
 

UNIVERSITÀ POLITECNICA DELLE MARCHE 

DIPARTIMENTO SCIENZE DELLA VITA E DELL’AMBIENTE 

Corso di Laurea Magistrale Biologia Marina (LM-6) 

  

POTENZIALE ECOTOSSICOLOGICO DI UNA MISCELA DI 

FARMACI NEL MITILO MEDITERRANEO MYTILUS 

GALLOPROVINCIALIS 

ECOTOXICOLOGICAL POTENTIAL OF DRUG MIXTURES IN THE 

MEDITERRANEAN MUSSEL MYTILUS GALLOPROVINCIALIS 

  

Relatore:        Tesi di Laurea di: 

Chiar.mo Prof. Stefania Gorbi     Federica Buttari 

 

Correlatrice: 

Dr. Marica Mezzelani 

 

 

 

 

 

 

Sessione accademica 2020/2021 



I 

Sommario 

 

 

Indice delle figure ...................................................................................................................... II 

1. INTRODUZIONE ............................................................................................................... 3 

1.1 Farmaci come contaminanti emergenti ........................................................................ 3 

1.1.1. Interazione dei farmaci nell’ambiente marino ..................................................... 9 

1.2 Approccio ecotossicologico integrato: bioaccumulo e biomarker ............................ 13 

2. SCOPO DELLA TESI ...................................................................................................... 18 

3. MATERIALI E METODI ................................................................................................. 19 

3.1 Piano sperimentale .......................................................................................................... 19 

3.2 Metodologie per le analisi chimiche ............................................................................... 20 

3.3 Metodologie per le analisi biologiche ............................................................................ 23 

4. RISULTATI ...................................................................................................................... 30 

5. DISCUSSIONE ................................................................................................................. 42 

6. CONCLUSIONE .............................................................................................................. 49 

Bibliografia ............................................................................................................................... 51 

 

 

 

 

 

 

  



II 

Indice delle figure 

 

Figura 1 Ciclo di vita di un farmaco (Pharmecure). ................................................................... 5 

Figura 2 Soluzioni tecniche ritenute efficaci nella rimozione dei microinquinanti (Kosek et al., 

2020). .......................................................................................................................................... 7 

Figura 3. Microinquinanti, inclusi prodotti farmaceutici, antibiotici e ormoni inclusi nella 

Watch List 1 e Watch List 2 dell'UE (Kosek et al., 2020) ......................................................... 9 

Figura 4. Concentrazione dei farmaci rilevati nei tessuti molli di Mytilus galloprovincialis. . 31 

Figura 5. Risposte del sistema immunitario e danno genotossico ............................................ 34 

Figura 6. Risposte cellulari specifiche. .................................................................................... 36 

Figura 7. Risposte dei biomarker cellulari analizzate sui mitili esposti. .................................. 38 

Figura 8. Risposte del sistema antiossidante analizzate sugli esposti. ..................................... 40 

 

 

 



3 

1. INTRODUZIONE 
 

1.1 Farmaci come contaminanti emergenti 

Per molti anni le attività di ricerca scientifica e di monitoraggio ambientale si sono 

concentrate sullo studio contaminanti come IPA, PCB, metalli pesanti. Queste indagini 

hanno portato alla comprensione dettagliata della loro caratteristiche in termini di 

presenza, diffusione e tossicità, permettendo ai paesi industrializzati di applicare 

specifiche politiche di decontaminazione, che hanno portato la drastica riduzione delle 

concentrazioni ambientali di queste sostanze attualmente definite convenzionali (o 

tradizionali) (Manzo et al., 2014). Negli ultimi decenni, l’interesse della comunità 

scientifica e degli enti di protezione ambientale si è spostato verso i cosiddetti "Emerging 

Compounds" (ECs) o Contaminants of Emerging Concern (CECs) definiti come: 

“sostanze chimiche o materiali naturali, fabbricati o artificiali che sono stati scoperti o si 

sospetta siano presenti in vari comparti ambientali e la cui tossicità o persistenza potrebbe 

alterare il metabolismo di un organismo in modo significativo” (Sauve et al., 2018). 

Inoltre, alla mancanza di informazioni sul potenziale rischio di queste sostanze, sia per 

l’ambiente che per l’uomo, si aggiunge anche l’assenza di normative specifiche 

finalizzate alla regolamentazione delle loro concentrazioni negli ambienti naturali. 

Sebbene i progressi della farmacologia umana e veterinaria, rappresentino uno dei 

maggiori benefici della società moderna nel trattamento di numerose patologie, l’aumento 

dei consumi di questi composti ha determinato la presenza ubiquitaria dei farmaci negli 

ecosistemi marini. Tali contaminanti sono stati rilevati nell’acqua di mare e nei sedimenti 

di tutto il mondo, con livelli variabili compresi rispettivamente tra ng-µg/L e ng/g 

(Mezzelani et al., 2018, 2020). A differenza degli inquinanti chimici tradizionali infatti, i 

medicinali sono composti bioattivi, progettati per essere efficaci a concentrazioni molto 

basse, e hanno la capacità di interferire con il biota marino durante l’intero ciclo di vita 

(Bebianno e Gonzalez-Rey, 2015; Fent et al., 2006; Mezzelani et al., 2016a; b; Santos et 

al., 2010; Mezzelani et al., 2018). Secondo uno studio di Martìnez et al. (2007) oltre 2,3 

miliardi di persone (il 41% della popolazione mondiale) vivono entro i limiti costieri e 

oltre il 50% dei paesi costieri ha 80 - 100% della popolazione entro i 100 km dalla costa. 

Tali tendenze suggeriscono un possibile aumento di input di prodotti farmaceutici umani 
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nell’ambiente e quindi la necessità di affrontare i potenziali scenari che potrebbero 

verificarsi (Gaw et al., 2014). Nell’Unione Europea circa 3000 sostanze diverse sono 

utilizzate dalla medicina umana come analgesici e farmaci antinfiammatori, 

contraccettivi, antibiotici (sulfonamidi e macrolidi), beta-bloccanti (propranololo), 

regolatori di colesterolo e lipidi (colifibrati e statine), composti neuroattivi (caffeina, 

carbamazepina, fluoxetina e morfina) e molti altri (Fent et al., 2006). 

Tra le varie fonti di introduzione dei farmaci in ambiente, gli scarichi urbani, 

contribuiscono principalmente all’inquinamento ambientale; in aggiunta troviamo 

scarichi industriali, ospedalieri, runoff dei terreni agricoli e acquacoltura,  nell’ambito 

della quale una vasta gamma di medicinali veterinari, inclusi antibiotici, viene 

somministrata a scopo profilattico per controllare i focolai di malattie.  Molti dei farmaci 

assunti, dopo aver svolto la loro funzione, vengono escreti assieme alle urine e alle feci 

come composti tal quali, metaboliti o molecole inattive. Assieme alle acque fognarie 

raggiungono i depuratori urbani, che non sono progettati per degradare le sostanze attive 

di origine farmaceutica, per cui si riversano nei fiumi e laghi, fino al mare, mantenendo 

la propria efficacia e contribuendo a un inquinamento diffuso (Zuccato et al., 2007). 
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Figura 1 Ciclo di vita di un farmaco (Pharmecure). 

 

Una volta nell’ambiente, a seconda delle caratteristiche chimico-fisiche, il farmaco viene 

degradato o può persistere a lungo. Farmaci come eritromicina, ciclofosfamide, 

naproxene hanno una vita media superiore ad un anno; altri come l’acido clofibrico hanno 

una persistenza media ambientale di circa 21 anni (Zuccato et al., 2007).  

Pertanto, valutare l’efficacia degli impianti di depurazione per rimuovere questi composti 

è di vitale importanza per una migliore gestione ambientale e promuovere l’economia 

(bio) circolare (Fernandez-Lopez et al., 2021). Negli impianti convenzionali, la 

depurazione delle acque reflue prevede “trattamenti primari” e “trattamenti secondari”. 

Nel primo vengono rimosse le particelle non solubili più grandi ed è caratterizzato da: 

grigliatura, dissabbiatura e disoleatura. Dal dissabbiatore e disoleatore l’acqua scorre 

nelle vasche di sedimentazione primaria, dove le condizioni idrauliche sono tali da 

permettere il deposito dei solidi sedimentabili e formare il fango primario (ECO 

CENTER). I trattamenti secondari rimuovono le impurità organiche e prevedono: 

ossidazione biologica, dove viene potenziato il fenomeno naturale dell’autodepurazione 
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delle acqua ad opera di batteri (fanghi attivi), e la sedimentazione secondaria in cui le 

sostanze inquinanti incorporate nei fanghi sedimentano e vengono avviati al trattamento 

della linea fanghi (CULLIGAN). In alcuni impianti è previsto anche un trattamento 

“terziario”, finalizzato ad esempio per un successivo utilizzo del refluo in irrigazione 

(Fernandez-Lopez et al., 2021). Tra i fattori che determinano l’efficacia della rimozione 

dei microinquinanti c’è da considerare le proprietà degli inquinanti stessi: peso 

molecolare, carica, adsorbimento, idrofobicità, biodegradabilità, volatilità. Sono 

importanti anche altri fattori, come le condizioni operative dell’impianto tra cui il tempo 

di ritenzione idraulica, il pH e la temperatura delle acque reflue (Nam et al., 2017; Kosek 

et al., 2020).  

Considerando l’eterogeneità delle caratteristiche fisico-chimiche dei composti 

farmaceutici, non è possibile applicare un'unica tecnologia di abbattimento di queste 

sostanze.  

Recentemente, un gran numero di studi ha dimostrato che l’implementazione di 

tecnologie avanzate che coinvolgono l’irradiazione da ultravioletti (UV) e la filtrazione 

tramite membrane come l’ozonizzazione e trattamento con carbone attivo sono in grado 

di eliminare un'ampia gamma di microinquinanti a costi ragionevoli (Swedish 

Environmental Protection Agency Report 6766, 2018; Mulder et al., 2015). Uno dei 

vantaggi dell'utilizzo dell'ozonizzazione in soluzioni acquose è che i radicali idrossilici 

(OH˙), generati dall'auto-decomposizione dell'ozono in acqua, reagiscono in modo non 

selettivo con i farmaci e altri microinquinanti. L'ozonizzazione riduce inoltre alcuni effetti 

ecotossicologici, in particolare l'attività estrogenica (Zimmermann et al., 2011). Ci sono 

anche alcuni svantaggi di questo metodo: in un ambiente acido, la decomposizione 

spontanea dell'ozono in radicali liberi è limitata, in un ambiente neutro,il decadimento è 

solo parziale e infine, in presenza di elementi chimici in tracce (e.g. Bromuri, Cloruri, 

etc.), il processo di ozonizzazione può portare alla  formazione di intermedi, che possono 

essere più tossici dei composti originari, pertanto sono necessari ulteriori studi per 

ottimizzare l’utilizzo di questa tecnologia (Zimmermann et al., 2011; Kosek et al., 2020).  

Il carbone attivo è ampiamente utilizzato come adsorbente in molti processi industriali 

grazie alla sua struttura microporosa e omogenea; L'efficacia del carbone attivo nella 

rimozione dei microinquinanti, è generalmente collegata alle proprietà fisiche dei 

composti, in grado quindi di adsorbire facilmente alla sua superficie. I vantaggi di questa 
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tecnologia includono la semplicità di applicazione, funzionamento e manutenzione 

(Kosek et al., 2020).  

 

 

Figura 2 Soluzioni tecniche ritenute efficaci nella rimozione dei microinquinanti (Kosek et al., 

2020). 

 

Per quanto concerne il campo legislativo, solo negli ultimi anni, le agenzie di 

regolamentazione hanno emesso linee guida dettagliate su come valutare i prodotti 

farmaceutici per i possibili effetti indesiderati sull'ambiente. Il primo requisito per i test 

di ecotossicità come prerequisito per la registrazione dei prodotti farmaceutici è stato 
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stabilito nel 1995 secondo la Direttiva dell'Unione Europea (UE) 92/18 CEE e la 

corrispondente "Nota di orientamento" (EMEA, 1998) per i prodotti farmaceutici 

veterinari. La Commissione Europea ha pubblicato una bozza di linea guida (Direttiva 

2001/83/CE) che specifica che un'autorizzazione per un medicinale per uso umano deve 

essere accompagnata da una valutazione del rischio ambientale (EMEA, 2005). La 

procedura viene divisa in due fasi: nella fase I viene calcolata la concentrazione 

ambientale prevista (PEC) per le acque superficiali e viene misurata la distribuzione. Se 

la PEC è uguale o superiore a un valore di attivazione di 0,01 μg/L, viene eseguita una 

seconda fase di analisi, incentrata su studi sulle proprietà fisico-chimiche, sul destino 

ambientale e sugli effetti ecotossicologici del principio attivo. Alcune sostanze (ad es. 

principi attivi endocrini e antiparassitari) dovrebbero entrare nella Fase II 

indipendentemente dal loro valore PEC, perché possono influenzare gli organismi 

nell'ambiente a concentrazioni <0,01 µg/L (EMA, 2018). Analogamente all’UE, la Food 

and Drug Administration statunitense (FDA) ha pubblicato una guida per la valutazione 

dei prodotti farmaceutici; in base a ciò, gli Stati Uniti sono tenuti a fornire un rapporto di 

valutazione ambientale quando la concentrazione prevista per l'introduzione del principio 

attivo del farmaco nell'ambiente acquatico è ≥1 g/L (FDA-CDER, 1998) (Fent et al., 

2006). Nel 2013 l’Unione Europea emana la Direttiva 2013/39/UE (Direttiva, 2013) e 

istituisce un meccanismo di Watch List: un elenco di controllo che indica i potenziali 

inquinanti dell'acqua che dovrebbero essere temporaneamente monitorati nelle acque 

superficiali per ottenere un insieme di dati di alta qualità a livello di Unione. La Watch 

List 1 è stata pubblicata nel 2015 (decisione di esecuzione UE della Commissione, 2015) 

e includeva dieci sostanze. La revisione della Watch List 1 ha portato alla Watch List 2 

(decisione di esecuzione della Commissione UE, 2018) in cui la Commissione ha rimosso 

cinque sostanze per le quali si sono ottenuti dati di monitoraggio di qualità 

sufficientemente elevata (diclofenac, gli erbicidi oxadiazon e triallate, l'ingrediente per la 

protezione solare 2-etilesile 4-metossicinnamato e il composto industriale 2,6-di-terz-

butil-4-metilfenolo), mentre sono state inserite tre nuove sostanze (il pesticida 

metaflumizone e i due antibiotici amoxicillina e ciprofloxacina). Si può concludere che 

la rimozione dei prodotti farmaceutici dalle acque reflue oggi non è prevista all'interno 

dell'Unione europea, ma il loro monitoraggio è stato incluso nella Watch List 1 e nella 

Watch List 2 (Kosek et al., 2020).  
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Figura 3. Microinquinanti, inclusi prodotti farmaceutici, antibiotici e ormoni inclusi nella 

Watch List 1 e Watch List 2 dell'UE (Kosek et al., 2020) 

 

1.1.1. Interazione dei farmaci nell’ambiente marino 

 

Come citato in precedenza, i farmaci sono composti il cui principio attivo è stato 

progettato per agire a basse concentrazioni su specifiche vie metaboliche e molecolari 

nell’uomo, così come negli animali. Il loro costante utilizzo e rilascio nell’ambiente 

conferisce a queste molecole un comportamento di pseudo-persistenza, suggerendo la 

necessità di caratterizzare il bioaccumulo e gli effetti biologici in organismi non bersaglio, 

per valutare il potenziale rischio tossicologico (Mezzelani et al., 2018a). Gli organismi 

marini, infatti, sono esposti a questi contaminanti per il loro intero ciclo vitale e 

potrebbero subire gli stessi effetti in quanto i target molecolari su cui i medicinali 

agiscono sono conservati anche nelle specie non target. Per diverso tempo i farmaci non 

sono stati considerati dannosi per gli oceani, in riferimento all’elevata capacità di 

diluizione delle acque marine (Fabbri e Franzellitti, 2015). Ad oggi numerosi studi hanno 
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dimostrato la loro presenza non solo negli ambienti di acqua dolce come laghi, fiumi, ma 

anche nelle aree costiere. Nel complesso ritroviamo valori più elevati nelle acque dolci 

rispetto ai sistemi marini, influenzati significativamente dalle condizioni chimico-fisiche 

tra cui salinità e pH. È più probabile che composti idrofili persistano nella colonna 

d’acqua, mentre le molecole lipofile, assorbite dalla materia organica sospesa, possono 

essere convogliate nei sedimenti (Bebianno e Gonzalez-Rey, 2015; Ebele et al., 2017; 

Peake et al., 2016; Santos et al., 2010); questi possono essere risospesi durante i 

cambiamenti di marea, agendo come fonte secondaria d’inquinamento, esponendo il biota 

marino ai farmaci assorbiti (Gaw et al., 2014). Sono stati rilevati vari composti in specie 

selvatiche come macroalghe (Saccharina spp., Laminaria spp.), molluschi (Mytilus spp., 

Cassostrea spp., Dreissena spp., Elliptio spp.), crostacei (Gammarus spp.) e pesci 

appartenenti a diverse categorie ecologiche (Álvarez-Muñoz et al., 2015; Bringolf et al., 

2010; Gaw et al., 2014; Klosterhaus et al., 2013; Liu et al., 2015; Maruya et al., 2012; 

Martinez-Bueno et al., 2014; McEneff et al., 2014; Mezzelani et al., 2016a ; Moreno-

González et al., 2016; Wille et al., 2011).  Per di più, nell’epoca dei cambiamenti 

climatici, c’è la necessità di interrogarsi sui possibili effetti che le variazioni di 

temperatura e cambiamenti oceanici avranno sulla biodisponibilità e tossicità di tali 

composti emergenti. La riduzione del pH, oltre a modulare indirettamente il bioaccumulo, 

ha effetti diretti su diverse vie metaboliche negli organismi marini, come 

immunocompetenza, stato ossidativo, crescita e riproduzione (Gazeau et al., 2013; 

Kroeker et al., 2010). Recenti studi sull'interazione tra acidificazione degli oceani e 

farmaci hanno rilevato un aumento sinergico della tossicità della carbamazepina (3 µg/L) 

in Scrobicularia plana a pH 7,1, con una riduzione della sopravvivenza degli organismi 

e un aumento dello stress ossidativo (Mezzelani et al., 2021; Freitas et al., 2016).  

Un’ ulteriore complicazione deriva dal fatto che negli ecosistemi acquatici i farmaci non 

sono presenti come composti isolati, ma formano miscele complesse. Comprendere se gli 

effetti additivi o sinergici possono alterare l’azione delle singole molecole sta diventando 

una priorità scientifica (Mezzelani et al., 2018a). DeLorenzo & Fleming nel 2008 hanno 

studiato la tossicità di sei farmaci e prodotti per la cura personale nella specie di 

fitoplancton marino Dunaliella tertiolecta, sia singolarmente che in miscele binarie, e 

hanno riportato tossicità additiva per una miscela contenente simvastatina e acido 
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clofibrico (Gaw et al., 2014). Franzellitti et al. nel 2013 hanno rilevato effetti antagonistici 

del propranololo e fluoxetina sul Mytilus galloprovincialis quando dosati a 0,3 ng/L per 

7 giorni. La fluoxetina ha indotto l’espressione genica del recettore della serotonina (5-

HT1) e il propranololo ha neutralizzato tale effetto, solo quando presente in miscela con 

la fluoxetina (Mezzelani et al., 2018a). Tra le varie molecole misurate sia in colonna 

d’acqua che negli organismi marini, la Carbamazepina (CBZ) è una delle più persistenti 

(Mezzelani et al., 2021). La carbamazepina è stata approvata dalla FDA nel 1968, ed è un 

farmaco ad attività anticonvulsivante usato principalmente nel trattamento delle crisi 

epilettiche, delle nevralgie del trigemino e disturbi psichiatrici. Sebbene il meccanismo 

d’azione non sia del tutto chiaro, l’attività antiepilettica sembra essere imputabile al 

blocco dei canali del sodio voltaggio-dipendenti: in questo modo l’eccitabilità neuronale 

viene ridotta (Fabbri, 2015; Martin Diaz et al., 2009). Le specifiche proprietà refrattarie, 

rendono la CBZ resistente ai trattamenti convenzionali dell’acqua (l’efficienza media di 

rimozione dagli impianti di trattamento delle acque reflue è inferiore al 10%), 

biotrattamenti e fotodegradazione (Zhu et al., 2019). L'emivita della carbamazepina nella 

colonna d'acqua è compresa tra 4,5 e 25 giorni nella stagione estiva per la degradazione 

tramite fotolisi diretta (Calisto et al., 2011), mentre l'esposizione alla luce solare in 

inverno e a latitudini più elevate determina una persistenza in ambienti acquatici maggiori 

di 100 giorni (Andreozzi et al., 2003; Oliveira et al., 2017); indagini di laboratorio e sul 

campo hanno definito un'emivita media della carbamazepina maggiore di 200 giorni, con 

un massimo di 1200 giorni in un lago svedese (Bu et al., 2016; Zou et al., 2015; Mezzelani 

et al., 2020). Nelle acque reflue sono state rilevate le più alte concentrazioni pari a 6,3 µg 

/ L (Ternes, 1998); nei campioni di effluenti sono state misurate concentrazioni medie 

fino a 2,3 µg / L (Metcalfe et al., 2003b). È stata trovata ubiquitaria nel fiume Elba e nei 

suoi affluenti (Wiegel et al., 2004) e superiore a 1 µg / L in altre acque superficiali 

tedesche (Ternes, 1998; Heberer, 2002; Fent et al., 2006). Dati sul bioaccumulo ci 

mostrano la presenza di carbamazepina nei tessuti di organismi marini come M. 

galloprovincialis nel Mar Mediterraneo (valori compresi tra 35 fino a 280 ng / g dw, 

Mezzelani et al., 2020), in G. demissa a San Francisco Bay (2.4 ng / g ww, Klosterhaus 

et al., 2013) e negli ecosistemi di acqua dolce, il 90% delle specie di invertebrati e 

vertebrati raccolte dal lago Taihu (Cina) conteneva carbamazepina con concentrazioni 

fino a 18 ng / g d.w. (Xie et al., 2017). Inoltre, diversi studi hanno documentato 
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l’insorgenza di stress ossidativo, perossidazione lipidica, compromissione del sistema 

immunitario e danni genotossici, in invertebrati marini esposti a un'ampia gamma di 

concentrazioni realistiche dal punto di vista ambientale di carbamazepina (0,3–3,0 e 6,0–

9,0 µg / L) (Almeida et al., 2014, 2015, 2017; Freitas et al., 2016; Mezzelani et al., 2021). 

Gli stessi autori avevano anche dimostrato l’importanza di un’esposizione a lungo 

termine (28 giorni), evidenziando una maggiore tossicità indotta da un'esposizione 

cronica a carbamazepina rispetto ad un saggio acuto (Almeida et al., 2015).  

 

Un’altra molecola di rilevanza ambientale è il valsartan (VAL): approvato per la prima 

volta in Europa nel 1996 per il trattamento dell'ipertensione negli adulti; nel 2016, è stato 

tra i primi 100 farmaci maggiormente prescritti negli Stati Uniti d'America, con oltre 8 

milioni di prescrizioni (Chien et al., 2019). Il valsartan appartiene alla classe dei farmaci 

antagonisti dei recettori dell’Angiotensina II, detti anche “sartani”; esso interagisce con 

il recettore dell'angiotensina, inibendone selettivamente le azioni fisiologiche. Il sistema 

renina-angiotensina (RAS) svolge un ruolo importante nella regolazione della pressione 

sanguigna e dell'equilibrio elettrolitico; la fase finale del percorso RAS è l'attivazione del 

recettore dell'angiotensina II che si trova principalmente nel cuore, nei vasi sanguigni e 

nei reni. Bloccando l'azione del recettore, il valsartan porta alla riduzione della pressione 

sanguigna, inibisce il deflusso simpatico, migliora la funzione renale e diminuisce la 

contrazione della muscolatura liscia vascolare (Al-sarraf et al., 2014; Chien et al., 2019). 

Nonostante sia frequentemente rilevato nella colonna d’acqua (Gros et al., 2012; 

Klosterhaus et al., 2013; Moreno-Gonzalez ´ et al., 2015; Pereira et al., 2015; Alygizakis 

et al., 2016; Mezzelani et al., 2018a; Mijangos et al., 2018) solo uno studio ha 

documentato il suo accumulo nell'anellide d'acqua dolce Erpobdella octoculata, 

campionati in Repubblica Cieca, con livelli fino a 2,3 ng / g (Grabicova et al., 2015; 

Mezzelani et al., 2020) e la sua presenza in Mytilus galloprovincialis campionati nel corso 

di 4 anni lungo le coste dei mari Adriatico e Tirrenico, con livelli fino a 7 ng/g (Mezzelani 

et al., 2020). I dati a disposizione sugli antipertensivi si sono concentrati sulla tossicità 

acuta, evidenziando l'insorgenza di effetti avversi a concentrazioni che vanno da decine 

a centinaia di mg / L, a seconda della specie e delle molecole. Tuttavia, siamo ormai certi 

del fatto che una valutazione degli effetti sub letali, legati ad esposizioni croniche, è più 
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idonea per caratterizzare il potenziale ecotossicologico di queste molecole costantemente 

presenti a basse concentrazioni (Mezzelani et al., 2018).  

In riferimento a quanto detto, c’è la necessità di valutare il reale impatto di questi farmaci 

sugli organismi marini, in relazione alla loro diversa fisiologia e valutare gli effetti a 

cascata sulle reti trofiche marine. Queste, infatti, potrebbero essere direttamente 

influenzate dal bioaccumulo di prodotti farmaceutici o indirettamente attraverso la perdita 

di una specie chiave particolarmente sensibile a tali sostanze. L'impatto dei prodotti 

farmaceutici sui produttori primari come il fitoplancton è una preoccupazione primaria 

per gli ecosistemi marini, a causa dei potenziali effetti sul ciclo dei nutrienti e sulla 

disponibilità di cibo per altri organismi (DeLorenzo, Fleming, 2008). Allo stesso modo, i 

composti che alterano il sistema endocrino, condizionando la crescita e la riproduzione 

nei pesci, hanno il potenziale di influenzare le specie predatrici e le prede. Un ulteriore 

indicatore dei cambiamenti ecologici che si verificano a causa della presenza di farmaci, 

è il rapido sviluppo della resistenza agli antibiotici dei batteri marini, in relazione agli 

scarichi delle acque reflue e all’uso di antibiotici in acquacoltura (Cabello et al., 2013; 

Zheng et al., 2011). Ai fini della sicurezza sanitaria globale sono stati valutati i 

meccanismi di trasferimento di questi batteri resistenti tra le specie: sono stati riportati 

alti tassi di trasferimento genico orizzontale per i batteri marini. In quest’ottica il 

contributo dei contaminanti nell'ambiente marino all'induzione della resistenza agli 

antibiotici e ai percorsi per la dispersione di questi patogeni meritano ulteriori indagini 

(McDaniel et al., 2010; Gaw et al., 2014).  

 

1.2 Approccio ecotossicologico integrato: bioaccumulo e biomarker  
 

A causa del continuo uso e rilascio di prodotti farmaceutici nell’ambiente acquatico e 

della caratteristica di pseudo-persistenza, tali molecole possono avere capacità di 

bioaccumulo e causare effetti tossici in organismi non-target. A tale proposito sono state 

sviluppate negli ultimi anni metodologie adatte ad una visione più completa delle 

potenziali conseguenze. Infatti, la sola caratterizzazione chimica delle matrici abiotiche 

non risulta fornire informazioni adeguate sul potenziale rischio legato all’interazione dei 

farmaci con gli organismi marini (Chapman, 2007). Nella valutazione del rischio 
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ambientale per questi inquinanti emergenti è necessario un approccio multidisciplinare 

che combini misurazioni chimiche di farmaci ambientali in matrici abiotiche, il loro 

bioaccumulo in specie non-target e valutazione delle alterazioni biologiche condotte sugli 

organismi bioindicatori (Benedetti et al., 2012; Chapman et al., 2002; Chapman, 2007; 

Chapman e Hollert, 2006; Dagnino et al., 2008; Mezzelani et al., 2018a).  

Il bioaccumulo è un processo in cui una sostanza chimica viene assorbita in un organismo 

attraverso diverse fonti di esposizione ed è il risultato netto di processi di assorbimento 

ed eliminazione chimica dall’organismo (Chen et al., 2021). Uno studio sulla gestione 

farmaceutica condotto in Svezia ha mostrato che tra i diversi prodotti farmaceutici 

nell'ambiente svedese, il 23% aveva un potenziale di bioaccumulo, il 92% non era 

biodegradabile e il 61% aveva un effetto tossico sugli organismi acquatici a una 

concentrazione inferiore a 1 mg/L (Wennmalm e Gunnarsson, 2009). Tenendo in 

considerazione la geochimica dei contaminanti e la fisiologia animale possiamo 

prevedere il bioaccumulo di contaminanti negli organismi acquatici e valutare il rischio 

legato alla presenza di varie sostanze chimiche nell’ambiente. Tra gli organismi 

bioindicatori, Mytilus galloprovincialis si è dimostrato essere un valido strumento per 

rilevare e caratterizzare le dinamiche di un gran numero di contaminanti nei sistemi idrici 

(Reichwaldt e Ghadouani, 2016), in quanto manca di meccanismi biochimici o fisiologici 

in grado di regolare le concentrazioni di questi composti (vengono concentrati in maniera 

proporzionale al loro livello ambientale). Essendo organismi filtratori, tendono ad 

accumulare inquinanti e sono state documentate concentrazioni di antibiotici e 

antidepressivi superiori di un ordine di grandezza rispetto a quelle misurate nei pesci della 

stessa area di campionamento (Du et al., 2014). I mitili inoltre hanno un’ampia 

distribuzione geografica, tollerano ampie variazioni delle condizioni ambientali, hanno 

un lungo ciclo di vita, che consente di monitorare il processo di bioaccumulo di molti 

composti durante le loro fasi di vita (Teixeira et al., 2017b) e sono facili da campionare e 

mantenere in condizioni controllate in laboratorio. Vivono in grandi popolazioni, 

formando i cosiddetti “letti di mitili” che consentono ripetuti campionamenti nella stessa 

area (Cristina & Gomes, 2012; Piedade et al., 2020). Inoltre, avendo un ruolo cruciale sia 

nella pesca commerciale che nell’acquacoltura in tutto il mondo (l’acquacoltura dei 

molluschi rappresenta oltre il 75%,13,9 milioni di tonnellate dell'acquacoltura mondiale, 

con la produzione di mitili pari a circa il 13% (FAO, 2014) la valutazione dei residui 
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farmaceutici in questi organismi è rilevante anche in termini di potenziale esposizione 

umana, attraverso il consumo di cibo (Alvarez-Munoz ˜ et al., 2015a, b; Martinez-

Morcillo et al., 2020; Mezzelani et al., 2020; Serra-Compte et al., 2017; Wille et al., 2011).  

Ai dati sulla biodisponibilità vengono integrati dati sulle alterazioni biologiche ai più 

bassi livelli dell’organizzazione biologica. Un biomarker è definito come quella 

variazione biochimica, cellulare, fisiologica o comportamentale, che può essere misurata 

in un tessuto, in un fluido biologico o a livello dell’intero organismo (individui o 

popolazione) la quale fornisce l’evidenza di una esposizione e/o un effetto ad uno o più  

composti inquinanti (Hagger et al., 2006). In un contesto ambientale, i biomarker sono 

indicatori molto sensibili e sono spesso considerati segnali precoci di allarme poiché sono 

il primo target che a livello intracellulare può essere alterato dalla presenza di inquinanti 

chimici. Possono essere divisi in due classi: 

• Biomarker di esposizione: alterazioni quantitativamente misurabili a livello 

molecolare, biochimico e cellulare, causate da specifiche classi di contaminanti. 

Questi includono variazioni di attività enzimatiche come il citocromo P450, 

l'acetilcolinesterasi, o cambiamenti nei livelli di metallotioneine. Viarengo et al., 

2007 

• Biomarker di effetto: indicano l’insorgenza di alterazioni non direttamente 

ascrivibili ad una specifica classe di contaminanti poiché molti target cellulari 

possono essere colpiti da più sostanze xenobiotiche. Includono risposte 

immunitarie, destabilizzazione della membrana lisosomiale, danni al DNA e i 

parametri legati al metabolismo ossidativo. 

Molti studi hanno dimostrato l’elevata sensibilità del sistema immunitario degli organismi 

marini nei confronti dei composti farmaceutici (Mezzelani et al., 2016; Parolini et al., 

2010; Parolini et al., 2011). In particolare, nei mitili, la funzione immunitaria è 

principalmente svolta degli emociti, nei quali si possono distinguere il due popolazioni 

cellulari: i granulociti aventi una funzione fagocitaria (la cui attività riflette il grado di 

attivazione delle difese immunitarie stesse), e gli ialinociti, cellule indifferenziate 

principalmente coinvolte nei processi di coagulazione e incapsulamento (Calisi et al., 

2008, Gorbi et al., 2013). Variazioni nella capacità di fagocitosi e nel rapporto granulociti-

ialinociti sono state osservate nel mitilo Mediterraneo Mytilus galloprovincialis esposto 

in condizioni di laboratorio a concentrazioni ambientalmente realistiche di farmaci 
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antiinfiammatori non steroidei e antiepilettici (Mezzelani et al., 2018b, 2021). I lisosomi 

sono la componente subcellulare maggiormente coinvolta nella risposta immunitaria per 

contrastare eventuali effetti avversi indotti dai contaminanti ambientali. Un ruolo 

fondamentale è quello di degradare le macromolecole esogene e riciclare le sostanze 

organiche cellulari. Quando i lisosomi presentano un sovraccarico di prodotti di 

degradazione (IPA, metalli, farmaci, pesticidi, etc.), possono verificarsi alterazioni 

strutturali a carico della membrana lisosomiale; lo studio di queste modificazioni ci può 

fornire una conferma dell’alterazione dello stato di salute dell’organismo ed ha un alto 

valore predittivo sull’insorgenza di effetti ecotossicologici più gravi (Moore and Allen, 

2002). Ad esempio, l’esposizione di Dreissena polimorpha a livelli ambientalmente 

realistici di paracetamolo (0,75-1,51 μg/L) e ibuprofene (2-8 μg/L) ha evidenziato un 

decremento significativo della stabilità delle membrane lisosomiali degli emociti, 

sottolineando l’estrema sensibilità di questo parametro nel rilevare l’esposizione a stress 

ambientali.  Inoltre, un'ampia letteratura (Akcha et al., 2004, Fasulo et al., 2010, Frenzilli 

et al., 2004, Steinert et al., 1998) stabilisce la correlazione positiva tra presenza di 

mutageni ambientali e danno al DNA, confermando come il saggio dei micronuclei possa 

essere uno strumento utile a determinare la potenziale genotossicità degli inquinanti 

dell'acqua (Tomasello et al., 2012).  In un esperimento sul mitilo d’acqua dolce Dreissena 

polimorpha, le analisi condotte sugli emociti hanno rilevato un aumento del danno 

genotossico in termini di frammentazione del DNA e presenza di cellule apoptotiche a 

seguito dell’esposizione a varie dosi di paracetamolo (30-450 μg/L), diclofenac (60-250 

μg/L) e ibuprofene (450-909 μg/L ); variazioni più limitate degli stessi parametri sono 

state riportate dopo l'esposizione a concentrazioni più basse (Parolini et al., 2010; Parolini 

et al., 2011), 

I contaminanti organici, ancora, sono spesso in grado di aumentare i livelli cellulari delle 

specie reattive dell’ossigeno (ROS) attraverso l’alterazione dell’attività di alcuni enzimi 

coinvolti nella risposta detossificante, diminuendo così le difese immunitarie 

dell’organismo (Regoli et al., 2002; Parolini et al., 2011), come dimostrato in vari studi 

riportati in bibliografia che confermano l’insorgenza di fenomeni di stress ossidativo a 

seguito di esposizione di bivalvi a paracetamolo (Parolini et al., 2010), ibuprofene  

(Gonzales-Rey and Bebianno, 2011; Parolini et al., 2011; Gonzales Rey and Bebianno, 

2012) e diclofenac (Quinn et al., 2011). 
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Il ruolo dei biomarker nelle indagini ecotossicologiche non è quindi di dare informazioni 

“quantitative” sui livelli di esposizione di un organismo ad un determinato contaminante, 

ma quello di fornire indicazioni sullo stato di salute come segnale potenziale di alterazioni 

ai più alti livelli ecologici (Peakall and Shugart, 1993).  
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2. SCOPO DELLA TESI 
 

Negli ultimi anni, la presenza di farmaci negli ecosistemi acquatici è stata riconosciuta 

come un problema ambientale cruciale (Mezzelani et al., 2018a). L’incremento 

nell’utilizzo di queste sostanze e il continuo rilascio, in assenza di normative specifiche 

finalizzate alla regolamentazione delle loro concentrazioni negli ambienti naturali, hanno 

permesso di definire questi contaminanti come “pseudo-persistenti”, potenzialmente 

pericolosi per gli organismi acquatici, costantemente esposti a queste molecole nel corso 

del loro intero ciclo vitale (Bebianno and Gonzalez-Rey, 2015). Inoltre, negli ecosistemi 

acquatici i farmaci non sono presenti come composti isolati, ma sottoforma di miscele 

complesse, tuttavia lo studio di potenziali effetti additivi, sinergici o antagonisti è stato 

finora poco indagato pur rappresentando un aspetto fondamentale per la comprensione 

del rischio di queste sostanze negli ambienti marini.  

Date queste premesse l’obiettivo del mio lavoro di tesi è stato quello di indagare i 

potenziali meccanismi di interazione di più composti farmaceutici applicando un 

approccio ecotossicologico integrato che comprende sia l’analisi del bioaccumulo delle 

molecole testate sia lo studio dell’insorgenza di alterazioni biochimiche e cellulari indotte 

dalle stesse. A questo scopo l’organismo bioindicatore Mytilus galloprovincialis è stato 

esposto in condizioni di laboratorio ai composti farmaceutici Carbamazepina (CBZ) e 

Valsartan (VAL), ad una concentrazione ambientalmente realistica (0.5µg/L), sia 

singolarmente che sottoforma di miscela binaria (CBZ 0.5µg/L+VAL 0.5µg/L) per 14 

giorni. Alla fase di esposizione è seguita una fase di depurazione mirata a valutare la 

capacità di recupero degli organismi dopo 14 giorni di mantenimento in acqua priva dei 

farmaci testati.  I biomarker selezionati includono i parametri di risposte lisosomiali e 

immunologiche, metabolismo ossidativo e perossidazione lipidica, danno genotossico e 

proliferazione perossisomiale.  
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3. MATERIALI E METODI 
 

3.1 Piano sperimentale 

 

I mitili (Mytilus galloprovincialis, 6 ± 1cm) sono stati prelevati da un allevamento locale, 

acclimatati negli acquari contenenti acqua di mare artificiale (salinità 35‰, temperatura 

18°C) per 10 giorni e successivamente esposti per 14 giorni alle seguenti condizioni 

sperimentali: CTL: controllo; CBZ: 0.5 µg/L carbamazepina; VAL: 0.5µg/L valsartan; 

CBZ + VAL: 0.5µg/L CBZ+ 0.5µg/L VAL. Ogni 48 ore sono stati effettuati i cambi di 

acqua e il ri-dosaggio dei composti farmaceutici. Le dosi di esposizione selezionate per 

CBZ e VAL sono ambientalmente realistiche e comunemente misurate in aree marino-

costiere. Al termine della fase di esposizione, è iniziata una fase di depurazione (14 

giorni) nel corso della quale gli organismi sono stati mantenuti in acqua pulita (priva di 

CBZ e VAL), alle stesse condizioni degli organismi di controllo. I campioni di mitili per 

le analisi chimiche delle concentrazioni tissutali di CBZ e VAL finalizzate a valutare il 

bioaccumulo e l’escrezione sono stati prelevati a giorno: 0, 7, 14, e 28 mentre quelli per 

le analisi delle alterazioni molecolari, biochimiche e cellulari sono stati prelevati al 

termine delle fasi di esposizione e di escrezione: rispettivamente a giorno 14 e 28. Per le 

analisi chimiche, 3 pool costituiti da 5 organismi ciascuno, sono stati dissezionati e 

congelati a -20°C. Per le analisi delle risposte immunitarie, enzimatiche e della capacità 

antiossidante totale, 5 pool di emolinfa e di ghiandola digestiva sono stati ottenuti da 15 

organismi. L’emolinfa è stata prelevata dal muscolo adduttore, in parte direttamente 

congelata in azoto liquido e mantenuta a -80°C per l’analisi dell’attività 

dell’acetilcolinesterasi e in parte immediatamente processata per le analisi dei parametri 

emocitari (rapporto granulociti/ialinociti, attività di fagocitosi e stabilità delle membrane 

lisosomiali) e del danno genotossico (test della cometa e frequenza dei micronuclei). Le 

ghiandole digestive sono state dissezionate e congelate a -80°C fino al momento delle 

analisi. 
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3.2 Metodologie per le analisi chimiche 

 

Tutti gli standard analitici dei composti farmaceutici che sono stati utilizzati per le analisi 

sono stati acquistati con un elevato grado di purezza (superiore al 95%), in modo da 

garantire compatibilità con le metodiche sviluppate; le molecole utilizzate sono state 

ottenute da Sigma-Aldrich, e nello specifico sono: carbamazepina (CBZ) e valsartan 

(VAL). I tessuti di mitilo sono stati analizzati al fine di valutare il bioaccumulo dei 

farmaci tramite la tecnica della cromatografia liquida ad alta prestazione (High 

Performance Liquid Chromatography o HPLC), utilizzando uno strumento del tipo 

Agilent Infinity della serie 1260 (Agilent Technologies, Santa Clara, USA), composto da 

una pompa quaternaria, un autocampionatore, un detector a serie di diodi (diode array, 

DAD) ed un detector in fluorescenza. Per ogni tipologia di farmaco sono state validate 

condizioni ottimali che hanno determinato la necessità di sviluppare due differenti metodi 

cromatografici (Mezzelani et al., 2020). Al momento delle analisi i campioni sono stati 

scongelati: da essi sono stati prelevati circa 3g di tessuto che sono stati omogenati tramite 

l’uso dell’ultra turrax (IKA ULTRA® TURRAX® Tube Dispenser) per 20 minuti a 

temperatura ambiente, previa l’aggiunta di 5mL di un apposito buffer di estrazione; il 

buffer per la preparazione è composto da acido acetico allo 0,1% diluito in acqua ultra 

pura (pH = 3.6). La frazione liquida così ottenuta è stata centrifugata per 30 minuti a 4500 

× g i campioni sono stati successivamente purificati mediante la tecnica di estrazione di 

fase solida (Solid Phase Estraction o SPE), utilizzando delle cartucce apposite (Discovery 

DSC-18; 1g x 6 ml; Supelco; Bellefonte, USA). Prima di procedere con la purificazione 

dei campioni utilizzati per la determinazione degli analiti le cartucce sono state 

condizionate utilizzando, in successione, 6 ml di metanolo e 18 ml di acqua ultra pura; 

successivamente, i 5 ml di campione sono stati caricati nella cartuccia insieme a 5 ml di 

acqua per ottenere una diluizione del campione al 50%; infine, alle cartucce è stato fatto 

un lavaggio finale con 12 ml bicarbonato di potassio KHCO3 e 6 ml di acqua ultra-pura, 

questo per poi eluire i campioni utilizzando 2 ml di metanolo con acido acetico allo 0.1%. 

Le frazioni così ottenute sono state trattate utilizzando i filtri PhenexTM-RC (struttura in 

polipropilene e dischetto in cellulosa rigenerata con diametro di 15 mm e pori di 0,45 μm; 

Phenomenex, USA). 
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Il successivo passaggio ha previsto una centrifugazione a 12000 × g per 20 minuti. I 

campioni ottenuti sono stati inseriti nelle vials per la successiva analisi tramite HPLC e 

detezione tramite fluorimetro e diode-array-detector (DAD). Per la separazione 

cromatografica è stata utilizzata la colonna Kinetex (C18, particelle della resina interna 

del diametro di 5 μm, 150 mm di lunghezza, 4,6 mm di diametro interno, Phenomenex, 

USA). I diversi analiti sono stati identificati mediante il proprio tempo di ritenzione, 

determinato grazie all’utilizzo di apposite soluzioni di standard puri, che sono stati anche 

utilizzati al fine di ottenere le rette di calibrazione mediante diluizioni seriali a 

concentrazione nota. I campioni contenuti nelle vials sono stati introdotti in colonna 

tramite una fase mobile composta da diversi solventi: 26% di acqua, 42% di acetonitrile, 

acido acetico allo 0,01% (pH = 3,6), in condizioni isocratiche. Il DAD è stato utilizzato 

per rilevare nello spettro compreso tra 190 nm e 350 nm la presenza di CBZ a 248 nm. 

Questa lunghezza d’onda è stata scelta in modo da rilevare almeno l’85% dell’assorbanza 

totale della molecola testata. In corrispondenza del segnale di emissione, è stata verificata 

l’assenza di sostanze interferenti. Sono stati stabiliti due segnali qualificatori 

corrispondenti ad almeno il 50-75% dell’assorbanza totale, al fine di confermare l’identità 

del composto. La detezione di VAL, invece, è stata effettuata utilizzando il fluorimetro, 

andando ad utilizzare delle coppie di lunghezza d’onda di eccitazione/emissione di 

205/380 nm. Anche in questo caso sono stati utilizzati dei segnali qualificatori. La 

concentrazione dei farmaci è stata ricavata confrontando il segnale ottenuto con quello 

emesso dalla corrispondente soluzione pura standard. La verifica della metodica è stata 

eseguita tramite numerose prove su diversi omogenati di mitilo ai quali sono stati aggiunti 

i principi attivi da testare; a causa della mancanza di appropriati Standard Materiali di 

Riferimento Certificati, la resa di ciascun composto è stata stimata utilizzando dei 

campioni di mitili di controllo (effettuando 10 repliche) iniettati con differenti 

concentrazioni di molecole ricercate. Il valore minimo del range lavorativo ottimale 

corrisponde al limite analitico di misurazione il quale garantisce una accettabile 

variabilità (CV < 20%) su 10 repliche e una buona linearità (R2 > 0.99), mentre il 

massimo valore assicura almeno il 95% delle repliche (n = 10). Considerando queste 

condizioni analitiche e le procedure di preparazione descritte prima, i quantitativi minimi 

misurabili (Limit of Detection, LOD) nei tessuti dei mitili sono stati fissati a 1.0 ng/g p.s. 

per CBZ e 0.5 ng/g p.s. per VAL. Tutti questi valori assicurano sempre una accuratezza 
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analitica adeguata. Durante la validazione dei protocolli, i campioni addizionati con dei 

livelli di farmaci appartenenti al range del disegno sperimentale, hanno sempre fornito 

una significativa riproducibilità dei risultati con una bassa variabilità (CV < 5%, n = 10) 

e una elevata percentuale di resa (superiore al 98%). La concentrazione finale nei tessuti 

dei mitili è stata espressa in ng/g di tessuto secco (p.s.). 
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3.3 Metodologie per le analisi biologiche  

 

I principali biomarkers (risposte biologiche) che sono stati indagati nei mitili esposti 

includono parametri di risposta immunitaria e lisosomiale, risposte istopatologiche, 

marker di proliferazione perossisomiale e di neurotossicità, parametri di disturbo 

ossidativo, marker di danno genotossico. Tali parametri sono stati indagati attraverso 

l’applicazione di tecniche spettrofotometriche, spettrofluorimetriche, gascromatografiche 

e di microscopia ottica e a fluorescenza, secondo protocolli già validati e ampiamente 

utilizzati in studi di ecotossicologia (Mezzelani et al., 2021). 

 

Stabilità delle membrane lisosomiali  

Questo parametro viene misurato attraverso la misurazione del tempo di ritenzione del 

Rosso Neutro (Gorbi et al., 2008). Nel Mytilus galloprovincialis si preleva un’aliquota di 

emolinfa con una siringa contenente un volume uguale di soluzione fisiologica. Di questa 

soluzione si prelevano 50µL e si strisciano su un vetrino e si lasciano aderire le cellule 

per 15 minuti a 4 °C in camera buia e umida. Le cellule vengono incubate con una 

soluzione di Rosso Neutro (2 µl/ml di acqua di mare filtrata preparata a partire da una 

soluzione madre di 20 mg di colorante Rosso Neutro disciolto in 1 ml di DMSO) ed 

esaminate ad intervalli di tempo di 15 minuti (per un tempo massimo di 120 minuti) per 

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

all’interno dei lisosomi ma nel citosol.  

 

Analisi del rapporto Granulociti-Ialinociti   

Per l’analisi del rapporto Granulociti-Ialinociti aliquote di emolinfa sono state disperse 

su vetrino e, dopo asciugatura, le cellule adese sono state fissate in Baker’s Ca-formolo 

(10 mL di Formaldeide al 40%; 1 g di CaCl2, NaCl al 2.5%, portato a volume con acqua 

distillata). I vetrini dopo essere stati risciacquati sono stati colorati con Gimsa, prima di 

essere montati in gelatina di glicerolo. L’osservazione effettuata in microscopia ottica 
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(1000x) permette di valutare il numero di granulociti e ialinociti, contando almeno 200 

cellule per ogni campione.   

 

Analisi della capacità di fagocitosi  

Per l’analisi della capacità di fagocitosi circa 100 µl di emolinfa viene dispersa su vetrino 

e le cellule vengono fatte aderire per 15 minuti in camera umida e al buio. Biopartecelle 

di ZIMOSAN A (lieviti Saccaromices cerevisiae) marcate con fluoresceina (Invitrogen 

Z2841) vengono aggiunte in modo da ottenere un rapporto di circa 10:1 (bioparticelle: 

emociti). Dopo due ore di incubazione in camera umida e al buio, le particelle non 

fagocitate vengono rimosse attraverso un lavaggio in soluzione fisiologica e i vetrini 

fissati in Baker’s Ca-formolo e montati in gelatina di glicerolo. L’attività di fagocitosi 

viene espressa come percentuale di cellule che internalizzano almeno 3 particelle 

fluorescenti, dopo aver osservato al microscopio a fluorescenza almeno 200 cellule per 

ogni campione.   

 

Proliferazione perossisomiale  

L’analisi della proliferazione perossisomiale rappresenta un biomarkers che può essere 

correlato all’esposizione ad alcune sostanze dette proliferatori perossisomiali compresi 

alcuni contaminanti organici come idrocarburi policiclici aromatici (IPA) o composti 

policlorobifenili (PCB) (Cajaraville et al., 2003) (Cancio et al., 2000). In laboratorio, per 

misurare i livelli di proliferazione perossisomiale viene effettuato un saggio enzimatico 

che misura l’attività dell’acil CoA ossidasi (AOX), enzima coinvolto nella β ossidazione 

degli acidi grassi. Il metodo prevede la preparazione di un omogenato del campione con 

un tampone sodio bicarbonato 1 mM pH 7.6 e centrifugato a 500 x g per 15 minuti. 

L’attività enzimatica dell’ACOX viene determinata seguendo la reazione di ossidazione 

della diclorofluoresceina diacetato (DCF-DA) con l’aggiunta di una perossidasi esterna e 

di un substrato specifico il Palmitoil CoA.  Temperatura del saggio 25°C e λ=502 nm 

(Small et al., 1985). 
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Attività dell’acetilcolinesterasi 

L’acetilcolinesterasi è un enzima che catalizza la reazione di idrolisi dell’acetilcolina 

scissa in colina e gruppo acetato. Dal punto di vista fisiologico è una reazione molto 

importante perché implicata nella trasmissione dell’impulso nervoso nel sistema 

volontario. L’acetilcolina è un neurotrasmettitore che a livello delle sinapsi si lega ai 

recettori trasmettendo così l’impulso nervoso. Quando questo termina, l’eccesso di 

acetilcolina a livello delle sinapsi deve essere eliminato proprio mediante l’azione 

dell’acetilcolinesterasi.  

Nei mitili l’attività di questo enzima viene misurata in campioni di emolinfa centrifugati 

per 5 minuti a 3000 x g. Il sovranatante viene utilizzato per determinare l’attività 

dell’acetilcolinesterasi (AchE) con il metodo di Ellman che prevede la reazione 

dell’acetilcolina con il DTNB (acido 2,2'-dinitro-5,5'-ditiodibenzoico) alla temperatura di 

18 ± 1°C, alla lunghezza d’onda di 412 nm, con ε=13.6 mM-1cm-1 (Gorbi et al., 2008). 

 

Analisi dei sistemi antiossidanti 

L’analisi dei sistemi enzimatici antiossidanti è stata effettuata su campioni di ghiandola 

digestiva omogenati (1:5 p/v) in un tampone K-fosfato 100 mM a pH 7.5, con NaCl 2.5%, 

PMSF (fenilmetilsolfonilfloruro) 0.1 mM e inibitori di proteasi: aprotinina 0.008 

TIU/mL, leupeptina 1 µg/mL, pepstatina 0.5 µg/mL. Dopo centrifugazione a 100.000 xg 

per 1 ora a 4°C, la frazione citosolica è stata aliquotata e conservata a -80°C. Le attività 

enzimatiche dei principali sistemi antiossidanti sono state analizzate attraverso saggi 

spettrofotometrici a 18°C. 

La catalasi (CAT) è un enzima che catalizza la seguente reazione  

2H2O2                                         2H20 + O2 

e il suo ruolo è quello di detossificare il perossido di idrogeno trasformandolo in acqua e 

ossigeno. La sua attività è stata valutata seguendo la diminuzione di assorbanza a λ=240 

nm, ε=-0.04 mM-1 cm-1. Il saggio è condotto per un minuto in un volume finale di 1 ml 

contenente tampone K-fosfato 100 mM a pH 7, con H2O2 12 mM ed opportune aliquote 

di campione. 
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L'enzima glutatione reduttasi (GR), responsabile della trasformazione del glutatione 

ossidato GSSG nella forma ridotta GSH tramite l'utilizzo di NADPH, viene saggiato 

mediante l'analisi del decremento di assorbanza rilevata a λ=340 nm, ε =-6.22 mM-1cm-

1, dovuta all'ossidazione del NADPH. La reazione viene effettuata in un volume di saggio 

finale di 1 ml contenente tampone K-fosfato 100 mM a pH 7, GSSG 1 mM, NADPH 0,12 

mM ed opportune aliquote di campione. 

GSSG + NADPH  GSH + NADP+ 

 

L’attività delle Glutatione S-transferasi (GST) è misurata usando 1-cloro-2-4-

dinitrobenzene (CDNB) come substrato (Gorbi et al., 2008). L'analisi è stata condotta 

tramite saggio spettrofotometrico seguendo l'andamento dell'assorbanza del complesso 

formatosi da GSH e 1-cloro-2,4-dinitrobenzene (CDNB) rilevata a λ=340 nm, ε=-9.6 

mM-1cm-1. La reazione è seguita per un minuto in un volume finale di 1 ml contenente 

tampone K-fosfato 100 mM pH 6,5, CDNB 1,5 mM, GSH 1 mM ed opportune aliquote 

di campione.  

 

Le Glutatione Perossidasi (GPx) agisce sui perossidi inorganici trasformandoli nel loro 

alcol corrispondente. La loro attività enzimatica è misurata seguendo l’azione di un 

sistema di enzimi accoppiati dove il GSSG formato nella reazione delle perossidasi viene 

convertito nella forma ridotta GSH dalla glutatione reduttasi a costo del NADPH. Il 

consumo di NADPH è misurato mediante la diminuzione dell’assorbanza a λ=340 nm. 

L’attività delle forme enzimatiche Se-dipendenti e dell’insieme di quelle Se-dipendenti e 

Se-indipendenti è stata misurata usando come substrato il perossido di idrogeno per 

verificare l’efficacia di detossificazione degli enzimi perossidi inorganici, e 

l’idroperossido di cumene per verificare l’efficacia di detossificazione degli enzimi 

perossidi organici. La reazione è stata eseguita in un volume finale di 1 ml contenente 

tampone K-fosfato 100 mM a pH 7,5, EDTA 1 mM, GSH 2 mM, NADPH 0,24 mM, 0,5 

mM H2O2 o 0,8 mM CuPx, 1U GR ed opportune aliquote di campione. 

 

Il glutatione totale (GSH) viene saggiato in laboratorio seguendo la reazione catalizzata 

dalla glutatione reduttasi (GR) del GSH con il DTNB e comparando questo tasso di 

conversione con una curva standard di GSH (Gorbi et al., 2008). Gli omogenati di 
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ghiandola digestiva sono stati preparati in acido sulfosalicilico 5% con EDTA 4 mM (1:5 

p/v). I campioni sono stati lasciati in ghiaccio per 45 minuti per la deproteinizzazione, poi 

centrifugati a 37.000 x g per 15 minuti. Il glutatione totale è stato determinato nel 

sovranatante misurando per via spettrofotometrica, alla lunghezza d’onda λ=412 nm, 

l’intensità di reazione tra i gruppi –SH e 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 

quantificati mediante una curva di calibrazione standard a concentrazioni note di 

glutatione ridotto. 

 

Analisi della capacità antiossidante totale (TOSC) 

La capacità antiossidante totale permette di misurare la capacità complessiva degli 

antiossidanti cellulari di assorbire differenti forme di radicali generati artificialmente 

(radicale perossilico ROO•, radicale idrossilico •OH) (Gorbi et al., 2008). 

Nel saggio per i radicali perossilici, all’interno delle vials vengono iniettati il generatore 

di radicali ABAP (radicale perossilico), KMBA (substrato), e l’antiossidante.  

 Le analisi sono state effettuate sulla componente citosolica dei campioni di ghiandola 

digestiva omogenati (1:5 p/v) in un working-buffer costituito da tampone K-fosfato 50 

mM pH 7.5, NaCl 2.5%. Gli omogenati così ottenuti sono stati centrifugati a 100000 xg 

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

fino al momento delle analisi. Il saggio TOSCA (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. 

I radicali perossilici (ROO•) sono stati generati attraverso l’omolisi termica del 2,2’-azo-

bis-amidinopropano (ABAP)  

ABAP  ROO• + KMBA  ETILENE 1 

ABAP  ROO• + KMBA + ANTIOSSIDANTE                                    

ETILENE 2 

ETILENE 1 > ETILENE 2 
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mentre i radicali idrossilici (HO•) attraverso la reazione di Fenton ferro-ascorbato. 

Fe 3+ + ch (EDTA) + acido ascorbico                                     Fe 2+ -ch + DDA  

Fe 2+ -ch + O2 O2
. + Fe 

3+ -ch  

2 O2
.  H2O2 + O2 

Fe 2+ -ch + H2O2 OH.
 + OH- + Fe 3+ +ch  

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

con speciali tappi muniti di setto, mantenuti alla temperatura costante di 35°C in bagno 

termostatico continuamente agitato per consentire una generazione costante delle varie 

forme di radicali. 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 50 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 

50 mM pH 7.4. 

Il KMBA viene ossidato dalle diverse forme di radicali generando gas etilene. La 

formazione dell’etilene è stata monitorata nel tempo mediante analisi gas-cromatografica 

su colonna. 

La quantificazione del gas prodotto viene effettuata tramite gascromatografo. La 

differenza di produzione di etilene tra le vials contenenti il campione e quelle senza 

campione viene calcolata matematicamente integrando l’area al di sotto della rispettiva 

curva 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. 

Il valore TOSC sperimentale è ottenuto secondo la formula: 

 

TOSC = 100 – (∫SA / ∫CA x 100) 

Dove ∫SA e ∫CA sono gli integrali delle aree al di sotto delle curve che rappresentano le 

reazioni del campione (SA) che contiene anche l’antiossidante, e del controllo (CA) che 

invece contiene il KMBA e il generatore di radicali.  
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Per cui un campione con valore TOSC vicino a 0 sarà molto simile al controllo per cui 

avrà una bassa attività antiossidante. Al contrario un valore TOSC vicino a 100 mostrerà 

un’alta capacità antiossidante del campione.  

I valori TOSC vengono rapportati al contenuto proteico ed espressi come unità TOSC 

/mg di proteine.  

 

Valutazione del danno genotossico 

Il danno genotossico è stato misurato mediante l’analisi della frequenza dei micronuclei. 

La frequenza di micronuclei (MN) viene valutata negli emociti prelevati dal muscolo 

adduttore, lavati in un buffer salino (500 mM NaCl, 120 mM KCl, 20 mM HEPES, 10 

mM EDTA) con brevi centrifugate. Le cellule vengono poi trattate con fissativo di Carnoy 

(miscela 3:1 metanolo ed acido acetico) e sottoposte ulteriormente a brevi centrifugate e 

cambi di fissativo, prima di allestire degli strisci su vetrino. Dopo colorazione dei 

preparati con 4',6-diamidino-2-fenilindolo cloridrato (DAPI) 100 ng mL-1, i vetrini 

vengono esaminati al microscopio in fluorescenza per determinare la percentuale delle 

cellule contenenti micronuclei. Per ciascun campione sono vengono contate almeno 2000 

cellule, considerando micronuclei tutte quelle porzioni di cromatina fortemente DAPI 

positive in discontinuità fisica con il nucleo centrale, di forma circolare od ovoidale e di 

diametro compreso tra 1/3 e 1/20 del diametro del nucleo della cellula.  
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4. RISULTATI 
 

I risultati di bioaccumulo di CBZ e VAL negli organismi di controllo e in quelli esposti 

alle condizioni sperimentali sono riportati nelle figure 4A e 4B. In figura 4A, negli 

organismi di controllo, si osservano livelli misurabili di CBZ al giorno 0 pari a 36,99 ± 

6,11 ng/g peso secco (p.s.); questi livelli tendono tuttavia a diminuire e a raggiungere 

valori al di sotto del limite di detezione (LOD) dopo 7 giorni di esposizione. Nei mitili 

esposti a CBZ (CBZ e CBZ+VAL) si osserva un marcato aumento della concentrazione 

tissutale di questa molecola rispetto agli organismi di controllo sia a giorno 7 che a giorno 

14 con livelli più alti nei mitili esposti alla molecola singola (109,26 ± 53,67 ng/g p.s.e 

95,21 ± 31,81 ng/g p.s. rispettivamente a giorno 7 e 14), rispetto agli organismi esposti 

alla miscela binaria (32,93 ± 9,8 ng/g p.s. e 23,13 ± 0,96 ng/g p.s. rispettivamente a giorno 

7 e 14).  

In figura 4B vengono riportati i dati sul bioaccumulo del VAL; gli organismi di controllo 

mostrano valori inferiori al LOD, mentre nei mitili esposti a VAL e CBZ+VAL rileviamo 

il bioaccumulo della molecola, ma senza differenze significative tra il dosaggio singolo 

(1,54 ± 0,55 ng/g p.s e 0,48 ± 0,09 ng/g p.s. rispettivamente a giorno 7 e 14), e quello 

combinato, (1,07 ± 0,26 ng/g p.s. e 0,98 ± 0,32 ng/g p.s. rispettivamente a giorno 7 e 14).  

Al termine del periodo di depurazione tutti gli organismi esposti evidenziano valori di 

CBZ e VAL al di sotto del LOD. 
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Figura 4. Concentrazione dei farmaci rilevati nei tessuti molli di Mytilus 

galloprovincialis. 4A) Concentrazione di CBZ rilevata negli organismi esposti; 4B) 

concentrazione di VAL rilevata negli organismi esposti. I dati sono espressi come media 

± deviazione standard, dev.st. dei valori di concentrazione ng/g peso secco (p.s.). “<” 

indica concentrazioni inferiori al limite di detezione (LOD).  
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La stabilità delle membrane lisosomiali degli emociti dei mitili è significativamente 

diminuita in tutti gli organismi esposti rispetto a quelli di controllo a giorno 7, 14 e 28, 

senza differenze significative tra i vari trattamenti (Fig. 5A).   

Per quanto riguarda gli altri parametri legati alla risposta immunitaria, dopo 7 giorni di 

esposizione si osserva un aumento significativo della capacità di fagocitosi negli 

organismi co-esposti (CBZ+VAL), mentre a giorno 14  negli organismi trattati 

singolarmente con CBZ e VAL si misura una capacità di fagocitosi più bassa; queste 

differenze non sono statisticamente significative e queste limitate variazioni si 

mantengono anche dopo il periodo di depurazione (figura 5B). 

Il trend di variazione del  rapporto granulociti/ ialinociti è caratterizzato da un andamento 

bifasico:  al giorno 7, risulta essere maggiore in tutti gli organismi esposti rispetto al 

controllo, con valori statisticamente significativi nei mitili trattati con VAL. Tali 

variazioni non si osservano al giorno 14, mentre nella fase di depurazione si registra un 

aumento statisticamente significativo in tutti gli organismi trattati, particolarmente 

evidente per gli organismi esposti a CBZ (figura 5C). 

Gli effetti genotossici sono stati analizzati come comparsa di micronuclei (MN); al giorno 

7 si rileva un leggero aumento nella frequenza per gli organismi esposti a CBZ, tuttavia 

questi valori non sono statisticamente significativi. Al giorno 14 si ha un aumento 

statisticamente significativo della frequenza di micronuclei negli organismi esposti a 

VAL, mentre gli altri organismi trattati (CBZ e CBZ+VAL) mostrano valori che non si 

discostano da quelli degli organismi di controllo. Dopo 28 giorni, non si misurano 

differenze significative tra i vari trattamenti (figura 5D).  
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Figura 5. 5A) Tempo di ritenzione del rosso neutro; 5B) Capacità di fagocitosi; 5C) 

Rapporto granulociti/ialinociti; 5D) Frequenza micronuclei. I dati sono espressi come 

media ± dev.st. Lettere diverse indicano differenze statisticamente significative tra i 

gruppi di medie. Le lettere in corsivo minuscolo identificano le differenze tra i 

trattamenti a giorno 7, le lettere in minuscolo e le lettere in maiuscolo indicano le 

differenze tra i trattamenti rispettivamente a giorno 14 e 28. 
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L’attività dell'Acil-CoA ossidasi (ACOX) risulta essere significativamente indotta negli 

organismi singolarmente esposti a VAL a giorno14, mentre a giorno 28 non si misurano 

differenze significative (figura 6A). 

L’attività dell’acetilcolinesterasi (AchE) (figura 6B) mostra un’induzione statisticamente 

significativa al giorno 14 negli organismi esposti al VAL; negli esposti a CBZ e 

CBZ+VAL si osservano valori non statisticamente differenti dal controllo. Dopo la fase 

di depurazione si osserva un’inibizione dell’attività dell’enzima negli organismi co-

esposti a CBZ+VAL.  
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Figura 6. Risposte cellulari specifiche. 6A) Attività dell’enzima acil-CoA ossidasi 

(AcOX); 6B) Attività dell’enzima acetilcolinesterasi (AchE). I dati sono espressi come 

media ± dev.st. Lettere diverse indicano differenze statisticamente significative tra le 

medie. Le lettere in minuscolo e le lettere in maiuscolo indicano le differenze tra i 

trattamenti rispettivamente a giorno 14 e 28. 
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Per quanto riguarda l’accumulo di prodotti di perossidazione lipidica, l’analisi del 

contenuto di lipofuscina mostra a 14 giorni una diminuzione statisticamente significativa 

negli organismi esposti singolarmente a CBZ e VAL rispetto al controllo; questo 

andamento si mantiene anche nella fase di depurazione in cui si riscontra una riduzione 

di questo prodotto di perossidazione lipidica  negli organismi esposti singolarmente a 

CBZ e VAL, mentre nei mitili co-esposti non si misurano differenze rispetto alla 

condizione di controllo (Figura 7A).  

L’accumulo di lipidi neutri non ha rilevato differenze statisticamente significative; 

tuttavia, si osserva un aumento del contenuto di queste sostanze di riserva  negli organismi 

esposti singolarmente a VAL (VAL, CBZ+VAL) e questo andamento si mantiene nella 

fase di depurazione (Figura 7B).  
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Figura 7. Risposte dei biomarker cellulari analizzate sui mitili esposti. 7A) Livelli di 

lipofuscina; 7B) Livelli di lipidi neutri. I dati sono espressi come media ± dev.st. Lettere 

diverse indicano differenze statisticamente significative tra le medie. Le lettere in 

minuscolo e le lettere in maiuscolo indicano le differenze tra i trattamenti rispettivamente 

a giorno 14 e 28. 
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In figura 8 sono riportati i risultati relativi alle analisi del sistema ossidativo, sia in termini 

di attività dei singoli enzimi antiossidanti che come capacità antiossidante totale nei 

confronti dei radicali perossilici e idrossilici. 

Un generale aumento dell’attività della catalasi si osserva a giorno 14 in tutti gli organismi 

esposti rispetto al controllo, con un’induzione statisticamente significativa per i mitili 

esposti a CBZ. Dopo 14 giorni di depurazione il marcato aumento dell’attività si osserva 

per gli organismi esposti a VAL, sia singolarmente che in combinazione con la CBZ 

(Figura 8A).  

L’attività della glutatione S-transferasi (Figura 8B) mostra un’induzione statisticamente 

significativa a 14 giorni per gli organismi esposti a CBZ (CBZ e CBZ+VAL), mentre a 

28 giorni tale induzione è misurata negli organismi esposti a VAL (VAL e CBZ+VAL).  

L’attività delle glutatione perossidasi (Figure 8C, 8D) non mostra variazioni 

statisticamente significative; tuttavia, si osserva un aumento nei valori medi di attività a 

14 giorni per gli esposti a CBZ e un’inibizione negli organismi trattati con il VAL. 

L’attività della glutatione reduttasi (Figura 8F) mostra a 14 giorni un’induzione negli 

organismi esposti a CBZ (CBZ e CBZ+VAL), con una differenza statisticamente 

significativa nei mitili trattati singolarmente; al termine della fase di depurazione si 

osserva un’induzione statisticamente significativa per gli organismi esposti al VAL. 

I livelli di glutatione totale e la capacità antiossidante totale (Figure 8G, 8H, 8I) nei 

confronti dei radicali perossilici e dei radicali idrossilici non mostrano variazioni 

significative tra gli organismi di controllo e gli esposti sia a 14 che a 28 giorni.  
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Figura 8. Risposte del sistema antiossidante analizzate sugli esposti. 8A) Attività 

dell’enzima catalasi (CAT); 8B) Attività della glutatione-S-transferasi (GST); 8C) attività 

0

5

10

15

20

25

Giorno 14 Giorno 28

CAT (µmol/min/mg prot)

CTRL

CBZ

VAL

CBZ+VAL

a

B

AB

0

50

100

150

Giorno 14 Giorno 28

GST (nmol/min/mg prot)

CTRL

CBZ

VAL

CBZ+VAL

B

A

0

5

10

15

20

Giorno 14 Giorno 28

Glutathione peroxidases

CHP (nmol/min/mg prot)

CTRL

CBZ

VAL

CBZ+VAL
0,0

2,0

4,0

6,0

Giorno 14 Giorno 28

Glutathione peroxidases

H2O2 (nmol/min/mg prot)

CTRL

CBZ

VAL

CBZ+VAL

D

0

5

10

15

20

Giorno 14 Giorno 28

GR (nmol/min/mg prot)

CTRL

CBZ

VAL

CBZ+VAL

b

ab

AB

B

AB

0,0

0,5

1,0

1,5

Giorno 14 Giorno 28

tGSH (µmol/gr tex)

CTRL

CBZ

VAL

CBZ+VAL

0

100

200

300

400

500

Giorno 14 Giorno 28

TOSC ROO• UTosc/mg prt

CTRL

CBZ

VAL

CBZ+VAL

0

200

400

600

Giorno 14 Giorno 28

TOSC OH• UTosc/mg prt

CTRL

CBZ

VAL

CBZ+VAL

A 

 b 

  a 
  a 

  A 

  B 

a 
b 

a 
 b 

A 

B 
B 

C 

F G 

H I 

a 

ab 

A 



41 

delle perossidasi su substrati organici (GPX Cu); 8D) Attività delle perossidasi su 

substrati inorganici (GPX H2O2); 8E) Attività dell’enzima glutatione reduttasi (GR); 8F) 

Quantità totale di glutatione (GSH); 8G) Misura della capacità antiossidante totale nei 

confronti dei radicali perossilici (ROO˙); 8H) Misura della capacità antiossidante totale 

nei confronti dei radicali idrossilici (˙OH). I dati sono espressi come media ± dev.st. 

Lettere diverse indicano differenze statisticamente significative tra le medie. Le lettere in 

minuscolo e le lettere in maiuscolo indicano le differenze tra i trattamenti rispettivamente 

a giorno 14 e 28. 
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5. DISCUSSIONE 
 

 

Il progresso della scienza medica nel secolo scorso e lo sviluppo di nuovi e più efficienti 

farmaci hanno permesso di trattare diverse patologie, con un incremento dell’aspettativa 

di vita, determinando, tuttavia, la presenza ubiquitaria di questi composti nell’ecosistema 

marino. Tali contaminanti di emergente preoccupazione sono stati rilevati nell'acqua di 

mare e nei sedimenti in tutto il mondo ma nonostante questo, le nostre conoscenze sul 

loro bioaccumulo e sul potenziale ecotossicologico sono ancora limitate, in particolare 

per gli organismi marini (Mezzelani et al., 2018a). Esperimenti di laboratorio hanno 

suggerito la capacità delle specie marine di accumulare varie classi di farmaci e 

l'insorgenza di effetti deleteri dai livelli molecolari fino a quelli fisiologici. Un aspetto di 

fondamentale rilevanza ambientale, ancora poco indagato, è quello legato al fatto che gli 

organismi acquatici vengono esposti, per tutta la loro esistenza, non a composti isolati ma 

a miscele complesse di contaminanti, e ovviamente alle miscele di farmaci (Mezzelani et 

al., 2020; Swiacka et al., 2019). In base al tipo di interazione tra le varie molecole possono 

generarsi effetti additivi (pari alla somma dei singoli effetti), sinergici (interazione 

positiva, con effetti superiori rispetto alla somma dei singoli effetti) e antagonisti 

(interazione negativa, minore della somma dei singoli effetti) (Mezzelani et al., 2018a; 

Crain et al., 2008; Heugens et al., 2001; Holmstrup et al., 2010; Jackson et al., 2016, Heye 

et al., 2019). In quest’ottica il presente studio ha avuto come obiettivo quello di indagare 

i meccanismi di interazione di Carbamazepina (CBZ) e Valsartan (VAL) nel mitilo 

Mediterraneo Mytilus galloprovincialis. Studi pregressi hanno infatti dimostrato la 

capacità di Mytilus galloprovincialis di accumulare composti farmaceutici e in particolare 

uno studio effettuato nei mari Adriatico e Tirreno ha evidenziato come l’antiepilettico 

Carbamazepina (CBZ) e l’antipertensivo Valsartan (VAL) siano le molecole più misurate 

nelle popolazioni di mitili che naturalmente abitano questi ecosistemi, con una frequenza 

di detezione rispettivamente del 91% e 55% degli organismi campionati nel corso di 4 

anni (Mezzelani et al., 2020). Nel presente lavoro di tesi i risultati ottenuti dalle analisi 

chimiche evidenziano la presenza di CBZ e VAL nei mitili prelevati dall’allevamento, in 

accordo con i risultati dello studio Mezzelani et al., 2020. La detezione di CBZ negli 

organismi di controllo fino al settimo giorno di esposizione corrobora la teoria sul 
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comportamento di pseudo-persistente della CBZ, evidenziato in precedenza da altri studi 

(Almeida et al., 2014, 2015, 2017; Miller et al., 2019), mentre i livelli di VAL <LOD 

negli organismi di controllo all’inizio dell’esposizione (giorno 0), permettono di 

ipotizzare per la prima volta una maggiore capacità di metabolismo e/o escrezione di 

questa molecola, rispetto alla CBZ.  Le due molecole analizzate hanno un background di 

conoscenze diverse: sulla CBZ ritroviamo numerosi studi e abbiamo un’amplia 

bibliografia a cui fare riferimento, al contratio per il VAL, nonostante sia uno dei sartani 

più frequentemente rilevati, le informazioni sui meccanismi di uptake, bioaccumulo e 

escrezione non sono disponibili, mentre i limitati studi di tossicità sono principalmente 

incentrati  sugli effetti acuti in organismi appartenenti a diversi livelli trofici (Godoy ed 

al., 2015). Nel presente lavoro di tesi i livelli di bioaccumulo di CBZ e VAL negli 

organismi esposti singolarmente riflettono le concentrazioni misurate nel Mare Adriatico 

(Mezzelani et al., 2020).  

Il bioaccumulo di CBZ è stato appurato con livelli inferiori anche in Geukensia demissa 

nella Baia di San Francisco (2,4 ng/g, Klosterhaus et al., 2013), in Mytilus edulis lungo la 

costa belga (fino a 11 ng/g, Wille et al., 2011), in Mytilus galloprovincialis nel sud-est 

della Francia (fino a 3,5 ng/g dw, Martínez-Bueno et al., 2013). La CBZ difatti ha 

caratteristica di idrofobicità, permettendo la ripartizione nella porzione lipidica e quindi 

il bioaccumulo (Liu et al., 2015; Almeida et al., 2015). Contardo Jara et al. (2011) hanno 

determinato l'accumulo di CBZ nel mitilo Dreissena polymorpha dopo 1, 4 e 7 giorni di 

esposizione, (dosi comprese tra 0,236 e 236 μg/L) ed è stato riscontrato un aumento 

tempo- dipendente dell'accumulo di CBZ a tutte le concentrazioni, dimostrando il rischio 

di bioaccumulo di CBZ nelle popolazioni di fauna selvatica.  

In merito al VAL, come anticipato in precedenza le informazioni relative al bioaccumulo 

sono limitate allo studio condotto nei mari Adriatico e Tirreno e all’indagine svolta in 

Repubblica Cieca sull’anellide d’acqua dolce Erpobdella octoculata che ha evidenziato 

livelli fino a 2,3 ng/g (Grabicova et al., 2015).  

L’aspetto sicuramente più interessante che emerge dai risultati del bioaccumulo del 

presente studio di tesi è legato alla modulazione dell’uptake negli organismi esposti alla 

miscela binaria: in questo caso si osserva un trend completamente opposto rispetto a 

quello misurato negli organismi esposti singolarmente, con livelli di CBZ più bassi e 

livelli di VAL superiori. Considerata la mancanza di informazioni a riguardo, il risultato 
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ottenuto merita un ulteriore approfondimento e l’integrazione con le analisi delle risposte 

biologiche. 

Al termine del periodo di depurazione (giorno 28) si osservano livelli di CBZ e VAL al 

di sotto del limite di detezione (LOD), suggerendo la capacità degli organismi di attivare 

dei meccanismi di escrezione di queste molecole e depurarsi se mantenuti in acqua priva 

delle due sostanze per 14 giorni. 

Al fine di poter investigare al meglio il potenziale ecotossicologico di CBZ, VAL e della 

loro interazione, in questo esperimento le analisi del bioaccumulo sono state integrate con 

lo studio di un gran numero di risposte biologiche in grado di rilevare l’insorgenza di 

alterazioni subletali. Tra i biomarker indagati troviamo le alterazioni della membrana 

lisosomiale e dei parametri immunitari, le variazioni del metabolismo lipidico e le 

alterazioni a carico del sistema ossidativo e le risposte di danno cellulare che sono, 

tipicamente, considerati parametri in grado di evidenziare in maniera sensibile la 

comparsa dei primi effetti di disturbo causati dai contaminanti (Regoli et al., 2011).  

Nel complesso, molti studi volti a valutare lo stato di salute degli organismi dopo 

l'esposizione a contaminanti ambientali, prendono in considerazione i parametri emocitari 

dei mitili in quanto direttamente coinvolti nella risposta immunitaria (Carella et al., 2015; 

Garcia-Garcia et al., 2008; Cima 2010; Tanguy et al., 2013; Dyrynda et al., 1997; Pipe et 

al., 1997; Hine 1999; Wootton et al., 2003; Parisi et al., 2008; Kuchel et al., 2010; Accorsi 

et al., 2013). Il sistema immunitario comprende componenti cellulari (emociti) e umorali 

responsabili di una risposta immunitaria efficace con l’obiettivo di proteggere 

l’organismo da potenziali pericoli (Bouallegui 2019). Nel presente lavoro di tesi, le 

risposte misurate negli emociti sono state analizzate anche dopo 7 giorni di esposizione 

poiché risultano essere particolarmente sensibili ed una possibile variazione la si può 

evidenziare fin dai primi stadi di esposizione. La stabilità delle membrane lisosomiali 

(LMS) è stata valutata con il Test del tempo di Ritenzione del Rosso Neutro, che misura 

l'integrità della membrana lisosomiale in base alla capacità di questi organelli di trattenere 

il colorante acidofilo rosso neutro (Canesi et al., 2007). La destabilizzazione delle 

membrane lisosomiali in tutti gli organismi esposti sia singolarmente che alla miscela di 

farmaci, in tutte le fasi dell’esposizione e del recupero, confermano l’estrema sensibilità 

di questo parametro nel rilevare l’insorgenza di condizioni di stress, che permangono 

anche dopo un periodo di recovery in acqua priva delle molecole testate. Martin-Diaz et 
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al. nel 2009, avevano osservato una riduzione significativa dell’integrità delle membrane 

lisosomiali a seguito dell’esposizione di Mytilus galloprovincialis a concentrazioni di 0,1 

e 10 μg/L di CBZ. La riduzione di LMS è stata descritta anche nella vongola Ruditapes 

philippinarum dopo 35 giorni di esposizione a 0,1-50 µg/L CBZ (Aguirre-Martínez et al., 

2013); allo stesso modo Tsiaka et al. (2013) hanno riportato una diminuzione del 50% 

dell'assorbimento del rosso neutro negli emociti di Mytilus galloprovincialis trattate con 

carbamazepina da 0,01 a 10 µg/L.  

I risultati ottenuti con il Test del tempo di Ritenzione del Rosso Neutro possono essere 

integrati con altri parametri del sistema immunitario, come il rapporto 

granulociti/ialinociti e la capacità di fagocitosi. La fagocitosi costituisce una delle più 

importanti risposte immunitarie cellulo-mediate nei mitili e gli emociti rappresentano le 

cellule deputate ai processi di riconoscimento, adesione, inglobamento e degradazione 

del not-self (Bachère et al., 1995). Tali cellule sono state caratterizzate in granulociti e 

ialinociti. Gli ialinociti si differenziano dai granulociti per un diametro medio minore, un 

minore contenuto di granuli citoplasmatici, una scarsa abilità fagocitaria e sono coinvolti 

nei processi di coagulazione e incapsulamento; i granulociti invece, mostrano attività 

fagocitaria, correlabile morfologicamente alla maggiore grandezza e granulosità di tale 

tipologia cellulare (Carballal et al., 1997b; Mosca et al., 2005). L’estrema sensibilità dei 

parametri emocitari nel rilevare gli effetti iniziali dell’esposizione a potenziali fattori di 

stress è stata ulteriormente confermata nel presente studio dalle variazioni significative 

osservate a giorno 7 per la capacità di fagocitosi e per il rapporto granulociti/ialinociti: 

l’induzione della capacità di fagocitosi negli organismi esposti alla miscela di CBZ e VAL 

riflette l’ aumento del rapporto granulociti/ialinociti; tale variazione è risultata essere 

transitoria in quanto dopo 14 giorni non si sono osservate variazioni di questi parametri. 

Tuttavia, gli effetti rilevati per gli organismi esposti singolarmente non sono più evidenti 

una volta esposti alla miscela binaria, sottolineando anche in questo caso l’effetto 

antagonista delle due molecole.   

Gli effetti genotossici sono stati analizzati come comparsa di micronuclei (MN). Negli 

organismi esposti singolarmente a VAL è stato osservato un aumento significativo della 

frequenza di micronuclei dopo 14 giorni di esposizione; tale dato si può ricollegare ad un 

potenziale effetto genotossico di questo farmaco come riportato in uno studio svolto su 

specie target (pazienti umani) da Huerta et al., 2014. Tuttavia, l’aumento della comparsa 
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dei micronuclei potrebbe essere correlato ad un aumento del turnover cellulare mediato 

dal composto stesso, piuttosto che all’insorgenza di un vero e proprio danno genotossico. 

Tale effetto non viene registrato negli organismi esposti alla miscela di farmaci, 

suggerendo il potenziale effetto antagonista delle due molecole testate; inoltre, la 

depurazione risulta efficace poiché a 28 giorni non si riscontrano differenze significative 

e i livelli anche degli organismi esposti al VAL si riassestano attorno ai valori di controllo.  

L'attività dell'Acil-CoA ossidasi (AcOX) è considerata un biomarker di risposta specifica 

di alterazione del metabolismo degli acidi grassi; questo enzima catalizza la prima 

reazione della β-ossidazione mitocondriale degli acidi grassi e di conseguenza 

un'alterazione della sua attività può portare ad una cattiva gestione delle risorse 

energetiche (Gorbi et al., 2012). L’acetilcolinesterasi (AchE), invece, è uno degli enzimi 

coinvolti nella trasmissione del segnale nervoso e catalizza l’idrolisi del 

neurotrasmettitore acetilcolina con produzione di colina e acetato. In entrambe le analisi 

si è osservata un’induzione statisticamente significativa negli organismi esposti 

singolarmente al VAL; tuttavia, la presenza limitata di studi riguardanti questa molecola 

non ci permette di chiarire il motivo della modulazione della neurotrasmissione e del 

catabolismo lipidico da parte del VAL.  In merito all’efficacia della fase di depurazione, 

al giorno 28 l’attività dell’AcOX non ha mostrato differenze significative tra gli esposti, 

confermando la buona riuscita del periodo di recovery; viceversa, nell’attività dell’AchE 

si è osservata un’inibizione negli organismi esposti alla miscela binaria (CBZ+VAL). 

Anche in questo caso i nostri dati non ci permettono di ipotizzare la causa di questa 

variazione. 

Gli effetti degli inquinanti sono spesso associati ad uno squilibrio del metabolismo degli 

acidi grassi e all'accumulo di lipidi neutri e lipofuscina nel sistema vacuolare lisosomiale. 

L'accumulo lisosomiale di lipidi neutri nelle ghiandole digestive dei mitili si è dimostrato 

un utile indicatore di alterazione della fisiologia cellulare (Koehler, 2004), e l'accumulo 

di lipofuscina rappresenta un indicatore del livello di stress ossidativo nella cellula, 

correlato al livello di perossidazione lipidica di membrana (Viarengo et al., 2007; Martin-

Diaz et al., 2009). L’effetto antagonista delle molecole testate è evidente nei risultati 

dall’accumulo di lipofuscina: si è osservata una diminuzione significativa negli organismi 

esposti singolarmente a CBZ e VAL, mentre nei mitili co-esposti non si misurano 

differenze rispetto alla condizione di controllo. Questi risultati si discostano da quanto 
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ottenuto in studi precedenti nei quali l’esposizione a CBZ portava ad un incremento 

dell’accumulo di lipofuscina: Freitas et al. nel 2016 avevano registrato un aumento in 

Scrobicularia plana quando esposto a 3.00 µg/L di CBZ, mentre un aumento simultaneo 

di lipofuscina e lipidi neutri è stato riportato in Mytilus galloprovincialis trattato con CBZ 

(Dell'Acqua et al., 2019; Gomiero et al., 2018; Martin-Diaz et al., 2009; Nardi et al., 

2017). Nel presente studio l’esposizione a 0.5µg/L di CBZ non ha determinato l’aumento 

di lipofuscina e di lipidi neutri suggerendo che tali effetti possano essere dose-dipendente. 

Le specie reattive dell'ossigeno (ROS) sono prodotti naturalmente durante diverse fasi del 

metabolismo aerobico tra cui la fosforilazione ossidativa, le catene di trasporto degli 

elettroni nei mitocondri, l'attività degli enzimi ossido-riduttasi che producono ROS come 

prodotti intermedi o finali, o anche reazioni immunologiche come la fagocitosi (Halliwell 

e Gutteridge, 2007). In condizioni fisiologiche normali, la tossicità dei ROS viene 

contrastata dall’azione delle difese antiossidanti. Tuttavia, l'equilibrio cellulare tra le 

forze proossidanti e difese antiossidanti può essere influenzato dai farmaci, come altri 

inquinanti, che possono sia diminuire la capacità degli antiossidanti di rimuovere i 

radicali liberi o aumentare la formazione intracellulare di ROS (Regoli e Giuliani, 2013). 

L’effetto delle molecole testate sul metabolismo ossidativo è stato investigato con 

l’analisi delle variazioni delle attività dei singoli enzimi antiossidanti e della capacità 

antiossidante totale. Al giorno 14 di esposizione l’aumento delle attività della catalasi 

(CAT), glutatione reduttasi (GR) e glutatione-S-transferasi (GST) nelle esposizioni CBZ 

sia singolarmente che in miscela con il VAL indicano il coinvolgimento del sistema 

ossidativo in risposta alla carbamazepina. L’aspetto interessante è legato alle variazioni 

misurate per questi enzimi anche al termine del periodo di depurazione. Le GST sono una 

famiglia di enzimi di biotrasformazione di fase II coinvolti nel metabolismo dei composti 

xenobiotici (Regoli e Giuliani, 2014). L’aumentata attività, durante tutte le fasi dello 

studio suggerisce l’attivazione degli enzimi di biotrasformazione per facilitare il 

metabolismo e l'eliminazione di questi farmaci. Questa ipotesi è sostenuta dai risultati del 

bioaccumulo che evidenziano al termine della fase di depurazione livelli di CBZ e VAL 

inferiori al limite di detezione strumentale. Freitas et al. (2016) hanno riportato un 

aumento significativo dell'attività GST dopo che Scrobicularia plana è stata esposta a 3 

μg/L di carbamazepina per 96 ore. Di nuovo, Martin-Diaz et al. (2009) hanno riportato 

un aumento significativo dell'attività della GST quando Mytilus galloprovincialis è stato 
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esposto a 0,1 e 10 μg/L di carbamazepina per 7 giorni. Il contemporaneo aumento 

dell'attività della GR nel nostro studio corrobora la richiesta di aumentare la conversione 

del glutatione ossidato (GSSG) in GSH ridotto. A concentrazioni più elevate, il GSH 

ridotto può eliminare direttamente i ROS ed è fondamentale per resistere allo stress 

ossidativo (Viarengo et al., 1995). Almeida ed il suo gruppo di ricerca avevano registrato 

un'induzione della GR nei tessuti molli di Venerupis philippinarum e Verticordia 

decussata esposti a carbamazepina (0,3-9 μg L-1) per 96 ore (Almeida et al., 2014). In 

uno studio più recente condotto su Carassium Carassium, durante l’esposizione di 7 

giorni a diclofenac, carbamazepina e la loro miscela, le attività di GST, CAT e GR erano 

significativamente aumentate in modo tempo-dipendente in tutti i trattamenti (Nkoom et 

al., 2020). Le minime variazioni ottenute per le glutatione perossidasi, i livelli di 

glutatione totale e la capacità antiossidante totale nei confronti dei radicali idrossilici e 

perossilici suggeriscono che l’effetto delle molecole testate sul metabolismo ossidativo 

rimangono tuttavia limitate. Considerati gli studi pregressi che hanno dimostrato 

l’insorgenza di stress ossidativo in risposta a concentrazioni più elevate di CBZ (1.00-

3.00µg/L, Mezzelani et al., 2021; Freitas et al., 2016), è possibile ipotizzare che l’effetto 

di questa molecola sul mitilo mediterraneo sia di natura dose-dipendente.   
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6. CONCLUSIONE 
 

 

In conclusione, i risultati di questo lavoro di tesi hanno permesso di evidenziare gli effetti 

e le interazioni di livelli ambientalmente realistici dei farmaci carbamazepina e valsartan 

nel Mytilus galloprovincialis. È stato interessante osservare come i tassi di bioaccumulo 

delle due molecole siano diversi nei singoli trattamenti rispetto alla miscela, con i livelli 

di carbamazepina notevolmente più bassi nei mitili co-esposti. In merito all’insorgenza 

di alterazioni biologiche, i parametri più sensibili sono stati quelli legati al sistema 

immunitario e alle singole difese antiossidanti, che hanno inoltre suggerito l’attivazione 

di meccanismi di biotrasformazione/metabolismo/escrezione delle molecole studiate. La 

possibilità di indagare il potenziale ecotossicologico di questi farmaci non solo al termine 

della fase di esposizione ma anche di quella di depurazione, ha permesso inoltre di 

osservare come l’ipotesi del metabolismo (evidenziato dai biomarker) sia ulteriormente 

confermata dai livelli di bioaccumulo misurati al termine del periodo di recovery, 

caratterizzati da concentrazioni tissutali di CBZ e VAL inferiori al limite di detezione 

strumentale. La maggior parte delle alterazioni sono state osservate negli organismi 

esposti alle singole molecole e l’assenza di differenze significative nei mitili co-esposti 

ha permesso di ipotizzare che l’interazione tra CBZ e VAL sia di tipo antagonista. Tale 

studio ha, inoltre, sottolineato l’importanza di applicare un approccio multidisciplinare, 

integrando analisi chimiche, biochimiche e cellulari al fine di ampliare le conoscenze 

scientifiche su questa tipologia di contaminazione. Data la rilevanza ambientale delle due 

molecole oggetto di studio e le poche informazioni sugli effetti causati dal VAL in specie 

non target, ulteriori studi sono necessari per chiarire il meccanismo di azione di questo 

composto in organismi non target. Inoltre, indagini future saranno necessarie per 

comprendere l’effetto a lungo termine di miscele di farmaci più frequentemente rilevati 

negli ecosistemi acquatici. 
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