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Capitolo 1 

INTRODUZIONE 

1.1 Microplastiche e microfibre: contaminanti emergenti in ambiente marino 

L'inquinamento da microplastiche (MPs), cioè particelle solide di origine 

sintetica, eterogenee in forma, colore, composizione polimerica e di dimensioni 

comprese tra 1 μm e 5 mm (Frias e Nash, 2019, Bessa et al., 2019; UNEP 2021) 

rappresenta una delle questioni ambientali attualmente più rilevanti (UNEP, 

2021). Le microplastiche sono infatti ubiquitarie in tutti i bacini oceanici, si 

ritrovano distribuite lungo l’intera colonna d’acqua e accumulate nei sedimenti. 

Questa loro persistenza, insieme alle piccole dimensioni, le rendono disponibili 

per un ampio spettro di specie marine, infatti, l’ingestione e l’accumulo nei 

tessuti è stata dimostrata sia da studi in campo che in laboratorio (Egbeocha et 

al., 2018). Numerosi studi hanno evidenziato diversi effetti delle MPs per gli 

organismi, suggerendo possibili impatti per il funzionamento degli ecosistemi; 

tuttavia, i meccanismi attraverso cui possono causare tossicità e il reale rischio 

ambientale associato non sono ancora del tutto compresi (Anbumani et al., 

2018; Verla et al., 2020).  

Si prevede, che la contaminazione da microplastica aumenterà nelle prossime 

decadi in vista del rapido incremento della produzione annua globale di plastica 

primaria che è passata da sole 2 milioni di tonnellate nel 1950 a 381 milioni di 
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tonnellate nel 2015 e che raggiungerebbe 1,1 miliardi di tonnellate nel 2050 

(Geyer et al., 2017). Infatti, in riferimento alla loro origine, le particelle di 

plastica di dimensioni microscopiche possono essere già prodotte come tali per 

svariati utilizzi (microplastiche primarie, Fig.1) ed essere immesse in ambiente 

a causa del loro smaltimento scorretto: alcuni esempi sono le MPs contenute 

nei prodotti cosmetici e per l’igiene quotidiana, nei detersivi o nei farmaci 

(Atugoda et al., 2021). D’altra parte, materiali plastici persi o immessi in 

ambiente possono frammentarsi in particelle più piccole per effetto di processi 

fisici (es. moto ondoso, abrasione), chimici (fotodegradazione, idrolisi) e 

biologici (biodegradazione), dando origine alle microplastiche secondarie 

(Fig.1) (Malankowska et al., 2021). Occorre considerare che oltre alle materie 

plastiche maggiormente prodotte, utilizzate e ritrovate in ambiente, come il 

polietilene a bassa ed alta densità (LDPE e HDPE, rispettivamente), il 

polipropilene (PP), il polistirene (PS), il polietilene tereftalto (PET) e il 

polivinilcloruro (PVC), vengono continuamente prodotte nuove tipologie di 

materie plastiche costituite da miscele di diversi polimeri e vari additivi, questi 

ultimi aggiunti per migliorare o conferire specifiche proprietà al materiale 

(UNEP, 2021; PlasticsEurope, 2018): entrano così in ambiente marino nuove 

tipologie di MPs con conseguenze ancora del tutto sconosciute. 
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Le MPs vengono originate anche a seguito dei processi di abrasione di 

pneumatici o durante il lavaggio dei capi sintetici, sotto forma di microfibre 

(MFs), che possono essere quindi di origine sintetica ma derivare anche da 

tessuti di origine naturale (Tab.1), come il cotone. Sono proprio le microfibre 

naturali ad essere rilevate maggiormente in ambiente acquatico sebbene si 

sappia ancora poco sui loro effetti biologici: analizzando campioni di acqua 

prelevati da principali bacini oceanici, Suaria et al. (2020) hanno riscontrato 

che rispetto al contenuto totale di MFs solo l’8% sono sintetiche mentre il 

restante 92 % è di origine naturale (il 12% di origine animale e il 79% di 

cellulosa). Per la diversa origine, abbondanza in mare e quantità di 

informazioni relative alla loro tossicità sarebbe più corretto considerare come 

due categorie distinte di contaminanti ambientali le microplastiche e le 

microfibre, includendo in queste ultime sia le sintetiche che le naturali: 

attualmente invece si tende a considerare la fibra sintetica come una categoria 

per la classificazione delle microplastiche in base alla forma, insieme a pellet o 

microbead (particelle sferiche in cui ogni punto della superficie ha la stessa 

distanza dal centro), frammenti (particelle rigide, di forma e bordi irregolari), 

film (sottili, flessibili e di forma irregolare), filamenti o linee (forma allungata, 

prive di estremità sfilacciate, il diametro è regolare mentre spessore e lunghezza 

sono variabili). 
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Tale considerazione si basa sulla recente definizione di Liu et al. (2019), che 

definisce la microfibra come qualsiasi materiale fibroso, naturale o artificiale, 

di struttura filiforme con un diametro inferiore a 50 μm, una lunghezza 

compresa tra 1 μm e 5 mm e un rapporto lunghezza/diametro maggiore di 100. 

Come brevemente anticipato, le MFs vengono rilasciate o disperse 

nell'ambiente da tutti i tipi di materiali fibrosi, come vestiti, tessili agricoli, 

industriali, prodotti per la casa e alcuni prodotti tessili, semilavorati o accessori 

utilizzati in altri campi, durante la produzione, l'uso e lo smaltimento a fine vita 

(Liu et al., 2019).  

 

 

Figura 1 - Fonti, pathway e destino delle microfibre (MFs – filamenti rossi) e delle microplastiche 

(MPs – le sfere in rosso). Da Singh et al., 2020. 
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Le acque di scarico domestico ed industriale sono le principali responsabili del 

rilascio diretto di microfibre primarie (35%) insieme agli impianti di 

trattamento dei reflui, attraverso rottura, sfregamento e attrito dei tessuti 

durante il lavaggio (Liu et al., 2019). Sebbene il tasso di rimozione dalle acque 

di scarico sia superiore al 95%, la concentrazione si aggira intorno a 104 fibre 

in 1 m3 di acque trattate (Prata et al., 2018). Anche l’abrasione e la 

frammentazione di oggetti plastici (reti da pesca, bottiglie di plastica, pellet 

ecc.) può causare il rilascio di microfibre, così come la degradazione di prodotti 

cosmetici e per la cura della persona (Singh et al., 2020). 

 

Tabella 1 – Classificazione delle microfibre in base all’origine. 

 

Sia le MPs che le MFs sono state ritrovate in tutti i mari e gli oceani del mondo, 

dalle aree costiere che risultano essere le più impattate a causa 

dell’urbanizzazione e dell’industrializzazione, fino alle aree oceaniche più 

remote, nel ghiaccio polare, nei sedimenti marini e lungo le spiagge, nelle acque 
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superficiali e costiere ma anche in pieno oceano, fino alle maggiori profondità 

abissali (Ryan, 2015). Pur essendo ubiquitarie, l’abbondanza è molto variabile: 

se in alcune aree mediamente sono state stimate 3 particelle/m3 in colonna 

d’acqua (Isole Svalbard, Doyle et al., 2011) e 8 particelle/Kg di sedimento 

(Canale della Manica, Thompson et al., 2004), in altre le concentrazioni 

raggiungono le 102.000 particelle/m3 in colonna d’acqua (Mare del Nord, 

Noren e Naustvoll, 2011) e 621.000 particelle/Kg di sedimento prelevato dalle 

Isole Frisone (Liebezeit et al., 2012). Anche le MFs sono state rinvenute in tutti 

i comparti marini: ogni anno circa 2 milioni di tonnellate di microfibre vengono 

rilasciate negli oceani (Boucher e Friot, 2017), raggiungendo concentrazioni 

dell’ordine di ~108 fibre km2 nelle acque marine superficiali (Suaria et al., 

2020) e variabili da 2,6×103 a 3,70×104 m3 (Pedrotti et al., 2021).  

Alcuni studi condotti in Mediterraneo hanno rivelato che le fibre analizzate 

rappresentavano il 2,3% delle microplastiche totali nei primi metri di colonna 

d’acqua (Cozar et al., 2014), ma il valore raggiungeva il 19% nel Mare 

Adriatico (Suaria et al.,2015); mentre nei sedimenti, le fibre oscillavano tra 10 

e 15 MFs in 50 ml di sedimento (Woodall et al., 2014). Negli ambienti 

acquatici, i trend di distribuzione e accumulo di microplastiche (sia spaziali che 

temporali) sono piuttosto eterogenei perché influenzati sia dalle caratteristiche 

delle particelle, come dimensioni, forme, densità, composizione polimerica e 
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chimica, sia da fattori ambientali tra cui vento, temperatura, velocità della 

corrente dell'acqua (Gola et al., 2021).  

La composizione polimerica delle microplastiche ne determina la densità e 

quindi la distribuzione in colonna d’acqua, ad esempio particelle di polietilene 

a bassa densità specifica sono positivamente galleggianti e quindi tendono a 

rimanere in colonna d’acqua o in prossimità della superficie del mare dove 

possono essere potenzialmente trasportate su lunghe distanze (Hidalgo-Ruz et 

al., 2012). Tuttavia, cambiamenti nella forma e nelle dimensioni delle MPs e 

MFs dovuti alla degradazione, al weathering o alla presenza di additivi (Reisser 

et al., 2015) possono causare variazioni della densità che vanno a modificare la 

loro presenza e persistenza in colonna d’acqua e a determinare il loro destino 

finale, dall’accumulo nei sedimenti all’ingestione da parte degli organismi. 

Inoltre, come dettagliato più avanti, la tipologia di polimero e la presenza di 

additivi determinano la reattività chimica delle MPs e delle MFs, e quindi 

determinano la possibilità di interagire con altri contaminanti chimici presenti 

in ambiente. 

Le condizioni oceanografiche come le correnti marine, il moto ondoso o il 

vento possono disperdere le microparticelle anche su lunghe distanze; al 

contrario i grandi gyres oceanici e la convergenza delle correnti possono 

concentrare le MPs e le MFs in specifiche zone che rappresentano delle aree di 
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accumulo (Coyle et al., 2020). Per quanto riguarda la distribuzione verticale 

della plastica lungo la colonna d’acqua, questa può essere influenzata dalle 

turbolenze indotte dal vento, e la presenza o meno di biofouling può aumentare 

o diminuire la galleggiabilità delle particelle (Cole et al., 2016).  

In questo contesto, è di fondamentale importanza studiare come le 

caratteristiche, le fonti, la distribuzione, l'abbondanza delle microplastiche e 

delle microfibre contribuiscano agli impatti ecologici, e allo stesso tempo è 

necessario sviluppare nuove linee guida, approcci analitici e standard di 

riferimento per il monitoraggio delle stesse in ambiente marino (van Bavel et 

al., 2020). 

 

1.2 Interazioni tra MPs, MFs e organismi marini: ingestione, bioaccumulo 

ed effetti.  

La presenza costante ed ubiquitaria delle MPs e delle MFs in ambiente marino 

aumenta la probabilità che gli organismi entrino in contatto con esse. Le piccole 

dimensioni, la morfologia e la galleggiabilità variabile rendono le MPs e le MFs 

facilmente disponibili all’ingestione (Fig. 2) da parte di numerose specie 

marine di livelli trofici diversi e con strategie alimentari differenti 

(Hermabessiere et al., 2017). L'ingestione può anche avvenire indirettamente 

cibandosi di prede a loro volta contaminate da MPs e MFs. Anche la 
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respirazione e la filtrazione sono vie attraverso cui gli organismi possono 

assimilare questi contaminanti con una probabilità tanto più alta quanto più 

piccole sono le dimensioni della particella o della fibra. Molte specie possono 

confondere le MPs e le MFs per le loro prede naturali, soprattutto se incapaci 

di discriminare la fonte di cibo come nel caso di filtratori o sospensivori: alcune 

specie di copepodi (Acantia spp.) e larve di ricci di mare (Paracentrotus 

lividus) tendono ad ingerire preferibilmente solo con MPs con una taglia ben 

precisa perché molto simili per dimensioni alle loro prede naturali (Cole et al., 

2013; Kaposi et al., 2014), così come spesso accade per molti altri organismi 

che selezionano la preda in funzione delle dimensioni.  

Nondimeno, alcuni studi hanno dimostrato come anche il colore possa influire 

sul potenziale tasso di ingestione da parte di alcuni organismi (Frias et al., 

2019).  

Attraverso un esperimento De Sà et al. (2015) hanno dimostrato come giovanili 

di ghiozzo baltico (Pomatoschistus microps) esposti simultaneamente a 

frammenti di PE di dimensioni simili ma colore diverso (bianco, nero e rosso) 

ingerissero preferibilmente le particelle bianche perché molto simili ai nauplii 

di Artemia spp., le prede di cui naturalmente si cibano. Quando i pesci erano 

esposti contemporaneamente a particelle di PE e nauplii, gli organismi 

ingerivano comunque le MPs, seppur con minor frequenza, scambiandole per 
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le loro prede. Boerger et al. (2010) hanno dimostrato come nel North Pacific 

Central Gyre la maggior parte delle MPs sia di colore bianco o blu; questi colori 

sono molto simili a quelli degli organismi planctonici, che rappresentano la 

fonte primaria di cibo per la maggior parte dei pesci mesopelagici 

(Myctophidae). Questa somiglianza può spiegare la propensione all'ingestione 

di MPs da parte dei pesci, soprattutto considerando che si tratta di predatori 

notturni per i quali la vista rappresenta un senso fondamentale per procacciarsi 

il cibo. 

