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1. INQUINANTI DI INTERESSE 
 

1.1. INTRODUZIONE 

Gli inquinanti analizzati in questa trattazione sono la famiglia dei nonilfenoli e il 

bisfenolo-A, la cui recente ed ampia diffusione, la persistenza nell’ambiente e le 

caratteristiche di tossicità li rendono classificabili come inquinanti emergenti, sui quali 

quindi bisogna porre molta attenzione con studi dettagliati e specifici. 

Il bisfenolo-A, BPA, anche noto come 2,2-Bis(4-idrossifenil)propano, è una sostanza 

organica composta da due gruppi fenolo. È un monomero importante nella 

fabbricazione di materie plastiche in policarbonato, lattine per alimenti e altre sostanze 

chimiche di uso quotidiano. L’uso giornaliero e mondiale del BPA e dei prodotti da esso 

formati ha portato ad una sua distribuzione molto diffusa in acqua, aria e 

sedimenti/suolo. Inoltre, il BPA è stato identificato come un interferente endocrino per 

via della sua attività estrogenica e genotossica. La contaminazione da BPA è un 

argomento sempre più discusso e vi è la necessità imminente di trovare metodi 

d’impatto per la sua rimozione (Weiwei et al., 2013). 

I nonilfenoli sono una famiglia di composti xenobiotici comprendente numerosi isomeri 

e strutture differenti che li rendono elementi molto versatili e quindi applicabili in 

diversi campi: dall’uso industriale come tensioattivi e stabilizzanti, all’uso domestico in 

quanto presenti in oggetti di uso quotidiano quali cosmetici e detergenti (Brown et al., 

2009). Il loro maggior consumo deriva dalla produzione di nonilfenolo (poli)etossilato, 

NPEO, la cui degradazione in impianti di trattamento di acque reflue costituisce la 

principale via di formazione di nonilfenoli e inquinamento, soprattutto di acque fluviali 

e terreni agricoli, ove i fanghi di supero sono utilizzati come fertilizzanti e ammendanti. 

Sono composti con biodegradabilità variabile; le loro caratteristiche li rendono molto 

affini alla matrice solida presente nei terreni e sedimenti, mentre la presenza in 

atmosfera è molto limitata (WHO, 2004; EU-RAR, 2001). La loro produzione è andata 

aumentando esponenzialmente fin dalla prima sintesi, avvenuta a partire dal 1940 ed è 

tuttora in aumento, eccetto dove la produzione e l’utilizzo sono sottoposti a normativa 

(Soares et al., 2008). Alcuni isomeri si sono rivelati tossici in quanto interferenti 

endocrini e inibenti della fertilità; inoltre, trattandosi di composti lipofili, sono soggetti 

a fenomeni di bioaccumulo e biomagnificazione lungo la catena alimentare. La loro 
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presenza infatti è stata riscontrata in diversi alimenti per il consumo umano, soprattutto 

in vegetali, pesci ed alimenti con elevato contenuto di grassi. 

 

1.2. USI, DIFFUSIONE E PRODUZIONE 

Il BPA è stato sintetizzato la prima volta nel 1981 dal chimico russo Alexander P. 

Dianin, attraverso una reazione di condensazione di due molecole di fenolo e una di 

acetone con la presenza di un catalizzatore come l’acido cloridrico o una resina a 

scambio ionico (Jaromir, 2014). Preferibilmente si utilizza come catalizzatore HCl per 

la minor produzione di sottoprodotti. Per la piena riuscita della reazione è preferibile 

lavorare con un eccesso di fenolo. Nel processo di produzione, fenolo e acetone 

vengono iniettati in un reattore riempito con uno scambiatore cationico. La conversione 

a BPA avviene a circa 75 °C. La miscela passa in un concentratore a ridotta pressione, 

dove vengono liberati acqua e acetone. Il BPA cristallizza quando viene raffreddato e 

risulta avere una purezza molto elevata. In Figura 1 è rappresentato il processo di 

produzione del BPA. 

 

Figura 1: Processo di produzione del BPA 

Il BPA è un prodotto chimico tra i più utilizzati al mondo. Nel 2003 la produzione 

annua è stata tra le 2,7 e le 3,2 milioni di tonnellate, circa un terzo del quale prodotto 

negli Stati Uniti (Tsai, 2006). Vista la continua richiesta del mercato di prodotti in cui 

esso è presente, la sua produzione continua ad aumentare. Alcuni studi hanno stimato 

che il consumo globale di BPA nel 2010 abbia raggiunto 5 milioni di tonnellate 

(Morgan, 2006). In Tabella 1 viene sintetizzata la capacità di produzione globale del 

BPA in diverse regioni del mondo. 
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Stato/Regione Capacità di produzione (103 t/anno) 
Percentuale 

(%) 

USA 1075 22,9 

Brasile 27 0,6 

Belgio 220 4,7 

Germania 465 9,7 

Olanda 410 8,7 

Spagna 280 6,0 

Russia 165 3,5 

Cecoslovacchia 8,5 0,2 

Polonia 12 0,3 

Cina 167 3,6 

Taiwan 615 13,1 

Giappone 611 13,0 

Corea 260 5,5 

Singapore 230 4,9 

Tailandia 160 3,4 

TOT. 4696,5 100 

Tabella 1:  Capacità di produzione mondiale del BPA (Jiao et al., 2008) 

Il BPA è utilizzato principalmente (nel 95% dei casi) nella produzione di polimeri 

sintetici, tra cui policarbonati e resine epossiche. Grazie alle buone proprietà 

meccaniche, al basso assorbimento di umidità e alla stabilità termica dei polimeri 

sintetici a base di BPA, questi sono spesso utilizzati nella produzione di vari prodotti 

come contenitori per alimenti, giocattoli, bottiglie, prodotti dentali, tubi, dispositivi 

elettronici, CD/DVD e attrezzature mediche (Huang et al., 2012).  

Il BPA è anche impiegato come antiossidante e stabilizzante nella produzione di cloruro 

di vinile e nella produzione della carta termica (Nam et al., 2012). La carta termica è 

prodotta in quantità massicce perché utilizzata per libri, fax, etichette, scontrini fiscali 

ed è anche utilizzata, dopo il riciclaggio, per la produzione di brochure, biglietti, buste 

postali, giornali, carta da cucina, carta igienica e cartone per i cibi (Liao et al., 2012). 

Inoltre, il BPA è ampiamente utilizzato nei poliacrilati, poliestere e vernici che, dopo la 
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degradazione, possono essere fonti importanti di inquinamento per l’ambiente e per gli 

alimenti (Vandenberg et al., 2012). 

I nonilfenoli sono composti alchilfenolici organici di sintesi, non presenti in natura; per 

la loro produzione sono stati messi a punto tre diversi metodi di produzione in batch o 

in continuo utilizzando fenolo e gruppi alchilici: la reazione avviene tramite 

catalizzatore (montmorillonite e acido fosforico) oppure tramite una resina solfonata per 

lo scambio ionico nel processo in batch, mentre per il processo in continuo si utilizza un 

letto fisso di resina a scambio ionico (WHO, 2004). 

Sin prima sintesi, avvenuta nel 1940, il loro uso e produzione sono andati aumentando 

quasi esponenzialmente. La produzione annua ha raggiunto le 154200 tonnellate negli 

USA (2001) e le 16000 tonnellate in Cina (2004) e Giappone (2001) (WHO, 2004).A 

livello europeo è difficile stabilire con chiarezza i quantitativi esatti di produzione ed 

importazione; il REACH stima a livello comunitario una produzione ed importazione 

compreso tra 10000 e 100000 tonnellate annue (SSAA, 2013). Di più facile reperibilità 

sono i dati a livello nazionale per alcuni paesi. Ad esempio in Tabella 2 è riportata la 

situazione in Germania in cui si nota come, a seguito dell’applicazione della Direttiva 

2003/53/EC, vi sia stato un notevole calo nella produzione, uso ed importazione di 

nonilfenoli (Fraunhofer & Oekpol, 2006). 

 

Anno  Prod. Import. Export. 

Uso 

Tot. 
NPEO 

resine 

fenoliche/vernici 
Tnpp 

Resine 

epossili 

2005 19000 2000 12000 6000 2400 400 200 9000 

2000 37000 4000 19800 17000 3500 600 100 21000 

Tabella 2 :  Situazione tedesca, valori espressi in tonnellate/anno (Fraunhofer & Oekpol, 

2006) 

Il nonilfenolo viene utilizzato principalmente per la produzione di: 

- nonilfenolopolietossilato (NPEO); 

- resine, plastiche, stabilizzanti; 

- ossime fenoliche; 

- tri(4NP)fosfito (TNPP): stabilizzante ed antiossidante. 

Di questi, i derivati di maggior impiego e diffusione sono i NPEO; la loro produzione 

massiccia è dovuta alla facilità e alla velocità del processo di produzione nonché alle 
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loro caratteristiche che li rendono prodotti versatili ed economici. Sono a loro volta 

usati in (EU-RAR, 2001): 

- processi industriali: cartiere, concerie, impianti tessili, lavorazione metalli; 

- agricoltura: fertilizzanti, prodotti protettivi per le piante; 

- prodotti ad uso domestico: detergenti, cosmetici, vernici, materiali da 

costruzione. 

La fonte maggiore di nonilfenolo nell’ambiente è la degradazione dei NPEO; i prodotti 

di degradazione, inclusi anche i nonilfenoli, sono più persistenti nell’ambiente rispetto 

al composto primario di provenienza (Langford & Lester, 2002; Chang et al., 2004). 

Data la loro ampia diffusione, sono presenti nelle acque reflue, sia civili che 

domestiche, di diversi paesi. Una volta giunti nella filiera di trattamenti degli impianti di 

depurazione delle acque, i composti con catene aventi lunghezza maggiore vengono 

facilmente degradati in composti aventi catene di lunghezza minore o in nonilfenoli 

(Soares et al., 2008). 

 

1.3. PROPRIETA’ CHIMICO-FISICHE 

1.3.1. BPA 

Il BPA ha un peso molecolare di 228,29 g/cm3; si presenta, a temperatura ambiente, 

come un solido bianco in fiocchi o polvere. La struttura molecolare è rappresentata in 

Figura 2. 

 

Figura 2: Struttura molecolare BPA 

Il punto di fusione del materiale commerciale, stimato tra i 150-157 °C, cambia in 

funzione del processo di fabbricazione (Merck Index, 1989). 

Per quanto riguarda il punto di ebollizione della sostanza vi sono, in letteratura, opinioni 

discordanti. Secondo Von Braun, (1925) alla pressione di 13 mmHg (o 1,7 kPa), il BPA 

vaporizza ad una temperatura tra i 250-252 °C, opinione confermata più recentemente 

anche da altri studiosi in materia (EU-RAR, 2003). Altri reports (Merck Index, 1989) 
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suggeriscono che per pressioni maggiori di 1 kPa, avvenga una decomposizione ad una 

temperatura di circa 220°C accompagnata da emissioni di fumi acri e irritanti.  Il punto 

di ebollizione a pressione atmosferica è infine stato accettato essere circa a 360,5°C, con 

decomposizione termica (EU-RAR, 2003). Altre fonti stimano il punto di ebollizione 

del BPA a 220 °C alla pressione di 5 hPa (Jaromir, 2014). 

Da dati di letteratura la densità relativa risulta pari a 1,195 kg/m3 a 25 °C  con variazioni 

a seconda della temperatura di misurazione e della tecnica di produzione (Sax & Lewis, 

1996). Per l’uso della valutazione di rischio è stato giudicato accettabile un valore di 

1,1-1,2 kg/m3 a 25 °C (EU-RAR, 2003).  

Per il BPA sono riportati valori di pressione di vapore in un range tra 4,1∙10-10 kPa e 

5,3∙10-9 kPa a temperatura standard (25°C) (Bayer, 1988); Kluwer (1991) propone un 

dato di pressione di vapore pari a 0,65 mmHg (0,009 kPa) a 190°C. 

In merito alla solubilità in acqua sono riportati valori tra 120 mg/l (Howard et al., 1990) 

e 301 mg/l (Bayer, 1988), entrambi riferiti a 25°C.  

Di fondamentale importanza è il coefficiente di ripartizione ottanolo-acqua (KOW), 

strettamente correlato alla tendenza di un composto a ripartirsi nella fase organica 

rispetto alla fase acquosa; Dow (2003) fornisce per il BPA un valore di log Kow pari a 

di 3,32, a dimostrazione del fatto che il BPA è caratterizzato da una buona solubilità nei 

grassi, ma meno nell’acqua (200 mg/dm3 a 25°C). I valori del coefficiente di 

ripartizione carbonio organico-acqua (KOC) forniti in letteratura (espressi come log Koc) 

vanno da  2,50 a 4,5 (Howard, 1989; Heemken et al., 2001; Fent et al., 2003; Ballard & 

Mackay, 2005).  

Il BPA non è esplosivo e la temperatura di ignizione varia tra un valore di 570 °C 

(Grossel, 1988) e 600 °C (Kluwer, 1991). Inoltre non risulta essere un agente ossidante 

(EU-RAR, 2003). 

La presenza di gruppi ossidrilici determina una buona reattività. Similmente ad altri 

fenoli, il BPA può essere convertito ad eteri, esteri e sali (EU-RAR, 2003). 

Le principali caratteristiche chimico-fisiche del BPA sono riassunte nella Tabella 3 

(EU-RAR, 2003). 
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Parametri Valori Commenti 

Stato fisico a temperatura ambiente Solido bianco in fiocchi 
Dipende dal processo di 

produzione 

Peso molecolare 228,29 g/cm3  

Punto di fusione 155 – 157 °C 
Dipende dal processo di 

produzione 

Punto di ebollizione 360 °C a 101,3 kPa Possibile decomposizione 

Densità relativa 1,1 – 1,2 kg/m3 a 25°C  

Pressione di vapore 5,3 ∙ 10-9 kPa  

Coefficiente di ripartizione ottanolo-

acqua (log KOW) 
3,3 – 3,5  

Coefficiente di ripartizione carbonio 

organico-acqua (log KOC) 
2,5 – 4,5  

Solubilità in acqua 200 mg/l  

Flash Point 207 °C  

Auto infiammabilità 532 °C  

Limite di esplosività (in aria) 

Minimo di 

concentrazione 0,012 g/l 

con > 5% ossigeno 

 

Costante di Henry 10-5 – 10-6 Pa m3/mole  

Proprietà ossidative 
Non è un agente 

ossidante 
 

Tabella 3: Caratteristiche chimico-fisiche del BPA (EU-RAR, 2003) 

 

1.3.2. Nonilfenoli 

Con il termine nonilfenolo ci si riferisce ad un’ampia famiglia di composti sintetici, 

xenobiotici, lipofili e non ionici aventi isomeri e strutture molecolari molto diverse tra 

loro, per un totale di 211 possibili combinazioni strutturali allo stato attuale utilizzate e 

conosciute (Soares et al., 2008). 

La struttura può variare in due modi (WHO, 2004): 

- posizione del gruppo alchilico C9H19 sulla molecola di fenolo (anello benzenico 

legato ad un gruppo ossidrile –OH);  

- caratteristiche del gruppo alchilico: esso può essere a sua volta lineare o 

ramificato, a lunga o corta catena. 
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Tra i vari isomeri, quello più prodotto e diffuso in ambiente è il 4-nonilfenolo (4-NP, 

formula molecolare: C15H24O); poiché le sue caratteristiche chimico – fisiche  non sono 

significativamente diverse da quelle degli altri isomeri, il 4-NP viene assunto come 

composto di riferimento per indicare l'intera famiglia dei nonilfenoli e da questo punto 

ci si riferirà ad esso per designare in generale i nonilfenoli e lo si utilizzarà con 

l’acronimo NP (EU-RAR, 2001). In Figura 3 sono riportate la struttura generale dei NP 

e quella di un nonilfenolo ramificato. 

 

Figura 3: Struttura del NP e di un suo isomero ramificato 

Avendo una temperatura di fusione pari a -8°C (Huls, 1994), a temperatura ambiente il 

NP si presenta come un liquido viscoso giallo pallido ed ha un leggero odore fenolico 

mentre il punto di fusione si assesta tra i 290 ed i 300°C (ICI, 1995). A 20°C ha una 

densità relativa di 0,95 e a 25°C una pressione di vapore pari a 0,3 Pa (EU-RAR, 2001). 

Riguardo alla solubilità in letteratura si hanno risultati discordanti, soprattutto in base 

alle condizioni in cui si è operato; ciò nonostante è assodato che il NP sia una sostanza 

molto poco solubile in acqua ed il valore di riferimento è stato preso pari a 6 mg/l a 

20°C (EU-RAR, 2001). Per quanto riguarda il coefficiente di ripartizione ottanolo-

acqua, anche in questo caso i risultati ottenibili in letteratura sono vari e talvolta 

discordanti; il valore più utilizzato è quello di log KOW pari a 4,48, indice dall’alta 

affinità del NP verso la componente organica (WHO, 2004). 

Valori variabili si riscontrano anche per il coefficiente di ripartizione carbonio organico-

acqua, generalmente compresi tra log KOC di 4,4 e 4,7 (Sekela et al., 1999; Porter & 

Hayden, 2001). 

In Tabella 4 sono riassunte le principali caratteristiche chimico-fisiche del NP. 
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Proprietà Valore 

Stato fisico a 0°C, 1 atm liquido viscoso giallo pallido 

Peso molecolare 220,34 g/mole 

Punto di fusione -8°C 

Punto di ebollizione 290-300°C 

Densità relativa 0,95 a 20°C 

Pressione di vapore 0,3 Pa a 25°C 

Coefficiente di ripartizione 

ottanolo-acqua (log KOW) 
4,48 

Coefficiente di ripartizione 

carbonio organico-acqua (log KOC) 
4,4 – 4,7 

Solubilità in acqua 6 mg/l a 20°C 

Flash point 141-155°C 

Esplosività sostanza non esplosiva 

Auto infiammabilità 370°C 

Proprietà ossidative non è un agente ossidante 

Viscosità 2500 mPa a 20°C 

Costante di Henry 11,02 Pa*m3/mole 

Pka 10 

Tabella 4: Caratteristiche chimico-fisiche del NP (EU – RAR, 2001)   

 

1.4. COMPORTAMENTO NELL’AMBIENTE 
1.4.1. BPA 

Adsorbimento 

L’adsorbimento svolge un ruolo primario sul destino degli inquinanti nel suolo, per cui 

uno studio della tematica è sicuramente importante per la caratterizzazione 

dell’inquinante in esame.  

Furun et al. (1990) studiarono il trattamento dei reflui industriali contenenti BPA 

mediante l’ausilio di processi biologici, carbone attivo e resine povere adsorbenti per 

analizzare l’adsorbimento, sia statico che dinamico, dell’inquinante. Negli studi relativi 

all’adsorbimento statico è stata stimata una capacità di adsorbimento media del carbone 

attivo di 44,7 mg BPA/g carbone. Per quanto riguarda lo studio sull’adsorbimento 

dinamico, la capacità di adsorbimento del carbone attivo è stata determinata pari a 50 

gBPA/l carbone attivo. Ulteriori test sono stati effettuati utilizzando, al posto del 

carbone attivo, delle resine adsorbenti. I risultati per tutti gli esperimenti, hanno portato 

a considerare il BPA come un elemento con moderata capacità adsorbente sui solidi.  
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Xu et al. (2009) tentarono di focalizzare l’attenzione sull’adsorbimento della classe di 

contaminanti emergenti dei quali fa parte anche il BPA nel suolo agricolo. Dopo 

l’analisi, utilizzando 4 diversi suoli, è stato dimostrato che l’adsorbimento può essere 

ben descritto da un isoterma di Freundlich, con un coefficiente di distribuzione medio 

(KD) pari a 25,76 l/kg, risultato simile a quanto è stato ottenuto in precedenti studi che 

riportano un valore di KD pari a 20 l/kg (Ying & Kookana, 2005). Sempre nello stesso 

studio, per stimare il tempo di percorrenza delle sostanze chimiche considerate nel suolo 

è stato calcolato un fattore di ritardo Rf, attraverso i valori di KD misurati. Per il BPA, è 

stato ottenuto un Rf pari a 42, ad indicare un alto tempo di residenza del contaminante 

nel suolo (Xu et al., 2009). 

