle attività pro-
duttive 1951, ’61, ’71, ’81, ’91, 2001 e censimento inter-
medio 1996.

Descrizione: sulla base della classificazione delle
imprese 1996 (ATECO5) sono state valutate le attività
che potevano essere più impattanti per l’ambiente idri-
co, raggruppandole in manifatturiere (Manif.), classi
ATECO5 da 15 000 a 40 000, e legate ai trasporti
(Trasp.), classi da 60 000 a 65 000. Oltre ai valori asso-
luti degli addetti totali e dei due gruppi, si deve
calcolare il rapporto (in percentuale) tra questi settori
ed il totale di addetti.

Scopo: misura della pressione potenzialmente eser-
citata da parte delle attività produttive, sia come
apporti inquinanti in genere che come consumo delle
risorse.

Unità: numero di addetti (n).

� Carichi fluviali (pressione)
Definizione: quantità di sostanze (azoto ammonia-

cale, nitrico e nitroso, fosforo totale e ortofosfato,
metalli pesanti) veicolate dai fiumi al mare.

Descrizione: dai dati di portata giornaliera (m3/s) e di
concentrazione (g/m3) delle sostanze veicolate, rilevati
con frequenza almeno mensile, si calcolano la media
mensile di portata (m3/s) ed il carico medio mensile
(kg/mese), come specificato nelle seguente equazione:

Carico medio mensile (kg/mese) =  

Qd = portata giornaliera in dm3/s; n = numero di
giorni del mese; [Xm] = concentrazione in mg/dm3

rilevata in un campionamento; m = numero di campio-
namenti nel mese; 86 400 = numero di secondi in un
giorno. La somma dei carichi complessivi dei 12 mesi
darà il carico annuale (t/anno).

Scopo: studio dell’impatto fluviale sulle acque
marine costiere, anche riguardo all’eutrofizzazione,
per valutare le pressioni non generate direttamente
nella fascia costiera.

Unità: t/anno.

� Carichi trofici (pressione)
Definizione: quantità di azoto e fosforo generate da

parte del settore civile, industriale, agricolo e zootecni-
co e potenzialmente immesse nell'ambiente idrico.
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Dati: per popolazione, turismo e addetti vedi indica-
tori precedenti; per agricoltura e zootecnia: ISTAT,
censimento generale dell’agricoltura 1960, ’70, ’80,
’90, 2000 ed altre indagini campionarie con rilevazioni
più frequenti.

Descrizione: calcolo delle quantità di N e P attraver-
so l’uso dei coefficienti di conversione messi a punto
dal CNR-IRSA secondo la Tab. 1.

Scopo: valutare la pressione dovuta all’immissione
nell’ambiente di nutrienti che, una volta trasferiti ai
corpi idrici, possono essere un importante fattore di
alterazione degli ecosistemi, soprattutto a carico della
componente biologica.

Unità: t/anno.

� Carichi organici potenziali (pressione)
Definizione: stima dei carichi organici potenzial-

mente generati dal settore civile, industriale e zootec-
nico nell'area di interesse.

Dati: ISTAT, vedi indicatori precedenti.
Descrizione: calcolo degli abitanti equivalenti

(AbEq) civili, produttivi e zootecnici nell'area di
interesse (comune), attraverso l’uso di coefficienti di
conversione secondo lo schema seguente:

- civile: numero di abitanti + (presenze turisti-
che/365)
- attività produttive: numero di addetti x coefficien-
ti del CNR-IRSA (Tab. 2).
- zootecnia: numero di capi allevati x coefficienti
del CNR-IRSA (bovini 8,16; equini 8,08; ovo-
caprini 1,78; suini 1,95; pollame 0,20).

Scopo: valutare la pressione esercitata sulla qualità
della risorsa idrica dai carichi inquinanti che teorica-
mente giungono ad essa.

Unità: AbEq.

� Traffico marittimo (pressione)
Definizione: quantificazione del traffico marittimo,

sia commerciale che passeggero, nei principali porti in
un anno e variazioni negli anni.

Dati: per passeggeri e merci movimentate (arrivi e
partenze), indagini ISTAT a carattere discontinuo
(1996 e 1997); per traffico petrolifero, Unione Petroli-
fera 1995-99.

Descrizione: i dati sono riferiti singolarmente ai prin-
cipali porti italiani (rappresentativi di oltre il 95% del
traffico totale nazionale) e ai minori aggregati insieme.

Scopo: valutare la pressione esercitata sull'ambiente
marino dal traffico marittimo ed i potenziali fattori di al-
terazione grave degli ecosistemi (rischi di sversamenti).