Un recente studio ha evidenziato che le MFs riescono a entrare facilmente nel 

sistema circolatorio di molti animali marini grazie alla forma e alle dimensioni, 

accumulandosi a livello cellulare attraverso due pathways: le fibre più piccole 

di 50 nm penetrano direttamente attraverso il doppio strato fosfolipidico 

essendo idrofobiche, mentre le fibre di dimensioni maggiori (> 50 nm) vengono 

internalizzate per endocitosi nei lisosomi (Zakari et al., 2020).  

Le microplastiche possono inoltre accumularsi sulla superficie corporea degli 

organismi a livello degli arti o delle appendici, causando effetti avversi durante 

la locomozione, l’alimentazione, la predazione, la difesa o persino durante la 

fase riproduttiva (Cole et. al, 2013). 

Indipendentemente dalla via di esposizione, gli impatti possono essere 

molteplici e riguardare diversi livelli dell’organizzazione biologica; a livello 
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fisiologico, gli effetti sono tipicamente lesioni al tratto gastro-intestinale e 

all’esofago, infiammazione dei tessuti (es. danneggiamento dei villi e scissione 

degli enterociti), alterazioni nell'attività di filtraggio e fagocitosi degli 

organismi (Lei et al., 2018); ostruzione del tubo digerente e falsa sazietà 

riduzione del senso di fame e dell’intake energetico necessario (Setälä et al., 

2016). Tutto ciò ha conseguenze negative sulle principali funzionai vitali, fino 

a causare potenzialmente la morte degli organismi. Ad esempio, Blessing et al. 

(2013) hanno dimostrato come l’ingestione di MPs in organismi detritivori 

come Arenicola marina possa indurre perdita di peso dell’individuo, 

accompagnata da una riduzione di contenuto lipidico.  

 

Figura 2 - Microplastica all’interno di un organismo zooplanctonico (A) e in polipi di attinia (B) al 

microscopio a fluorescenza (Cole et al., 2013; De Ortè et al., 2019). 

 

Inoltre, la predazione può contribuire al trasferimento delle MPs lungo la rete 

trofica. Ad esempio, Setälä et al. (2014) hanno confermato che le 

microplastiche possono essere trasferite lungo la rete alimentare pelagica dallo 

zooplancton ai gamberi misidacei.  

A B 
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Inoltre, microplastiche e microfibre sono state rilevate in diverse specie di 

interesse commerciale come mitili (Cole et al., 2015; Kolandhasamy et al., 

2018), ostriche (Leslie et al., 2017) e pesci (Hipfner et al., 2018), ponendo 

l’attenzione sull’eventualità di potenziali minacce per la salute umana. 

Parallelamente ai danni fisici, MPs e MFs possono causare anche effetti chimici 

grazie alla capacità di veicolare all’interno degli organismi gli additivi utilizzati 

nella fase di produzione della plastica, ma anche contaminanti adsorbiti 

dall’ambiente, come ad esempio idrocarburi policiclici aromatici, policloro-

bifenili (PCBs), idrocarburi alifatici, metalli, bisfenolo A e altri composti 

perfluorurati (PFCs), residui farmaceutici, prodotti cosmetici e per la cura 

personale. In questo contesto, la capacità di rilascio, così come quella di 

adsorbimento, è strettamente correlata a diversi fattori come la composizione 

polimerica, il rapporto superficie/volume o superficie/lunghezza ma anche e 

soprattutto il tipo di contaminante, la sua idrofobicità, la concentrazione e il 

gradiente che esiste tra i due comparti considerati, influenzato da condizioni 

chimico-fisiche. 

Un marcato accumulo di MPs e di pirene è stato registrato nell'emolinfa, nelle 

branchie e nei tessuti digestivi di Mytilus galloprovincialis dopo essere stato 

esposto in laboratorio a frammenti di polietilene e polistirene contaminanti da 

pirene in condizioni sperimentali. Tra gli altri effetti riscontrati vi sono 
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proliferazione perossisomiale, effetti neurotossici, alterazioni delle risposte 

immunologiche e del sistema antiossidante sono alcuni degli effetti connessi al 

bioaccumulo di pirene (Avio et al, 2015).  

In un altro studio, Barboza et al. (2018) hanno scoperto che le concentrazioni 

di mercurio nelle branchie e nei fegati di giovani di spigola (Dicentrarchus 

labrax) esposti ai mix di microplastiche e mercurio (Hg) erano fino a 2 volte 

più alte che nei pesci esposti al solo Hg alle stesse concentrazioni. Nel suo 

esperimento Batel et al. (2016) ha simulato una catena alimentare artificiale 

utilizzando naupli di artemia (Artemia sp.) e zebrafish (Danio rerio), 

osservando che le microplastiche potevano veicolare il benzo(a)pirene 

trasferendolo dai naupli di gamberi allo zebrafish. Ciò suggerisce che il pesce 

può essere esposto a contaminanti associati alla plastica attraverso il 

trasferimento lungo la catena trofica (Batel et al., 2016).  

Prata et al. (2018) hanno dimostrato che la compresenza di farmaci e 

microplastiche hanno effetti tossici sinergici più severi sulla microalga marina 

Tetraselmis chuii rispetto a quando gli stress sono considerati singolarmente. 

Fonte et al. (2016) hanno confermato che l'aumento della temperatura in 

ambiente marino ha intensificato gli effetti negativi per i giovani di ghiozzo 

comuni (Pomatoschistus microps) causati dalla compresenza di MPs e 

cefalexina (antibiotico) rispetto alla presenza dei singoli contaminanti. Browne 
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et al. (2013) hanno scoperto che l'assorbimento di triclosan su particelle di PVC 

da parte di Arenicola marina aumentava il tasso di mortalità di oltre il 50% 

della popolazione. L'ingestione di contaminanti può anche causare 

cambiamenti comportamentali negli organismi. Chen et al. (2017) hanno 

riportato che il 17α-etinilestradiolo adsorbito su particelle di polistirene 

causano cambiamenti locomotori nelle larve di pesce zebra (Danio rerio). 

Nonostante i numerosi studi condotti in laboratorio, non è ancora chiaro in 

ambiente il reale contributo delle MPs (e MFs) nel trasferimento di 

contaminanti nei tessuti degli organismi (Carbery et al., 2018), motivo per cui 

sono necessari ulteriori studi.  

Analisi proteomiche hanno permesso di individuare l'espressione dei geni 

attivati a seguito dell’esposizione a MPs: in modo differenziale, le proteine 

espresse maggiormente sono associate al citoscheletro, ai principali processi 

biologici come il metabolismo energetico e dei lipidi insieme a tutte le reazioni 

associate, la via del pentoso fosfato, la via dell’apoptosi e tutte le molecole 

segnali od enzimi coinvolti nella risposta immunitaria e antiossidante. 

Alterazioni di questi pathways possono portare a ritardo della crescita e 

deformità dello sviluppo negli embrioni o larve (Moran, 2007), cambiamenti 

nel tasso di schiusa e nel tasso di malformazione delle larve dopo l'esposizione 
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oltre a compromettere i processi biologici chiave sopracitati (Sussarellu et al., 

2016; Détrée e Gallardo-Escarate, 2018; Shi et al., 2020). 

In ultimo, le microplastiche possono essere soggette a colonizzazione da parte 

di microrganismi (virus, batteri, microalghe), e quindi potenzialmente veicolare 

specie patogene, favorire lo scambio di geni tra taxa diversi (come la resistenza 

agli antibiotici o ai metalli) e promuovere l’evoluzione delle colonie 

microbiche (Caruso et al., 2018; Laganà et al., 2019; Caruso, 2019). 

Tuttavia, in ambiente marino le MPs e le MFs rappresentano solo uno dei 

numerosi fattori di stress antropici, tra cui i cambiamenti fisico-chimici causati 

dalle continue immissioni di CO2 antropica in atmosfera (aumento di 

temperatura, acidificazione degli oceani, intensificazione di eventi estremi 

(Provenza et al., 2020; Bertucci et al. 2021; Reichert et al., 2021).  

Da ciò si evince che le MPs e le MFs rappresentano una minaccia per tutti gli 

organismi marini (planctonici e bentonici), indipendentemente dalla fase di 

sviluppo (larve, giovanili, adulti) e dalla posizione trofica. Le interazioni 

possono essere fisico-meccaniche, chimiche e biologiche, con effetti che si 

ripercuotono dal livello molecolare e cellulare fino a quello fisiologico. 

Sebbene nell’ultima decade la tematica abbia ricevuto una considerevole 

attenzione in ambito scientifico, occorre sviluppare studi approfonditi per 

definire i meccanismi di azione, l’insorgenza di effetti e il ruolo di questi 
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contaminanti emergenti nella suscettibilità ai numerosi fattori di stress presenti 

in ambiente marino, al fine migliorare la comprensione degli impatti e del 

rischio associato. 

 

1.3 Approccio ecotossicologico per la valutazione degli effetti di MPs e MFs 

negli organismi marini 

Vista la complessità che caratterizza il contesto ambientale, l’applicazione di 

un approccio ecotossicologico multi-biomarker su specie modello in studi 

controllati in laboratorio è fondamentale per comprendere i meccanismi 

biologici degli effetti delle microplastiche e poter elucidare le potenziali 

interazioni con altri fattori di stress, che possono interagire attraverso 

meccanismi sinergici, additivi o antagonisti (Crain et al., 2008). 

Tra le specie modello il mitilo mediterraneo (Mytilus galloprovincialis, Fig. 3) 

è una delle più utilizzate. Questo mollusco bivalve appartenente alla famiglia 

dei Mytilidae è un organismo sessile che vive sui substrati rocciosi, in grado di 

filtrare grandi volumi di acqua e conseguentemente di concentrare elevate 

quantità di contaminanti nei tessuti, anche grazie alla limitata capacità di 

metabolizzare alcuni xenobiotici. In condizioni normali, un mitilo di medie 

dimensioni filtra all’incirca da 4 a 5 L di acqua all’ora ed è in grado di trattenere 

il 90% delle particelle contenute in essa (Mengoli, 1998).  
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Figura 3 - Mytilus galloprovincialis. 

 

Essendo una specie con una distribuzione geografica molto ampia, è resistente 

agli stress ambientali ma allo stesso tempo suscettibile, cioè in grado di fornire 

risposte sufficientemente rapide e ripetibili (Bargagli et al., 1998). Infine, i 

mitili sono facilmente allevabili e rappresentano una delle specie target del 

mercato ittico, ricoprendo un ruolo economico ed ecologico chiave nel 

Mediterraneo. Per tale motivo questa specie è spesso impiegata per il 

monitoraggio delle aree costiere ma anche in studi eco-tossicologici di 

laboratorio, attraverso l’analisi di biomarker. 

Il termine “biomarker” identifica tutte le risposte o variazioni molecolari, 

cellulari o fisiologiche che possono essere misurate in un tessuto, in un 

organismo o in una popolazione, in grado di fornire l’evidenza di un disturbo 

causato da una o più condizioni di stress. 
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Queste risposte possono fornire informazioni sia qualitative che 

semiquantitative, con un valore diagnostico (intensità dello stress) e 

prognostico (potenziali effetti a lungo termine). Ovviamente lo stesso 

contaminante può agire a vari livelli di organizzazione biologica: dal livello 

molecolare (ad esempio, espressione di alcuni geni), biochimico (attività 

enzimatiche e macromolecole) e successivamente gli effetti si possono 

riscontrare, con un meccanismo a cascata, a livello di cellula (ad esempio, 

alterazioni al DNA), tessuto, organismo, fino a giungere a livello di 

popolazione (McCarthy e Shugart, 1990; Depledge e Fossi, 1994). 

Numerose risposte biologiche possono essere considerate biomarker, in 

funzione dell’ipotesi sperimentale. In tal senso, l’analisi multi-biomarker 

(immunitari, neurotossicità, stress ossidativo, ecc.) è funzionale a capire non 

solo gli effetti a livello dei singoli target ma anche come i vari processi, 

molecole e fattori di regolazione interagiscono reciprocamente, attraverso 

meccanismi additivi, sinergici o antagonisti, modulando le risposte a uno o più 

stress a livello dell’intero organismo. Inoltre, le risposte degli organismi 

possono essere asincrone, differenti e specie-specifiche, in quanto dipendono 

dalla condizione fisiologica e dalle caratteristiche biologiche dell’organismo 

stesso, dalla tipologia di stress e dalle condizioni dell’esposizione (Webb et al., 

2020; Regoli e Giuliani, 2014). 
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Nel caso di contaminati come le MPs e le MFs, sono spesso impiegati 

biomarker fisiologici per valutare gli effetti su vertebrati, come il tasso di 

filtrazione (Clearance Index) e l’indice di condizione (Condition Index) per 

valutare come varia l’efficienza fisiologica dell’intero organismo in risposta 

all’esposizione a MPs (Teng et al., 2021). Ad esempio, recenti studi hanno 

osservato una diminuzione della frequenza respiratoria già a basse 

concentrazioni di MPs e una conseguente depressione metabolica come 

strategia per contrastare passivamente lo stress indotto dalle MP in Mytilus e 

Ostrea spp. (Teng et al., 2021).  

