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1.  INTRODUZIONE 
1.1 Il problema della contaminazione dei sedimenti marini 

I sedimenti marini rappresentano il principale serbatoio di accumulo di un’ampia 

varietà  di  contaminanti  provenienti  sia  attraverso  i  processi  di  sedimentazione 

dalla colonna d’acqua sia attraverso processi  advettivi  e/o  di  risospensione  in 

grado  di  determinarne  la  loro  ridistribuzione  (Roeters,  1998;  Trannum  et  al., 

2004). La contaminazione dei sedimenti ha effetti a diversi livelli della rete trofica 

marina,  con  ricadute  a  cascata  sia  a  livello  ecologico  sia  sulla  salute  umana. 

Pertanto,  il  raggiungimento  di  adeguati  standard  di  qualità  dei  sedimenti  è 

essenziale  non  solo  da  un  punto  di  vista  ecologico  ma  anche  per  il  benessere 

umano. In  Italia,  come  in  Europa,  molte  aree  marinocostiere  coesistono  con 

grandi insediamenti industriali e portuali che hanno, nel tempo, compromesso la 

qualità dei fondali antistanti. Alcune di esse sono state identificate dal Programma 

Nazionale  di  bonifica  e  ripristino  ambientale  come  Siti  di  Interesse  Nazionale 

(SIN) su cui avviare attività di recupero (Gabellini et al. 2011). 

Ad oggi risultano presenti sul territorio nazionale  59 Siti di Interesse Nazionale 

(Fig.1.1).  La  superficie  complessiva  a  terra  dei  SIN  è  pari  a  171.198  ettari  e 

rappresenta lo 0,57% della superficie del territorio italiano. L’estensione 

complessiva  delle  aree  a  mare  ricomprese  nei  SIN  è  pari  a  77.733  ettari.  La 
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problematica  interessa,  ad eccezione  del  Molise,  tutte  le  regioni  italiane  (fonte 

ISPRA 2021). 

 

 

Fig.  1.1  Siti  di  interesse  nazionale  a  terra  ed  in  mare  e  relativa  estensione, 

aggiornamento dicembre 2021 (fonte ISPRA). 

 

I SIN generalmente presentano contaminazione da parte di una varietà di composti 

chimici,  tra  cui  gli  idrocarburi  che  spesso  rappresentano  la  componente 

quantitativamente  più  rilevante.  La  contaminazione  da  idrocarburi  in  ambiente 
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marino deriva da una  molteplicità di  sorgenti, definite puntiformi e diffuse. Le 

principali  sorgenti  puntiformi  sono  rappresentate  da  scarichi  fognari  ed 

industriali,  attività  estrattive  a  mare,  lavaggio  di  cisterne  delle  navi,  scarico  di 

acque di zavorra e di sentina. Le principali sorgenti diffuse includono il trasporto 

di  idrocarburi  veicolato  dalla  rete  fluviale  e  la  deposizione  atmosferica  di  tali 

contaminanti  sia  come  deposizione  secca,  sia  come  deposizione  umida  (Clark, 

2001). Accanto a tali sorgenti è necessario considerare nel bilancio complessivo 

degli  idrocarburi che vengono  immessi  in mare anche quelli derivanti da cause 

accidentali  quali  affondamenti  di  petroliere.  Stime  effettuate  su  scala  globale 

hanno  evidenziato  che  circa  10  milioni  di  tonnellate  di  petrolio  e  suoi  derivati 

sono immessi annualmente nell’ecosistema marino (Burger, 1997). 

Tra i parametri di maggiore rilievo in grado di influenzare il trasferimento di un 

inquinante dalla colonna d’acqua ai sedimenti, risultano di particolare interesse: 

le caratteristiche fisiche e chimiche degli inquinanti (idrofobicità, coefficiente di 

ripartizione acqua/ottanolo, solubilità, stato di ossidazione, biodegradabilità),  le 

proprietà  superficiali  delle  particelle  (capacità  di  scambio 

cationico/adsorbimento,  superficie  specifica,  contenuto  di  sostanza  organica, 

capacità  tampone),  le  caratteristiche  chimiche  e  fisiche  dell’interfaccia acqua

sedimento  e  delle  acque  interstiziali  (pH,  Eh,  alcalinità,  forza  ionica,  salinità, 

temperatura) (Gaward et al., 2008; GomezGutierrez et al., 2007; Yu et al., 2006). 
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Oltre agli idrocarburi alifatici e policiclici aromatici, i sedimenti possono essere 

caratterizzati  dalla  presenza  di  elevate  concentrazioni  di  altri  contaminanti 

organici quali i policlorobifenili (PCB) e di metalli.  

La maggior parte delle conoscenze e strategie di intervento in grado di mitigare 

gli effetti della contaminazione e di permettere il recupero di aree compromesse, 

proviene da casi di contaminazione dei suoli e delle acque di  falda. Per quanto 

riguarda invece i sedimenti marini gli studi sono ancora alquanto limitati (Roeters, 

1998; Trannum et al., 2004). 
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1.2 Strategie di recupero di sedimenti contaminati  

Le  tecnologie  di  bonifica  di  matrici  contaminate  consistono  di  trattamenti 

chimico/fisici,  chimicobiologici e  termici; vengono suddivise  in  due categorie 

relativamente al luogo in cui avviene la decontaminazione: 

  In situ  

  Ex situ  

Le prime prevedono il trattamento della matrice contaminata senza rimozione dal 

sito, mentre le tecniche ex situ si basano su un preliminare intervento di escavo 

dei suoli contaminati o dragaggio nel caso dei sedimenti marini inquinati, seguito 

da un trattamento per la rimozione dei contaminanti che può avvenire “on site”, 

ovvero in prossimità del sito o “off site”, ovvero  in  luogo  diverso  dal  sito  di 

provenienza. 

La  bonifica  dei  sedimenti  contaminati,  utilizzando  tecnologie  di  trattamento  in 

situ, è una procedura molto complessa a causa della natura dinamica dei sistemi 

acquatici e quindi della mobilizzazione, risospensione, trasporto e sedimentazione 

delle specie inquinanti. La particolarità del trattamento in situ risiede nel fatto che 

non è necessaria una rimozione del sedimento contaminato e quindi rappresenta 

una  buona  soluzione  dal  punto  di  vista  sia  economico  che  ecologico.  Gli 

svantaggi,  aldilà  dei  limiti  ambientali,  riguardano  soprattutto  la  difficoltà  di 

assicurare la completa miscelazione con il sedimento dei reagenti eventualmente 
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utilizzati nel trattamento, controllare i parametri di processo, prevedere i tempi d 

intervento  e  la  possibilità,  nel  caso  di  trattamento  chimico  o  biologico,  di  una 

contaminazione secondaria (Gabellini et al. 2011).  

Un altro metodo di bonifica applicabile riguarda il recupero naturale monitorato 

(MNR) che consiste nel lasciare il sedimento contaminato in loco attendendo che 

i  processi  naturali  chimici,  fisici  e  biologici  agiscano  per  ridurre  la 

contaminazione, monitorando periodicamente l’estensione dell’inquinamento. Il 

metodo può essere  adatto nel caso  in cui  i  sedimenti non necessitano di essere 

dragati  (come  nel  caso  dei  porti),  nel  caso  in  cui  il  rischio  derivante  dalla 

contaminazione  presente  sia  relativamente  ridotto  e  nel  caso  in  cui  gli  effetti 

ambientali di altre tecniche di bonifica sono più dannosi del lasciare il sedimento 

in  loco. L’uso della MNR per la bonifica di sedimenti contaminati richiede una 

conoscenza  approfondita  delle  fonti  inquinanti  e  dei  possibili  recettori,  ovvero 

dell’intero ecosistema. È inoltre necessario  riuscire  a  garantire  che  le 

concentrazioni di  inquinanti  scendano sotto  il valore  limite entro uno specifico 

periodo di  tempo. Se  tutto ciò non viene garantito,  la MNR non è  la soluzione 

adatta come metodologia di bonifica (Suter et al. 2000). 

Il  Capping  costituisce un’altra  tecnica  di  bonifica  utilizzabile  per  sedimenti 

contaminati, che consiste nel posizionamento di una copertura sulla superficie del 

sedimento.  
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La  funzione  primaria  del  capping  è  quella  di  isolare  fisicamente  il  sedimento 

contaminato  dalla colonna d’acqua sovrastante,  riducendo  quindi  la  possibilità 

che  i  contaminanti  presenti  nel  sedimento  siano  dispersi in colonna d’acqua 

attraverso fenomeni di risospensione.   

In relazione al tipo di materiale utilizzato, il Capping può essere:  

capping  reattivo  che  utilizza  come  strati  di  copertura  materiali 

reattivi/adsorbenti,  che  agiranno  per  ritardare  il  flusso  di  contaminanti 

attraverso il rivestimento, come: carboni attivi, apatite, Fe zero valente, zeolite, 

argilla (Chang Zhang et al. 2016). 

capping  tradizionale:  nel  quale  vengono  utilizzati  materiali  come,  sabbie 

miste o geotessili che hanno la medesima funzione di ridurre lo spostamento e 

il potenziale di risospensione del sedimento ma non reagiscono con esso. 

Le  tecnologie  di  recupero  in  situ  sono  state  per  lo  più  sviluppate  per  suoli 

contaminati ed includono:  

  Solidificazione  e  stabilizzazione:  La  solidificazione  garantisce  una 

stabilità  dal  punto  di  vista  fisico  e  dimensionale,  confinando  i 

contaminanti nella massa trattata e riducendone la permeabilità, al fine 

di evitare la lisciviazione da parte delle acque meteoriche (Reddy 2019); 

la stabilizzazione, invece, effettua un’immobilizzazione di tipo chimico 

https://link.springer.com/article/10.1007/s11356-016-6076-8#auth-Chang-Zhang
https://www.authorea.com/doi/full/10.22541/au.159319522.25552146#Reddy_2019
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riducendo  la  solubilità  dei  contaminanti  e  la  loro  tossicità  e  mobilità 

all’interno del terreno e promuovendo la formazione di legami chimici 

tra contaminanti e reagenti adoperati (Reddy 2019, Liu 2019). 

  Separazione  elettrocinetica:  La  decontaminazione  elettrocinetica  è 

considerata una delle più efficienti tecniche di trattamento in situ di suoli 

contaminati  sia  da  metalli  pesanti  sia  da  inquinanti  di  tipo  organico 

(Acar  et  al.  1993;  Pazos  et  al.  2010,  2013).  La  tecnica  è 

fondamentalmente basata sull’applicazione alla matrice contaminata di 

una differenza di potenziale  tramite elettrodi  infissi ad una profondità 

compatibile con lo stato di contaminazione. Il campo elettrico che viene 

generato è in grado di innescare fenomeni elettrocinetici, ovvero il moto 

di ioni, acqua e particelle cariche elettricamente (Acar & Alshawabkeh 

1993).  In  questo  modo  si  possono  concentrare  i  contaminanti  in  una 

piccola zona, da cui possono essere rimossi. 

  Fitorimedio:  Il  fitorimedio  è  una  tecnologia  di  bonifica  che  sfrutta 

l’azione delle piante e dei microrganismi del suolo ad esse associati per 

attenuare la contaminazione nei suoli; è un sistema indicato nel caso in 

cui la contaminazione sia molto estesa e principalmente presente nella 

porzione superficiale dei  suoli.  Rispetto ad altre  tecniche  tradizionali, 

presenta dei vantaggi interessanti dal punto di vista della sostenibilità: è 

https://www.authorea.com/doi/full/10.22541/au.159319522.25552146#Reddy_2019
https://www.authorea.com/doi/full/10.22541/au.159319522.25552146#Liu_2019
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un  tipo  di  intervento  meno  invasivo,  si  realizza  in  situ  con  costi  di 

gestione bassi, offre benefici dal punto di vista paesaggistico e in termini 

di  sottrazione  di  CO2  dall’atmosfera, in quanto vengono impiegati 

organismi  fotosintetici  e l’impatto dovuto ai trasporti e all’utilizzo di 

macchinari è minimo. 