Antonio MELLEY

Tabella 2. - Coefficienti per il calcolo dei carichi
organici potenziali per le attività produttive

Cod. Coeff. Cod. Coeff. 
ATECO5 CNR-IRSA ATECO5 CNR-IRSA

10100-10300 20 25110-25240 10
11110-11200 30 26110-26820 1,5
12000 0,6 27100-27540 2,3
13100-13200 5 28110-28756 2
15111-15990 98 29111-29720 1
16000 7,5 30010-30020 0,6
17110-17300 17 31101-32300 1
17401-18300 0,6 33101-33500 0,6
19100-19303 17 34100-36636 1,7
20100-20522 1,6 37100-37202 0,6
21110-21250 118 40100-40202 1,4
22110-22330 0,6 40300-41002 0,6
23100-24700 66

Tabella 1. - Coefficienti per il calcolo dei carichi trofici (azoto e fosforo) divisi per settore di produzione

Settore Parametro Dati Coeff. N Coeff. P Unità

Civile Popolazione Abitanti 4,50 0,67 kg/abitante
Turismo Presenze/365 4,50 0,67 kg/presenza

Industriale Addetti Classi ATECO5 da 10 (a) kg/addetto
10 000 a 45 000

Agricoltura Suolo coltivato SAU (b) (b)
Suolo incolto Sup. totale � SAU 2 0,10 kg/ha

Zootecnia Bovini Capi 54,80 7,40 kg/capo
Equini Capi 62,00 8,70 kg/capo
Ovo-caprini Capi 4,90 0,80 kg/capo
Suini Capi 11,30 3,80 kg/capo
Pollame capi 0,48 0,17 kg/capo

(a) per il carico di fosforo del settore industriale il CNR-IRSA suggerisce di considerare il 10% di quello  attribuibile alla popola-
zione residente; (b): per il suolo coltivato (SAU) le quantità di N e P contenute nei fertilizzanti a livello regionale (dati ISTAT) sono
state divise per gli ettari di SAU di ciascuna regione, in modo da ottenere un dato medio di N e P per unità di SAU; moltiplicando
questo per la SAU di ogni comune (o di una provincia) si può stimarne il contributo comunale (o provinciale).
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Unità: passeggeri (n/anno); merci (t/anno); petrolio
(t/anno).

� Flotta peschereccia (pressione)
Definizione: dimensione della flotta di natanti da

pesca presenti a livello regionale e nazionale e sua
variazione nel tempo.

Dati: Archivio delle Licenze di Pesca (ALP) del
Ministero Politiche Agricole e Forestali, anni 1993-
1998 aggregati a livello regionale e nazionale. 

Descrizione: numero imbarcazioni per anno,
potenza motore espressa come kW e tonnellate di
stazza lorda (TSL).

Scopo: valutare la pressione a cui sono sottoposte le
popolazioni ittiche e, quindi, le possibili alterazioni
della rete alimentare degli ecosistemi marini.

Unità: kW/anno; TSL/anno; n. natanti/anno.

� Pesca (pressione)
Definizione: quantità di prodotto ittico pescato in un

anno, a livello nazionale e regionale, suddiviso per
gruppi di specie.

Descrizione: le statistiche della pesca marittima e
lagunare riguardano il prodotto ittico sbarcato dal
naviglio italiano; esse derivano dalle segnalazioni di
vari soggetti (cooperative di pescatori, mercati ittici
costieri, Capitanerie di Porto ed uffici dipendenti). I
dati più aggiornati si riferiscono al periodo 1993-1998
e sono aggregati a livello regionale o nazionale. Le
specie considerate sono raggruppate in pesci,
molluschi e crostacei.

Scopo: valutare la pressione a cui sono sottoposte le
popolazioni ittiche, come prelievi della risorsa in
termini assoluti e, quindi, le possibili alterazioni della
rete alimentare degli ecosistemi marini, sia attualmen-
te che nel tempo.

Unità: t/anno.

� Acquacoltura (pressione)
Definizione: distribuzione di impianti di allevamen-

to di specie marine e relativa produzione a livello
nazionale e regionale.

Dati: Associazione Piscicoltori Italiana (API),
ultimo aggiornamento 1998.

Descrizione: i dati riportano la produzione totale
nazionale delle varie specie allevate, suddivisa in
intensivo ed estensivo per le principali specie, il
numero di impianti censiti ed infine la suddivisione
regionale dei vari impianti e relative produzioni per
l’allevamento intensivo. 

Scopo: stima dell'acquacoltura per indicare un
possibile impatto sull’ambiente nel caso di aree deli-
mitati (lagune e stagni) dove si pratica l’allevamento
intensivo.

Unità: numero di impianti e gabbie; t/anno.

� Indice trofico TRIX (stato)
Definizione: grado di trofia delle acque marino costie-

re, considerando nutrienti e biomassa fitoplanctonica.
Dati: Servizio Difesa Mare del Ministero dell’Am-

biente, 1996-2000, 2001-2003; Regioni.
Descrizione: l’indice trofico TRIX riassume in un

valore numerico (in una scala di valori da 1 a 10) le
condizioni di trofia del sistema di acque considerato e
si calcola nel modo seguente:

TRIX = [log10 (Cha x D%O x N x P) -(a)] ÷ b

Cha = clorofilla a [µg dm-3]; D%O = ossigeno
disciolto come deviazione percentuale assoluta della
saturazione (100-O2D%); N = azoto inorganico
disciolto [µg dm-3]; P = fosforo totale [µg dm-3]; a = -1,5
costante ricavata dai dati del Mar Adriatico settentrio-
nale; b = 1,2 costante ricavata dai dati del Mar Adria-
tico settentrionale.

Oltre alla definizione matematica dell’indice, per la
quale rimandiamo ad una trattazione più dettagliata
nella specifica pubblicazione del CTN_AIM [11], è
importante chiarire e sottolineare il significato
ecologico ed ambientale da attribuire al TRIX. Il
DL.vo 152/99 nella tabella 17 dell’Allegato 1 (par.
3.4.3) associa ai valori di TRIX uno “stato ambientale”
a cui corrispondono una serie di specifiche condizioni
(Tab. 3). In tale maniera le acque marino costiere
vengono classificate esclusivamente in base ad un
indice di trofia che fornisce delle indicazioni solo su
alcune delle condizioni del sistema considerato.

Scopo: la necessità di poter disporre di un criterio
oggettivo per la classificazione delle acque marino-
costiere riveste importanza essenziale nell’attività di
pianificazione: l’uso della scala trofica rende possibile
il confronto tra differenti sistemi costieri, per mezzo di
una scala numerica che copre un’ampia gamma di
situazioni, così come queste si presentano lungo tutto
lo sviluppo costiero italiano, e più in generale, nella
regione mediterranea.

Unità: 10 unità di TRIX; classi trofiche.

� Indice di qualità batteriologica (IQB) (stato) (*)

Definizione: numero di campioni con assenza di
coliformi fecali o di Streptococchi fecali in percentua-
le sul numero totale dei campioni prelevati per il
controllo delle acque di balneazione.

Dati: Sistema Informativo Sanitario del Ministero
della Salute, rapporti annuali dal 1990 al 2000. 

Descrizione: il DPR 470/82 stabilisce, per il
controllo delle acque di balneazione, 11 parametri da
ricercare nelle acque sottoposte ad analisi: coliformi
totali, coliformi fecali, streptococchi fecali, salmonel-
la, pH, ossigeno disciolto, colorazione, trasparenza, oli
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minerali, tensioattivi, fenoli. I prelievi vengono
eseguiti ogni 15 giorni nel periodo compreso fra il 1°
aprile e il 30 settembre di ogni anno ed i dati sono
inviati al Ministero della Salute. Dato che i parametri,
che determinano la qualità delle acque di balneazione,
sono prevalentemente quelli batteriologici e che la loro
presenza è esclusivamente dovuta ad apporti di acque
dolci, è stato elaborato un indice che ne valutasse
l’aspetto ambientale. E’ stato, perciò, calcolato il
numero di campionamenti con assenza (intesa come
“non rilevabilità” secondo le procedure tecniche
adottate in fase di analisi) di coliformi fecali o di Strep-
tococchi fecali, in percentuale sul numero totale dei
campioni prelevati: tanto più alto è il valore percentua-
le, tanto migliore è la qualità dell’acqua. Per semplicità
di lettura e per una sostanziale analogia con la classifi-
cazione dell’indice trofico TRIX, è stato attribuito un
giudizio valutativo alle classi percentuali secondo lo
schema successivo:

- pessimo: 0-20%
- scadente: 20-40%
- mediocre: 40-60%
- buono: 60-80%
- elevato: 80-100%
Scopo: dare conto del livello di alterazione delle

acque di balneazione e, quindi, delle acque costiere
causato da immissioni di acque contaminate da
scarichi civili .

Unità: percentuale.

� Balneabilità (impatto)
Definizione: rapporto percentuale tra la lunghezza

(in km) della costa dichiarata balneabile su quella

effettivamente controllata e tra la costa vietata, sia per
motivi dipendenti che indipendenti dall’inquinamento,
ed il totale della costa.

Dati: Sistema Informativo Sanitario del Ministero
della Salute, rapporti annuali dal 1990 al 2000.

Descrizione: tutte le zone permanentemente vietate
alla balneazione sono indicate dalle Regioni (aree
inquinate, porti, zone militari, zone di tutela integrale,
ecc.) e vengono escluse dal sistema di controllo.
Inoltre, tutte quelle zone dove non sono stati effettuati i
controlli in numero sufficiente sono considerate non
balneabili. In definitiva, sono stati calcolati i seguenti
due rapporti, espressi in percentuale di costa e come
variazione nell’ultimo quinquennio, sulla base dei dati
pubblicati ogni anno dal Ministero della Salute: il
primo è dato dalla costa balneabile, cioè tutta la costa
dove non sia vietata, permanentemente o temporanea-
mente e per motivi dipendenti o indipendenti dall’in-
quinamento, la balneazione e dove vi sia stato un cam-
pionamento sufficiente, in rapporto alla costa effettiva-
mente controllata, intesa come differenza tra quella
teoricamente da controllare e quella poco o nulla cam-
pionata; il secondo risulta dalla lunghezza della costa
vietata alla balneazione, permanentemente o tempora-
neamente e per motivi dipendenti o indipendenti dal-
l’inquinamento, tranne quella sottoposta ad un qualche
tipo di protezione o tutela ambientale per la quale sia
interdetta alla balneazione (riserve marine, parchi,
ecc.), rispetto al totale provinciale.

Scopo: la diversa interpretazione dei due rapporti
consiste nel fatto che mentre il primo (costa balneabi-
le/controllata) è sintomo esclusivamente di inquina-
mento delle acque, soprattutto dovuto a scarichi

Antonio MELLEY

Tabella 3. - Classificazione delle acque marine costiere in base alla scala trofica

TRIX Stato Condizioni

2-4 Elevato Buona trasparenza delle acque
Assenza di anomale colorazioni delle acque
Assenza di sottosaturazione di ossigeno disciolto 
nelle acque bentiche

4-5 Buono Occasionali intorbidimenti delle acque
Occasionali anomale colorazioni delle acque
Occasionali ipossie nelle acque bentiche

5-6 Mediocre Scarsa la trasparenza delle acque
Anomale colorazioni delle acque
Ipossie e occasionali anossie delle acque bentiche
Stati di sofferenza a livello di ecosistema bentonico

6-8 Scadente Elevata torbidità delle acque
Diffuse e persistenti anomalie nella colorazione delle acque
Diffuse e persistenti ipossie/anossie nelle acque bentiche
Morie di organismi bentonici
Alterazione/semplificazione delle comunità bentoniche
Danni economici nei settori del turismo, pesca ed acquacoltura

TRIX: Indice trofico.
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urbani, e sensibile anche per una scala temporale
limitata all’anno, il secondo (costa vietata/totale) è
significativo per un impatto anche di tipo potenziale
(antropizzazione della costa) e solo a scala temporale
più ampia (i divieti permanenti mostrano variazioni
significative solo considerando periodi di 5-10 anni).

Unità: percentuale.

� Bilancio depurativo (risposta)
Definizione: rapporto tra la necessità di depurazione

e la reale capacità depurativa degli impianti esistenti
nell'area di interesse.

Descrizione: per effettuare correttamente il bilancio
depurativo, cioè stimare quanta parte del carico
organico potenziale civile ed industriale venga effetti-
vamente eliminato dagli impianti di trattamento prima
di essere immesso nelle acque, bisognerebbe possedere
tutta una serie di dati molto dettagliati. Si deve
conoscere: per ciascun impianto depurativo: a) il reale
bacino di utenza, cioè quali agglomerati sono effettiva-
mente allacciati o lo dovrebbero essere, per stimare la
necessità depurativa (in AbEq) con l’uso dei coeffi-
cienti appositi, b) la capacità di trattamento (in AbEq)
di progetto e quella attuale, c) il livello di abbattimento
del carico organico in ingresso, d) il recettore diretto
dello scarico del depuratore ed il relativo bacino di
appartenenza; per ciascun comune: quanti e quali
depuratori sono presenti sul suo territorio e quanta
parte delle industrie e della popolazione è allacciata ai
diversi depuratori.

Purtroppo allo stato attuale i dati del reale bacino di
utenza, anche solo riferito agli utenti allacciati, non
sono facilmente reperibili, soprattutto non esiste un
soggetto preposto alla raccolta e trasmissione di queste
informazioni a livello nazionale. Esistono alcune
indagini portate avanti dall’ISTAT nel 1993 [12], dalla
Federgasacqua nel 1996 [13] e dal Nucleo Operativo
Ecologico dei Carabinieri nel 1998, ma nessuna è suf-
ficientemente dettagliata da fornire i dati disaggregati
e/o con una copertura territoriale sufficiente. In seguito
all’introduzione ed alla completa applicazione del
DL.vo 152/99, che prevede l’identificazione degli
agglomerati, quale unità base per la gestione di
scarichi ed impianti di trattamento delle acque (art. 2,
comma 1, lettera “m”), e che disciplina i limiti di
emissione degli scarichi idrici in base alla potenzialità
degli impianti di depurazione (Allegato 5), si prevede
che tale deficit informativo verrà colmato. Inoltre, dato
che lo stesso decreto prevede che tutte queste ed altre
informazioni, necessarie per la redazione dei piani di
tutela, vengano trasmesse dai vari soggetti detentori
all’ANPA, si potrà avere una banca dati uniforme e
completa. Nel frattempo, il CTN_AIM tra il 1999 ed il
2000 ha effettuato una propria raccolta dati relativi a
scarichi e depuratori presso tutte le province italiane,
che, per quanto incompleta, ha fornito un quadro più

aggiornato e dettagliato rispetto alle indagini prece-
denti. Allora, in prima approssimazione, sono stati
usati i dati dei carichi organici potenziali in AbEq del
settore civile ed industriale del comune rapportati alla
somma delle capacità massime di progetto di tutti i
depuratori presenti sul territorio comunale. In definiti-
va, quindi, la formula utilizzata per il calcolo del
bilancio depurativo di ogni comune è:

x 100

AbEq(prog) = capacità di trattamento di progetto di
ogni impianto; n = numero di depuratori presenti sul
territorio comunale; COP = carico organico potenziale,
civile o industriale.

Scopo: valutare la risposta, nel tempo, della
pubblica amministrazione alla pressione esercitata
sulla qualità della risorsa idrica dagli scarichi non sot-
toposti a depurazione.

Unità: percentuale.

� Catasto degli scarichi (risposta)
Definizione: realizzazione del catasto degli scarichi

nelle province costiere e valutazione in base ai
metadati del catasto: tipo di dati contenuti, loro aggior-
namento ed informatizzazione.

Dati: Province. 
Definizione: in base alla Legge 319/76 (Legge

“Merli”) veniva demandato alle Province il compito di
tenere un catasto degli scarichi, pubblici e privati, che
recapitano nei corpi idrici superficiali e con la succes-
siva Delibera del Comitato Interministeriale del 4
febbraio 1977 venivano dati i criteri metodologici per
la formazione e l'aggiornamento del catasto. Nonostan-
te queste norme, molte delle Province italiane a
tutt’oggi ancora non posseggono un catasto o lo hanno
in forma assai approssimativa e con scarso aggiorna-
mento. Del resto i metadati relativi ai catasti, cioè le
informazioni sulle caratteristiche dei dati (la loro
presenza, consistenza, tipologia, qualità, ecc.),
possono essere utilizzate per la costruzione di un indi-
catore di risposta. In quest’ottica si ritiene importante
fornire un esempio di come si potrebbe calcolare l’in-
dicatore, assegnando un valore numerico al giudizio
espresso sui principali dati che un catasto dovrebbe
contenere e classificando i catasti provinciali sulla base
del punteggio ottenuto. Sono state considerate come
prioritarie tutte quelle informazioni in qualche modo
già specificate dalla Delibera del 1977 e, comunque,
necessarie affinché il catasto non sia uno strumento
burocratico per il rilascio di autorizzazioni, ma utile
per un controllo degli scarichi ed una gestione dei
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corpi idrici, in un quadro normativo più aderente al
DL.vo 152/99 rispetto alla vecchia impostazione della
Legge Merli. Nella Tab. 4 sono stati assegnati i valori
cercando di equilibrare i pesi delle diverse tipologie di
metadati, raggruppando quelli che fornivano informa-
zioni generali circa lo scarico stesso (tipologia, localiz-
zazione e corpo idrico recettore) e quelle riferite alla
qualità chimica (concentrazioni di COD, azoto e
fosforo), lasciando invece distinti gli altri, in modo da
avere 5 ambiti omogenei (da 0 a 3 punti ciascuno). Tale
“pesatura” potrà essere rivista una volta che saranno a
disposizione un maggior numero di informazioni su
tutte le province. A partire dalla somma dei punteggi
ottenibili, si è poi proceduto all’attribuzione di una

classe che rappresentasse il livello di un catasto pro-
vinciale, individuando 6 diversi ambiti e conseguenti
classi (da A ad F), oltre ad una classe 0 (zero), nel caso
in cui (mai verificatosi) un’amministrazione provincia-
le avesse risposto alla nostra indagine affermando di
non possedere un catasto (Tab. 5).

Scopo: evidenziare il grado di attenzione verso il
controllo e la tutela delle acque ed il livello di organiz-
zazione messo in piedi per rendere efficiente il sistema.

� Aree protette (risposta)
Definizione: estensione in ettari delle superfici marine

delle aree sottoposte a protezione (parchi, riserve, oasi,
aree di tutela, ecc.) nel tempo e per regione.

Antonio MELLEY

Tabella 4. - Valori assegnati al giudizio sul livello di informazioni contenute nel catasto provinciale degli scarichi in
base ai principali metadati 

Parametro Metadato Valore assegnato Ambito

Catasto Presenza +
Assenza -

Aggiornamento Annuale 3
Altro 1,5 0-3
Assente 0

Tipologia scarico Classificazione a 3 o più voci 1
Classificazione da 1 a 2 voci 0,5
Senza classificazione 0

Localizzazione scarico Dettagliata (a) 1
Approssimativa (b) 0,5 0-3
Assente 0

Corpo idrico recettore Indicazione completa (c) 1
Indicazione parziale (d) 0,5
Assente 0

Dati di portata Sempre presenti 3
Non sempre presenti 1,5 0-3
Assenti 0

Dati di qualità - COD Sempre presenti 1
Non sempre presenti 0,5
Assenti 0

Dati di qualità - N Sempre presenti 1
Non sempre presenti 0,5 0-3
Assenti 0

Dati di qualità - P Sempre presenti 1
Non sempre presenti 0,5
Assenti 0

Dati su depuratori Dettagliata (e) 3 0-3
Approssimativa (f) 1,5
Assente 0

(a) con indicate le coordinate geografiche (ed il datum), la località ed il comune; (b) con indicata solo la località ed il comune; (c)
nome del recettore diretto e del bacino idrografico di appartenenza con indicazione di eventuali sottobacini e/o affluenti per
giungere all�asta principale; (d) nome del recettore diretto; (e) almeno con indicato tipo di trattamento, potenzialità e capacità di
servizio (AbEq) e localizzazione; (f) con indicato il tipo di trattamento e la localizzazione.
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Dati: Servizio Difesa Mare e Servizio Conservazio-
ne della Natura del Ministero dell'Ambiente. 

Descrizione: per questo indicatore sono stati utiliz-
zati i dati sull’estensione delle aree marine protette già
istituite e sul loro andamento temporale, negli anni
1986-1998, a partire quindi dall’anno di istituzione
delle prime riserve marine (Ustica e Trieste).

Scopo: verificare il livello di attenzione rivolta alla
salvaguardia di un dato ambiente ed identificare le
zone dove tale necessità è stata recepita.

Unità: ha (ettari).

Discussione

Si espone, qui di seguito, un breve commento sugli
indicatori utilizzati esaminando i principali aspetti
metodologici sulla reale possibilità di costruzione
attuale e futura e sulla significatività degli indicatori.

Popolazione e densità di popolazione. - Indicatori
ben strutturati, la cui copertura temporale e spaziale,
ivi compreso il livello di disaggregazione, sono
garantiti da un sistema di raccolta consolidato ed effi-
ciente, sostanzialmente ISTAT, che non presenta
problemi per il futuro.

Presenze turistiche e incidenza del turismo. - Indi-
catori importanti, ma attualmente non è facile reperire i
dati di dettaglio (livello comunale) ed aggiornati sulle
presenze turistiche. E’ sicuramente migliorabile attra-
verso flussi informativi più efficienti, che sono poten-
zialmente realizzabili in tempi brevi (1-2 anni), ma
sarebbe importante avere dati di tipo mensile e diffe-
renziati per tipologia turistica, problema di più difficile
soluzione.

Attività produttive. - Questo indicatore appare suffi-
cientemente dettagliato, sia per copertura spaziale e
temporale sia per differenziazione delle attività, non
presenta problemi interpretativi ed il suo significato
informativo, sebbene di pressione antropica abbastanza
generica sulle acque, è importante per una valutazione
del comparto industriale, in attesa che si individuino
strumenti migliori e più specifici per questi aspetti: resta
aperta la questione se debba essere considerato un vero
indicatore di pressione o piuttosto di driving.

Carichi fluviali. - Si tratta di un indicatore assai
importante per lo studio dell’ambiente marino costiero,
ma di non facile applicazione, vista la grande carenza
di informazioni sui dati quantitativi dei corsi d’acqua.
La sua importanza è stata verificata, nell’analisi
integrata delle acque costiere, con la mancanza di
significatività degli altri indicatori di carico nel caso
delle zone influenzate da foci fluviali. Inoltre, vista la
limitata conoscenza dei processi di sedimentazione,
trasporto orizzontale e verticale, e delle caratteristiche
idrodinamiche di queste aree, non è possibile sapere
come e quanto influiscano questi apporti fluviali sugli
ecosistemi costieri.

Carichi organici potenziali e carichi trofici. - Indi-
catori teoricamente fondamentali per valutare queste
pressioni sulle acque, ma, essendo costruiti utilizzando
vari dati, risentono della disomogeneità di questi,
soprattutto a causa di raccolte dati non contemporanee.
Inoltre, i coefficienti da utilizzare non soddisfano a
pieno, per carenza di evidenze sperimentali dirette e
per una mancanza di adattamento alle diverse situazio-
ni territoriali. Entrambi gli indicatori devono essere,
comunque, mantenuti, anche per approfondire
verifiche ed analisi, e, contemporaneamente, si deve
lavorare per migliorarne la definizione.

Traffico marittimo. - Indicatore sufficientemente
definito, anche se gli aggiornamenti sarebbero
necessari con maggior frequenza. Il suo contenuto
informativo è buono, ma manca un indicatore di stato
al quale correlarlo, in quanto si riferisce ad una
pressione generica che grava sugli ecosistemi marini,
non solo costieri, e sulla disponibilità delle risorse,
mentre il TRIX dà conto del solo aspetto trofico ed è
legato alle acque costiere, così come la balneabilità è
relativa ad inquinamenti essenzialmente civili e solo
per le acque di balneazione. E’ importante, ma perde di
valore se non si individuano indicatori di stato e di
impatto che descrivano anche gli altri aspetti della
qualità degli ecosistemi marini.

Flotta peschereccia, pesca e acquacultura. - Questi
tre indicatori sono, al momento, troppo poco dettagliati e
danno conto solo di un livello nazionale di pressione
sulle risorse ittiche. Probabilmente sarà possibile in un
prossimo futuro reperire dati disaggregati, ma resta,
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Tabella 5. - Classificazione dei catasti degli scarichi in base ai punteggi dei metadati

Catasto Punteggio Classe Giudizio
Min. Max.

Presente 13,5 15,0 A Efficiente, completo ed aggiornato
Presente 12,0 13,0 B Completo ed abbastanza aggiornato
Presente 9,0 11,5 C Abbastanza completo, poco aggiornato
Presente 6,0 8,5 D Buon numero di informazioni ed 

abbastanza dettagliate
Presente 3,5 5,5 E Informazioni insufficienti e poco dettagliate
Presente 0,0 3,0 F Informazioni scarse ed approssimative
Assente 0 Catasto assente
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comunque, il dubbio sul tipo di dati e sul loro reale conte-
nuto informativo, vista l’incertezza sulle zone di attività
delle imbarcazioni da pesca e sul rapporto tra pesce
allevato e pescato. Inoltre, come per il traffico marittimo,
non esistono per ora indicatori di stato o di impatto da
mettervi in relazione: si sospende quindi il giudizio di
merito se considerarli per la valutazione ambientale.

Indice trofico TRIX. - Di fatto è l’unico indicatore di
stato riconosciuto a livello nazionale (anche perché
previsto da una norma), ma questo fatto non deve
portare ad una sua sopravvalutazione di utilizzo e di
potenzialità informativa, riferendolo come indice di
qualità ambientale in senso lato delle acque marine.
Innanzitutto, si tratta di un indicatore che riferisce solo
delle caratteristiche trofiche (quantità di biomassa fito-
planctonica e nutrienti) degli ecosistemi marini, aspetti
fondamentali, ma certo non esaustivi della complessità
ecosistemica, non riferendo per esempio della biodi-
versità, della disponibilità delle risorse ittiche o del-
l’inquinamento chimico e fisico. Inoltre, essendo
riferito solo alla matrice acquosa, non è applicabile ad
una valutazione che comprenda sedimenti marini e
biota, come invece deve fare un indice di qualità
ambientale. Infine, la sua significatività è stata dimo-
strata per le acque strettamente costiere, soprattutto se
a scarso ricambio e fortemente influenzate da apporti
terrigeni (di tipo “adriatico”), mentre sembra non
molto sensibile per le altre tipologie. Comunque, resta
un indice potente per valutare i fenomeni di eutrofizza-
zione, ponendolo in diretto rapporto con molti dei
determinanti (popolazione e densità di popolazione) e
delle pressioni (attività produttive, carichi organici
potenziali e carichi trofici) previste dal nostro sistema
di indicatori e la sua validità statistica non si pone in
discussione. E’ necessario individuare altri indicatori
che forniscano informazioni sintetiche sugli aspetti
soprattutto biologici (biodiversità, biocenosi, ecc.) e
che si possano riferire anche a zone di mare non stret-
tamente costiere.

Indice di qualità batteriologica (IQB). - Questo
indice ha già dimostrato una sufficiente affidabilità e
significatività, soprattutto nel segnalare situazioni di
contaminazione localizzata anche non grave. La grande
potenzialità offerta da un database omogeneo e disponi-
bile a livello nazionale, con un dettaglio spaziale estre-
mamente puntuale ed una copertura temporale di oltre
10 anni, lo rende uno degli indici più promettenti per il
futuro, soprattutto se migliorato dal punto di vista stati-
stico. Da poco si sta sperimentando un nuovo sistema di
classificazione per l’IQB, che renda conto non solo
della frequenza di comparsa dei Coliformi fecali nei
campioni, ma anche delle concentrazioni che questi rag-
giungono, prendendo in considerazione i valori guida e
imperativi della direttiva CEE/76/160. I due aspetti sono
stati combinati assegnando un punteggio alle diverse
possibilità e considerando il risultato finale: è stata data

un’importanza crescente al fatto che le concentrazioni
fossero comprese tra valori guida (corrispondenti ai
limiti della norma italiana, DPR 470/82) e gli imperativi,
oppure superiori a questi ultimi. Da queste combinazio-
ni, risultano 5 classi calcolate sulla base dei punteggi
totalizzati, assumendo come punto fermo di considerare
come condizione “incontaminata” solo quella con il
massimo punteggio e di penalizzare fortemente laddove
venivano superati i limiti imperativi in più di un
campione all’anno e cercando di dare una distribuzione
omogenea di combinazioni nelle classi intermedie, come
si può vedere nello schema risultante [14].

Balneabilità. - Questo indicatore è concettualmente
corretto, ma il livello di definizione normalmente
messo a disposizione dal Ministero della Salute con i
suoi rapporti annuali non è soddisfacente: sarebbe
necessario avere i dati disaggregati almeno a livello
comunale ed ancor di più quelli inerenti al giudizio di
idoneità (a fine stagione) sul singolo punto di campio-
namento. Infatti, disponendo di dati analitici puntuali
si potrebbe arrivare ad una scala di valori più differen-
ziata, corrispondente alle realtà locali e con possibili
correlazioni con l’IQB. In tal modo, inoltre, sarebbe
possibile svincolarsi dalle diverse forzature contenute
nelle definizioni di zone vietate o da controllare che
compaiono nelle statistiche ufficiali del Ministero.

Bilancio depurativo. - Questo indicatore è essenziale,
sia per valutare gli sforzi verso una protezione ed una
corretta gestione delle risorse idriche, sia per evidenziare
quanto dei carichi organici potenziali raggiunga effetti-
vamente i corpi idrici, ma attualmente non esistono dati
disponibili per una sua corretta costruzione. Il tentativo
fatto di adattarne la formulazione ai dati reperibili non
sembra offrire sufficienti garanzie di affidabilità e signi-
ficatività, tali da poterne operare un’analisi di dettaglio,
ma solo per dare un quadro a livello forse regionale e
nazionale e fornire qualche indicazione generale.

Il suo miglioramento è legato essenzialmente alla
piena operatività del DL.vo 152/99, che prevede la
raccolta dei dati necessari alla corretta costruzione del-
l’indicatore ed un soggetto unico (ANPA) depositario
dei dati stessi a livello nazionale, altra condizione
importante finora mancante. Comunque, fino ad allora
se ne può utilizzare la versione modificata, con tutte le
cautele viste.

Catasto degli scarichi. - Si tratta di una semplice
ipotesi di come potrebbe essere valutata una risposta da
parte delle amministrazioni provinciali, per vedere se ciò
che le norme prevedono viene messo in pratica e, soprat-
tutto, se quando ciò avviene lo si fa solo per esigenze
burocratiche ed amministrative od anche per dotarsi di
strumenti utili alla programmazione ed alla gestione del
territorio. Nel caso specifico, il catasto degli scarichi,
pur essendo previsto da 25 anni, risulta ancora non
attivato in molti casi o, comunque, del tutto statico e
inutile, quindi evidenzia abbastanza bene il grado di
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attenzione verso queste problematiche. Il problema fon-
damentale è quello del reperimento dei dati, mentre
eventuali modifiche nella formulazione e nella definizio-
ne di coefficienti e scala di sensibilità saranno non solo
possibili, ma anche inevitabili avendo a disposizione
dati completi e aggiornati ed applicando l’indicatore in
modo completo su tutto il territorio nazionale.

Aree protette. - Indicatore la cui significatività, nel
caso specifico delle riserve marine, non scende al di
sotto della scala regionale, essendo l’istituzione di
nuove aree evento raro nello spazio e nel tempo e
determinato da leggi nazionali.

Lavoro presentato su invito.
Accettato il 22 ottobre 2002.
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