D’altra parte, molti contaminanti ambientali, incluse le MPs, possono 

influenzare negativamente lo stato ossidativo degli organismi, sia direttamente 

causando un aumento di livelli intracellulari di specie reattive dell’ossigeno 

(ROS), sia indirettamente causando un malfunzionamento delle difese 

antiossidanti (Regoli e Giuliani, 2014). 

L’efficienza del sistema antiossidante può essere valutata sia in termini delle 

singole risposte, come l’attività degli enzimi superossido-dismutasi (SOD), 

catalasi (CAT), glutatione perossidasi (GPx) o contenuto totale di glutatione 

(TGSH), sia come capacità antiossidante totale di un tessuto di contrastare 

specifici radicali (Total Oxidant Scavenging Capacity Assay – TOSCA) 

(Winston e Regoli, 1998). 
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Ad esempio, è stato osservato un aumento dell'attività dell’enzima SOD nella 

ghiandola digestiva delle ostriche (Crassostrea gigas) esposte a particelle di PE 

e PET, suggerendo un’aumentata necessità di trasformare il radicale in eccesso 

(O2•
−) nel meno tossico perossido di idrogeno (H2O2) per prevenire 

l’insorgenza di danni cellulari (Revel et al., 2019); al contrario in Mytilus 

coruscus è stata osservata una riduzione o inibizione dell’attività di questo 

enzima (Li et al., 2020). Anche la CAT gioca un ruolo importante nella difesa 

contro lo stress ossidativo, attraverso la rimozione di H2O2 che è il principale 

precursore dei radicali idrossilici. Diversi organismi marini hanno mostrato un 

aumento compensativo dell’attività di questo enzima per fronteggiare l’elevato 

stress ossidativo, seguito però da inibizione durante esposizioni acute o 

prolungate (Regoli et al., 2011; Paul-Pont et al., 2016). 

Inoltre, una volta all’interno del corpo dell’organismo non è detto che il 

contaminante rimanga tal quale: alcune classi di contaminanti possono andare 

incontro a biotrasformazione, cioè l’insieme di processi metabolici che 

trasformano composti xenobiotici (tra i più noti i farmaci, ma anche composti 

organici) in composti più polari ed idrosolubili per facilitarne l’escrezione. Non 

è però detto che gli intermedi che si originano da tali processi siano meno 

dannosi della forma originale, al contrario in alcuni casi possono risultare più 

tossici rispetto alla forma di partenza (Almeida et al., 2019; Santos et al., 2021). 
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Tra gli enzimi coinvolti, le glutatione-S-transferasi (GST) sono implicate nella 

fase II di questi processi, responsabili della coniugazione della forma ridotta 

del glutatione (GSH) e quindi correlate al bilancio ossidativo. Una diminuzione 

di attività, una disfunzionalità o totale inattivazione della GST nelle branchie e 

nella ghiandola digestiva è stata riscontrata in M. galloprovincialis e M. edulis 

esposti contemporaneamente a microbeads di polistirene e fluorantene, per 7 

giorni in condizioni di laboratorio rispetto agli organismi esposti ai singoli 

stress (Paul-Pont et al., 2016). 

Quando la pressione ossidativa non viene adeguatamente bilanciata, si possono 

verificare danni ossidativi a carico di alcune macromolecole, come i lipidi, le 

proteine e il DNA. In questo senso, l’accumulo di lipofuscina e il danno 

genotossico, quali rotture o malformazioni della doppia elica di DNA (ad 

esempio la frequenza dei micronuclei), rappresentano dei biomarker ideali per 

valutare la tossicità indotta dai contaminanti sia a livello immunitario che 

molecolare (Frenzilli et al., 2009). Le lipofuscine sono pigmenti di derivazione 

lipidica presenti all'interno dei lisosomi, che si originano dall'ossidazione degli 

acidi grassi polinsaturi e che si accumulano sottoforma di granuli di colore 

scuro all’interno della cellula perché tali composti non sono degradabili dalle 

idrolasi lisosomiali né eliminabili per esocitosi. La presenza di lipofuscine può 

essere correlata ad una alterazione dello stato redox cellulare, messo in 
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evidenza con opportune analisi citochimiche quantitative che permettono di 

stimare il livello di alterazione dell’attività lisosomiale; un accumulo eccessivo 

di questo prodotto può portare alla morte della cellula e quindi causare seri 

danni al tessuto coinvolto.  

Diversi studi hanno accertato come in vari organismi marini sottoposti a stress 

(esposizione a microplastiche, farmaci ma anche variazioni improvvise della 

temperatura o del pH) l’eccessiva quantità di lipofuscina presente all’interno 

delle cellule sia spesso associato ad alterazioni del sistema immunitario 

(Koheler et al. 2008; Mezzelani et al., 2016; Gomiero et al., 2018; Nardi et al., 

2021). Oltre a ciò, anche rotture o malformazioni della doppia elica così come 

errori durante i processi di duplicazione del DNA possono essere indagati per 

valutare la (geno)tossicità dei contaminanti; tra i biomarker la frequenza dei 

micronuclei è uno dei più utilizzati: l’esposizione ad agenti mutageni o 

genotossici induce errori durante il processo mitotico, si tratta per lo più di 

frammenti di DNA sparsi nel citoplasma e che dunque non sono stati 

incorporati correttamente nel nucleo principale durante le ultime fasi della 

divisione cellulare. Tali frammenti sono detti micronuclei perché sono piccoli 

nuclei accessori, morfologicamente identici a quelli normali, ma di dimensioni 

notevolmente ridotte. Rilevando e quantificando la presenza di micronuclei è 

possibile valutare la genotossicità dei contaminanti; infatti, anche in questo 



23 
 

caso l’elevata frequenza di micronuclei è spesso associata a danni a livello del 

DNA indotti dall’esposizione a diverse classi di contaminanti, come 

confermato da diversi studi condotti su diversi organismi marini (Avio et al., 

2015; Lacaze et al., 2015; Pavlaki et al., 2016; Mezzelani et al., 2018; Pittura 

et al., 2018).  

Tra gli effetti cellulari dell’esposizione a contaminanti, si riscontra spesso 

un’alterazione del metabolismo dei lipidi nei bivalvi (Laudicella et al., 2020), 

in particolare l’accumulo di lipidi neutri insaturi all’interno dei lisosomi è in 

genere correlata ad una alterazione dello stato redox cellulare (Mezzelani et al., 

2021; Giuliani et al., 2019). L’ AcylCoA ossidasi è invece un enzima coinvolto 

nella β-ossidazione degli acidi grassi, di conseguenza analizzando la sua attività 

enzimatica è possibile valutare variazioni nel metabolismo lipidico in risposta 

alla presenza di contaminanti, come ad esempio i farmaci (Mezzelani et al., 

2016). 

Infine, nei bivalvi le branchie e la ghiandola digestiva sono gli organi più 

esposti all’azione di contaminanti ambientali sia perché questi organismi sono 

filtratori, dunque qualsiasi particella estranea o inquinante può essere trattenuta 

a livello del tessuto causando danni meccanici e/o chimici, sia perché la 

ghiandola digestiva partecipa ai meccanismi di difesa immunitaria, così come 

ai processi di disintossicazione e eliminazione degli xenobiotici (Moore e 
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Allen, 2002). Oltre a questi organi, anche gli emociti svolgono un ruolo 

fondamentale in quanto rappresentano la popolazione cellulare più esposta 

all’ambiente esterno, essendo le cellule responsabili della risposta immunitaria 

dell’organismo alle sostanze xenobiotiche. L’utilizzo di queste risposte 

immunitarie come biomarker, così come l’analisi dell’attività di alcuni enzimi 

a livello di ghiandola digestiva o branchie, può fornirci delle informazioni dello 

stato di salute dell’organismo. La valutazione della composizione della 

popolazione emocitaria, il tasso di fagocitosi e la stabilità delle membrane 

lisosomiali oppure l'analisi di riposte citotossiche negli emociti, sono tutti 

parametri utili per la definizione di alterazioni del sistema immunitario causato 

dall’esposizione a contaminanti (Boisseaux et al., 2017).  
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Capitolo 2 

SCOPO DELLA TESI 

L’inquinamento da microplastiche e microfibre negli oceani è diventata una 

problematica ambientale di portata globale, ed in un contesto di stress multipli 

questi contaminanti emergenti possono negativamente impattare gli organismi 

marini sia in maniera diretta che indiretta, alterando la suscettibilità verso altri 

stress. In questo contesto, il presente lavoro di tesi ha avuto i seguenti obiettivi: 

1. determinare gli effetti biologici delle microfibre, evidenziando eventuali 

differenze tra microfibre sintetiche (poliestere e poliammide) e naturali 

(cotone), e valutare se queste possono influenzare la suscettibilità degli 

organismi ad un secondo stress; 

2. comprendere se la classe dimensionale delle microplastiche ha un ruolo sui 

possibili effetti eco-tossicologici, al fine di determinare una relazione 

taglia-tossicità; 

Per rispondere a questi obiettivi sono stati allestiti due piani sperimentali, 

utilizzando il mitilo mediterraneo Mytilus galloprovincialis come specie 

modello, nel quale sono state valutate risposte biochimiche e cellulari, quali 

parametri immunitari (analisi delle popolazioni emocitarie in termini di 

rapporto granulociti - ialinociti, tasso di fagocitosi, stabilità delle membrane 

lisosomiali), effetti genotossici (frequenza dei micronuclei) e neurotossici 
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(valutazione dell’attività catalitica dell’acetilcolinesterasi), difese antiossidanti 

e insorgenza di stress ossidativo (molecole antiossidanti, capacità antiossidante 

totale e contenuto di lipofuscina) e variazioni del metabolismo lipidico (attività 

dell’ Acil-CoA ossidasi e contenuto di lipidi neutri). 
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Capitolo 3 

MATERIALI E METODI 

3.1 Esposizione di M. galloprovincialis a microfibre (MFs) 

3.1.1 Piano sperimentale 

L’esperimento ha avuto i seguenti obiettivi: (1) capire se microfibre (MFs) di 

varia natura possano indurre alterazioni del sistema immunitario e delle difese 

antiossidanti, causando stress ossidativo ed effetti neurotossici in M. 

galloprovincialis, (2) capire se polimeri sintetici e naturali possano provocare 

risposte biologiche differenti e (3) capire se l’esposizione a MFs possa 

influenzare la suscettibilità degli organismi ad altri stress (multiple stressors), 

come ad esempio eventi acuti di aumento di temperatura. 

A tale scopo, sono state utilizzate MFs di poliestere, poliammide e cotone 

ottenute dal laboratorio IPCB-CNR di Pozzuoli, così preparate: tessuti 

standard, privi di ogni colorazione, trattamento o lavorazione superficiale, sono 

stati sminuzzati con un mulino a rotore Retsch mill dotato di un setaccio con 

maglia di 500 µm. Per ciascuna tipologia di MF sono state poi misurate le 

dimensioni (diametro e lunghezza), analizzando un pool di 100 microfibre di 

ogni tipologia al microscopio ottico. Le dimensioni medie delle MF utilizzate 

nell'esperimento sono riportate di seguito. 

• MF di poliestere, PEST-MFs: lunghezza 618± 367 µm, diametro 13 ± 1 µm. 
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• MF di poliammide, PA-MFs: lunghezza 566 ± 500 µm, diametro 11 ± 1 µm 

• MF di cotone, CO-MFs: lunghezza 412 ± 342 µm, diametro 16 ± 4 µm. 

Nella fase preparatoria sono state isolate MFs di ciascuna topologia dagli stock 

forniti dall'IPCB-CNR attraverso un sorting visivo allo stereomicroscopio (GZ 

808 Optech): le MFs sono state distribuite su fogli di alluminio e le confezioni 

sono state mantenute chiuse fino alle operazioni di dosaggio. Per prevenire e 

controllare la contaminazione esterna, lo smistamento visivo delle MFs è stato 

effettuato in una stanza con porte e finestre chiuse, ed è stato vietato l'accesso 

durante l'operazione. Prima e dopo le operazioni, i banchi di lavoro e le 

attrezzature sono stati puliti con etanolo di grado puro, pinzette e fogli di 

alluminio sono stati osservati allo stereomicroscopio prima dell'uso per 

verificare l’assenza di fibre. È stato evitato l'uso di camici da laboratorio 

bianchi, preferendo indumenti colorati per limitare confusione con le fibre 

utilizzate per l’esposizione essendo queste di colore bianco. Quest'ultima 

pratica è stata adottata anche durante la fase sperimentale e la raccolta dei 

campioni. 

