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1. Introduzione 

 
1.1 PPCPs 

 

La presenza di composti chimici, identificati come contaminanti "emergenti", 
nelle acque reflue e negli ambienti acquatici è nota da molti anni (Rosal et 
al., 2010; Vogelsang et al., 2006).  
Il termine emergente non è utilizzato con un’accezione temporale, ma è 
usato piuttosto per distinguerli dagli inquinanti convenzionali, come ad 
esempio i metalli. 
I contaminanti emergenti comprendono principalmente sostanze chimiche 
presenti in prodotti farmaceutici, prodotti per la cura personale, prodotti 
industriali e solventi. Molti di essi vengono utilizzati e rilasciati nell’ambiente 
e alcuni possono manifestare tossicità cronica e disturbi endocrini nella 
fauna acquatica. 
I farmaci vengono inseriti in una vasta classe di prodotti definita PPCPs 
(Pharmaceuticals and Personal Care Products) che racchiude anche i 
prodotti per la cura della persona, quali shampoo, deodoranti e detergenti 
in genere (Boxall et al., 2012). 
I PPCPs sono stati rilevati in tutti i compartimenti ambientali (Kallenborn et 
al., 2018) a causa delle numerose fonti di immissione in ambiente, come lo 
smaltimento improprio di farmaci scaduti o inutilizzati, l’utilizzo di farmaci in 
industrie, fattorie, aziende ospedaliere e tanti altri. Ciò solleva non poche 
preoccupazioni circa i potenziali effetti negativi per la fauna acquatica 
(Ebele et al., 2017). 
Le sostanze farmaceutiche, infatti, una volta somministrate al paziente o 
all’animale, possono essere metabolizzate del tutto o in parte 
nell’organismo ed eliminate con le feci o con le urine in forma di metaboliti 
inattivi, metaboliti attivi o come sostanza inalterata raggiungendo le acque 
fognarie e in seguito i depuratori (Ebele et al, 2017). 
Nella maggior parte dei casi i depuratori non sono in grado di degradare le 
molecole complesse presenti nei farmaci, che raggiungono quindi le acque 

superficiali e costiere (Zuccato et al, 2004).  
Una gran parte della contaminazione deriva inoltre dallo smaltimento 
improprio di farmaci inutilizzati o scaduti attraverso, ad esempio, 
l’eliminazione nei servizi igienici. 
Elenchi di inquinanti sono stati stilati sia dall’Unione Europea (UE) che 
dall’Agenzia per la protezione dell’ambiente degli Stati Uniti (USA) 
identificando un’ampia varietà di sostanze chimiche presenti nelle acque 
reflue (Ebele et al., 2017).
 



2 

 

A causa del loro numero elevato e della diversa natura chimica, 
l’Enviroment Agency (EA) di Inghilterra e Galles ha proposto un sistema di 
classificazione per queste sostanze in base al loro rischio (Ebele et al., 
2017). 
I più comuni prodotti farmaceutici ritrovati in ambiente sono farmaci 
analgesici/antinfiammatori, antibiotici, regolatori di lipidi, beta-bloccanti, 
steroidi e ormoni correlati (Santos et al., 2010) (Fig. 1). Un certo numero di 
composti presenti nelle acque reflue, compresi i prodotti farmaceutici, è 
stato collegato a disturbi endocrini, che possono avere importanti 
implicazioni per gli organismi acquatici (Seiler, 2002); infatti, sebbene la loro 
concentrazione nell’ambiente acquatico sia relativamente bassa (Ebele et 
al., 2017), la preoccupazione per le sostanze chimiche presenti nei prodotti 
farmaceutici si basa principalmente sul fatto che sono tutte biologicamente 
attive e quindi tutte potrebbero causare effetti sulle varie specie (Ojoghoro 
et al., 2021).   
La comunità scientifica è in pieno accordo con la possibilità che gli effetti 
derivati dalla presenza di prodotti farmaceutici siano molto dannosi; infatti, 
tendono a manifestarsi lentamente fino ad arrivare ad una condizione finale 
irreversibile, spesso evidenziata diverse generazioni dopo (Santos et al., 
2010). 
 

 
 

Figura 1: Farmaci rilevati in ambiente, suddivisi in percentuale  

(Santos et al., 2010) 

 
Le sostanze farmacologiche sono in grado di esercitare effetti benefici ma 
anche effetti tossici, che dipendono da vari fattori quali dose, durata 
dell’esposizione, via di somministrazione, caratteristiche dell’organismo 
esposto, interazioni con altri fattori ecc. 
Lo studio del livello di tossicità dei prodotti farmaceutici è articolato in due 
fasi: nella prima fase viene stimata l’esposizione del farmaco o dei suoi 
metaboliti all’ambiente. La seconda fase invece è suddivisa in due parti: 
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prima vengono valutati gli effetti del farmaco e dei suoi metaboliti, poi ci si 
concentra sulla flora e sulla fauna dei compartimenti ambientali che 
potrebbero essere colpiti (Santos et al., 2010). 
Recenti studi hanno portato alla luce strategie per ridurre i livelli di prodotti 
farmaceutici che entrano nell’ambiente acquatico. Esistono tecnologie end-

of-pipe (ovvero trattamento delle acque reflue) in grado di rimuovere i 
prodotti farmaceutici; tuttavia, esse sono molto costose, perciò, attualmente 
le strategie per ridurne la concentrazione includono la riprogettazione dei 
farmaci per ridurne al minimo la tossicità (Blair, 2016). 
 

1.2 Microplastiche 

 

Le materie plastiche sono sempre più utilizzate in tutto il mondo con una 
produzione globale che supera i 300 milioni di tonnellate all’anno (Lebreton 
et al., 2017). A causa della loro durabilità e della cattiva gestione dei rifiuti, 
una gran parte di esse persiste negli ecosistemi, soprattutto quelli marini. Il 
rilascio di plastica nell’ambiente marino avviene tramite trasporto fluviale e 
atmosferico, a causa dei rifiuti sulle spiagge e direttamente in mare tramite 
attività di acquacoltura, navigazione e pesca. Recenti studi suggeriscono 
che fattori come la densità di popolazione, l’industrializzazione, le 
precipitazioni e barrire artificiali come sbarramenti e dighe svolgono un ruolo 
significativo nell’immissione di plastica nell’oceano (Lebreton et al., 2017). 
L’inquinamento da plastica e i possibili effetti sugli ecosistemi sono 
attualmente uno dei temi più discussi (Haegerbaeumer et al., 2019). 
Vengono comunemente chiamate microplastiche (MP) tutti i frammenti di 
plastica di dimensioni inferiori ai 5mm. Esse possono avere una duplice 
origine: primaria e secondaria. Le MP primarie arrivano nelle acque già 
molto piccole, per le loro dimensioni sfuggono ai normali sistemi di 
depurazione delle acque reflue e raggiungono i mari o i laghi. Appartengono 
a questa categoria MP contenute in alcuni cosmetici o ad esempio quelle 
rilasciate dall’usura degli pneumatici. 
Le MP secondarie invece derivano dalla frammentazione di oggetti di 
plastica più grandi dispersi nell’ambiente. In generale, materie plastiche 
come il polistirene (PS) o il polivinilcloruro (PVC) hanno un peso specifico 
superiore a quello dell’acqua e ciò comporta un aumento della velocità di 
sedimentazione di queste classi di plastica nei sedimenti. Le plastiche con 
densità inferiori, invece, galleggiano nella colonna d’acqua (Auta et al., 
2017). 
Ad oggi è stato riconosciuto che le microplastiche influenzano non solo il 
comportamento degli animali acquatici, ma anche il loro corretto sviluppo, 
causando problemi nella fertilità, stress ossidativo, infiammazioni, 
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neurotossicità (Hodcovikova et al., 2022). A causa delle loro piccole 
dimensioni, le microplastiche possono essere ingerite da una grande varietà 
di organismi e possono essere incorporate e trasferite attraverso le reti 
trofiche (Barnes et al., 2009). 
La concentrazione di microplastiche nelle acque continentali è molto 
variabile: solo i 20 fiumi più inquinati del mondo trasportano il 67% della 
plastica che raggiunge gli oceani ogni anno (Lebreton et al., 2017). Negli 
ultimi anni vari studi hanno analizzato la plastica presente nella superficie 
dei fiumi: in Europa gli studi hanno stimato che il fiume Danubio rilascia 
annualmente nel Mar Nero dalle 530 alle 1500 tonnellate di plastica. Un 
ulteriore ricerca ha stimato che dalle 20 alle 31 tonnellate di plastica sono 
riversate ogni anno nel Mare del Nord dal fiume Reno (Lebreton et al., 
2017). 
Si stima che attualmente la quantità di plastica che raggiunge gli oceani 
ogni anno si aggiri tra 1,15 e 2,41 milioni di tonnellate (Lebreton et al., 2017). 
Le concentrazioni di MP rilevate in varie parti del mondo sono riportate nella 
tabella sottostante (Fig. 2). 
 

 
 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2: concentrazioni di MP rilevate in diverse aree geografiche (Santos et al., 

2021) 
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2. Effetti delle microplastiche 

 

Molti studi sono stati condotti in ambiente marino per quantificare la 
contaminazione da microplastiche (Barnes et al., 2009). Alcuni di 
questi si sono concentrati in Florida a causa della notevole 
contaminazione delle sue acque derivata dall’attività antropogenica. 
In virtù di queste considerazioni risulta molto interessante lo studio 
svolto da Janosik e Kleinschmidt, pubblicato nel 2021 che mette a 
confronto la quantità e il tipo di microplastica presente in due specie 
predatrici di lumache marine della Florida.                             
Le specie in questione sono Stramonita haemastoma (comunemente 
detta conchiglia di roccia dalla bocca rossa) e Melongena corona 
(conchiglia della corona), molluschi gasteropodi predatori che vivono 
nelle aree intertidali costiere. In generale queste lumache marine 
fungono da fonte di cibo per altri predatori e ciò crea il potenziale per 
il trasferimento di microplastiche da un organismo all’altro. 
Ciascun luogo in cui è stato svolto questo studio è soggetto ad 
impatti antropogenici, ad esempio Shoreline Park ospita un gran 
numero di visitatori giornalieri. In totale sono stati raccolti 8 litri di 
acqua di mare, in particolare 2 litri da ciascuno dei seguenti siti: 
Shoreline Park e 3-Mile Bridge nel nord-ovest della Florida e Shell 
Point Park e Sand Key Park nella Florida centrale. 
Per avere un’idea della quantità di microplastiche che si accumulano 
nelle acque della Florida è utile osservare la tabella 1 riportata nello 
studio in oggetto: è evidente la presenza totale in acqua di 8.375 
microplastiche/L, di cui il 97% sono microfibre e il 3% 
microframmenti. 
In particolare, la filtrazione dell’acqua di mare nel nord-ovest della 
Florida ha rilevato la presenza di 6 microplastiche/L, di cui il 95% 
microfibre e il 5% microframmenti (tabella 1), mentre lo studio nella 
Florida centrale ha rilevato una quantità di 10.75 microplastiche/L, di 
cui il 98% microfibre e il 2% microframmenti (tabella 1).  
Le microfibre sono principalmente rosse, nere e blu. La distribuzione 
del colore delle microfibre e dei microframmenti è visibile nella Figura 
3. 
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Figura 3: grafico della distribuzione del colore delle microplastiche 

(Kleinschmidt et al, 2021) 
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Nello specifico, analizzando Stramonita haemastoma della Florida 
nordoccidentale, è stata rilevata la presenza di 182 microplastiche nei suoi 
tessuti, di cui il 96% microfibre e il 4% microframmenti. Invece Melongena 

corona della Florida centrale ha mostrato la presenza di 74 microplastiche 
di cui l’85% microfibre e il 15% microframmenti. 
Importante è sottolineare che non vi è una differenza significativa nel 
numero di microplastiche trovate nei campioni d’acqua prelevati dalla 
Florida centrale e dalla Florida nordoccidentale (tabella 1), tuttavia è 
evidente una notevole differenza nel numero di microplastiche trovate nei 
tessuti di Stramonita haemastoma (nord-ovest della Florida) e Melongena 

corona (Florida centrale), come si può vedere nella figura 4.  

 
 

Figura 4: differenza tra quantità di microplastiche trovate nei tessuti di 
Stramonita haemastoma e Melongena corona (Kleinschmidt et al, 2021). 

 
Vi è inoltre una differenza significativa nelle dimensioni delle fibre di 
microplastica trovate nelle due località prese in considerazione, ma essa 
non era evidente nei campioni di tessuto prelevati dalle due specie di 
lumaca. Le microfibre sono il tipo dominante di microplastica ritrovata sia 
nelle due località marine che nelle due specie di lumaca considerate. Esse 

provengono da una varietà di fonti, tra cui acque reflue, abbigliamento, reti, 
sigarette e attività di pesca (Wright et al., 2013). I microframmenti invece 
derivano dalla rottura di pezzi di plastica più grandi. Sebbene non sia noto 
come le microplastiche influenzino le due specie di lumaca, i loro effetti sono 
stati studiati in molti altri organismi. Ad esempio, è stato dimostrato che 
l’ingestione di microplastiche ostruisce la bocca e il tratto digestivo, 
limitando così l’assunzione di cibo (Cole et al., 2013). Le microplastiche 
ingerite possono essere inoltre trasferite al sistema circolatorio (Browne et 
al., 2008) causando gravi problemi. In quanto lumache predatrici, 
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probabilmente le due specie di lumaca studiate consumano indirettamente 
microplastiche attraverso il trasferimento trofico dalle loro prede.                                      
Le due specie hanno dimensioni differenti, infatti Melongena corona è 
decisamente più grande. Nonostante questo, i gusci di Stramonita 

haemastoma contengono una quantità maggiore di microplastiche anche 
se sono inferiori in dimensioni. Ciò potrebbe avere diverse spiegazioni, a 
partire dalla diversità delle prede. Melongena corona e Stramonita 

haemastoma si nutrono principalmente di bivalvi, gasteropodi e cirripedi che 
probabilmente filtrano direttamente microplastiche mentre si nutrono nel 
benthos; pertanto, è probabile che la differenza nella contaminazione da 
microplastiche nelle lumache sia dovuta ad una differenza di 
contaminazione delle prede. Ci sono anche prove che suggeriscono che la 
contaminazione da microplastica dei tessuti corporei derivi dalla filtrazione 
dell’acqua attraverso le branchie (Watts et al., 2014). Un fattore chiave è 
sicuramente la piccola dimensione delle microplastiche, che le rende 
disponibili a livelli trofici inferiori. È possibile quindi che i gusci delle lumache 
di roccia dalla bocca rossa esaminati in questo studio consumassero prede 
più contaminate rispetto alle conchiglie della corona. Inoltre, una minore 
contaminazione da microplastiche nelle conchiglie della corona potrebbe 
indicare che esse vengono assorbite attraverso il sistema digestivo, invece 
di essere trattenute nei tessuti. Di conseguenza la contaminazione da 
microplastiche rappresenta una minaccia maggiore per determinate specie 
a seconda delle prede consumate o della loro collocazione nella catena 
alimentare (Walkinshaw et al., 2020).                                     
Se le microplastiche causassero effetti deleteri alle lumache di questo 
studio, le popolazioni di queste specie potrebbero diminuire portando ad 
una cascata trofica che incide sulla disponibilità di cibo per altre specie e 
sulla salute dell’ecosistema (Walkinshaw et al., 2020).                                     
Non è ancora chiaro se le microplastiche possano essere trasferite a livelli 
trofici più elevati in seguito alla predazione; tuttavia, i gusci delle lumache 
di roccia dalla bocca rossa e le conchiglie della corona si trovano 
comunemente negli habitat intertidali e fungono da preda per molti altri 
organismi creando il potenziale per il trasferimento trofico di microplastiche 
con un potenziale effetto sia sull’ecosistema che sulla salute umana 
(Walkinshaw et al., 2020). 
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3. Effetti degli ormoni negli organismi acquatici 

 

In tutto il mondo è in aumento la concentrazione di steroidi nell’ambiente 
acquatico, come conseguenza del loro maggiore utilizzo nella medicina 
umana e veterinaria (Weizel et al., 2018); basti pensare che il 
glucocorticoide sintetico fluticasone, utilizzato principalmente per il 
trattamento dell’asma, è stato il quindicesimo farmaco più prescritto negli 
Stati Uniti nel 2017, con oltre 32 milioni di prescrizioni (Ojoghoro et al., 
2021). Finora, in base alle osservazioni raccolte, l’attenzione è stata rivolta 
soprattutto allo studio di quelle sostanze che possono avere effetti sullo 
sviluppo e la riproduzione, vale a dire gli ormoni steroidei. Essi sono 
composti biologici estremamente attivi, possono essere naturali o sintetici e 
vanno ad alterare il sistema endocrino legandosi a recettori specifici 
presenti in organismi bersaglio (invertebrati, pesci, rettili, uccelli).                             
Esperimenti di ecotossicologia di laboratorio, condotti principalmente su 
pesci, hanno dimostrato che alcuni ormoni steroidei, sia naturali che 
sintetici, possono influenzare negativamente la riproduzione quando 
presenti in acqua anche a concentrazioni estremamente basse (Ojoghoro 
et al., 2021). Studi sul campo hanno supportato le conclusioni degli studi in 
laboratorio che descrivono gli ormoni steroidei come inquinanti ambientali 
di notevole preoccupazione (Ojoghoro et al., 2021). La consapevolezza che 
gli estrogeni, sia naturali che sintetici, possono influenzare negativamente 
la riproduzione dei pesci ha portato alla conclusione che gli ormoni steroidei 
sono una classe di prodotti farmaceutici altamente preoccupanti. Gli ormoni 
naturali escreti dall’uomo e dagli animali nelle urine sono determinati dal 
sesso, dallo stadio di crescita o dalla gravidanza (Wang e Zhu, 2017); gli 
ormoni artificiali invece sono usati nei farmaci ormonali e contraccettivi.  
La presenza sempre maggiore di ormoni sintetici nell’ambiente è dovuta 
non solo ai farmaci ormonali usati dalle persone, ma anche alle sostanze 
utilizzate per migliorare l’allevamento. La loro presenza nell’ambiente desta 
preoccupazione perché sono molto più resistenti alla degradazione rispetto 
agli ormoni steroidei naturali. Molti studi hanno dimostrato che gli ormoni 

sono tossici per gli organismi acquatici; ad esempio, il lavoro di Lei e colleghi 
del 2013 ha portato alla conclusione che l’esposizione a concentrazioni di 5 
ngL-1 di estrone può causare danni irreversibili ai maschi di Medaka 
(Oryzias latipes) e anche portare alla completa femminilizzazione della loro 
popolazione. O ancora, l’esposizione del pesce Danio rerio al progesterone 
provoca cambiamenti endocrini irreversibili e porta a un cambiamento 
nell’espressione genica (Liang et al., 2015).                            
Nei pesci gli estrogeni sono coinvolti in molte funzioni fisiologiche, tra cui 
produzione di proteine, differenziazione delle gonadi, sviluppo dei caratteri 
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sessuali secondari e secrezione di gonadotropine.                                     
La vitellogenina, proteina trovata nel sangue dei pesci maschi, fornisce un 
utile biomarcatore di contaminanti acquatici: ad esempio il pesce Rutilus 

rutilus esposto a questi composti presenti nei fiumi del Regno Unito, ha 
subito effetti riproduttivi negativi, in quanto i maschi presentano 
contemporaneamente gonadi maschili e femminili (Santos et al., 2010).                                     
Studi che hanno portato a scoperte rilevanti riguardo gli effetti degli 
estrogeni sugli organismi acquatici sono stati condotti sull’etinilestradiolo 
(EE2), un estrogeno sintetico presente in pillole contraccettive orali.                                     
L’esposizione a concentrazioni di EE2 inferiori a 1ngL-1 nei ciprinidi causa 
una significativa riduzione della fertilità, un aumento della produzione di 
uova e una diminuzione dell’espressione delle caratteristiche secondarie 
del sesso maschile. Risultati simili sono stati ottenuti da Pawlowski e 
colleghi nello studio pubblicato nel 2004: concentrazioni inferiori a 1 ngL-1 
hanno dato origine ad un aumento della popolazione femminile e per 
concentrazioni di EE2 maggiori di 3,5 ngL-1, si è avuta una completa 
femminilizzazione.  
Nasch e colleghi sempre nel 2004 hanno riscontrato risultati simili per 
quanto riguarda i maschi dello zebrafish: l’esposizione prolungata a 5 ngL-1 
di EE2 ha portato al fallimento riproduttivo a causa dell’assenza di testicoli 
normali. Inoltre, l’esposizione dei pesci all’etinilestradiolo durante il loro 
periodo di differenziazione sessuale mostra che dopo 90 giorni dalla 
schiusa c’era un aumento del tasso di mortalità; invece, 180 giorni dopo la 
schiusa sono state trovate anomalie nella morfologia dei pesci maschi come 
malformazioni del dotto spermatico e un numero ridotto di spermatozoi.  
 

3.1 EDC 

 
È stata riscontrata in ambiente acquatico la presenza di sostanze chimiche 
note con il termine di distruttori o interferenti endocrini (EDC), che alterano 
il sistema endocrino degli organismi (Matsushima, 2018). Sono sostanze 
estremamente pericolose perché hanno un effetto dannoso sul sistema 
riproduttivo, nervoso e immunitario (Czarny et al., 2017). Gli EDC includono 
composti prodotti naturalmente, come estrogeni, androgeni e fitoestrogeni, 
nonché un’ampia gamma di prodotti di sintesi, come ormoni sintetici, 
prodotti farmaceutici e pesticidi. Le potenziali conseguenze fisiologiche 
dell’esposizione a questi contaminanti sono ben documentate: studi di 
laboratorio indicano che gli EDC alterano la trascrizione e la sintesi proteica, 
le funzioni del sistema immunitario, la riproduzione e il metabolismo (Jordan 
et al., 2010). Sono disponibili però poche osservazioni per determinare se 
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il danno fisiologico osservato è legato a cambiamenti nella sopravvivenza, 
crescita o riproduzione.  
Ancora meno si sa se e come le esposizioni agli EDC ambientali influenzino 
le popolazioni di animali acquatici e gli ecosistemi in cui abitano (Jordan et 
al., 2010). Il bioaccumulo di queste sostanze negli organismi può variare a 
seconda dei livelli trofici (Ruhì et al., 2015), ma anche all’interno dello stesso 
livello trofico vari parametri, inclusa la dimensione degli organismi, possono 
influenzare l’assorbimento di EDC (Sidney et al., 2016). Possono anche 
verificarsi interazioni tra alterazione endocrina e trasferimento di EDC 
attraverso gli ecosistemi, a sostegno del fatto che le alterazioni a livello 
individuale possono avere più ampie conseguenze per i sistemi biologici 
(Brooks et al., 2009).  
Uno specifico esempio di questo è fornito da Brodin et al. in uno studio del 
2013 in cui un aumento del tasso di alimentazione del pesce persico 
esposto all’ oxazepam, farmaco usato per combattere l’ansia, ha provocato 
un aumento del consumo della sua preda e, a sua volta, un aumento del 
bioaccumulo di oxazepam nell’ambiente. Questo dimostra che alcuni EDC 
influenzano anche il comportamento alimentare. 
 

3.2 Il caso di Microcystis aeruginosa  

 

Un lavoro interessante pubblicato nel 2019 da Czarny e colleghi aveva lo 
scopo di analizzare effetti di specifici ormoni utilizzando come modello il 
cianobatterio d’acqua dolce Microcystis aeruginosa, della Facoltà di 
Biologia dell’Università di Lodtz, in Polonia. Le colture sono state coltivate 
in beute da 250 mL contenenti 100 mL di terreno liquido. Le beute sono 

state mantenute ad una temperatura di 20/23 °C e ad una umidità del 30% 

in una camera di fitotrone con periodi alternati di luce e buio.  
Gli ormoni sono stati aggiunti a ciascun campione prima separatamente e 
poi miscelati a diverse concentrazioni. L’effetto tossico degli ormoni su M. 

aeruginosa è stato determinato sulla base di misurazioni della biomassa e 
della clorofilla A a diverse concentrazioni di ormoni durante 14 giorni di 
esposizione. I risultati sono visibili nella figura 5 sottostante che mostra la 
variabilità del contenuto di biomassa delle cellule dei cianobatteri durante 
14 giorni di esposizione a concentrazioni crescenti di ormoni. 
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Figura 5: variazioni del contenuto di biomassa (mg L-1) di M. aeruginosa 
durante 14 giorni di esposizione a 0,1, 1, 10, 25, 50, 75 e 100 mg L-1 di 

singoli ormoni (Czarny et al., 2019). 
 
 
È stata osservata una diminuzione concentrazione-dipendente del 
contenuto di biomassa, che ha confermato l’effetto di inibizione della 
crescita.  
Concentrazioni di 10-100 mg L-1 di 17-α-etinilestradiolo e progesterone 
hanno inibito significativamente la crescita dei cianobatteri, mentre livelli di 
0,1 e 1 mg L-1 di etinilestradiolo e 0,1 mg L-1 di progesterone hanno 
provocato un effetto stimolante la crescita dopo 7 giorni di esposizione. In 
conclusione, tra tutti i singoli ormoni esaminati, la sensibilità del 
cianobatterio M. aeruginosa al 17-α-etinilestradiolo e al progesterone era la 
più alta. Al contrario, 17-β-estradiolo e testosterone erano moderatamente 
tossici ed estrone ed estriolo hanno mostrato l‘effetto più debole. Inoltre, la 
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miscela di ormoni è risultata più tossica dei singoli composti. La maggiore 
tossicità causata dagli ormoni combinati comporta un rischio maggiore per 
l’ambiente acquatico. 
 

4. Conclusioni 

La presenza e l’accumulo di microplastiche e in generale di contaminanti 
emergenti rappresentano un problema ambientale a livello globale sempre 
più importante. Oltre agli organismi che popolano una determinata area, 
sono anche gli ecosistemi ad essere in pericolo, come lo sono anche gli 
esseri umani. I potenziali effetti delle microplastiche sugli organismi 
acquatici sono stati riconosciuti dalla comunità scientifica, come dimostrato 
dal crescente numero di studi al riguardo negli ultimi anni. La maggior parte 
della plastica trasportata dai fiumi proviene dall’Asia, il che sottolinea la 
necessità di monitorare i paesi asiatici che sono in crescente sviluppo 
economico e demografico, in cui è evidente una cattiva gestione dei rifiuti 
(Lebreton et al., 2017). 
L’industrializzazione e l’urbanizzazione nei paesi sviluppati hanno portato a 
una maggiore contaminazione delle risorse idriche; come visto in 
precedenza, tra i contaminanti di origine antropica quali metalli pesanti e 
pesticidi, particolare attenzione è attualmente riservata ai prodotti 
farmaceutici. Essi sono pericolosi per gli organismi acquatici, ma possono 
rappresentare una minaccia anche per l’uomo raggiungendo le risorse di 
acqua potabile; pertanto, sono urgentemente necessari metodi efficienti di 
trattamento delle acque reflue.  
È evidente che sono indispensabili ulteriori studi per quantificare meglio la 
presenza di contaminanti emergenti nei paesi in via di sviluppo, poiché 
attualmente ci sono scarse informazioni per Africa, Asia e Sud America 
rispetto a Europa e Nord America (Ebele et al., 2017). Inoltre, non ci sono 
studi dettagliati che affrontano il comportamento dei PPCPs nei sistemi di 
acqua dolce, o come i sedimenti possano agire come fonte di contaminanti 
per gli organismi che si nutrono sul fondo (Ebele et al, 2017). 
È quindi necessario un monitoraggio più ampio della contaminazione delle 
acque con campionamenti sistematici nei sedimenti e nelle acque 
superficiali. 
È possibile affermare che l’ecotossicologia dovrà rivestire in futuro un ruolo 
da protagonista, sia nel campo della prevenzione dall’inquinamento 
ambientale, sia per quanto riguarda i controlli di routine. 
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