Yong et al. (2013) effettuarono un’analisi relativa all’assorbimento di alcuni prodotti 

farmaceutici e per la cura personale (PPCPs) contenenti, tra i tanti componenti, anche il 

BPA, testandoli su tre diverse tipologie di terreno (sabbie, argilla e limo), con tre 

differenti valori di foc, rispettivamente 0,41%, 1,35% e 3,02%. Anche da questo studio è 

stato dedotto che l’assorbimento dei PPCPs testati da parte del terreno può essere ben 

descritto da una isoterma di Freundlich. Per quanto riguarda il BPA, i coefficienti 

dell’isoterma passano da un minimo di 2,47 (sabbie) ad un massimo di 13,9 (limo) per il 

Kf, ovvero la costante che riflette la capacità di assorbimento, e da un minimo di 0,95 

(argilla) fino ad un massimo di 0,969 (terreno argilloso) per n, fattore di linearità che 

descrive la non linearità dell’adsorbimento. Si è notato come valori più alti di Kf sono 

associati a suoli con alto foc. I valori del KD ottenuti passano da 5,04 (sabbie), 6,80 

(argilla), fino a 8,75 (limo), mentre i valori di log Koc ottenuti sono 2,46 (limo), 5,04 

(sabbie) e 2,70 (argilla). 

Li et al. (2013) analizzano l’adsorbimento di alcuni interferenti endocrini, tra i quali 

anche il BPA, nel caso di terreno irrigato con acqua bonificata nel suolo di una regione 

della Cina, riscontrando come per il BPA si abbiano fenomeni di interazione con il  

terreno. Infatti, dati i valori di log Koc forniti dalla letteratura si pensa che questo 

contaminate abbia una moderata affinità con la materia organica del suolo ed è quindi 

improbabile che sia biodisponibile o mobile nei suoli stessi, anche se quest’ultima 

caratteristica è influenzata dalla chimica e dalle caratteristiche fisiche del terreno in 

esame (Howard, 1989; Fent et al., 2003). Ad esempio, vi sono alcuni studi che 

dimostrano l’aumentato assorbimento del BPA in presenza di ferro, cadmio e piombo 
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(Zeng et al., 2006; Li et al., 2007). Loffredo e Senesi (2006) hanno documentato un 

rapido e completo desorbimento del BPA in terreni sabbiosi e acidi. 

 

Volatilizzazione 

La volatilità del BPA è molto bassa, si ritiene, perciò, che meno dell’1% si riversi 

nell’atmosfera dove viene rapidamente foto-ossidato e degradato (Howard, 1989; 

Cousins et al., 2002). Per la sua bassa volatilità e il suo breve tempo di vita 

nell’atmosfera è improbabile che venga riscontrato in atmosfera in grande quantità. La 

rimozione attraverso le precipitazioni atmosferiche risulta trascurabile. Inoltre, per via 

della sua caratteristica breve durata nell’atmosfera, è improbabile che venga trasportato 

per lunghe distanze; eventuali concentrazioni risultanti al suolo a causa delle 

precipitazioni saranno, pertanto, prossime solo al punto di emissione (EU-RAR, 2003). 

 

Degradazione abiotica e biotica 

Alcuni studi sulla degradazione biologica dei PPCPs nei suoli, in particolare in quattro 

diverse tipologie di suoli agricoli, furono effettuati da Xu et al. (2009). Come risultato 

degli esperimenti è stato osservato come l’andamento della degradazione segua una 

cinetica di decadimento esponenziale del primo ordine. Per quanto riguarda il BPA è 

stato osservato un tempo di dimezzamento (t1/2) che va da un minimo di 0,81 fino a un 

massimo di 5,50 d, a seconda del terreno analizzato, ed un valore della costante di 

degradazione k (d-1) in un intervallo tra 0,1260 e 0,8511. Dopo 45 giorni di incubazione 

la percentuale di BPA degradato in tutti e 4 i suoli considerati è maggiore del 95%. 

Nello studio analizzato, è stato constatato che la degradazione del BPA è maggiore nei 

suoli rispetto che negli acquiferi, ma la velocità maggiore viene riscontrata nei fanghi 

attivi acclimatati, a causa della maggiore degradazione batterica. La differenza 

riscontrata nella degradazione nelle diverse tipologie di terreno considerate dipende 

anche dal contenuto di foc: alti valori di foc nei suoli possono ridurre la biodisponibilità 

degli inquinanti e quindi inibire la loro degradazione.  

La stessa tematica è stata affrontata da Yong et al (2013), analizzando la degradazione 

del BPA in tre diverse tipologie di terreno sia nel caso in cui questo sia sterile, che nel 

caso in cui non lo sia. Anche in questo caso si è trovato riscontro in un modello di 

decadimento esponenziale del primo ordine. Nel caso di terreno sterile, il tempo di 
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dimezzamento si trova tra i 16,3 e 17,6 giorni, mentre la costante k (d-1) va da un 

minimo di 0,039 fino ad un massimo di 0,043. Nel caso di terreno non sterile il tempo di 

dimezzamento si trova tra 11,7 e 14,4 giorni, mentre la costante k (d-1) va da un minimo 

di 0,048 ad un massimo di 0,059. Si osservi come la sterilizzazione del campione possa 

prolungare il tempo di dimezzamento del composto nel suolo, ad indicare la grande 

importanza svolta dall’attività microbica nella biodegradazione nei suoli. Anche in 

questo studio, come nel precedente sopracitato, si evidenzia la differenza svolta dal 

contenuto di carbonio organico nel suolo, che come già affermato in precedenza riduce 

la biodisponibilità dei contaminanti. Nel complesso ci si aspetta che il BPA sia 

biodegradabile nell’ambiente e non persistente (USEPA, 2010). 

 

Tra tutti i metodi utili per la rimozione del BPA nell’ambiente, come fotodegradazione 

(Neamtu & Frimmel, 2006), l’ossidazione (Deborde et al., 2008), l’ossidazione 

fotoelettrocatalitica (Brugnera et al., 2010), la biodegradazione (Kang et al., 2006a) è 

stata dimostrata essere la tecnica più avanzata ed efficiente sia per quanto riguarda suolo 

e sedimenti sia per quanto riguarda il compartimento acquatico. 

Il BPA nell’ambiente viene decomposto da una grande varietà di microorganismi, la 

maggior parte dei quali sono stati isolati, identificati, caratterizzati e utilizzati in 

impianti di depurazione  (Dorn et al., 1987; Staples et al., 1998; Kang et al., 2006a; 

Melcer & Klecka, 2011). I ceppi batterici capaci di biodegradare il BPA vengono isolati 

da terreni, fanghi, acqua di fiume e mare e persino da alcuni campioni alimentari. Questi 

ceppi sono capaci di crescere sul BPA utilizzandolo come unica fonte di carbonio e di 

energia e sono ceppi gram-negativi Sphingomonas sp., Pseudomonas sp., 

Achromobacter sp., Novosphingobium sp., Nitrosomonas sp., Serratia sp., Bordetella 

sp., Alcaligenes sp., Pandoraea sp., Klebsiella sp. e Cupriavidus sp. e ceppi gram-

positivi di Streptomyces sp., e Bacillus sp. In ogni caso i batteri con alta capacità di 

biodegradazione sono pochi e sono limitati da fattori ambientali come quantità di 

biomassa, temperatura, pH, presenza di ioni metallici o composti biologici e ossigeno.  

 

Il BPA  è considerato prontamente biodegradabile nel comparto acquatico (Staples et 

al., 1998). Alcuni studi effettuati su colture batteriche capaci di degradare il BPA hanno 

messo in luce la complessità del processo metabolico che porta alla formazione di molti 
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tipi di sottoprodotti di degradazione, anche chiamati BDPs. I batteri utilizzati per la 

degradazione del BPA crescono su di esso utilizzandolo come fonte di carbonio, circa il 

70 % - 80 % del TOC viene mineralizzato a CO2 o trasformato in materiale cellulare, il 

restante 15% - 30% è accumulato nel terreno di coltura batterico sotto forma di BDPs 

solubili (Lobos et al., 1992; Ike et al., 2000). Secondo Spivack et al. (1994) circa l’80% 

del BPA genera, a seguito del clivaggio, due sottoprodotti: il p-idrossiacetofenone (p-

HAP) e il p-idrossibenzaldeide (p-HBAL), seguita da un ulteriore degradazione di 

entrambi i BDPs tramite l’acido p-idrossibenzoico (p-HBA). Il restante 20% è 

convertito in 2,3-bis(4-idrossifenil)-1,2-propanediolo (Tetraolo-IV) via bis(4-

idrossifenil)-l-propanolo. Anche se il Tetraolo-IV può essere lentamente degradato per 

generare l’alcol p-idrossifenacil (p-HPOH), questi sono accumulati più a lungo nel 

terreno di coltura. La degradazione del BPA attraverso dei mix di batteri come quelli del 

fango attivo o quelli presenti nelle acque di fiume possono portare all’accumulo di 

Tetraolo-IV e p-HPOH, considerati i prodotti finali della degradazione del BPA (Ike et 

al., 2000). Quindi si può affermare che la dispersione del BPA nell’ambiente causa un 

inquinamento secondario dovuto alla presenza di BDPs.  

Analizzando il metabolismo del BPA da parte del ceppo batterico MV1 si è riscontrata 

la presenza di due vie principali per la formazione di sottoprodotti: una minore in cui 

prima il BPA è prima ossidato a Triol I e una maggiore nella quale il BPA è 

metabolizzato a intermedi come l’acido 4-idrossibenzoico e a 4-idrossiacetofenone che 

sono convertiti a CO2 e biomassa (Spivack et al., 1994). In Figura 4, viene rappresentato 

uno schema delle principali vie di degradazione del BPA, con evidenziati i sottoprodotti 

citati. 
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Figura 4 : Vie di degradazione del BPA e principali sottoprodotti 

Per quanto riguarda gli effetti tossici di questi composti, non vi sono molte analisi in 

letteratura, ma uno studio effettuato da Ike et al. nel 2002 ha analizzato le caratteristiche 

di tossicità e gli effetti mutageni ed estrogenici di alcuni BDPs confrontandoli con quelli 

del BPA. Il risultato dell’analisi svolta ha portato ad affermare che i BDPs hanno molti 

meno effetti tossici rispetto al BPA, quindi le sue caratteristiche di acuta tossicità posso 

essere diminuite o addirittura eliminate dalla biodegradazione aerobica. 

 

1.4.2. NP 

Adsorbimento 

Il fenomeno di adsorbimento e desorbimento del NP nel terreno deve essere analizzato 

dal momento che il suo accumulo nei sedimenti e nei fanghi porta poi queste matrici a 

comportarsi come suoi serbatoi di rilascio nell’ambiente; per di più l’assimilazione del 
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NP nelle piante da terreni contaminati dipende dalla biodisponibilità dello stesso, che è 

a sua volta funzione del tasso di adsorbimento (Hesselsoe et al., 2002). 

Il principale meccanismo che regola l’adsorbimento del NP nel terreno è la struttura 

dello stesso, in termini di granulometria, di pH e di contenuto di sostanza organica: date 

le caratteristiche del NP esso tende a legarsi con la componente organica del terreno 

mentre interazioni più deboli, anche se non trascurabili, si vengono a creare tra la 

componente inorganica del terreno e il composto; la cinetica è regolata da processi 

diffusivi. 

Duringet al. (2002) hanno analizzato il fenomeno di adsorbimento e desorbimento del 

NP in diversi tipologie di terreno, osservando una fase iniziale di rapido adsorbimento 

seguita da una di lento incremento dato dalla migrazione del NP dai siti esterni a quelli 

interni tramite diffusione. Per i campioni non agitati si è vista una cinetica molto più 

lenta, fatto che supporta l’ipotesi che la cinetica di adsorbimento sia regolata dalla 

diffusione. L’instaurarsi delle condizioni di equilibrio si è osservata dopo circa 20 ore. 

L’andamento della cinetica e l’incompletezza del processo di desorbimento implicano 

che l’adsorbimento non è completamente reversibile per l’instaurarsi di legami chimici 

stabili tra l’NP e la materia organica del terreno; si ha quindi una porzione di NP 

facilmente desorbibile ed una molto più affine al terreno. 

Liao et al. (2013) hanno osservato che l’adsorbimento di NP nel terreno è variato tra 

l’81,8% e l’84,9%, in funzione del contenuto di materia organica presente; in generale il 

processo ha raggiunto l’equilibrio in circa 6 ore e sono state notate due fasi distinte: 

- la prima che va da 0 a 30 minuti circa in cui si ha un rapido e pressoché 

completo adsorbimento per la disponibilità di siti di legame sulla superficie di 

terreno causato dall’occupazione dei siti di attivazione esterni tramite varie 

interazioni chimico-fisiche quali interazioni idrofobe, legami covalenti e legami 

di Van der Walls; 

- la seconda più lenta e poco influente in cui si ha una migrazione dell’NP 

all’interno del terreno tramite meccanismi di diffusione nei pori. Il rateo di 

diffusione intra-particellare è stato molto modesto per il fatto che il diametro 

medio dei micropori è relativamente piccolo se comparato alla dimensione delle 

molecole di NP. 
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Analizzando separatamente le componenti principali del terreno, ossia acido umico 

(HA) e la componente minerale silicea (SiO2), l’adsorbimento nei primi 5 minuti è stato 

di 91mg/kg per l’HA, 8,8 mg/kg per il terreno e 4 mg/kg per l’SiO2. Un così alto valore 

di assorbimento dell’HA è dovuto alla struttura dell’acido stesso che consente un’ampia 

gamma di interazioni idrofobe HA-NP. Per la modellizzazione delle isoterme di 

adsorbimento nel terreno si è utilizzata l’equazione lineare: Qe= KD*Ce; i valori di KD 

per i terreni analizzati sono variati nel range 695,4 l/kg - 750,9 l/kg. Il valore di KD per 

il terreno è comunque un ordine di grandezza maggiore rispetto all’SiO2, ulteriore 

riscontro che la materia organica gioca un ruolo predominante nel trasporto di NP nel 

terreno (Liao et al., 2013). 

Analizzando la variazione dell’adsorbimento al variare della temperatura e del 

contenuto organico del terreno risulta che: 

- il valore di KD decresce con l’aumentare della temperatura: in generale, con 

l’aumento della temperatura, la solubilità delle sostanze organiche nell’acqua 

aumenta e quindi diminuisce la materia organica adsorbibile dal terreno (Zeng et 

al., 2006; Yang et al., 2011)  

- nel caso di terreni sottoposti a combustione il valore di KD è risultato molto 

minore rispetto al terreno non trattato, aspetto che sottolinea l’importanza della 

materia organica nel processo di assorbimento (Liao et al., 2014). 

 

Volatilizzazione 

La volatilizzazione dalle acque superficiali in aria è stimata tramite la costante di Henry 

pari a 11,02 Pa m3 mol-1. Il coefficiente di ripartizione aria-acqua derivabile è pari a 

4,65*10-3m3/m3. Entrambi i valori citati indicano che la volatilizzazione è un 

meccanismo irrilevante per questo composto. Se ne deduce che la presenza e il 

potenziale di trasporto dell’inquinante in atmosfera sono minimi e che quindi non si 

avrà una dispersione dall’eventuale sorgente di emissione (EU-RAR, 2001). 

 

Degradazione abiotica 

Per quanto riguarda la degradazione abiotica, il NP rilasciato in atmosfera viene 

degradato mediante reazione con radicali idrossidi OH° con un rateo di degradazione 

specifico stimato pari a 5,4*10-11 cm3molec-1s-1. 



21 
 

La costante di degradazione in aria applicando un modello di primo ordine basandosi 

sul processo degradativo radicalico è pari a k = 2,3 d-1 (EU-RAR, 2001). 

Il tempo di dimezzamento del NP in atmosfera è stato calcolato pari a 0,3 giorni mentre 

la frazione di NP adsorbita sulle particelle di aerosol è bassa (Syracuse, 1991). 

La precipitazione di NP presente in atmosfera è irrilevante, con conseguente 

concentrazione dell’inquinante nella pioggia praticamente nulla, con eventuali picchi di 

concentrazione in prossimità delle sorgenti emissive. 

La degradazione abiotica del NP tanto nel comparto acquatico (idrolisi e fotolisi) quanto 

nei sedimenti e nel terreno è un processo di rimozione trascurabile; ciò si riscontra nella 

stabilità del NP durante lo stoccaggio e negli svariati studi riportati in letteratura in cui 

non si è osservata degradazione nei campioni di controllo in cui non erano presenti 

microorganismi e in cui l’unica degradazione possibile era quella abiotica (Trocmé et 

al., 1988; Corti et al., 1995; During et al., 2002; Chang et al., 2005). 

Degradazione biotica 

Il NP è un composto che va incontro a fenomeni degradativi biotici, principalmente di 

tipo aerobico, e, in misura minore, a fenomeni di degradazione anaerobica. La 

biodegradazione avviene tanto nel comparto acquatico quanto nei sedimenti e nel 

terreno, con notevoli variazioni nei risultati ottenibili a seconda di diversi fattori e 

condizioni operative che fanno sì che i risultati in letteratura siano talvolta tra loro 

discordanti; i principali parametri operativi influenti sono i seguenti (Hesselsoe et al., 

2001; Li et al., 2004): 

- matrice ambientale in analisi; 

- tossicità del composto nei confronti dei microorganismi degradativi utilizzati; 

- adattamento o meno dei microorganismi al composto da degradare; 

- differenza nel composto utilizzato in termini di isomeri e grado di ramificazione; 

- utilizzo o meno di agenti emulsionanti. 

Huls (1996) ha analizzato il fenomeno di biodegradazione aerobica nel comparto 

acquatico: il NP sia in presenza di un agente emulsionante che in sua assenza ha 

raggiunto un livello di degradazione pari allo 0% in un periodo di tempo pari a 32 

giorni; utilizzando invece fanghi attivi acclimatati alla presenza di NP tramite dei 

periodi di incubazione precedenti, il NP in assenza di emulsionante ha raggiunto un 
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livello di degradazione pari allo 0% in un periodo di 40 giorni mentre nello stesso lasso 

di tempo, ma in presenza di emulsionante ha raggiunto una degradazione pari al 78%. 

In uno studio condotto da Williams e Varineau (1996) si è utilizzata una concentrazione 

di NP pari a 12,2 mg/l e come inoculo fanghi attivi di un impianto municipale; dopo 10 

giorni si è raggiunta una degradazione pari circa al 10% mentre dopo 28 giorni si è 

raggiunta una degradazione del 53%. Incrementando la concentrazione a 31 mg/l al 

decimo giorno la degradazione è stata pari al 19% e pari al 62% al 28esimo giorno. Se 

ne deduce che il NP non è un composto prontamente biodegradabile (0-10 giorni), ma 

viene biodegradato su tempi più lunghi. 

Per quanto riguarda le acque sotterranee, generalmente la rimozione di contaminanti è 

molto lenta dal momento che vi sono condizioni chimiche e biologiche sfavorevoli alla 

degradazione e con notevole inibizione dell’attività microbiologica. La presenza o meno 

di ossigeno è un importante fattore che determina la permanenza di NP negli acquiferi: 

in condizioni anossiche il NP non solo non viene biodegradato, ma aumenta in 

concentrazione a causa della degradazione degli NPEO (Barber et al., 1998; Langwaldt 

& Puhakka, 2000). 

Analizzando il fenomeno della degradazione aerobica nei sedimenti fluviali si sono 

riscontrate costanti di biodegradazione (per cinetiche di rimozione del primo ordine) che 

variano da 0,051 a 0,007 d-1 a cui corrispondono tempi di dimezzamento da 13,6 a 99 

giorni. Il NP è stato completamente degradato in 70 giorni senza preventiva 

acclimatazione dei sedimenti alla sostanza, in 28 giorni con l’acclimatazione; si è anche 

riscontrato che maggiore è la temperatura (nell’intervallo 20-50 °C) e più è completa la 

biodegradazione, che il pH ottimale è pari a 7, che l’agitazione dei campioni promuove 

la biodegradazione aerobica del NP e che durante il processo si è formato un 

sottoprodotto di degradazione, il 4’-ammino-acetofenone (Yuan et al., 2004). 

Il ceppo batterico più efficace nella biodegradazione aerobica, dei 16 individuati in 

grado di utilizzare il NP come fonte di carbonio, è risultato essere Pseudomonas sp. 

(Yuan et al., 2004). In uno studio condotto da Corvini et al. nel 2006, analizzando la 

degradazione aerobica di NP ad opera del batterio Sphingomonas sp. si è riscontrata la 

formazione di un sottoprodotto intermedio, l’idrochinone, la cui ulteriore degradazione 

ha portato alla formazione di acidi organici a corta catena mentre i prodotti finali del 

processo degradativo sono risultati essere benzenediolo e derivati alchilici. 
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Per quanto riguarda la formazione di sottoprodotti, maggiore evidenze si sono avute 

nella degradazione di NP utilizzando G. Simplex, un fungo filamentoso non lignolitico; 

si sono osservati due diversi percorsi degradativi (Rozalska et al., 2010): 

- distacco di atomi di carbonio con formazione di acidi quali acido 4-

idrossifenileptanonico e acido 3-(4-idrossifenil)propionico a sua volta 

trasformato o in 4-(1-idrossivinil)fenolo o in acido 2-(4-idrossifenil)acetico e 

acido 4-idrobenzoico. 