Il  fitorimedio  si  fonda  sui  meccanismi  distinguibili  in  fitoestrazione 

(assorbimento  del  contaminante  attraverso  il  sistema  radicale, 

traslocazione  verso  gli  organi  aerei,  estrazione  postraccolta), 

fitostabilizzazione (totale o parziale immobilizzazione dei contaminanti 

per  assorbimento  e  adsorbimento  radicale  e/o  precipitazione  nella 

rizosfera),  fitovolatilizzazione  (estrazione  dal  suolo  e  rilascio 

nell’atmosfera attraverso trasformazione e volatilizzazione), 

fitofiltrazione (assorbimento di contaminanti da acque stagnanti o flussi 

di rifiuti acquosi da parte dei sistemi radicali) (Salt et al., 1995).  

Trattamenti di bioremediation: Il termine bioremediation (Brown, R. 

A.,  &  Norris,  1994) definisce l’insieme dei processi per la riduzione 

della  concentrazione  degli  inquinanti  in  una  matrice  ambientale,  ad 

opera  di  microrganismi,  funghi  o  piante  con  opportune  capacità 

metaboliche. I microrganismi coinvolti nel biorisanamento delle matrici 

ambientali contaminate possono essere autoctoni o essere aggiunti, dopo 
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isolamento e crescita su opportuni  termini di coltura  (Vidali, 2001).  I 

composti  inquinanti  sono  così  trasformati  attraverso  reazioni  che  si 

svolgono  come  parte  dei  loro  processi  metabolici.  Le  tecniche  sono 

impiegate  principalmente  per  interventi  di  bonifica  dei  suoli  e  fanghi 

risultanti  da  processi  industriali  o  di  depurazione,  nonché  per  il 

risanamento  delle  acque  reflue  o  di  falda. Il  biorisanamento  prevede, 

quindi, di sfruttare le componenti biologiche, per lo più microrganismi, 

per  la  decontaminazione  di  matrici  contaminate,  rappresentando  una 

soluzione più sostenibile da un punto di vista economico ed ambientale 

(Jorf et al. 2014; Kalantary et al. 2014). 

Fanno parte del biorisanamento i processi di: 

 Biostimulation 

 Bioaugmentation 

La Biostimulation consiste nell’iniezione di nutrienti e/o altri composti al fine di 

stimolare i processi di degradazione dei contaminanti organici o di riduzione della 

mobilità dei metalli, con conseguente riduzione della loro tossicità, da parte della 

comunità  microbica  autoctona.  Alcuni  approcci  di  biostimolazione  hanno 

proposto  l’aggiunta di ossigeno e/o di nutrienti organici/inorganici  (Chen et al. 

2017; Haque and Kwon 2017; Kalantary et al. 2014) e l’aggiunta di biosurfattanti 

(Ammami et al. 2015;  Lee et al. 2018; Raddadi et al. 2017),  che  rappresentano 



12 
 

una alternativa più ecocompatibile rispetto a trattamenti con surfattanti chimici. 

Generalmente, i microrganismi autoctoni, se opportunamente biostimolati, sono 

più  efficienti  per  la  degradazione  dei  contaminanti  organici,  in  quanto  non  si 

devono adattare alle condizioni ambientali rispetto a strategie basate sull’aggiunta 

di  consorzi  microbici  alloctoni  opportunamente  selezionati  (bioagumentation, 

Mapelli et al. 2017). La prima applicazione di strategie biologiche per il recupero 

di ecosistemi contaminati da petrolio è stata condotta lungo le coste dell'Alaska 

nel  1989  in  seguito  al  naufragio  della  petroliera  Exxon  Valdez.  Al  fine  di 

aumentare i processi di biodegradazione del greggio spiaggiato furono applicati 

vari  tipi  di  composti  a  lento  rilascio,  tra  cui  fertilizzanti  oleofilici.  I  sedimenti 

trattati con tali composti mostravano un incremento significativo dell’abbondanza 

microbica  totale  (34  volte)  che  si  rifletteva  in  un  aumento  significativo  del 

processo  di  biodegradazione  del  petrolio  (da  2  a  7  volte;  Swannel,  1996).  La 

biodegradazione degli idrocarburi da parte dei microrganismi fornisce da un lato 

energia per  la  loro crescita e nello stesso  tempo permette  la conversione di  tali 

inquinanti a CO2 e H2O.  

In natura non esiste nessun microrganismo con un corredo enzimatico capace di 

degradare più di due o tre classi di composti che si rinvengono all’interno del 

petrolio. Pertanto, alcuni autori hanno ipotizzato che l’efficienza di 

biodegradazione  del  petrolio dipenda dall’azione sinergica di un consorzio di 
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microrganismi  in  grado  di  biotrasformare  composti  diversi  in  esso  contenuti 

(Dell’Anno et al., 2012). La biodegradazione del petrolio e dei suoi derivati può 

avvenire sia in condizioni aerobiche, sia in condizioni anaerobiche, ma i processi 

di biodegradazione in condizioni aerobiche che utilizzano l’ossigeno come 

accettore terminale di elettroni sono più veloci rispetto a quelli che avvengono in 

condizioni riducenti attraverso l’attività metabolica di batteri solfato riduttori (e.g. 

Desulfobacula,  Desulfobacterium),  nitrato  riduttori  (e.g.  Azoarcus)  e  ferro 

riduttori (e.g. Geobacter; Van Hamme et al., 2003). 

Batteri  eterotrofi  appartenenti  ai  generi  Pseudomonas,  Vibrio,  Bacillus  e 

Flavobacterium  in  grado  di  biodegradare  gli  idrocarburi  sono  stati  isolati  da 

numerosi  ecosistemi  marini  costieri  e  di  mare  aperto.  Sono  stati  anche  isolati 

batteri marini capaci di utilizzare idrocarburi sia alifatici sia aromatici come unica 

sorgente  di  carbonio.  Questi  microrganismi,  definiti  batteri  idrocarburoclastici 

includono: Cycloclasticus oligotrophus (Wang et al., 1996), Pelagibacter ubique 

(Rappe  et  al.,  2002),  Alcanivorax  borkumensis  (Yakimov  et  al.,  1998), 

Marinobacter idrocarburoclasticus (Gauthier et al., 1992). 

Esistono  numerosi  generi di  batteri  capaci di degradare  molecole aromatiche  a 

basso peso molecolare come naftalene e fenantrene. Tuttavia, si conoscono pochi 

generi in grado di degradare molecole con più di 5 anelli aromatici e gran parte di 

questi sono per lo più conosciuti in ambiente terrestre (Nocardia, Rhodococcus, 
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Mycobacterium,  Gordona)  dove  rivestono  un  ruolo  fondamentale  nella 

biodegradazione  degli  IPA  ad  alto  peso  molecolare  nel  suolo  (Kastner  et  al., 

1994). Tuttavia,  è noto che batteri  marini  appartenenti  al  genere  Pseudomonas 

sono  in  grado  di degradare  molecole aromatiche costituite da 4 o  5 anelli  così 

come alcuni cianobatteri (Cerniglia, 1992). La degradazione di composti con più 

di  un  anello  aromatico  avviene  secondo  una  modalità  per  cui  solo  quando  è 

degradato  completamente  il  primo  anello  aromatico  potrà  essere  idrossilato  il 

secondo  e  così  via  (Atlas  &  Bartha,  1981).  Molecole  aromatiche  ad  alto  peso 

molecolare  ed  a  bassa  solubilità  tendono  ad  essere  più  refrattarie  alla 

degradazione. 

La  biodegradazione  dei  contaminanti  organici  è  spesso  limitata  dalla  bassa 

presenza di  specie  chimiche che  fungono da accettori di  elettroni necessari per 

ossidare/degradare i contaminanti organici come gli IPA (Foshtomi et al., 2018; 

Fernando  et  al.,  2019).  Alcuni  batteri  (es.  Rhodopseudomonas  palustris, 

Geobacter  sulfurreducens,  Pseudomonas  aeruginosa)  possono  trasferire  gli 

elettroni  generati  durante  il  processo  di  ossidazione  ad  un  accettore  esterno 

(Rojas. et al., 2017). Pertanto, un approccio più recente di biostimolazione delle 

comunità microbiche autoctone è rappresentato da un sistema bioelettrochimico 

che impiega elettrodi inerti infissi nei suoli/sedimenti contaminati per promuovere 

la  degradazione  degli  IPA  (Hamdan  &  Salam  2020).  Il  processo  di 
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biodegradazione  si  basa  su  batteri  elettroattivi  in  grado  di  trasferire  elettroni 

direttamente  agli  elettrodi  inerti.  L'elettrodo  infisso  fungendo  da  anodo  si 

comporta da accettore finale di elettroni nei sedimenti anossici e quindi migliora 

l'ossidazione dei contaminanti organici. L'anodo è collegato ad un catodo posto 

nelle acque ossigenate sovrastanti in maniera tale da formare un circuito elettrico 

(Logan et al. 2006; et al. 2017; Kronenberg et al. 2017; Beolchini et al., 2021; 

Fig.1.2).  

Nel  loro  insieme,  i  sistemi SMFC (Soil  microbial  fuel  cells)  e BMFC (benthic 

microbial  fuel  cell)  sono  generalmente  utilizzati  per  descrivere  dispositivi 

bioelettrochimici  che  utilizzano  batteri  elettroattivi  presenti  nell'ambiente 

contaminato per ossidare il contaminante organico e nel processo generano anche 

elettricità  (Logan  et  al.  2006).  I  sistemi  SMFC  (Bass  et  al.  2007;  Wang  et  al. 

2014a;  Santoro  et  al.  2017;)  risultano  essere  adatti  per  la  bonifica  in  situ  e 

potrebbero  evitare  le  criticità  legate  alle  attività  di  dragaggio.  Per  questa 

tecnologia di bonifica  la selezione del design e  la scelta di materiali e strutture 

anodiche svolgono un ruolo essenziale sull'efficienza di decontaminazione (Wang 

et al. 2015b). 
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Fig. 1.2. Rappresentazione schematica di un sistema bioelettrochimico 

(Beolchini et al. 2021). 

Bioaugmentation: Questa tecnica consiste nell’utilizzo di colture microbiche 

appositamente selezionate per la degradazione di specifici contaminanti o gruppi 

di  contaminati.  I  microrganismi  vengono  isolati  e  fatti  crescere  in  condizioni 

ottimali in laboratorio fino alla loro produzione industriale per poi essere aggiunti 

nel sito contaminato al fine di aumentare i processi di degradazione ( Tyagi et al. 

2011). Diversi studi hanno dimostrato  il potenziale di specifici ceppi microbici 

nella  degradazione  degli  IPA  nelle  matrici  ambientali,  compresi  i  sedimenti 

(Mapelli  et  al.  2017;  Mercer  &  Tre  Vors  2011;  Perelo  2010).  Generalmente  i 

batteri  sono  gli  organismi  più  comunemente  utilizzati  negli  approcci  di 

bioaugmentation;  in  quanto  sono  presenti  in  tutti  gli  ambienti  naturali  e 

possiedono  capacità  di  adattamento  alle  condizioni  ambientali  più  ostili,  come 

estreme  temperature,  elevate  pressioni  ed  elevati  livelli  di  salinità  (Ryan  et al. 
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2009;  Füssel  et al.  2017).  I  ceppi  più  utilizzati  sono  Pseudomonas  e  Bacillus, 

entrambi  possono  vivere  in  ambienti  contaminati  da  IPA;  molte  specie  di 

Pseudomonas sono state isolate da diverse matrici contaminate e alcune specie di 

Bacillus  sono  in  grado di  resistere a  temperature estreme,  rendendoli  candidati 

promettenti  per  la  bonifica  di  ambienti  ostili.  Inoltre,  Pseudomonas  può  anche 

essere  sfruttato  per  la  capacità  di  produrre  biosurfattanti  ramnolipidi,  che 

favoriscono  la  solubilizzazione  degli  IPA  (idrofobici)  dalle  particelle  di 

suolo/sedimento contaminate  rendondoli più biodisponibili  per  la degradazione 

microbica (Randhawa et al. 2014; Liu et al. 2018a;). In alternativa ai batteri, sono 

stati sviluppati diversi brevetti basati sull’uso di lieviti e alcune specie di funghi, 

a volte  insieme ai  loro prodotti  metabolici,  come  i biosurfattanti  (Adams et al. 

2018). 

 

Le principali tecnologie di recupero dei sedimenti exsitu sono:  

  Soil washing:  

Questa tecnologia utilizza acqua ad alta pressione, talvolta con l’aggiunta 

di additivi  (es.  chelanti,  tensioattivi)  il  cui  scopo è quello di  trasferire  la 

contaminazione dalla fase solida alla fase liquida; questa tecnologia exsitu 

ha    generalmente un’efficienza  migliore  rispetto  al  trattamento  in  situ 

perché nel primo caso l’interazione liquido/matrice  solida  può  essere 
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controllata  in  maniera  più  adeguata.  Nel  soil  washing  è  importante 

considerare la taglia delle particelle in quanto la residenza del contaminante 

è direttamente correlata ad essa.  

I principali processi utilizzati  in questa tecnica sono: separazione fisica e 

estrazione  con  acqua  e/o  acqua  ed  additivi.  La  separazione  fisica  (PS) 

consiste  nel  concentrare  i  contaminanti  in  un  volume  minore  di 

suolo/sedimento, ovvero separare la frazione a granulometria maggiore da 

quella a granulometria minore,  tipicamente con  livelli di contaminazione 

molto  più  elevata  (maggiore  rapporto  superficie  volume).  Il  materiale 

successivamente vagliato maggiormente contaminato viene poi trattato con 

soluzioni acquose contenenti  generalmente composti chimici  come acidi, 

agenti  chelanti,  detergenti  (Dermont  et  al.  2008).  La  procedura  del  soil 

washing  prevede studi di  trattabilità del  terreno, prelevando campioni di 

suolo  per  fare  una  caratterizzazione  del  suolo  stesso  e  dei  contaminanti 

presenti. Una volta valutata l’idoneità del suolo per il medesimo processo 

vengono svolti  ulteriori  studi  (es.  flottazione) per  identificare  le  migliori 

portate da utilizzare e la quantità di composti da aggiungere.  

  Trattamenti biologici:  

-  Il  landfarming:  consiste  nella  realizzazione  di  un  bacino  di  trattamento 

confinato e provvisto di fondo drenante. Il bacino viene riempito con uno 
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strato di materiale da trattare non superiore a 1,5 m e l’attività microbica 

all’interno dello strato può essere stimolata mediante l’aggiunta di nutrienti. 

L’umidità della matrice viene mantenuta costante irrigando in modo 

controllato il sedimento; la velocità di degradazione dei contaminanti può 

variare fortemente a seconda della stagione. Particolarmente importante è 

l’attività dissodativa dello strato di sedimento contaminato che usualmente 

viene realizzata con cadenza giornaliera e che ha un effetto favorevole sulla 

biodegradazione aerobica (USEPA, 1998; Hejazi, 2002). Questa tecnica è 

applicabile  con  successo  a  sedimenti  contaminati  da  idrocarburi  e  oli 

minerali degradabili, con percentuale di rimozione maggiore dell’80% e 

con tempi di bonifica dell’ordine di mesi (Khan et al., 2004; Smith et al., 

2015). 

  Bioslurry: I  bioreattori  in  fase  di  slurry  (Fig.  1.3)  consistono  nel 

trattamento biologico del suolo o dei sedimenti contaminati all’interno 

di  un  reattore  in  cui  sono  garantite  le  condizioni  ottimali  atte  a 

incrementare la naturale degradazione di un’ampia varietà d’inquinanti 

(Davila, 1996; PinoHerera et al., 2017). In generale, i bioreattori sono 

scelti  come  trattamento  di  bonifica  dei  suoli  quando  è  necessario  un 

intervento rapido e quando non sono presenti le condizioni adeguate per 

i trattamenti biologici convenzionali, ad esempio nel caso della presenza 
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di sostanze inquinanti recalcitranti, di livelli elevati di tossicità e di bassa 

permeabilità dei suoli  (Khan et al., 2004). Questi sistemi favoriscono, 

innanzitutto, i fenomeni di superficie, come il trasferimento di massa da 

solido a  liquido e da gas a  liquido, determinando un  incremento della 

biodisponibilità  di  contaminanti;  in  secondo  luogo,  se  nel  suolo  è 

presente una concentrazione tossica d’inquinanti, l’aggiunta di acqua 

può ridurla, garantendo un ambiente meno ostile per la biodegradazione. 

Inoltre, utilizzando i bioreattori, è possibile controllare e ottimizzare il 

processo regolando accuratamente i parametri critici . 

 

Figura 1.3. Bioreattore slurry (PinoHerera et al., 2017). 

 

   Tecnologie di stoccaggio/confinamento del sedimento dragato 

Lo stoccaggio è la disposizione del materiale in un sito, una struttura o 

un  bacino  permanente.  Lo  stoccaggio  può  riguardare  sia  i  sedimenti 
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dragati  sia  i  residui  da  trattamenti  preliminari  e/o  trattamenti  dei 

sedimenti stessi (APAT ICRAM, 2006). 

Il  confinamento  consiste  nel  collocare  il  materiale  in  siti  o  strutture 

progettate per contenere e controllare i sedimenti contaminati. Esistono 

due tipologie di stoccaggio confinato: 

 

1.  Discariche:  I  sedimenti  essiccati  o  i  residui  di  pretrattamenti  e  trattamenti 

possono essere abbancati  in discariche commerciali  in modeste quantità ma 

non  tutti  i  rifiuti  possono  essere  ammessi  in  discarica  (es.  rifiuti  allo  stato 

liquido, rifiuti esplosivi, comburenti, infiammabili). Prima del conferimento 

è opportuno valutare: 

 la concentrazione dei contaminanti; 

 costo del trasporto; 

 la capacità residua della discarica; 

 il contenuto di solidi dei sedimenti. 

 

Le discariche vengono classificate  in tre categorie  in relazione al tipo di rifiuto 

per le quali sono adibite: 

    discarica per rifiuti inerti 
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    discarica per rifiuti non pericolosi 

    discarica per rifiuti pericolosi 

2. Vasche di colmata o CDF (Confined disposal facility) 

Consiste nello stoccaggio, per un tempo indefinito, dei sedimenti maggiormente 

contaminati,  seguito  dal  monitoraggio  per  la  valutazione  della  potenziale 

fuoriuscita  dei  contaminanti.  Una  vasca  di  colmata  deve  anche  provvedere 

all’essiccamento dei sedimenti per avere una maggiore  compattazione  e 

massimizzare  lo  spazio.  Nel  caso  di  sedimenti  dragati  e  trasportati 

meccanicamente  il  progetto  di  un  CDF  è  realizzato  sulla  base  del  volume  di 

materiale da stoccare; se si hanno invece dragaggio e trasporto idraulici il progetto 

deve tener conto di molte più variabili, come la produttività del dragaggio, l’area 

superficiale, la qualità dell’effluente. Esistono diversi tipi di CDF:  

CDF su terra (UCDF) 

Un CDF su terra è una struttura in cui il materiale dragato viene immagazzinato 

al di sopra del piano campagna. Questo tipo di struttura è caratterizzato da una 

buona visibilità, che è un vantaggio dal punto di vista della sicurezza, d’altra parte 

però l’elevato impatto visivo crea  scontento nell’opinione pubblica. È 

fondamentale prevedere misure d’isolamento per ridurre il trasporto avvettivo dei 

contaminanti, nonché il rischio di  lisciviazione;  inoltre è opportuno garantire  la 
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presenza d’acqua nella vasca di colmata in modo da  preservare  condizioni 

anossiche in grado di impedire la mobilizzazione dei contaminanti. Il riempimento 

di questo tipo di CDF risulta piuttosto costoso, non si possono infatti usare sistemi 

idraulici, ma devo ricorrere a delle chiatte; d’altra parte, però  il monitoraggio è 

relativamente agevole. 

CDF isola/vicino costa (NICDF) 

Questo tipo di vasca di colmata garantisce una discreta visibilità, cui si associa 

però un elevato  impatto  visivo,  inoltre  se viene  realizzato  in  un  tratto di  mare, 

fiume  o  lago  aperto  può  determinare  la  chiusura  di  tale  area  alla  navigazione. 

Finché l’acqua copre  i  sedimenti  stoccati  si  hanno  condizioni  anossiche  che 

impediscono  la  mobilizzazione  dei  metalli  pesanti;  si  ha  poi  meno  dispersione 

nell’acqua superficiale grazie alla presenza delle dighe laterali, l’unico scarico è 

costituito dall’effluente che deve essere opportunamente trattato. Si ha inoltre la 

possibilità di controllare la massa d’acqua sovrastante i sedimenti che è quella che 

regola il trasporto avvettivo dei contaminanti. Per quanto riguarda i costi: quelli 

del  riempimento  risultano  inferiori  rispetto  al  CDF  su  terra,  quelli  dello  scavo 

risultano inferiori rispetto a quelli per il CDF subacqueo ed anche il monitoraggio 

è più agevole ed economico. 
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CDF subacqueo (SCDF) 

L’essere invisibile rende questo tipo di vasca di colmata più tollerato 

dall’opinione pubblica, anche se la non visibilità può essere causa d’abbandono 

dell’opera, inoltre  non provoca limiti alla navigabilità dell’area; subisce però 

fenomeni d’erosione da parte delle correnti marine. Grande vantaggio di questo 

tipo di CDF è che i sedimenti stoccati si trovano sempre in condizioni anossiche 

che fanno sì che i metalli pesanti rimangano immobili, annullando il pericolo di 

lisciviazione;  d’altra parte,  però  la  superficie superiore a contatto con l’acqua 

costituisce un’ulteriore via di fuoriuscita dei contaminanti e  inoltre non si ha  la 

possibilità di controllare la forza dell’acqua  attraverso  il  battente  idrico 

sovrastante. Per quanto concerne i costi quelli legati allo scavo sono senza dubbio 

superiori  rispetto  agli  altri  tipi  di  CDF,  mentre  quelli  relativi  al  riempito  e  al 

mantenimento  risultano  più  contenuti.  Nel  definire  il  progetto  di  una  vasca  di 

colmata è importante tener conto di: 

 quantità di materiale da stoccare; 

 modalità di dragaggio, trasporto e riempimento; 

 proprietà fisiche dei sedimenti; 

 contaminanti presenti e relativo potenziale di rilascio. 
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Per stimare l’impatto ambientale di un CDF bisogna valutare la qualità dell’acqua 

interstiziale dei sedimenti, i flussi in uscita dal CDF e infine dopo un certo tempo, 

attraverso criteri di dispersione, il volume dell’area circostante al CDF interessata 

dalla contaminazione per valutare l’impiego di misure di confinamento. Le 

principali  misure  di  confinamento  consistono  nella  riduzione  del  battente 

idraulico  in  modo  da  prevenire l’infiltrazione ed il trasporto  avvettivo;  nel 

rivestimento del fondo del CDF con materiale argilloso ricco di sostanza organica; 

nel  rivestimento del  fondo e delle pareti del CDF con  uno strato  sabbioso con 

elevato contenuto di sostanza organica. L’effluente proveniente dalle operazioni 

di  trasporto  e/o  pompaggio  e  quello  originato dall’essiccamento e dal 

consolidamento dei sedimenti nel CDF, presenta una contaminazione soprattutto 

sotto  forma  di  particelle  in  sospensione,  ricorrendo  quindi  a  bacini  di 

sedimentazione  o  ad  impianti  di  flocculazione  si  riesce  a  ridurre 

significativamente  il  livello  di  contaminazione.  Nell’effluente va tenuta sotto 

controllo anche la concentrazione di nutrienti, i quali provengono dal contatto con 

sabbia  e  argilla  con  elevato  contenuto  di  sostanza  organica  e  dal  prolungato 

ristagno nella vasca di colmata. E’ necessario ridurre la  concentrazione  di 

nutrienti nell’effluente al fine di evitare l’eccessivo consumo di ossigeno  nelle 

acque circostanti, ciò avviene in appositi impianti di nitrificazione. 
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Di seguito si riporta una sintesi basata su un’estensiva analisi della letteratura 

delle  tecniche  applicate  a  sedimenti/suoli  contaminati  e  della  loro  efficienza 

effettuata per estrarre i dati necessari all’analisi LCA condotta nella presente tesi 

(Tabella 1.1). 

Tabella 1.1. Stato dell’arte sulle tecnologie elencate per la ricerca dati necessari 

all’analisi LCA.  

TIPO DI TECNICA  TIPO 
INQ. 

CONC. 
INQUINANTE 

RESA 
ABBATTIMENTO 

REFERENZA 

BIORIMEDIO BaP 219.51 ng/g 42.15% Qian, Z., Peng, T., 
Huang, T., & Hu, Z. 
(2022). 

BIORIMEDIO DEHP 10 mg/g 97% Di Gennaro, P., 
Collina, E., Franzetti, 
A., Lasagni, M., 
Luridiana, A., Pitea, 
D., & Bestetti, G. 
(2005). 

BIORIMEDIO  IPA  3500 mg/kg 45% Ambaye, T. G., et al. 
(2022). 

BIORIMEDIO  TPH  1001 mg/kg  50% Avona, A., et al. 
(2022). 

SOIL WASHING  TPH 9000 mg/kg  63% Lai, C. C., Huang, Y. C., 
Wei, Y. H., & Chang, J. 
S. (2009). 

ELETTROCHIMICO TPH 4500 mg/kg 72,5% Ambaye, Teklit 
Gebregiorgis, et al. 
(2022). 

ELETTROCHIMICO PHE 1,23 mg/kg 40% Liang, Yinxiu, et al.  
(2020). 

ELETTROCHIMICO IPA 7-10 mg/kg 75-80% Ammami, Mohamed 
Tahar, et al. (2014). 
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1.2.1 Tecnologia di bonifica Ekogrid 

EKOGRID è una nuova tecnologia che è stata sviluppata per il trattamento in situ 

di suoli contaminati ed applicabile anche a sedimenti marini contaminati. Questa 

tecnologia  prevede  la  creazione,  nel  sottosuolo  contaminato,  di  un campo 

elettrico attraverso l’applicazione di una differenza di potenziale a basso 

voltaggio,  tramite  una rete  di  elettrodi,  disposti  secondo  una  griglia  regolare  e 

collegati  ad una o più centraline di controllo  (Fig.1.4). È un  metodo differente 

dalla classica bonifica elettrocinetica; permettere di evitare  il campo elettrico  in 

corrente  continua  ad  alta  tensione  con  problemi  come  un  elevato  consumo  di 

energia, una eccessiva  formazione di  ioni H+ con conseguente diminuzione del 

pH e la generazione di condizioni alcaline al catodo. Può essere utilizzata per la 

produzione di ossigeno (O2) e radicali  ossidrile  (ꞏOH),  che  agiscono  sia  come 

ossidanti diretti delle sostanze idrocarburiche (permettendo la rottura degli anelli 

e delle catene idrocarburiche in frazioni più piccole e più facilmente degradabili) 

sia come acceleratori dei processi di biodegradazione ad opera delle componenti 

microbiche  autoctone,  sostenute  proprio dall’ossigeno prodotto dai processi di 

elettrolisi innescati; l’ossigeno ed i radicali vengono creati dal campo elettrico 

(soggetto a continua e rapida  inversione di polarità)  il quale determina anche il 

trasporto di soluti presenti negli interstizi dei pori   (Fig. 1.4). La tecnologia è in 

grado di trattare un’ampia gamma di contaminanti organici presenti in fase 
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disciolta  o  adsorbita,  tra  cui:  idrocarburi  leggeri  e  pesanti;  BTEX,  idrocarburi 

policiclici aromatici (IPA), clorofenoli; sostanze alogenate. 

 

Fig. 1.4 Schematizzazione della tecnologia Ekogrid. 

Questa tecnologia può essere combinata con l’iniezione di composti in grado di 

ulteriormente stimolare i processi microbici di biodegradazione dei contaminanti 

organici  e/o  di  riduzione  della  tossicità  dei  contaminanti  inorganici,  come  i 

metalli. Questi composti possono essere costituiti da minerali in forma granulare 

quale  carbonato  di  calcio  e  allumino  silicati,  in  cui  possono  essere  biofissati 

opportuni  ceppi  microbici,  vitamine  e  nutrienti  per  potenziare  ulteriormente  la 

degradazione dei contaminanti organici. Tali composti brevettati dalla Idrabel Ltd 

e disponibili sul mercato (con il nome commerciale di BIOVase) sono stati per 

lo più impiegati per il trattamento delle acque reflue e/o di sistemi di acque dolci 
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contaminate ma anche per il trattamento di sedimenti marini contaminati presenti 

in un alveo del porto antico di Genova.   

Il vantaggio dell’utilizzo di tale materiale minerale:  

-  carbonato di calcio avente un'elevata porosità permette numerosi 

scambi ionici con l’acqua  

-   allumino  silicati  permette  di  adsorbire  sostanze  inquinanti  che 

vengono biodegradati dai batteri biofissati. 

 

1.2.2  Analisi della sostenibilità ambientale di processo con metodo LCA  

 

L’analisi  del  ciclo  di  vita  (Life  Cycle  Assessment,  LCA)  è  una  importante 

metodologia  per  valutare  le  prestazioni  ambientali  di  sistemi  di  trattamento 

alternativi considerando l'intero ciclo di vita (De Feo & Ferrara, 2017; Colangelo 

et al., 2018). Come definito dalla norma UNI EN ISO 14040 (2006), consiste nella 

“compilazione e valutazione, attraverso l’intero ciclo di vita dei flussi in entrata 

ed in uscita nonché dei potenziali impatti ambientali di un sistema di prodotto”. È 

una procedura standardizzata (ISO 14040, 2006; ISO 14044, 2006) che consente 

di confrontare diversi sistemi considerando il consumo di risorse e l'emissione di 

inquinanti  che  possono  verificarsi  durante  il  loro  ciclo  di  vita,  includendo 

l'estrazione  di  materie  prime,  la  produzione  e  la  lavorazione  di  materiali,  il 
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trasporto, la fase di utilizzo e la fase di smaltimento. L’intera vita di un composto 

o di un sistema viene considerata “dalla culla fino alla tomba”. Ciò può essere 

inteso come “integrale”, in quanto considera anche tutti i passaggi precedenti e 

seguenti la procedura in esame (Ruhland et al., 2000).  

Le applicazioni di LCA riguardano: 

  Confronto tra sistemi alternativi di prodotto e produzione con la medesima 

funzione. 

  Confrontare  gli  impatti  ambientali  di  un  prodotto  con  uno  standard  di 

riferimento. 

         Confronto tra sistemi alternativi per la gestione di rifiuti.  

         Comunicazione d’informazioni ambientali. 

L’analisi del ciclo di vita rappresenta quindi uno strumento utile sia per le 

politiche ambientali sia per lo sviluppo di processi /prodotti a livello industriale.  

Secondo le metodologie attualmente utilizzate e come indicato dalle norme ISO, 

l’LCA consta di quattro fasi principali (Fig.1.5): 

 

1.  Definizione  dell'obiettivo  e  del  campo  di  applicazione  (Goal  and  scope 

definition):  è  la  fase  preliminare  in  cui  vengono  stabilite  senza  ambiguità  le 

applicazioni e le motivazioni che inducono a realizzare lo studio ed il pubblico a 

cui è destinato; quindi, da questa dipenderà tutto il lavoro di analisi che si andrà a 
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compiere. Inoltre, si definisce l’unità funzionale, un elemento chiave in qualsiasi 

LCA (Robertson, 2013). 

L’unità funzionale rappresenta la quantità, il servizio, la funzione a cui sto 

riferendo la mia analisi; questa deve essere definita e misurabile. 

2. Analisi dell’inventario (Life Cycle Inventory  LCI):  

è  la compilazione del bilancio delle entrate e delle  uscite  rilevanti del  sistema. 

Comprende  la  raccolta dei dati  ed  i procedimenti di  calcolo che consentono di 

quantificare  i  flussi  in entrata e  in uscita di un sistema di prodotto. Questi dati 

costituiscono inoltre la base per la successiva fase di valutazione degli impatti. La 

fase di LCI si compone dei seguenti elementi: 

•  Confini del sistema: vengono definite le unità di processo da includere nel 

sistema  che  si  vuole  modellizzare  ed  entrate  e  uscite  di  ciascuna  delle 

stesse. Esistono  differenti  tipologie  di  confini  del  sistema  in  relazione  al 

grado di approfondimento dello studio che vogliamo svolgere: 

a)  “from cradle to grave”, (dalla culla alla tomba), include tutte le fasi 

del processo, dall’approvvigionamento delle materie prime allo 

smaltimento del rifiuto finale, inclusi trasporto e consumi 

energetici.  

b)  “from cradle to gate” (dalla culla al cancello), include la fase di 

approvvigionamento delle materie prime e dell’energia per la 
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produzione (fino all’uscita del prodotto dallo stabilimento) ed 

esclude utilizzo e smaltimento  

c)  “from gate to gate” (dal cancello al cancello): include solo le fasi 

di produzione.  

d)  “from cradle to cradle” (dalla culla alla culla): si intende un’analisi 

LCA  su  un  processo  in  cui  lo  scarto  finale  viene  riciclato  con  la 

produzione  di  nuove  materie  prime  o  di  energia,  evitando  la 

produzione di un rifiuto. 

 

•  Diagrammi  di  flusso:  il  sistema  viene  rappresentato  come  sequenza  dei 

processi correlati tra loro attraverso flussi di materia ed energia. 

•  Raccolta dei dati: una volta schematizzato il sistema si procede alla raccolta 

dei dati per ciascuna unità di processo. 

•  Regole/problemi di allocazione degli impatti: qualora il sistema di processo 

sia multifunzionale o generi più di un prodotto o sottoprodotti, che possono 

o meno essere reimpiegati all’esterno del sistema, emerge il problema di 

come allocare i flussi rispetto all’unità funzionale definita. Dove possibile 

si cerca di evitarla suddividendo l’unità di processo da allocare in due o più 

subprocessi; qualora ciò non fosse possibile si allocano i flussi in ingresso 

ed in uscita sulla base di proprietà fisica o del valore economico. 
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•  Elaborazione dei dati: l’obiettivo di tale fase è  quello  di  quantificare 

consumi, rifiuti, reflui ed emissioni associate al sistema. 

 

3. Valutazione degli impatti (Life Cycle Impact Assessment  LCIA): tale fase ha 

lo  scopo  di  valutare  la  portata  dei  potenziali  impatti  ambientali  utilizzando  i 

risultati  ottenuti dall’analisi dell’inventario. In generale questo procedimento 

prevede che vengano associati i consumi e le emissioni ottenute nell’analisi 

dell’inventario a specifiche categorie d’impatto riferibili ad effetti ambientali 

conosciuti,  tentando  di  quantificare l’entità del contributo complessivo che il 

prodotto o il processo arreca agli effetti considerati. La fase di LCIA si compone 

di  elementi  obbligatori,  quali  la  selezione  delle  categorie  di  impatto,  la 

classificazione e la caratterizzazione, e di elementi facoltativi che consentono di 

normalizzare e ponderare i risultati: 

•  Selezione delle categorie di impatto: al fine di quantificare gli impatti 

ambientali  vengono  selezionate  le  categorie  di  impatto  oggetto  dello 

studio  di  LCA.  Le  categorie  di  impatto  sono  differenziate  in: 

Conservazione dell’ambiente, Esaurimento delle risorse e Salute 

Umana. 

•  Classificazione: i dati dell’inventario vengono correlati alle categorie 

d’impatto e qualora essi contribuiscano ad una o più categorie di 
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impatto devono essere classificati come contributo a tutte le categorie 

interessate. 

•  Caratterizzazione: i dati dell’inventario vengono convertiti nelle unità 

di misura relative alle categorie d’impatto tramite dei fattori di 

caratterizzazione  specifici  per  ogni  categoria  di  impatto.  I  valori 

ottenuti  vengono  quindi  aggregati,  ottenendo  così  un  risultato 

rappresentativo  per  ciascuna  delle  categorie  di  impatto  selezionate. 

Generalmente  questo  processo  molto  complesso  viene  effettuato 

mediante dei Software. 

•  Normalizzazione:  i risultati relativi alle categorie di  impatto vengono 

riferiti  ad  un  termine  di  normalizzazione  che  ne  consente  la 

comprensione dell’entità relativa dal punto di vista ambientale. I valori 

normalizzati sono quantità adimensionali che rendono così possibile il 

confronto fra le diverse categorie di impatto. 

•  Pesatura: è utilizzata per confrontare i risultati relativi alle categorie di 

impatto  in  funzione  della  loro  importanza.  I  valori  normalizzati 

vengono  quindi  moltiplicati  per  dei  fattori  di  peso  che  esprimono 

l'importanza,  intesa  come  criticità,  che  viene  attribuita  a  ciascun 

problema  ambientale.  La  pesatura  può  essere  utilizzata  anche  per 

aggregare  i  risultati ponderati e poter esprimere, attraverso un valore 
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numerico  finale,  l'impatto  ambientale  associato  ad  un  prodotto  o 

processo nell'arco del suo ciclo di vita. 

 

Figura  1.5.  Fasi  della  valutazione  del  ciclo  di  vita:  definizione  dell'obiettivo  e 

dell'ambito, inventario del ciclo di vita, valutazione e interpretazione dell'impatto 

del ciclo di vita (Garcia et al., 2017). 

 

4. Interpretazione e valutazione dei risultati (Life Cycle Interpretation): 

La  fase  di  interpretazione  dei  dati  ci  consente  di  identificare  le  questioni  più 

significative  individuate  sulla  base  dei  dati  raccolti  ed  elaborati,  valutare  la 

completezza  la sensibilità e  la consistenza dei metodi e dei risultati e  inoltre di 

trarre conclusioni o suggerimenti sulla base degli obbiettivi prefissati dall’analisi. 

L'uso  dell'LCA  nei  progetti  di  bonifica  del  suolo  ha  dimostrato  che  i  rischi 

derivanti dal processo di bonifica spesso superano gli impatti ambientali associati 

alla contaminazione del sito. Anche se gli impatti del ciclo di vita della gestione 
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ambientale  negli  ecosistemi  acquatici  stanno  guadagnando  interesse  sia  nel 

mondo accademico che nell'industria, l'LCA è stata usata raramente nella gestione 

dei  sedimenti.  Una  spiegazione  potrebbe  essere  che  l'LCA  era  stato 

originariamente  sviluppato  principalmente  per  applicazioni  terrestri  e  che  gli 

attuali  modelli  di  impatto  sono  quindi  solo  parzialmente  applicabili  alle 

condizioni acquatiche (Sparrevik et al., 2011).  

Nell’LCA, applicata al rimedio di siti contaminati, gli impatti relazionati allo stato 

fisico del sito sono etichettati come “impatti primari”, gli “impatti secondari” si 

riferiscono ai potenziali impatti prodotti dall’attuale riabilitazione del sito 

contaminato, Lesage et al. propongono anche “impatti terziari”, per definire gli 

impatti ambientali associati con gli effetti del destino di postriabilitazione del sito 

trattato.  

Applicando l’LCA alla  bonifica  di siti contaminati, la definizione dell’unità 

funzionale rappresenta uno step critico, in quanto tutti i flussi calcolati in seguito 

dipenderanno  da  questa.  Diamond  et  al.  (1999)  raccomandano che l’unità 

funzionale dovrebbe essere relazionata alla produzione di un certo ammontare di 

suolo o sedimento trattato. Scegliere l’estensione dei confini del sistema è basilare 

per  rendere  efficacie  una  valutazione  della  catena  di  gestione  e  trattamento  di 

sedimenti contaminati. Adottare un’estensione dei confini del sistema implica la 

possibile  inclusione  di  attività  a  monte  del  processo  di  trattamento,  come 
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l’estrazione o il consumo di risorse, ed a seguire le attività a fine ciclo di vita 

includendo la valutazione degli effetti a lungo termine delle opzioni di gestione 

applicate,  come  ad  es.  riutilizzare  il  materiale  trattato  per  altri  scopi,  oppure 

conferire  il  materiale  contaminato  in  discarica  a  terra  (Arevalo  et  al.,  2007).  I 

confini scelti possono essere limitati ad includere processi che contribuiscono in 

maniere  rilevante ai  flussi  ambientali,  tuttavia determinare  la  significatività dei 

processi da includere è una metodologia del tutto arbitraria (Morais & Delerue

Matos 2010). Vestola (2009) indica come passi rilevanti da includere nei confini 

del  sistema  di  un’analisi  del  ciclo  di  vita  di  sedimenti  dragati  contaminati:  il 

dragaggio, il trasporto del fango dragato dal sito, il trattamento, la produzione di 

materiali  e  composti  chimici  usati  nel  trattamento,  il  trasporto  su  terra,  e  lo 

smaltimento/utilizzo  del  sedimento  trattato.  Mentre  non  vengono  considerati 

influenti ai fini dell’analisi: il trattamento delle acque, la costruzione di eventuali 

discariche, la lisciviazione dei contaminanti.  

Per quanto riguarda le categorie di impatto nell’analisi del ciclo di vita della 

catena  di  trattamento  dei  sedimenti  dragati,  gli  impatti  ambientali  più  rilevanti 

potenzialmente causati possono essere classificati come segue: 

  Impatti relativi agli input del ciclo di vita: in primo luogo, l’impoverimento 

di risorse abiotiche, come ad es. energia e materiali grezzi; domanda di spazio per 

lo smaltimento. 
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  Impatti relativi agli output e alle emissioni: effetti di sostanze tossiche nel 

materiale dragato potenzialmente contribuenti alla tossicità umana o ecotossicità. 

Emissioni di rilevanza regionale o globale, maggiormente dovute alla produzione 

di energia, trasporto e materiali grezzi (Arevalo et al., 2007). 

L’analisi del ciclo di vita quindi applicata alle operazioni di dragaggio ed ai 

relativi processi di trattamento dei sedimenti rappresenta un ottimo approccio di 

valutazione di impatto ambientale. L’LCA aiuta ad ottenere una valutazione 

completa degli impatti ambientali determinati da tali processi in quanto permette 

di tener conto degli impatti nascosti, di norma non considerati nell’analisi degli 

impatti ambientali. Ad esempio, è possibile valutare i vantaggi ambientali legati 

al riutilizzo dei materiali dragati a sostituzione delle materie prime tradizionali o 

l'uso della componente sabbiosa, separata dal resto della matrice dragata, come 

materiale  di  costruzione  o in sostituzione dell’argilla naturale in processi di 

fabbricazione di mattoni (Bortoni et al., 2004).   
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2.  SCOPO DEL LAVORO 
Questa tesi, condotta nell’ambito del progetto LIFE SEDREMED a cui partecipa 

il Dipartimento di Scienze della Vita e dell’Ambiente dell’Università Politecnica 

delle  Marche,  si è posta l’obbiettivo di valutare la sostenibilità ambientale di 

differenti strategie di gestione di sedimenti marini contaminati del SIN Bagnoli

Coroglio situato nel Golfo di Napoli.   

Sono stati presi in considerazione differenti scenari scelti sulla base: i) dei risultati 

della  caratterizzazione  dei  sedimenti  effettuata nell’ambito del progetto 

ABBACO  e  della  principale  tipologia  di  contaminanti  presenti  (IPA),  ii) 

dell’analisi dell’efficienza di diverse tecnologie di trattamento valutata sulla base 

di diversi casi studio presenti  in  letteratura,  iii) sulla base di quanto definito da 

INVITALIA per  la bonifica dei sedimenti marini basato sul  loro dragaggio e  le 

possibili destinazioni del materiale contaminato una volta dragato.  

Inoltre,  l’analisi LCA ha tenuto conto di  trattamenti  in  situ  di  sedimenti 

contaminati attraverso  la  tecnologia Ekogrid  integrata con la  tecnologia Idrabel 

(basata sull’uso di microrganismi fissati su supporto minerale poroso contenente 

anche vitamine e nutrienti), le quali saranno applicate ad un’area pilota del SIN 

di BagnoliCoroglio nell’ambito del progetto LIFE SEDREMED.  

In particolare, l’analisi LCA è stata applicata alle seguenti strategie di gestione 

del sedimento:   

  conferimento in discarica  
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  conferimento in cassa di colmata  

  biorimedio ex situ (on site) 

  trattamento elettrochimico ex situ (on site) 

  soil washing ex situ (on site) 

  trattamento  in  situ  con  tecnologia  Ekogrid  integrata  alla  tecnologia 

Idrabel 

 

con lo scopo ultimo di valutare quale tra queste modalità di gestione risulti il più 

vantaggioso  da  applicare,  sia  in  termini  di  consumi  ed  emissioni  che  di 

performance.  
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3. MATERIALI E METODI 
3.1 Area di studio  

L’area di studio è ubicata nell’area marina all’interno del Sito di Bonifica 

Nazionale  (SIN)  BagnoliCoroglio  a  Napoli  (Fig.  3.1). L’area a terra è stata 

interessata  da  importanti  stabilimenti  industriali  ormai  dismessi  tra  cui 

un’acciaieria (Italsider ILVA), una azienda di lavorazione dell’amianto (Eternit), 

di  produzione  di  cemento  (Cementir)  e  di  produzione  di  fertilizzanti 

(Federconsorzi). L’area a terra inclusa nel SIN ha un’estensione di 247,49 ettari, 

mentre l’area a mare ha un’estensione di 14,75 km2 (Gazzetta Ufficiale n. 195 del 

23/08/2014; Figura 3.1). 

 

Fig.  3.1.  Perimetrazione  del  SIN  BagnoliCoroglio  (tratta  dal  Ministero  della 

transizione ecologica). 
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Sulla base di caratterizzazioni pregresse effettuate nell’area a mare del SIN 

BagnoliCoroglio  è  stata  riscontrata  una  severa  contaminazione  da  idrocarburi 

policiclici  aromatici,  in particolare nella zona dei pontili,  con  valori  fino a 23 

ordini  di  grandezza  maggiori  di  quelli  riportati  nei  sedimenti  marini  su  scala 

globale (Arienzo et al., 2017). Anche i sedimenti adiacenti all’area dei pontili sono 

contaminati, ma con concentrazioni generalmente inferiori. Inoltre, accanto alla 

contaminazione da idrocarburi, i sedimenti marini presentano anche in alcuni casi 

elevate concentrazioni di metalli (i.e. Cd, Pb, Zn; Sharp & Nardi, 1987; Romano 

et al., 2004).  

I primi interventi per il recupero dell’area a terra sono stati fatti nel 1994 con la 

delibera del CIPE attraverso il quale veniva Approvato il progetto per il recupero 

e la bonifica dei siti industriali di Bagnoli (finanziato dall’ILVA ed il progetto 

della città della scienza gestito dall’Idis). La delibera aveva come obiettivo 

l’eliminazione del rischio ambientale  associato  alle  attività  industriali  e  al 

recupero dell’area per lo sviluppo urbanistico della città in conformità col piano 

urbanistico del comune di Napoli. L’attuazione del piano è stata affidata alla 

società “Bagnoli Spa” nel 1996 

Con  il  decreto  388  del  2000  le  aree  oggetto  di  bonifica  vennero  acquisite  dal 

Comune  di  Napoli  e  nel  2002  le  attività  di  recupero  vennero  assegnate  dal 
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Comune  alla  società  di  trasformazione  urbana  Bagnolifutrua  Spa..Nel  2013 

Bagnolifutura Spa venne messa in liquidazione fino a quando nel 2014 ne venne 

dichiarato il fallimento. 

Nel 2016 in attuazione del D.L. 12 settembre 2014, n. 133, convertito in legge n. 

164 dell’11 novembre 2014, sono state emanate le disposizioni inerenti alla 

bonifica  ambientale  e  alla  rigenerazione  urbana  delle  aree  del  SIN  Bagnoli

Coroglio nominando come soggetto attuatore l’Agenzia nazionale per l’attrazione 

degli investimenti e lo sviluppo d’impresa (Invitalia). 

A seguito dell’emanazione del DM 172/2016, l’area a mare del SIN Bagnoli

Coroglio è stata ulteriormente caratterizzata nell’ambito del progetto ABBACO 

(Sperimentazioni Pilota Finalizzata al “Restauro Ambientale e Balneabilità del 

SIN  BagnoliCoroglio),  coordinato  dalla  Stazione  Zoologica  Anton  Dohrn  di 

Napoli, tenendo conto anche dei parametri (chimici ed ecotossicologici) stabiliti 

dal DM 173/2017. Sulla base di tale piano di caratterizzazione è stato possibile 

rifinire la distribuzione dei livelli di contaminazione presenti nell’area rispetto ai 

piani  di  caratterizzazione  precedente  e  di  valutare  i  volumi  di  sedimento 

appartenenti  a  diverse  classi  di  qualità  (Figura  3.2),  che  in  ultima  analisi 

condiziona  le  scelte  di  gestione  dei  sedimenti  contaminati  stessi  in  caso  di 

dragaggio.  
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Fig. 3.2. Classi di qualità dei sedimenti nell’area a mare del SIN BagnoliCoroglio 

(cfr.  Progetto  ABBACO). Nella tabella inclusa nell’immagine  sono  riportati  i 

volumi  di  sedimento  dello  strato  050  cm  appartenenti  alle  diverse  classi  di 

qualità.     

 

A tale riguardo sono previste per la parte a mare azioni di dragaggio dei sedimenti 

contaminati  la  cui  destinazione  finale  è  subordinata  alla  classe  di  qualità  (i.e. 

DM 173/2016
Sedimenti superficiali tra 0,00-0,50 mt
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sedimenti di classe E da conferire in discarica e sedimenti di classe D da conferire 

in cassa di colmata; Figura 3.3).  

 

 

Fig. 3.3. Scenari di gestione di sedimenti di dragaggio in funzione della loro classe 

di qualità.   

 

Oltre agli interventi di dragaggio, l’area a mare sarà soggetta per la prima volta a 

livello  nazionale  nell’ambito del progetto LIFE SEDREMED a cui partecipa 

l’Università Politecnica delle Marche a sperimentazioni pilota di  trattamento  in 

situ  mediante  applicazione  della  tecnologia  Ekogrid  combinata  ad  aggiunta  di 
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prodotti  commerciali  della  Idrabel  Ltd  a  base  di  carbonato  di  calcio  e  zeolite 

contenenti  microrganismi  biofissati,  nutrienti  e  vitamine  (BIOVASE),  i  quali 

saranno eseguiti in due aree con livelli di contaminazione (Tabella 3.1) e classi di 

qualità dei sedimenti diversi (Fig. 3.4). Tali interventi di trattamento dei sedimenti 

in  situ  hanno  la  finalità  da  un  lato  di  definire  la  loro  capacità  di  ridurre  la 

contaminazione  presente,  riducendo  pertanto  gli  impatti  ecologici  da  essa 

determinati e dall’altro come pretrattamenti a monte degli interventi di dragaggio 

in grado di poter declassare i sedimenti (e.g. da classe E a classe D) permettendo 

una diversa e più sostenibile destinazione finale.  

 

Tabella 3.1. Livelli di contaminazione nei due siti selezionati per i trattamenti in 

situ previsti nell’ambito del progetto LIFE SEDREMED. 

Sito Strato As Cd Cr Cu Hg Ni Pb V Zn ∑ PCB Idrocarburi C>12 ∑ IPA 

  (cm) (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) (mg/kg) (µg/kg) (mg/kg) (mg/kg) 

43 0-50 117.6 11.55 34.1 111.02 2.230 21.42 1353.4 123 3132.5 131.5 1197 361 

43 50-100 51.0 3.10 13.7 63.0 1.360 8.47 399 86.2 1260  635 134 

43 100-150 60.5 1.32 11.4 56.5 1.000 7.32 230.7 88.6 702  1188 30 

43 150-200 61.0 0.43 13.0 14.68 0.134 9.9 54.8 95 138  207 4 

63 0-50 100.0 1.04 50.6 209.6 0.143 21.86 257 143.9 897 6.0 74 11 
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Fig. 3.4. Aree con classi di qualità di sedimento E e C sulle quali sarà applicata in 

situ la tecnologia Ekogrid combinata all’aggiunta del prodotto commerciale della 

Idrabel Ltd nell’ambito del progetto LIFE SEMEDRED. 

 

 

3.2 Metodi per l’analisi di sostenibilità ambientale 

Il  software  utilizzato  per  processare  i  dati  ricavati  è  GABI  (Ganzheitlichen 

Bilanzierung) sviluppato dal Chair of Building Physics (LBP) dell’Università di 

Stoccarda in collaborazione con la PE internetional GmbH. Tale software è stato 

creato per la realizzazione di studi LCA (Life Cycle Assessment), ma offre anche 

DM 173/2016
Sedimenti superficiali tra 0,00-0,50 mt

Aree di trattamento in situ 
(tecnologia Ekogrid combinata 

ad aggiunta di prodotto 
commerciale contenente 

batteri biofissati)
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supporto per l’analisi di altri aspetti di sostenibilità, quali valutazioni economiche 

e di carattere sociale grazie alle funzioni di Life Coasting (LCC) e di Life Cycle 

Working  Time  (LCWT).  A  tale  scopo  il  software  Gabi  mette  a  disposizione 

diversi database, per lo studio di LCA in questione è stata utilizzata la banca dati 

del Professional Database della versione 9.5 di Gabi. 

Il metodo di quantificazione degli impatti cui il database utilizzato fa riferimento 

è Environmental Footprint 3.0, sia per le fasi di classificazione e caratterizzazione 

che  per  quelle  di  normalizzazione  e  pesatura.  Questo  metodo  si  basa  sulla 

raccomandazione  2013/179/UE  della  Commissione  Europea  che  ha  introdotto 

così  le Product  and Organisation Environmental  Footprint  (PEF ed OEF) per 

quantificare l’impatto nel ciclo di vita di prodotti ed organizzazioni, recependo le 

normative ISO così come  il sistema ILCD già citati  (C. Europea, 2013/179/UE 

2013.).  Inoltre,  a  seguito  della  normalizzazione,  secondo  tale  metodologia, 

l’indicatore di prestazione ambientale finale fa riferimento all’impatto causato in 

un anno da un cittadino medio (E. C.J. r. centre, 2012.). 
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4. RISULTATI E DISCUSSIONE  

4.1 ANALISI DI SOSTENIBILITÀ AMBIENTALE  

4.1 Scopo dell’analisi  

Per  la  presente  analisi  di  sostenibilità  ambientale  è  stata  scelta  come  unità 

funzionale  una  quantità  di  sedimento  sottoposta  a  bonifica  pari  a  100.000 

tonnellate  (Fig.  4.1.1.1),  poiché  considerata  rappresentativa  della  quantità  di 

materiale  a  maggiore  livello  di  contaminazione  e  di  pericolosità  (i.e.  ricadente 

nella classe di qualità E). In particolare, tali sedimenti presentano livelli molto alti 

di  contaminazione  da  diversi  inquinanti,  in  particolare  idrocarburi  policiclici 

aromatici. Considerata la necessità di ridurre i livelli dei contaminanti presenti in 

tali sedimenti, sono stati identificati 5 possibili scenari, a partire dall’analisi della 

letteratura scientifica. La prima differenziazione riguarda i trattamenti exsitu o 

insitu. Per i primi, più comuni, il sedimento viene prima di tutto dragato con un 

sistema posto a terra (in grado di convogliarlo fino al sito di trattamento previsto 

on site) tramite una draga con potenza motore pari a 287Kw, una capacità di carico 

di 250 metri cubi all’ora ed un consumo pari a 33 litri all’ora. Successivamente il 

sedimento viene inviato in discarica (scenario 1) o sottoposto a differenti tecniche 

di bonifica ex situ (scenari 24), le cui rese sono riportate in Tabella 4.1.1.1. Lo 

scenario 5  prevede  un  trattamento  in  situ  dei  sedimenti  mediante  la  tecnologia 

Ekogrid  combinata  con  la  tecnologia  Idrabel  Ltd,  al  fine  di  ridurre  la 
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contaminazione presente e declassare il materiale da classe di qualità E a classe 

di qualità D,  il  che permette dopo  il  suo  dragaggio  il  conferimento  in cassa di 

colmata rispetto al suo conferimento in discarica per rifiuti speciali pericolosi. In 

caso  di  livelli  di  contaminazione  iniziale  più  bassi,  si  potrebbe  ipotizzare  di 

raggiungere  concentrazioni  di  contaminanti  tali  da  non  dover  dragare  il 

sedimento. Entrando più nel dettaglio, lo scenario 1, dopo il dragaggio prevede il 

trasposto via terra mediante mezzi pesanti con capacità 27.4 t, ad una distanza di 

circa 9 km, fino alla discarica per rifiuti speciale più vicina “3T Ambiente”, dove 

viene conferito come rifiuto pericoloso. Lo scenario 2 consiste nell’utilizzo della 

tecnica di biostimolazione, basata sull’aggiunta di nutrienti inorganici per favorire 

la biodegradazione dei contaminanti organici e  la potenziale biolisciviazione di 

metalli  da  parte  della  comunità  microbica  alloctona,  mediante  un  bioreattore 

agitato, installato nei pressi del sito. Come mostrato nella tabella 1.1.1.1 sono stati 

valutati diverse opzioni di biotrattamento  ex  situ,  tra  i quali  il  più  indicato per 

concentrazioni  di  partenza,  tassi  di  degradazione  e  tipologia  di  inquinanti  è 

risultato  quello  descritto  da  Dell’Anno  et  alii  (2020).  Lo  scenario  3  prevede 

l’utilizzo di un metodo elettrochimico tramite l’impiego di un anodo e un catodo 

ai fini di creare un campo elettrico con corrente indotta pari a 4000000 kWh per 

la degradazione degli inquinanti, utilizzando l’aggiunta di acido nitrico  in 

concentrazione  0,1M  per  massimizzare  l’efficienza  del  processo.  Infine,  lo 
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scenario 4 dopo, il dragaggio prevede che il sedimento venga lavato con aggiunta 

di biosurfattanti ramnolipidici (prodotti da batteri coltivati a 37°C) in quantità pari 

allo  0,2%,  per  favorire  la  solubilità  dei  contaminanti  e  agevolarne  la  loro 

rimozione dal sedimento stesso. Nel loro insieme, l’applicazione dei trattamenti 

previsti dovrebbe permettere una riduzione delle concentrazioni di inquinanti tali 

da  evitare  il  loro  conferimento  in  discarica  per  rifiuti  speciali  pericolosi  e 

permettendo la loro gestione attraverso confinamento in cassa di colmata (D.Lgs. 

3 aprile 2006, n. 152). Una volta declassato, il sedimento viene quindi trasportato 

mediante  imbarcazione  dal  carico  complessivo  di  124  tonnellate  dall’area  di 

Bagnoli al porto di Napoli per essere conferito in cassa di colmata. Per gli scenari 

2, 3 e 4 è previsto anche  il  trattamento dei  reflui prodotti durante  i processi di 

bonifica del sedimento. 

Lo scenario 5 prevede l’applicazione in situ della tecnologia Ekogrid combinata 

con la tecnologia Idrabel Ltd basata sull’aggiunta di un prodotto commerciale in 

forma granulare, contenente microrganismi biofissati, nutrienti e vitamine (Figura 

4.1.1.1.). Tale scenario rappresenta quello di maggiore  interesse per  il presente 

studio, in quanto lo scopo è appunto verificarne l’effettiva sostenibilità, rispetto 

alle più tradizionali tecniche, o gli eventuali punti critici da migliorare ai fini del 

perseguimento dei target di sostenibilità ambientale. Inoltre, la sua applicazione 

in  situ  ha  il  vantaggio,  riducendo  i  livelli  di  contaminazione  presenti  nel 
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sedimento,  di  ridurre  il  rischio  ecologico  derivante  dalla  dispersione  dei 

contaminanti  a  seguito  della  risospensione  dei  sedimenti  quando  sottoposti  a 

dragaggio. La tecnologia Ekogrid prevede l’applicazione di un potenziale elettrico 

e  dunque  necessita  di  una  valutazione  del  consumo  di  energia  elettrica.  La 

tecnologia Idrabel prevede l’iniezione negli stessi punti in cui saranno infissi gli 

elettrodi previsti dalla tecnologia Ekogrid di un composto commerciale in forma 

granulare  sviluppato  da  tale  azienda,  costituito  principalmente  da  carbonato  di 

calcio  ed  in  parte  da  zeolite,  al  quale  vengono  biofissati  microrganismi 

opportunamente  selezionati  (non  tossici  o  OGM)  e  contenente  vitamine  e 

nutrienti.  Lo  scopo  dell’aggiunta di  tale  composto  granulare  nei  sedimenti 

contaminati  è  quello  da  un  lato  di  aumentare  la  biomassa  dei  microrganismi 

degradanti  nel sito di iniezione e dall’altro potenziare  la  biostimolazione  dei 

microrganismi  autoctoni  indotta  dalla  generazione  di  ossigeno  mediante 

tecnologia  Ekogrid,  attraverso  le  vitamine  e  nutrienti  contenute  nel  prodotto 

commerciale Idrabel.   
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Fig.  4.1.1.1.  Rappresentazione schematica dell’applicazione in situ della 

tecnologia Ekogrid integrata all’aggiunta del prodotto commerciale della Idrabel 

Ltd.  

 

Assunzioni 

Ai fini dell’analisi, sono state fatte le seguenti assunzioni:  

-  È  stato  assunto  per  gli  scenari  14  che  i  sedimenti  vengano  dragati 

attraverso  un  sistema  di  dragaggio  direttamente  collegato  a  terra  dal 

momento che i sedimenti a maggior contaminazione essendo localizzati in 

prossimità  della  linea  di  costa  e  a  bassa  profondità  rendono  molto 

complicato un dragaggio con mezzi navali. La draga ha una potenza motore 

pari  a  247  Kw  ed  è  in  grado  di  gradare  2000  metricubi  di  sedimento  al 

giorno  (8  ore).  Quando  si  effettua  il  dragaggio,  il  materiale  dragato  è 
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composto per un 80% da acqua e un 20% da materiale solido, la draga dovrà 

quindi  dragare  ca.  250.000  metri  cubi  di  materiale  per  raggiungere  la 

quantità di sedimento utile alle analisi.  

-  Per lo scenario 1 è stato considerato il sito di discarica per rifiuti speciali 

più vicino al SIN di BagnoliCoroglio (9 km).  

-  I trattamenti di bonifica ex situ previsti sono stati assunti essere effettuati 

nell’area a terra del SIN BagnoliCoroglio  (i.e.  on  site),  trascurando 

pertanto il trasporto. Prima dei trattamenti di bonifica ex situ il sedimento 

viene separato dalla fase liquida, che viene riversata nuovamente in mare, 

eccetto nello scenario 2 di biotrattamento dove viene utilizzata all’interno 

del processo.  

  Nello  scenario  2  non  è  stata  considerata  nell’analisi  LCA  la  crescita 

microbica, poiché considerata non rilevante rispetto agli elevati consumi di 

materia  e  di  energia. In tale scenario, l’energia utilizzata è stata 

quadruplicata,  ipotizzando  un  utilizzo  di  bioreattori  di  dimensioni  molto 

più elevate rispetto a quelli dedotti su base bibliografica. 

  Nello  scenario  4  non  sono  stati  tenuti  in  considerazione  i  biosurfattanti 

ramnolipidici  come input all’interno del processo, in quanto l’impatto 

derivante  da  essi  è  stato  ritenuto  trascurabile,  ma  sono  stati  inseriti 
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all’interno dell’analisi in quanto necessari per stimare la quantità di refluo 

prodotta. 

  È stata assunta un’efficienza  del  30%  nella  rimozione  degli  IPA  della 

tecnologia  Ekogrid,  sulla  base  delle  sperimentazioni  effettuate  a 

Töölönlahti Bay, un golfo della Finlandia nell’ambito del progetto GRACE 

“Integrated oil spill response actions and environmental effects”. 

L’efficienza di  rimozione  degli  IPA  mediante  aggiunta  del  prodotto 

commerciale  Idrabel  (BIOVASE)  è  stata  dedotta  attraverso  specifiche 

sperimentazioni condotte sui sedimenti di Bagnoli campionati a luglio 2022 

da  parte  dei  ricercatori  del  DISVA  coinvolti  nel  progetto  LIFE 

SEDREMED.  In  particolare,  è  emerso  che  dopo  ca.  2  mesi  (68  giorni; 

Figura 4.1.1.2) si ha un’efficienza di degradazione degli  IPA pari a ca. il 

73%.  Sulla  base  di  ciò,  è  stata assunta, un’efficienza complessiva di 

abbattimento degli  IPA data  dall’integrazione della tecnologia Ekogrid e 

Idrabel operante per il trattamento in situ dei sedimenti marini di Bagnoli 

per 6 mesi del 60%. 
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Fig.  4.1.1.2  Efficienza  di  rimozione  degli  IPA  attraverso l’aggiunta del 

prodotto  commerciale  BIOVASE  della  Idrabel  Ltd  ai  sedimenti 

contaminati di Bagnoli.  

 

  La  quantità  di  biomassa  microbica  contenuta  nel  prodotto  commerciale 

BIOVASE  non  è  stata  considerata  nell’analisi LCA  in  quanto  ritenuta 

trascurabile. 

 

Nella  tabella  sottostante  (Tabella  4.1.1.1)  è riportato lo stato dell’arte degli 

scenari scelti nell’analisi LCA. 

Tipo di 

tecnica 
Inquinante  Consumo  Resa di 

abbattimento 
Condizioni test  Referenza 

Scenario 1  
Conferimento 

in discarica 

IPA  Consumo 2,7 

km al litro. 
  4.000 viaggi da 

9 km a pieno 

carico con un 

camion di 

capacità 24.7 

tonnellate. 

Dell'Anno et 

al.  (2020). 
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Scenario 2  
Biorimedio 
(240g di 

sedimento) 

IPA 
120.000 μg/kg 

 Energia 

utilizzata 

25.000 Kw per 

4 settimane 

90%  

 

Aggiunta di 

nutrienti  
50 Mm di 

ammonio e 5 

Mm di fosforo.   
120 rpm per 4 

settimane  

Dell'Anno  et 

al.  (2020). 

Scenario 3 
Elettrochimico 

+ acido nitrico 

aggiunto 0.1 
mol/L 
(540 g di 

sedimento) 

PAHS 
Quantità di  
contaminante  
50 mg/kg  
 

 
 
 

75-80%  Corrente 1 V/cm 

applicata per 7-

14 giorni. 

 

Ammami et al. 2013.  

Scenario 4  

Soil washing 

+ 

biosurfattanti  

(Ramnolipidi  

conc. 0,2%) 

50 mg in 500 

ml acqua  

 

 

TPH 

(9000mg/kg). 

 

25.000 Kw per 

24 ore 

63%  
 
 

50 rpm per 24 

ore. Ad una T di 

25° 
  

Lai et al.. (2009).  

Scenario 5  
Ekogrid 

IPA   Consumo 

elettrico 445 

Kwh per 6 

mesi  

30%  800 wat costanti 

per 90m3 di 

sedimento per 6 

mesi  

Grace Project (2018) 

Conferimento 

in cassa di 

colmata 

IPA      807 viaggi da 11 

km a pieno 

carico con 

un’imbarcazione 

di capacità 124 

tonnellate. 

Dell'Anno et al., 

(2020). 

Dragaggio  IPA  Carburante: 
Litri 33.000 

  Draga con 
potenza motore 

287 Kw; durata 

dragaggio 

1000h  

Italdraghe-Dreadging 
and pumping solution 

S.p.a. 

 

In Figura 4.1.1.3 è mostrata la rappresentazione dei confini del sistema 

dell’analisi LCA condotta in questo studio. 
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Fig.4.1.1.3 Rappresentazione confini del sistema dell’analisi LCA  
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4.1.2 Analisi dell’inventario  

Per ciascuno scenario sono stati costruiti i bilanci di materia e di energia, 

considerando i flussi in ingresso e flussi in uscita nei differenti scenari, come 

riportato in tabella 4.1.2.1. 

Tabella 4.1.2.1 Flussi in ingresso e flussi in uscita riferita a 100.000 tonnellate di 

sedimento. 

FLUSSI IN INGRESSO  FLUSSI IN USCITA 

Dragaggio (comune a tutti gli scenari) 

-Consumo carburante (gasolio):  
33.000 Litri 
-Sedimento+acqua: 250.000 m3 

 

Scenario 1 

-100.000 tonnellate di sedimento 
- Km complessivi 72874,5 con 

Camion a capacità 27,4 ton  
 

 

Scenario 2  

-100.000 tonnellate di sedimento 
- Energia utilizzata 67.200.000 kWh 
-Fosfato di ammonio 9.000 t 
  

-100.000 tonnellate di sedimento da 

inviare alla cassa di colmata  
- Refluo da trattare: 200.000 m3 

Scenario 3 

-100.000 t 
- Acido nitrico 4.348 t 
- Consumo elettrico: 4.666.670 kWh  

100.000 tonnellate di sedimento da 

inviare alla cassa di colmata 
- Refluo da trattare: 333.333,3335 m3 
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Scenario 4 

-100.000 t 
- 3.000.000 Kwh 

-100.000 tonnellate di sedimento da 

inviare alla cassa di colmata 
- Refluo da trattare: 100.000 m3  

Scenario 5 

-100.000 tonnellate di sedimento da 

inviare alla cassa di colmata 

-1.920.000 Kwh 
- 0,36 t Zeolite  
-1,4 t di carbonato di calcio  

-100.000 tonnellate di sedimento da 

inviare alla cassa di colmata 

Cassa di colmata (comune a tutti gli scenari) 

-100.000 tonnellate 
- Calcestruzzo 33.614 t 
- Acciaio 232 t 
- Consumi escavazione: 6600 L 

gasolio 

100.000 tonnellate di sedimento  

Trasporto Navale (comune a tutti gli scenari escluso 1) 

17.742 km Complessivi con 
imbarcazione a capacità 124 t 
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4.1.3 Classificazione e caratterizzazione 

In questa sezione, sono riportati i risultati delle fasi di classificazione e 

caratterizzazione eseguite al fine di stimare l’impatto di ciascuno scenario, 

evidenziando i contributi delle singole fasi di ogni processo, nelle differenti 

categorie di impatto. Il fine ultimo dell’analisi è identificare l’opzione più 

sostenibile, gli eventuali vantaggi e le criticità su cui agire nell’ottica della 

sostenibilità. 

Dalla Figura 4.1.3.1 possiamo notare che per sette categorie su sedici, ovvero A 

(Acidificazione), B (Cambiamenti climatici), E (eutrofizzazione acque marine), F 

(Eutrofizzazione  terrestre),  G  (Tossicità  umana,  cancerogena,  H  (Tossicità 

umana, non cancerogena), O (Formazione di ozono  fotochimico),  lo scenario 1 

(Conferimento  in discarica) risulta  il peggiore a causa dell’impatto associato al 

conferimento dei sedimenti  in discarica per rifiuti pericolosi. In questo scenario 

gli inquinanti presenti nel sedimento non vengono ridotti, ma il sedimento viene 

confinato  in  discarica,  senza  subire  nessun  tipo  di  trattamento.  Tale  effetto 

negativo  è  particolarmente  visibile  nella  categoria  tossicità  umana,  non 

cancerogena (H) e nella categoria relativa ai cambiamenti climatici (B), in quanto 

il rifiuto conferito in discarica produce emissioni dannose per la salute umana e 

climalteranti  (metano,  anidride  carbonica  ecc..).  Dai  risultati  si  evince  che  il 

contributo  del  trasporto  fino  al  sito  di  discarica  è  trascurabile;  tuttavia,  va 
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specificato che è stato assunto lo scenario migliore in cui il rifiuto è conferito nel 

sito più vicino a Bagnoli (a 9 km di distanza). Il più alto carico ambientale della 

discarica è seguito da quello risultante dallo scenario 2 che prevede il trattamento 

di  biorimedio  ex  situ  dei  sedimenti.  In questo caso l’impatto maggiore deriva 

dall’utilizzo di energia, in quanto è stato assunto di eseguire il trattamento in uno 

o più  reattori slurry, costantemente agitati con volume complessivo di 450.000 

m3, per un periodo di quattro settimane. Questa assunzione è stata fatta per scalare 

il  processo  di  laboratorio  descritto  nella  letteratura  (Dell’Anno  et  al. 2020).  Si 

potrebbe  però  ipotizzare  di  sostituire  tale  configurazione  con  dei  cumuli 

periodicamente  rivoltati.  Questa  tecnica  permetterebbe  di  evitare  l’agitazione 

costante,  con  una  conseguente  riduzione  del  consumo  energetico  stimata  al 

98,5%.  Inoltre,  permetterebbe  di  ridurre  i  volumi  del  materiale  da  trattare  ed  i 

costi derivanti da grandi attrezzatture e dai consumi energetici ad essi legati, ed 

eviterebbe, la diluizione, abbattendo la produzione di refluo. Complessivamente, 

oltre  al  consumo  energetico  i processi che contribuiscono all’impatto dello 

scenario  2  (il  biorimedio)  sono:  la  costruzione  della  cassa  di  colmata  per  il 

confinamento  finale del  materiale  trattato  (con un contributo  medio  tra  tutte  le 

categorie del 13%) e il consumo di fosfato di ammonio (in media 9%), aggiunto 

come nutriente per aumentare l’efficienza del  processo  attraverso  la 

biostimolazione  della  componente  microbica  autoctona.  Nelle  sette  categorie 
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mostrate  in Fig.4.1.3.1, ovvero C (Ecotossicità acque superficiali), I (radiazioni 

ionizzanti, effetti sulla salute umana), L (uso del suolo), M (riduzione dell’ozono), 

N (Particolato atmosferico, incidenza sulle malattie), P (Uso delle risorse, fossili), 

Q (Uso delle risorse minerali e metalli), R (Uso dell’acqua), la problematica del 

consumo energetico rappresenta circa l’85% del carico ambientale totale stimato, 

rendendo il trattamento di biorimedio ex situ (scenario 2) quello peggiore.  

 

                                                     LEGENDA 
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Fig.4.1.3.1  Grafici  di  caratterizzazione  dei  processi  delle  diverse  strategie  di 

gestione di sedimenti marini. Unità funzionale: 100.000 tonnellate. 

 

Considerando l’elevato contributo dell’energia è bene specificare il mix 

energetico selezionato per l’analisi,  direttamente  dal  Database  di  Gabi.  Il  mix 

energetico italiano infatti deriva per il 44,5% da gas naturale (Fig. 4.1.3.2), seguito 

da idroelettrico (17.5%). 
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Fig.4.1.3.2. Rappresentazione grafica del mix energetico italiano selezionato dal 

Database di Gabi. 

 

Questa  composizione  si  riflette  sulle  categorie  di  impatto:  uso  del  suolo  (L), 

utilizzato appunto per  l’estrazione e produzione di gas, uso delle  risorse  fossili 

(P), essendo il gas stesso una risorsa fossile, e radiazioni ionizzanti, il cui impatto 

deriva dal possibile rilascio di produzione di radionuclidi durante la sua estrazione 

(Frischknecht  et.  al 2000;  Amato et al. 2019). Altre categorie dove l’elettricità 

risulta fortemente impattante sono: uso dell’acqua delle acque superficiali  e  la 
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riduzione dell’ozono, per il quale i combustibili fossili hanno particolare rilevanza 

a causa delle emissioni derivanti dal loro utilizzo. 

Per quanto riguarda  il biorimedio (scenario 2), oltre al consumo energetico, gli 

impatti derivano anche dai processi di trattamento del refluo e dalla costruzione 

della  cassa  di  colmata. Quest’ultimo aspetto è visibile principalmente nella 

categoria uso delle risorse minerali e metalli (Q, Fig. 4.1.3.1), in cui l’impatto è 

causato per il 99% dall’acciaio, per lo 0,4% da calcestruzzo e per il restante 0,6% 

dal gasolio consumato per l’escavazione. 

Discorso a parte va fatto per la categoria Eutrofizzazione delle acque dolci, in cui 

il processo più impattante risulta essere il trattamento reflui, negli scenari 2, 3 e 

4, ovvero biorimedio, elettrochimico e soil washing. Tale risultato è spiegato dalla 

necessità di aggiungere acqua per consentire la miscelazione dei sedimenti nello 

scenario 2 (biorimedio), dall’acqua con aggiunta di biosurfattanti nello scenario 4 

(soil  washing)  e  dall’aggiunta di acido nitrico nel  trattamento  elettrochimico 

(scenario 3), per  favorire  la dissoluzione dei contaminanti.  Tali  flussi di  acqua 

causano  la produzione di un  refluo che  necessita di  trattamenti prima di essere 

scaricato. 

Complessivamente è evidente che gli scenari 3, 4 e 5 risultano i più vantaggiosi, 

con  un carico ambientale quasi completamente associato alla costruzione della 

cassa di colmata. La tecnologia Ekogrid combinata alla tecnologia Idrabel risulta 
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in assoluto la più vantaggiosa dal punto di vista ambientale, essendo in quasi tutte 

le categorie lo scenario con l’impatto inferiore. Lo  svantaggio  del  trattamento 

elettrochimico  (scenario  3),  nella  maggior  parte  delle  categorie,  deriva 

principalmente dall’utilizzo di acido nitrico, utilizzato per aumentare  la 

dissoluzione dei contaminanti, e dal processo di trattamento dei reflui. Inoltre, si 

evince come  lo  scenario 4  (soil washing)  e  lo  scenario 5  (Ekogrid)  risultino  in 

tutte  le categorie  i  meno  impattanti e di conseguenza  i più vantaggiosi. Questo 

perché nel soil washing (scenario 4) il tempo di trattamento è di sole 24 ore quindi 

l’utilizzo energetico è limitato, e l’aggiunta di biosurfattanti è esigua risultando 

trascurabile;  lo  scenario  5  (Ekogrid  +  BIOVase),  invece,  utilizza  quantità  di 

energia notevolmente più ridotte rispetto agli altri scenari il che, nonostante i più 

lunghi tempi di trattamento (6 mesi),  incide sull’impatto complessivo di questo 

scenario per non più del 24% in tutte le categorie. Inoltre, l’aggiunta di minerali 

(carbonato e zeolite in rapporto 4:1) utilizzati nella tecnologia BIOVASE, come 

substrato  per  nutrienti  e  batteri,  è  risultata  essere  non  significativa  sul  carico 

ambientale totale.  
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4.4 Normalizzazione e pesatura  

In  questa  fase,  tenendo  conto  di  tutte  le  categorie  di  impatto,  si  calcola  un 

indicatore di prestazione ambientale  totale  relativo a ciascun processo, definito 

impronta ecologica. Questo indicatore viene espresso come persone equivalenti, 

ovvero  come  il  numero  di  persone  cittadini  medi  che  generano  quello  stesso 

impatto in un anno (Schmidt A and Frydendal J., 2003). 

Normalizzazione e pesatura ci consentono quindi di poter mettere a confronto le 

varie categorie di impatto fornendo un dato globale e consentendo l’eliminazione 

delle eterogeneità emerse  in classificazione e caratterizzazione. Le elaborazioni 

di seguito riportate si pongono il duplice obiettivo di identificare le categorie di 

impatto più colpite e i processi più critici all’interno di ciascuno scenario. Con il 

fine  ultimo  di  valutare  quale  processo  sia  più  vantaggioso  dal  punto  di  vista 

ambientale e di conseguenza più sostenibile. 

La Figura 4.1.4.1 conferma come lo scenario più impattante risulti lo scenario 1, 

ovvero il conferimento in discarica, nel quale il valore totale di impatto è pari a 

16000 persone equivalenti.  La  Figura 4.1.4.2  mostra come  il  75% dell’impatto 

totale di questo scenario incida sulla categoria Tossicità umana, non cancerogena; 

mentre il 10% su Tossicità umana, cancerogena e cambiamento climatico, aspetti 

più critici nel caso del conferimento in discarica a causa delle emissioni che ne 

derivano. 
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La Figura 4.1.4.1 evidenzia, inoltre, un notevole vantaggio di tutti gli scenari che 

evitano il conferimento in discarica. Tra le alternative il biorimedio ex situ risulta 

essere  quello  peggiore  a  causa  del  consumo  energetico  (con  una  impronta 

ecologica  pari  a  2500  persone  equivalenti),  se  eseguito  con  configurazione 

bioreattore  agitato,  ma non nell’eventualità  di  un  cambio  di  configurazione  in 

cumuli periodicamente rivoltati, in quel caso il contributo sarebbe notevolmente 

ridotto (di oltre il 98,5%).  

Osservando  la Figura 4.1.4.2 si può anche notare che negli  scenari 2, 3, 4 e 5, 

(biorimedio,  elettrochimico,  soil  washing  e  Ekogrid+BIOVASE),  le  categorie 

impattate  risultano  le  medesime:  tossicità  umana  cancerogena,  cambiamento 

climatico, uso di risorse fossili, uso di minerali e materie prime e uso dell’acqua, 

sebbene in proporzioni differenti nei diversi scenari.  

Lo  scenario  2  presenta  un  impatto  maggiore  nelle  categorie  cambiamento 

climatico ed uso di risorse fossili, in quanto ha consumi elettrici più elevati e gran 

parte dell’energia (46%) deriva da gas naturale.  

Negli scenari 3 ,4 e 5 la categoria tossicità umana cancerogena è la più rilevante 

e  l’impatto maggiore deriva dal conferimento in cassa di colmata, con  un 

contributo pari al 75% derivante dall’acciaio utilizzato per la costruzione, il 24% 

dal calcestruzzo e l’1% dal gasolio. È noto, infatti, che la produzione di acciaio 

causi effetti dannosi sulla salute umana, in quanto le emissioni derivanti dalla sua 
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produzione,  provocano  un elevato inquinamento dell’aria, causando in chi  la 

respira patologie  tumorali e altre malattie  letali, come testimoniato dallo studio 

sull’impianto ILVA di Taranto (Comba et al. 2012). 

Questi risultati, combinati con il basso contributo dell’energia consumata dalla 

tecnologia  Ekogrid  sull’impronta ecologica, fanno riflettere sui potenziali 

vantaggi  di  una  tecnologia  insitu.  Lo  studio  LCA,  infatti  mostra  come  un 

possibile  aumento  dei  consumi  energetici,  nell’ipotesi di prolungare i tempi di 

trattamento per aumentare l’efficacia della tecnica (come dimostrato dall’attività 

sperimentale), non comporterebbe un significativo aumento degli impatti. D’altro 

canto,  la  notevole  riduzione  dei  livelli  di  contaminazione  mediante  tale 

tecnologia, ipotizzabile in aree a minor livello di contaminazione, potrebbe evitare 

il  confinamento  del  materiale  in  cassa  di colmata,  identificata  come  principale 

causa di impatto nello scenario 5. 
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Fig. 4.1.4.1 Grafico di normalizzazione e pesatura, confronto tra gli scenari. 

Unità funzionale: 100.000 T di sedimento. 
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Fig. 4.1.4.2 Contributo delle differenti categorie di impatto sull’impronta 

ecologica dei 5 scenari. 
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5. CONCLUSIONE   

Sulla base delle informazioni dedotte dalla letteratura e da applicazioni 

sperimentali, l’uso della tecnologia Ekogrid combinata con la tecnologia Idrabel 

basata sull’aggiunta del prodotto commerciale BIO-VASE potrebbe essere una 

soluzione sufficientemente efficiente per la decontaminazione in situ di sedimenti 

marini altamente contaminati, sebbene con tempi superiori e rese inferiori rispetto 

ai trattamenti ex situ. Tale tecnologia in situ, inoltre, appare la meno impattante in 

tutte le categorie di impatto in classificazione e caratterizzazione e anche in 

normalizzazione e pesatura, come evidenziato dall’analisi LCA. E’ altresì 

importante evidenziare un altro aspetto che non è stato considerato nell’analisi 

LCA, ovvero che la riduzione dei livelli di contaminazione mediante 

l’applicazione in situ della tecnologia Ekogrid combinata con l’aggiunta del 

prodotto minerale naturale BIO-VASE può minimizzare gli impatti ambientali ed 

ecologici derivanti dalla mobilizzazione degli inquinanti in fase di dragaggio dei 

sedimenti, consentendo inoltre un miglioramento della classe di qualità dei 

sedimenti stessi che ne condiziona in ultima analisi la destinazione finale (i.e. 

discarica per rifiuti speciali vs cassa di colmata).  Infine, l’applicazione in situ di 

tale tecnologia potrebbe rappresentare una soluzione alternativa al dragaggio per 

la bonifica di sedimenti marini con più ridotti livelli di contaminazione presenti 
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nell’area di Bagnoli, riducendo i costi economici e gli impatti ambientali, 

nell’ottica complessiva di una riqualificazione sostenibile dell’area a mare del 

SIN di Bagnoli-Coroglio 
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