Gli organismi utilizzati nell’ esperimento sono stati campionati nel mese di 

giugno 2020 e trasportati in laboratorio mantenendoli opportunamente idratati; 

una volta in laboratorio, gli organismi epibionti sono stati rimossi dalle valve 

spazzolandole delicatamente, e sono stati selezionati 216 organismi con una 
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lunghezza delle valve compresa tra 5 e 7 cm, rappresentativi della taglia media 

della popolazione campionata. 

Questi sono stati casualmente posizionati in 8 vasche da 15 L (27 organismi in 

ciascuna vasca) e lasciati acclimatare per 10 giorni in acqua di mare sintetica a 

temperatura di 23°C, salinità 35 e pH 8.20, valori misurati in mare nei giorni 

precedenti il prelievo degli organismi (Fig.4). 

Al termine della fase di acclimatazione, gli organismi sono stati esposti per 14 

giorni a 4 condizioni sperimentali (Fig.4)., elencante di seguito, ciascuna 

condotta in duplicato: 

• CONTROLLO (CTL): assenza di MF, 23°C;  

• POLIESTERE (PEST): 50 MF di poliestere/L, 23°C;  

• POLIAMMIDE (PA): 50 MF di poliammide/L, 23°C; 

• COTONE (CO): 50 MF di cotone/L, 23°C; 

La concentrazione di 50 MFs/L scelta, è pari al doppio della concentrazione 

massima trovata nelle acque marine superficiali (25.8 fibre/L, Suaria et al., 

2020). Durante la fase di esposizione, l’acqua è stata cambiata a giorni alterni 

e ad ogni cambio le MFs sono state nuovamente somministrate. Gli organismi 

sono stati cibati 12 h prima di ogni cambio d’acqua con un mix commerciale di 

fito-zooplankton. 
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Al termine della fase di esposizione, i mitili sono stati sottoposti per 7 giorni ad 

una fase di depurazione in assenza di microfibre in due condizioni sperimentali: 

una alla stessa temperatura della fase di esposizione (recovery), e l’altra tesa a 

simulare uno scenario di heatwave osservato nel bacino adriatico nell’estate 

2019. La condizione di heatwave è stata ricreata aumentando la temperatura di 

1°C/giorno, da 23°C a 27°C (Fig.4). 

 
 

Figura 4 - Piano sperimentale per l’esposizione di M. galloprovincialis a microfibre. 
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3.1.2 Prelievo dei tessuti 

Al termine della fase di esposizione (14 giorni), di depurazione (21 giorni) e di 

esposizione al secondo stress (21 giorni), sono stati selezionati casualmente 18 

organismi da ciascun trattamento di ogni fase sperimentale e da questi sono 

state prelevate emolinfa, branchie e ghiandola digestiva, unite in 6 pool, 

ciascuno composto dai tessuti di tre organismi; una parte di emolinfa è stata 

utilizzata immediatamente per le analisi in vivo (~ 150 µL a campione per 

analisi della stabilità delle membrane lisosomiali, del rapporto granulociti – 

ialinociti e della fagocitosi), una parte fissata in Carnoy per l’analisi del danno 

genotossico (frequenza di micronuclei) mentre la restante congelata in azoto 

liquido e conservata a -80°C, come i campioni di branchie e ghiandola 

digestiva, fino al momento delle analisi, descritte al paragrafo 3.3. 

 

3.2 Esposizione di M. galloprovincialis a microplastiche (MPs) 

3.2.1 Piano sperimentale 

L’obiettivo di questo esperimento è stato quello di investigare gli effetti indotti 

da MPs di diverse classi di taglia, in termini di composizione, efficienza ed 

integrità del sistema immunitario. 
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A tale scopo sono stati preparati stock di frammenti di polietilene (PE) 

individuando 5 classi di taglia: XS, 20 – 50 µm; S, 50 – 100 µm; M,100 – 250 

µm; L, 250 – 500 µm; XL, 500 – 1000 µm. I frammenti di PE sono stati forniti 

in forma di polvere da un’azienda produttrice di materiale plastico, e separati 

in ciascuna frazione grazie ad un setacciatore digitale usando setacci con maglie 

di 20 µm, 50 µm, 100 µm, 250 µm, 500 µm e 1000 µm. Per ottenere ciascuna 

frazione sono state necessarie più operazioni di setacciatura, ognuna della 

durata di 2 ore con cicli di 20 minuti e ampiezza dell’oscillazione compiuta dal 

singolo setaccio di 2 mm. Non è stata ottenuta una frazione apprezzabile di 

particelle inferiori a 20 µm. Successivamente, ciascuna frazione è stata 

recuperata, pesata e i frammenti posti all’interno di barattoli di vetro sigillati, 

precedentemente trattati con un getto di aria compressa per eliminare eventuali 

particelle residue e così da evitare contaminazione esterna. 

Sulla base della letteratura scientifica, è stata scelta la concentrazione di 1000 

particelle di PE/L come concentrazione ottimale per l’esposizione. Il 

quantitativo in grammi di particelle da utilizzare per ogni trattamento alla 

concentrazione scelta è stato calcolato sulla base del peso medio di una singola 

particella di ogni classe dimensionale, determinato pesando 100 particelle per 

ciascuna classe dimensionale in triplicato dopo averle isolate allo 

stereomicroscopio, come mostrato in tabella 2. Le particelle sono poi state 



33 
 

poste su fogli di carta di alluminio e le confezioni mantenute chiuse fino alle 

operazioni di dosaggio. 

 
Tabella 2 - Dimensioni, peso e concentrazioni delle particelle di PE utilizzate per l’esperimento 

sulle MPs 

 

Gli organismi utilizzati sono stati campionati nel mese di luglio 2021 e 

trasportati velocemente in laboratorio mantenendoli opportunamente idratati; 

una volta in laboratorio, gli organismi epibionti sono stati rimossi dalle valve 

spazzolandole delicatamente, e sono stati selezionati 72 organismi con una 

lunghezza delle valve compresa tra 5 e 7 cm, rappresentativi della taglia media 

della popolazione campionata.  

Questi sono stati casualmente posizionati all’interno di becher da 5 L (6 

individui in ciascuno; e lasciati acclimatare per 7 giorni in acqua di mare 

sintetica a temperatura di 23°C e salinità 35, valori misurati nel Mar Adriatico 

nel mese di luglio 2021 (Fig.5). 

 

 

 

CLASSE 
DIMENSIONALE 

(µm) 

PESO MEDIO 
PARTICELLE 

(µg) 

NUMERO PARTICELLE / 
L 

µg DI PARTICELLE / 5 L 

20 - 50 0.5 1000 2500 (= 2.5 mg) 

50 - 100 1 1000 5000 (= 5mg) 

100 - 250 2 1000 10000 (=10 mg) 

250 - 500 5 1000 25000 (25 mg) 

500 - 1000 125 1000 625000 (625 mg) 
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Figura 5 – Dettagli dell’esposizione, becher sperimentali con mitili disposti in un sistema di 

bagnomaria per controllare la temperatura. 

 

Al termine della fase di acclimatazione, gli organismi sono stati esposti per 10 

giorni a 6 trattamenti sperimentali, elencanti di seguito (Fig.6), ciascuno 

condotto in duplicato.  

• CTL: controllo, assenza di MP; 

• XS_PE: 1000 MP di PE 20-50 µm/L; 

• S_PE: 1000 MP di PE di 50-100 µm/L; 

• M_PE: 1000 MP di PE di 100-250 µm/L; 

• L_PE: 1000 MP di PE di 250-500 µm/L; 

• XL_PE: 1000 MP di PE di 500-1000 µm/L; 

Durante la fase di esposizione, l’acqua è stata cambiata a giorni alterni e ad 

ogni cambio i becher sciacquati due volte con acqua di mare sintetica filtrata a 
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0.22µm e le MPs nuovamente somministrate. Gli organismi sono stati cibati 

dopo ogni cambio d’acqua con un mix commerciale di fito-zooplankton, 

aggiungendo le MPs a distanza di 10 minuti.  

 

Figura 6 - Piano sperimentale per l’esposizione alle microplastiche di PE di M. galloprovincialis. 

 

3.3 Analisi biologiche 

La stabilità delle membrane lisosomiali è stata analizzata negli emociti di M. 

galloprovincialis; un’aliquota dell’emolinfa prelevata dal muscolo adduttore 

anteriore tramite siringa ipodermica e diluita con un rapporto 1:1 con acqua di 

mare filtrata a 0.22 µm, è stata dispersa su un vetrino dove le cellule sono state 

lasciate aderire per 15 minuti a 4 °C in camera buia e umida. Le cellule sono 
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quindi state incubate con una soluzione di Rosso Neutro ed esaminate ad 

intervalli di 15 minuti (fino ad un tempo massimo di 120 min) per determinare 

il tempo al quale il 50% degli emociti presenta il Rosso Neutro non più 

compartimentalizzato nei lisosomi ma rilasciato nel citosol. La soluzione stock 

di Rosso Neutro è stata preparata dissolvendo 28.8 mg di colorante in 1 mL di 

dimetilsulfossido (DMSO) e conservata a 4°C per non più di 3 settimane; al 

momento dell’analisi 10 μl di soluzione stock sono stati diluiti in 5 mL di 

soluzione fisiologica (Lowe et al., 1995). 

Il rapporto tra granulociti e ialinociti è stato valutato su un’aliquota di 50μL 

di emolinfa, lasciata aderire su vetrino e successivamente fissata in Baker’s Ca-

formolo per 15 minuti. Dopo un risciacquo in acqua deionizzata, il vetrino è 

stato incubato per 3 minuti in ematossilina, che colora in blu-viola gli acidi 

nucleici, le membrane e le proteine di membrana. Sono poi seguiti una serie di 

lavaggi in acqua del rubinetto e acido cloridrico (HCl 0.5%) e la successiva 

incubazione per 3 minuti in eosina 1%, che colora in risultare rosa le 

componenti acidofile, come mitocondri, lisosomi e proteine citosoliche. Dopo 

un risciacquo finale ed il montaggio in Eukitt, è stato contato il numero dei 

granulociti (cellule con pseudopodi e citoplasma ricco di granuli) e degli 

ialinociti (cellule con citoplasma ridotto e nucleo evidente) al microscopio 

ottico, su un totale di 300 cellule. 
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La fagocitosi è stata valutata su un’aliquota di 50 μL di emolinfa, incubata al 

buio in camera umida per due ore con 50 μL di Zymosan (particelle di lievito 

fluorescenti). La soluzione di lieviti fluorescenti è stata ottenuta preparando una 

soluzione madre sciogliendo 1 mg di polvere di Zymosan in 50 μL di PBS e 1 

μL di NaN3, successivamente 1 μL di questa soluzione viene diluita in 150 μL 

di acqua di mare sintetica filtrata a 0.22 µm. Dopo l’incubazione, i campioni 

sono stati sciacquati in acqua di mare sintetica filtrata a 0.22 µm, fissati in 

Baker’s Ca-formolo per 15 minuti e montati con Eukitt; tramite microscopia 

ottica a fluorescenza, sono stati analizzati 300 granulociti per ciascun 

campione, e la capacità di fagocitosi espressa come numero di granulociti che 

al termine delle due ore di incubazione avessero fagocitato almeno tre cellule 

di lievito fluorescente sul totale di cellule analizzate. 

La frequenza di micronuclei (MN) è stata valutata negli emociti prelevati dal 

muscolo adduttore, strisciati su vetrino e incubati con ~ 20 µL di 4',6-

diamidino-2-fenilindolo cloridrato (DAPI, 100 ng mL-1). I vetrini così 

preparati sono stati esaminati al microscopio a fluorescenza, e per ciascun 

campione sono state contate il numero di cellule che avevano nel nucleo 

porzioni di cromatina DAPI-positive in discontinuità fisica con il materiale 

nucleare centrale (Nigro et al., 2006) su un totale di 2000 cellule. 
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L’attività dell’acil-CoA ossidasi (AOX), enzima localizzato a livello dei 

perossisomi e coinvolto nella beta-ossidazione degli acidi grassi, è stata 

misurata in campioni di ghiandola digestiva omogenati in tampone sodio 

bicarbonato 1mM, pH 7.6, contenente EDTA 1mM, etanolo 0.1%, TRITON X-

100 0.01% e centrifugati a 500 xg per 15 min a 4°C. L’analisi 

spettrofotometrica ha previsto l’incubazione del campione in un working 

buffer, e l’attività enzimatica della AOX è stata definita seguendo la reazione 

di ossidazione della diclorofluoresceina diacetato (2.2mM) (DCF-DA) in 

presenza di una perossidasi esogena (1.2 U/ml) e con l’aggiunta di un substrato 

specifico (Palmitoil CoA 30μM) alla temperatura di 25 ± 1°C e λ =502 nm 

(Small et al., 1985). 

L’attività dell’acetilcolinesterasi (AChE) è stata determinata in campioni di 

emolinfa (sovranatante risultante da una centrifuga 3000 xg per 5 minuti) e di 

branchie (omogenati 1:5 p/v in Tris-HCl 0.1 M, pH 7.2 e saccarosio 0.25 M e 

centrifugati per 10 minuti a 10000 xg). Il sovranatante ottenuto è stato 

impiegato per la determinazione dell’attività della acetilcolinesterasi (AChE) 

secondo il metodo di Ellman (Ellman et al., 1961), usando come subtrato 

l’acetilcolina iodide che viene convertita dall’enzima in tiocolina. Questa 

reagisce con l’acido 5,5’-ditio-bis-2nitrobenzioico (DTNB) originando un 
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anione giallo quantificato alla temperatura di 18 ± 1°C e alla lunghezza d’onda 

di 412 nm (ε = 13.6 mM-1cm-1). 

Per la determinazione del glutatione totale (TGSH), la ghiandola digestiva è 

stata omogenata acido sulfosalicilico 5% con EDTA 4 mM con un rapporto 1:5 

p/v. I campioni così preparati sono stati lasciati in ghiaccio per 45 minuti al fine 

di ottenere una completa deproteinizzazione e centrifugati a 37000 xg per 15 

minuti. Il contenuto di glutatione totale è stato determinato nel sovranatante 

misurando per via spettrofotometrica (λ = 412 nm) la differenza di assorbanza 

del campione ottenuta per reazione dei gruppi –SH e l’acido 5,5’-ditio-bis-2- 

nitrobenzoico (DTNB). Il saggio è stato condotto in tampone K- fosfato 100 

mM pH 7, EDTA 1 mM, DTNB 0.1 mM, NADPH 0.24 mM, glutatione 

reduttasi 1 U ed opportune aliquote di campione. I valori di assorbanza ottenuti 

sono stati convertiti in quantità di glutatione totale mediante una curva di 

standard di GSH. 

La Capacità Antiossidante Totale (TOSC) è stata quantificata tramite il saggio 

TOSC che misura l’efficienza complessiva di un campione biologico di 

neutralizzare diverse forme di ROS tra cui i radicali perossilici (ROO•) e i 

radicali idrossilici (HO•) (Winston et al., 1998; Regoli e Winston, 1999; Gorbi 

e Regoli, 2003). Le analisi sono state effettuate sulla componente citosolica 

della ghiandola digestiva omogenata con un rapporto 1:5 p/v in un buffer 
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costituito da tampone K-fosfato 50 mM pH 7.5, NaCl 2.5% ed i seguenti 

inibitori di proteasi: aprotinina 0.008 TIU/mL, leupeptina 1 μg/mL, pepstatina 

0.5 μg/mL. Gli omogenati così ottenuti sono stati centrifugati a 100000 xg per 

1 ora e 10 minuti a 4°C, e la frazione citosolica aliquotata e conservata a - 80°C 

fino al momento delle analisi. Il saggio TOSC-A (Total Oxyradical Scavenging 

Capacity Assay) prevede la reazione tra le diverse forme di radicali che sono 

artificialmente generati, e l’acido α-cheto-γ-metiolbutirrico (KMBA), che 

funge da substrato e si ossida liberando gas etilene. La produzione di etilene 

risulta quantitativamente diminuita in presenza di agenti antiossidanti (come 

quelli contenuti nel materiale biologico) che reagiscono con i radicali 

neutralizzandoli e sottraendoli alla reazione con il KMBA. Il grado di 

inibizione della formazione di etilene rispetto alla reazione di controllo, 

permette di quantificare un parametro TOSC che rappresenta la capacità 

antiossidante totale del campione nei confronti di una determinata classe di 

radicali liberi (Winston et al., 1998). Poiché l’efficienza relativa degli 

antiossidanti può variare molto nei confronti di diverse forme di ossidanti, il 

metodo TOSCA è stato standardizzato nei confronti di più classi di radicali 

liberi, tra cui i radicali perossilici ed idrossilici. I radicali perossilici (ROO•) 

sono stati generati attraverso l’omolisi termica del 2,2’-azo-bis-
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amidinopropano (ABAP) mentre i radicali idrossilici (HO•) attraverso la 

reazione di Fenton ferro-ascorbato.  

Le condizioni finali di saggio sono state le seguenti:  

- per l’analisi con i radicali perossilici (ROO•): un volume variabile di 

campione, KMBA 0.2 mM e ABAP 20 mM in tampone K-fosfato 100 mM pH 

7.4; 

- per l’analisi con i radicali idrossilici (•OH): un volume variabile di campione, 

KMBA 0.2 mM, Fe3+ 1.8 μM, EDTA 3.6 μM e acido ascorbico 180 μM in 

tampone K-fosfato 100 mM pH 7.4; 

Le reazioni sono state condotte in appositi contenitori di vetro da 10 mL (vials), 

sigillati con speciali tappi muniti di setto gas-tight Mininert per iniezioni 

multiple, mantenuti alla temperatura costante di 35°C in bagno termostatico 

continuamente agitato per consentire una generazione costante delle varie 

forme di radicali. Il KMBA viene ossidato dalle diverse forme di radicali 

generando gas etilene, aliquote di 200 μL sono state prelevate dallo spazio di 

testa ad intervalli di 10 minuti e la formazione dell’etilene è stata monitorata 

nel tempo mediante analisi gas-cromatografica su colonna capillare “Supelco 

SPB-1” (30 m x 0.32 mm x 0.25 μm) e con rivelatore FID (Flame Ionization 

Detector), utilizzando le seguenti condizioni strumentali: temperatura del forno 

pari a 35°C, temperatura del FID pari a 220°C, temperatura d’iniezione pari a 
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160°C, flusso d’idrogeno pari a 30 mL/minuto; flusso d’elio pari a 3 

mL/minuto.  

La differenza nella produzione di etilene tra la reazione nei vials di controllo e 

la reazione nei vials contenenti i campioni, è stata calcolata matematicamente, 

integrando l’area al di sotto delle rispettive curve cinetiche della produzione 

d’etilene in funzione del tempo, considerando che ogni campione viene letto 

ogni 12 minuti per un tempo totale di saggio pari a 96 minuti. I risultati ottenuti 

permettono di quantificare il parametro TOSC, compreso tra 0 e 100, indice 

della capacità complessiva del campione analizzato, di neutralizzare le varie 

forme di specie reattive dell’ossigeno. I valori TOSC sperimentali ottenuti nei 

confronti delle varie forme di radicali sono quantificati dall’equazione: TOSC 

= 100 – (∫SA / ∫CA x 100), dove ∫SA e ∫CA sono gli integrali delle aree al di 

sotto delle curve che rappresentano rispettivamente le reazioni di un campione 

SA (Sample Area), e del controllo CA (Control Area). Un campione che sia 

privo di qualsiasi capacità di neutralizzare i radicali mostrerà una produzione 

di etilene in funzione del tempo uguale a quella dei controlli (∫SA / ∫CA =1) ed 

il risultante valore TOSC sarà pertanto pari a 0. Al contrario un ipotetico valore 

TOSC=100 corrisponderebbe ad un campione che neutralizza tutte le specie 

reattive prodotte, inibendo completamente la formazione di etilene nell’intera 

durata del saggio (∫SA =0). Dai risultati sperimentali viene ottenuto un valore 
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TOSC specifico, rapportato al contenuto di proteine ed espresso come unità 

TOSC/mg di proteine. Le proteine sono state analizzate secondo il metodo di 

Lowry, utilizzando albumina di siero bovino (BSA) come standard (Lowry et 

al., 1951). 

L’accumulo di lipofuscina è stato valutato su sezioni criostatiche di 8 μm di 

ghiandola digestiva, fissate in Baker’s Ca-formolo (10 mL di Formaldeide al 

40%; 1 g di CaCl2, NaCl al 2.5% in un volume finale di 100 mL ) per 15 minuti 

a 4°C e successivamente incubate per 5 minuti in una soluzione di colorazione 

(soluzione di Schmorl), costituita da cloruro ferrico 1% e K-ferricianuro 1% 

(5:1) portata al volume di 50 mL con acqua distillata. I vetrini sono poi stati 

lavati in acido acetico al 2% e acqua distillata e montati in Eukitt. Attraverso 

un software d’analisi d’immagine è stata quantificata l’intensità di colorazione 

dei granuli di lipofuscina, evidenziati come granuli dal colore verde-azzurro, 

su 8 foto per ciascun campione, e rapportata alla superficie totale di ciascuna 

immagine. 

Il contenuto di lipidi neutri è stato determinato su sezioni criostatiche di 8 μm 

di ghiandola digestiva, fissate in Baker’s Ca-formolo per 15 minuti a 4°C e poi 

incubate per 15 minuti in una soluzione satura di Oil Red O (1% in alcool 

isopropilico), sciacquate in alcool isopropilico al 60% e poi in acqua distillata, 

e montate con gelatina di glicerolo (Moore, 1988; Regoli, 1992). Attraverso un 
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software d’analisi d’immagine è stata quantificata l’intensità di lipidi neutri, 

evidenziati come gocce di colore rosso, su 8 foto per ciascun campione, e 

rapportata alla superficie totale di ciascuna immagine. 

 

3.4 Analisi statistica 

Per l’esperimento con le microfibre, gli effetti dei fattori “Trattamento” (4 

livelli: CTL, PEST, PA e CO) e “Fase sperimentale” (3 livelli: esposizione, 

recovery e heatwave) e della loro interazione sono stati analizzati attraverso 

l’analisi della varianza a 2 vie (2-way ANOVA, Tabella 3), dopo aver verificato 

la distribuzione normale dei dati e l’omogeneità delle varianze attraverso i test 

di Shapiro-Wilk e Levene. In seguito all’analisi della varianza, i confronti di 

interesse sono stati analizzati con un test post-hoc (Tukey HSD). L’analisi delle 

componenti principali (PCA) è stata applicata per visualizzare la separazione 

dei diversi trattamenti per ciascuna fase sperimentale. 

Per l’esperimento con le diverse taglie di PE, l’analisi della varianza ad una via 

(1-way ANOVA) seguita dal post-hoc Tukey HSD è stata applicata per 

investigare possibili differenze significative tra le diverse classi di taglia, 

quando le assunzioni dell’ANOVA erano rispettate (omogeneità delle varianze, 

test di Levene, e distribuzione normale dei dati, test di Shapiro-Wilk). L’analisi 
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delle componenti principali (PCA) è stata applicata per visualizzare la 

separazione dei diversi trattamenti. 

Le analisi statistiche sono state condotte utilizzando il software RStudio 

(versione 1.2.5033). 
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Capitolo 4 

 

RISULTATI 
 

4.1 Risposte biologiche in M. galloprovincialis esposto a microfibre 

4.1.1 Parametri immunitari  

L’esposizione a MFs non ha causato effetti in termini di rapporto tra granulociti 

e ialinociti, tuttavia negli organismi precedentemente esposti a PEST e CO è 

stato osservato un aumento statisticamente significativo in risposta al secondo 

stress (HEAT STRESS postEXP) (Fig. 7A, Tab.3). 

Per quanto riguarda la fagocitosi, al termine della fase di esposizione è stata 

osservata una diminuzione significativa negli organismi esposti a tutte le 

tipologie di microfibre, effetto che non è stato riscontrato al termine della fase 

di recupero; alla stessa maniera non sono state osservate differenze tra 

trattamenti in risposta all’aumento di temperatura, sebbene in tutti gli organismi 

esposti a microfibre la fagocitosi è aumentata in maniera statisticamente 

significativa rispetto alla fase di esposizione (Fig. 7b, Tab.3). 

La stabilità delle membrane lisosomiali è stata significativamente ridotta negli 

organismi esposti a PA ed in misura minore ma non significativa anche negli 

organismi esposti a PEST (Fig. 7C, Tab.3). Questo effetto è perdurato anche 

nella fase di depurazione, sia a temperatura di controllo che a temperatura 
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elevata; inoltre, gli organismi esposti a microfibre di cotone, hanno mostrato 

una ridotta stabilità delle membrane lisosomiali quando esposti all’aumento di 

temperatura (Fig. 7C, Tab.3). 

Per quanto riguarda la frequenza dei micronuclei, non sono state osservate 

differenze né durate la fase di esposizione né durante la fase di recupero, in 

entrambi gli scenari di temperatura (Fig. 7D, Tab.3).  
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Figura 7 - Rapporto granulociti - ialinociti (A), fagocitosi (B), stabilità delle membrane lisosomiali (C) e frequenza dei 

micronuclei (D) negli emociti di mitili (CTL, controllo; PEST, poliestere; PA, poliamide; CO, cotone), durante le fasi di 

esposizione (MFs EXPOSURE), recovery (RECOVERY postEXP) e stress termico dopo l'esposizione a MFs (HEAT 

STRESS postEXP). Le lettere indicano differenze significative tra trattamenti della stessa fase sperimentale; gli asterischi 

(*) indicano differenze tra le fasi post-esposizione ed esposizione dello stesso trattamento; cancelletto (#) indica differenze 

tra le due fasi post-esposizione di ciascun trattamento. I valori sono espressi come media ± deviazione standard (n=4). 
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4.1.2 Attività enzimatica acil-CoA ossidasi e acetilcolinesterasi 

Durante la fase di esposizione sono stati osservati effetti significativi a carico 

dell’attività dell’enzima acil-CoA ossidasi nella ghiandola digestiva di mitili 

esposti a PA, mentre al termine della fase di recovery non sono state osservate 

differenze tra trattamenti. L’aumento di temperatura ha causato una riduzione 

dell’attività di questo enzima negli organismi di controllo (CTL HEATWAVE 

vs. CTL RECOVERY), che hanno mostrato un’attività significativamente più 

bassa rispetto agli organismi esposti a PEST, PA e CO (Fig. 8A, Tab.3). 

L’attività dell’acetilcolinesterasi nell’emolinfa non ha mostrato differenze 

statisticamente significative tra trattamenti al termine della fase di esposizione, 

mentre al termine della fase di recupero è stata osservata una differenza 

statisticamente significativa tra gli organismi esposti alle microfibre di PA e 

quelli di controllo (Fig.8B, Tab.3); l’esposizione al secondo stress ha causato 

una riduzione dell’attività di questo enzima in tutti i trattamenti, in maniera 

particolare per quelli esposti a PEST e PA rispetto alla fase di recovery (Fig.8B, 

Tab.3). Per quanto riguarda l’attività di questo enzima nelle branchie, al 

termine della fase di esposizione non sono stati evidenziati effetti; al contrario, 

dopo la fase di recupero, negli organismi esposti a PA e CO è stata osservata 

un’induzione di questo enzima, significativo per il primo trattamento (Fig.8C, 

Tab.3). L’aumento di temperatura ha causato un’induzione di questo enzima 
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negli organismi di controllo, con differenze significative tra questi organismi e 

quelli precedentemente esposti a microfibre di cotone (Fig.8C, Tab.3). 

 

Figura 8 - Attività enzimatica dell’acil-CoA ossidasi nella ghiandola digestiva (A) e dell’acetilcolinesterasi nell’emolinfa 

(B) e nelle branchie (C) di mitili durante le fasi di esposizione (MFs EXPOSURE), recovery (RECOVERY postEXP) e 

stress termico dopo l'esposizione a MFs (HEAT STRESS postEXP). Le lettere indicano differenze significative tra 

trattamenti della stessa fase sperimentale; gli asterischi (*) indicano differenze tra le fasi post-esposizione ed esposizione 

dello stesso trattamento; cancelletto (#) indica differenze tra le due fasi post-esposizione di ciascun trattamento. I valori 

sono espressi come media ± deviazione standard (n=4). 

 



51 
 

4.1.3 Difese antiossidanti 

Il contenuto di glutatione totale (TGSH) è diminuito negli organismi esposti 

alle microfibre di cotone al termine della fase di esposizione; tali differenze non 

sono state osservate al termine della fase di recupero, mentre è stato osservato 

un aumento di glutatione totale nel trattamento PA in risposta all’aumento di 

temperatura (Fig. 9A, Tab. 3). 

Per quanto riguarda la capacità antiossidante totale nei confronti del radicale 

perossilico (TOSC ROO•), nel trattamento PA è stato osservato un aumento al 

termine della fase di esposizione: tale effetto non è stato osservato alla fine del 

recupero né in risposta ad un secondo stress (Fig. 9B, Tab. 3). 

In maniera analoga, tale effetto è stato osservato anche per quanto riguarda la 

capacità antiossidante totale nei confronti del radicale idrossilico (TOSC HO•) 

nel trattamento PA alla fine dell’esposizione (Fig. 9C, Tab. 3); al contrario però 

questo parametro è risultato significativamente più alto negli organismi esposti 

al cotone in risposta allo stress termico rispetto al relativo controllo (CO 

HEATWAVE vs. CTL HEATWAVE, Fig. 9C, Tab. 3). 
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Figura 9 – Contenuto di glutatione totale (A) e capacità antiossidante totale (TOSC ROO• e HO •, B e C) nella ghiandola 

digestiva di mitili (CTL, controllo; PEST, poliestere; PA, poliamide; CO, cotone), durante le fasi di esposizione (MFs 

EXPOSURE), recovery (RECOVERY postEXP) e stress termico dopo l'esposizione a MFs (HEAT STRESS postEXP). 

Lettere indicano differenze significative tra trattamenti della stessa fase sperimentale; gli asterischi (*) indicano differenze 

tra le fasi post-esposizione ed esposizione dello stesso trattamento; cancelletto (#) indica differenze tra le due fasi post-

esposizione di ciascun trattamento. I valori sono espressi come media ± deviazione standard (n=4). 
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4.1.4 Accumulo di lipofuscina e lipidi neutri 

Non sono state osservate differenze in termini di contenuto di lipofuscina al 

termine della fase di esposizione, ma al contrario questo parametro è risultato i 

aumentato in tutti gli esposti a microfibre al termine della fase di recovery, in 

maniera significativa negli organismi esposti al cotone (CO RECOVERY); 

l’aumento di temperatura ha causato un aumento di lipofuscina 

indipendentemente dall’esposizione a microfibre, meno evidente negli 

organismi esposti a PA (Fig. 10A, Tab.3).  

Al termine della fase di esposizione, è stato osservato un aumento significativo 

del contenuto di lipidi neutri negli organismi esposti a PA; tale effetto non è 

stato osservato al termine della fase di recovery, dove invece gli organismi 

esposti a PA e CO hanno mostrato una significativa riduzione dell'attività di 

questo enzima (Fig.10B, Tab.3). L’aumento di temperatura ha prodotto un 

accumulo di lipidi neutri negli organismi di controllo, risultati 

significativamente più elevati rispetto ai livelli osservati negli organismi 

esposti a microfibre, sia naturali che sintetiche. 
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Figura 10 - Contenuto di lipofuscina (A) e di lipidi neutri (B) in sezioni criostatiche di ghiadola digestiva di di mitili (CTL, 

controllo; PEST, poliestere; PA, poliamide; CO, cotone), durante le fasi di esposizione (MFs EXPOSURE), recovery 

(RECOVERY postEXP) e stress termico dopo l'esposizione a MFs (HEAT STRESS postEXP). Lettere indicano differenze 

significative tra trattamenti della stessa fase sperimentale; gli asterischi (*) indicano differenze tra le fasi post-esposizione 

ed esposizione dello stesso trattamento; cancelletto (#) indica differenze tra le due fasi post-esposizione di ciascun 

trattamento. I valori sono espressi come media ± deviazione standard (n=4). 
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Tabella 3 – Risultati dell’ANOVA a due vie per i fattori trattamento (CTL, PA, PEST e PA) e fase 

sperimentale (ESPOSIZIONE, RECOVERY e HEATWAVE) e loro interazione. Valori di F e p sono 

riportati per ciascun parametro analizzato. 

 

4.1.5 Analisi delle componenti principali 

L’analisi delle componenti principali ha rivelato una chiara separazione lungo 

la componente principale 1 (29% della varianza totale) tra il controllo e i diversi 

trattamenti al termine dell’esposizione, in maniera particolarmente evidente per 

la PA (Fig.11A). Tale separazione è stata supportata da stabilità delle 

membrane lisosomiali, fagocitosi, attività ACOX, contenuto TGSH, capacità 

antiossidante totale e accumulo di lipidi neutri; una ulteriore discriminazione 

tra trattamenti è stata supportata lungo la componente 2 (20% della varianza 

totale), cui hanno contribuito maggiormente l’attività dell’AChE e il contenuto 

Trattamento Fase sperimentale

p < 0.001 p = 0.8236

F = 14.23 F = 0.1952

p < 0.01 p < 0.001

F = 4.88 F = 16.29

p = 0.3344 p < 0.001

F = 1.17 F = 10.18

p = 0.6318 p < 0.01

F = 0.5802 F = 7.4542

p = 0.1789 p < 0.0001

F = 1.77266 F = 19.265

p = 0.33144 p = 0.6309

F = 1.17 F = 0.4666

p = 0.99817 p = 0.10393

F = 0.119 F = 2.49

p < 0.01 p = 0.5180

F = 6.268 F = 0.6698

p = 0.5062 p = 0.127

F = 0.7923 F = 2.1848

p < 0.001 p < 0.001

F = 9.218 F = 9.97

p < 0.01 p < 0.001

F = 4.88 F = 5157

p = 0.077 p = 0.004

F = 2.47 F = 6.28

Trattamento x fase sperimentale

FATTORI
PARAMETRI

Stabilità delle membrane lisosomiali (LMS)

p = 0.061714

p = 0.2546 

F = 1.33682

F = 2.23
Granulociti : Ialinociti (GRA_IALINO)

p < 0.01

F = 3..66
 Fagocitosi (PHAGO)

F = 0.3855
Frequenza dei micronuclei (MN)

Acetilcolinesterasi emolinfa (AChE_HL)

Acetilcolinesterasi branchie (AChE_BR)

p = 0.3354

F = 1.1865

p = 0.03198

F = 2.63

p = 0.8834

Acil-CoA ossidasi (ACOX)
p = 0.0128

F = 3.37

Glutatione totale (TSGH)
p = 0.01116

F = 3.2818

TOSC_ROO•
p = 0.0015

F = 4.55

TOSC_HO•
p = 0.0184

F = 2.97

Lipofuscina
p = 0.1932

F = 1.54

Lipidi neutri
p < 0.001

F = 6.98
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di lipofuscina. Al termine della fase di recovery, è stata osservata una 

separazione tra gli organismi lasciati a depurare a temperatura di controllo e 

quelli esposti allo stress termico (Fig. 11B), supportata dalle variazioni 

dell'attività AChE nell’emolinfa, la capacità antiossidante totale nei confronti 

del radicale idrossilico, contenuto di lipofuscina e lipidi neutri, stabilità delle 

membrane lisosomiali e attività ACOX, con un contributo alla varianza totale 

del 20.9%; inoltre gli organismi esposti a microfibre hanno mostrato una 

maggiore separazione dal rispettivo controllo nel gruppo sottoposto a stress 

termico rispetto a quelli lasciati a depurare a temperatura di esposizione, 

supportato dall’attività AChE nelle branchie e dai parametri immunitari 

(rapporto granulociti-ialinociti, fagocitosi e stabilità delle membrane 

lisosomiali), spiegando il 18.1% della varianza totale osservata. 
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Figura 11 - Rappresentazione grafica bidimensionale dell’analisi delle componenti principali (PCA), 

elaborata per la fase di esposizione (A) e per il recovery ad entrambe le temperature (B). Le frecce 

indicano i parametri che hanno contribuito alla separazione lungo le rispettive componenti, e la 

lunghezza della freccia è proporzionale al contributo della variabile. 
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4.2 Risposte biologiche in M. galloprovincialis esposto a microplastiche 

4.2.1 Parametri immunitari  

La stabilità delle membrane lisosomiali è risultata significativamente ridotta 

negli organismi esposti ai trattamenti XS (20 – 50 µm) e S (50 – 100 µm), 

sebbene un trend in aumento sia stato osservato nei mitili sottoposti ai 

trattamenti M (100 – 250 µm) e L (250 – 500 µm), ma in maniera non 

significativa (Fig. 12A). 

Non vi è stato alcuna variazione statisticamente significativa tra i vari 

trattamenti sia per quanto riguarda il rapporto granulociti - ialinociti (p = 0.99) 

che per il tasso di fagocitosi (p = 0.08) (Fig. 12B e 12C). 

Infine, un aumento statisticamente significativo (p < 0.01) è stato osservato 

nella frequenza dei micronuclei negli organismi espositi al trattamento L (250 

– 500 µm) e XL (500 – 1000 µm) e in maniera meno significativa nei mitili 

sottoposti ai trattamenti XS (20 – 50 µm), S (50 – 100 µm) e M (100 – 250 µm) 

(Fig. 12D). 
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Figura 12 - Parametri immunitari misurati negli emociti di mitili esposti (Controllo – CTL; XS: 20 

– 50 µm; S: 50 – 100 µm; M: 100 – 250 µm; L: 250 – 500 µm; XL: 500 – 1000 µm): stabilità delle 

membrane lisosomiali (A), rapporto granulociti - ialinociti (B), fagocitosi (C) e frequenza dei 

micronuclei (D). I valori sono espressi come media ± deviazione standard (n = 4). 
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4.2.2 Attività enzimatica dell’acetilcolinesterasi 

L’attività dell’acetilcolinesterasi nell’emolinfa non ha mostrato differenze 

statisticamente significative tra i vari trattamenti (Fig. 13A).  

Per quanto riguarda l’attività di questo enzima nelle branchie, negli organismi 

esposti è stata osservata un’induzione di questo enzima rispetto al gruppo di 

controllo (CTL), significativo per il trattamento M (100 – 250 µm) e in maniera 

minore per i trattamenti S (50 – 100 µm) ed L (250 – 500 µm) (Fig. 13B). 

 

Figura 13 - Attività enzimatica dell’acetilcolinesterasi misurata nell’emolinfa (A) e nelle branchie 

(B) di mitili di mitili esposti (Controllo – CTL; XS: 20 – 50 µm; S: 50 – 100 µm; M: 100 – 250 µm; 

L: 250 – 500 µm; XL: 500 – 1000 µm). I valori sono espressi come media ± deviazione standard (n 

= 4) 
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4.2.3 Analisi delle componenti principali 

L’analisi delle componenti principali ha rivelato una chiara separazione tra 

organismi esposti e non esposti a microplastiche, con ulteriore separazione in 

funzione della taglia: la separazione più marcata è stata osservata tra gli 

organismi di controllo e quelli esposti a microplastiche di taglia S e M.

 

Figura 14 - Visualizzazione grafica dell’analisi delle componenti principali (PCA). 
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Capitolo 5 

DISCUSSIONE 

5.1 Effetti dell’esposizione a microfibre di diversa natura 

Recentemente, diversi studi ambientali hanno confermato come le microfibre 

siano ampiamente presenti in ambiente marino, sebbene queste possano essere 

sia di origine sintetica (ad esempio poliammide, poliestere e poliacrilato) che 

naturali (di origine animale, come la chitina, o vegetale, come cotone e lino), 

ponendo l’attenzione della comunità scientifica su questa problematica. 

Tuttavia, indipendentemente della loro origine, sono ancora poco chiari i 

meccanismi attraverso cui le microfibre possono impattare sugli organismi 

marini. Pertanto, obiettivo di questo studio è stato quello di valutare gli effetti 

dell’esposizione a microfibre sintetiche e naturali nel mitilo mediterraneo M. 

galloprovincialis, e discriminare eventuali differenze legate alla tipologia di 

microfibra. 

Nei bivalvi, gli emociti sono coinvolti in numerosi processi biologici, svolgono 

un ruolo fondamentale nella risposta immunitaria e nella regolazione 

neuroendocrina (Caraville e Pal, 1995; Blaise et al., 2002), e rappresentano una 

delle principali popolazioni cellulari coinvolte nella risposta a condizioni di 

stress (Melagoli et al., 2017; Wang et al., 2017; Bayne, 1990; Pipe 1992). Sulla 

base delle caratteristiche morfologiche e funzionali, gli emociti possono essere 
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divisi in due sottopopolazioni, i granulociti e gli ialinociti: i primi sono grandi, 

abbondanti, presentano pseudopodi e sono dotati di un citoplasma ricco di 

numerosi granuli di origine lisosomiale (da cui il nome), coinvolti nei processi 

di fagocitosi di particelle esogene, gli ialinociti invece hanno dimensioni minori 

e sono meno abbondanti, sprovviste di pseudopodi e di granuli, e sono 

maggiormente coinvolte nei processi ematopoietici e nei meccanismi di 

riparazione (Caraville e Pal, 1995). 

Nel presente studio, l’esposizione a microfibre di qualsiasi tipologia non ha 

causato variazioni nel rapporto tra le due popolazioni emocitarie, confermando 

i risultati ottenuti da Cole et al. (2020) su mitili esposti a microfibre di 

poliammide ed estendendoli anche al poliestere e al cotone.  

D’altra parte, l’esposizione a MFs (sia naturali che sintetiche) ha causato una 

riduzione della fagocitosi nei granulociti, suggerendo un effetto sulla 

funzionalità di questa tipologia cellulare, ipoteticamente dovuto ad un disturbo 

prettamente fisico. Questo d’altra parte potrebbe essere accompagnato da un 

disturbo chimico causato dalle microfibre di origine sintetica, come evidenziato 

dalla ridotta stabilità delle membrane lisosomiali negli organismi esposti a PA 

ed in misura minore in quelli esposti a PEST e PA. Considerando l’importanza 

del comparto lisosomiale per la funzionalità degli emociti, questi risultati 

rafforzano l’ipotesi che i polimeri plastici siano in grado di alterare la risposta 



64 
 

immunitaria: effetti simili sono stati osservati negli emociti di Tegillarca 

granosa esposta per 4 giorni a 1 mg L-1 di microparticelle di polistirene di 

dimensioni di 30 μm e 500 nm (Tang et al., 2020), e negli emociti di M. 

galloprovincialis esposti in vitro a nanoparticelle di PS 50 nm (Canesi et al. 

2016). Al contrario, tali effetti non sono stati evidenziati da Cole et al. (2020) 

in Mytilus spp. esposti per 7 giorni a 500 ng mL-1 MFs di PA. 

L’ipotesi del limitato disturbo chimico è supportata dall’assenza di variazioni 

nella frequenza di micronuclei, confermando la ridotta attività genotossica delle 

microfibre di PA osservata da Cole et al., 2020 ed estendendo il concetto a 

microfibre di PEST e CO. 

I risultati ottenuti per l’attività dell’enzima ACOX al termine dell’esposizione 

confermano come gli organismi siano particolarmente suscettibili alle 

microfibre di poliammide, che inibiscono in maniera significativa la 

funzionalità di questo enzima coinvolto nei processi di beta-ossidazione degli 

acidi grassi (Gorbi et al., 2012). Tale effetto assume una rilevanza ancora 

maggiore se considerato insieme ai risultati osservati in termini di accumulo di 

lipidi neutri, che aumentano sensibilmente negli organismi esposti a PA, 

suggerendo un disturbo del metabolismo lipidico come precedentemente 

osservato in giovanili Calanus finmarchicus esposto per 6 giorni a microfibre 

di PA (Cole et al., 2019), e rafforzando il concetto che sia la forma che la 
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composizione polimerica giocano un ruolo fondamentale nella tossicità delle 

MPs.  

Sebbene spesso i polimeri plastici siano stati suggeriti come promotori di 

effetto neurotossici (Prokić et al., 2019), in questo studio non sono stati 

evidenziati effetti a carico dell’attività dell’enzima AChE al termine 

dell’esposizione, sia nell’emolinfa che nella branchia. Risultati simili sono stati 

ottenuti da Choi et al., 2021 in mitili esposti a microfibre di PET di lunghezza 

100 µm, i quali invece avevano esibito un aumento dell’attività di questo 

enzima quando esposti a microfibre di PET di lunghezza minore, suggerendo 

nuovamente la pari importanza di polimero e dimensioni per la valutazione 

degli effetti tossici. 

L’esposizione a contaminanti e composti xenobiotici è spesso associata ad 

un’alterazione dello stato redox cellulare (Regoli e Giuliani, 2014). In queste 

condizioni le cellule attivano dei meccanismi di difesa che includono molecole 

ed enzimi antiossidanti atti ad inattivare le specie reattive dell’ossigeno (ROS), 

prevenendo così l’insorgenza di danni alle principali macromolecole e quindi 

agli organelli e alla loro funzionalità. 

Tra gli antiossidanti, il glutatione ricopre un ruolo fondamentale, funzionando 

sia da co-fattore per numerosi complessi enzimatici sia da scavenger a basso 

peso molecolare direttamente coinvolto nei processi di inattivazione dei ROS 
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(CIT). Le microfibre utilizzate in questa esposizione hanno mostrato limitati 

effetti a carico del contenuto di glutatione totale, che è risultato moderatamente 

ridotto negli organismi esposti a CO. Tali risultati confermano in parte il potere 

pro-ossidante delle microplastiche, come ad esempio l’induzione di ROS 

osservata da Choi et al., 2021 in M. galloprovincialis esposto a PET-MFs di 50 

μm (100 mgL-1), ma soprattutto evidenziano la suscettibilità delle difese 

antiossidanti nei confronti delle microfibre, come precedentemente osservato 

da Cole et al., 2020 in Mytilus spp. dopo 24h di esposizione a microfibre di 

PA. Se infatti da un lato il contenuto di TGSH risulta principalmente ma non 

esclusivamente diminuito negli organismi esposti a CO, è ancor più 

interessante l’aumentata capacità antiossidante totale nei confronti dei radicali 

perossilici ed idrossilici negli organismi esposti a PA, che conferma l’elevata 

sensibilità dei mitili a questa microfibra sintetica e la necessità di contrastare 

un disturbo potenziando la capacità antiossidante totale. Tale evidenza è in 

accordo con il trend di accumulo di lipidi neutri osservato in questi organismi, 

probabilmente dovuto a necessità energetiche tese a supportare i meccanismi 

di difesa. Inoltre, un’aumentata pressione ossidativa, spiegherebbe, almeno 

parzialmente, la perdita di stabilità lisosomiale osservata negli emociti, 

provocata dall’alterazione dello stato redox cellulare e che culmina in una 

minore capacità di fagocitosi dimostrando come la risposta a stress esogeni sia 
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basata su sofisticati meccanismi di regolazione neuroendocrina- immunitaria e 

mediata da sistema antiossidante (Nardi et al., 2021).  

L’aumentata pressione ossidativa non ha d’altra parte causato un accumulo di 

lipofuscina, prodotto finale dei processi di perossidazione lipidica: tale effetto 

potrebbe essere dovuto in parte ad una buona capacità di contrastare i danni 

ossidativi, dall’altra alla durata e intensità dell’esposizione che non sarebbe in 

grado di produrre effetti cellulari in breve tempo. 

Al termine della fase di esposizione, l’analisi delle componenti principali ha 

confermato come la PA sia la microfibra in grado di produrre i maggiori effetti 

tra quelle testate, supportata dalle variazioni della stabilità delle membrane 

lisosomiali, fagocitosi, attività ACOX, contenuto TGSH, capacità antiossidante 

totale e accumulo di lipidi neutri, supportando l’importanza della 

identificazione della natura polimerica di questi contaminanti emergenti nei 

processi di valutazione di impatto. 

 

5.2 Capacità di recupero e Suscettibilità ad uno stress aggiuntivo 

Contestualmente agli effetti osservabili al termine di una fase di esposizione, è 

necessario comprendere se tali effetti possano essere riscontrati o addirittura 

insorgere anche dopo un periodo di recupero dall’esposizione ad una 

condizione di stress. Inoltre, gli organismi marini vivono in un ambiente 
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caratterizzato dalla presenza di stress multipli (come acidificazione degli 

oceani, aumento della temperatura, variazioni di salinità, ipossia o anossia), ed 

è quindi necessario comprendere se i contaminanti possano alterare la 

suscettibilità degli organismi ad altri fattori di stress, al fine di migliorare la 

comprensione degli impatti e del rischio associato. (Autogoda et al., 2021; 

Bertucci et al., 2021; Hankins et al., 2021; Nardi et al., 2021). 

Pertanto, un ulteriore obiettivo di questo studio è stato quello di analizzare la 

capacità di recupero dei mitili per capire se fossero in grado di ritornare a una 

condizione ottimale dopo un periodo di recovery di 7 giorni dall’esposizione a 

microfibre, in acqua non contaminata. In aggiunta, il terzo e ultimo obiettivo di 

questo esperimento è stato quello di comprendere se la pre-esposizione a MFs 

rendesse gli organismi più suscettibili ad un secondo stress, identificato in una 

condizione di heatwave. 

Complessivamente la funzionalità della componente cellulare del sistema 

immunitario dei mitili ha mostrato una discreta capacità di recupero, supportata 

dal tasso di fagocitosi che torna a livelli comparabili a quelli degli organismi di 

controllo dopo 7 giorni di recovery; d’altra parte questa capacità non è stata 

osservata per la stabilità delle membrane lisosomiali, che risultano impattate da 

microfibre sintetiche nonostante il periodo di recovery. Inoltre, tali effetti sono 

stati esacerbati dall’aumento di temperatura negli organismi esposti a tutte le 
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tipologie di MFs, nei quali contestualmente è stato osservato un aumento del 

rapporto tra granulociti e ialinociti e della capacità fagocitaria. Sebbene questo 

possa far pensare a una maggior efficienza di fagocitosi promossa dall’aumento 

di temperatura, è verosimile che lo stress termico abbia stimolato meccanismi 

di proliferazione dei granulociti, come anche osservato da Rahman et al., 2018; 

tali risultati sono in contrasto con gli effetti osservati in Crassostrea virginica, 

Mytilus coruscus e Mytilus galloprovincialis, i quali avevano mostrato una 

marcata diminuzione dei granulociti e conseguentemente della fagocitosi in 

seguito a stress termico (Hégaret et al., 2003; Wu et al., 2016; Nardi et al., 

2021). 

I limitati effetti genotossici delle MFs osservati durante la fase di esposizione 

sono stati confermati dall’assenza di variazioni della frequenza dei micronuclei 

nel periodo post-esposizione ad entrambi i regimi di temperatura. 

È interessante come invece l’assenza di effetti neurotossici osservata al termine 

dell’esposizione a MFs non sia stata confermata al termine del recovery, dove 

è stato osservato un aumento dell’attività dell’AChE nell’emolinfa degli 

organismi esposti a microfibre di PA e nelle branchie di quelli esposti a PEST. 

Questi risultati permettono di ipotizzare che gli effetti indotti dall’esposizione 

a questi contaminanti possano manifestarsi anche a distanza di tempo; inoltre 

l’aumento di temperatura ha provocato una diminuzione dell’attività di questo 
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enzima in tutti gli organismi, in particolar modo nelle branchie degli organismi 

esposti a MFs, suggerendo il peggioramento di una condizione non ottimale 

causata dalle microfibre. 

Gli effetti osservati a carico dell’attività dell’AChE supportano in parte gli 

effetti osservati a carico del sistema immunitario: l’AChE contribuisce ad 

un’efficiente risposta immunitaria, regolando i livelli di neurotrasmettitori 

coinvolti capaci di modulare i processi infiammatori e la risposta immunitaria 

(Greco et al., 2010; Nardi et al., 2021). Se però da un lato lo stress termico ha 

causato una inibizione dell’AChE, dall’altro sembra aver stimolato la 

proliferazione di granulociti: è possibile ipotizzare che i mitili tentino di 

sopperire alle disfunzionalità del sistema neuro-endocrino attraverso un 

potenziamento della risposta immunitaria mediata dagli emociti. Tale ipotesi è 

supportata dal fatto che lo stress termico cui sono stati sottoposti i mitili, risulta 

comunque moderato e ampiamente nel range delle temperature sperimentate 

dai mitili in Adriatico nel periodo estivo.  

I mitili esposti a microfibre hanno mostrato una buona capacità di recupero 

anche per quanto riguarda l’attività dell’ACOX, ritornata comparabile a quella 

degli organismi di controllo al temine del periodo di recovery; ciò nonostante, 

gli organismi esposti a PA e CO hanno mostrato livelli di lipidi neutri 
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sensibilmente più bassi al termine del recovery, ipoteticamente consequenziale 

a meccanismi di compensazione. 

Inoltre, l’aumento di temperatura ha causato una inibizione dell’attività 

dell’ACOX negli organismi di controllo seguita da un accumulo di lipidi neutri; 

l’effetto opposto è stato invece osservato negli organismi precedentemente 

esposti a MFs, suggerendo effetti sinergici tra i due stress, che causano 

disordini del metabolismo lipidico, probabilmente dovuti ad un’aumentata 

pressione ossidativa in seguito all’esposizione a MFs. 

Difatti, il contenuto di glutatione totale (TGSH) è aumentato in risposta allo 

stress termico negli organismi precedentemente esposti a PA, suggerendo la 

persistenza di un lieve disturbo del bilancio redox. D’altra parte, gli effetti 

causati da questo polimero sulla capacità antiossidante totale nei confronti del 

radicale perossilico (TOSC ROO•) e idrossilico (TOSC HO•) durante la fase di 

esposizione, non sono stati osservati al termine del recovery, suggerendo una 

buona capacità di recupero. Tuttavia, la diminuzione dei livelli di TOSC HO• 

negli organismi soggetti a stress termico, suggerisce un coinvolgimento attivo 

per contrastare un potenziale incremento dello stress ossidativo causato 

dall’aumentata produzione di specie reattive dell'ossigeno in eccesso (ROS) in 

risposta all’aumento di temperatura (Benedetti et al., 2022). D’altra parte, 

questo declino può anche essere indicativo di una ridotta competenza per la 



72 
 

neutralizzazione dei ROS, rendendo gli organismi più soggetti a danno 

ossidativo (Magara et al., 2018). Infatti, negli organismi esposti a microfibre, 

ed in particolar modo in quelli esposti a cotone, è stato osservato un aumento 

di lipofusicna al termine della fase di recovery, confermando l’ipotesi di 

possibili effetti posticipati dell’esposizione a tali contaminanti a carico dei 

processi ossidativi. 

L’analisi delle componenti principali (PCA) ha rivelato una chiara separazione 

tra le due condizioni di recovery influenzata della temperatura, una buona 

capacità di recupero nei mitili sottoposti a recovery a temperatura di controllo 

e una chiara discriminazione nello scenario di stress termico tra organismi pre-

esposti a microfibre e quelli non esposti (Fig. 11B). 

Ciò evidenzia una moderata capacità delle MFs di influenzare la suscettibilità 

allo stress termico, con interazioni sinergiche tra i due stress che influenzano il 

complesso network di cross-talk tra sistema neuroendocrino, immunitario e 

antiossidante, fondamentali nella modulazione delle risposte e della 

suscettibilità a stress esogeni in Mytilus galloprovincialis. 
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5.3 Effetto taglia-dipendente di frammenti di PE 

A causa della loro persistenza e della presenza ubiquitaria negli oceani, le 

microplastiche rappresentano una delle principali minacce per gli organismi e 

gli ecosistemi marini (Alimba e Faggio, 2019; Strungaru et al., 2019). La 

distribuzione delle MPs in colonna d’acqua, la biodisponibilità e gli effetti 

associati alla interazione con il biota possono essere differenti in base alla 

varietà di forme, dimensioni e polimeri che caratterizzano questa particolare 

classe di contaminati emergenti (Ma et al., 2020).  

Il secondo esperimento oggetto della presente tesi ha voluto quindi concentrarsi 

sugli effetti legati alla dimensione delle microplastiche in M. galloprovincialis, 

con l’obiettivo di evidenziare una eventuale risposta biologica taglia-

dipendente.   

Sono state per questo selezionate 5 classi dimensionali nel range di definizione 

delle MPs scegliendo come modello frammenti di polietilene (PE), poiché 

rappresentano rispettivamente la forma e la tipologia di polimero plastico più 

frequentemente rilevate negli ecosistemi marini e in tutte le matrici, organismi 

compresi. (Eriksen et al., 2014; Hidalgo-Ruz et al., 2012; Reisser et al., 2015; 

Suaria et al., 2016; Fossi et al., 2020; Baini et al., 2018). In particolare, diversi 

studi hanno confermato i frammenti di PE come la tipologia di microplastica 
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maggiormente riscontrata nei tessuti di bivalvi, come M. galloprovincialis, 

Ruditapes decussatus e Crassostrea gigas, (Abidli et al. 2019). 

Per poter valutare in maniera quantitativa l’effetto delle diverse taglie è stato 

scelto un set di biomarker di parametri neuro-immunitari vista la loro elevata 

responsività agli stress ambientali (Rahman et al., 2019). 

I risultati ottenuti hanno mostrato una variazione della stabilità delle membrane 

lisosomiali negli organismi esposti alle MPs di PE, confermando la validità di 

questo parametro come biomarker di esposizione a sostanze esogene: i 

lisosomi, infatti, rappresentano i principali siti per il sequestro intracellulare e 

la detossificazione di composti xenobiotici, risultando particolarmente sensibili 

anche alle microplastiche (Von Moss et al., 2010; Pittura et al., 2018; Capolupo 

et al., 2021). È stata inoltre dimostrata una risposta taglia dipendente, infatti, 

una forte riduzione della stabilità delle membrane lisosomiali è stata osservata 

negli organismi esposti alle taglie più piccole di MPs (XS: 20 – 50 µm e S: 50 

– 100 µm). Lo stesso effetto è stato riscontrato in organismi esposti a MPs di 

PE dello stesso range dimensionale delle taglie in questione (MPs XS e S) (Von 

Moos et al., 2012; Pittura et al., 2018). 

L’effetto prodotto dalle particelle di taglia minore (MPs-XS, -S) rispetto a 

quelle più grandi (MPs-M, -L, -XL) potrebbe essere dovuto al fatto che le 

particelle più piccole hanno delle dimensioni nel range alimentare dei mitili e 
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di conseguenza possono essere più facilmente internalizzate, circolare con più 

probabilità nell’emolinfa e provocare alterazioni nei parametri immunitari (es. 

destabilizzazione delle membrane lisosomiali). È stato dimostrato che M. edulis 

e Crassostrea virginica accumulano nella ghiandola digestiva maggiori 

quantità di particelle di piccole dimensioni (100 nm) rispetto a quelle di 

dimensioni maggiori (10 μm), per via dell’assenza di meccanismi di selezione 

(Ward e Kach 2009). Diversi studi hanno inoltre dimostrato come al diminuire 

delle dimensioni delle MPs si osservi una destabilizzazione lisosomiale 

complessivamente più marcata, tantoché gli effetti maggiori si osservano in 

organismi esposti a nanoplastiche (NPs), cioè particelle di plastica minori di 

1µm (Capolupo et al., 2021; Greven et al.; 2016; Shi et al.,2020; Auguste et 

al., 2020; Tang et al., 2020). Gli studi suggeriscono come le NPs possano 

migrare all’interno dei lisosomi causando disfunzioni quali il blocco delle vie 

degradative o minor stabilità della membrana lisosomiale, riducendo così 

l’efficienza della risposta immunitaria a stress esogeni (Wang et al., 2018).  

Al contrario le particelle di taglia medio-grande (100-500µm) potrebbero 

accumularsi a livello branchiale e causare un disturbo fisico al tessuto, nel quale 

infatti è stata osservata un’induzione dell’AChE: tale effetto, potrebbe essere 

collegato alla necessità di attivare risposte immunitarie per favorire 

l’escrezione delle particelle estranee o attivare meccanismi di riparazione dei 



76 
 

danni al tessuto, vista l’importante connessione tra il sistema neuroendocrino e 

quello immunitario nei bivalvi (Rahman et al., 2019). In questo contesto però, 

sia la composizione delle popolazioni emocitarie sia la loro funzionalità non 

sembrano essere modulate in funzione della taglia delle particelle cui sono state 

esposte, suggerendo nuovamente come l’insorgenza di alterazioni cellulari e 

funzionali possa essere asincrona rispetto a quelle molecolari-biochimiche; 

inoltre, sebbene sia stato valutato il rapporto tra sub-popolazioni di emociti, la 

conta totale degli emociti non è stata oggetto di questa indagine: in questo 

senso, l’assenza di effetti nelle proporzioni di composizione del pool di emociti 

potrebbe mascherare un effetto a carico del numero totale di cellule, come 

osservato per T. granosa in seguito all’esposizione a particelle di PS di 30 µm 

e 500 nm (Shi et al., 2020), e in Mytilus spp. esposto a particelle di PS di 2 e 6 

µm (Paul-Pont et al., 2016). 

D’altra parte, la frequenza dei micronuclei ha invece mostrato un trend opposto 

alla stabilità delle membrane lisosomiali, raggiungendo i valori più alti negli 

organismi espositi a particelle di taglia maggiore (L: 250 – 500 µm e XL: 500 

– 1000 µm), che rientrano comunque in un range di variabilità mostrato da 

organismi campionati in siti esenti da impatti ambientali (Gorbi et al., 2008) 

Tale effetto potrebbe essere in parte dovuto a un maggiore tasso di 
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proliferazione cellulare piuttosto che a un effetto genotossico delle particelle 

(Nardi et al., 2017) .  

In generale, l’analisi delle componenti principali (PCA) ha comunque rivelato 

una chiara separazione tra organismi esposti e non esposti a microplastiche, con 

ulteriore separazione in funzione della taglia: la separazione più marcata è stata 

osservata tra gli organismi di controllo e quelli esposti a microplastiche di taglia 

S e M, guidata principalmente da variazioni dell’attività dell’AChE nelle 

branchie e nell’emolinfa e dalla fagocitosi. 

Vista l’importanza che ricopre il sistema immunitario nella risposta agli stress, 

attuata tramite un complesso cross-talk di cellule, molecole segnale e processi 

biochimici e interazioni con il sistema endocrino, i risultati di questo 

esperimento hanno evidenziato gli impatti delle MPs di taglia <250 µm e le 

possibili implicazioni per effetti a lungo termine di queste, sottolineando la 

suscettibilità del sistema neuroendocrino-immunitario dei bivalvi. Tali impatti 

potrebbero poi progredire verso danni cellulari e processi di apoptosi, 

alterazione del bilancio redox e dell’immunocompetenza (Hirt et al., 2020; 

Teng et al., 2020).
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Capitolo 6 

CONCLUSIONI 

I risultati ottenuti da questa attività sperimentale hanno permesso un 

avanzamento delle conoscenze sui meccanismi alla base degli effetti biologici 

causati dall’esposizione a microfibre tessili e microplastiche di classi di taglia 

differenti, sottolineando come la forma, la natura polimerica e le dimensioni 

siano fattori direttamente correlabili con diversi gradi di impatto. 

Visti i crescenti livelli di microplastiche in ambiente, i risultati supportano le 

recenti evidenze circa la necessità di dare un maggiore peso alle caratteristiche 

di questi contaminanti, come forma, natura polimerica e taglia oltre che a 

considerarne la presenza e la quantità nelle matrici abiotiche e biotiche nel 

processo di valutazione del rischio associato, in quanto queste ne influenzano 

in maniera determinante sia il destino che gli effetti negli organismi. 

Sebbene le microfibre ritrovate in ambiente siano nella maggior parte di origine 

naturale, le microfibre sintetiche sono in grado di produrre effetti ben più severi 

come mostrato dai risultati ottenuti; questo non esclude la necessità di 

approfondire le conoscenze sulle possibili conseguenze dell’esposizione a 

microfibre naturali, come supportato dalle risposte misurate negli organismi 

esposti a microfibre di cotone. Inoltre, entrambe le tipologie di microfibre sono 

state comunque in grado di alterare la suscettibilità degli organismi allo stress 



2 
 

termico, ed in un contesto di cambiamenti climatici globali gli effetti osservati 

implicano la necessità di valutare questi impatti nell’ottica di possibili sinergie 

tra stress multipli. 

In conclusione, per una corretta valutazione del rischio associato alla presenza 

di questi contaminanti emergenti in ambiente, è necessario che i futuri approcci 

sperimentali e gestionali tengano in considerazione le loro caratteristiche 

intrinseche, come forma, età, dimensioni e tipologia di polimero, in quanto in 

grado di impattare gli organismi e gli ecosistemi marini con magnitudo, 

modalità e target di effetto differente.  
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