- idrossilazione del nono atomo di carbonio del gruppo alchilico e carbossilazione 

del primo atomo di carbonio con formazione di acido 9-idrossi-9-(4-

idrossifenil)nonanoico.  

Changet al. (2004) hanno studiato il fenomeno della degradazione anaerobica in 

sedimenti fluviali ottenendo costanti di biodegradazione che variano da 0,015 a 0,01 d-1 

a cui corrispondono tempi di dimezzamento da 46,2 a 69,3 giorni. Il NP è stato 

completamente degradato in 84 giorni senza preventiva acclimatazione dei sedimenti 

alla sostanza, in 63 giorni con l’acclimatazione. La degradazione anaerobica è promossa 

in condizioni solfato riducenti e inibita in condizioni metanigene e nitrato riducenti; si 

sono individuati sette ceppi batterici in grado di utilizzare il NP come fonte di carbonio 

in condizioni anaerobiche che però non sono stati identificati (Chang et al., 2004). 

La degradazione del NP nel terreno dipende da diversi fattori tra cui la disponibilità di 

ossigeno e l’attività microbica (Hesselsoe et al., 2001). Il NP presente nella fase acquosa 

o adsorbito sulla superficie delle particelle, dove la popolazione batterica aerobica è 

maggiormente attiva, viene degradato rapidamente mentre il NP presente all’interno 

delle particelle di terreno o legato alla materia organica risulta più resistente alla 

biodegradazione. Ciò conduce ad una rapida degradazione iniziale seguita da un 

andamento più lento, per poi avere una frazione rimanente persistente; la frazione di NP 

recalcitrante alla degradazione è stata osservata in percentuali comprese tra il 26-35% 

(Marcomini et al., 1989; Sjostrom et al., 2008).  

Quando applicati al terreno, i fanghi di supero tendono a formare aggregati eterogenei 

con minori condizioni aerobiche al centro. L’instaurarsi di condizioni anaerobiche 

rallenta il processo degradativo; queste si possono presentare anche in seguito ad una 

massiccia applicazione di fanghi di supero a causa dell’aumento della domanda di 

ossigeno e della minore diffusione dello stesso nel terreno (Kvestak et al., 1995). Anche 
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per i terreni, i microorganismi responsabili della degradazione sono più efficienti se 

acclimatati alla metabolizzazione del NP (Topp & Starratt, 2000; Yuan et al., 2004). 

 

1.5. DISTRIBUZIONE NELL’AMBIENTE 

1.5.1. BPA 

Il BPA è una sostanza chimica pseudo-persistente e nonostante la sua breve emivita è 

onnipresente nell'ambiente a causa del rilascio continuo (Oehlmann et al., 2009).  

La presenza di BPA nell’ambiente naturale è collegata esclusivamente ad attività di 

origine antropica. Il rilascio può verificarsi durante le fasi di fabbricazione, trasporto o 

lavorazione. Al giorno d’oggi non è facile definire quale sia la fonte principale di 

rilascio di BPA in ambiente, tuttavia è possibile determinare quelle che sono le 

principali vie di migrazione dell’inquinante in esame sia in ambiente che nel cibo. Una 

grande importanza va data alla produzione, al trattamento e alla trasformazione del BPA 

così come alla degradazione (idrolisi) di svariati polimeri, come le resine epossiche e i 

policarbonati che si traducono nel rilascio di monomeri del BPA in ecosistemi e nel 

cibo (Mercea, 2009). 

Il rilascio post-consumo può avvenire attraverso lo scarico di reflui da impianti di 

trattamento delle acque reflue municipali, la lisciviazione dalle discariche, la 

combustione di rifiuti domestici e la decomposizione delle materie plastiche 

nell’ambiente (Crain et al., 2007). Solo nel 2008, gli Stati Uniti hanno emesso 577 

tonnellate di BPA durante la produzione e la trasformazione e altre 1266 sono state 

rilasciate in impianti di trattamento delle acque reflue e nei trasferimenti di materiali 

fuori dai siti di stoccaggio (USEPA, 2010). 

 

Atmosfera 

Si ritiene che il BPA venga emesso in atmosfera principalmente come risultato 

dell’attività industriale per un totale di circa 100 tonnellate all’anno, con una 

concentrazione in atmosfera variabile. Per esempio, Berkner et al. (2004) hanno 

riscontrato basse concentrazione di BPA, dai 5 ai 15 ng/m3, per campioni presi in tre 

differenti località Bavaresi, mentre Matsumoto et al. (2005) hanno osservato 

concentrazioni variabili in un range tra 10 e 1920 ng/m3 in differenti località 

Giapponesi. Altri studi effettuati hanno riportato concentrazioni variabili da alcuni a 
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parecchi ng/m3 per le aree costiere con un picco nella zona orientale dell’Asia, mentre 

livelli molto più alti, dai 170-880 ng/m3, in corrispondenza di grandi agglomerati in 

Asia, Nuova Zelanda e Stati Uniti. La più alta concentrazione di BPA in atmosfera, 4,55 

ng/m3, è stata osservata in India (Bombay e Chenay) ed è causata dall’ intensa attività di 

combustione delle plastiche a scopo domestico. Gli studi effettuati denotano anche 

un’allarmante contaminazione di BPA in corrispondenza delle regioni Polari (da 1 a 17 

ng/m3), con un aumento importante dal 1991 al 2000 (Fu & Kawamura, 2010). In 

Tabella 5 vengono riportate alcune concentrazioni del contaminante di interesse 

riscontrate in atmosfera in diverse regioni del mondo: 

Luogo 
Concentrazione 

BPA (𝒏𝒈/𝒎𝟑) 
Caratteristiche Fonte 

Cina (Beijing) 380-1260 Sito urbano (2007) Fu & Kawamura, 2010 

Hong Kong 30-690 Sito urbano (200) Fu & Kawamura, 2010 

Mare della Cina dell’est 7-27 Regione marina (1990) Fu & Kawamura, 2010 

Mare della Cina del sud 6 Regione marina (1990) Fu & Kawamura, 2010 

Osaka, Giappone 10-1920 Sito urbano (2000) Matsumoto et al, 2005 

Sapporo, Giappone 70-930 Sito urbano (2008) Fu & Kawamura, 2010 

Chennai, India 200-17400 Sito urbano (2007) Fu & Kawamura, 2010 

Mumbai, India 100-9820 Sito urbano (2008) Fu & Kawamura, 2010 

Auckland, Nuova Zelanda 4-1340 Sito urbano (2004) Fu & Kawamura, 2010 

Christchurch, Nuova Zelanda 95-1480 Sito urbano (2004) Fu & Kawamura, 2010 

North Carolina, U.S. < 100-2500 Sito urbano (1997) Wilson et al., 2001 

N-E Bavaria, Germania 5-15 Sito rurale (2001) Berkner et al., 2004 

Oceano Pacifico del Nord 1-2 Regione marina (1989) Fu & Kawamura, 2010 

Coste della California 8-16 Regione marina (1989) Fu & Kawamura, 2010 

Oceano Atlantico (Nord) 4-6 Regione marina (1989) Fu & Kawamura, 2010 

Oceano Indiano 6 Regione marina (1990) Fu & Kawamura, 2010 

ChichieJimaIs,  2-23 Regione marina (1990) Fu & Kawamura, 2010 

RishiriIs. 4-32 Regione marina (2003) Fu & Kawamura, 2010 

Alert, Canadian High Artic 1-11 Regione Polare (1991) Fu & Kawamura, 2010 

Alert, Canadian High Artic 2-17 Regione Polare (1991) Fu & Kawamura, 2010 

Syowa Station, Antartico 1-11 Regione Polare (1991) Fu & Kawamura, 2010 

Tabella 5:  Concentrazioni di BPA rilevate in atmosfera in diverse regioni del mondo 

 

 



26 
 

Comparto acquatico 

La concentrazione del BPA nell’acqua superficiale dipende dal periodo di 

campionamento, dal luogo e dal modo in cui sono presi i campioni. Data la media 

solubilità dell’inquinante, nella maggior parte dei casi il BPA risulta presente nelle 

acqua superficiali, anche se a basse concentrazioni (anche se vi sono risultati 

discordanti). Di seguito, nella Tabella 6, sono riportati i livelli di contaminazione 

riscontrati in alcuni siti sparsi per il mondo. 
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Sito 
Concentrazione 

(ng/l) 
Matrice Fonte 

Beijing 1194 – 1574  Fiume Zhou et al., 2009 

Beijing 38,9 – 55,8  Acque di rubinetto Zhou et al., 2009 

Shanghai 170 - 3520 Fiume Huangpu Ma et al., 2006 

Sud di Taiwan  59 -228 Fiume Lin, 2001 

Sud di Taiwan 623 -16200 
Acque di rifiuto da centro 

industriale 
Lin, 2001 

Giappone - Baia di Tokyo < 500-900 Fiume Kang & Kondo, 2006 

Giappone - Baia di Tokyo 20,2 – 30,1 Acqua di mare superficiale Hashimoto et al., 2005 

Giappone - Baia di Tokyo 149 - 12300  Percolati Yasuhara et al., 1997 

Corea 46 Acqua costiere Li et al., 2001 

Singapore 40 – 190  Acqua di mare Basheer & Lee, 2004 

USA Max. 420 Acque potabili dopo trattamento Stackelberg et al., 2004 

USA 281 – 3642  
Effluenti primari – trattamento 

di acque domestiche 
Drewes et al., 2005 

USA 6 – 50  
Effluenti secondari – 

trattamento di acque domestiche 
Drewes et al., 2005 

Toronto (Canada) 80 – 4980 Influenti (liquami) Lee & Peart, 2000 

Toronto (Canada) 10 – 1080  Effluenti (liquami) Lee & Peart, 2000 

Toronto (Canada) 230 - 149200 Effluenti industriali Lee & Peart, 2000 

Germania (fiume Elba) 8,9 – 776 Fiume Heemken et al., 2001 

Germania (fiume Elba) 4 – 92 Fiume Stachel et al., 2003 

Germania (fiume Elba) 16 – 100  Fiume Wiegel et al., 2004 

Parigi 60–74  Reflui urbani Cladiere et al., 2013 

UK - Sussex < 5,3 – 24  Fiume Liu et al., 2004a 

Spagna 10 – 2500  Acqua di rifiuto urbano Zafra et al., 2003 

Portogallo 28,7 – 98,4  Acque marine/riva Rocha et al., 2013 

Olanda < 10 – 330  Acqua marine/estuario Belfroid et al., 2002 

Mexico City 7 Acque superficiali Félix–Cañedo et al., 2013 

Mexico City 1-10  Acque sotterranee Félix–Cañedo et al., 2013 

Halle (Saale) 1-1136 Acque sotterranee Osenbruck et al., 2007 

Massachusetts (USA) 16 
Acque sotterranee (impianto 

depurazione) 
Rudel et al., 1998 

Massachusetts (USA) 320 Acque sotterranee (discarica) Rudel et al., 1998 

Tabella 6 : Concentrazione di BPA in ambiente acquatico in diverse regioni del mondo 
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Come si denota dalla Tabella 6 i valori risultano sensibilmente diversi a seconda della 

zona considerata e della tipologia di acqua esaminata (acqua marina, fluviale o refluo), 

passando da un minimo di 4 ng/l ad un massimo di 149200 ng/l. Le concentrazioni più 

elevate sono state riscontrate in corrispondenza di discariche di rifiuti contaminati da 

BPA, da depositi di materie plastiche o da effluenti industriali. Le concentrazioni 

osservate negli oceani e negli estuari risultano relativamente basse se confrontate con 

alcuni sistemi di acqua dolce. Tuttavia, una problematica rilevante per i siti marini è 

quella della lisciviazione in corrispondenza di siti dove è accumulato molto materiale 

plastico. Nei siti marini è stato osservato, infatti, un maggior rilascio di BPA e una 

minor degradazione microbica (Kang & Kondo, 2005). Inoltre, la frazione 

biodisponibile del BPA disciolto può aumentare la salinità (Hu et al., 2006).  

Per quanto riguarda le acque sotterranee, uno studio di Osenbruck et al. (2007) ha 

mostrato la presenza di alcuni inquinanti, tra i quali anche il BPA, nelle acque 

sotterranee urbane della città di Halle (Saale) in Germania. Infatti, alte concentrazioni di 

BPA possono entrare nelle acque sotterranee a patto che le condizioni idrauliche ne 

consentano la filtrazione. Una ulteriore fonte di inquinamento da BPA per questa 

categoria di acque è costituita dal deflusso superficiale delle acque piovane. Nello 

studio sopracitato il range di concentrazione relativo al BPA, nel principale acquifero 

quaternario, va da un minimo di 0,001 μg/l fino ad un massimo di 1,136 μg/l. Un 

ulteriore analisi è stata effettuata da Félix–Cañedo et al. nel 2013, nel quale si è 

riscontrata una concentrazione di BPA in un range tra 1-10 ng/l nelle acque sotterranee 

di Mexico City. Rudel et al. (1998) misurarono la concentrazione di BPA nelle acque 

sotterranee del Massachusetts (USA): in corrispondenza di un pennacchio di un 

impianto di depurazione è stata riscontrata una concentrazione pari a 3 – 29 ng/l con una 

media di 16 ng/l, mentre in corrispondenza di una discarica è risultata essere, 

mediamente, 320 ng/l. 

 

Sedimenti e suolo 

Gli studi in cui sono stati campionanti sia sedimenti che acqua hanno riportato maggiori 

concentrazioni di BPA nei sedimenti rispetto alla colonna d’acqua considerata. 

Funakoshi e Kasuya (2009) hanno notato una forte correlazione tra i livelli di BPA 

vicino alla base della colonna d’acqua e quelli nel sedimento, il che è coerente con le 
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osservazioni relative alla lenta biodegradazione del BPA in ambienti anaerobici (Ike et 

al., 2006). È stato, infatti, dimostrato che il BPA è prontamente biodegradabile nelle 

acque superficiali in condizioni aerobiche, ma non in condizioni anaerobiche; come 

risultato, il BPA persiste nei sedimenti anaerobici per lunghi periodi (Toyama et al., 

2009). 

La fonte primaria di BPA nei suoli è dovuta all’impiego in agricoltura di fanghi di 

depurazione (Lemos et al., 2009). I livelli di BPA riportati relativamente ai fanghi di 

depurazione variano di diversi ordini di grandezza che vanno da 0,1 a 3,2*107 μg/kg di 

peso secco (Fromme et al., 2002; Harrison et al., 2006). Ogni anno circa 4*106 e 

2,4*106 tonnellate (come peso secco) di fanghi di depurazione vengono riversati nei 

campi agricoli, rispettivamente, in Stati Uniti e Europa (Kinney et al., 2008). Visti 

questi valori, si può notare che la presenza del BPA negli ecosistemi può essere 

notevole, nonostante la sua concentrazione nei fanghi non sia molto elevata.  

In altre zone del mondo, come il sud della Cina, i metodi per lo smaltimento dei rifiuti 

di qualsiasi genere sono ancora “arcaici” e potenzialmente pericolosi per la salute 

umana, soprattutto per la contaminazione dei suoli agricoli. Ad esempio nel nord della 

provincia di Guangdong recenti studi hanno dimostrato una pericolosa contaminazione 

da BPA (concentrazioni da 0,5 a 325 ng/g), in quanto prodotto finale della 

debromurazione riduttiva del tetrabromobisfenolo A utilizzato nei materiali elettronici 

(Huang et al., 2014).  Il tempo di dimezzamento nel BPA nei suoli è stato stimato pari a 

3 giorni (Fent et al., 2003), 7 giorni (Ying & Kookana, 2005) e 37,5 giorni 

(Environment Canada, 2008). 

In Tabella 7 si riassumono alcune concentrazioni riscontrate in sedimenti e suolo in 

alcune zone di interesse del mondo: 
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Tabella 7 : Concentrazione di BPA in suolo e sedimenti in diverse regioni del mondo 

Osservando i dati analizzati si possono riscontrare diversi range di contaminazione: per i 

sedimenti di fiume si va da un minimo di 0,6 μg/kg fino ad un massimo di 10500 μg/kg, 

per quelli di mare si passa da 1,5 μg/kg a 5 μg/kg, per quanto riguarda il suolo la 

concentrazione si trova tra i 0,5 μg/kg e i 325 μg/kg. 

1.5.2. NP 

La presenza di NP nell’ambiente ha come unica fonte il rilascio antropico, non essendo 

un composto presente in natura. Le modalità con cui il NP raggiunge l’ambiente 

naturale partono dal presupposto che il composto di partenza da cui deriva è l’NPEO. 

Per quanto detto in precedenza, il suo uso massiccio, sia in ambito civile che domestico, 

fa sì che arrivi agli impianti di depurazione di acque reflue in quantità localmente anche 

rilevanti. La sua relativamente veloce biodegradazione nei sottoprodotti quali NP 

Sito 
Concentrazione 

(μg/kg) 
Matrice Fonte 

Tula Valley, Messico 1,6 – 30,2 
Suoli agricoli irrigati con 

acqua inquinata (peso secco) 
Gibson et al., 2010 

U.S. 4 – 14  Suolo (peso secco) USEPA, 2010 

USA – Denver  40 – 800  Suolo/Sedimenti Burkhardt et al., 2005 

Longtang, Cina 0,5 - 325 Suolo (peso secco) Huang et al., 2014 

Beijing- fiume Jiaozhhou 0,6 – 59,6  Sedimenti di fiume Lei et al., 2008 

Sud di Taiwan 329 – 10500  Sedimenti di fiume Lin, 2001 

Corea – Masan Bay 2,7 – 50,3  Sedimenti Khim et al., 2001 

Corea – Ulsan Bay < 1,0 – 53,5 Sedimenti Khim et al., 2001 

Giappone – Tokyo Bay 0,11 – 48,0 Sedimenti Superficiali Hashimoto et al., 2005 

USA – Boston  1,5 – 5,0  Sedimenti marini Stuart et al., 2005 

Nord America 0,6 Sedimenti in acqua dolce USEPA, 2010 

Canada – Toronto  33 – 36700  Fanghi di depurazione Lee & Peart, 2000 

Germania – Fiume Elba 10 – 380  
Sedimenti freschi appena 

depositati 
Stachel et al., 2003 

Germania – Fiume Elba 7 – 1630  Sedimenti di fiume Stachel et al., 2005 

UK < 3,4 – 9  Sedimenti di fiume Liu et al., 2004b 

Italia – Fiume Tevere Max. 600 Materiale sospeso Patrolecco et al., 2004 

Olanda <1,1 – 43  Sedimenti Vethaak et al., 2005 
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comporta che, durante la filiera di trattamento di depurazione, specialmente nelle fasi 

secondarie biologiche, si abbia una trasformazione pressoché completa degli NPEO in 

NP (Langford & Lester, 2002; Soares et al., 2008). 

In un’analisi condotta su un impianto di trattamento di acque reflue si è riscontrato 

come il 60-65% dei composti appartenenti alla famiglia del NP in ingresso all’impianto 

sia stato rilasciato in ambiente con il 19% appartenente ai nonilfenoli carbossilasi, 

l’11% agli NPEO a corta catena, il 25% al NP e l’8% ai composti non trattati. Il NP è 

stato rilasciato in maggior associazione col fango (90%); infatti il principale percorso di 

rimozione del composto è l’assorbimento sulla fase solida dei fanghi (Shao et al., 2003). 

Gli NPEO non degradati e quindi sversati tal quale in ambiente, presentano una cinetica 

di degradazione più rapida e completa rispetto agli NP per cui andranno ad incrementare 

ulteriormente le concentrazioni dell’inquinante in analisi (Soares et al., 2008). 

Successivamente vi sono due principali vie di contaminazione dell’ambiente: 

- scarico di acque trattate o parzialmente trattate in fiumi o laghi: il comparto 

ambientale più coinvolto, oltre all’acqua, sono i sedimenti, date le caratteristiche 

chimico-fisiche del composto che lo rendono idrofobo e poco solubile. 

- utilizzo dei fanghi secondari di spurgo in agricoltura come fertilizzanti e 

ammendanti: in questo caso si ha un inquinamento del terreno da coltivo. 

Tramite l’analisi di fugacità di Mackay si è predetto che se il NP è rilasciato in acqua la 

maggior parte di esso (49-59%) tende a rimanere in acqua o a depositarsi nei sedimenti 

(41-50%) con una quota irrilevante trasferita in aria e nel suolo (<1%). Se invece 

l’emissione avviene nel suolo, la maggior parte dell’NP tende a rimanere nel suolo 

(Environment Canada, 2000). Si stima un rilascio globale di NP, calcolato considerando 

tutte le possibili fonti di emissione, pari a 2979 kg/giorno per le acque superficiali e di 

108060 kg/giorno per le acque reflue (EU-RAR, 2001). Un minor apporto che però è la 

predominante causa di inquinamento del comparto atmosferico è la produzione di 

aerosol contaminato durante i processi di depurazione delle acque reflue che va ad 

alterare la qualità dell’aria nelle vicinanze degli impianti. Una volta formatosi l’aerosol 

esso può andare incontro a deposizione umida tramite pioggia e neve (Cincirelli et al., 

2003; Fries & Puttmann, 2003). 
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Atmosfera 

Uno studio condotto su campioni urbani e costieri presso il fiume Hudson (USA) ha 

rivelato concentrazioni inattese, comprese tra 2,2 e 70 ng/m3 (Dachs et al., 1999). 

Concentrazioni rilevanti di NP si sono trovate anche in tutti i 120 in ambienti domestici 

analizzati da Rudel et al. (2003) negli Stati Uniti: la concentrazione in aria è stata pari 

mediamente a 110 ng/m3 e nella polvere a 2,58 μg/g. 

Fries e Puttmann (2003) hanno analizzato la concentrazione di NP in acqua meteorica e 

neve di aree urbane, semiurbane e rurali di Germania e Belgio. La concentrazione nella 

pioggia varia con la zona ed è maggiore nelle aree suburbane (0,534 μg/dm3), cosi come 

per la neve dove la concentrazione maggiore è nelle aree urbane (0,478 μg/dm3). 

In Tabella 8 sono riportati in sintesi i valori presenti in letteratura per le concentrazioni 

nel comparto atmosferico. 

 

Sito Concentrazione Matrice Fonte 

USA 2,2-79 ng/m3 aree urbane e costiere Dachs et al., 1999 

USA 
aria 110 ng/m3   

polvere 2,58 μg/g 
ambiente domestico Rudel et al., 2003 

Belgio e 

Germania 

pioggia 0,629 μg/dm3 

neve 0,242 μg/dm3 

aree urbane, suburbane 

e rurali 
Fries & Puttmann, 2004 

Tabella 8 : Concentrazioni rilevate di NP nel comparto atmosferico in diverse regioni del 

mondo 

Comparto acquatico 

Come detto in precedenza, la maggior fonte di contaminazione del comparto acquatico 

deriva dallo scarico delle acque reflue provenienti da impianti di depurazione in cui i 

processi adottati e il limitato tempo di residenza negli stessi dei reflui fa sì che in uscita 

gli effluenti possano avere anche elevate concentrazioni di NP. In Tabella 9 si riportano 

a titolo d’esempio alcune delle concentrazioni in diversi tipi di effluenti da impianti di 

depurazione. 
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Sito Concentrazione (μg/l) Matrice Fonte 

Svizzera 
43,5 effluente primario 

Ahel et al., 1994 
15 effluente secondario 

Giappone 
0,3 effluente secondario 

Fujita et al., 2000 
0,2 effluente finale 

Germania 0,25 - 2,3  effluente finale Spengler et al., 2001 

Spagna 
1 - 2,3  effluente primario 

Farre et al., 2002 
5,5 - 6,6  effluente finale 

Regno Unito 32 - 63  effluente finale Sheahan et al., 2002 

Cina 1,5 effluente finale Shao et al., 2003 

Norvegia 0,05 - 1,31  effluente finale Johnson et al., 2005 

Tabella 9: Concentrazioni di NP in effluenti da impianti di depurazione  

Dai dati in Tabella 9 si evince come la concentrazione negli effluenti finali, che 

risultano essere quelli effettivamente scaricati nei corpi idrici, varia in un range 

compreso tra 0,05 e 63 μg/l. 

Per quanto riguarda le acque superficiali si riscontrano concentrazioni maggiori in 

prossimità di industrie in cui i processi coinvolgono il NP e allo scarico degli impianti 

di trattamento; in alcuni studi si è riscontrata una variazione stagionale delle 

concentrazioni che sono risultate minori in estate per la maggior attività batterica 

presente nelle acque (Petrovic et al., 2002; Li et al., 2004). Altri fattori che influenzano 

la concentrazione nelle acque superficiali sono il rateo di sedimentazione e le correnti 

(Soares et al., 2008). 

Analisi condotte su 30 fiumi degli Stati Uniti hanno rilevato la presenza di NP in 17 di 

essi, con valori compresi tra <0,11 e 0,64 μg/l e concentrazione media di 0,12 μg/l  

(Naylor et al., 1992); studi condotti sul fiume Glatt in Svizzera hanno riportato le 

seguenti concentrazioni in diversi anni: <0,3 - 45 μg/l nel 1985; 0,7 - 26 μg/l nel 1996; 

0,1 – 0,3 μg/l nel 1998 (Ahel & Ginger, 1985; Ahel et al., 1996) mentre nel fiume Sava 

in Croazia si sono rilevate concentrazioni tra 0,1 e 1 μg/l (Ahel, 1991). 

In uno studio di Blackburn e Waldock nel 1995 in 6 fiumi del Regno Unito le 

concentrazioni variavano da 0,2 a 53 μg/l; nei fiumi Bavaresi le concentrazioni 

variavano da 0,1 a 0,4 μg/l (Zellner & Kalbuf, 1997). 

Nel fiume Meno (Germania) si sono riscontrate le seguenti concentrazioni medie: 0,038 

μg/l nel 1989, 0,052 μg/l nel 1990, 0,12 μg/l nel 1991 (BLAU, 1995); in Canada sono 

risultate concentrazioni comprese tra 0,01 e 0,92 μg/l in laghi e fiumi (Bennie et al., 

1997). 
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In Italia si è visto come, dopo un accordo con le imprese sversanti i reflui in un fiume, 

la concentrazione sia passata da 150 μg/l nel 1994 a  8,8 μg/l nel 1996 (Davi & Gnudi, 

1999). In Spagna ed Olanda la concentrazione in acque fluviali è risultata 

rispettivamente di 15 e 0,0031-0,934 μg/l (Petrovic et al., 2002; Jonkers et al., 2003). 

In Giappone e Corea le concentrazioni in acque fluviali variano rispettivamente da 

0,051 a 1,08 μg/l e da 0,0232 a 0,1876 μg/l (Isobe et al., 2001; Li et al., 2004).  

Riguardo le acque lacustri, in un lago della Finlandia orientale si è riscontrato un range 

tra 0,1 e 0,8 μg/l (Suonanttila, 1996) mentre in Cina il range riscontrato per le acque 

lacuali varia da 1,9 a 32,8 μg/l (Wu et al., 2007). 

Analisi condotte sulle acque marine hanno rilevato concentrazioni minori di 10 μg/l in 

Portogallo (Azevedo et al., 2001) e comprese tra 0,15 e 0,41 μg/l in Spagna (Petrovic et 

al., 2002); Blackburn e Waldock (1995), analizzando acque marine alla foce del fiume 

Tees in Inghilterra, hanno trovato una concentrazione media di 24 μg/l. In uno studio 

condotto nelle acque marine di Singapore, le concentrazioni di NP in acque marine 

risultano comprese tra 0,02 e 2,76 μg/l (Basheer et al., 2004). 

Nelle acque sotterranee la contaminazione da NP può essere provocata da due diverse 

fonti:  

- infiltrazione da corsi d’acqua superficiali contaminati; 

- presenza di NP in terreni agricoli. 

Nel primo caso si sono riscontrate concentrazioni nel range di 0,1 – 0,8 μg/l (Ahel et al., 

1996) mentre nel secondo caso, in uno studio condotto da Latorre et al. (2003), le 

concentrazioni variavano tra 0,16 e 0,38 μg/l; risultati simili (0,1 – 0,4 μg/l) sono stati 

trovati da La Corte et al. (2002). 

In Tabella 10 si riportano i valori di concentrazione di NP nel comparto acquatico 

presenti in letteratura. 
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Sito Concentrazione (μg/l) Matrice Fonte 

USA < 0,11 - 0,64  acque fluviali Naylor et al., 1992 

Svizzera 0,1 – 45 acque fluviali Ahel et al., 1996 

Croazia 0,1 - 1  acque fluviali Ahel, 1991 

Regno Unito 0,2 - 53  acque fluviali Blackburn & Waldock, 1995 

Finlandia 0,1 - 0,8  acque lacuali Suonanttila, 1996 

Germania 0,1 - 0,4  acque fluviali Zellner & Kalbuf, 1997 

Germania  0,038 - 0,12 acque fluviali BLAU, 1995 

Canada  0,01 - 0,92 acque lacuali e fluviali Bennie et al., 1997 

Italia 8,8 - 150  acque fluviali Davi and Gnudi, 1999 

Spagna 15 acque fluviali Petrovic et al., 2002 

Olanda 0,0031 - 0,934  acque fluviali Jonkers et al., 2003 

Giappone 0,051 - 1,08  acque fluviali Isobe et al., 2001 

Corea 0,0232 - 0,1876  acque fluviali Li et al., 2004 

Cina 1,9 - 32,8  acque lacuali Wu et al., 2007 

Portogallo < 0,10  acque marine Azevedo et al., 2001 

Spagna 0,15 - 4,1  acque marine Petrovic et al., 2002 

Regno Unito 24 acque marine Blackburn & Waldock, 1995 

Singapore 0,02 - 2,76  acque marine Basheer et al., 2004 

Svizzera 0,1 - 0,8  acque sotterranee Ahel et al., 1996 

Spagna 0,16 - 0,38  acque sotterranee Latorre et al., 2003 

Spagna 0,1 - 0,4  acque sotterranee Lacorte et al., 2002 

Tabella 10:  Concentrazioni di NP nel comparto acquatico in diverse regioni del mondo 

Dalla Tabella 10 risultano i seguenti range di concentrazione: 0,0031 – 150 μg/l per le 

acque fluviali e lacuali, 0,02 – 24 μg/l per le acque marine e 0,1 – 0,8 μg/l per le acque 

sotterranee. 

 

Sedimenti e suolo 

Date le sue caratteristiche idrofobe e lipofile il NP, una volta raggiunto il comparto 

acquatico, tende a depositarsi nei sedimenti: si sono infatti riscontrate concentrazioni 

maggiori nei sedimenti rispetto alla fase acquosa sovrastante (Soares et al., 2008). Il 

processo di adsorbimento del composto nei sedimenti è determinato dal contenuto di 

materia organica presente, ma anche dove esso è carente vi è stato adsorbimento, anche 

se in misura minore, segno che vi sono molteplici interazioni anche con la componente 

inorganica (John et al., 2000). 

In analisi condotte su 30 sedimenti fluviali degli Stati Uniti, in 24 di essi sì ha avuto 

presenza di NP, con valori compresi tra < 2,9 e 2960 μg/kg e concentrazione media di 

162 μg/kg (Naylor et al., 1992). 



36 
 

In Svizzera, sedimenti nel fiume Glatt presentano concentrazioni tra 0,51 e 5,61 μg/kg 

(Ahel, 1994), mentre in Canada in sedimenti fluviali a valle di una cartiera sono state 

osservate concentrazioni di 1,29 – 41,1 μg/kg (Lee & Peart, 1995). In Giappone e Corea 

le concentrazioni in sedimenti fluviali variano rispettivamente da 0,5 a 13 μg/kg e da 

0,0254 a 0,932 mg/kg (Isobe et al., 2001; Li et al., 2004); in Spagna ed Olanda la 

concentrazione è risultata rispettivamente di 0,022-0,645 mg/kg e 0,0004-1,08 mg/kg 

(Petrovic et al., 2002; Jonkers et al., 2003). In un lago della Finlandia orientale si è 

riscontrato nei sedimenti un range tra 190 e 890 μg/kg (Suonanttila, 1996); in Cina il 

range riscontrato per sedimenti lacuali varia da 3,5 a 32,4 mg/kg (Wu et al., 2007). 

Nella laguna di Venezia la concentrazione media nei sedimenti è risultata pari a 14 

μg/kg (Marcomini et al., 1990). La concentrazione di NP nei sedimenti della baia di 

Bohai in Cina è stata di 2,2 - 34 ng/g; valori comparabili (1 - 6,37 ng/g) si sono 

riscontrati a Ulsan Bay, Corea, mentre valori molto maggiori (120 - 640 ng/g) sono stati 

rilevati nella baia di Tokyo (Isobe et al., 2001; Fen et al., 2007). La presenza di NP nel 

terreno è strettamente correlata ad attività agricole quali l’irrigazione con acque reflue o 

la concimazione del terreno con fanghi di supero: elevate concentrazioni sono state 

riscontrate in terreni esposti a significative quantità di fanghi reflui (1,4-1,6 mg/kg) o al 

run-off superficiale degli stessi (14-34 μg/kg) in Danimarca (Vikelsoe et al., 2002).  

Nella zona in prossimità del delta del fiume delle Perle in Cina, le concentrazioni di NP 

nei terreni raggiungono valori massimi di 7,22 μg/kg (Quan-Ying et al., 2011). La 

concentrazione di NP in suoli irrigati con acque reflue ad Hebei, Cina varia da 14,2 a 

60,3 μg/kg (Chen et al., 2011) mentre a Shenzhen, Cina, la concentrazione in terreni 

agricoli varia da 0 a 6,41 μg/kg con un valore medio di 2,78 μg/kg (Quan-Ying et al., 

2011). 

In Tabella 11 sono riportati i range di concentrazioni in sedimenti e terreni presenti in 

letteratura. 
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Sito Concentrazione (μg/kg) Matrice Fonte 

USA < 2,9 - 2960  sedimenti fluviali Naylor et al., 1992 

Svizzera 0,51 - 5,61  sedimenti fluviali Ahel, 1994 

Canada 1,29 - 41,1  sedimenti fluviali Lee and Peart, 1995 

Giappone 0,5 - 13  sedimenti fluviali Isobe et al., 2001 

Corea 0,0254 - 0,932  sedimenti fluviali Li et al., 2004 

Spagna 22 - 645  sedimenti fluviali Petrovic et al., 2002 

Olanda 0,4 - 1800 sedimenti fluviali Jonkers et al., 2003 

Finlandia 190 - 890  sedimenti lacuali Suonanttila, 1996 

Cina 3500 - 32400  sedimenti lacuali Wu et al., 2007 

Italia 14 sedimenti lagunari  Marcomini et al., 1990 

Cina 2,2 - 34  sedimenti da baia Fen et al., 2007 

Corea 1 - 6,37  sedimenti da baia Fen et al., 2007 

Giappone 120 - 640  sedimenti da baia Isobe et al., 2001 

Danimarca 1400 - 1600 terreni agricoli Vikelsoe et al., 2002 

Danimarca 14 - 34  terreni agricoli Vikelsoe et al., 2002 

Cina 7,22 terreni agricoli Quan-Ying et al., 2011 

Cina 14,2 - 60,3  terreni agricoli Chen et al., 2011 

Cina 2,78 terreni agricoli Quan-Ying et al., 2011 

Tabella 11: Concentrazioni di NP in sedimenti e suolo in diverse regioni del mondo 

Le concentrazioni nei sedimenti risultano quindi comprese in un range molto ampio 

compreso tra 0,0254 e 32400 μg/kg mentre per i terreni agricoli le concentrazioni 

variano tra 2,78 e 1600 μg/kg. 

1.6. TOSSICITA’ 
1.6.1. BPA 

Il BPA presenta una tossicità acuta nei confronti dei vertebrati. Alcuni valori di 

riferimento per LD50 nei ratti, ovvero la dose letale per il 50% della popolazione presa 

in esame, sono 3250 mg/kg di peso corporeo se assunto per via orale, 841 mg/kg per via 

intraperitoneale e 35,26 mg/kg per via endovenosa (Paut & Desphande, 2012). 

Inizialmente questo composto non veniva considerato pericoloso, solo più 

recentemente, a partire dal 1988, la U.S. Enviromental Protection Agency (US EPA), a 

seguito di alcune analisi condotte sul contaminante considerato, ha stimato una dose di 

riferimento per l’ingestione orale pari a 50 μg/kg di peso corporeo (Vogel, 2009). Negli 

ultimi anni lo studio del BPA e dei suoi effetti tossici, teratogeni, cancerogeni e in 

particolare estrogenici è stato intensificato notevolmente, visto anche l’aumento della 

sua diffusione. 
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Interferenza endocrina 

Il BPA è uno xenoestrogeno, ovvero un composto che disturba le funzioni del sistema 

endocrino (Vandenberg et al., 2007). E’ stato dimostrato che il BPA si comporta per 

alcuni aspetti in maniera simile a un estrogeno naturale, il 17-β-estradiolo. L’attività 

estrogenica del BPA è stata ben documentata in alcuni esperimenti effettuati sugli 

animali. È stato dimostrato, infatti, che, per topi esposti a concentrazioni rilevanti 

nell’ambiente, il BPA causa un aumento delle problematiche legate alla riproduzione 

(ingrossamento prostata, alterazione ciclo ormonale, problematiche nella gravidanza) 

(Markey et al., 2003). In altri studi, in topi e ratti esposti al contaminante durante le fasi 

di crescita si è notata un’alterazione significativa delle funzioni dei recettori ormonali e 

neurormonali (Richter et al., 2007). Altri studi hanno dimostrato che, se la 

concentrazione del BPA si mantiene in un range tra i 2 e i 200 μg/kg/d, non si presenta 

nessuna delle alterazioni precedente elencate (Ryan et al., 2010). 

Negli umani alcuni effetti negativi sui livelli ormonali sono stati osservati da Meeker et 

al. (2010). Sono stati analizzati 167 uomini di una clinica per l’infertilità e, osservando 

la concentrazione di BPA nelle urine, si è trovato un legame tra il rapporto estradiolo-

testosterone e la percentuale del contaminante presente.  

Altri scienziati hanno osservato che il BPA influenza l’espressione del gene sia per la 

sintesi di estrogeni che di testosterone. È stato dimostrato che il BPA è in grado di 

influenzare non solo il sistema estrogenico, ma anche le funzioni di androgeni, 

prolattina, insulina e ormoni tiroidei (Wetherill et al., 2007). 

Effetti mutageni 

L’attività mutagena del BPA, non evidenziata in test condotti su cellule procariotiche 

(batteri), è stata riscontrata nelle eucariotiche. Negli studi condotti in questo campo, si è 

dimostrato come il BPA possa, infatti, danneggiare il DNA. Il BPA induce rotture 

nell’elica del DNA di cellule di linfoma di topo L5178Y (Lee et al., 2003), alterazione 

nel numero dei cromosomi (aneuploidia) e aberrazioni cromosomiche strutturali in 

cellule MCF-7 ER-positive e in cellule CHO-K1 (Tayama et al., 2008). Allo stesso 

modo, è stato dimostrato che il BPA generando specie reattive dell’ossigeno è in grado 

di indurre modificazioni ossidative delle basi del DNA (Kovacic, 2010). Dati opposti 

sono stati ottenuti Audebert et al. (2011) i quali hanno valutato la genotossicità del BPA 
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su una linea cellulare di intestino umano, su una epatica e su una renale, senza 

riscontrare alcun potenziale genotossico.  

Alcuni studi condotti su ratti maschi hanno dimostrato che il danno al DNA può essere 

causato da metaboliti del BPA. Atkinson e Roy (1995) hanno dimostrato che il 

metabolita del BPA, 3,4-chinone BPA (BPA-chinone), è in grado di formare addotti 

covalenti con il DNA. La potenzialità mutagena di questo metabolita è stata anche 

evidenziata da Kolsek et al. (2012).  

Effetti cancerogeni e teratogeni 

Gli esperimenti condotti su ratti Sprague-Dawley hanno dimostrato che il BPA, anche a 

basse dosi altera lo sviluppo della ghiandola mammaria e aumenta l’incidenza di tumori 

(Soto et al., 2013). I risultati delle indagini effettuate hanno anche dimostrato che il 

BPA somministrato a topi e ratti anche in quantità paragonabili alla dose di riferimento 

ha causato lo sviluppo del cancro alle mammelle e alla prostata (Keri et al., 2007). Un 

recente studio condotto da Acevedo et al. (2013) ha suggerito che il BPA, assunto da 

topi in dosi paragonabili a quelle assunte dagli esseri umani, si comporta come un 

agente cancerogeno per la ghiandola mammaria. In altri studi è stata dimostrata la 

capacità del BPA di influenzare lo sviluppo di tumori ematopoietici e alla prostata 

(Huff, 2001). A seguito degli studi effettuati, si suppone che il BPA induca 

principalmente il cancro alle mammelle e alla prostata negli animali utilizzati per gli 

esperimenti ed, eventualmente, promuova quei tipi di cancro anche negli esseri umani. 

Keri et al. (2007) hanno suggerito che il BPA può aumentare il rischio di cancro al seno 

e alla prostata agendo su vari processi cellulari come la metilazione del DNA ed il 

rimodellamento della cromatina. Un recente studio di Fernandez et al. (2012) ha 

dimostrato che nelle cellule epiteliali del seno umano, il BPA ha aumentato 

l’espressione di alcuni geni che sono coinvolti nella riparazione del DNA e 

nell’apoptosi (morte cellulare). In uno studio epidemiologico coreano, invece, sono state 

studiate le associazioni potenziali tra elevati livelli ematici di BPA e l’insorgenza del 

cancro al seno, ma gli autori non hanno trovato alcuna associazione significativa (Yang 

et al., 2009).  

È stato anche dimostrato che il BPA ha promosso la proliferazione di cellule 

cancerogene umane epiteliali ovariche tramite la sovraregolazione di geni associati con 

il ciclo cellulare (Ptak et al., 2011). Un altro tipo di tumore a cui si è più sensibili se 
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esposti al BPA, in particolare per le donne, è quello al colon (Bolli et al., 2010). Altri 

autori suggeriscono che il BPA, in qualità di xenoestrogeno, sia in grado di aumentare 

la sensibilità delle cellule endometriali agli effetti dell’estradiolo, anche se per la 

conferma di tale ipotesi sono necessarie indagini più approfondite (Cobellis et al., 

2009). 

È stato dimostrato, da risultati ottenuti con prove in vitro, che il BPA è in grado di 

legarsi ai recettori degli androgeni (AR), la cui stimolazione eccessiva può causare lo 

sviluppo del cancro alla prostata. 

Oltre ai suoi effetti cancerogeni, il BPA è anche un agente teratogeno; tuttavia i risultati 

riguardanti il potenziale teratogeno sono incoerenti. Il BPA si rileva nella placenta e nel 

liquido amniotico, quindi questo suggerisce che penetri nell’embrione durante la 

gravidanza ed eserciti effetti nocivi sulla prole (Vandenberg et al., 2012). È noto anche 

che gli embrioni e la prole sono molto più sensibili al BPA rispetto agli organismi adulti 

(Geens et al., 2009). Le indagini condotte sui roditori hanno dimostrato che 

l’esposizione di embrioni al BPA ha avuto effetti negativi sul loro sviluppo e ha causato 

effetti deleteri sui processi riproduttivi e metabolici negli animali adulti (Richter et al., 

2007). È stato dimostrato che il BPA anche a dosi molto basse (comparabili a quelle 

rilevate nel siero di donne in gravidanza) è tossico per le cellule placentari umane. 

Alcuni studi hanno concluso che negli uomini il BPA possa causare una restrizione 

della crescita intrauterina, prematurità e aborto (Benachour & Aris, 2009). Risultati 

diversi sono stati ottenuti Xing et al. (2010) che hanno analizzato gli effetti teratogeni 

del BPA e della genisteina, da soli o in combinazione, su embrioni di ratto durante il 

loro periodo critico di organogenesi, dimostrando che il BPA da solo non può essere un 

potenziale teratogeno.  

Altri effetti 

Numerose indagini hanno dimostrato che il BPA, esercitando un’azione sul sistema 

endocrino, può contribuire allo sviluppo dell’obesità (Saal et al., 2012). L’attività dei 

tessuti contenenti recettori alpha e beta, come i tessuti grassi, può essere disturbata dagli 

xenoestrogeni. Il BPA, per questo motivo, influenza le lipoproteine lipasi, aromatasi e il 

livello di ormone del tessuto adiposo (lectina, adiponectina), che sono cruciali per il 

mantenimento di un adeguato peso corporeo (Saal et al., 2012). In alcune analisi svolte 

in USA tra il 2003 e il 2008, sono stati considerati 2838 campioni di partecipanti tra i 6 
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e i 19 anni, dei quali è stata analizzata l’urina. Le concentrazioni di BPA in essa presenti 

sono risultate associate all’obesità nei bambini e negli adolescenti; questa correlazione 

può essere collegata anche al consumo da parte dei partecipanti di alimenti contenenti 

alte concentrazioni di BPA (Trasande et al., 2012). In un altro studio condotto in Cina 

(Shangai), è stato documentato un rapporto tra i livelli di BPA nelle urine nelle ragazze 

(tra i 9 e i 12 anni) e l’aumento del loro peso corporeo. Le conclusioni dello studio 

hanno portato a proporre il BPA come un composto che favorisce l’obesità (Li et al., 

2013). 

Il BPA, portando allo squilibrio del sistema endocrino e alla modulazione 

dell’espressione dei geni, potrebbe influenzare anche malattie cardiache e sviluppo del 

diabete. In uno studio condotto da Shankar e Teppala (2011), è stata esaminata 

l’associazione tra i livelli di BPA nelle urine e il diabete mellito nel National Health and 

Nutritional Examination Survey (NHAMES) tra il 2003 e il 2008. Essi hanno osservato 

correlazioni positive tra l’aumento del livello di BPA nelle urine e l’insorgenza del 

diabete, indipendentemente da età, sesso, razza, indice di massa corporea e colesterolo. 

Lo stesso NHAMES ha condotto, tra il 2005 e il 2006, un ulteriore studio su 1493 adulti 

statunitensi di età compresa tra i 18 e i 74 anni, dimostrando l’associazione esistente tra 

le concentrazione di BPA nelle urine e malattie legate alle coronarie (Melzer et al., 

2010). 

E’ stato dimostrato che il BPA provoca danni agli epatociti attraverso stress ossidativo. 

Una dose di BPA somministrato ai ratti ha portato a una significativa diminuzione 

dell’attività di enzimi antiossidanti e glutatione S-trasferasi. Inoltre un’elevata dose di 

BPA, pari a 50 mg/kg, ha aumentato significativamente i livelli biochimici di enzimi 

epatici e l’attività di geni antiossidanti (Zeinab et al., 2012). Alcuni ricercatori hanno 

scoperto che il BPA, anche a basse concentrazioni, diminuisce, nelle cellule epatiche, il 

tasso di ossigeno e la produzione di ATP, oltre a una disfunzione mitocondriale nelle 

cellule stesse. Sulla base degli studi condotti si è concluso che il BPA induce 

disfunzione mitocondriale al fegato anche al di sotto del valore NOEL, pari a 5 mg 

BPA/ kg di peso corporeo/giorno (Moon et al., 2012). 

Studi condotti in vitro hanno dimostrato che il BPA può essere tossico per le cellule del 

sistema nervoso. E’ stato, infatti, osservato che il BPA ad alte concentrazioni (sopra 100 

μM) induce apoptosi (morte cellulare) delle cellule neuronali dell’ippocampo, anche in 
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fase embrionale (Lee et al., 2008). D’altra parte, il BPA nella maggior parte degli studi 

condotti in vivo non ha presentato neurotossicità, mostrando un potenziale neurotossico 

moderato. Stump et al. (2010) hanno analizzato gli effetti del BPA sui cambiamenti 

morfologici e neuro comportamentali nella prole di prima generazione dei ratti trattati 

utilizzando dosi diverse (0,15-2250 ppm) di questo composto. Come risultato dello 

studio non è stato osservato alcun effetto comportamentale o neuropatologico sulla 

morfometria del cervello e, quindi, non vi è alcuna prova che il BPA possa essere una 

sostanza neurotossica per lo sviluppo dei ratti (Stump et al., 2010).  

Si suppone che il BPA possa modulare l'attività immunitaria tramite l'effetto sui 

recettori estrogenici (ER). Inoltre, i risultati di alcuni studi hanno dimostrato che il BPA 

è in grado di stimolare e inibire l’attività delle cellule del sistema immunitario. Youn et 

al. (2002) hanno dimostrato che linfociti T isolati da topi precedentemente trattati con 

BPA, somministrato attraverso il sistema di abbeveraggio, hanno prodotto una maggiore 

quantità di interferone-γ ed una minor quantità di interleuchina 4 (IL-4) (Youn et al., 

2002). È stato anche scoperto che l’esposizione di linfociti della milza di topo a basse 

concentrazioni di BPA (1 μM) ha inibito la mitogenesi di queste cellule, in particolare 

dei linfociti B (Sakazaki et al., 2002). 

 

1.6.2. NP 

L’interesse riguardo l’ampia diffusione ed uso del NP è aumentato con la 

consapevolezza della sua tossicità e per le sue caratteristiche di interferente endocrino. 

Sia NP che NPEO mostrano queste caratteristiche, ma il NP mostra valori in assoluto 

maggiori. Effetti estrogeni iniziano a comparire ad una concentrazione di 10-20μg/l 

(EU-RAR, 2001). 

L’interferenza endocrina consiste nella mimesi degli ormoni naturali o di blocco della 

loro produzione, inibendo o stimolando il sistema endocrino. L’NP risulta imitare 

l’ormone naturale 17β-estradiolo, competendo quindi per i siti di legame dei recettori 

estrogeni (White et al., 1994). L’ormone 17β-estradiolo influenza lo sviluppo ed il 

mantenimento delle caratteristiche sessuali femminili, nonché la maturazione e la 

funzione degli organi sessuali accessori. È altresì in grado di promuovere la 

carcinogenesi in specifici tessuti (Alberts et al., 1983). 

In Figura 5 sono riportate le strutture del NP ramificato e dell’ormone 17β-estradiolo. 
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Figura 5: Struttura del NP ramificato e del 17β-estradiolo 

Non tutti gli isomeri della famiglia degli NP provocano interferenza endocrina: è 

determinante il lato di attacco della catena alifatica ramificata e la posizione del gruppo 

fenolico OH- (deve essere in para-) (Odum et al.,1997; Kim et al., 2004). 

È stato recentemente dimostrato che il NP svolge un’attività antiandrogina, ossia è in 

grado di interferire col normale comportamento dei caratteri androgini che sono 

essenziali per un corretto sviluppo degli individui maschili e dei loro apparati 

riproduttivi. Il processo con cui ciò avviene non è tramite competizione diretta ma 

tramite un’attivazione multistep dei recettori androgini (Lee et al., 2003). 

I valori utilizzati per il NP in Unione Europea in un’ottica di analisi di rischio sul 

nonilfenolo sono i seguenti (EU-RAR, 2001): 

- NOEC (no observable effects concentration): 0,33μg/l, valore derivato dal 

potenziale di interferenza endocrina su pesci d’acqua dolce. 

- PNEC (predicted no effect concentration): 0,039 mg/kg per i sedimenti, valore 

derivato da modelli di ripartizione. 

- NOAEL (no observable adverse effects level): 15 mg/kg/giorno per gli esseri 

umani, valore derivato sugli effetti di distruttore endocrino sui ratti. 

Lo scenario più critico prevede un’assunzione giornaliera di 6,4 mg/kg/giorno, valore 

che rimane comunque inferiore alla NOAEL (EU-RAR,2001); ciò però non significa 

che il NP non sia tossico, ma piuttosto che può essere un aggiuntivo fattore di stress per 

il sistema endocrino dal momento che nei meccanismi di interferenza endocrina l’effetto 

di due o più composti, anche a basse concentrazioni, può attivare meccanismi additivi o 

sinergici (Kwak et al., 2001; Rajapakse et al., 2002). 

La tossicocinetica, ossia la dispersione di una sostanza chimica all’interno 

dell’organismo, si struttura in: 

- assunzione di NP dopo l’esposizione; 

- biotrasformazione del NP; 

- distribuzione nei diversi tessuti del NP e dei suoi metaboliti; 
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- eliminazione del NP e dei suoi metaboliti. 

Il comparto più colpito dalla presenza del NP in natura è quello acquatico; le piante 

sono esposte alla presenza del NP nei fanghi e nei sedimenti.  

Gli organismi terresti, inclusi gli esseri umani, sono esposti tramite assunzione di cibi 

contaminati: il maggior apporto deriva dall’ingestione di vegetali (70-80%) e dal 

consumo di pesci (1-29%) mentre un minor apporto proviene dall’ingestione di carne, 

latte e acqua contaminata, per un’assunzione calcolata pari a 5,13*10-3 mg/kg/giorno 

(WHO, 2004). Il percorso di contaminazione del cibo avviene principalmente tramite 

l’uso di agenti pulenti nelle industrie alimentari e attraverso l’applicazione di pesticidi e 

di rivestimenti cerosi sui vegetali ma anche dalle confezioni plastiche che contengono 

gli alimenti e che potrebbero rilasciare composti della famiglia del NP (Guenther et al., 

2002). La maggior parte delle informazioni sulla tossicocinetica del NP riguardano 

l’esposizione orale e sono limitate ad un esiguo numero di studi eseguiti su ratti ed 

umani. Ciò nonostante è possibile tracciare un profilo di massima del fenomeno: il 

percorso metabolico principale coinvolge la coniugazione solfonata e glucuronica ed il 

primo passaggio metabolico estensivo è l’assorbimento del NP attraverso il tratto 

gastrointestinale ed è inizialmente molto rapido. La percentuale di NP non coniugato è 

limitata all’esposizione orale (e comunque non più del 10-20%). Il NP è distribuito 

ampiamente all’interno del corpo con un picco di concentrazione in bile, fegato, reni, 

grassi, branchie e muscoli, essendo un composto altamente lipofilo ed idrofobo (EU-

RAR, 2001). Si stima che, fatto 100 il NP assunto, il 10% venga espulso tramite feci e 

urine mentre il 90% sia assorbito nel tratto gastrointestinale (Muller et al., 1998). 

Il bioaccumulo all’interno di un organismo può portare, lungo la catena alimentare, al 

fenomeno di biomagnificazione (Soares et al., 2008). La capacità di un composto di 

penetrare dentro un organismo è espressa tramite il Fattore di Bio Concentrazione, BFC, 

ossia il rapporto tra la concentrazione nell’organismo e quella nel mezzo circostante 

(Sjostrom et al., 2008). Si sono verificati fenomeni di bioaccumulo nelle alghe, nei pesci 

e negli uccelli acquatici di ecosistemi fluviali contaminati. Per le alghe si sono 

riscontrati BFC pari a 200-10000 mentre per i pesci il range osservato varia da 13 a 408 

con picchi di 1300 mentre valori fino a 2000-3000 sono stati misurati per organismi 

filtratori quali cozze (Ahel et al., 1993). 
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Seppure la metabolizzazione del NP sia basata sul medesimo meccanismo in diverse 

specie, diversa è invece la modalità di espulsione. Per i pesci la maggior escrezione si 

ha tramite la bile, per gli animali in laboratorio è stata osservata l’espulsione maggiore 

tramite feci mentre per l’uomo il maggior tasso di espulsione si ha tramite urine. 

Riguardo la penetrazione dermica, studi dimostrano una limitata, anche se non nulla, 

capacità di assorbimento della sostanza da parte della pelle (WHO, 2004). 

Interferenza endocrina 

L’indicatore più utilizzato per misurare gli effetti estrogeni del NP è il livello di 

produzione della Vitellogina (VTG), una proteina presente nelle uova degli invertebrati 

e vertebrati sia ovipari che ovovivipari, all’interno delle quali viene immagazzinata per 

poi essere utilizzata durante lo sviluppo embrionale con funzione nutrizionale. La VTG 

è utilizzata come biomarcatore per rilevare uno stress ambientale dovuto alla presenza 

di estrogeni che possono indurre nei maschi e nelle femmine immature l’espressione 

della VTG che normalmente è espressa solo nelle femmine mature (WHO, 2004). 

L’esposizione di individui maschili di trote arcobaleno (Oncorhynchus mykiss) ad una 

concentrazione di NP pari a 30μg/l ha stimolato la produzione di VTG da 100 fino a 

1000 volte rispetto al campione di controllo; si è anche riscontrata una riduzione nella 

dimensione dei testicoli (Jobling et al., 1996). 

Analizzando l’induzione alla produzione di VTG nel pesce gatto maculato (Ictalurus 

punctatus) provocata dal 17β-estradiolo (estrogeno naturale) e dal NP (estrogeno 

sintetico) il riscontro nel campione trattato con NP è stato circa 5000 inferiore del 

campione trattato con l’estradiolo. Ciò vuol dire che una dose di 500 volte superiore di 

NP rispetto al 17β-estradiolo ha un effetto 10 volte minore in termini di produzione di 

VTG (Nimrod & Benson, 1996). 

Effetti di interferenza endocrina provocati dal NP inducono anche alterazioni 

dell’apparato sessuale e della fertilità. L’esposizione di femmine adulte di Daphnia 

magna al NP ha comportato un incremento significativo di testosterone e di suoi 

metaboliti, dovuto ad una decrescita nella produzione del maggiore prodotto di 

eliminazione del testosterone, il testosterone-glucose, e un incremento nella produzione 

di metaboliti ridotti e/o idrogenati che vengono trattenuti negli organismi portando ad 

una variazione nella composizione del metabolismo androgino nelle daphnie (Baldwin 

et al., 1997). La nascita di piccoli deformati ha una chiara relazione con l’esposizione al 
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NP tramite un evidente curva dose/risposta (Shurin & Dodson, 1997). Lo studio dello 

sviluppo sessuale di individui del pesce del riso Oryzias latipes esposti a concentrazioni 

di NP di 10, 50 e 100 μg/l ha determinato che i maschi esposti a concentrazioni 

maggiori hanno sviluppato un apparato sessuale caratterizzato dalla presenza sia di 

testicoli che di ovaie nelle gonadi (Gray & Metcalfe, 1997). 

Ratti immaturi hanno ricevuto una singola iniezione di NP con dosaggi di  25, 50 e 100 

mg/kg. L’estradiolo, somministrato nello stesso modo, è servito come controllo 

positivo. Si è riscontrato un andamento dose-dipendente e statisticamente rilevante 

nell’aumento del peso uterino a tutti livelli di concentrazione di NP e lo stesso dicasi per 

il livello di proteine e di attività legata alla perossidasi. L’effetto, comparato 

all’estradiolo, si è rivelato essere dalle 1000 alle 2000 volte meno potente: l’attività 

estrogena dovuta alla presenza di NP si è comunque rivelata essere molto inferiore 

rispetto ad estrogeni naturali (Lee & Lee, 1996). 

Effetti mutageni  

Dai risultati riportati in letteratura non sono stati evidenziati fenomeni mutageni ad 

opera del NP. Negli studi condotti in vitro sia su due ceppi batterici (Hüls, 1984; 

Shimizu et al., 1985) che su cellule mammifere (Hüls, 1990) non si sono verificati 

effetti mutageni, come anche in studi condotti in vivo su topi con test sul micronucleo, 

utilizzando sia la via intraperitoneale (Hüls, 1999) che orale (Hüls, 1988). Non sono 

disponibili dati rapportabili all’essere umano (EU-RAR, 2001). 

Effetti cancerogeni 

La cancerogenicità ad opera del NP non è stata direttamente studiata su animali ma, 

sulla base delle informazioni disponibili, è improbabile che il NP dia effetti di questo 

tipo. Considerando il potenziale di cancerogenicità tramite un meccanismo non 

genotossico non si ha evidenza di proliferazione cellulare o iperplasia (EU-RAR, 2001). 

 

1.7. PRESENZA NEI CIBI 
1.7.1. BPA 

Il cibo è la causa principale di esposizione al BPA per l’uomo. La presenza del BPA 

negli alimenti è collegata con l’esposizione al contaminante da parte di animali e 

vegetali, nonché all’accumulo nell’ambiente e al contatto del cibo con polimeri 

contenenti la sostanza negli imballaggi. Si ritiene che giornalmente il BPA venga 
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consumato con l’alimentazione, per un quantitativo che si aggira tra 0,48-1,6 μg/kg peso 

corporeo/giorno (Vandenberg et al., 2007). La principale fonte di contaminazione dei 

cibi appare essere la migrazione del BPA da policarbonati (PC) e dalle vernici contenute 

nello scatolame.  

Il BPA può migrare dai PC durante la diffusione (con effetto minore) e l’idrolisi dei 

polimeri. I risultati pubblicati da Mercea (2009) hanno dimostrato che una diminuzione 

del pH di una soluzione è associata ad un aumento della migrazione del BPA da PC ad 

acqua, mentre la presenza di cationi (a temperatura ambiente) non ha influenzato in 

modo significativo l’idrolisi del PC. È stato dimostrato anche che il BPA migra più 

velocemente da bottiglie in policarbonato utilizzate come contenitori per l’acqua 

riutilizzate per più anni, dai 3 ai 7, e sottoposte ad un aumento di temperatura. È stato 

riscontrato che la velocità di migrazione del BPA dalle bottiglie in PC ad altre soluzioni 

varia in dipendenza delle proprietà chimiche. Anche uno studio effettuato da Nam et al. 

(2010) ha dimostrato che il tasso di migrazione del BPA dalle bottiglie in policarbonato 

cambia a seconda dell’età e dello stato della bottiglia stessa. L’aumento della 

temperatura e l’uso prolungato della bottiglia sono risultati essere causa di un notevole 

aumento nell’idrolisi dei polimeri favorendo una maggior migrazione del BPA in acqua. 

Per bottiglie nuove, è stata osservata una concentrazione media di BPA rilasciato pari a 

0,03 μg/dm3 a 40°C e a 0,13 μg/dm3 a 95°C, mentre dopo sei mesi la concentrazione 

risulta aumentata fino a valori di 0,18 μg/dm3 (a 40°C) e 18,47 μg/cm3 (a 95°C) (Nam et 

al., 2010). Alla luce di questo comportamento, alcuni paesi, inizialmente il Canada e 

successivamente anche gli USA, hanno deciso di sostituire, nella filiera di produzione 

dei biberon in particolare, il BPA con il Bisfenolo S (Michalowicz, 2014). 

Gli alimenti conservati in lattine e l’ambiente a contatto con esse sono 

significativamente esposti all’inquinante in esame, rilasciato dalle vernici che ricoprono 

i contenitori. Tali vernici hanno la funzione di proteggere il metallo dalla corrosione e il 

cibo dalla contaminazione durante le fasi di sterilizzazione e stoccaggio; sono fatte da 

resine il cui principale componente è il BPA (Vandenberg et al., 2007). In questo caso 

l’aumento della temperatura risulta avere un effetto ritardante sul rilascio del BPA. 

 Il BPA è stato rilevato in concentrazioni significative nei prodotti a base di carne (0,49-

56 μg/kg) (Shao et al., 2007), pesce (7,1-102,7 μg/kg) (Munguıa-Lopez et al., 2005), 

verdure e frutta (11,0-95,3 μg/kg) (Yoshida et al., 2001) e cereali (1,0-3,8 μg/kg) (Niu et 
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al., 2012). E' stato anche dimostrato che le concentrazioni di BPA sono 

significativamente più elevati nei cibi in scatola rispetto che nel cibo fresco. Yonekubo 

et al. (2008) hanno dimostrato la presenza del contaminante nei prodotti in scatola in 

concentrazioni che spaziano dai 0,1 ai 235,4 μg/kg. Sono state determinate 

concentrazioni più elevate di BPA in frutta e verdura in scatola, 3,7-265,6 μg/kg (Cunha 

& Fernandes, 2013). È stata riscontrata anche in campioni di frutti di mare, sempre in 

scatola, in concentrazioni significative che si aggirano intorno a 1,0-99,9 μg/kg (Cunha 

et al., 2012) e, in concentrazioni trascurabili, anche nelle bibite (lattina, bottiglie di 

plastica) a valori di 0,32-4 μg/dm3 (Cao et al., 2009).  Il BPA è stato trovato anche in 

campioni di latte: O'Mahony et al. (2013) hanno analizzato 27 campioni di latticini 

disponibili in commercio, tra cui il latte conservato in scatole di cartone, latte in polvere 

e in scatola e latte condensato. Di tutti i campioni analizzati, solo quattro contenevano 

BPA nelle concentrazioni superiori al limite di rilevamento (1,32 μg/kg) e un campione 

(latte condensato) conteneva un’elevata concentrazione di BPA (176 μg/kg) (O’Mahony 

et al., 2013).  

L’analisi dei dati raccolti da 65 documenti riguardanti la presenza a livello mondiale di 

BPA nell’acqua potabile (di rete) ha rivelato che questa sostanza è presente in basse 

concentrazioni rispetto ad altre fonti. Concentrazioni rilevanti di BPA in Nord America, 

Europa e Asia sono state, rispettivamente, di 0,099, 0,014, e 0,317 μg/dm3 (Arnold et 

al., 2013). Maggiori concentrazioni di BPA si trovano, di solito, nell’acqua in bottiglia. 

Colin et al. (2013) hanno analizzato l’esposizione al BPA, attraverso acqua potabile, di 

una parte significativa della popolazione francese. Sono state rilevate concentrazioni 

significative in un range tra 0,07 e 4,21 μg/dm3 in acqua immagazzinata in bottiglie di 

PC; la concentrazione è maggiore in bottiglie di nuova produzione. In ogni caso, i valori 

fino ad ora elencati sono inferiori rispetto al limite di migrazione specificato della 

legislazione dell’Unione Europea, che risulta essere molto tollerante. Secondo la 

direttiva UE 2002/72/EC, infatti, per i contenitori in policarbonato e per le bottiglie in 

plastica, la migrazione del BPA è accettata fino a 600 μg/kg di cibo (Mercea, 2009).   

In Tabella 12 sono riassunte alcune concentrazioni significative di BPA riscontrate nei 

cibi. 
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Tipologia Concentrazione Caratteristiche Fonte 

Verdura e frutta 
11,9 - 95,3 μg/kg Fresca Yoshida et al., 2001 

3,7 - 265,6 μg/kg Confezionata Cunha & Fernandes, 2013 

Cereali 1,0-3,8 μg/kg  Niu et al., 2012 

Carne 0,49 – 56 μg/kg  Shao et al., 2007 

Pesce 7,1 - 102,7 μg/kg  Munguıa-Lopez et al., 2005 

Frutti di mare 1 - 99,9 μg/kg  Cunha et al., 2012 

Bibite 0,32-4 μg/dm3 Lattine/ Bottigliette Cao et al., 2009 

Acqua 

0,099 μg/dm3 Nord America Arnold et al., 2013 

0,014 μg/dm3 Europa Arnold et al., 2013 

0,371 μg/dm3 Asia Arnold et al., 2013 

0,07 – 4,21 μg/dm3 Bottiglie PVC Colin et al., 2013 

Tabella 12: Concentrazioni di BPA rilevate negli alimenti 

Alla luce dei dati riscontrati in letteratura si può evidenziare un range di concentrazione 

relativo alla presenza del BPA nei cibi. In particolare, per quanto riguarda i cibi solidi, 

si passa da un minimo di 0,49 μg/kg per la carne fino ad un massimo di 265,6 μg/kg 

relativo alla verdura confezionata; per quanto concerne acqua e bibite si va da un 

minimo di 0,014 μg/dm3 per le acque europee, fino ad un massimo di 4,21 μg/dm3 per le 

acque contenute nelle bottiglie di PVC. 

1.7.2. NP 

Anche per il NP la principale via di esposizione per gli umani è la sua ingestione tramite 

il cibo (Soares et al., 2008).  Dagli studi presenti in letteratura si è riscontrato come il 

NP sia presente in maniera ubiquitaria negli alimenti consumati giornalmente e come la 

sua concentrazione sia indipendente dal contenuto di grasso dell’alimento (Guenther et 

al., 2002). La presenza di NP in frutta e verdura è provocata sia dall’utilizzo di fanghi di 

supero e di acque reflue inquinati sia dall’utilizzo di pesticidi, agenti pulenti o 

disinfettanti contenenti NP o NPEO (Guenther et al., 2002). La sua presenza in alimenti 

quali latte, carne e pesce potrebbe essere dovuta o a fenomeni di bioaccumulo e 

biomagnificazione lungo la catena trofica (Ferrara et al., 2005; Shao et al., 2007; Ferrara 

et al., 2008) o per l’utilizzo di imballaggi plastici contenenti NP (Guenther et al., 2002; 

Cacho et al., 2012). Gli alimenti maggiormente contaminanti risultano essere i vegetali 

e gli organismi acquatici quali molluschi e pesci. 

Per stimare il tasso di assunzione medio giornaliero della sostanza, Guentheret al. 

(2002) hanno analizzato alimenti acquistati in supermercato nonché il latte materno; 
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basandosi sulle abitudini alimentari e sul consumo medio dei diversi alimenti (Kubler et 

al., 1995), si sono scelti cibi rappresentativi di una normale dieta. Tutti i prodotti 

analizzati contenevano NP in un range di concentrazione tra 0,1 e 19,4 μg/kg in termini 

di peso fresco, come riportato in Figura 6. Nonostante le caratteristiche lipofile del NP, 

alte concentrazioni dello stesso non si sono riscontrate solo in cibi grassi quali burro 

(14,4 μg/kg), lardo (10,2 μg/kg) o salsiccia di fegato (13,0 μg/kg), ma anche in prodotti 

non grassi come marmellata (7,3 μg/kg), mele (19,4 μg/kg) e pomodori (18,5 μg/kg). 

 

Figura 6: Concentrazione di NP negli alimenti analizzati 

Si sono analizzati nel dettaglio diversi tipi di cioccolato e di prodotti a base di latte. I 

risultati mostrano come non si ha correlazione tra il contenuto di grasso e la 

concentrazione di NP: quattro prodotti a base di latte con contenuto di grassi diverso di 

2 ordini di grandezza (da 0,3 a 30%) presentano una concentrazione di NP molto simile 

(0,4-0,7 μg/kg). Seguendo le direttive dell’analisi di rischio, gli alimenti per l’infanzia 

sono stati analizzati separatamente. Si sono riscontrate concentrazioni di NP variabili 

nel range di 0,2-0,4 μg/kg. La concentrazione nel latte per bambini è risultata maggiore 

rispetto al latte umano. La dose di assunzione giornaliera di NP tramite cibo si è stimata 

in 7,5 μg/giorno per un adulto mentre per un bambino allattato al seno o allattato con 

latte confezionato rispettivamente 0,2 ed 1,4 μg/giorno (Guenther et al., 2002). 

In uno studio simile condotto in Svezia, si sono individuate concentrazioni di NP 

superiori al limite di quantificazione (20 ng/g in termini di peso fresco) in frutta, 

prodotti a base di cereali, verdure e patate. In questo caso la dose di assunzione 

giornaliera stimata è stata di 27 μg NP/giorno (Gyllenhammar et al., 2012). 
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Quan-Ying et al. (2012) hanno analizzato diverse verdure coltivate in terreni 

contaminati con NP; le concentrazioni, in termini di peso secco variano nel range di 

1,29 – 4,52 μg/kg; sono stati analizzati cavolo (3,52 μg/kg), spinacio (4,52 μg/kg), 

lattuga (2,44 μg/kg), senape (1,58 μg/kg), asparago (2,30 μg/kg), fagiolo (1,29 μg/kg), 

zucca (4,30 μg/kg), melone (1,47 μg/kg) e porro (3,69 μg/kg). 

In uno studio condotto da Cacho non è stata riscontrata la presenza di NP in diversi 

vegetali e nei corrispettivi packaging plastici, eccetto per la rucola in cui la 

concentrazione misurata è stata di 48 ng/g (Cacho et al., 2012). 

Lu et al. (2013) hanno analizzato diversi vegetali e la concentrazione di NP varia tra 5,1 

± 2,6 e 11 ± 3,2μg/kg: valori maggiori si sono avuti nei limoni e nelle mele mentre 

valori inferiori erano presenti in carote e zucche. 

In un’analisi condotta a Taiwan su frutta e verdura da Yang et al. (2004) è stata rilevata, 

tra tutte le verdure analizzate, la presenza di NP solamente nei broccoli e pomodori con 

una concentrazione media rispettivamente di 4,8 ng/g e 5,9 ng/g  mentre nella frutta si 

sono trovate concentrazioni di NP in mele (5,9 ng/g), pesche (3,9 ng/g), pere (7,6 ng/g), 

uva (3,7 ng/g) e prugne (16 ng/g). 

L’analisi di diversi alimenti condotta da Shao et al. (2007) ha rilevato come il NP sia 

presente in differenti tipologie di carne in concentrazioni comprese tra 0,49 e 55,98 

μg/kg, con concentrazioni maggiori in pesci (1,89 - 55,98 μg/kg) e minori in maiale, 

montone, pollo, anatra e manzo (0,49 - 16,87 μg/kg). 

Basheer et al. (2004) hanno individuato la presenza di NP in pesci, crostacei e frutti di 

mare venduti in supermercato: si sono riscontrate concentrazioni medie, in termini di 

peso fresco pari a 197 ng/g nei gamberetti, 103,1 ng/g nei granchi, 54 ng/g nei bivalvi 

(Anadara granosa), 46,6 ng/g nelle vongole, 64,8 ng/g nei calamari e 60,5 ng/g nel 

pesce Decapterus russelii (Basheer et al., 2004). 

In due studi condotti nei mar Tirreno (Ferrara et al., 2008) ed Adriatico (Ferrara et al., 

2005) si è analizzata la presenza di NP in diversi animali marini in vendita nei mercati 

alimentari. Negli animali pescati nel Tirreno si sono trovate le seguenti concentrazioni 

di NP, espresse in ng/g peso fresco: polpo (6-58), gambero mantide (7-1220), acciuga 

(5-10), orata (5-503), sgombro (7-75), muggine (12-41), nasello (11-30), tonno (695) e 

pescespada (45). Negli animali pescati nel mar Adriatico le concentrazioni riscontrate 

sono: acciuga (497-1285), sgombro atlantico (270-1431), muggine rossa (615-875), 
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nasello europeo (2,7-82), rana pescatrice (34-104), sogliola comune (12-101), gambero 

mantide (118-254) e aragosta norvegese (274-399). 

Essendo il NP usato nella formulazione di alcune tipologie di plastiche, si è studiato in 

che quantità il composto presente nelle bottiglie in plastica di acqua e latte possa andare 

ad inquinare i liquidi alimentari; l’acqua imbottigliata in contenitori plastici di HDPE o 

PVC presenta una concentrazione rispettivamente di 180 e 300 ng/l; ipotizzando un 

consumo medio di 2 litri di acqua al giorno in bottiglie in HDPE si andrebbero ad 

assumere quindi circa 360 ngNP/giorno. Simili risultati sono pervenuti analizzando il 

latte presente in bottiglie plastiche, tendendo conto della minor temperatura e del minor 

tempo di stoccaggio (Loyo-Rosales et al., 2004). 

In campioni di acqua potabile (di rete) sono state trovate concentrazioni comprese tra 15 

ng/l in Germania (Kuch et al., 2001) e 85 ng/l in Spagna (Petrovic et al., 2002). 

In Tabella 13 sono riassunte le concentrazioni in alimenti presenti in letteratura. 

Alimento Concentrazione Fonte 

Paniere alimentare 0,1 - 19,4 μg/kg peso fresco Guenther et al., 2002 

Cioccolato e prodotti a 

base di latte 
0,4-0,7 μg/kg peso fresco Guenther et al., 2002 

Alimenti per l'infanzia 0,2-0,4 μg/kg peso fresco Guenther et al., 2002 

Frutta, verdura, prodotti a 

base di cereali 
> 20 μg/kg peso fresco Gyllenhammar et al., 2012 

Frutta 3,7 - 16 μg/kg Yang et al., 2004 

Verdura 4,8 - 5,9 μg/kg Yang et al., 2005 

Ortaggi 1,29 – 4,52 μg/kg peso secco Quang-Ying et al., 2012 

Rucola 48 μg/kg Cacho et al., 2012 

Frutta e verdura 5,1±2,6 - 11±3,2 μg/kg Lu et al., 2013 

Carni 0,49 - 16,87 μg/kg Shao et al., 2007 

Pesce 1,89 - 55,98 μg/kg Shao et al., 2007 

Pesci e crostacei 46,6 - 197 μg/kg Basheer et al., 2004 

Pesci e crostacei 6 -1220 μg/kg peso fresco Ferrara et al., 2008 

Pesci e crostacei 2,7 - 1431 μg/kg peso fresco Ferrara et al., 2005 

Acqua e latte in bottiglia 180-300 ng/l Loyo-Rosales et al., 2004 

Acqua potabile 15 ng/l Kuch et al., 2001 

Acqua potabile 85 ng/l Petrovic et al., 2002 

Tabella 13: Concentrazioni di NP riscontrate nei cibi 

Dai dati riportati in Tabella 13 si rileva come le concentrazioni negli alimenti siano 

molto ampie, spaziando da 0,1 a 1431 μg/kg per gli alimenti solidi e da 15 a 300 ng/l 

per i liquidi. 
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1.8. LEGISLAZIONE 
1.8.1. BPA 

Poiché è diventata di primaria importanza la conoscenza delle concentrazioni di BPA 

che sono pericolose per uomo e fauna selvatica, alcuni paesi hanno considerato l’ipotesi 

di regolarne l’esposizione. La maggior parte affronta l’esposizione umana attraverso gli 

alimenti, ma diverse nazioni hanno valutato il rischio di esposizione ambientale. 

Paradossalmente le nazioni che sono le maggiori produttrici di BPA, ovvero gli Stati 

Uniti e l’Unione Europea, non hanno una forte regolamentazione in materia (National 

Istitut of Health, 2008). Il Canada è attualmente l’unico paese con delle chiare regole 

sull’esposizione al BPA.  

Stati Uniti 

Vista la sua continua espansione nella produzione e uso, il BPA non si inserisce bene 

nel quadro normativo degli Stati Uniti: delle oltre 87000 sostanze chimiche prodotte o 

importate, solo 1000 sono regolate dal quadro normativo statunitense (US Government 

Accounting Office, 1994) e il BPA non ricade tra queste. Quando una sostanza chimica 

come il BPA contamina l’ambiente attraverso effluenti, deflussi o altre vie, cade sotto la 

giurisdizione dell’US EPA, che riceve l’autorizzazione dal Clean Water Act e dal Toxic 

Substance Control Act. 

Essendo un interferente endocrino il BPA ricade tra gli inquinanti facenti parte 

dell’Endocrine Disruptor Screening Program (EDSP), fondato dall’US EPA tra il 1996 

e il 1998. Nel complesso, negli USA, non è ancora presente un limite normativo per 

questo inquinante. 

Europa 

Per la regolamentazione delle sostanze chimiche l’Europa si appoggia al REACH 

(Registration, Evaluation, Authorization and Restriction of Chemical) del 2007. Per 

quelle sostanze fabbricate o importate con quantità maggiore dei 10000 kg all’anno, 

come il BPA, va però valutata l’ipotesi di utilizzare una regolamentazione che fornisca 

una maggior sicurezza chimica (European Commission, 2011). Fino ad oggi, il BPA 

non è stato considerato essere un SVHC (Substance of Very High Concern). Una 

sostanza viene considerata facente parte degli SVHC se risulta essere un interferente 

endocrino particolarmente pericoloso, ma, secondo i criteri del REACH, il BPA non ha 

dimostrato caratteristiche di particolare tossicità o cancerogenicità, non risulta 
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persistente né bioaccumulabile (Plastics Europe, 2012). La commissione Europea ha 

condotto una valutazione dei rischi del BPA sia nel 2003 che nel 2008, entrambe hanno 

concluso che, agli attuali livelli di esposizione, il BPA è sicuro per l’uomo e l’ambiente 

(Plastics Europe, 2012). L’autorità europea per la sicurezza alimentare ha inoltre 

condotto ampie valutazioni di rischio per l’uso del BPA come materiale a contatto con 

gli alimenti. I rapporti emessi nel 2007, 2008 e 2012 hanno concluso che l’uso della 

sostanza negli imballaggi alimentari non presenta alcun rischio per la salute umana 

(European Food and Safety Authority, 2010). Diversi paesi europei, insoddisfatti per la 

mancanza di rigore e controllo nelle tecniche di valutazione del REACH, hanno attuato 

delle misure per vietare l’uso di alcuni prodotti per bambini composti anche da BPA. La 

Francia nel 2010 ha sospeso la vendita di biberon contenenti BPA (Bottemiller, 2010). 

Successivamente nello stesso anno, anche l’UE ha vietato la presenza del BPA nei 

biberon. 

Canada  

Il Canadian Enviromental Protection Act regola qualsiasi prodotto chimico che può 

avere effetti sulla salute umana o sulla biodiversità sia a breve che a lungo termine 

(Enviroment Canada, 2009).  Il governo canadese, tra il 2008 e il 2009, è stato il primo 

a bandire l’uso del BPA nei biberon (Canada Gazette, 2009). Inoltre, la sostanza è stata 

dichiarata ufficialmente pericolosa ed è elencata tra le sostanze tossiche per la salute 

umana e per l’ambiente (Governo del Canada, 2011). Nel 2010 sono state proposte 

nuove norme per sviluppare e implementare piani che ne limitino le emissioni 

nell’ambiente (Enviroment Canada, 2010). Nella valutazione di rischio del 2009, è stato 

proposto un limite di emissione di 1,75 mg/l per il rilascio di BPA nel comparto 

acquatico da parte di produttori e utilizzatori (Enviroment Canada, 2009). 

1.8.2. NP 

Avendo riscontrato la sua tossicità in quanto interferente endocrino, l’Unione Europea 

ha iniziato a prendere provvedimenti riguardo la produzione di composti contenenti NP 

e derivati, in primo luogo tramite provvedimenti adottabili su base volontaria ed in 

seguito con direttive obbligatorie (EU-RAR, 2001): 

- un bando volontario PARCOM 92/8 imponeva ai paesi aderenti l’eliminazione 

degli NPEO nei detergenti domestici entro il 1995 e in tutti i detergenti entro il 

2000; 
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- Direttiva EU water frame work 2000/60/EC: classifica il NP come composto 

chimico a rischio prioritario; 

- con il regolamento EU 166/2006 per la creazione del PRTR, il registro Europeo 

dei rilasci e trasferimenti degli inquinanti, si è fissata una soglia di rilascio di 

composti della famiglia dei nonilfenoli in acqua o terreno oltre cui bisogna 

notificarne lo sversamento pari ad 1 kg/anno; 

- Direttiva 2003/53/EC relativa alla restrizione al commercio ed uso di sostanze e 

preparati pericolosi decreta che il NP ed i suoi derivati non possono essere usati 

e commerciati come sostanze o costituenti di preparati in concentrazioni uguali o 

superiori all’1% in massa, salvo determinate deleghe; 

- i prodotti contenenti NP e i suoi derivati non possono accedere alla 

certificazione Ecolabel; 

- nella Direttiva 2013/39/UE del parlamento europeo che modifica le Direttive 

2000/60/CE e 2008/105/CE, attualmente recepita anche in Italia, per quanto 

riguarda le sostanze prioritarie nel settore della politica delle acque sono presenti 

valori di concentrazione ammissibile sia per acque superficiali interne (fiumi, 

laghi e i corpi idrici artificiali o fortemente modificati) che per altre acque di 

superficie pari a 0,3 μg/l in termini di media annua e di 0,2 μg/l in termini di 

concentrazione massima ammissibile (Gazzetta ufficiale Unione Europea, 2013). 

Misure analoghe sono state prese in alti paesi quali Canada, in cui i composti della 

famiglia dei NP sono considerati sostanze tossiche e i quantitativi prodotti sono 

drasticamente calati (2004), ed USA in cui, dopo una prima resistenza iniziale a porre 

regolamentazioni a riguardo, l’EPA impone una concentrazione massima inferiore a 6,6 

μg/l per le acque dolci e di 1,7 μg/l per le acque marine (2010) (SSAA, 2013). 

Ciò nonostante molti altri paesi quali Cina, India e nazioni del Sud America continuano 

a produrre ed usare composti a base di NP in grandi quantità e nessuna restrizione è 

stata ancora legiferata per ridurre o eliminarli dal commercio. In Europa, Canada e 

Giappone gli NPEO sono stati rimpiazzati con altri tensioattivi quali alcool etossilati, 

meno efficienti ma più sicuri in quanto più rapidamente biodegradabili (Campbell, 

2002). 
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2. INTERAZIONE INQUINANTE PIANTA 

2.1. INTRODUZIONE 

L’esposizione dell’uomo e della fauna in generale a molti contaminanti organici 

persistenti si verifica come conseguenza del bioaccumulo del composto nelle piante e 

del suo successivo trasferimento attraverso la catena alimentare.  

Poiché le piante sono alla base della maggior parte delle catene alimentari, 

l’assorbimento di inquinanti organici da parte di esse è essenziale ai fini della 

valutazione di rischio. Inoltre, dato che circa l’80% della superficie terrestre è ricoperta 

da vegetazione rivestita da una cuticola ricca di lipidi, le piante stesse possono svolgere 

un ruolo importante nella rimozione di inquinanti organici lipofili. Infine, la conoscenza 

della velocità e del grado di scambio tra piante, suolo, acqua e atmosfera è anche 

prezioso per il controllo dei livelli ambientali nei diversi comparti e per lo studio di siti 

contaminati (Paterson et al., 1994). Negli ultimi vent’anni ci sono stati significativi 

passi avanti nella comprensione del processo di assorbimento degli inquinanti organici. 

Nel capitolo in esame si vuole trattare la tematica dell’assorbimento di inquinanti 

organici non ionici, approfondendo, poi, l’interazione esistente tra gli inquinanti 

analizzati, ovvero BPA e NP, e le piante stesse. 

 

2.2. MECCANISMI GENERALI DI 

TRASFERIMENTO 

È globalmente riconosciuto che le piante possono essere contaminate da un ampio 

numero di prodotti industriali chimici organici tossici e persistenti, il cui assorbimento e 

accumulo è anche un potenziale processo chiave nel ciclo globale di tali inquinanti 

(Hulster et al., 1994; Lovett et al., 1997). Il percorso dell’assorbimento di prodotti 

chimici organici da parte delle piante avviene tramite diversi percorsi, mostrati in Figura 

7 (Collins et al., 2006).  
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Figura 7: Percorsi dell’assorbimento di un contaminante organico da parte di una generica 

pianta (Collins et al., 2006). 

Interazione con il suolo 

Relativamente all’analisi del suolo, l’assorbimento passivo e attivo dal terreno alle 

radici riveste sicuramente un ruolo primario. Il destino di uno specifico composto in un 

particolare suolo dipende dalle proprietà chimiche e fisiche di entrambi. La caratteristica 

più importante è l’idrofobia, espressa tramite il coefficiente di ripartizione 

ottanolo/acqua (Kow).  

Gli inquinanti organici possono essere trasferiti nelle radici delle piante attraverso l’aria 

e l’acqua interstiziali. L’assorbimento di prodotti organici di sintesi ad opera delle radici 

è un processo passivo di tipo diffusivo con l’eccezione di pochi composti che hanno un 

effetto di mimesi ormonale, come alcune tipologie di erbicidi, per i  quali si evidenziano 

fenomeni di assorbimento attivo (Bromilow & Chamberlain, 1995). 

Alcuni esperimenti, che coinvolgono l’assorbimento di composti organici non ionici da 

una soluzione idroponica alle radici, hanno dimostrato che il processo è composto da 

due distinti passaggi: il primo di raggiungimento dell’equilibrio della fase acquosa delle 

radici con la concentrazione nell’ambiente circostante ed il secondo di assorbimento del 

prodotto chimico nella fase solida lipofila delle radici, ovvero i lipidi contenuti nelle 

membrane e nelle pareti cellulari (Briggs et al., 1983). 

Briggs et al. (1983), hanno determinato una relazione lineare in piante di orzo tra il Kow 

di composti non ionici e il fattore di concentrazione radicale, RCF, ovvero il rapporto 

tra la concentrazione nell’apparato radicale e la concentrazione nella soluzione esterna. I 

composti organici lipofili hanno, infatti, una spiccata tendenza a partizionarsi nei lipidi 
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dell’apparato radicale a differenza dei composti idrofili. Wild e Jones, nel 1992, hanno 

evidenziato che i composti aventi log(Kow) > 4, come il NP, sono caratterizzati da un 

elevato potenziale di ritenzione nelle radici (Wild & Jones, 1992), mentre per gli 

inquinanti organici aventi un log(Kow) < 2 un importante mezzo di accumulo è 

caratterizzato dalla fase acquosa della pianta (Cousins & Mackay, 2001).  

Quindi, oltre alle caratteristiche chimico-fisiche del contaminante, anche la 

composizione dell’apparato radicale della pianta influenza notevolmente 

l’assorbimento.  

 

Percorso nella pianta 

Il percorso dalle radici ai germogli avviene attraverso l’acqua e i soluti che sono 

trasportati dalle radici nelle altre parti della pianta tramite lo xilema. Questo flusso è 

dovuto al gradiente potenziale dell’acqua che si crea attraverso la pianta durante la 

traspirazione. Per raggiungere lo xilema, i composti chimici assorbiti nelle radici 

devono penetrare diversi strati: epidermide, corteccia, endodermide e periciclo. Quando 

raggiungono l’endodermide, i composti devono passare attraverso almeno una 

membrana cellulare. Ed è proprio la combinazione tra la solubilità di un composto in 

acqua e la solubilità all’interno della membrana cellulare, ricca di lipidi, che determina 

il movimento dei composti nelle radici e il conseguente trasporto nella pianta 

(McFarlane, 1995). 

Briggs et al. (1982) hanno derivato una relazione per predire le concentrazioni dei 

composti chimici nel flusso di traspirazione della pianta a partire dalla concentrazione 

nella soluzione di terreno e il Kow del composto. Questa relazione si basa su 

esperimenti che investigano l’assorbimento di un numero limitato di composti chimici 

non ionici nelle piante d’orzo.  È stato trovato che il fattore di concentrazione del flusso 

di traspirazione, TSCF, ovvero la concentrazione nello xilema rapportata alla 

concentrazione nella soluzione esterna, è massimo per composti chimici con un valore 

di log (Kow) di circa 1,8, come rappresentato il Figura 8. Affiancando i risultati di 

Briggs et al. (1982) con quelli di Burken e Schnoor (1998) e Hsu et al. (1990), si 

possono efficacemente osservare notevoli differenze nei valori di TSCF per valori alti 

(>4) e bassi (<1) di Log Kow. 
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Figura 8: Andamento del TSCF al variare del log Kow 

L’acqua e i soluti trasportati nello xilema possono diffondere lateralmente nei tessuti 

adiacenti. I composti possono anche concentrarsi nei germogli delle piante come 

risultato del raggiungimento dell’equilibrio della fase acquosa nei germogli delle piante 

con lo xilema e dei composti chimici nella parte solida lipofila dei germogli 

(McFarlane, 1995). La ripartizione nei germogli delle piante è stato dimostrato essere 

linearmente correlata al Kow per composti chimici non ionici (Briggs et al., 1982). 

Alcune proprietà della pianta che possono influenzare le concentrazioni dei composti 

nei germogli, a seguito dell’assorbimento radicale e della traslocazione, includono il 

contenuto di solidi lipofili e il rateo del flusso di traspirazione della pianta. 

Ruolo del terreno 

Un ulteriore elemento che influenza l'assorbimento di sostanze chimiche organiche da 

parte delle piante è il tipo di terreno. La concentrazione all’equilibrio di un 

contaminante nell’acqua interstiziale del terreno è legata alla concentrazione nella fase 

solida tramite il coefficiente di ripartizione del contaminante tra acqua e suolo, Kd. Gli 

inquinanti organici non ionici sono principalmente assorbiti dalla frazione organica 

della fase solida del suolo, così il Kd può essere calcolato tramite di contenuto di 

carbonio organico del terreno, fOC, e il coefficiente di ripartizione carbonio organico-

acqua del contaminante (Kd= Koc x fOC) . Il Koc è linearmente legato al Kow, quindi 

l’assorbimento del suolo aumenterà con i composti ad alto Kow, riducendo la 

disponibilità per l’assorbimento delle piante. Correlazioni tra Koc e Kow sono state 

descritte da molti studiosi e la soluzione migliore per tutte le classi di composti è 

risultata essere la seguente (Bacci & Gaggi, 1987): 
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log Koc = (0,989 *log Kow) - 0,346*foc    [1] 

 

Gli incrementi del fOC riducono, quindi, sia l’apporto complessivo di sostanza chimica 

assorbita dalla vegetazione, sia il Kow ottimale per l'assorbimento nelle piante. 

 

Influenza delle caratteristiche della pianta 

Come precedentemente affermato la composizione della pianta si crede possa 

influenzare in modo significativo l'assorbimento di sostanze chimiche organiche. Un 

gran numero di modelli di previsione dell’assorbimento utilizzano il contenuto di lipidi 

come un parametro di input. Hung e Mackay (1997) e Chiou et al. (2001) utilizzano 

rispettivamente anche il contenuto di fibre e di carboidrati. Ci sono, però, pochi dati 

disponibili per questi parametri. La fonte migliore è risultata essere il sito web del 

Dipartimento dell’Agricoltura degli Stati Uniti, nel quale si possono trovare le 

composizioni delle culture degli alimenti di prima necessità e si può osservare la grande 

variabilità della composizione delle principali colture per presenza di acqua, lipidi, 

carboidrati e contenuto di fibre. Le principali differenze sono il più alto contenuto di 

acqua e minor contenuto di carboidrati delle colture a foglia e il più alto contenuto 

lipidico per radici e frutta (USDA, 2005). Tuttavia, va rilevato anche che altre 

componenti della pianta come la cera, la lignina e la suberina possono assorbire 

sostanze chimiche organiche, con una funzione di accumulo, che può portare a 

differenze nella stima delle componenti sopracitate. 

 

Ulteriori meccanismi di interazione 

Oltre ai meccanismi finora citati, vi sono anche ulteriori processi sia di assorbimento 

che di metabolizzazione e fuoriuscita degli inquinanti organici ad opera delle piante, 

rappresentati in Figura 7, che di seguito verranno sinteticamente esposti. Si tratta di 

processi di importanza secondaria ma che, in casi specifici, possono assumere un ruolo 

predominante. 

I composti organici possono essere trasportati in atmosfera tramite il sollevamento di 

particelle di terreno oppure possono essere presenti in atmosfera sottoforma di aerosol 

(Collins et al., 2006). La deposizione secca delle particelle sospese include i fenomeni 

di diffusione, intercettazione, impatto e sedimentazione; a seguito della deposizione 
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delle particelle sulle foglie si creano interazioni e legami chimici che consentono la 

diffusione dei composti all’interno dell’apparato fogliare fino all’assorbimento nei 

tessuti lipofili (Chamberlain, 1991). La deposizione umida è un meccanismo secondario 

dal momento che la maggior parte della deposizione non è intercettata e trattenuta dalla 

vegetazione ma è trascinata direttamente fino al terreno (Cousins et al., 2001). Per 

entrambi i fenomeni le caratteristiche delle piante giocano un ruolo fondamentale, 

poichè la deposizione dipende dalla superficie utile al deposito delle foglie e dalla 

presenza o meno di peli sulle stesse (Collins et al., 2006). 

Un altro fenomeno è l’assorbimento da atmosfera: i composti organici possono 

volatilizzare dal terreno in atmosfera e successivamente penetrare entro le foglie tramite 

gli organi predisposti per la respirazione delle piante, ossia le cuticole e gli stomi, per 

poi diffondere all’interno delle foglie nell’aria intracellulare e infine penetrare nei 

tessuti lipidici vegetali. Il processo assume un ruolo significativo per i composti presenti 

in atmosfera in forma gassosa (Smith et al., 2000).  

Oltre alle caratteristiche della pianta stessa, anche altre caratteristiche ad essa collegate 

possono influenzare la concentrazione riscontrabile del contaminante che si desidera 

trattare. In particolare, un ruolo importante è rivestito dal metabolismo. Le sostanze 

chimiche accumulate nella pianta possono essere metabolizzate, riducendo così la loro 

concentrazione all’interno dei tessuti della pianta. Il processo può essere suddiviso in 

trasporto, reazioni di trasformazione e sequestro, ad esempio, nella parete cellulare. I 

processi metabolici e le velocità sono specifiche per gli inquinanti e le piante 

considerate. Un ulteriore processo è quello della degradazione fotolitica sulla superficie 

delle piante, esaltata dalla tendenza delle foglie ad orientarsi per massimizzare 

l’intercettazione della luce solare. Il grado di degradazione fotolitica sulla superficie 

delle foglie può influenzare anche i percorsi di assorbimento (Collins et al., 2006). 

Inoltre, il flusso proveniente dalla traspirazione delle piante può spostare alcune 

sostanze chimiche presenti nei tessuti sotto-stomatici, che saranno successivamente 

perduti a causa della volatilizzazione, riducendo la concentrazione dell’inquinante nella 

pianta (McFarlane et al., 1990). Infine, è possibile anche un meccanismo di diluizione 

dovuto alla crescita (Collins et al., 2006). L’importanza di questo meccanismo di 

diluizione per i componenti chimici organici nelle piante non è molto chiara, ma non è 

stata ancora dettagliatamente studiata. 
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2.3. COMPORTAMENTO DEGLI INQUINANTI DI 

INTERESSE 

2.3.1. BPA 

Sono disponibili poche informazioni relativamente agli effetti tossici del BPA sulle 

piante rispetto agli studi effettuati sugli animali. Negli ultimi anni, però, l’attenzione a 

composti come questo e ad altri distruttori endocrini è notevolmente aumentata, anche 

perché si è notato che questi sono facilmente accumulati all’interno degli ecosistemi e 

continuano ad esercitare su di essi effetti negativi. 

L’importanza dell’interazione tra inquinante e pianta è da sottolineare soprattutto 

perché, nei suoli agricoli, l’acqua per l’irrigazione può provenire da acque reflue trattate 

e possono essere sparsi sui campi dei fanghi ricchi di BPA per la concimazione, 

causando un accumulo del composto nel suolo.  Ad esempio, in uno studio di Lu et al. 

(2014) sono stati analizzati distribuzione e assorbimento del BPA in alcune colture 

alimentari, lattuga (Lactuca Sativa) e pomodoro (Lyco-persicon esculentum). Il 

contaminante è stato diluito nell’acqua di irrigazione con una concentrazione di 50 μg/l 

facendo riferimento alle concentrazioni presenti nell’acqua di recupero in ambiente, 

spesso utilizzata nel campo dell’agricoltura per mancanza di acqua pulita. In questo 

esperimento sono stati analizzati due possibili scenari di esposizione, quella a cui sono 

sottoposte le foglie e quella delle radici. In Tabella 14 e 15 sono riassunti i risultati 

ottenuti, rispettivamente, per le colture di lattuga e di pomodoro.  

 

Tipo esposizione 
Tessuto 

analizzato 

Concentrazione 

(μg/kg) 
Massa BPA (μg) 

Percentuale 

massa sul totale 

(%) 

Fogliare 

Radici 116,9 ± 13,1 19,5  ± 3,2 25,3 

Foglie 128,9 ± 17,4 48,0 ± 6,1 12,6 

Steli 52,8 ± 13,1  9,7  ± 2,3 62,2 

Tramite radici 

Radici 248,8 ± 37,9 35,9 ± 5,8 53,9 

Foglie 80,6 ± 23,1 26,0 ± 6,0 39,0 

Steli 27,4 ± 3,6 4,8 ± 0,8 7,1 

Tabella 14:  Risultati dello studio di Lu et al. (2014) per la coltura di lattuga (Lactuca Sativa) 
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Tipo esposizione 
Tessuto 

analizzato 

Concentrazione 

(μg/kg) 
Massa BPA (μg) 

Percentuale 

massa sul totale 

(%) 

Fogliare 

Radici 18,2 ± 5,3 1,0 ± 30,3 8,2 

Foglie 363,3 ± 69,3 9,2 ± 1,4 76,5 

Steli 4,9 ± 2,0  0,1 ± 0,03 0,7 

Frutto 18,3 ± 3,5 1,8 ± 0,3 14,6 

Tramite radici 

Radici 229,1 ± 51,6 8,9 ± 1,6 67,1 

Foglie 94,4 ± 27,8 1,9 ± 0,3 14,2 

Steli 16,2 ± 3,4 0,2 ± 0,1 1,7 

Frutto 26,6 ± 5,8 2,3 ± 0,6 17,0 

Tabella 15: Risultati dello studio di Lu et al. (2014) per la coltura di pomodoro (Lyco-

persicon esculentum) 

Dai risultati ottenuti si evidenza, oltre all’importanza della via di esposizione, anche la 

più o meno equa distribuzione del contaminante nelle parti commestibili della pianta, 

soprattutto se l’esposizione è avvenuta tramite il contatto con le foglie. Anche questo 

studio conferma, quindi, la grande importanza che deve essere data all’analisi 

dell’assorbimento del BPA da parte della vegetazione, soprattutto se commestibile (Lu 

et al., 2014). 

Alcuni studi sulle piante di tabacco sono stati in grado di dimostrare la loro capacità di 

assorbimento del BPA attraverso le radici e di metabolizzarlo a beta-glucoside di BPA 

(Nakaijima, 2002). I metaboliti non mostrano attività estrogenica, il che ha dimostrato 

che la glicosilazione del BPA nelle piante diminuisce gli effetti tossici di questa 

sostanza.  

Sebbene il meccanismo metabolico del BPA nelle piante rimanga sconosciuto, i prodotti 

metabolici del BPA possono essere interessanti da studiare e da considerare come forme 

detossificate (Schidt, 2002).  

Le radici delle piante sono organi vitali, formati dopo un lungo adattamento alle 

condizioni del terreno in cui la pianta è cresciuta. Esse consentono l’assorbimento di 

acqua e nutrienti alla pianta e sono, quindi, a diretto contatto con il BPA eventualmente 

presente nel terreno. Pertanto è essenziale valutare l’effetto di questo inquinante in 

particolare sulle radici. In uno studio di Hai et al. (2013) è stata studiata la crescita di 

alcune piante di soia in un terreno contaminato da BPA. Analizzando la lunghezza, la 

superficie, il volume e il peso (umido e secco) della radice si è potuto determinare lo 

stato di crescita delle stesse, mostrando l’effetto del BPA sulla crescita delle radici delle 

piantine di soia. Quando queste vengono trattate con basse concentrazioni di BPA (1,5 

mg/l), la crescita delle radici risulta migliorata, se la concentrazione aumenta (17,2 – 50 
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mg/l), la crescita risulta invece inibita. Inoltre, sempre nello stesso studio, è stato 

dimostrato che gli effetti del BPA sulla crescita delle radici hanno provocato un 

cambiamento nutrizionale relativo alla quantità di azoto assunta (Hai et al., 2013). 

Dodgen et al. (2013) hanno analizzato l’assorbimento e l’accumulo di BPA e altri 

inquinanti emergenti derivanti da prodotti farmaceutici e per la cura della persona 

(PPCPs) in piante di lattuga (Lactuca Sativa) e di cavolo (Brassica oleracea) in 

ambiente idroponico. L’accumulo di questi composti, in particolare del BPA, in culture 

alimentari, nel caso in esame verdure a foglia, è rilevante per la possibilità 

dell’esposizione umana non intenzionale. Nello studio in esame si è contaminata la 

soluzione nutritiva con 46,4 ng/l di BPA, riscontrando, dopo 21 giorni dalla 

piantumazione, le concentrazioni riportate nella Tabella 16 (espresse come ng/peso 

della massa vegetale secca). Dallo studio effettuato è stata dedotto un notevole 

accumulo di BPA all’interno della pianta considerata, soprattutto nelle radici (Dodgen et 

al., 2013). 

 

Tipologia di tessuto 

analizzato 

Lattuga (ng/g +/- 

deviazione standard) 

Cavolo (ng/g +/- 

deviazione standard) 

Foglie nuove 0,22 +/- 0,03 1,42 +/- 0,37 

Foglie originarie 0,36 +/- 0,07 3,05 +/- 0,51 

Steli 0,30 +/- 0,08 2,39 +/- 0,66 

Radici 441,7 +/- 138,9 199,6 +/- 42,6 

Tabella 16:  Concentrazioni di BPA riscontrate nei vegetali analizzati (Dodgen et al., 2013) 

Ulteriori analisi del comportamento di alcune piante a contatto con il BPA sono state 

effettuate da Saiyooda et al. (2010), i quali hanno studiato questa tematica per 

rapportarla alla tecnica della fitodepurazione. Per valutare la capacità di tolleranza del 

BPA nelle piante, è stato effettuato uno studio sulla Dracanea Sanderiana e sulla 

Dracaena Fragrans, entrambe piante tropicali, sempreverdi e con un sistema di radici 

fibrose. I risultati ottenuti hanno dimostrato una tolleranza al contaminante per la D. 

sanderiana fino ad un livello di 80μM, mentre concentrazioni maggiori portano a un 

danneggiamento della pianta. In un sistema il più possibile sterile, partendo da una 

concentrazione iniziale di 20 μM di BPA, la pianta ne assorbe circa il 50 %, all’interno 

di radici e steli, con una percentuale minore nelle foglie (Saiyooda et al., 2010). 
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La trasformazione del BPA da parte delle piante avviene grazie alla partecipazione di 

vari enzimi, tra cui ossidasi, polifenolossidasi e glicosilasi (Nakajima et al., 2002; Kang 

et al., 2006). Tali enzimi svolgono un ruolo importante durante la fitodepurazione di 

xenobiotici compreso BPA. È stato dimostrato che l’efficacia di rimozione del BPA è 

associata con pH e temperatura dell'ambiente in cui avviene l’attività enzimatica della 

pianta. Di recente, è stata dimostrata un’efficace rimozione del BPA anche da parte di 

piante di mangrovie, Bruguiera gymnorihiza (Saiyooda et al., 2013). Essi hanno 

osservato che B. gymnorihiza ha rimosso completamente il BPA, in una concentrazione 

di 40 mg/dm3, dall'acqua dopo 51 giorni di trattamento. 

 

2.3.2. NP 

A seguito della presenza di piante, esistono interazioni tra l’apparato radicale ed il 

terreno che viene attivamente modificato sia nella struttura chimico-fisica che biologica. 

La popolazione batterica e i funghi presenti nella rizosfera si alimentano dei nutrienti 

organici essudati dalle radici e, in un meccanismo sinergico, contribuiscono alla salute 

della pianta modificando l’acidità del terreno, aumentando la presenza di agenti chelanti 

ed espandendo l’area di assorbimento di nutrienti utili (Welsch-Pausch et al., 1995). In 

diversi studi si è evidenziato come la comunità microbica associata alle piante 

promuova la degradazione di composti organici presenti nel terreno e che questo 

meccanismo provochi la rimozione dell’inquinante dal suolo in maniera più efficiente e 

consistente rispetto all’assorbimento dello stesso nelle piante.  

In uno studio condotto da Brown et al. (2009) si analizza la degradazione del NP in 

terreni su cui sono applicati biosolidi contaminati con la simultanea presenza o meno di 

coltivazioni di frumento (Triticum aestivum). La concentrazione di NP decresce 

significativamente in entrambi i terreni ma in maniera più accentuata per il terreno con 

presenza di piante; il tempo di dimezzamento del NP è stato rispettivamente di 23 e 16 

giorni. Analisi successive hanno riscontrato una concentrazione nulla di NP nelle piante, 

quindi il NP è stato solamente degradato e non assorbito. In definitiva la decrescita della 

concentrazione nel terreno non è da attribuirsi all’assorbimento radicale del composto 

ma bensì alla promozione della biodegradazione nel terreno svolta dalla pianta.  

Un risultato simile è stato osservato in uno studio condotto da Mortensen e Kure (2003) 

dove il NP, aggiunto al terreno tramite presenza nei biosolidi applicati, è stato degradato 
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più rapidamente in presenza di colza (Brassica napus); non si sono verificati fenomeni 

di assorbimento da parte delle piante. Dopo 30 giorni, in presenza delle piante era 

rimasto nel terreno il 13% del NP iniziale mentre in loro assenza il NP rimasto era il 

26% di quello iniziale. 

La presenza di alcuni composti chimici organici nel terreno in elevate concentrazioni 

può risultare tossica non solo per gli organismi animali ma anche per le piante stesse, 

riducendone la crescita e lo sviluppo. Fenomeni di fitotossicità si sono riscontrati per 

diverse specie vegetali, soprattutto a livello cellulare ma, per elevate concentrazioni, 

anche per le piante stesse. In uno studio condotto da Borken et al. (1997) diverse cellule 

vegetali di piante tra cui soia, quinoa e carote sono state esposte al NP; eccetto che per 

le cellule delle carote il NP è risultato tossico per tutte le specie analizzate e la 

concentrazione che ha causato il 50% di riduzione di crescita cellulare varia tra 0,05 e > 

1 mM. Roberts et al. (2006) per analizzare la fitotossicità del NP hanno utilizzato terreni 

con concentrazioni di NP di 0, 10, 100, 1000 e 10000 mg/kg e le piante di grano 

(Triticuma estivium) e colza (Brassica napus). In termini di produzione di biomassa, il 

grano è risultato più tollerante alla presenza di NP rispetto alla colza. A parte segni di 

necrosi fogliare e radicale per concentrazioni molto elevate di NP, che però non sono 

attribuibili con certezza all’inquinante in analisi, non si sono riscontrati altri sintomi di 

fitotossicità. Una significativa riduzione di biomassa è risultata solo per la 

concentrazione maggiore di NP per il grano mentre per la colza già per una 

concentrazione di 1000 mg/kg si è riscontrata una significativa riduzione di biomassa. 

La concentrazione per la quale si ha una riduzione del 50% della crescita della pianta è 

risultata maggiore di 10000 mg/kg per il grano e di circa 1500 mg/kg per la colza. 

Generalmente i composti organici non ionici aventi un valore di log(Kow) > 4 hanno un 

alto potenziale di ritenzione nell’apparato radicale ma una limitata traslocazione dalle 

radici all’apparato superiore della pianta (Collins et al., 2006); ciò nonostante 

concentrazioni di NP, seppur limitate, si sono trovate sia in germogli che in semi di 

piante cresciute in terreni contaminati (Sjostrom et al., 2008). Il bioaccumulo di una 

sostanza all’interno della pianta è valutabile attraverso il BFC. Diversi studi del 

fenomeno hanno portato a risultati talvolta discordanti, a seconda che l’analisi sia stata 

compiuta su una specifica specie di pianta, sul tessuto analizzato della stessa o sulle 

caratteristiche operative quali la tipologia del terreno. 
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Nello studio di Lu et al. (2014) condotto su terreni irrigati con acque reflue contenenti 

NP ad una concentrazione di 50 μg/l, sono state analizzate distribuzione e assorbimento 

del NP in lattuga (Lactuca Sativa) e pomodoro (Lyco-persicon esculentum). Sono stati 

analizzati due possibili scenari di esposizione, fogliare e radicale. In Tabella 17 sono 

riportati i valori per le piante di lattuga mentre in Tabella 18 per le piante di pomodoro.  

 

Tipo esposizione 
Tessuto 

analizzato 
Conc. (μg/kg) Massa NP (μg) 

Percentuale massa 

sul totale (%) 

Fogliare 

Radici 58,9 ± 19,4 3,0  ± 0,9 6,2 

Foglie 195,0 ± 16,9 37,0 ± 1,8 74,6 

Steli 70,5 ± 9,3  9,5  ± 1,6 19,2 

Tramite radici 

Radici 3537,2 ± 325,5 191,3 ± 30,1 86,3 

Foglie 144,1 ± 9,2 25,2 ± 4,1 11,4 

Steli 41,3 ± 9  5,1 ± 1,3 2,3 

Tabella 17: Risultati dello studio di Lu et al. (2014) per la coltura di lattuga (Lactuca Sativa) 

 

Tipo esposizione 
Tessuto 

analizzato 
Conc (μg/kg) Massa NP (μg) 

Percentuale massa 

sul totale (%) 

Fogliare 

Radici 17,7 ± 1,9 0,3 ± 0,03 3,4 

Foglie 135,9 ± 13,7 3,3 ± 0,4 45,6 

Steli 45,3 ± 3,0  1,0 ± 0,4 13 

Frutto 24,6 ± 6,4 2,8 ± 0,7 38 

Tramite radici 

Radici 425,5 ± 117,2 6,9 ± 1,8 43,6 

Foglie 39,4 ± 8,5 1,6 ± 0,4 10,2 

Steli 44,4 ± 3,0 1,1 ± 0,2 6,7 

Frutto 46,1 ± 6,6 6,3 ± 1,0 39,5 

Tabella 18 :Risultati dello studio di Lu et al. (2014) per la coltura di pomodoro (Lyco-

Persicon esculentum) 

In entrambi i casi la maggior concentrazione si ritrova nel comparto esposto; 

l’esposizione fogliare ha portato ad una maggior concentrazione globale di NP 

all’interno delle piante, riscontro della bassa mobilità del NP assorbito dall’apparato 

radicale.  

In una sperimentazione compiuta da Quan-Ying et al. (2012), campioni di suoli e 

differenti vegetali sono stati analizzati per determinare la concentrazione di NP in 

vegetali coltivati per il consumo umano; la concentrazione di NP nelle diverse specie 

varia tra 1,29 e 4,52 μg/kg col massimo riscontrato nello spinacio d’acqua e il valor 

minimo per il fagiolo dall’occhio. Note le concentrazioni nei diversi terreni si è potuto 

ricavare il BCF che è risultato essere compreso tra 0,320 e 0,751 (media 0,535).  I 

risultati sono riportati in Tabella 19. 

 



68 
 

 

Specie vegetale 
NP (μg/kg dw) 

media ± SD 

BCF                    

media ± SD 

Cavolo cinese 3,52 ± 1,12 0,66 5± 0,033 

Spinacio d'acqua 4,52 ± 0,22 0,705 ± 0,027 

Lattuga romana 1,81 ± 0,40 0,463 ± 0,072 

Senape 1,58 ± 0,14 0,320 ± 0,014 

Lattuga  2,44 ± 0,90 0,524 ± 0,002 

Asparago 2,30 ± 0,13 0,471 ± 0,021 

Fagiolo dall'occhio 1,29 ± 0,13 0,380 ± 0,048 

Zucca amara 4,30 ± 0,12 0,692 ± 0,103 

Melone invernale 1,47 ± 0,13 0,376 ± 0,056 

Porro 3,69 ± 0,45 0,751 ± 0,097 

Tabella 19: Concentrazioni e BCF in diversi tipi di vegetali (Quan-Ying et al., 2012) 

Per analizzare il fenomeno del bioaccumulo nelle diverse parti di una pianta, in uno 

studio di Sjostrom et al. (2008) si sono coltivate piante di fava (Vicia faba) in diversi 

tipi di terreno contaminati da NP. Le concentrazioni nelle radici sono risultate maggiori 

o molto maggiori rispetto alle altre parti delle piante; essa poi varia sensibilmente tra i 

diversi tipi di terreno mentre le variazioni nelle altre parti della pianta sono marginali. I 

valori medi di BFC per i germogli ed i semi sono rispettivamente pari a 0,71 e 0,58, 

indicando un’assimilazione molto bassa nei semi. Risultati simili (BCF prossimo ad 1) 

sono stati ottenuti in uno studio di Dettenmaier e Doucette (2007) analizzando piante di 

grano mentre alcuni studi hanno rilevato valori di bioaccumulo nulli per l’orzo 

(Hordeum vulgare) e la rapa (Brassica napus) (Kirchmann & Tengsved, 1991; 

Mortensen & Kure, 2003).  

 

2.4. POSSIBILI MODELLI DI STIMA MIGRAZIONE 

DA TERRENO A PIANTA 

Dal momento che esistono circa 250000 piante superiori e più di 1000 composti chimici 

inquinanti ambientali (Trapp & Matthies, 1995), un modello di assorbimento 

relativamente semplice ma efficiente e versatile è necessario per studiare il fenomeno; 

sono stati negli anni elaborati svariati modelli che analizzano l’assorbimento di 

inquinanti organici presenti nella fase acquosa o solida del terreno da parte di piante 

quali il modello proposto da Calamari et al. (1987) basato sulla regressione, modelli di 

equilibrio o di stato stazionario (Muller et al., 1994; Trapp & Matthies, 1995) e modelli 
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dinamici (Paterson & Mackay, 1994), ma si tratta di modelli strutturalmente sofisticati e 

tecnicamente complessi. 

Vengono ora proposti tre modelli semplificati per la determinazione delle 

concentrazioni riscontrabili nei vegetali mediante assorbimento, il primo di Mackay e 

Hung (1997), il secondo un’applicazione del modello di Chiou et al. (2001) e l’ultimo il 

modello proposto dall’Istituto Superiore di Sanità. 

Modello di Mackay & Hung (1997) 

Mackay e Hung (1997) hanno sviluppato un modello semplificato con l’obiettivo di 

soddisfare il bisogno di conoscere la migrazione dei contaminanti da suolo e aria nei tre 

comparti della pianta, ovvero foglie, steli e radici, che tenga conto anche dei processi 

metabolici, di crescita, trasporto e trasformazione. 

Il modello, applicabile a culture agricole con un breve periodo di crescita, è stato 

sviluppato utilizzando il concetto della fugacità. La fugacità, f, che è un criterio di 

equilibrio, può essere considerata come una pressione parziale (Pa) legata linearmente 

alla concentrazione C (moli/m3) attraverso la capacità di fugacità Z (moli/m3*Pa): 

C= f*Z      [2] 

L’equilibrio di partizionamento, a uguale fugacità, tra due fasi, con concentrazioni C1 e 

C2, può essere descritto da un coefficiente di ripartizione adimensionale K12, che è 

essenzialmente un rapporto tra valori di Z:  

K12 = C1/C2= f1 Z1/ f2 Z2     [3] 

Poiché all’equilibrio f1 = f2,  

K12 =Z1/Z2     [4] 

I differenti valori di Z corrispondenti alle differenti fasi dipendono dalle proprietà del 

contaminante, dalla temperatura e dalla natura della fase, ma soprattutto dalla sua 

composizione, ovvero dal contenuto di aria, acqua, matrice organica, lipidi o cere. I 

processi di trasporto e trasformazione sono espressi dal termine D (unità di misura: 

moli/Pa*h).  

La pianta è suddivisa in tre comparti omogenei, foglie (l), steli (s) e radici (r), e i 

comparti esterni aria (a) e suolo (e). L’obiettivo è quello di esprimere le concentrazioni 

di ciascun comparto Cl, Cs e Cr (moli/m3) come funzione costate della media delle 

concentrazioni Ca e Ce (moli/m3) e del tempo, usando dati relativi a suolo, aria e 



70 
 

contaminante, così come informazioni fisiologiche della pianta. Il compartimento dello 

stelo può anche includere frutta e semi.  

Per prima cosa, attraverso delle adeguate correlazioni, vengono definiti i coefficienti di 

equilibrio termodinamico di ripartizione per tutti i comparti rispetto all’acqua. Questi 

coefficienti di ripartizione includono quello relativo a suolo-acqua Kew, radici-acqua 

Krw, foglie acqua Klw e aria-acqua Kaw. Utilizzando le equazioni per la capacità di 

fugacità sopracitate, essendo Za definita come 1/(RT), dove R è la costante dei gas e T è 

la temperatura assoluta in Kelvin, possono essere calcolati tutti gli altri valori di Z. 

Prima di riportare l’equazione del bilancio di massa, si riassumono alcune ipotesi 

utilizzate per la semplificazione del modello: 

- trasporto dell’inquinante unidirezionale; 

- concentrazioni in aria e suolo sono costanti in tutto il periodo di crescita; 

- tutti i parametri del modello, coefficienti di ripartizione, proprietà chimiche e 

tassi di traporto sono costanti nel tempo; 

- la deposizione di aerosol non è tenuta in conto o, se analizzata, si considera che 

il suo comportamento sia analogo a quello della fase gassosa. 

A questo punto, per ciascun comparto, viene impostato un bilancio di massa per 

l’inquinante di interesse in moli (M): 

𝑑𝑀

𝑑𝑡
=

𝑑(𝑉𝑍𝑓)

𝑑𝑡
=  ∑ 𝐷𝑖 𝑓𝑖 − 𝑓 ∑ 𝐷𝑂                 [5] 

Dove V è il volume del comparto, f è la fugacità dell’inquinante nel comparto, Di 

rappresenta il valore del trasporto al comparto da altri comparti con fugacità fi, 

includendo il flusso dello xilema e del floema e l’assorbimento da suolo e aria. D0 

rappresenta il trasporto e la trasformazione (metabolica), ovvero quei processi attraverso 

cui il contaminante viene rimosso dal comparto.  

Il rapporto VZ/D, che ha le dimensioni di un tempo, è una caratteristica ricorrente del 

modello, ed è un indice del tempo relativo al trasporto o al raggiungimento di uno stato 

stazionario e può essere espresso come tempo di emivita τ, dove τ è 0,693*VZ/D. 

Nel modello sono presenti due processi di trasporto, quello verso l’alto e quello verso il 

basso. 
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La maggior fonte di complessità della soluzione del sistema è che l’inquinante può 

migrare reversibilmente dalla pianta, ovvero può diffondersi dal floema (flusso verso il 

basso) allo xilema (flusso verso l’alto) o viceversa. Le equazioni sono semplificate e si 

considera un unico flusso unidirezionale. Il contaminante può, quindi, migrare dal suolo 

alle radici agli steli e alle foglie oppure, indipendentemente, dall’aria alle foglie, agli 

steli e alle radici, ma queste quantità rimangono separate. I due flussi, considerati 

separatamente nel calcolo dei bilanci per i singoli comparti, sono uniti solo in un ultimo 

passaggio per dare un’idea della fugacità e della concentrazione totali, semplificando 

così il modello. