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RIASSUNTO 

Nel presente lavoro di tesi si è voluto investigare gli effetti di un contaminante emergente 

sulle risposte biologiche dell’organismo modello Ruditapes philippinarum. Il composto 

testato è il Galaxolide® (da qui in avanti galaxolide), una fragranza muschiata ampiamente 

utilizzata come profumo nei prodotti per la persona e per la pulizia domestica. Il suo largo 

uso ne causa un continuo apporto negli impianti di trattamento delle acque reflue, dove non 

viene eliminato efficacemente. Si può avere così la sua presenza negli ecosistemi acquatici, 

dove il composto viene a contatto con gli organismi presenti, che possono accumularlo nei 

tessuti. Nonostante vi siano studi in letteratura sulla presenza di galaxolide negli ecosistemi 

e nel biota, sono carenti i dati riguardo gli effetti sui biomarker degli organismi esposti, come 

anche sulla sua presenza in ambiente marino. Per questo motivo, il presente lavoro è stato 

finalizzato a definire gli effetti a livello cellulare e biochimico in R. philippinarum. In 

particolare, si è testata la capacità del galaxolide di causare cambiamenti nei parametri 

emocitari e nell’attività di enzimi antiossidanti, ma anche di indurre neurotossicità e danno 

ossidativo alle proteine. Il disegno sperimentale ha previsto l’esposizione dei molluschi a due 

concentrazioni di interesse ambientale: 100 ng/L e 500 ng/L di galaxolide in acqua di mare. 

Le vongole sono state poi prelevate a 7, 14 e 21 gg di esposizione, per determinare le 

variazioni dei parametri sopra elencati.  

Parallelamente alle analisi biochimiche, si è voluto verificare l’eventuale presenza del 

galaxolide nell’acqua di mare e nei tessuti delle vongole raccolte nella laguna di Venezia. In 

aggiunta, si è voluto allo stesso tempo determinare la presenza di eventuali altri 

contaminanti, sia nell’acqua che nei molluschi. Per fare questo, sono state condotte differenti 

analisi di tipo screening untarget, sia in GC-MS che in HPLC-HRMS.  

I dati presentati nel presente lavoro di tesi possono, per quanto esposto, contribuire alla 

migliore comprensione dell’impatto antropico in un ecosistema peculiare come la laguna di 

Venezia.



 
  

ABSTRACT 

In this work, the effects of an emerging pollutant on biological responses of the clam 

Ruditapes philippinarum were investigated. The tested compound was Galaxolide®, a musk 

fragrance widely used in personal care and household products. Its large use leads to a 

continuous apport to the wastewater treatment plants, where it is not well eliminated. That 

could cause the presence of the contaminant in aquatic ecosystems, where it could be 

uptaken and bioaccumulated by the organisms. Although there are some studies on the 

presence of galaxolide in ecosystems and biotas, few are known about its effects on organism 

biomarkers, as well as its presence in the marine environment. For this reason, this work 

aimed to define the cellular and biochemical effects of galaxolide in R. philippinarum. 

Changes in haemocyte parameters and antioxidant enzymes activity were evaluated, as well 

as its neurotoxic potential and its capacity to cause oxidative damages in proteins. The 

concentrations tested in the exposure experiment were 100 ng/L and 500 ng/L of galaxolide 

in the seawater. Clam tissues for the analysis were collected at 7, 14 and 21 days of exposure. 

At the same time, the presence of galaxolide in seawater and in tissues of clams collected 

in the Venice lagoon were evaluated. Moreover, the presence of other contaminants both in 

seawater and clams’ tissues were also investigated. For that, contaminants screening 

untargeted analysis were conducted, both in GC-MS and HPLC-HRMS. 

The findings of the present study can help in giving a better understanding of human 

impacts on the peculiar Venice Lagoon ecosystem.  
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1. INTRODUZIONE  

1.1 Inquinanti emergenti in ambiente 

Negli ultimi decenni l’attenzione dedicata all’ambiente e alla sua tutela ha coinvolto diversi 

settori, quali la ricerca, gli indirizzi politico-economici e la comunicazione sociale. Tra gli 

studi multidisciplinari, quelli riguardanti l’analisi delle sostanze prodotte dall’uomo e degli 

effetti conseguenti il loro rilascio negli ecosistemi hanno certamente acquisito maggiore 

importanza. Lo studio degli inquinanti, intesi come agenti fisici o chimici immessi 

nell’ambiente in concentrazioni superiori ai livelli ambientali di fondo (background values) 

e che potrebbero causare effetti avversi sugli ecosistemi o sull’uomo, è oggi di fondamentale 

importanza.  

Nel 1962 l’autrice Rachel Carson pubblicò il suo rinomato libro “Silent Spring”, portando 

per la prima volta l’attenzione di opinione pubblica e comunità scientifica sull’utilizzo 

massiccio del famoso pesticida DDT nelle campagne americane e sui suoi effetti negativi 

negli ecosistemi (Carson, 2002). È questo probabilmente il primo esempio storico della 

elevazione di una sostanza contaminante allo status di “emergente”. Vengono definiti 

inquinanti emergenti (Emerging Pollutants, EPs) quei contaminanti che ad un certo 

momento storico hanno acquisito maggior interesse dal punto di vista scientifico, sanitario 

o mediatico, poiché prima di allora non erano stati sufficientemente considerati sotto il 

profilo delle loro proprietà inquinanti, come conseguenza delle ridotte indagini e/o delle 

capacità analitiche. In particolare, Sauvé & Desrosiers definiscono un inquinante emergente 

quando soddisfa una delle condizioni qui elencate (Sauvé & Desrosiers, 2014): 

- composti nuovi, o precedentemente sconosciuti, e segnalati di recente; 

- composti noti per i quali il potenziale di contaminazione non era stato prima 

completamente compreso; 

- composti noti per i quali le nuove informazioni sulla loro natura portano alla 

definizione di nuove problematiche legate alla salute dell’ambiente o dell’uomo, 

per esempio per fenomeni di intolleranza. 

 

Diversi autori danno significati leggermente differenti al concetto di inquinante 

emergente, in ragione dei propri criteri di valutazione. Ad esempio, per la Environmental 

Protection Agency of United States (US-EPA), sono definiti emergenti i nuovi composti senza 

uno status regolatorio e il cui impatto sull’ambiente e sull’uomo è poco compreso (Deblonde 

et al., 2011). Comunque, la definizione di EPs rimane flessibile e di ampio genere, sottostante 
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a diversi criteri di natura scientifica e politica, e dipendenti dagli interessi ed obiettivi del 

tempo storico attraversato (Salthammer, 2020). 

All’interno della categoria degli EPs ricadono numerosi composti comunemente usati 

nell’industria moderna e nella vita di tutti i giorni, o loro derivati: idrocarburi policiclici 

aromatici (Polycyclic Aromatic Hydrocarbons, PAHs), pesticidi, sostanze farmaceutiche, 

antibiotici, prodotti per l’igiene personale (Personal Care Products, PCPs), droghe illecite, 

tossine algali, nanoparticelle, microplastiche, ftalati, plasticizzanti, ritardanti di fiamma, 

sostanze perfluoroalchiliche, alchilfenoli, e molte altre ancora (Deblonde et al., 2011; 

Álvarez-Ruiz & Picó, 2020; Sauvé & Desrosiers, 2014; Montes-Grajales et al., 2017; 

Salthammer, 2020; Peña-Guzmán et al., 2019; Pittura et al., 2018). Molti di questi composti 

hanno proprietà di elevato interesse ambientale, come persistenza e refrattarietà alla 

degradazione (in questo senso, inquinanti organici con tali proprietà vengono definiti 

contaminanti organici persistenti, Persistent Organic Pollutants, POPs), elevata mobilità tra 

le diverse matrici ambientali, affinità con fasi organiche e lipidiche, possibile interferenza 

con processi biologici (grande rilevanza trovano gli interferenti endocrini detti Endocrine 

Disruptors, EDs), bioaccumulo e tossicità verso alcuni organismi (Álvarez-Ruiz & Picó, 2020). 

Un problema di questi EPs è la mancanza di una esaustiva conoscenza dei loro effetti avversi, 

nel medio e lungo termine, che possono manifestare sugli ecosistemi, sugli animali e 

sull’uomo (Deblonde et al., 2011). Questi inquinanti raggiungono e contaminano le diverse 

matrici ambientali attraverso l’immissione diretta da sorgenti industriali o non controllate, 

da reflui e fanghi, da fenomeni di run-off, da rilascio di precursori come le microplastiche 

(Pittura et al., 2018), ma anche da effluenti in uscita da impianti di trattamento delle acque 

reflue (Wastewater Treatment Plants, WWTPs) (Álvarez-Ruiz & Picó, 2020). In quest’ultimo 

caso, è largamente dimostrato che i trattamenti presenti negli impianti convenzionali spesso 

non sono sufficientemente efficaci per abbattere la carica di inquinanti emergenti, con 

conseguente loro rilascio nei corpi idrici recettori (Deblonde et al., 2011; Peña-Guzmán et 

al., 2019; Bester, 2004; Blair et al., 2013; Corada-Fernández et al., 2015). 

Tra tutti gli EPs, i composti provenienti da sorgenti urbane che si ritrovano maggiormente 

in ambiente sono le sostanze farmaceutiche e i PCPs (Montes-Grajales et al., 2017; Ternes et 

al., 2004). 

1.2 Personal Care Products 

I PCPs sono una classe di composti di diversa natura chimica, utilizzati in larga misura in 

prodotti per l’igiene personale come saponi, cosmetici, detergenti per la casa, dentifrici, 
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lozioni, profumi, creme solari, ecc. (Montes-Grajales et al., 2017; Brausch & Rand, 2011). Le 

principali classi di PCPs comprendono disinfettanti (come il triclosan), fragranze (come le 

sostanze muschiate), repellenti per insetti, conservanti (come i parabeni) e filtri UV (Brausch 

& Rand, 2011). La produzione di queste sostanze nei Paesi sviluppati è considerevole: per 

esempio, nei primi anni ’90 in Germania la produzione annuale di prodotti per la persona 

superava le 550.000 tonnellate (Daughton & Ternes, 1999); in Cina, la quantità di prodotti 

detergenti per capelli (shampoo) venduti è cresciuta dalle 48.000 tonnellate nel 2000, alle 

387.000 nel 2010 (Sun et al., 2015). I PCPs sono ampiamente utilizzati nei prodotti di ogni 

giorno, e il loro ampio utilizzo ne comporta di conseguenza un continuo apporto in ambiente. 

Il loro uso prevalentemente di tipo esterno, al contrario dei prodotti farmaceutici, non 

permette una loro trasformazione metabolica in eventuali prodotti più degradabili, con una 

conseguente immissione diretta in ambiente (Ternes et al., 2004). L’estensivo uso, lo scarico 

illecito, e processi di trattamento delle acque reflue urbane non del tutto efficienti per la loro 

rimozione, portano i PCPs ad essere agenti contaminanti rilevanti per i corpi idrici naturali 

(Blair et al., 2013; Roberts et al., 2016; Bu et al., 2013; Yu et al., 2013; Sun et al., 2015; Bester, 

2004). Comunque, il maggior contributo all’immissione di questi composti nelle matrici 

acquatiche è dovuto agli effluenti in uscita dai WWTPs, molti dei quali non prevedono 

trattamenti in grado di abbattere efficacemente gli inquinanti di questa tipologia (Blair et al., 

2013; Liu & Wong, 2013; Meador et al., 2016; Moldovan, 2006; Montes-Grajales et al., 2017; 

Bester, 2004). Gli effluenti degli impianti di trattamento vengono solitamente rilasciati in 

corpi idrici riceventi quali torrenti, fiumi, laghi e mari, determinando un trasferimento degli 

inquinanti a questi comparti ambientali (Montes-Grajales et al., 2017; Bester, 2004; Rainieri 

et al., 2017). In Figura 1.1 è riportato un diagramma riassuntivo sulla dinamica dei PCPs in 

ambiente. 

L’interesse verso la presenza dei prodotti per la persona nelle acque è dato dai possibili 

effetti avversi che queste sostanze possono avere. Come altri EPs, sono state dimostrate 

proprietà potenzialmente dannose come bioaccumulo, persistenza, refrattarietà alla 

degradazione, interferenza con processi metabolici ed endocrini (Yu et al., 2013; Moldovan, 

2006; Ternes et al., 2004; Brausch & Rand, 2011; Niemuth & Klaper, 2015; Rainieri et al., 

2017), con conseguenze dannose specialmente per gli organismi acquatici (Brausch & Rand, 

2011). Questo interesse si traduce in un sempre maggiore numero di studi su una classe così 

importante come può essere quella dei PCPs, in un’ottica di maggiore caratterizzazione e 



 

4 
 

comprensione di questi composti e dei loro effetti (Montes-Grajales et al., 2017; Brausch & 

Rand, 2011; Ternes et al., 2004).  

1.3 I muschi sintetici (Synthetic Musks) 

Tra i PCPs più utilizzati, le fragranze (fragrances) sono ritenute contaminanti ubiquitari 

nell’ambiente (Daughton & Ternes, 1999; Brausch & Rand, 2011) e risultano inoltre essere i 

PCPs più presenti nelle matrici ambientali acquose (Montes-Grajales et al., 2017). In questa 

classe contenente numerosi prodotti chimici, i più comunemente impiegati sono i muschi 

sintetici (synthetic musks) (Brausch & Rand, 2011), che rilasciano un profumo dai caratteri 

freschi e legnosi, molto apprezzato nell’industria dei detergenti per la casa e dei prodotti per 

la persona (Bozzini & Ottoboni, 2020). 

Storicamente, i muschi naturali venivano ottenuti dalle secrezioni delle ghiandole 

esocrine di alcuni animali, come il bue muschiato (Ovibos moschatus) e il cervo muschiato 

(Moschus moschiferus) (Fromme et al., 2001), da cui il nome. Ad oggi, queste fragranze sono 

ottenute industrialmente attraverso sintesi chimica, e vengono usate in numerosi prodotti 

come saponi, deodoranti, detergenti, lozioni e altro (Rainieri et al., 2017; Brausch & Rand, 

2011). Il caratteristico aroma muschiato è uno dei pochi che può rimanere isolato, senza 

l’apporto di altre fragranze aggiuntive, come avviene invece per la maggior parte delle 

composizioni odorose (Frank, 2005). Inoltre, la stabilità dell’aroma l’ha reso una delle scelte 

più appetibili nella produzione di prodotti durevoli (Frank, 2005). 

Figura 1.1 – Relazioni tra i diversi comparti nel trasporto dei PCPs. Modificato 

da Montes-Grajales et al. 2017. 
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Come struttura chimica, i synthetic musks sono costituiti alla base da uno o più anelli 

aliciclici o benzenici (Figura 1.2), e vengono suddivisi in quattro gruppi (Kraft, 2009): 

- nitro muschi (nitro musks, NMs): introdotte a fine ‘800, sono molecole composte 

principalmente da uno o più anelli nitrobenzenici, con addizionati gruppi alchilici, 

carbonilici o metossi (Vallecillos et al., 2015). Negli ultimi anni, questi composti 

sono stati gradualmente tolti dal mercato a causa della loro persistenza in 

ambiente e delle loro proprietà tossicologiche, e sono sostituiti dai composti degli 

altri gruppi (Daughton & Ternes, 1999). È stato ampiamente dimostrato che i NMs 

possono essere trasformati, nei processi WWTPs o nel metabolismo dei 

vertebrati, in prodotti anilinici più tossici rispetto ai loro precursori (Bester, 

2009). I nitro musks più comunemente usati in passato sono stati il musk xylene e 

il musk ketone, dapprima permessi solo in alcuni prodotti e in contenute quantità, 

e poi sottoposti a maggiore restrizione: ad esempio, nel 2011 un emendamento 

riguardante il regolamento REACH (Regulation, Evaluation, Authorization and 

Restriction of Chemicals) della Commissione Europea ha bandito definitivamente 

il musk xylene in quanto molto persistente e bioaccumulabile (European 

Commission, 2011). Altri composti al tempo meno utilizzati come il musk 

ambrette, il musk moskene e il musk tibetene, ad oggi sono banditi (Daughton & 

Ternes, 1999); 

- muschi policiclici (polycyclic musks, PCMs): introdotti negli anni ’50, sono 

composti formati da più anelli aromatici e aliciclici con sostituenti alchilici e 

carbonilici. Sono ad oggi il gruppo più utilizzato, avendo maggiori proprietà 

rispetto ai NMs, come resistenza alla luce e ad agenti alcalini (Vallecillos et al., 

2015). Di questa categoria, il galaxolide (HHCB) e il tonalide (AHTN) rivestono 

certamente maggior importanza, mentre altri rappresentanti sono il phantolide, il 

celestolide (o crysolide), il versalide e il traseolide (Rainieri et al., 2017). 

Globalmente, la produzione di PCMs è cresciuta dalle 4300 t nel 1987, alle 5600 t 

nel 1997, e a 6000 t nel 2004 (di cui 1000 t di HHCB e 5000 t di AHTN) (Tumová 

et al., 2019). HHCB e AHTN sono i più largamente utilizzati, costituenti il 95% della 

quantità di PCMs in commercio (Gatermann et al., 2002). Generalmente la 

concentrazione di queste sostanze odorose nei prodotti per igiene e pulizia è 

inferiore al 2% (Martínez-Girón et al., 2010). Negli USA sono stati trovati nei 

profumi valori intorno i 4000 μg/g di HHCB, e in Giappone raggiungevano valori 
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anche di 15.000 μg/g (Rainieri et al., 2017). È stato stimato che nel 2000 le 

quantità utilizzate in Europa di HHCB e AHTN siano state 1473 t e 358 t per anno 

rispettivamente (Villa et al., 2012). Per il loro largo impiego, sia HHCB che AHTN 

sono inseriti nel US-EPA High Production Volume (HPV) Chemical List Database, 

contenente la lista dei prodotti chimici che superano la produzione di 4500 

tonnellate l’anno (US-EPA, 2006). In Europa, l’uso di AHTN nell’industria è 

regolato dalla Direttiva Europea 2008/42/EC (European Commission, 2008); 

- muschi macrociclici (macrocyclic musks, MCMs): sono molecole costituite da un 

insieme ciclico di 15 o 17 membri, con struttura molto simile alle sostanze 

muschiate naturali (Vallecillos et al., 2015). Hanno proprietà migliori rispetto ai 

PCMs, come maggiore resistenza alla luce e ad agenti alcalini, profumo più intenso 

e maggiore biodegradabilità, ma sono comunque molto meno usati a causa dei 

costi di sintesi elevati (Rainieri et al., 2017; Vallecillos et al., 2015). Alcuni 

rappresentanti del gruppo sono il globalide, l’ambrettolide, il muscone, il 

thibetolide e il velvione (Rainieri et al., 2017);  

- muschi aliciclici (alicyclic musks, ACMs): fragranze di recente creazione, sono 

conosciute come linear musks e il loro utilizzo è ancora poco diffuso (Vallecillos et 

al., 2015). In confronto ai MCMs, la loro maggiore biodegradabilità e i minori costi 

di produzione potrebbero portarli ad essere maggiormente considerati in futuro 

(Vallecillos et al., 2015). Composti rappresentativi del gruppo sono il romandolide, 

l’helvetolide e il cyclomusk (Rainieri et al., 2017). 

Figura 1.2 – Strutture rappresentative dei quattro gruppi costituenti i muschi sintetici. Modificato 

da Rainieri et al. (2017). 
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I muschi sintetici risultano di grande interesse ambientale, dato il loro ampio utilizzo e 

l’incompleta rimozione dalle acque trattate nei WWTPs. Per cui, come illustrato 

precedentemente, queste sostanze raggiungono i corpi idrici naturali, come corsi d’acqua, 

laghi, bacini sotterranei e mari (Bester, 2009; Rainieri et al., 2017). Le maggiori 

concentrazioni ambientali si ritrovano negli ambienti più vicini a zone densamente abitate o 

in prossimità di WWTPs (Lee et al., 2014; Sumner et al., 2010; Bester et al., 1998). I loro livelli 

in fiumi e torrenti dipendono anche da fattori ambientali come temperatura, quantità di luce 

solare e regimi di portata del corso d’acqua (Lu et al., 2015). Sebbene le concentrazioni di 

questi composti siano relativamente basse, il loro continuo apporto all’interno degli 

ecosistemi acquatici conferisce loro una caratteristica di “pseudo-persistenza” nel comparto 

interessato (Daughton & Ternes, 1999). Molti di questi composti sono lipofili, per cui 

tendono ad accumulare nei sedimenti e nelle fasi organiche così come negli organismi, 

particolarmente quelli acquatici (Bester, 2009). Si veda il §1.3.1 per un riassunto delle 

concentrazioni dei maggiori PCMs in ambiente. La finalità stessa dei prodotti cosmetici 

comporta un’esposizione dell’uomo a queste sostanze non trascurabile: possono 

potenzialmente entrare nel corpo umano attraverso penetrazione cutanea, inalazione o 

ingestione (Rainieri et al., 2017).  

1.3.1 Concentrazioni ambientali dei polycyclic musks 

I PCMs sono i muschi sintetici più utilizzati ad oggi, in particolare galaxolide e tonalide 

(Vallecillos et al., 2015). Perciò, questi due sono generalmente predominanti in ambiente, 

mentre altri polycyclic musks come celestolide, phantolide e traseolide, sono stati trovati 

solo in alcune località (Tumová et al., 2019). L’accumulo in ambiente e nel biota è dato anche 

dalla loro degradazione biologica e chimica relativamente lenta, la quale dà loro una certa 

persistenza nei comparti ambientali (Heberer et al., 1999). In ambiente fluviale, è stato 

stimato il tempo di emivita dei due composti più utilizzati, galaxolide e tonalide, pari a 15 e 

67 giorni rispettivamente (Bester, 2005). Sono stati eseguiti diversi studi sulla 

determinazione delle concentrazioni di PCMs nei diversi comparti ambientali, e di seguito se 

ne riporta un rapido riassunto. 

Le concentrazioni più alte sono state rilevate negli scarichi in entrata degli impianti per le 

acque reflue, a livelli pari a 45.1 μg/L per galaxolide, 49.9 μg/L per tonalide, 44.3 μg/L per 

celestolide, 34.7 μg/L per phantolide e 28.4 μg/L per traseolide (Vallecillos et al., 2014). In 

alcuni casi sono state trovate concentrazioni anche più elevate, come nei reflui provenienti 

da un impianto per la produzione di cosmetici in Cina: 549.7 μg/L per galaxolide e 64.6 μg/L 
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per tonalide (Chen et al., 2007). Nelle acque in uscita dagli impianti WWTPs, invece, sono 

state trovate concentrazioni intorno a 13.3 μg/L (galaxolide), 6.8 μg/L (tonalide), 9.9 μg/L 

(celestolide), 3.7 μg/L (phantolide) e 4.2 μg/L (traseolide) (Tumová et al., 2019). In aggiunta, 

anche i fanghi provenienti dagli impianti di trattamento a fanghi attivi possono essere fonte 

di PCMs: sono state trovate concentrazioni pari a 703.7 mg/kg (galaxolide), 169.3 mg/kg 

(tonalide), 4.3 mg/kg (celestolide), 4.9 mg/kg (phantolide), and 891 μg/kg (traseolide) peso 

secco (dry weight, d.w.) (Tumová et al., 2019). 

Nelle acque superficiali, vi sono evidenze di concentrazioni che raggiungono valori pari a 

3.2 μg/L (galaxolide), 1.1 μg/L (tonalide), 60 ng/L (celestolide), 170 ng/L (phantolide), e 130 

ng/L (traseolide) (Fromme et al., 2001). Normalmente, in corpi d’acqua superficiali con 

basso impatto di reflui, le concentrazioni di galaxolide e tonalide si aggirano intorno alle 

unità o poche decine di ng/L, mentre per gli altri PCMs si aggirano intorno alle unità di ng/L 

(Fromme et al., 2001). In acque in prossimità di impianti con rilascio di reflui, queste 

concentrazioni possono salire a centinaia o migliaia di ng/L per galaxolide e tonalide e a 

decine di ng/L per gli altri composti (Tumová et al., 2019). Livelli misurabili di PCMs sono 

stati riscontrati anche in acque di falda e acque potabili (Tumová et al., 2019). Date le loro 

 

 

Villa et al. 

Villa et al. 

Tabella 1.1 

Concentrazioni ambientali di galaxolide (HHCB) e tonalide (AHTN) misurate in acque superficiali e solidi 

sospesi in ambienti fluviali di diversi stati europei (D: Germania; I: Italia; NL: Paesi Bassi; RO: Romania; S: 

Svizzera). Tra parentesi è riportato l’anno di campionamento. Modificato da Villa et al. (2012). 
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proprietà chimico-fisiche, se ne ritrovano in quantità nell’ordine di mg/kg d.w. (per 

galaxolide e tonalide) e di decine o centinaia di μg/kg d.w. (per gli altri composti) accumulate 

nei sedimenti, e di centinaia (galaxolide e tonalide) o decine (altri composti) di μg/kg d.w. 

nei solidi sospesi (Tumová et al., 2019). In Tabella 1.1 sono riassunti alcuni dati sulle 

concentrazioni misurate in corsi d’acqua europei.  

Per quanto riguarda gli ambienti marini, sebbene vi siano alcuni dati riguardanti l’accumulo 

di PCMs nel biota (Rainieri et al., 2017), risultano limitate le informazioni sulle 

concentrazioni in acqua. Uno studio condotto lungo l’estuario del fiume Tamar (Cornwall, 

UK) e la prospiciente zona costiera, ha registrato concentrazioni da 6 a 28 ng/L di galaxolide 

e da 3 a 10 ng/L di tonalide, con i valori più alti nei siti di campionamento più vicini agli 

scarichi di impianti di trattamento delle acque (Sumner et al., 2010). Una campagna di 

screening di contaminanti organici lipofilici nella Baia Tedesca nel Mare del Nord ha 

riportato concentrazioni di galaxolide da 0.09 a 4.8 ng/L e di tonalide da 0.08 a 2.6 ng/L 

(Bester et al., 1998).  

Per quanto riguarda il trasporto in atmosfera e le precipitazioni, è stata rilevata la 

presenza di galaxolide e tonalide in neve e ghiacciai (Villa et al., 2014). 

Per la determinazione delle concentrazioni negli organismi, sono stati eseguiti diversi 

studi, specialmente su organismi acquatici. A titolo riassuntivo se ne riportano qui solo 

alcuni: per esempio, in molluschi quali mitili e vongole sono state trovate concentrazioni fino 

a 6.0 mg/kg (galaxolide), 1.1 mg/kg (tonalide), 11.5 mg/kg (celestolide), 285 μg/kg 

(phantolide) e 125 μg/kg (traseolide) relative al contenuto lipidico (lipid weight, l.w.) 

(Tumová et al., 2019). In diverse specie di pesci, le più alte concentrazioni di PCMs trovate 

arrivano a centinaia di mg/kg l.w. (Tumová et al., 2019). Per quanto riguarda invece le 

concertazioni normalizzate sul peso fresco (wet weight, w.w.), i massimi valori riportati su 

pesci sono di 2.6 mg/kg (galaxolide) e 349 μg/kg (tonalide) w.w., mentre per i molluschi 

sono 27 μg/kg (galaxolide) e 5 μg/kg (tonalide) w.w. (Tumová et al., 2019). È stato 

evidenziato come organismi di ecosistemi che ricevono effluenti da WWTPs abbiano livelli 

di PCMs significativamente più alti rispetto a quelli provenienti da ambienti privi di impatti 

antropici (Balk & Ford, 1999b). Considerando livelli trofici più alti, non vi sono tuttora 

evidenze consistenti che dimostrino l’accumulo dei muschi policiclici negli organismi situati 

più in alto nella catena trofica: i pochi studi finora effettuati, ad esempio su mammiferi marini 

o squali, forniscono dati contradittori o poco significativi (Nakata, 2005; Nakata et al., 2007; 

Tumová et al., 2019).  
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Infine, in letteratura vi sono alcune evidenze di presenza di PCMs nell’uomo. Sono stati 

trovati galaxolide e tonalide nel siero materno nel range di 0.17–1.4 ng/g l.w. e di <0.17–1.4 

ng/g l.w., rispettivamente, ma anche nel siero del cordone ombelicale nel range di 0.67–2.7 

ng/g l.w. e <0.67–2.7 ng/g l.w., rispettivamente (Kang et al., 2010), e nel latte materno nel 

range di 0.05–456.7 ng/g l.w. e 0.01–794.2 ng/g l.w., rispettivamente (Yin et al., 2012; Kang 

et al., 2010; Parolini et al., 2015).  

1.4 Galaxolide 

Il presente lavoro di tesi centra la sua attenzione sul galaxolide, molecola largamente 

utilizzata e presente in ambiente in modo ubiquitario per le ragioni viste in precedenza. Le 

principali caratteristiche chimico-fisiche sono riportate in Appendice A.  

1.4.1 Proprietà chimico-fisiche 

Il composto 1,3,4,6,7,8-esaidro-4,6,6,7,8,8-esametilciclopenta-[g]-2-benzopirano (sigla 

HHCB) è conosciuto commercialmente con il nome di galaxolide (o anche abbalide, pearlide 

o chromanolide). Il galaxolide possiede una bassa solubilità in acqua, pari a 1,75 mg/L (Balk 

& Ford, 1999b). Il coefficiente di partizione ottanolo/acqua (log KOW) è alto, pari a 5.9 (Balk 

& Ford, 1999b), il che evidenzia la natura lipofila della molecola e quindi una sua probabile 

tendenza ad accumulare nei tessuti adiposi degli organismi (Tumová et al., 2019). Il 

coefficiente di partizione carbonio organico/acqua (log KOC) è di 4.86 (Balk & Ford, 1999b), 

il che indica un possibile accumulo nella fase organica di suoli e sedimenti. La costante di 

Henry per il galaxolide ha un valore di 11.3 Pa m3 mol-1 (Balk & Ford, 1999b), e indica che la 

volatilizzazione può essere un significante meccanismo di trasferimento, come evidenziato 

in alcuni studi dove la si indicava come il maggiore meccanismo di perdita dei PCMs nelle 

acque naturali (Tumová et al., 2019). La pressione di vapore a 25°C corrisponde a 0.0727 Pa 

(Balk & Ford, 1999b).  

E’ da tenere presente che galaxolide e tonalide sono isomeri strutturali (Figura 1.3): 

entrambi hanno formula bruta C18H26O e peso molecolare 258.41 g/mol. Comunque, la 

differente struttura molecolare ne permette la determinazione selettiva con i normali metodi 

di separazione cromatografica (Vallecillos et al., 2015).  

Riguardo ai prodotti di trasformazione, sembra che il galaxolide sia principalmente 

ossidato nel suo rispettivo lattone, dando il composto chiamato galaxolidone (o HHCB-

lactone) visibile in Figura 1.3 (Franke et al., 1999). Questo è considerato il metabolita 

primario del galaxolide ed è stato ritrovato in campioni di pesce e di acqua (Bester, 2004). 
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Questo solleva la domanda se il galaxolidone sia originato dai processi metabolici dei pesci e 

della materia organica dei sedimenti fluviali, o da processi di trattamento delle acque reflue 

(Bester, 2004). Il galaxolidone può essere ulteriormente idrolizzato a formare il rispettivo 

acido (Bester, 2009). In uno studio sul metabolismo del galaxolide iniettato nella spigola 

(Dicentrarchus labrax), è stata riportata la produzione di un suo derivato idrossilato (OH-

HHCB) presente nella bile (Fernandes et al., 2013). Il galaxolide è una molecola chirale 

(Franke et al., 1999): contiene due centri chirali i quali danno di conseguenza quattro 

stereoisomeri, sebbene solo i due stereoisomeri 4S siano attivi ai recettori dell’olfatto umano 

(Kraft & Fráter, 2001). Ognuno di questi due stereoisomeri lascia una differente impressione 

olfattiva  (Bester, 2009).  

1.4.2 Bioaccumulo 

In ecotossicologia, un parametro molto importante è il BCF (bioconcentration factor) (L/kg), 

ottenuto come BCF = CB/CW, dove CB è la concentrazione di un analita target nell’organismo 

(mg/kg) e CW è la concentrazione del composto precursore in acqua (mg/L) in condizioni di 

laboratorio (Tumová et al., 2019). Si tratta di un parametro determinato sperimentalmente 

e i valori sono quindi soggetti ad una certa variabilità, data anche dal diverso organismo 

considerato. Alcuni esempi di BCF sono quelli determinati da Balk e Ford (1584 L/kg, Tabella 

1.2) e da Tumová et al. (3629 L/kg, Tabella 1.5). Altri dati si possono trovare in Tabella 1.2 e 

nella rispettiva letteratura (Balk & Ford, 1999b; Tumová et al., 2019; Schreurs et al., 2004; 

Parolini et al., 2015).   

Figura 1.3 – Formule strutturali di galaxolide, tonalide, e del metabolita primario galaxolidone 

(HHCB-lactone). Modificato da Bester (2004). 
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Un altro parametro utilizzato in ecotossicologia è il BAF (bioaccumulation factor) (L/kg), 

definito come BAF = CB/CW, dove CB è la concentrazione del composto precursore 

nell’organismo (mg/kg), e CW è la concentrazione del composto precursore in acqua (mg/L) 

(Tumová et al., 2019). Anche per questi valori si ha una certa variabilità. In Tabella 1.3 sono 

riportati alcuni dati di letteratura di valori di BAF del galaxolide in organismi acquatici 

(Fromme et al., 2001; Gatermann et al., 2002; Hu et al., 2011; Reiner & Kannan, 2011).  

Le differenze dei valori di BCF e di BAF possono indicare una modalità di accumulo o di 

metabolismo del galaxolide specie-dipendente (Tumová et al., 2019). Teoricamente, i valori 

di BAF dovrebbero essere più alti, o perlomeno uguali, ai valori di BCF (Tumová et al., 2019). 

I valori di BAF per peso fresco qui illustrati (Tabella 1.3) variano da 18 a 952 L/kg (Fromme 

et al., 2001; Gatermann et al., 2002; Hu et al., 2011; Reiner & Kannan, 2011) e sono 

comparabili con i valori di BCF ottenuti in condizioni di laboratorio illustrati in Tabella 1.2 

(Tumová et al., 2019). Questo potrebbe indicare che il galaxolide è assorbito dagli organismi 

a seguito dell’esposizione alla sola acqua contaminata, piuttosto che attraverso l’acqua e il 

cibo; oppure che il metabolismo del galaxolide può essere indotto in condizioni di 

esposizione a lungo termine in ambiente (Tumová et al., 2019). 

 

 

 

Tabella 1.2 

Bioconcentration factors di galaxolide in diversi organismi acquatici, relativi al contenuto lipidico (BCFL) e 

al peso fresco (BCFW) ottenuti in condizioni di laboratorio. Modificato da Tumová et al. (2019). 

Compound Species 
Sample 

type 

Exposure 

time [d] 
BCFL  

[L/kg] 

BCFW 

[L/kg] 
n 

CW  

[µg/L]c 
Reference 

Galaxolide 

Bluegill 

sunfish  

(Lepomis 

macrochirus) 

whole 

body 
28 NP 1584 NP 

910  

and 

8 840a 

Balk and 

Ford (1999a) 

Zebrafish 

(Danio rerio) 

whole 

body 
4 NP 

945b 
6 

20c Schreurs et 

al. (2004) 799b 169c 

Zebra mussel 

(Dreissena 

polymorpha) 

soft 

tissue 
21 

891b 
NP 10 

0.10d 
Parolini et 

al. (2015) 447b 0.34d 

Tonalide 

Bluegill 

sunfish 

(Lepomis 

macrochirus) 

whole 

body 
28 NP 597 NP 

990  

and 

9 810a 

Balk and 

Ford (1999a) 

Zebrafish 

(Danio rerio) 

whole 

body 
4 NP 

878b 
6 

18c Schreurs et 

al. (2004) 630b 227c 

Zebra mussel 

(Dreissena 

polymorpha) 

soft 

tissue 
21 

3949b 
NP 10 

0.02d 
Parolini et 

al. (2015) 1850b 0.06d 

 

Abbreviations: BCF = CB/CW, CB – median or mean concentration of a target compound inside biota, Cw – median 

or mean concentration of precursor compound in exposure water, n = number of biota samples, NP – not provided, 

not analysed, or not specified, a – low dose and high dose concentrations, b – value was calculated from data 

provided in the study, c – initial concentration at time 0 h, d – arithmetic mean of initial concentrations at time 0 h 
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Abbreviations: BAF = CB/CW, CB – median or mean concentration of a precursor compound inside biota, Cw – 

median or mean concentration of precursor compound in exposure water, LOQ – limit of quantification, n = 

number of biota samples, NP – not provided, not analysed or not specified, a – value was calculated from data 

provided in the study, b – arithmetic mean 

Compound Species 
Sample 

type 

BAFL 

[L/kg] 

BAFW 

[L/kg] 
n 

CW 

[µg/L]b 
Reference 

Galaxolide 

Eel  

(Anguilla anguilla) 
muscle 

6357a 742a 54 0.07 

Fromme et al. 

(2001) 

2860a 509a 53 0.23 

4069a 952a 58 1.59 

3504b 862b 165 0.63a,b 

Common rudd  

(Scardinius 

erythrophthalmus) 

whole 

body 

2600  20 15 2.65b 

Gatermann et al. 

(2002) 

Common tench  

(Tinca tinca) 
56 300 510 4 2.65b 

Crucian carp  

(Carassius carassius) 
24 300 580 7 2.65b 

Eel  

(Anguilla anguilla) 
1700 290 11 2.65b 

Zebra mussel  

(Dreissena 

polymorpha) 

44 400 620 50 2.65b 

Crucian carp  

(Carassius auratus) 

muscle 

52 370 NP 5 0.01b 

Hu et al. (2011) 

Common carp  

(Cyprinus carpio) 
66 030 NP 1 0.01b 

Silver carp  

(Hypophthalmichthys 

molitrix) 

39 400 NP 1 0.01b 

White perch  

(Morone americana) 

liver 

1664b 

21-333b 3 

0.01 

Reiner and 

Kannan (2011) 

546b 0.03 

5097b 0.004 

Channel catfish  

(Ictalurus punctatus) 
2895b 18-371c 3 0.01b 

White catfish  

(Ameiurus catus) 

261 
18-371c 1 

0.03b 

1 466 0.004b 

Smallmouth bass  

(Micropterus 

dolomieu) 

1169b 31-106 2 0.01b 

Largemouth bass  

(Micropterus 

salmoides) 

434 30-146 1 0.03b 

Zebra mussel  

(Dreissena 

polymorpha) 

3324b NP 4 0.004b 

 

Tabella 1.3 

Bioaccumulation factors di galaxolide in diversi organismi acquatici, relativi al contenuto lipidico (BAFL) e 

al peso fresco (BAFW) ottenuti in campo. Modificato da Tumová et al. (2019). 
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1.4.3 Dati tossicologici 

Negli ultimi anni, sono stati realizzati vari studi tossicologici sugli effetti del galaxolide su 

diversi organismi, la maggior parte focalizzati sulla determinazione della tossicità acuta. Solo 

cinque studi riportano dati di effetti sub-cronici su sei specie acquatiche (Tabella 1.6 e 

Tabella 1.7), mentre per quanto riguarda gli effetti cronici sugli organismi non sembra ci 

siano dati disponibili (Tumová et al., 2019).  

È stato dimostrato che il galaxolide può provocare sia effetti estrogenici che effetti anti-

estrogenici in diversi modelli biologici e in alcuni organismi acquatici (Rainieri et al., 2017), 

agendo quindi da possibile interferente endocrino. Da test in vitro, sono emersi deboli effetti 

estrogenici a concentrazioni di 10 μM, ed effetti anti-estrogenici a partire da concentrazioni 

di 0.1 μM, anche se i siti di legame a livello cellulare differiscono da quelli del 17β-estradiolo 

(Simmons et al., 2010; Schreurs et al., 2002). Da test in vivo sul pesce Oryzias latipes, è stato 

osservato un potenziale effetto estrogenico evidenziato dall’induzione della sintesi di 

vitellogenina nel fegato dei maschi (Yamauchi et al., 2008). Effetti anti-estrogenici sono stati 

riportati anche in test sia in vitro che in vivo eseguiti sul pesce Danio rerio, organismo 

modello comunemente chiamato zebrafish (Schreurs et al., 2004). Infine, attività anti-

estrogenica, anti-androgenica e antiprogestinica è stata osservata in test in vitro con linee di 

cellule e recettori umani (van der Burg et al., 2008). Nonostante la presenza di questi studi 

sugli effetti del galaxolide sul sistema endocrino, la materia è tuttora oggetto di controversia, 

vista anche la mancanza di sufficienti dati di effetti cronici in vivo per confermare il 

potenziale effetto di interferente endocrino (Tumová et al., 2019). 

In uno studio condotto sulla spigola (Dicentrarchus labrax) da Fernandes et al. (2013), è 

stato evidenziato che il galaxolide è attivamente metabolizzato dall’animale, e che agisce 

come debole inibitore della sintesi di androgeni ossigenati nelle gonadi dei maschi. Inoltre, 

sia il galaxolide che il suo metabolita idrossilato (OH-HHCB) sono stati rilevati nella bile del 

pesce (Fernandes et al., 2013). Lo sviluppo larvale del copepode marino Acartia tonsa è stato 

inibito dopo 5 giorni di esposizione alla concentrazione di 0.059 mg/L, corrispondente al 

valore di EC50 (Wollenberger et al., 2003). Anche lo sviluppo dei giovani del copepode 

arpacticoide Nitocra spinipes è stato influenzato da concentrazioni di galaxolide di 0.02 mg/L 

(Breitholtz et al., 2003). Il galaxolide ha influenzato altresì lo sviluppo dei giovani di altri 

invertebrati, come il mitilo d’acqua dolce Lampsilis cardium (Gooding et al., 2006), il 

gasteropode Potamopyrgus antipodarum (Pedersen et al., 2009), e l’anellide Eisenia fetida 

(Chen et al., 2011). In uno studio a lungo termine, è stato osservato che, ad una 
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concentrazione di esposizione di 205 μg/L, il galaxolide influisce negativamente sulla 

riproduzione del crostaceo Daphnia magna (Balk & Ford, 1999a). È stato dimostrato che 

gamberetti della specie Palaemon varians liberi di muoversi all’interno di un sistema con 

gradiente di concentrazioni di galaxolide, si allontanavano dai comparti con concentrazioni 

ambientali consistenti verso comparti con acqua marina meno contaminata (Ehiguese et al., 

2019). Sulla vongola Ruditapes philippinarum sono stati osservati cambiamenti in parametri 

di stress ossidativo (come attività di enzimi quali etossiresorufin-O-deetilasi, EROD; 

glutatione-S-transferasi, GST; e glutatione perossidasi, GPx), di perossidazione lipidica (LPO) 

e di danno genotossico (rottura del DNA) a concentrazioni ambientali (Ehiguese et al., 2020). 

Concentrazioni rilevanti (500 ng/L) e un periodo di esposizione di 21 giorni hanno causato 

nel mitilo d’acqua dolce Dreissena polymorpha uno stress ossidativo, dato dall’alta 

perossidazione lipidica e dall’alto contenuto di gruppi carbonilici delle proteine, e 

cambiamenti nella struttura del DNA (Parolini et al., 2015). Evidenze di stress ossidativo 

sono state osservate anche in adulti del pesce Carassius auratus dopo 21 giorni di 

esposizione a 15 μg/L di galaxolide (Chen et al., 2012). In un mitilo marino, Mytilus 

californianus, è stata riportata un’inibizione delle difese multi-xenobiotiche (multixenobiotic 

resistance, MXR) nelle cellule delle branchie mediata dal galaxolide, il quale agisce così da 

chemio-sensibilizzatore (Luckenbach et al., 2004). Sono state stimate anche concentrazioni 

teoriche con nessun effetto (predicted no effect concentration, PNEC) per diverse specie 

terrestri (otto piante e due invertebrati), che vanno da 0.70 a 3.52 mgHHCB/kg di suolo, 

ottenuti da test di tossicità cronica (Wang et al., 2015).  

Per quanto riguarda gli studi di tossicità su vertebrati, sono stati evidenziati danni allo 

sviluppo nei ratti Sprague-Dawley (malformazioni dello scheletro assiale) con dosi 

estremamente alte di galaxolide di 500 mg/kg al giorno (Christian et al., 1999). È da 

sottolineare che il dosaggio testato è di gran lunga molto più alto dell’esposizione giornaliera 

massima stimata sulla pelle umana, derivata dall’uso quotidiano (Christian et al., 1999). Nel 

2013, un esperimento nel quale sono state somministrate singole dosi di galaxolide radio-

marcato a ratti Sprague-Dawley e maiali domestici (Sus scrofa), ha dimostrato la totale 

trasformazione del composto in suoi metaboliti, i quali venivano eliminati attraverso le feci 

e le urine nel giro di settimane (Api et al., 2013).  

In genere, l’insieme di questi studi mostra che ad oggi non è da considerare rilevante la 

tossicità acuta per gli organismi acquatici in natura, dato che le concentrazioni ambientali di 

galaxolide (vedasi §1.3.1) sono di molto inferiori alle concentrazioni testate che hanno dato 
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effetti dannosi acuti (Parolini et al., 2015; Gooding et al., 2006). Comunque, diversi effetti 

dannosi sub-letali possono verificarsi a concentrazioni che si avvicinano a quelle ritrovate in 

alcuni ambienti contaminati (Parolini et al., 2015; Luckenbach et al., 2004; Schreurs et al., 

2004; Yamauchi et al., 2008). 

In Tabella 1.6 e Tabella 1.7 sono elencati una serie di dati riguardanti test di tossicità in 

vivo su diversi organismi acquatici, raccolti da diversi lavori e riassunti nella review di 

Tumová et al. (2019), dalla quale sono state tratte le tabelle.  
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Tabella 1.6 

Effetti in vivo del galaxolide su specie acquatiche. Modificato da Tumová et al. (2019). 

Continua nella pagina 

successiva 
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Tabella 1.7 

(continua) Effetti in vivo del galaxolide su specie acquatiche. Modificato da Tumová et al. (2019). 
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1.5 Sistema immunitario e inquinanti 

L’immunotossicologia è lo studio degli effetti delle sostanze xenobiotiche sul sistema 

immunitario di un organismo. Data le sue origini ai primi anni ‘70, a seguito del 

riconoscimento dell’alterazione delle funzioni dell’apparato immunitario all’esposizione di 

agenti chimici, droghe o inquinanti, e al conseguente aumento della sensibilità alle infezioni 

di un organismo (Germolec et al., 2017). Molti studi dimostrano la riduzione della resistenza 

alle infezioni a causa delle malattie immunodepressive, come possibile conseguenza 

dell’esposizione a sostanze xenobiotiche (Germolec et al., 2017). Con il passare degli anni, la 

ricerca in questo campo ha portato alla comprensione che allergie, immunodepressioni, e in 

certi casi anche l’autoimmunità, possono essere risposte immunitarie agli agenti 

immunotossici, piuttosto che risultati indipendenti dell’esposizione chimica (Germolec et al., 

2017).  

Il sistema immunitario è un sistema di difesa complesso, una rete distribuita in tutti i 

tessuti dell’organismo, con cellule specializzate per garantire la difesa contro i patogeni 

(Costa et al., 2020). Il ruolo centrale del sistema immunitario è riconoscere gli elementi che 

non appartengono all’organismo (non-self) da quelli che invece lo sono (self) (Peakall et al., 

1992). Quando un elemento non-self come cellule estranee, microorganismi esogeni (batteri, 

virus, funghi, parassiti, ecc.) o sostanze xenobiotiche (prodotti chimici, pesticidi, ecc.) entra 

nell’organismo, scatena la risposta immunitaria, la quale può essere sia umorale che cellulare 

(Peakall et al., 1992). Le cellule del sistema immunitario (come i linfociti) sono in grado di 

rilasciare diversi mediatori dell’infiammazione, i quali sono in grado di attivare processi 

proinfiammatori e antinfiammatori, e regolare i percorsi intracellulari (Costa et al., 2020). 

Alcuni di questi mediatori infiammatori sono le citochine, specie reattive dell’ossigeno 

(reactive oxygen species, ROS) e specie reattive dell’azoto (reactive nitrogen species, RNS, 

come il monossido di azoto) (Costa et al., 2020). In aggiunta ai componenti cellulari, il 

sistema immunitario umorale fornisce diversi tipi di proteine che eseguono un’importante 

funzione immunitaria: le immunoglobuline (anticorpi) e gli elementi del sistema del 

complemento (proteine che mediano una serie di interazioni che portano alla lisi delle 

cellule esogene) (Peakall et al., 1992).  

L’immunotossicità è definita come effetto avverso sul sistema immunitario dato da una 

sostanza esterna (Peakall et al., 1992). Una sostanza chimica è classificata come 

immunotossica quando induce, come tale o come prodotto del metabolismo, effetti 

indesiderati sull’organismo, inclusi (Peakall et al., 1992): 
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- azioni dirette e/o indirette sul sistema immunitario; 

- una risposta a base immunitaria al composto o ai suoi metaboliti; 

- una modifica delle strutture dell’ospite data da elementi che non sono 

riconoscibili come self. 

Questi effetti avversi possono essere classificati funzionalmente, come immunosoppressione 

chimica, allergia, immuno-potenziamento, autoimmunità o resistenza alterata dell’ospite 

alle infezioni (Peakall et al., 1992). A causa della complessità del sistema immunitario, 

sfortunatamente non c’è un singolo test sulla funzione immunitaria che possa dare una 

adeguata valutazione degli effetti avversi di una sostanza xenobiotica sul sistema (Peakall et 

al., 1992).  

Per una esaustiva conoscenza degli effetti immunotossici delle sostanze, negli anni sono 

stati sviluppati e perfezionati numerosi test immunotossicologici (Germolec et al., 2017). 

Tradizionalmente, i test su animali in vivo e i modelli in vitro sono quelli più utilizzati in 

laboratorio, poiché per chiare ragioni etiche non è possibile eseguire test sull’uomo (Costa 

et al., 2020). Per cui l’utilizzo di animali o cellule, oltre che per gli studi ecotossicologici 

ambientali in sé, è finalizzato agli studi immunotossicologici per l’essere umano, per 

comprendere quei meccanismi molecolari che possono essere riproducibili su di esso (Costa 

et al., 2020). Più recentemente, l’utilizzo di nuovi metodi di valutazione della tossicità, come 

i metodi in silico o i modelli computazionali (ad esempio QSPR/QSAR) stanno guadagnando 

sempre più interesse (Costa et al., 2020), anche in funzione di limitazione degli esperimenti 

in vivo. 

1.5.1 Immunotossicologia nei bivalvi 

Molti dati ecotossicologici vengono ottenuti utilizzando i bivalvi come organismi modello, 

studiando la risposta del sistema immunitario degli animali alla presenza di prodotti chimici 

o tossine (Matozzo & Gagné, 2016; Galloway & Depledge, 2001). I molluschi in generale 

hanno un sistema immunitario innato, con sia componenti cellulari che umorali, che assicura 

un’efficace immunità non-specifica (Matozzo & Gagné, 2016). Le loro cellule deputate alla 

funzione immunitaria, gli emociti, possono esercitare diverse attività quali riconoscimento 

di particelle non-self, chemiotassi, fagocitosi, incapsulamento, digestione intracellulare, 

degranulazione con rilascio di sostanze citotossiche come ROS e RNS, e rilascio di peptidi 

antimicrobici (Matozzo & Gagné, 2016). I bivalvi sono molluschi sedentari e filtratori, per cui 

accumulano grandi quantità di particelle sospese durante l’alimentazione. Di conseguenza, 

possono accumulare nel tempo significative concentrazioni di xenobiotici, anche superando 
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di molto le concentrazioni osservabili nella colonna d’acqua o nei sedimenti(Ademollo et al., 

2017). I bivalvi sono facilmente utilizzabili sia per test in vitro che in vivo: l’emolinfa può 

essere estratta efficacemente dall’animale senza comportarne la sua uccisione (Matozzo & 

Gagné, 2016).  

Per gli studi ecotossicologici è di rilevante importanza la valutazione di alcuni parametri 

immunologici, chiamati immunomarkers, per valutare gli effetti sul sistema immunitario da 

parte di sostanze xenobiotiche. Tra gli immunomarkers più utilizzati si annoverano (Matozzo 

& Gagné, 2016):  

- THC (total hemocyte count): ovvero il numero di cellule su mL di emolinfa; 

- Hemocyte viability: la vitalità delle cellule, misurata in flow cytometry tramite 

fluorescenza, oppure con saggi di proliferazione cellulare come il saggio 

colorimetrico con sale di tetrazolio (XTT);  

- Hemocyte diameter: diametro degli emociti; 

- Hemocyte volume: volume degli emociti; 

- Hemocyte adhesion capability: la capacità di adesione degli emociti alle superfici o 

di formare aggregati; 

- Phagocytic activity: l’attività di fagocitosi delle cellule, determinata tramite flow 

cytometry o con saggi citochimici in presenza di particelle target (lievito); 

- Enzymes activities: attività di differenti enzimi idrolitici e/o ossidativi; 

- Lysosomal membrane stability: alterazione della stabilità della membrana 

lisosomiale; 

- ROS production: la produzione delle specie reattive dell’ossigeno mediatrici 

dell’infiammazione; 

- RNS production: la produzione delle specie reattive dell’azoto mediatrici 

dell’infiammazione. 

 

L’esposizione a certi inquinanti, come anche significative variazioni ambientali, possono 

portare ad un’alterazione delle difese immunitarie, evidenziabile tramite i parametri sopra 

descritti (Galloway & Depledge, 2001). Alcune delle sostanze contaminanti in grado di 

causare variazioni nel sistema immunitario sono metalli pesanti, PCBs (polychlorinated 

biphenyl substances), solventi, PAHs, pesticidi, ammine aromatiche, e molte altre (Galloway 

& Depledge, 2001). Queste variazioni del sistema immunitario possono essere di diverso tipo 

e i meccanismi immunotossici alla loro base sono spesso complessi. Ad esempio, uno 
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xenobiotico può interferire con i recettori cellulari degli emociti ed innescare risposte 

eccessive (Galloway & Depledge, 2001), oppure alterare la produzione di ATP nel 

metabolismo energetico cellulare, riducendo la funzionalità degli emociti stessi (Galloway & 

Depledge, 2001) rendendo così l’organismo più suscettibile ai patogeni (Matozzo et al., 

2012a); ancora, l’azione dei lisosomi e degli enzimi litici per la degradazione degli 

xenobiotici produce specie reattive quali ROS e RNS con funzione battericida (Galloway & 

Depledge, 2001), ma possono altresì avere un’azione ossidante su altre strutture cellulari 

(Livingstone, 2001). La valutazione di questi ed altri parametri emocitari può quindi dare 

informazioni su una possibile compromissione del sistema immunitario causata da una 

sostanza xenobiotica (Galloway & Depledge, 2001). 

1.6 Altri biomarkers 

In aggiunta all’utilizzo dei parametri immunologici per determinare il possibile danno dato 

da un agente xenobiotico, l’ecotossicologia sfrutta anche altri biomarkers a livello enzimatico, 

per determinare eventuali stress di tipo ossidativo o meno. 

1.6.1 Enzimi e molecole antiossidanti  

Le specie chimiche reattive dell’ossigeno (ROS) sono molecole come il perossido di idrogeno 

(H2O2), il radicale idrossile (·OH), il radicale anione superossido (·O2-) e il radicale perossidico 

(ROO·), le quali sono molto reattive ed esercitano una forte azione ossidante su importanti 

strutture della cellula (Valavanidis et al., 2006; Livingstone, 2001). Negli organismi aerobi, il 

metabolismo basale della cellula produce normalmente questi composti, in organelli 

cellulari come i mitocondri o il reticolo endoplasmatico (Sheehan & McDonagh, 2008), 

oppure dall’azione battericida dei fagosomi e degli enzimi litici (Galloway & Depledge, 2001) 

(Figura 1.4). Per cui, la produzione regolata di queste specie reattive fa parte del 

metabolismo aerobio della cellula, e il mantenimento di un equilibrio dei processi di 

ossidoriduzione (redox homeostasis) ad esse annessi è fondamentale per la salute 

dell’organismo (Valavanidis et al., 2006). Durante i processi metabolici, tuttavia, una piccola 

parte (2-3%) di questi radicali liberi può uscire dalle sedi normalmente adibite a queste 

reazioni e andare a reagire con strutture cellulari, originando un cosiddetto danno ossidativo 

(Valavanidis et al., 2006). I sistemi biologici hanno sviluppato così una serie di molecole ed 

enzimi con capacità antiossidanti, in grado di reagire alle ROS e di prevenire i danni 

ossidativi (Valavanidis et al., 2006) (Figura 1.4). Questi agenti con capacità antiossidanti 

possono essere enzimi (ad es. catalasi e superossido dismutasi), piccole molecole (ad es. 



 

23 
 

glutatione e vitamina E) e redossine (ad es. tioredossine) (Sheehan & McDonagh, 2008). Lo 

squilibrio tra la produzione e la neutralizzazione delle ROS nella cellula è chiamato stress 

ossidativo, ed è diventato un importante parametro di valutazione in tossicologia ambientale 

(Valavanidis et al., 2006) (Figura 1.4).  Difatti, è ampiamente dimostrato come alcuni 

inquinanti e xenobiotici possano causare una maggior produzione di ROS, superando le 

capacità antiossidanti della cellula e causando un danno ossidativo (Valavanidis et al., 2006; 

Livingstone, 2001; Kaloyianni et al., 2009). Da questo, si comprende come la variazione delle 

attività di queste molecole ed enzimi antiossidanti possa essere un utile indice nella 

valutazione della tossicità di un contaminante ambientale.  

Figura 1.4 - Schema riassuntivo dell’origine e delle interazioni delle specie reattive dell’ossigeno nella 

cellula. Modificato da Sheehan & McDonagh (2008). 
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2. MATERIALI E METODI 

2.1 Ruditapes philippinarum  

Il bivalve Ruditapes philippinarum (Adams & Reeve, 1850), conosciuto anche con il nome di 

vongola verace o vongola filippina, è un mollusco fossorio della famiglia dei Veneridi. 

Animale tipico di substrati sabbiosi di zone intertidali, estuari e lagune litorali, è originario 

dei mari del Sud-Est asiatico. Ha avuto un’elevata diffusione in Europa e Nord America per 

scopi commerciali e di allevamento e qui ora si è diffusa come specie invasiva (CABI, 2011). 

Possiede una conchiglia in carbonato di calcio, equivalve e con cerniera eterodonte, con 

un’altezza dai 19 ai 31 mm, e una lunghezza dai 25 ai 57 mm. I colori della conchiglia possono 

variare dal bianco, al giallo, al marrone chiaro e al grigio. La cavità palleale è relativamente 

grande, con margini interni lisci. L’attività fossoria viene esercitata con la protrusione del 

piede dalle valve, permettendo all’animale di insabbiarsi a 3-5 cm dalla superficie del 

sedimento. La sacca dei visceri si presenta di una tinta arancione e contiene diversi organi 

tra i quali le branchie, la ghiandola digestiva e la cavità pericardica con il cuore. Il sistema 

circolatorio è aperto e costituito da un tessuto fluido, l’emolinfa, le cui unità cellulari sono gli 

emociti: questi sono deputati al trasporto dell’emocianina e alle risposte immunitarie. La 

riproduzione in R. philippinarum è dioica, con fecondazione esterna. La stagione riproduttiva 

varia in base all’area geografica ed è influenzata da diversi fattori come la temperatura e la 

disponibilità di cibo. Dopo la fecondazione della cellula uovo, il nuovo individuo si schiude 

in una larva trocofora natante, per passare attraverso uno stadio di veliger chiamato D-larva 

e quindi in una larva pediveliger, prima di raggiungere lo stadio adulto (CABI, 2011).  

Gli esemplari (4.6 ± 0.5 cm) utilizzati per questo lavoro sono stati pescati nel mese di 

settembre 2020 nel bacino della laguna di Venezia, vicino a Chioggia (VE). Dopo il trasporto 

in laboratorio, è stato eseguito l’acclimatamento per cinque giorni in acqua di mare in vasche 

munite di aerazione, all’interno di una stanza dedicata con temperatura di 16 °C. 

L’alimentazione degli animali, per il periodo di stabulazione e per tutto il periodo di 

esposizione, è costituita da una miscela di microalghe: Tetraselmis chuii e Phaeodactylum 

tricornutum. 

2.2 Disegno sperimentale 

Dopo la stabulazione, si è proceduto all’esposizione degli animali al galaxolide. La 

soluzione madre di galaxolide è stata preparata sciogliendo 50 mg di sostanza pura 

(Galaxolide®, LGC Standards S.r.l., Milano (MI), Italia) in 1 L di acetone. Sono state 
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predisposte sei vasche in totale: due per il controllo, due per una concentrazione di 100 ng/L 

e due per una concentrazione di 500 ng/L. Ogni vasca è stata riempita con 30 L di acqua di 

mare (salinità 35 ± 1 psu), in assenza di sedimento (Figura 2.1). Sono stati poi aggiunti 45 

esemplari di R. philippinarum per ciascuna vasca e quindi il contaminante in quantità tale da 

raggiungere le concentrazioni sopra riportate. Nel controllo è stato aggiunto acetone, ad una 

concentrazione (10 μL/L) corrispondente al volume di solvente presente alla più alta 

concentrazione di galaxolide testata (500 ng/L).  

Le vasche sono state mantenute in stanza termostatata a 16 °C. Ogni 48 h, l’acqua delle 

vasche è stata rinnovata, con successiva nuova aggiunta di contaminante per ripristinare le 

concentrazioni nominali. Gli animali sono stati nutriti con la miscela di alghe dopo ogni 

rinnovo dell’acqua. La durata totale dell’esposizione è stata di 21 giorni, con prelievo dei 

tessuti degli animali dopo 7, 14 e 21 giorni per le successive analisi biochimiche.  

2.3 Prelievo dei tessuti 

Dopo 7, 14 e 21 giorni di esposizione al galaxolide, sono stati prelevati 12 animali per ogni 

vasca, ovvero 24 animali per trattamento (controllo, 100 ng/L e 500 ng/L). Gli animali sono 

stati divisi in 6 pool, costituiti ciascuno da 4 esemplari. Ad ogni animale sono state prelevate 

branchie, ghiandola digestiva ed emolinfa (Figura 2.2).  

Figura 2.1 - Alcune delle vasche utilizzate per l’esposizione, con una parte 

degli esemplari di Ruditapes philippinarum. 



 

26 
 

L’emolinfa è stata prelevata con una siringa dal muscolo adduttore, e dopo aver costituito 

i pool è stata usata per le analisi del THC, diametro e volume degli emociti, proliferazione 

cellulare (XTT) e l’attività della lattato deidrogenasi (LDH) e del lisozima.  

Dagli stessi animali da cui è stata prelevata l’emolinfa, sono state prelevate le branchie e 

la ghiandola digestiva. Per ogni condizione sperimentale e per ogni tempo, sono stati 

costituiti 6 pool dei due tessuti prelevati da 4 animali; ogni singolo pool è stato poi suddiviso 

in diverse aliquote da destinare alle analisi biochimiche. Tutte queste aliquote sono state 

immediatamente congelate in azoto liquido, e conservate in freezer a -20°C fino al momento 

dell’analisi. 

2.4 Parametri emocitari 

L’emolinfa dei diversi pool è stata usata per determinare i diversi parametri cellulari 

immunologici, basati sugli emociti contenuti in questo tessuto. Ad eccezione dell’attività del 

lisozima, tutti gli altri parametri sono stati misurati nel tessuto fresco, cioè nell’emolinfa 

appena estratta dagli esemplari. Nelle analisi dove si è eseguita una determinazione 

spettrofotometrica, è stato usato uno spettrofotometro Beckman Coulter 730. 

2.4.1 THC, diametro e volume cellulare 

I valori di THC, diametro e volume degli emociti sono stati determinati per ogni pool con uno 

Scepter™ 2.0 Automated Cell Counter (Millipore, FL, USA): a 2 mL di diluente Coulter Isoton 

Figura 2.2 - Una fase del prelievo dei tessuti di R. philippinarum. È ben visibile la 

branchia, trattenuta dalle pinzette.  
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sono stati aggiunti 20 μL di emolinfa. Il valore di THC è stato espresso come n° emociti 

x107/ml di emolinfa, il diametro cellulare in μm e il volume in picolitri (pL).  

2.4.2 Proliferazione cellulare (XTT) 

Questo saggio è stato effettuato utilizzando l’apposito kit Cell proliferation, kit II (Roche). Il 

saggio si basa sulla conversione del sale di tetrazolio (XTT) in formazano, reazione 

catalizzata dall'enzima mitocondriale succinato deidrogenasi, con conseguente formazione 

di un prodotto di colore arancio. La quantità di formazano prodotto, misurata tramite lettura 

spettrofotometrica, è quindi correlata direttamente all'attività della deidrogenasi e, di 

conseguenza, al numero di cellule vitali.  

Dopo il prelievo, a 400 μL di emolinfa sono stati aggiunti 200 μL della miscela di reazione, 

composta da 5 ml di XTT labeling ragent e 100 μL di electron-coupling reagent, entrambi 

forniti dal kit. Per il bianco, sono stati utilizzati 400 μL di acqua distillata ultrapura al posto 

dell'emolinfa e sempre 200 μL di miscela di reazione. Tutti i campioni sono stati poi incubati 

al buio per cinque ore a temperatura ambiente, mescolandoli ogni ora. Infine, l'assorbanza è 

stata letta allo spettrofotometro ad una lunghezza d’onda di 450 nm. I risultati sono stati 

espressi come densità ottica su numero di emociti totali (DO450/n° emociti totali), questi 

ultimi determinati precedentemente con il THC. Questo saggio si rivela molto funzionale 

rispetto ad altri usati in passato che utilizzavano isotopi radioattivi. Inoltre, fornisce risultati 

in tempi brevi, ha una elevata sensibilità anche in presenza di poche cellule vitali, e i valori 

di assorbanza rilevati sono strettamente correlati al numero di cellule presenti.   

2.4.3 Lattato deidrogenasi (LDH) 

L’enzima lattato deidrogenasi è un enzima citoplasmatico della classe delle ossidoreduttasi, 

con un ruolo chiave nel catalizzare l’interconversione del lattato a piruvato, con produzione 

di NADH. Viene utilizzato come saggio di citotossicità mediata da xenobiotici negli emociti, 

andando a determinare il rilascio dell’enzima nell’emolinfa; l’LDH viene infatti rilasciato 

all'esterno delle cellule in presenza di danni alla membrana cellulare e può essere rilevato, 

con tecnica colorimetrica, in campioni di emolinfa privi di cellule (Matozzo et al., 2012b). Per 

il saggio si utilizza l’apposito kit Cytotoxicity Detection Kit (LDH) (Roche), il quale contiene 

una miscela di diaforasi, enzimi che in presenza di NADH (prodotto dall’attività della LDH) 

catalizzano la conversione del sale di tetrazolio a formazano, con conseguente formazione di 

colore rosso, rilevabile per via spettrofotometrica. 



 

28 
 

 Da ogni pool di emolinfa, 800 μL sono stati centrifugati a 3000 rpm per 10 minuti. 

Successivamente, a 500 μL di supernatante privo di emociti sono stati aggiunti 500 μL di 

miscela di reazione, preparata secondo le istruzioni fornite dal kit. Al precipitato invece, 

costituito da soli emociti, sono stati aggiunti 500 μL di acqua deionizzata, determinando così 

la lisi delle cellule, e conservato a -20°C per la successiva analisi dell’attività del lisozima nel 

lisato di emociti (§2.4.4). Tutti i campioni trattati con la miscela del kit sono stati quindi 

incubati per 30 minuti a temperatura ambiente al buio. Per il bianco sono stati utilizzati 500 

μL di acqua ultrapura al posto dell'emolinfa e la stessa quantità di miscela di reazione. Dopo 

il periodo di incubazione, l'assorbanza di ogni campione è stata letta allo spettrofotometro 

alla lunghezza d’onda di 490 nm. I risultati ottenuti sono stati espressi come densità ottica 

(DO490). 

2.4.4 Lisozima 

Il lisozima è un enzima con funzione litica presente all’interno dei lisosomi cellulari, deputato 

alla digestione di strutture non-self che vengano in contatto con gli emociti. Una maggior 

produzione di lisozima può significare l’induzione di una risposta immunitaria.  

Del lisato cellulare ottenuto come precedentemente descritto (§2.4.3), a 50 μL sono stati 

aggiunti 950 μL di una sospensione di Micrococcus lysodeikticus allo 0.15% in tampone 

fosfato 66 mM, pH 5.8. Per i bianchi è stata usata la stessa quantità di tampone fosfato al 

posto del lisato. L’attività del lisozima è stata dunque misurata tramite un saggio 

spettrofotometrico secondo il metodo di Fisher et al. (1996), dove il decremento di 

assorbanza (ΔA/min) è stato letto a 450 nm per 5 min (intervallo di lettura di 30 sec) a 

temperatura ambiente (Fisher W.S. et al., 1996). Con l’ausilio di una curva di calibrazione 

ottenuta da concentrazioni standard di lisozima (1 - 2.5 - 5 - 10 μg lisozima/mL tampone 

fosfato) sono stati infine determinati i valori,che sono stati espressi come μg lisozima/mg 

proteine, queste ultime determinate secondo il metodo di Bradford (1976).  

2.5 Attività di enzimi antiossidanti 

Le aliquote di branchia e ghiandola digestiva prelevate dai diversi pool e conservate a -20 °C, 

sono state scongelate al momento dell’analisi. Ogni aliquota è stata omogeneizzata in 1mL di 

tampone di omogeneizzazione, costituita da tampone TRIS-HCl 10 mM a pH 7.6, KCl 0.15 M, 

saccarosio 0.5 M, EDTA 1 mM e un cocktail di inibitori di proteasi (Sigma-Aldrich). 

L’omogeneizzazione è stata eseguita in ghiaccio con un omogeneizzatore Ultra-Turrax 
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(model T8 basic, IKA). Dopo centrifuga a 12.000 giri a 4 °C per 30 min, i supernatanti (SN) 

sono stati prelevati per le diverse analisi. 

2.5.1 Attività della SOD 

La superossido dismutasi (SOD) è un metalloenzima antiossidante che catalizza la reazione 

di dismutazione del radicale superossido (·O2-), una specie ROS dannosa per la cellula, a 

perossido d’idrogeno e ossigeno, secondo la reazione (Crapo et al., 1978): 

 
2O2- + 2H+ → H2O2 + O2 

 
La determinazione dell’attività di questo enzima è stata eseguita con il saggio indiretto 

perfezionato da Crapo et al. (1978), che utilizza come reagenti ipoxantina, xantina ossidasi e 

citocromo c. La xantina ossidasi reagisce con l’ipoxantina, e dall’ossidazione di questa si 

produce radicale superossido. Questo va a ridurre il citocromo c, determinando una 

variazione del suo naturale colore rosso rilevabile allo spettrofotometro. La presenza di SOD, 

invece, porta alla degradazione del radicale superossido, il quale non va a reagire con il 

citocromo. 

L’attività della SOD è stata misurata sia nella branchia che nella ghiandola. Le soluzioni di 

reagenti sono state preparate al momento del saggio: soluzione di ipoxantina 13 mM in NaOH 

1 N; soluzione di xantina ossidasi 20 U/ml in acqua distillata; tampone fosfato 50 mM pH 8.6 

(KH2PO4 + Na2HPO4 x 2H2O), EDTA 0.1 mM, NaN3 1mM; e soluzione di citocromo c 1.6 mM 

in tampone fosfato. In ogni cuvetta sono stati aggiunti: 930 μL di tampone fosfato, 20 μL di 

ipoxantina, 10 μL di citocromo c, 30 μL di SN, e 10 μL di xantina ossidasi. Per i bianchi, al 

posto del SN sono stati utilizzati 30 μL di tampone fosfato. L’assorbanza è stata letta a 550 

nm per 1 min (intervallo di misura di 10 sec), con un intervallo di lettura di 30 sec. I risultati 

sono stati espressi come unità di enzima U SOD/mg di proteine. Una unità di SOD è definita 

come la quantità di campione che produce il 50% di inibizione del tasso di riduzione del 

citocromo c in specifiche condizioni di saggio. I mg di proteine del SN sono stati determinati 

con il metodo di Bradford (1976). 

2.5.2 Attività della CAT 

La catalasi (CAT) è un enzima antiossidante che catalizza la conversione del perossido di 

idrogeno ad ossigeno ed acqua, secondo la reazione (Aebi, 1984):  

 
2H2O2 → 2H2O + O2 
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Nella cellula, la CAT lavora in sinergia con la SOD: quest’ultima produce perossido di 

idrogeno come visto in precedenza (§2.5.1), il quale è una specie ROS ossidante, 

possibilmente dannosa per la cellula. La CAT dunque agisce neutralizzando il perossido di 

idrogeno, e dando prodotti innocui. L’attività della CAT nei tessuti è stata determinata 

secondo il metodo proposto da Aebi (1984), basato sulla degradazione da parte dell’enzima 

di una quantità nota di un substrato contenente perossido di idrogeno, e misurata allo 

spettrofotometro. 

 L’attività della CAT è stata misurata sia nella branchia che nella ghiandola. Il substrato 

per la reazione è stato preparato al momento del saggio, aggiungendo 150 μL di H2O2 al 30% 

in 50 mL di tampone fosfato 50 mM pH 7 (KH2PO4 + Na2HPO4 x 2H2O). Allo spettrofotometro, 

in cuvetta al quarzo sono stati aggiunti nell’ordine: 620 μL di tampone fosfato, 350 μL di 

substrato, e 30 μL di SN. Per i bianchi, al posto del SN sono stati aggiunti 30 μL di acqua 

distillata. La lettura è stata effettuata a 240 nm per 1 min (intervallo di misura di 10 sec), con 

un intervallo di lettura di 30 sec. I risultati sono stati espressi come unità di enzima U 

CAT/mg di proteine, dove un’unità di enzima corrisponde alla quantità di CAT in grado di 

decomporre 1 μmol di H2O2 al minuto. La concentrazione proteica del SN è stata determinata 

con il metodo di Bradford (1976). 

2.5.3 Attività della GR 

Il glutatione (GSH) è un tripeptide con importanti funzioni antiossidanti, prodotto dalla 

cellula per neutralizzare le specie ROS (Smith et al., 1988). Nel fare ciò, il glutatione passa al 

suo stato ossidato (GSSG). L’enzima glutatione reduttasi (GR), utilizzando il NADPH, riporta 

il GSSG al suo stato ridotto, andando così a ricostituire le riserve di GSH:  

NADPH + H+ + GSSG → NADP + 2GSH 

Il metodo utilizzato per determinare l’attività della GR è quello proposto da Smith et al. 

(1988), dove si utilizza l’enzima per trasformare il GSSG in GSH, impiegando il NADPH. Il GSH 

originato viene fatto reagire con l’acido 2,2'-dinitro-5,5'-ditiodibenzoico (DTNB), dando 

come prodotto l’acido 2-nitro-5-tiobenzonico (TNB). Quest’ultimo dà un colore giallo, 

rilevabile grazie ad un incremento di assorbanza alla lunghezza d’onda di 412 nm. L’aumento 

dell’assorbanza è direttamente proporzionale all’attività della GR. 

L’attività della GR è stata determinata sia nella branchia che nella ghiandola. I reagenti 

utilizzati sono stati: tampone fosfato 100 mM pH 7.5 (KH2PO4 + Na2HPO4 x 2H2O), EDTA 1 

mM; soluzione di NADPH 2 mM in tampone fosfato; soluzione di GSSG 2 mM in tampone 
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fosfato; e soluzione di DTNB 3 mM in tampone fosfato. In cuvetta sono stati aggiunti, 

nell’ordine: 250 μL di soluzione GSSG, 50 μL di tampone fosfato, 50 μL di SN, 125 μL di 

soluzione DTNB, e 25 μL di soluzione NADPH. Per i bianchi, al posto del SN sono stati aggiunti 

50 μL di tampone fosfato. Dopo un tempo di attesa di 60 sec, la lettura dell’assorbanza è stata 

effettuata a 412 nm per 3 min (intervallo di misura di 30 sec), con un intervallo di lettura di 

60 sec. I risultati sono stati espressi come unità di enzima U GR/mg di proteine. Un’unità di 

GR è definita come la quantità di enzima che causa la riduzione di 1.0 μmol di DTNB a TNB a 

25 °C. I mg di proteine totali del SN sono stati determinati con il metodo di Bradford (1976). 

2.5.4 Attività della GST 

Le glutatione S-transferasi (GST) sono una famiglia di isoenzimi detossificanti citosolici e 

microsomiali che catalizzano la coniugazione di varie molecole tossiche con il GSH, 

rendendole meno reattive e più facilmente eliminabili dall’organismo (Habig et al., 1974). 

Per la determinazione dell’attività di questa famiglia di enzimi, si è seguito il metodo 

sviluppato da Habig et al. (1974), dove il 2,4-dinitroclorobenzene (CDNB) viene fatto reagire 

con il GSH grazie all’ausilio delle GST. In seguito alla coniugazione dei gruppi tiolici del GSH 

al CDNB, vi è un aumento dell’assorbanza a 340 nm. L’aumento dell’assorbanza è 

direttamente proporzionale all’attività delle GST. 

L’attività della GST è stata determinata solo nella ghiandola digestiva, poiché sono 

principalmente enzimi epatici nei vertebrati. Sono stati quindi preparati i reagenti per 

l’analisi: tampone fosfato 0.1 M pH 6.5 (KH2PO4 + Na2HPO4 x 2H2O); soluzione di CDNB 20 

mM in etanolo assoluto; e soluzione di GSH 0.1 M in acqua distillata. Tutte le soluzioni sono 

state incubate per 30 min a 37°C prima del saggio. La reazione è stata fatta avvenire nelle 

cuvette al quarzo, aggiungendo i reagenti nell’ordine: 50 μL di soluzione CDNB, 840 μL di 

tampone fosfato, 10 μL di SN, e 100 μL di soluzione GSH. Per i bianchi, sono stati utilizzati 10 

μL di tampone fosfato al posto del SN. L’incremento di assorbanza è stato letto a 340 nm per 

1 min (intervallo di misura di 10 sec), con un intervallo di lettura di 30 sec. L’attività della 

GST è stata espressa come nmol/min/mg proteine. 

2.6 PCC 

La carbonilazione delle proteine, ovvero la formazione di gruppi carbonilici nelle loro catene 

laterali, è un danno ossidativo causato da agenti con forte potere ossidante, come ad esempio 

i ROS. La determinazione dei gruppi carbonilici nelle proteine (Protein Carbonyl Content, 

PCC) può quindi essere un indicatore dello stress ossidativo subito dall’organismo (Mecocci 
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et al., 1999). Il contenuto di PCC è stato determinato seguendo il saggio proposto da Mecocci 

et al. (1999), basato sulla reazione del gruppo carbonile -CO con la 2,4-dinitrofenilidrazina 

(DNPH). Questa interazione dà luogo ad un addotto cromoforo, l’idrazone, che può essere 

determinato per via spettrofotometrica ad una lunghezza d’onda di 370 nm. La 

quantificazione dell’idrazone è così legata alla quantità presente di gruppi carbonilici.  

I livelli di PCC sono stati determinati sia nella ghiandola che nelle branchie. Prima di ogni 

analisi sono state preparate le soluzioni di reagenti: soluzione di DNPH 10 mM in HCl 2 M; 

soluzione di guanidina 6 M in acqua deionizzata; soluzione di etanolo/etil-acetato 1:1; e 

soluzione di acido tricloroacetico (TCA) 30% in acqua deionizzata. Prima dell’analisi, i 

campioni sono stati processati nella seguente maniera: a 250 μL di SN sono stati aggiunti 250 

μL di DNPH (per i bianchi, al posto del DNPH sono stati aggiunti 250 μL di HCl 2 M). Tutti i 

campioni sono stati agitati e lasciati ad incubare per 1 ora, al buio a temperatura ambiente, 

mescolando ogni 10 min. Sono stati aggiunti 250 μL di TCA e mescolati, e lasciati ad incubare 

per 15 min a 4°C. Dopo centrifuga a 10.000 g per 15 min a 4°C, è stato eliminato il surnatante. 

Il precipitato è stato sciacquato delicatamente per tre volte con 750 μL di soluzione 

etanolo/etil-acetato e quindi sono stati aggiunti 500 μL di guanidina, avendo cura di non 

risospendere il precipitato. Dopo incubazione a 37 °C per 30 min, agitando delicatamente 

ogni 10 min, sono stati trasferiti in cuvetta al quarzo 350 μL di surnatante. La lettura allo 

spettrofotometro è stata così fatta a 370 nm con lunghezza d’onda fissa. I risultati sono stati 

espressi come nmol di proteine carbonilate/mg di proteine totali. I mg di proteine sono stati 

determinati con il metodo di Bradford (1976) sul SN di partenza. 

2.7 Attività dell’AChE 

L’acetilcolina (ACh) è un importante neurotrasmettitore responsabile del segnale nervoso 

tra le giunzioni sinaptiche (Ellman et al., 1961). L’acetilcolinesterasi (AChE) è l’enzima 

responsabile della sua idrolisi, permettendo così di rimuoverla dal recettore di segnale e 

renderla disponibile per una nuova trasmissione. L’attività della AChE è stata determinata 

seguendo il protocollo sviluppato da Ellman et al. (1961), con l’acetiltiocolina (ATC) come 

substrato. Questa viene convertita dall’enzima in tiocolina e acetato. La tiocolina viene poi 

fatta reagire con DTNB e il prodotto TNB dà un colore giallo quantificabile allo 

spettrofotometro, come visto in precedenza (§2.5.3). L’aumento della colorazione è così 

riconducibile all’attività dell’enzima.  

L’attività dell’AChE è stata determinata solamente nella branchia. I reagenti per l’analisi 

sono stati: soluzione di DTNB 0.75 mM in TRIS-HCl 0.1 M pH 7.2, e soluzione di ATC 3 mM in 
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acqua deionizzata. La reazione è stata fatta avvenire in micropiastra, aggiungendo 100 μL di 

DTNB a 25 μL di SN, ed incubando per 5 min (per i bianchi sono stati aggiunti, al posto del 

SN, 25 μL di acqua deionizzata). Poi sono stati aggiunti 25 μL di ATC e incubati per 10 min. 

La misura è stata fatta al lettore di micropiastre Optic Ivymen System (Biotech, Spagna) a 

405 nm, con due letture: una al tempo 0 e una dopo 5 min con una prima lettura finita 

l’incubazione e una seconda lettura 5 min dopo. I risultati dell’attività della AChE sono stati 

espressi come nmol/min/mg proteine. 

2.8 Analisi statistica 

Poiché gli assunti per l’ANOVA (distribuzione normale e omogeneità delle varianze) erano 

soddisfatti, i risultati sono stati analizzati mediante l’analisi della varianza (ANOVA) a due 

vie, seguita da un test post-hoc (test HSD di Tukey) per i confronti a coppia. Le analisi 

statistiche sono state effettuate mediante il software STATISTICA 13.1 (StatSoft, Tulsa, OK, 

USA). I risultati sono stati espressi come media ± errore standard. 

2.9 Analisi del galaxolide nell’acqua di mare  

L’acqua marina utilizzata nel disegno sperimentale di questo lavoro è stata prelevata 

nell’estate 2020 presso Punta Poli (coordinate: 45°13'19.3"N 12°17'05.2"E; Chioggia, VE, 

Italia) con autocisterna, durante il momento di marea entrante. L’acqua è stata dunque 

trasportata e stoccata nelle cisterne adibite nel piano seminterrato del Complesso 

Interdipartimentale A. Vallisneri dell’Università degli Studi di Padova. Un sistema di 

pompaggio permette di richiamare l’acqua direttamente nei rubinetti della stanza 

termostata dove è stato condotto l’esperimento. Qui sono stati prelevati due campioni da 

100 mL a volta (a 7, 14 e 21 gg per considerare eventuali differenze temporali nella cisterna 

interrata) per un totale di 6 campioni, quindi sono stati immediatamente congelati e 

conservati a -20°C fino a poco prima dell’analisi. Dopo scongelamento, ad ogni campione da 

100 mL sono stati aggiunti 100 μL di Tonalide-D3 100 μg/L in acetone come standard interno 

(IS, internal standard) poco prima dell’estrazione. Per ogni estrazione di campioni, è stato 

estratto anche un bianco costituito da sola acqua deionizzata con aggiunta della stessa 

quantità di IS. 

2.9.1 Reagenti 

Lo standard utilizzato per preparare le soluzioni di riferimento è stato galaxolide allo stato 

solido (Galaxolide® ≥98%; LGC Standards S.r.l., Milano (MI), Italia). Lo standard utilizzato 

per preparare la soluzione di IS alla concentrazione di 100 μg/L in acetone è stato tonalide 
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deuterato (D3) allo stato solido (Tonalide®-D3 ≥98%; Sigma-Aldrich, Germania). I solventi 

utilizzati sono stati acetone (CH3COCH3 ≥99.9%; Carlo Erba, Italia), diclorometano (CH2Cl2 

≥99.9%; Merck, Germania), n-esano (C6H14 ≥99%; Honeywell, Germania), etil-acetato 

(C4H8O2 ≥99.5%; Sigma-Aldritch, Francia) e metanolo (CH3OH ≥99.9%; Carlo Erba, Italia). 

L’acqua deionizzata (18.2 MΩ·cm) è stata prodotta con un sistema di purificazione Millipore 

(Millipore, Billerica, MA, USA). L’acqua di mare artificiale usata per preparare le soluzioni di 

standard è stata Synthetic Sea Water ASTM D1141-98 (ReAgent, UK).  

2.9.2 Estrazione dei campioni d’acqua 

Per preconcentrare i campioni e renderli idonei per l’analisi strumentale, i campioni d’acqua 

sono stati estratti con il metodo SPE (Solid Phase Extraction) proposto da Villa et al. (2012), 

con leggere modifiche. Le cartucce utilizzate per l’estrazione sono state le OASIS HLB 3cc 

(60mg) (Waters, Irlanda), condizionate al Manifold con 2 mL di n-esano, 2 mL di etil-acetato, 

2 mL di metanolo e infine 4ml di acqua deionizzata (Milli-Q). Dopo il condizionamento, sono 

stati estratti i campioni mediante vuoto ad un flusso di circa 3 mL al minuto. Dopo successivo 

lavaggio con 4 mL di acqua deionizzata, le cartucce sono state asciugate all’aria per 15 min. 

L’eluizione è stata quindi eseguita con 4 mL di n-esano e 2 mL di etil-acetato, per gravità. La 

concentrazione dell’estratto è stata condotta sotto flusso di azoto, fino quasi a secco. Il 

preconcentrato è stato quindi recuperato con 200 μL di acetone, trasferito in micro-vial ed 

analizzato al gascromatografo (GC).  

2.9.3 GC-MS 

L’analisi dei campioni estratti è stata eseguita con un gascromatografo Trace 1300 (Thermo 

Fisher Scientific, Germania) con rilevatore uno spettrometro di massa triplo quadrupolo 

(QqQ-MS). Il volume di iniezione è stato di 1 μL, eseguito con iniettore automatico AI 1310 

(Thermo Fisher Scientific, Germania) in modalità splitless, con temperatura dell’inlet a 

280°C, ed elio come gas carrier alla pressione costante di 0.8 mL/min. La separazione 

cromatografica è avvenuta in una colonna capillare SLB - 5ms (FUSED SILICA Capillary 

Colum, 30 m x 0.25 mm x 0.25 μm film thickness; Supelco, Sigma Aldrich, Germania). La 

rampa programmata del forno è stata: 2 min a 50°C, seguita da un incremento a 20°C/min 

fino a 190°C, quindi 5°C/min fino a 230°C e infine 15°C/min fino a 320°C, dove è stata 

mantenuta per 4 min. Il tempo totale di corsa è stato dunque di 27 min. La transfer line è 

stata regolata alla temperatura di 270°C. 
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Lo spettrometro di massa (MS, mass spectrometer) è stato un triplo quadrupolo TSQ 8000 

EVO (Thermo Scientific) con sorgente EI (electron ionization) a 70 eV. La temperatura della 

sorgente è stata impostata a 290°C, con elio come gas carrier. L’analisi è stata condotta in 

SRM (Single Reaction Monitoring) con la selezione di tre frammenti, uno per la 

quantificazione e due per la selettività: per il galaxolide, il frammento a 243 m/z è stato usato 

per l’analisi quantitativa, mentre i frammenti a 213 m/z e 171 m/z sono stati usati per 

l’analisi qualitativa; per il tonalide-D3 usato come IS, il frammento a 190 m/z è stato usato 

per l’analisi quantitativa, mentre i frammenti a 191 m/z e 189 m/z sono stati usati per 

l’analisi qualitativa. 

Per l’analisi dei campioni d’acqua al GC-MS, i parametri dello strumento sono stati regolati 

con il programma Chromeleon 2.0 (Thermo Fisher Scientific, Germania). I dati ottenuti 

(cromatogrammi e spettri di massa) sono stati processati con lo stesso programma, mentre 

il database di riferimento usato per l’adeguato match degli spettri di massa è NIST Database 

(NIST, MD, USA). 

2.9.4 Validazione del metodo 

La linearità della risposta strumentale è stata valutata preventivamente su soluzioni 

standard di galaxolide a diverse concentrazioni (2.5, 5, 25, 50 e 300 μg/L) in acetone, con 

una buona risposta lineare dello strumento (R2 > 0.99). 

La curva di calibrazione è stata poi costruita più appropriatamente nella matrice di 

interesse, con soluzioni standard di galaxolide a diverse concentrazioni (5, 10, 50, 100 e 600 

ng/L) in acqua di mare sintetica. La curva di calibrazione così costruita compensa l’eventuale 

inaccuratezza dovute all’estrazione. A questi standard di calibrazione è stato aggiunto l’IS 

(100 μL della soluzione a 100 μg/L) ed è stata eseguita l’estrazione con il metodo SPE 

illustrato sopra (§2.9.2). Il segnale di risposta dello strumento è stato indicato come Area del 

picco cromatografico (A). I valori delle A dei picchi sono stati normalizzati sulle A dell’IS (AIS), 

e poi ne è stato sottratto il rapporto dell’A del bianco su l’A dell’IS (Abianco/AIS) dato dal valore 

di fondo del laboratorio (illustrato più avanti). Per verificare la precisione del metodo, intesa 

come riproducibilità, la retta di calibrazione in matrice è stata eseguita in duplicata, ed 

iniettata prima e dopo l’analisi dei campioni in giorni diversi. Questa è stata utilizzata come 
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retta di regressione per determinare le concentrazioni di galaxolide nei campioni, con 

interpolazione del segnale rilevato dallo strumento (R2 = 0.9968) (Figura 2.3). 

L’accuratezza è il grado di accordo tra un valore ottenuto sperimentalmente (media di 

diverse repliche dell’analisi) e il valore nominale di riferimento (Moosavi & Ghassabian, 

2018). L’accuratezza dell’intero metodo di estrazione ed analisi è stata valutata come 

percentuale di recupero, confrontando l’estrazione di soluzioni a concentrazione nota di 

galaxolide in acqua di mare sintetica con i rispettivi standard preparati in acetone. La 

percentuale di recupero è stata determinata come (Asoluzioni/Astandard) x100. Si è ottenuto così 

un recupero del 80.4% (%RSD 9.7, n=4) per il galaxolide secondo il metodo utilizzato 

(Appendice A). Allo stesso modo, è stata valutata la percentuale di recupero dell’IS ottenendo 

un valore di 85.2% (%RSD 11.8, n=4) (Appendice A). Nella validazione del metodo analitico, 

l’effetto matrice è indicato come la capacità di altri componenti presenti nella matrice del 

campione di interferire con la determinazione dell’analita (Moosavi & Ghassabian, 2018). In 

spettrometria di massa in particolare, è dovuta alla soppressione o alla induzione della 

ionizzazione dell’analita, data appunto dai componenti della matrice (Moosavi & Ghassabian, 

2018). Per poter determinare un eventuale effetto matrice all’interno del campione estratto, 

si è dovuto prima verificare che non vi fosse una contaminazione all’interno dell’ambiente di 

Figura 2.3 - Curva di calibrazione del galaxolide ottenuta da estrazione e analisi di diverse 

soluzioni standard (5, 10, 50, 100 e 600 ng/L) in acqua deionizzata. La linea di tendenza è il 

risultato della media delle linee di tendenza di due diverse curve di calibrazione eseguite a quattro 

giorni di distanza l’una dall’altra. Il Rapporto delle aree dei picchi cromatografici (A) è stato 

ottenuto come: (Acampione/AIS) - (Abianco/AIS). L’analisi è stata eseguita con GC-MS in modalità SRM. 
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laboratorio, dato il largo uso del galaxolide sia nei prodotti di pulizia che nei prodotti per la 

persona (Rainieri et al., 2017; Brausch & Rand, 2011). Sono state dunque eseguite delle 

estrazioni di sola acqua deionizzata con aggiunta di IS (100 μL) per definire un eventuale 

valore di fondo del laboratorio (bianco laboratorio). Le estrazioni sono state eseguite in 

diversi giorni per definire anche la riproducibilità del valore di fondo del laboratorio. Si è 

ottenuto così un valore di Abianco/AIS = 0.2790 (%RSD 16.2, n=4), il quale è stato sottratto al 

rapporto delle aree della curva di calibrazione per ottenerne una correzione. Dalla retta di 

regressione così corretta, è stato determinato che il valore di fondo del galaxolide nel 

laboratorio è equivalente al segnale dato da una concentrazione di 13.4 ng/L (Appendice B).  

Il valore del bianco è stato anche utilizzato per determinare i valori di LOD (Limit of 

detection) e LLOQ (Lower limit of quantification) del metodo. Il LOD è definito come la più 

piccola quantità di analita che può essere rilevata da un particolare metodo analitico. In 

questo studio, il LOD è stato calcolato come la concentrazione corrispondente ad un segnale 

di tre volte la deviazione standard del bianco (Moosavi & Ghassabian, 2018), ottenendo un 

valore di 2.5 ng/L. Il LLOQ è invece la più bassa concentrazione di un analita che può essere 

quantificata con una certa affidabilità all’interno di un campione (Moosavi & Ghassabian, 

2018). In questo studio, il valore di LLOQ è stato calcolato come la concentrazione 

corrispondente ad un segnale di dieci volte il segnale dato dalla deviazione standard bianco. 

Per cui, si è ottenuto un valore di LLOQ di 26.7 ng/L (Appendice B). 

La selettività del metodo, definita come la capacità di determinare uno specifico analita 

senza interferenze date da altri componenti di una matrice complessa (Moosavi & 

Ghassabian, 2018), è stata assicurata con l’utilizzo di uno spettrometro di massa triplo 

quadrupolo come rilevatore, lavorando in modalità SRM come illustrato al §2.9.3, 

unitamente al confronto dei tempi di ritenzione (galaxolide, tr = 14.36 min; tonalide-D3, tr = 

14.43 min). 

2.10 Analisi di screening di potenziali contaminanti nelle vongole e nell’acqua di mare 

L’analisi screening è un tipo di analisi condotta in una determinata matrice con una ricerca a 

tappeto di tutti gli analiti rilevabili, senza discriminazione (untarget). Gli esemplari utilizzati 

per l’analisi screening untarget dei contaminanti accumulati nelle vongole R. philippinarum 

sono stati quelli al tempo disponibili presso il Complesso Interdipartimentale A. Vallisneri 

dell’Università degli Studi di Padova, ovvero provenienti dalla medesima battuta di pesca 

degli animali utilizzati per l’esposizione al galaxolide. Questi, quindi, sono rimasti per circa 
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30 gg all’interno della stanza termostata a 16°C, con ricambio di acqua della cisterna ogni 2 

gg e alimentati con una miscela di alghe Tetraselmis chuii e Phaeodactylum tricornutum.   

L’acqua di mare analizzata alla ricerca di contaminanti in modalità untarget è proveniente 

dalla medesima cisterna utilizzata per prelevare l’acqua di esposizione (§2.9). Sono stati 

prelevati tre campioni d’acqua da 100 mL (denominati W1, W2 e W3) e congelati a -20°C fino 

al momento dell’analisi. 

2.10.1 Reagenti 

Lo standard utilizzato per preparare la soluzione di IS (1 g/L in metanolo) per l’analisi HPLC-

HRMS è stato celestolide allo stato solido (Celestolide® 98%; Sigma-Aldrich, Germania). I 

solventi utilizzati sono stati acetone (CH3COCH3 ≥99.9%; Carlo Erba, Italia), diclorometano 

(CH2Cl2 ≥99.9%; Merck, Germania), n-esano (C6H14 ≥99%; Honeywell, Germania), etil-

acetato (C4H8O2 ≥99.5%; Sigma-Aldrich, Francia), metanolo (CH3OH ≥99.9%; Carlo Erba, 

Italia) e acetonitrile (CH3CN ≥99.95%; Carlo Erba, Italia). Per acidificare le soluzioni è stato 

utilizzato acido formico (CH2O2 ≥98%; Sigma-Aldrich, Finlandia). Come composti solidi sono 

stati usati idrossido di sodio (NaOH 99%; BDH, Inghilterra) e ammonio solfato ((NH4)2SO4 

99%; Sigma-Aldrich, Germania). L’acqua deionizzata (18.2 MΩ·cm) è stata prodotta con un 

sistema di purificazione Millipore (Millipore, Billerica, MA, USA).  

2.10.2 Pretrattamento ed estrazione dei campioni 

Quindici esemplari di R. philippinarum sono stati divisi in 3 pool da 5 individui l’uno 

(denominati Pool1, Pool2 e Pool3). Per ogni pool, le vongole sono state private del guscio e i 

corpi interi (whole body) sono stati omogeneizzati con 10 mL di acqua deionizzata. 

L’omogeneizzato risultante è stato diviso in cinque aliquote delle quali una sola è stata subito 

estratta, mentre le rimanenti sono state conservate in congelatore a -20°C come riserva. Ad 

ogni aliquota per ciascun pool, dunque, è stato aggiunto l’IS (20 μL della soluzione a 1 g/L), 

e quindi pretrattata con 5 mL di acido formico all’1% in acqua deionizzata. Dopo aver agitato, 

le aliquote sono state centrifugate a 4900 rpm per 30 min e ne sono stati recuperati i 

surnatanti. A questi sono state aggiunte circa 4 gocce di idrossido di sodio 10 M fino ad 

arrivare a pH neutro con cartina tornasole. Sono stati poi aggiunti circa 0.82 g di solfato 

d’ammonio per eseguire il salting out, secondo metodica illustrata da Duong-Ly & Gabelli 

(2014). In questo modo si è potuto precipitare ulteriormente le proteine solubili presenti nel 

surnatante (Duong-Ly & Gabelli, 2014). Dopo agitazione, le aliquote sono state nuovamente 

centrifugate a 4900 rpm per 30 min, per poi recuperarne i surnatanti e porli in matracci da 
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100 mL. Dopo aver portato a volume con acqua deionizzata, è stata eseguita l’estrazione SPE 

con cartucce Hypersep Retain – PEP 200mg (Thermo Fisher Scientific, TN, USA). Il 

condizionamento delle cartucce è stato eseguito al Manifold con 4 mL di n-esano, 4 mL di 

etil-acetato, 4 mL di metanolo e infine 8 ml di acqua deionizzata. Dopodiché, sono stati 

estratti i campioni per mezzo del sottovuoto del Manifold, ad un flusso di circa 3 mL per 

minuto. Dopo lavaggio con 8 mL di acqua deionizzata, le cartucce sono state lasciate ad 

asciugare all’aria per 15 min. L’eluizione del campione è stata eseguita con 6 mL di n-esano, 

4 mL di etil-acetato e 2 mL di metanolo, per gravità. La concentrazione dell’estratto è stata 

eseguita con flusso di azoto e riscaldamento a 40°C, fino quasi a secco. Il preconcentrato è 

stato quindi recuperato con 200 μL di metanolo e trasferito in micro-vial per le successive 

analisi.  

L’estrazione dei campioni d’acqua è avvenuta alla stessa maniera di quanto indicato al §2.9.2 

tranne per il recupero finale del preconcentrato, il quale è stato recuperato con 200μL di 

metanolo anziché acetone. Per un errore operativo, il campione W3 è risultato inutilizzabile 

ed è stato eliminato.  

2.10.3 GC-MS e HPLC-MS 

La parte di analisi strumentale dei pool di R. philippinarum è stata eseguita sia con il GC-MS 

che con la cromatografia HPLC-HRMS, per avere un ampio screening dei contaminanti. I 

campioni d’acqua di mare, invece, sono stati analizzati solamente in HPLC-HRMS. La corsa in 

HPLC (High Performance Liquid Chromatography) (Thermo Fisher Scientific, Germania) è 

stata eseguita con colonna Kinetex Polar C18 (100 mm x 2.1 mm, 2.6 μm, 100 Å; Phenomenex, 

CA, USA) alla temperatura di 30°C. Come eluenti sono stati utilizzati 0.1% acido formico in 

acqua deionizzata per la fase acquosa (A), e 0.1% acido formico in acetonitrile per la fase 

organica (B). Il gradiente di eluizione dell’analisi è stato: 0–3 min, 2% B; 3–18min, 2% B-

100% B; 18–20 min, 100% B; 20–21 min, 100% B-2% B; 21–30 min, 2% B. È stato utilizzato 

un flusso di 0.250 mL/min e il volume di iniezione è stato di 10 μL.  

Dopo la cromatografia liquida, l’acquisizione è avvenuta con un HRMS (High Resolution 

Mass Spectrometer) Orbitrap (Thermo Fisher Scientific, Germania). Il flusso del gas ausiliario 

è stato impostato a 20 unità arbitrarie, e il voltaggio dello spray ESI (Electrospray ionization) 

a 2.80 kV. La temperatura del capillare e del gas ausiliario erano di 320°C e 360°C 

rispettivamente. L’acquisizione degli spettri di massa è avvenuta in modalità FS-ddMS2 (Full 

scan - data dependent MS/MS fragmentation), con un range di massa in FS di 200-2000 m/z, 

e una finestra di 4 m/z. L’energia di collisione è stata impostata a 35 eV e la ionizzazione è 
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stata eseguita prima in positivo e poi in negativo.  La risoluzione per l’acquisizione in FS è 

stata di 35000, mentre per l’acquisizione in ddMS2 è stata di 17500.  

Il programma utilizzato per la gestione dello strumento e per l’analisi dei dati è stato 

XCalibur 3.0 (Thermo Fisher Scientific, MA, USA). Per processare i dati per l’analisi screening, 

è stato usato il software Compound Discoverer (versione 3.2, Thermo Fisher Scientific, MA, 

USA). I database di riferimento selezionati per il match degli spettri MS e MS/MS sono stati 

mzCloud (Thermo Fisher Scientific, MA, USA), ChemSpider (Royal Society of Chemistry, DC, 

USA) e Mass List Compound Database (Thermo Fisher Scientific, MA, USA). 

L’analisi in GC-MS è avvenuta con gli stessi parametri e la stessa rampa utilizzati per 

l’analisi dei campioni d’acqua (§2.9.3), con unica differenza il metodo di acquisizione del MS. 

Per eseguire l’analisi untarget dei contaminanti, l’acquisizione è stata condotta in modalità 

FS (Full scan) con intervallo di lettura di 50-550 m/z (scan time di 0.2 sec). Il confronto e il 

controllo del corretto match degli spettri di massa sono stati eseguiti manualmente con il 

database NIST (NIST, MD, USA). 

2.10.4 Validazione del metodo di screening in HPLC-HRMS 

Il metodo qualitativo di screening è stato implementato nel corso del progetto di tesi. Per 

l’identificazione delle sostanze incognite è stata utilizzata l’alta selettività data dal MS 

Orbitrap, unitamente alla combinazione di match tra tre diversi database di riferimento, per 

ottenere dei risultati con un certo grado di affidabilità. Un composto è stato ritenuto 

positivamente identificato solamente quando la sua presenza è stata rilevata all’interno di 

tutti e tre i campioni delle aliquote dei tre pool, con segnali significativamente distinguibili 

dal bianco. In aggiunta, si è considerato solo quei composti con match positivi minimo del 

90% con il database mzCloud. Come intensità dei segnali, si è voluto mantenere un elevato 

standard non considerando quei composti che, seppur positivi al match, non davano un 

segnale di risposta dello strumento superiore a 105 counts/min. L’analisi qualitativa 

untarget dei contaminanti presenti è stata assicurata nella sua elevata selettività attraverso 

l’acquisizione degli spettri in modalità FS-ddMS2, possibile grazie all’HRMS Orbitrap 

utilizzato. Tutti questi criteri imposti (SDLs, screening detection limits) sono stati scelti per 

avere comunque una buona affidabilità del metodo sviluppato all’interno del presente 

lavoro. 

Una stima delle percentuali di recupero del metodo di estrazione è stata valutata 

confrontando la risposta dell’IS dei campioni dopo estrazione, con il segnale dato da uno 

standard di IS a 100 mg/L. In questo modo, si è ottenuto un recupero di circa 1%, 
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corrispondente a circa una concentrazione di 1 mg/L di IS. Comunque, anche con una 

percentuale di recupero così bassa, si è ottenuto un segnale dell’IS pari a circa 107 

counts/min, ben al di sopra dei limiti di rilevabilità dello strumento.  

Non avendo perfezionato un’analisi di tipo quantitativo, i valori di LOD e di LLOQ del 

metodo non sono stati definiti, come anche non è stato necessario sviluppare una retta di 

calibrazione. 
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3. RISULTATI 

In appendice sono riportate le tabelle con i risultati delle analisi statistiche (ANOVA a due 

vie) di tutti i biomarker misurati. Nei grafici, sono stati inseriti gli asterischi solo se l’analisi 

dell’ANOVA a due vie evidenziava effetti statisticamente significativi delle variabili 

“trattamento" e “interazione tempo x trattamento”, non del “tempo” di esposizione.  

3.1 Parametri emocitari 

3.1.1 THC, diametro e volume degli emociti 

Per quanto riguarda i valori di THC, si osserva una variazione significativa (p < 0.05) indotta 

dal trattamento, mentre non sono stati evidenziati rilevanti effetti del tempo di esposizione 

o dell’interazione tra il trattamento e il tempo (Appendice B).  

In particolare, dal confronto a coppie tra le condizioni sperimentali effettuato con il test 

di Tukey è risultato che gli animali esposti a 500 ng/L per 21 gg hanno subito una riduzione 

significativa (p < 0.05) del THC nell’emolinfa rispetto al controllo (Figura 3.1).  

 Per quanto riguarda sia il diametro che il volume degli emociti, non sono stati evidenziati 

effetti significativi del trattamento, del tempo di esposizione o dell’interazione tra i due 

(Figura 3.2 e 3.3) (Appendice B).  

Figura 3.1 - Valori di THC nei diversi trattamenti a 7, 14 e 21 giorni di 

esposizione, espressi come n° di emociti x107 su mL di emolinfa. I risultati sono 

espressi come media ± errore standard, n = 6. Gli asterischi indicano differenze 

significative rispetto al controllo: *p < 0.05. 
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3.1.2 XTT 

Per quanto riguarda la proliferazione cellulare, è stato notato un effetto significativo (p < 

0.01) del trattamento, mentre non è stata registrata nessuna variazione dovuta al tempo di 

esposizione o all’interazione trattamento x tempo (Appendice B).  

Dal confronto a coppie è emerso che il trattamento con 500 ng/L per 7 gg e 21 gg ha 

causato un significativo incremento della proliferazione cellulare (p < 0.05 e p < 0.01, 

rispettivamente) rispetto ai relativi controlli (Figura 3.4).  

Figura 3.2 - Diametro cellulare (espresso in μm) degli emociti nei diversi 

trattamenti a 7, 14 e 21 giorni di esposizione. I risultati sono espressi come 

media ± errore standard, n = 6. 

Figura 3.3 - Valori di volume cellulare (espressi in pL) degli emociti nei diversi 

trattamenti a 7, 14 e 21 giorni di esposizione. I risultati sono espressi come 

media ± errore standard, n = 6. 
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3.1.3 LDH 

Le variabili considerate (trattamento, tempo di esposizione e loro interazione) non hanno 

causato alterazioni significative dell’attività dell’LDH (Figura 3.5) (Appendice B).  

3.1.4 Lisozima 

Anche per quanto riguarda l’attività del lisozima, le variabili considerate (trattamento, 

tempo di esposizione e loro interazione), non hanno causato alterazioni statisticamente 

significative (Figura 3.6) (Appendice B).  

Figura 3.4 - Valori di proliferazione cellulare nei diversi trattamenti a 7, 14 e 

21 giorni di esposizione, espressi in DO450 sugli emociti totali. I risultati sono 

espressi come media ± errore standard, n = 6. Gli asterischi indicano differenze 

significative con il controllo: *p < 0.05, **p < 0.01. 

Figura 3.5 - Valori di citotossicità nei diversi trattamenti a 7, 14 e 21 giorni di 

esposizione, espressi in DO490. I risultati sono espressi come media ± errore 

standard, n = 6. 
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3.2 Attività degli enzimi antiossidanti 

3.2.1 SOD 

Nella branchia di R. philippinarum, è stata osservata una variazione dell’attività della SOD 

altamente significativa (p < 0.001) causata sia dal tempo di esposizione che dall’interazione 

tempo x trattamento (Appendice B). 

Dal confronto a coppie, si può osservare un aumento significativo (p < 0.01) dell’attività 

enzimatica negli animali esposti a 500 ng/L per 7 gg rispetto al controllo. Inoltre, dopo 14gg 

di esposizione l’attività enzimatica era diminuita in maniera significativa dopo trattamento 

con 100 ng/L (p < 0.01) e 500 ng/L (p < 0.001) rispetto ai relativi controlli (Figura 3.7). 

Figura 3.6 - Valori di lisozima nei diversi trattamenti a 7, 14 e 21 giorni di 

esposizione, espressi in μg di lisozima su mg di proteine. I risultati sono 

espressi come media ± errore standard, n = 6. 

Figura 3.7 - Valori dell’attività della SOD della branchia nei diversi trattamenti 

a 7, 14 e 21 giorni di esposizione, espressi come unità di enzima su mg di 

proteine. I risultati sono espressi come media ± errore standard, n = 6. Gli 

asterischi indicano differenze significative con il controllo: **p < 0.01, ***p < 

0.001. 
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Per quanto riguarda la ghiandola digestiva, invece, è stato osservato solamente un effetto 

significativo del tempo di esposizione (p < 0.05) sull’attività enzimatica (Figura 3.8), non del 

trattamento o dell’interazione tra tempo x trattamento (Appendice B).  

3.2.2 CAT 

L’attività della CAT nella branchia ha evidenziato una variazione altamente significativa in 

funzione del tempo di esposizione (p < 0.001), ma non del trattamento o dell’interazione tra 

le due variabili (Figura 3.9) (Appendice B).  

Invece, nella ghiandola digestiva è stato evidenziato un effetto significativo del tempo di 

esposizione (p < 0.001), e dell’interazione tempo x trattamento (p < 0.01) (Appendice B). Dal 

confronto a coppie, risulta che i molluschi esposti a 100 ng/L per 7 gg hanno avuto un 

Figura 3.8 - Valori dell’attività della SOD della ghiandola nei diversi 

trattamenti a 7, 14 e 21 giorni di esposizione, espressi come unità di enzima su 

mg di proteine. I risultati sono espressi come media ± errore standard, n = 6. 

Figura 3.9 - Valori dell’attività della CAT della branchia, espressi come unità di 

enzima su mg di proteine nei diversi trattamenti a 7, 14 e 21 giorni di 

esposizione. I risultati sono espressi come media ± errore standard, n = 6. 
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significativo incremento (p < 0.05) dell’attività enzimatica rispetto al relativo controllo 

(Figura 3.10).  

3.2.3 GR 

Dall’analisi dei risultati, l’attività della GR non ha evidenziato alcuna variazione 

statisticamente significativa, sia nella branchia che nella ghiandola di R. philippinarum. 

(Figure 3.11 e 3.12) (Appendice B).  

Figura 3.10 - Valori dell’attività della CAT, espressi come unità di enzima su 

mg di proteine, nella ghiandola digestiva nei diversi trattamenti a 7, 14 e 21 

giorni di esposizione. I risultati sono espressi come media ± errore standard, n 

= 6. Gli asterischi indicano differenze significative rispetto al controllo: *p < 

0.05. 

Figura 3.11 - Valori dell’attività della GR della branchia, espressi come unità di 

enzima su mg di proteine nei diversi trattamenti a 7, 14 e 21 giorni di 

esposizione. I risultati sono espressi come media ± errore standard, n = 6. 
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3.2.4 GST 

L’attività della GST nella ghiandola digestiva degli animali ha evidenziato una variazione 

significativa causata solo dal tempo di esposizione (p < 0.01) (Figura 3.13) (Appendice B).  

3.3 PCC 

Sia nella branchia che nella ghiandola digestiva non sono state evidenziate variazioni 

significative causate dalle variabili sperimentali (Figure 3.14 e 3.15) (Appendice B).  

Figura 3.12 - Valori dell’attività della GR nella ghiandola digestiva, espressi 

come unità di enzima su mg di proteine nei diversi trattamenti a 7, 14 e 21 

giorni di esposizione. I risultati sono espressi come media ± errore standard, n 

= 6.  

Figura 3.13 - Valori dell’attività della GST della ghiandola digestiva, espressi 

come nmol/min/mg di proteine, nei diversi trattamenti a 7, 14 e 21 giorni di 

esposizione. I risultati sono espressi come media ± errore standard, n = 6. 
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3.4 AChE 

Per quanto riguarda l’attività dell’AChE, è stata evidenziata una variazione significativa sia 

per effetto del tempo di esposizione (p < 0.001) sia per effetto del trattamento (p < 0.001) 

(Appendice B).  

In particolare, dal confronto a coppie è emerso che l’attività dell’AChE è aumentata 

significativamente (p < 0.01) negli animali esposti a 100 ng/L per 14 gg rispetto al controllo 

(Figura 3.16).  

Figura 3.14 - Valori di PCC della branchia nei diversi trattamenti a 7, 14 e 21 

giorni di esposizione, espressi in nmol di gruppi carbonilici su mg di proteine. 

I risultati sono espressi come media ± errore standard, n = 6.  

Figura 3.15 - Valori di PCC della ghiandola nei diversi trattamenti a 7, 14 e 21 

giorni di esposizione, espressi in nmol di gruppi carbonilici su mg di proteine. 

I risultati sono espressi come media ± errore standard, n = 6.  
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3.5 Concentrazioni di galaxolide nell’acqua di mare 

In Tabella 3.1 sono riportati i risultati dell’analisi del galaxolide al GC-MS degli estratti di 

acqua di mare.  

Dati i valori al di sotto del LOD e del LLOQ, non si può quantificare la presenza di 

galaxolide nei campioni analizzati.  

3.6 Analisi untarget dei contaminanti nelle vongole 

Gli spettri MS e MS/MS ottenuti dall’analisi in HPLC-HRMS sono stati processati con il 

software Compound Discoverer 3.2 alla ricerca di match nelle librerie, con confronto di 

25008 composti per la ionizzazione in positivo e di 2695 per la ionizzazione in negativo. 

L’acquisizione in negativo non ha dato nessun risultato che soddisfacesse i criteri di 

selettività scelti. L’acquisizione in positivo, invece, ha dato circa una cinquantina di risultati. 

Nella maggior parte, i composti rilevati sono acidi grassi, naturalmente presenti nei tessuti 

lipidici delle vongole, o metaboliti. Tuttavia, sono stati rilevati anche alcuni composti di 

origine sintetica non normalmente presenti in ambiente. Nello specifico, sono stati rilevati 

due composti farmaceutici antivirali, il Lopinavir e il Ritonavir, in tutti e tre i campioni. In 

Figura 3.16 - Valori dell’attività dell’AChE della branchia, espressi come 

nmol/min/mg di proteine, nei diversi trattamenti a 7, 14 e 21 giorni di 

esposizione. I risultati sono espressi come media ± errore standard, n = 6. Gli 

asterischi indicano differenze significative rispetto al controllo: **p < 0.01.  

Tabella 3.1 - Risultati delle concentrazioni trovate nei 

campioni estratti di acqua di mare (2 repliche per tre 

campionamenti a 7, 14 e 21 gg). LLOQ: lower limit of 

quantification; LOD: limit of detection. 
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aggiunta, sono stati trovati anche due diesteri sintetici, il di-(2-etilesil)-sebacato (DEHS) e il 

di-(2-etilesil)-adipato (DEHA). Il galaxolide invece non è stato rilevato in nessuno dei tre pool 

di vongole. In Figura 3.17 sono riportati i cromatogrammi del campione Pool1, sia della TIC 

(Total ion current) che degli EIC (Extracted ion chromatogram) dei diversi composti trovati 

positivi al match con il programma Compound Discoverer 3.2 (i cromatogrammi dei 

campioni Pool2 e Pool3 sono riportati in Appendice C). 

In Figura 3.18, 3.19, 3.20 e 3.21 sono riportati gli spettri di massa in FS e in ddMS2 dei quattro 

composti trovati. 

Figura 3.17 - Cromatogramma TIC (in alto) ed EIC degli m/z degli ioni molecolari [M-H]+ per i diversi composti 

considerati (Lopinavir, Ritonavir, di-(2-etilesil)-sebacato e di-(2-etilesil)-adipato) del campione Pool1. 

Sull’asse delle ascisse è riportato il tempo dell’analisi, mentre sulle ordinate l’abbondanza relativa. 
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Figura 3.18 - Confronto degli spettri MS e MS/MS di Lopinavir tra il database mzCloud (sopra) e il campione 

Pool1 (sotto). In ordine: (a) struttura molecolare del Lopinavir e suo spettro MS secondo mzCloud; (b) spettro 

MS/MS a 30 eV secondo mzCloud; (c) spettro MS ottenuto per il campione Pool1; (d) spettro MS/MS ottenuto 

per il campione Pool1 a 35 eV. 

Figura 3.19 - Confronto degli spettri MS e MS/MS di Ritonavir tra il database mzCloud (sopra) e il campione 

Pool1 (sotto). In ordine: (a) struttura molecolare del Ritonavir e suo spettro MS secondo mzCloud; (b) spettro 

MS/MS a 30 eV secondo mzCloud; (c) spettro MS ottenuto per il campione Pool1; (d) spettro MS/MS ottenuto 

per il campione Pool1 a 35 eV. 
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Figura 3.20 - Confronto degli spettri MS e MS/MS del di-(2-etilesil)-sebacato (DEHS) tra il database mzCloud 

(sopra) e il campione Pool1 (sotto). In ordine: (a) struttura molecolare del DEHS e suo spettro MS secondo 

mzCloud; (b) spettro MS/MS a 30 eV secondo mzCloud; (c) spettro MS ottenuto per il campione Pool1; (d) 

spettro MS/MS ottenuto per il campione Pool1 a 35 eV. 

Figura 3.21 - Confronto degli spettri MS e MS/MS del di-(2-etilesil)-adipato (DEHA) tra il database mzCloud 

(sopra) e il campione Pool1 (sotto). In ordine: (a) struttura molecolare del DEHA e suo spettro MS secondo 

mzCloud; (b) spettro MS/MS a 30 eV secondo mzCloud; (c) spettro MS ottenuto per il campione Pool1; (d) 

spettro MS/MS ottenuto per il campione Pool1 a 35 eV. 
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L’analisi screening al GC-MS in FS ha rilevato diversi composti, molti dei quali acidi grassi 

comuni dei tessuti lipidici (Figura 3.22). Tuttavia, da ricerca e confronto manuale con libreria 

NIST sono stati trovati due composti non presenti normalmente in natura: la nicotina (match 

del 79.5%) (Figura 3.23) e il Cinerin II (match del 74.1%) (Figura 3.24).  

 

Figura 3.23 - (a) spettro MS della nicotina trovata nel campione Pool1; (b) struttura molecolare della nicotina 

e spettro MS di riferimento del database NIST. 

Figura 3.22 - Cromatogramma FS dell’analisi in GC-MS del campione Pool1.  
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3.7 Analisi untarget dei contaminanti nell’acqua di mare 

Anche per l’acqua di mare gli spettri di massa ottenuti in HPLC-HRMS sono stati processati 

con il software Compound Discoverer 3.2, ed è stato eseguito il confronto di 25008 composti 

per la ionizzazione in positivo e di 2695 per la ionizzazione in negativo. L’analisi screening 

con metodo di acquisizione in FS-ddMS2 in negativo non ha dato risultati significativi.  

L’acquisizione in positivo, invece, ha confermato la presenza dei quattro contaminanti 

trovati nelle vongole (Lopinavir, Ritonavir, DEHS e DEHA) anche nell’acqua di mare 

analizzata (Figura 3.24) (il cromatogramma del campione W2 è riportato in Appendice C). 

In aggiunta, il confronto degli spettri MS e MS/MS con i diversi database utilizzati dal 

programma Compound Discoverer 3.2 hanno mostrato la presenza di altri quattro 

contaminanti di origine sintetica. Nello specifico, si è visto un match positivo per diisodecil-

ftalato, N-Isopropil-N'-fenil-p-fenilendiammina, Alverina e N,N'-dicicloesilurea (Appendice 

C). 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.24 - (a) spettro MS del Cinerin II trovato nel campione Pool1; (b) struttura molecolare del Cinerin II 

e spettro MS di riferimento del database NIST. 
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Figura 3.25 - Cromatogramma TIC (in alto) ed EIC degli m/z degli ioni molecolari [M-H]+ per i diversi composti 

considerati (Lopinavir, Ritonavir, di-(2-etilesil)-sebacato e di-(2-etilesil)-adipato) del campione W1. Sull’asse 

delle ascisse è riportato il tempo dell’analisi, mentre sulle ordinate l’abbondanza relativa. 
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4. DISCUSSIONE  

Il galaxolide è una fragranza appartenente alla famiglia dei muschi sintetici, largamente 

utilizzata nei prodotti per la pulizia e per l’igiene personale (Vallecillos et al., 2015). Il suo 

largo uso in ambiente domestico, unitamente a trattamenti delle acque reflue spesso non 

efficaci, ne determina un continuo rilascio negli ecosistemi acquatici, specialmente quelli 

fluviali (Vallecillos et al., 2015; Villa et al., 2012). Questo comporta una continua esposizione 

degli organismi a questa sostanza (Daughton & Ternes, 1999). 

Dal momento che il galaxolide è ritenuto un contaminante emergente come molti PPCPs 

(Pharmaceutical and Personal Care Products), è stato oggetto di alcuni studi tossicologici, 

specialmente con organismi acquatici (Tumová et al., 2019). Tuttavia, solo un lavoro oltre al 

presente è stato eseguito su R. philippinarum e le informazioni sulla tossicità cronica di tale 

inquinante sugli altri organismi marini sono ad oggi molto scarse (Ehiguese et al., 2020).  

Questo lavoro di tesi ha avuto come scopo principale determinare se il galaxolide potesse 

arrecare danni di tipo ossidativo, neurotossico o immunotossico, su un organismo marino 

filtratore quale R. philippinarum.  Sono stati quindi valutati gli effetti di due concentrazioni 

di galaxolide, ovvero 100 ng/L e 500 ng/L, già testate in altri lavori (Parolini et al., 2015); 

queste concentrazioni sono simili a quelle comunemente trovate nelle acque superficiali in 

Italia e in Europa (Parolini et al., 2015).  

Si è voluto inoltre verificare la presenza di galaxolide all’interno dell’acqua di mare 

raccolta nella laguna di Venezia presso Chioggia. In aggiunta, si è condotta un’analisi untarget 

dei contaminanti presenti all’interno della stessa acqua e delle vongole esposte a 

quest’ultima. 

4.1 Effetti sugli emociti 

Il sistema immunitario dei molluschi si basa largamente sull’azione difensiva degli emociti, 

liberamente circolanti nell’emolinfa (Matozzo & Gagné, 2016). Una delle funzioni principali 

di queste cellule è la fagocitosi, ossia l’internalizzazione di corpi non-self all’interno dei 

fagosomi, dove gli enzimi litici operano la lisi del materiale estraneo. In questo processo 

vengono prodotte delle specie con funzione battericida, tra le quali le ROS e le RSN (Galloway 

& Depledge, 2001). Fattori come intense variazioni ambientali o esposizione a contaminanti 

possono causare effetti negativi sulle difese immunitarie, che possono potenzialmente 

portare a maggiore sensibilità degli animali agli agenti patogeni (Galloway & Depledge, 

2001). È stato dimostrato come contaminanti quali metalli pesanti (Kaloyianni et al., 2009), 
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composti organostannici (Matozzo et al., 2002) e composti organici tipo PAHs e lindano 

(Kaloyianni et al., 2009), possano dare un effetto immunotossico nei molluschi. Per cui, 

indagare le variazioni dei parametri emocitari può consentire una valutazione dello stato di 

immunomodulazione negli organismi. A tal fine, nel presente studio sono stati analizzati 

diversi immunomarkers, ovvero THC, diametro e volume degli emociti, proliferazione 

cellulare, citotossicità e attività del lisozima degli emociti. All’attuale stato dell’arte, non 

risultano presenti in letteratura dati sugli effetti del galaxolide sul sistema immunitario di 

organismi marini.  

Il THC è molto utilizzato come indicatore degli effetti cellulari di contaminanti ambientali 

nei molluschi. È stato visto come un aumento del numero di emociti può essere causato 

dall’aumentata proliferazione cellulare o dalla migrazione delle cellule dai tessuti periferici 

dell’organismo all’emolinfa (Pipe & Coles, 1995). Al contrario, una riduzione del THC può 

essere dovuta alla migrazione degli emociti dall’emolinfa ad altri tessuti per andare a 

contrastare una possibile minaccia, oppure in conseguenza di morte cellulare (Pipe & Coles, 

1995). L’esposizione al galaxolide ha causato una riduzione significativa del THC di R. 

philippinarum, in particolare dopo 21 giorni di esposizione a 500 ng/L. Altri studi sui PPCPs 

hanno dimostrato la riduzione del THC nella vongola a seguito dell’esposizione a queste 

sostanze. Ad esempio, è stata osservata nell’emolinfa di R. philippinarum dopo esposizione 

all’antinfiammatorio ibuprofene (Matozzo et al., 2012d) e al triclosan, un antibatterico per 

l’igiene orale di largo uso (Matozzo et al., 2012b). Nel caso del presente studio, si ipotizza che 

questa diminuzione possa essere dovuta alla migrazione degli emociti dall’emolinfa verso 

altri tessuti della vongola. Tuttavia, l’aumentata proliferazione cellulare osservata negli 

stessi campioni non sembra aver indotto un aumento del THC. Probabilmente, la 

diminuzione dei valori di THC osservata alla concentrazione più alta di galaxolide è stata tale 

che l’aumentata proliferazione cellulare ha solo parzialmente colmato la ridotta presenza di 

cellule nell’emolinfa. 

Riguardo alle dimensioni degli emociti, non si sono osservate differenze rilevanti. 

Normalmente, un aumento del diametro e del volume degli emociti potrebbe essere dato 

dall’attività di fagocitosi, che può portare all’inclusione di materiale estraneo all’interno della 

cellula e quindi ad un aumento delle sue dimensioni. Invece, una riduzione delle dimensioni 

può essere data dalla fuoriuscita di fluidi del citoplasma dovuta a danni nella membrana 

cellulare (Matozzo et al., 2012b). Difatti, alcuni contaminanti possono dare modificazioni del 

citoscheletro, ad esempio causando un danno ossidativo alle proteine di membrana 
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(Matozzo et al., 2012b). È questo il caso di uno studio dove l’esposizione di R. philippinarum 

ad una concentrazione di 900 ng/L di triclosan ha dato una significativa riduzione del 

diametro e del volume degli emociti (Matozzo et al., 2012b).  

Un parametro che ha evidenziato una variazione molto significativa per effetto del 

trattamento è stata la proliferazione cellulare, misurata mediante il saggio XTT. In R. 

philippinarum è stato osservato che gli emociti sono in grado di dividersi nell’emolinfa 

(Matozzo et al., 2008). Nel presente studio è stato osservato che a 21 gg di esposizione, il 

trattamento con galaxolide a 500 ng/L ha provocato un sostanziale incremento della 

proliferazione cellulare rispetto al controllo, a fronte invece di una significativa diminuzione 

del THC. Anche a 7 gg la proliferazione cellulare dei trattati con 500 ng/L ha fatto registrare 

un valore significativamente più alto del controllo. Osservando nel complesso l’andamento 

dei due parametri per la concentrazione testata di 500 ng/L, si può notare la tendenza a 7 e 

21 gg di esposizione ad una riduzione del valore di THC e ad un rispettivo aumento della 

proliferazione cellulare. Per la concentrazione più elevata testata, sembra che l’aumento 

della proliferazione cellulare dopo 7 gg di esposizione sia servita per bilanciare la riduzione 

del THC, mentre questa possibilità è venuta meno a 21 gg. Quanto ipotizzato pocanzi è stato 

osservato anche in uno studio di esposizione di R. philippinarum ad ibuprofene, dove una 

concentrazione di 1000 μg/L ha causato la diminuzione del THC ed un aumento della 

proliferazione degli emociti (Matozzo et al., 2012d). Al contrario, in un altro lavoro sulla 

stessa specie esposta a triclosan è stata osservata una riduzione del valore di THC e una 

concomitante diminuzione della proliferazione cellulare (Matozzo et al., 2012b). Comunque, 

è da sottolineare che la proliferazione degli emociti è un parametro cellulare che può variare 

in maniera considerevole nei molluschi, a seguito di diversi fattori di stress (Matozzo et al., 

2012b). 

La determinazione dell’attività dell’LDH è uno strumento utile in ecotossicologia per 

verificare l’eventuale citotossicità di un inquinante. La lattato deidrogenasi (LDH) è infatti 

un enzima lisosomiale presente all’interno del citoplasma. L’eventuale attività di questo 

enzima nell’emolinfa priva di emociti sta a significare il rilascio dell’enzima a causa di danni 

alla membrana cellulare o di lisi delle cellule (Matozzo et al., 2012b). Dai risultati ottenuti, 

non sembra vi siano effetti citotossici del galaxolide a carico degli emociti di R. philippinarum. 

Ciò permette di escludere la morte cellulare come causa della diminuzione del THC vista in 

precedenza. Da confronto con i dati di letteratura, si osserva invece che nel caso del triclosan 

vi è stato un danno citotossico negli emociti di R. philippinarum a tutte le concentrazioni 
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testate (300 ng/L, 600 ng/L e 900 ng/L) (Matozzo et al., 2012b). Allo stesso modo, 

l’esposizione delle vongole a 1000 μg/L di ibuprofene ha dato evidenze di citotossicità 

(Matozzo et al., 2012d). 

Il lisozima è una idrolasi acida contenuta nei lisosomi degli emociti, e svolge 

un’importante funzione litica contro batteri e patogeni. È il principale agente batteriolitico 

nei fagosomi, in grado di digerire diversi batteri sia Gram positivi che Gram negativi (Monari 

et al., 2007). Sebbene sia sintetizzato negli emociti, può all’occorrenza essere rilasciato 

all’interno dell’emolinfa durante la fagocitosi per favorire la degradazione dei patogeni 

(Monari et al., 2007). Una riduzione dell’attività del lisozima può comportare una ridotta 

immunosorveglianza (Matozzo et al., 2012b). Nei lavori presenti in letteratura, l’attività del 

lisozima è stata determinata sia nell’emolinfa priva di emociti che nel lisato degli stessi.  È 

stato visto che in R. philippinarum l’attività del lisozima è maggiore negli emociti piuttosto 

che nell’emolinfa (Matozzo et al., 2003). Per questo motivo, in questo lavoro come in altri 

(Matozzo et al., 2012b) si è scelto di valutare il lisozima solamente nel lisato cellulare. I 

risultati dell’esposizione a galaxolide hanno dato una risposta significativa per quanto 

concerne l’effetto del trattamento sugli animali. L’esposizione a 500 ng/L ha indotto una 

maggior attività del lisozima specialmente dopo 21 gg, che potrebbe suggerire la 

stimolazione della risposta immunitaria a quella concentrazione. Tuttavia, dal test post-hoc 

HSD di Tukey non risulta nessuna variazione statisticamente significativa nel confronto tra 

controllo e trattati. In un lavoro precedente, Matozzo et al. (2012b) hanno valutato la 

variazione dell’attività del lisozima in seguito a esposizione di R. philippinarum a triclosan; 

anche in quello studio non sono stati osservati effetti significativi (Matozzo et al., 2012b). 

L’esposizione delle vongole a 100 μg/L e 1000 μg/L di ibuprofene, al contrario, ha 

determinato una significativa riduzione dell’attività del lisozima nell’emolinfa priva di 

emociti, suggerendo un’immunosoppressione dovuta dal contaminante (Milan et al., 2013). 

4.2 Stress ossidativo 

Le specie reattive dell’ossigeno (ROS) sono molecole con forte potere ossidante che possono 

causare danni alle strutture cellulari (Livingstone, 2001). L’esposizione a diversi tipi di 

contaminanti può causare una maggior produzione di queste specie nei tessuti 

dell’organismo, superando le capacità antiossidanti della cellula e dando quindi un effetto 

ossidativo (Valavanidis et al., 2006). In ecotossicologia, l’analisi dell’attività degli enzimi 

antiossidanti può essere un indice di eventuale stress ossidativo. È doveroso tenere 

presente, comunque, che l’attività degli enzimi antiossidanti nei molluschi è molto 
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suscettibile a fattori biologici come età e periodo riproduttivo, ma anche a fattori ambientali 

tipo il pH, la temperatura e l’ossigeno disciolto (Livingstone, 2001). Per determinare se il 

galaxolide abbia un effetto ossidativo su R. philippinarum, in questo lavoro è stata misurata 

l’attività di enzimi antiossidanti quali SOD, CAT, GR e GST. Inoltre, sono stati valutati i danni 

indotti dalle ROS sulle proteine attraverso la quantificazione dei gruppi carbonilici nelle 

catene laterali (saggio PCC). I tessuti prescelti per questi saggi sono stati le branchie, poiché 

sono i primi organi che vengono a contatto con i contaminanti presenti in acqua, e la 

ghiandola digestiva, poiché è la sede dei processi di detossificazione dell’organismo.  

4.2.1 Attività degli enzimi antiossidanti 

La superossido dismutasi (SOD) è un metalloenzima antiossidante deputato alla 

dismutazione del radicale superossido, una specie ROS molto reattiva, ad ossigeno e 

perossido di idrogeno (Crapo et al., 1978). La SOD, lavorando in sinergia con la CAT, 

rappresenta una delle principali difese antiossidanti della cellula e la sua variazione può dare 

indicazioni sullo stress ossidativo indotto da contaminanti. La CAT trasforma ulteriormente 

il perossido di idrogeno (altro ROS) prodotto dalla reazione catalizzata dalla SOD in acqua e 

ossigeno (Aebi, 1984). L’attività della SOD in questo lavoro è stata determinata sia nella 

branchia che nella ghiandola digestiva degli animali. Sebbene nella ghiandola sia stato 

osservato un cambiamento solamente per effetto del tempo di esposizione, nella branchia si 

sono osservate variazioni ben più significative. Infatti, il trattamento con 500 ng/L per 7 gg 

ha causato un aumento significativo dell’attività dell’enzima rispetto al controllo. Un 

andamento opposto invece è stato osservato a 14 gg di esposizione, dove entrambe le 

concentrazioni di 100 ng/L e di 500 ng/L hanno indotto una forte riduzione dell’attività 

rispetto al controllo. Questi risultati suggeriscono che nella prima settimana di esposizione 

il galaxolide ha indotto un’attivazione della SOD forse per contrastare un aumento di ROS nel 

tessuto, almeno per la concentrazione più alta testata. Dopo la seconda settimana di 

esposizione, l’attività dell’enzima è drasticamente diminuita rispetto al controllo, il che fa 

supporre una riduzione delle difese antiossidanti. Dopo 21 gg di esposizione, l’attività è 

tornata ai valori del controllo. La tendenza ad un ritorno a valori simili a quelli del controllo 

dopo una iniziale variazione dell’attività dell’enzima è stata osservata anche in altri lavori 

(Zhang et al., 2012; Chen et al., 2012). Questo andamento non lineare nell’attività della SOD 

non è tuttavia confermato dai risultati dell’attività nella CAT, in qualità di sua 

complementare per le ragioni viste in precedenza. Infatti, nella branchia di R. philippinarum 

risulta significativo solo l’effetto del tempo di esposizione al contaminante. Dai risultati del 
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saggio della SOD, ci si aspetterebbe una maggiore attività della CAT negli animali esposti per 

7 gg a 500 ng/L, cosa che invece non è successa. Si può ipotizzare che l’eventuale presenza 

di H2O2 prodotto dalla reazione della SOD sia stato controbilanciato non tanto dall’attività 

della CAT, ma di quella di altri enzimi come la glutatione perossidasi, non valutata in questo 

studio. L’attività della CAT nella branchia non ha subito effetti del trattamento con il 

galaxolide. Per quanto riguarda la ghiandola digestiva, invece, l’unico trattamento che ha 

rivelato una differenza significativa è quello dato dalla concentrazione di 100 ng/L a 7 gg di 

esposizione, con un aumento dell’attività rispetto al controllo. Una variazione che tende 

comunque a rientrare nei valori del controllo già alla seconda settimana di esposizione. Con 

i risultati ottenuti, non è possibile allo stato attuale ipotizzare l’insorgenza di una condizione 

di stress ossidativo indotta dal galaxolide. I dati di letteratura riguardo l’influenza del 

galaxolide sull’attività di SOD e CAT negli organismi marini sono assenti. Inoltre, le 

concentrazioni testate in altri studi sono generalmente superiori a quelle utilizzate nel 

presente lavoro di tesi. In uno studio condotto su Danio rerio si è osservato un aumento 

dell’attività della SOD alle concentrazioni di 0.37 mg/L e 0.17 mg/L al secondo giorno di 

esposizione al contaminante (Zhang et al., 2012). Nel fegato del pesce Carassius auratus sono 

state determinate le attività di entrambi gli enzimi antiossidanti: le concentrazioni più alte 

testate (15, 75 e 150 μg/L) hanno dato un incremento della SOD dopo 14 gg di esposizione e 

per la CAT dopo 14 e 21 gg (Chen et al., 2012). Per quanto riguarda R. philippinarum, un 

precedente studio ha evidenziato che il triclosan alle concentrazioni di 600 ng/L e 900 ng/L 

può indurre un aumento dell’attività della SOD nella branchia e una riduzione dell’attività 

nella ghiandola digestiva (Matozzo et al., 2012c). Tali concentrazioni non hanno determinato 

invece alcun cambiamento nella CAT di entrambi i tessuti (Matozzo et al., 2012c). In Milan et 

al. (2013) è stata osservata una significativa riduzione dell’attività della SOD nella ghiandola 

digestiva delle vongole, dopo 5 e 7 gg di esposizione alle concentrazioni di 100 μg/L e 1000 

μg/L di ibuprofene. Uno studio condotto su più contaminanti (carbamazepina, diclofenac e 

ibuprofene a concentrazioni di circa 15 μg/L) ha mostrato diversi trend nell’attività di SOD 

e CAT in R. philippinarum nel tempo, sia nella ghiandola digestiva che nelle branchie 

(Trombini et al., 2019). Comunque, le vongole hanno dimostrato una tendenza al recupero 

delle attività degli antiossidanti verso la fine dell’esposizione (Trombini et al., 2019).  

Il glutatione è un tripeptide in grado di legare svariati composti nocivi, come le specie ROS 

(Smith et al., 1988). Per espletare la sua funzione, necessita dell’attività di diversi enzimi. Tra 

questi, la GR rende nuovamente disponibile il glutatione trasformandolo dalla sua forma 
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ossidata GSSG alla sua forma ridotta GSH. Invece, la GST permette al GSH di coniugarsi con 

le specie reattive nocive, catalizzandone la reazione e favorendo la loro eliminazione. Nel 

presente lavoro, l’attività della GR è stata determinata sia nella branchia che nella ghiandola 

digestiva, mentre l’attività della GST è stata determinata solamente nella ghiandola digestiva. 

Da quanto si è potuto osservare, la GR non ha evidenziato alcun cambiamento significativo 

dell’attività in entrambi i tessuti analizzati. Allo stesso modo, l’attività della GST non è 

cambiata in maniera significativa. I dati ottenuti sono in netto contrasto con quelli di 

Ehiguese et al. (2020). In tale lavoro gli autori hanno esposto lo stesso organismo modello 

utilizzato nel presente studio, R. philippinarum, a diverse concentrazioni di galaxolide (0.005, 

0.05, 0.5, 5 e 50 μg/L). Hanno rilevato nella ghiandola digestiva una significativa diminuzione 

dell’attività della GR per tutte le concentrazioni testate per ogni tempo di campionamento 

(3, 7, 14 e 21 giorni) (Ehiguese et al., 2020). Allo stesso modo, hanno rilevato un significativo 

aumento dell’attività della GST per tutte le concentrazioni e a ogni tempo di esposizione (con 

la sola eccezione della concentrazione più bassa a 7 giorni) (Ehiguese et al., 2020). Alla luce 

di quei risultati, gli autori hanno evidenziato la capacità del galaxolide di indurre stress 

ossidativo in R. philippinarum (Ehiguese et al., 2020). Forse la differenza dei risultati tra il 

presente studio e quello appena citato potrebbe essere attribuita a differenze 

metodologiche: per la GR, Ehiguese e colleghi (2020) utilizzano un metodo in micropiastra 

adattato da Martín-Díaz et al. (2007), mentre nel presente lavoro si è utilizzato il metodo 

sviluppato da Smith et al. (1988). L’attività della GST invece è stata determinata da Ehiguese 

e colleghi (2020) con il metodo usato da Balk e Ford (1999), mentre qui è stato utilizzato il 

metodo proposto da Habig et al. (1974). Comunque, sono necessarie ulteriori analisi per 

definire meglio le cause di questi dati discordanti. In un altro studio, Trombini et al. (2019) 

hanno evidenziato che l’esposizione a 15 μg/L di carbamazepina, 15 μg/L di diclofenac e 15 

μg/L di ibuprofene può indurre un iniziale aumento dell’attività dei due enzimi nella 

ghiandola digestiva delle vongole, seguita da una sua riduzione nel tempo. 

4.2.2 Carbonilazione delle proteine 

L’azione dei ROS e altri agenti ossidanti può portare ad una ossidazione e modificazione delle 

proteine, come ad esempio la formazione di gruppi carbonilici (Valavanidis et al., 2006), 

chiamata carbonilazione. Questa consiste nella modificazione irreversibile di catene laterali 

amminoacidiche (principalmente lisina, arginina, prolina e istidina) in gruppi carbonilici 

quali aldeidi e chetoni (Kaloyianni et al., 2009). La carbonilazione si traduce in diversi effetti 

sulle proprietà delle proteine, tra le quali aggregazione, inattivazione e degradazione 
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(Kaloyianni et al., 2009), dando così un danno ossidativo. Una maggiore presenza di ROS 

nella cellula, dovuto ad esempio ad una esposizione a contaminanti (Livingstone, 2001; 

Valavanidis et al., 2006; Kaloyianni et al., 2009), può causare la carbonilazione delle proteine. 

La misura dei livelli di gruppi carbonilici nelle proteine, quindi, è utilizzata in ecotossicologia 

come indice di un possibile danno ossidativo dato da esposizione a xenobiotici, e si esegue 

con un saggio chiamato PCC (Protein Carbonyl Content) (Kaloyianni et al., 2009). 

Normalmente, le proteine ossidate si accumulano nell’organismo come fenomeno 

dell’invecchiamento o come conseguenza di alcune patologie quali l’arteriosclerosi 

(Valavanidis et al., 2006). Il continuo accumulo di proteine ossidate, sia da esposizione a 

xenobiotici che da invecchiamento, concorre ad una riduzione della capacità dell’organismo 

nella degradazione di tali proteine, con conseguenze sui meccanismi di trascrizione cellulari 

(Valavanidis et al., 2006). 

I livelli di PCC in questo lavoro sono stati determinati in entrambi i tessuti. Sia nella 

branchia che nella ghiandola digestiva, non sono stati notati aumenti significativi dei livelli 

di PCC in R. philippinarum dopo esposizione a galaxolide. Nel mitilo d’acqua dolce Dreissena 

polymorpha, l’esposizione a 500 ng/L di galaxolide ha determinato un sostanziale aumento 

della quantità di gruppi carbonilici nelle proteine dopo 21 giorni di esposizione al 

contaminante (Parolini et al., 2015). In letteratura sono disponibili pochi studi sui livelli di 

PCC dopo esposizione a PPCPs in R. philippinarum.  In un recente studio sul fullerene C60, una 

nanoparticella dai numerosi impieghi, è stato evidenziato che l’esposizione a 10 μg/L causa 

nella branchia di R. philippinarum un aumento della carbonilazione delle proteine dopo 7 

giorni di esposizione (Marisa et al., 2021). Anche l’ossido di titanio TiO2 causa un incremento 

dei livelli di PCC nella ghiandola digestiva della vongola, dopo un giorno di esposizione alla 

concentrazione di 10 μg/L (Marisa et al., 2018). Da quanto osservato nel presente lavoro, 

comunque, non ci sono elementi che portino ad ipotizzare un danno ossidativo alle proteine 

da parte del galaxolide in R. philippinarum, almeno per le concentrazioni testate.  

4.3 Attività dell’acetilcolinesterasi 

L’acetilcolina è un neurotrasmettitore che opera tra le giunzioni sinaptiche, responsabile 

della trasmissione del segnale nervoso ai recettori colinergici (Sandahl & Jenkins, 2002). Una 

volta trasmesso il segnale, l’enzima AChE catalizza l’idrolisi dell’acetilcolina in colina e acido 

acetico (Brahma & Gupta, 2020), ponendo così fine alla trasmissione del segnale neurale 

(Sandahl & Jenkins, 2002). Questo sistema di neurotrasmissione è largamente diffuso nel 

regno animale, sebbene negli invertebrati non sia stato ben caratterizzato come nei 
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vertebrati (Fulton & Key, 2001). Un’eventuale inibizione dell’attività dell’AChE porta ad un 

accumulo di acetilcolina nello spazio inter-sinaptico, dando una stimolazione continua dei 

recettori colinergici (Sandahl & Jenkins, 2002). Si ha così un danno a carico del sistema 

nervoso dell’organismo, che nei casi più gravi può dare origine a convulsioni e paralisi 

(Fulton & Key, 2001). In passato, l’inibizione dell’AChE è stata largamente usata come 

biomarker di neurotossicità di pesticidi carbammati e organofosfati, in pesci e invertebrati 

(Hook et al., 2014). Negli ultimi anni, comunque, l’inibizione dell’AChE è stata osservata 

anche per altre classi di contaminanti, come detergenti, metalli pesanti e PAHs (Ozkan et al., 

2017). 

Nel presente lavoro di tesi si è voluto verificare se il galaxolide potesse agire come 

neurotossico in R. philippinarum. A questo fine, è stata determinata l’attività dell’AChE nella 

branchia, essendo questo organo il primo a contatto con i contaminanti in acqua. Dai risultati 

ottenuti si evince che l’esposizione a 100 ng/L per 14 gg ha indotto un aumento dell’attività 

dell’AChE rispetto al controllo. Anche se non in maniera statisticamente significativa, è stata 

notata una generale tendenza all’incremento dell’attività dopo esposizione per 7 gg e a 21 gg 

a 100 ng/L. Questo inusuale aumento può essere spiegato come una risposta dell’organismo 

per mitigare un possibile effetto neurotossico del galaxolide. Questa ipotesi è stata avanzata 

anche in un simile esperimento condotto da Milan et al. (2013) su R. philippinarum esposto 

a ibuprofene. In quello studio l’aumento è stato registrato dopo una iniziale inibizione 

dell’attività, seguito successivamente da un nuovo calo (Milan et al., 2013). Al momento, non 

vi sono in letteratura studi che illustrino gli effetti del galaxolide sull’attività dell’AChE. 

Trombini et al. (2019) hanno osservato che in R. philippinarum l’esposizione al diclofenac 

può causare un significativo aumento dell’attività dell’enzima nella ghiandola digestiva e 

nella branchia per tutti i contaminanti testati (carbamazepina, diclofenac e ibuprofene) 

(Trombini et al., 2019). Gli autori attribuiscono l’aumento dell’attività dell’AChE a un 

potenziale effetto neurotossico correlato alla produzione di specie ROS (Trombini et al., 

2019). Un significativo calo dell’attività è stato invece notato nella branchia di R. 

philippinarum dopo esposizione a 300 ng/L e 900 ng/L di triclosan per 7 giorni (Matozzo et 

al., 2012b). Sulla base dei dati ottenuti in questa tesi e delle informazioni disponibili in 

letteratura, si può affermare che occorrono altri studi per determinare l’eventuale potenziale 

neurotossico del galaxolide e di altri contaminanti appartenenti alla stessa categoria 

(fragranze e prodotti per l’igiene personale).   
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4.3 Analisi chimiche 

La laguna di Venezia è stata negli anni oggetto di studio per quanto concerne lo sversamento 

e il trasporto di contaminanti di diverso tipo (Sommerfreund et al., 2010). In particolare, 

l’apporto di contaminanti negli anni ‘50-’80 ha determinato un loro notevole accumulo nei 

sedimenti della laguna (Sommerfreund et al., 2010). Ancora oggi, le attività industriali e il 

traffico marittimo sono fonte di inquinamento nella laguna di Venezia (Ademollo et al., 

2017), portando le autorità regionali a dichiarare un terzo del territorio lacustre come non 

utilizzabile per le attività di piscicoltura (DGR3366/2004) (Milan et al., 2016). Dati l’elevato 

uso e il continuo apporto in ambiente di galaxolide (Vallecillos et al., 2015), si è voluto 

determinare se questo contaminante fosse presente e in che concentrazioni all’interno 

dell’acqua di mare utilizzata per l’esposizione. In parallelo alle analisi biochimiche, perciò, 

sono state condotte delle analisi chimiche per determinare un eventuale valore di fondo 

ambientale (background value) di galaxolide nell’acqua di mare. Questa determinazione è 

stata necessaria, inoltre, per valutare se in aggiunta al trattamento di esposizione delle 

vongole al galaxolide bisognasse tenere in considerazione un contributo dato dalla 

contaminazione in ambiente. Dai risultati delle analisi condotte in GC-MS, si sono ottenuti 

valori di concentrazione al di sotto del LLOQ per due campioni (le due repliche campionate 

a 7 gg) e valori al di sotto del LOD per il resto dei campioni raccolti. Di conseguenza, non si 

può affermare che vi sia presenza del galaxolide all’interno dell’acqua di mare. È da 

sottolineare il fatto che si è rilevato, durante il processo di validazione del metodo analitico, 

la presenza di galaxolide all’interno del laboratorio di analisi. È già stato evidenziato in altri 

studi, infatti, che il largo utilizzo di galaxolide nei prodotti per la persona e per la pulizia 

domestica può portarne ad una concentrazione relativamente elevata nell’aria indoor 

(Lucattini et al., 2018). Queste concentrazioni possono andare dalle decine alle centinaia di 

ng/m3, a seconda degli ambienti considerati (Lucattini et al., 2018). Si è dovuto determinare 

per questo motivo il valore di fondo di galaxolide del laboratorio di analisi. Questo ha dato 

un valore equivalente ad un segnale corrispondente ad una concentrazione di 13.4 ng/L in 

acqua di mare. Il bianco del metodo, utilizzato per il calcolo del LLOQ e del LOD, può così 

avere impedito la determinazione di una eventuale presenza in tracce del galaxolide 

nell’acqua di mare. In letteratura, sono presenti pochi dati riguardo la concentrazione di 

galaxolide presente in acqua marina. Uno studio condotto lungo l’estuario del fiume Tamar 

(Cornwall, UK) e la prospiciente zona costiera, ha registrato concentrazioni da 6 a 28 ng/L, 

con i valori più alti nei siti di campionamento più vicini agli scarichi di impianti di 
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trattamento delle acque (Sumner et al., 2010). Una campagna di screening di contaminanti 

organici lipofilici nella Baia Tedesca nel Mare del Nord ha riportato concentrazioni di 

galaxolide da 0.09 a 4.8 ng/L (Bester et al., 1998). Un’altra campagna di screening condotta 

sui sedimenti della parte settentrionale del mare Adriatico ha determinato all’interno di 

questi valori di galaxolide di 4.3 ng/g (Combi et al., 2016). Da quanto ottenuto con il presente 

lavoro di tesi, non vi sono dati che possano affermare la presenza di galaxolide all’interno 

dell’acqua della laguna di Venezia.  

È già stato più volte sottolineato come il largo uso di galaxolide ne comporti un continuo 

apporto in ambiente (Vallecillos et al., 2015). Data la natura lipofila della molecola, questa 

tende ad essere assorbita ed accumulata negli organismi (Balk & Ford, 1999b; Tumová et al., 

2019). Si è voluto perciò determinare l’eventuale presenza del contaminante in esemplari di 

R. philippinarum pescati in zone di concessione della laguna di Venezia nei pressi di Chioggia 

(VE), attraverso un’analisi screening di tutti i contaminanti rilevabili al loro interno. Dai 

risultati ottenuti dall’analisi HPLC-HRMS, non si è determinata la presenza di galaxolide per 

nessuno dei campioni considerati, come anche non si è determinato il suo principale 

metabolita galaxolidone. Tuttavia, è da tenere presente che gli esemplari utilizzati per questa 

analisi sono stati quelli avanzati dalla battuta di pesca del settembre 2020 e mantenuti in 

stanza termostatica, causa mancata reperibilità di nuovo pescato. Questi sono stati 

mantenuti alle condizioni indicate al §2.10 per circa un mese, il che potrebbe avere permesso 

una eventuale metabolizzazione ed eliminazione del galaxolide. In letteratura ad oggi non 

sono presenti informazioni riguardanti il percorso metabolico del galaxolide in R. 

philippinarum. Alla luce di quanto illustrato, dal presente studio non vi sono dati in grado di 

definire la presenza di galaxolide all’interno dei tessuti delle vongole R. philippinarum 

pescate nella laguna di Venezia. 

Organismi marini quali mitili e vongole sono frequentemente utilizzati come strumenti 

per il biomonitoraggio, in qualità della loro elevata capacità filtrante (Ademollo et al., 2017). 

Attraverso l’alimentazione, sono in grado di accumulare nei loro tessuti elevate quantità di 

contaminanti presenti nella colonna d’acqua, e di concentrarli al loro interno (Ademollo et 

al., 2017). Per questo motivo possono fornire un indice sull’inquinamento dell’ambiente nel 

quale si trovano, andando a determinare gli inquinanti presenti al loro interno. Gli 

invertebrati marini della laguna di Venezia sono tuttora utilizzati come bioindicatori per 

valutare l’inquinamento di acqua e sedimenti della zona (Ademollo et al., 2017; Sfriso et al., 

2018). Ad esempio, sono stati utilizzati per valutare la contaminazione di metalli pesanti 
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(Sfriso et al., 2018), e composti organici quali alchilfenoli e PAHs (Ademollo et al., 2017) in 

laguna. Avendo eseguito un’analisi screening con HPLC-HRMS degli estratti di vongole per 

determinare la presenza di galaxolide, si è condotta una ricerca untarget anche di altri 

possibili contaminanti. Dai match positivi ottenuti con il software Compound Discoverer 3.2 

e relativi database, sono stati individuati quattro composti di origine sintetica, non presenti 

naturalmente nelle vongole e perciò definibili come contaminanti: due farmaci antivirali 

(Lopinavir e Ritonavir) e due diesteri sintetici (di-(2-etilesil)-sebacato e di-(2-etilesil)-

adipato). Il Lopinavir e il Ritonavir sono due confermati antiretrovirali inibitori della 

proteasi, utilizzati nelle terapie HAART (Highly active antiretroviral therapy) per il 

trattamento delle infezioni da virus HIV-1 (Chandwani & Shuter, 2008). In commercio si 

trovano in miscela precostituita con il nome commerciale di Kaletra®, un farmaco prodotto 

e venduto dalla Abbott S.p.A e ampiamente utilizzato nelle terapie per persone affette da 

AIDS (Acquired Immune Deficiency Syndrome) (Chandwani & Shuter, 2008). Ad oggi, in 

letteratura non sono presenti dati di accumulo di Lopinavir e di Ritonavir all’interno di R. 

philippinarum o di altri molluschi marini, come non vi sono dati ecotossicologici. Secondo un 

rapporto redatto dall’EMEA (European Medicines Agency), una valutazione dei rapporti 

PEC/PNEC (Predicted environmental concentration/Predicted no effect concentration) 

calcolati per le due molecole ha portato l’Ente ad affermare che sembrerebbero non 

rappresentare un rischio per l’ambiente (EMEA, 2006). Tuttavia, per il Lopinavir è stato 

stimato un BCF di 2200, il quale suggerisce un potenziale di bioaccumulo molto alto negli 

organismi acquatici, indicando inoltre l’incapacità di essere metabolizzato (PubChem, 2021). 

Il di-(2-etilesil)-sebacato (DEHS) e il di-(2-etilesil)-adipato (DEHA) sono due composti 

organici sintetici, diesteri del 2-etilesanolo con rispettivamente l’acido sebacico e l’acido 

adipico. Sono prevalentemente utilizzati in industria come plasticizzanti nei materiali 

plastici, per migliorarne le proprietà tecniche e di durata (Hahladakis et al., 2018), e come 

additivi negli olii idraulici. L’interesse ambientale di questi additivi è legato alla crescente 

attenzione posta sulle microplastiche rilasciate negli ecosistemi marini (Al-Salem et al., 

2020), anche se manca tuttora una caratterizzazione ambientale e tossicologica adeguata. È 

stato dimostrato come plasticizzanti come il DEHA siano in grado di migrare dalle plastiche 

delle confezioni alimentari ai cibi grassi che vi sono contenuti (Hahladakis et al., 2018). 

Un’indagine sui composti plasticizzanti presenti nelle acque al largo della Tunisia ha 

riportato una concentrazione di DEHA nei sedimenti marini di 3.08 mg/kg dw e una 

concentrazione nei tessuti di pesci Sparus aurata di 3.04 mg/kg dw (Jebara et al., 2021). Ad 
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oggi, non sono presenti in letteratura dati sulla presenza di DEHA e DEHS nella laguna di 

Venezia, come anche sul loro accumulo in bivalvi come R. philippinarum.  

Avendo sviluppato un metodo strumentale per l’analisi del galaxolide nell’acqua marina 

al GC-MS, si è voluto eseguire una analisi screening con lo stesso metodo per una ricerca 

untarget dei contaminanti presenti nelle vongole. Anche con questo metodo, non si è rilevata 

la presenza di galaxolide all’interno degli animali. Invece, sono stati identificati tramite 

confronto con NIST Database altri due contaminanti xenobiotici: la nicotina e il Cinerin II. La 

nicotina è una rinomata molecola naturale presente nelle foglie di tabacco, e viene quindi 

assunta in grandi quantità con il fumo di sigaretta (Leslie, 2020). Data la sua importanza 

farmacologica e tossicologica, è stata oggetto negli anni di innumerevoli studi (Jackson et al., 

2020). Dal punto di vista ambientale, l’estensivo consumo di sigarette nella popolazione è 

causa di un massiccio apporto di nicotina negli ecosistemi acquatici (Araújo & Costa, 2019; 

Müller et al., 2020). I mozziconi di sigaretta, non smaltiti in maniera adeguata dai 

consumatori, vanno a rilasciare i componenti al loro interno nelle acque, specialmente 

nicotina, PAHs e metalli (Araújo & Costa, 2019). Per questo motivo, la nicotina è uno dei 

maggiori PCPPs rilevabili in corpi idrici soggetti a influenza antropica (Chaturvedi et al., 

2021; Ebele et al., 2017). Non sono tuttavia presenti in letteratura dati riguardanti il 

bioaccumulo di nicotina in R. philippinarum. Le piretrine sono una famiglia di insetticidi 

organici, originariamente estratte dai fiori di Chrysanthemum cinerariaefolium (Anadón et 

al., 2009). Sono ampiamente utilizzate in medicina veterinaria, ambienti domestici e 

agricoltura come pesticidi assieme ai loro analoghi sintetici, i piretroidi (Anadón et al., 2009). 

A differenza di questi ultimi, le piretrine sono maggiormente degradabili alla luce, 

rappresentando una alternativa environmental-friendly ai loro rispettivi sintetici (Anadón et 

al., 2009). I composti costituenti la famiglia delle piretrine sono sei: Pyrethrin I, Pyrethrin II, 

Cinerin I, Cinerin II, Jasmolin I e Jasmolin II (Anadón et al., 2009). Di questi, il Cinerin II è 

stato ritrovato nei campioni di vongole analizzate. Nella letteratura scientifica, è stata posta 

maggiore attenzione sull’accumulo e sugli effetti dei composti sintetici piretroidi (Bradbury 

& Coats, 1989), piuttosto che sulle piretrine naturali. Per cui, non si ritrovano dati scientifici 

sull’accumulo e la tossicità del Cinerin II su organismi marini. Alla luce di quanto fin qui 

esposto, si rendono necessari ulteriori studi per verificare il possibile accumulo della 

nicotina e del Cinerin II all’interno dei tessuti di molluschi marini e i loro eventuali effetti 

tossici. 



 

70 
 

Gli esemplari di R. philippinarum analizzati per la determinazione untarget dei 

contaminanti al loro interno sono stati prelevati dopo il loro mantenimento per circa 30 gg 

all’interno di un sistema artificiale, con ricambio di acqua prelevata presso Chioggia. Per 

questo motivo, si è dovuto condurre un’analisi screening anche dell’acqua di mare utilizzata, 

per valutare se la presenza dei contaminanti nelle vongole fosse derivata dalla esposizione 

all’acqua di mantenimento. I risultati delle analisi in HPLC-HRMS hanno confermato la 

presenza di Lopinavir, Ritonavir, DEHS e DEHA anche nell’acqua di mare. Perciò, è da 

considerare che l’accumulo di questi contaminanti nelle vongole possa essere dovuto 

all’esposizione dell’acqua utilizzata nella vasca di mantenimento, e non dalla loro assunzione 

in ambiente. Nondimeno, può essere il risultato di una combinazione di entrambe le 

esposizioni. Non essendo legata ai fini del presente studio, non si è indagato sulla 

quantificazione del bioaccumulo di questi contaminanti in R. philippinarum. In aggiunta, non 

si è eseguita una verifica della presenza di nicotina e Cinerin II nell’acqua di mare. Entrambi 

questi aspetti rimangono perciò da investigare in futuro, per una migliore caratterizzazione 

degli inquinanti nell’ecosistema marino della laguna di Venezia. Mentre la presenza di DEHS 

e DEHA nelle acque nei pressi di Chioggia non stupisca per i motivi illustrati 

precedentemente, la presenza dei due farmaci rimane di dubbia origine. Una possibile 

spiegazione può essere data dalla odierna pandemia globale dovuta al virus SARS-CoV-2 

(denominato anche COVID-19). Difatti, nell’aprile 2020 il farmaco Kaletra® è stato 

autorizzato in Italia come medicinale nella terapia di pazienti adulti affetti dal virus, in 

mancanza di altri strumenti efficaci (AIFA, 2020a). L’Agenzia Italiana del Farmaco (AIFA) ha 

permesso l’utilizzo off-label del formulato per il trattamento dei pazienti infetti, sia nelle 

terapie ospedaliere che in quelle domiciliari (Ministero della Salute, 2020), salvo poi 

revocare l’autorizzazione a fine luglio 2020 limitandola ai casi clinici (AIFA, 2020b). A 

Chioggia è presente un ospedale cittadino, come anche una casa di riposo, a meno di 2.5 km 

dal punto di prelievo dell’acqua marina a Punta Poli (Figura 4.1). La residenza per anziani F. 

F. Casson è una casa di riposo situata a Sottomarina, nel Comune di Chioggia. Nell’aprile 

2020, la struttura è stata investita da un aumento considerevole dei casi di COVID-19 tra i 

pazienti e il personale sanitario (Radio Clodia FM, 2020a,b; RaiNews, 2020a). L’ospedale 

ULSS 3 Serenissima, situato anch’esso a Sottomarina di Chioggia, come la quasi totalità delle 

strutture sanitarie della Regione ha dovuto affrontare l’emergenza sanitaria per tutto il 

decorso della pandemia (Radio Clodia FM, 2020c; RaiNews, 2020b; SIVeMP, 2020). È dunque 

possibile che la gran quantità di ricoveri durante il periodo di primavera 2020 abbia portato 
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ad un largo utilizzo del farmaco Kaletra® per le terapie e ad una sua conseguente immissione 

nella rete fognaria. Questo, unito ad una eventuale inefficienza dei trattamenti di 

depurazione delle acque reflue, può aver contribuito al rilascio di Lopinavir e Ritonavir nelle 

acque della laguna. È da precisare che, durante il prelievo dell’acqua di mare, si è avuta 

l’accortezza di attendere la corrente di marea entrante, la quale non dovrebbe giungere 

dall’abitato di Chioggia e quindi dovrebbe essere meno carica di inquinanti. In conclusione, 

tutte queste osservazioni necessitano di ulteriori prove per definire se e come vi sia un 

apporto di farmaci antivirali nella laguna di Venezia, come conseguenza delle terapie per il 

virus SARS-CoV-2. 

L’analisi screening in HPLC-HRMS dell’acqua di mare ha fornito altri dati riguardo la 

presenza di contaminanti al suo interno. In aggiunta a quelli sopra descritti, sono stati trovati 

altri quattro composti di origine sintetica: il diisodecil-ftalato (DIDP), la N-isopropil-N'-fenil-

p-fenilendiammina (IPPD), la Alverina e la N,N'-dicicloesilurea (Appendice C). Questi 

composti non sono stati trovati nella medesima analisi condotta sui campioni di vongole. Il 

DIDP è uno ftalato utilizzato come plasticizzante in pellicole alimentari e imballaggi, che ha 

mostrato la capacità di trasferirsi dalle confezioni plastiche ai cibi grassi contenuti al loro 

interno (Hahladakis et al., 2018), come illustrato precedentemente per il DEHA. La IPPD è 

una ammina aromatica secondaria, utilizzata come additivo antiossidante nella produzione 

Figura 4.1 - Mappa degli abitati di Chioggia e Sottomarina di Chioggia, con indicati il punto di prelievo 

dell’acqua di mare a Punta Poli (rosso), la locazione della casa per anziani R.S.A. F. F. Casson (arancio) e la 

locazione dell’ospedale cittadino (croce rossa).  
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della gomma (Polovková et al., 2006). L’Alverina è un principio antispasmodico che induce 

un rilassamento nei muscoli di tipo liscio (Rathod et al., 2017). Per questa sua proprietà, 

viene utilizzata come farmaco per i disordini gastrointestinali (Rathod et al., 2017). La N,N'-

dicicloesilurea è un composto organico della famiglia delle uree, senza un particolare utilizzo 

industriale o medico. Recentemente, è stata testata insieme ad altri composti come drug 

nanocrystals a fini farmacologici sui ratti (Gao et al., 2012). Non essendo fondamentali ai fini 

del presente lavoro di tesi, non si è investigato ulteriormente sulla presenza in ambiente e 

sulle evidenze ecotossicologiche di queste molecole. Possono però essere utilizzate in futuro 

come nuovi spunti di indagine per la caratterizzazione di contaminanti emergenti all’interno 

della laguna di Venezia.
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5. CONCLUSIONI  

L’integrazione delle tecniche di analisi ecotossicologiche con indagini analitiche delle matrici 

ambientali permettono di ottenere una migliore comprensione degli impatti che le sostanze 

sintetiche di origine antropica possono avere sugli ecosistemi. 

I risultati ottenuti nel presente studio non hanno permesso di definire in maniera 

esaustiva la pericolosità del galaxolide nei confronti del mollusco R. philippinarum, almeno 

nelle condizioni sperimentali adottate in questa tesi. Dei parametri emocitari analizzati, solo 

il THC e la proliferazione cellulare hanno subito una variazione dopo l’esposizione al 

contaminante. Per quanto riguarda gli enzimi antiossidanti, solamente l’attività della SOD 

nella branchia e della CAT nella ghiandola hanno subito una variazione significativa, salvo 

poi ritornare a valori simili al controllo. Non è stato registrato un danno ossidativo alle 

proteine, mentre per l’attività dell’AChE è stata osservata una variazione alla concentrazione 

più bassa, che però è tornata ai valori di controllo verso la fine dell’esposizione. È da 

escludere, dunque, che il galaxolide possa indurre effetti di tossicità cronica al sistema 

immunitario o danni di tipo ossidativo in R. philippinarum alle concentrazioni testate. 

Per quanto riguarda le analisi dell’acqua di mare e degli esemplari di vongole pescate nella 

laguna di Venezia, non sembrano esservi evidenze di galaxolide per nessuno dei campioni 

esaminati. Tuttavia, la presenza di composti di origine sintetica quali Lopinavir, Ritonavir, 

DEHS e DEHA in entrambe le matrici analizzate conferma il forte impatto antropico 

nell’ecosistema lagunare, evidenziando anche la possibilità di questi contaminanti di essere 

accumulati negli organismi filtratori.  

Da quanto esaminato nel presente lavoro di tesi, emerge la necessità di ulteriori studi per 

caratterizzare al meglio gli effetti del galaxolide nell’ambiente marino. Nonostante in R. 

philippinarum non siano stati osservati particolari effetti, sarebbe interessante valutare la 

sensibilità al composto di altri organismi modello, verificando anche l’eventuale 

concomitante effetto di altri fattori di stress, come la variazione di temperatura, salinità e 

pH. Infine, si sottolinea l’importanza di eseguire approfondite indagini analitiche 

nell’ambiente marino, al fine di caratterizzare e quantificare l’apporto di contaminanti 

emergenti di origine sintetica. Questo risulta un passaggio fondamentale per la migliore 

comprensione dell’entità dell’impatto antropico sull’ecosistema della laguna di Venezia.
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NOMENCLATURA 

Formule 

BAF  Bioaccumulation factor (L/kg) 

BCF   Bioconcentration factor (L/kg) 

CB   Concentrazione di un analita target o del precursore nel biota (mg/kg) 

CW   Concentrazione del composto precursore in acqua (mg/L) 

log KOC  Logaritmo del coefficiente di partizione carbonio organico/acqua (-) 

log KOW  Logaritmo del coefficiente di partizione ottanolo/acqua (-) 

Acronimi 

ACh   Acetilcolina 

AChE  Acetilcolinesterasi 

ACMs  Alicyclic Musk fragrances 

ADBI  Celestolide, Crysolide 

AETT  Versalide 

AHMI  Phantolide 

AHTN  Tonalide 

AIDS   Acquired Immune Deficiency Syndrome 

AIFA  Agenzia Italiana del Farmaco 

ATC  Acetiltiocolina 

ATII  Traseolide 

CAT  Catalasi 

CDNB  2,4-dinitroclorobenzene 

DDT  Para-diclorodifeniltricloroetano 

DEHA   Di-(2-etilesil)-adipato 

DEHS   Di-(2-etilesil)-sebacato 

DNPH  2,4-dinitrofenilidrazina 

DTNB  acido 2,2'-dinitro-5,5'-ditiodibenzoico 

d.w.   Dry weight 

EDs   Endocrine Disruptors  

EI   Electron ionization 

EIC    Extracted ion chromatogram 

EMEA   European Medicines Agency 
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EPs   Emerging Pollutants 

ESI   Electrospray ionization 

FS   Full Scan 

FS-ddMS2   Full Scan - data dependent MS/MS fragmentation 

GC   Gascromatografo 

GR   Glutatione reduttasi 

GSH  Glutatione 

GST   Glutatione S-transferasi 

HAART   Highly active antiretroviral therapy 

HHCB  Galaxolide 

HPLC  High Performance Liquid Chromatography 

HPV  High Production Volume Chemical List Database 

HRMS  High Resolution Mass Spectrometer 

IS    Internal standard 

LDH  Lattato deidrogenasi 

LLOQ  Lower limit of quantification 

LOD  Limit of detection 

LPO   Perossidazione lipidica 

l.w.   Lipid weight 

MA   Musk Ambrette 

MCMs  Macrocyclic Musk fragrances 

MK   Musk Ketone 

MM   Musk Moskene 

MS   Mass Spectrometer 

MT   Musk Tibetene 

MX   Musk Xylene 

MXR  Multixenobiotic resistance 

NADPH  Nicotinammide adenina dinucleotide fosfato 

NMs  Nitro Musk fragrances 

RNS  Reactive nitrogen species 

PAHs  Polycyclic Aromatic Hydrocarbons 

PCC   Protein Carbonyl Content 

PCMs  Polycyclic Musk fragrances 
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PCBs   Polychlorinated Biphenyl substances 

PCPs  Personal Care Products 

PEC   Predicted environmental concentration 

PFAS  Per- and polyfluoroalkyl substances 

PNEC  Predicted no effect concentration 

POPs  Persistent Organic Pollutants 

PPCPs  Pharmaceutical and Personal Care Products 

QqQ  Triplo quadrupolo 

REACH  Regulation Evaluation Authorization and Restriction of Chemicals 

ROS  Reactive oxygen species 

SDL   Screening detection limits 

SOD  Superossido dismutasi 

SPE   Solide Phase Extraction 

SRM  Single Reaction Monitoring 

TCA  Acido tricloroacetico 

THC  Total hemocyte count 

TIC   Total ion current 

TNB  Acido 2-nitro-5-tiobenzonico 

US-EPA  Environmental Protection Agency of United States 

XTT   Sale di tetarazolio 

w.w.  Wet weight 

WWTPs  Wastewater Treatment Plants 
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APPENDICE A 

 

  

 

Tabella A1.1 

Caratteristiche di nomenclatura e di struttura del galaxolide. Modificato da Tumová et al. (2019). 

Tabella A1.2 

Proprietà chimico-fisiche del galaxolide e di altri rappresentanti della famiglia dei polyciclic musks. Modificato da Tumová et al. (2019). 
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Figura A1.3 - Dettagli del metodo utilizzato per la determinazione del galaxolide nei campioni di acqua di mare al GC-MS: curva di calibrazione 

del metodo ottenuta da analisi di soluzioni standard a concentrazione nota (n=2), percentuali determinate di recupero (%Rec) del galaxolide 

e dell’IS, concentrazione teorica del bianco del metodo (valore di fondo del laboratorio) e valori di LOD e LLOQ. In basso sono riportati i valori 

determinati per i campioni analizzati, costituiti da due repliche per giorno di campionamento (a 7, 14 e 21 giorni). SD: deviazione standard; 

%RSD: deviazione standard percentuale; C: concentrazione; LOD: limit of detection; LLOQ: lower limit of quantification.  
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APPENDICE C 

 

Figura A3.1 - Cromatogramma TIC (in alto) ed EIC degli m/z degli ioni molecolari [M-H]+ 

per i diversi composti considerati (Lopinavir, Ritonavir, di-(2-etilesil)-sebacato e di-(2-

etilesil)-adipato), per il campione Pool1. Sull’asse delle ascisse è riportato il tempo 

dell’analisi, mentre sulle ordinate l’abbondanza relativa. 

Figura A3.2 - Cromatogramma TIC (in alto) ed EIC degli m/z degli ioni molecolari [M-H]+ 

per i diversi composti considerati (Lopinavir, Ritonavir, di-(2-etilesil)-sebacato e di-(2-

etilesil)-adipato), per il campione Pool2. Sull’asse delle ascisse è riportato il tempo 

dell’analisi, mentre sulle ordinate l’abbondanza relativa. 
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Figura A3.3 - Cromatogramma TIC (in alto) ed EIC degli m/z degli ioni molecolari [M-H]+ 

per i diversi composti considerati (Lopinavir, Ritonavir, di-(2-etilesil)-sebacato e di-(2-

etilesil)-adipato), per il campione Pool3. Sull’asse delle ascisse è riportato il tempo 

dell’analisi, mentre sulle ordinate l’abbondanza relativa.  

Figura A3.4 - Cromatogramma TIC (in alto) ed EIC degli m/z degli ioni molecolari [M-H]+ 

per i diversi composti considerati (Lopinavir, Ritonavir, di-(2-etilesil)-sebacato e di-(2-

etilesil)-adipato) del campione W1. Sull’asse delle ascisse è riportato il tempo dell’analisi, 

mentre sulle ordinate l’abbondanza relativa. 
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Figura A3.5 - Cromatogramma TIC (in alto) ed EIC degli m/z degli ioni molecolari [M-H]+ 

per i diversi composti considerati (Lopinavir, Ritonavir, di-(2-etilesil)-sebacato e di-(2-

etilesil)-adipato) del campione W2. Sull’asse delle ascisse è riportato il tempo dell’analisi, 

mentre sulle ordinate l’abbondanza relativa. 

Figura A3.6 - Confronto degli spettri MS e MS/MS di diisodecil-ftalato (DIDP) tra il database mzCloud (sopra) 

e il campione W1 (sotto). In ordine: (a) struttura molecolare del DIDP e suo spettro MS secondo mzCloud; (b) 

spettro MS/MS a 30 eV secondo mzCloud; (c) spettro MS ottenuto per il campione W1; (d) spettro MS/MS 

ottenuto per il campione W1 a 35 eV. 
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Figura A3.7 - Confronto degli spettri MS e MS/MS di N-isopropil-N'-fenil-p-fenilendiammina (IPPD) tra il 

database mzCloud (sopra) e il campione W1 (sotto). In ordine: (a) struttura molecolare della IPPD e suo spettro 

MS secondo mzCloud; (b) spettro MS/MS a 35 eV secondo mzCloud; (c) spettro MS ottenuto per il campione 

W1; (d) spettro MS/MS ottenuto per il campione W1 a 35 eV. 

Figura A3.8 - Confronto degli spettri MS e MS/MS di Alverina tra il database mzCloud (sopra) e il campione 

W1 (sotto). In ordine: (a) struttura molecolare dell’Alverina e suo spettro MS secondo mzCloud; (b) spettro 

MS/MS a 30 eV secondo mzCloud; (c) spettro MS ottenuto per il campione W1; (d) spettro MS/MS ottenuto per 

il campione W1 a 35 eV.  
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Figura A3.9 - Confronto degli spettri MS e MS/MS di N,N'-dicicloesilurea tra il database mzCloud (sopra) e il 

campione W1 (sotto). In ordine: (a) struttura molecolare della N,N'-dicicloesilurea e suo spettro MS secondo 

mzCloud; (b) spettro MS/MS a 35 eV secondo mzCloud; (c) spettro MS ottenuto per il campione W1; (d) spettro 

MS/MS ottenuto per il campione W1 a 35 eV.  


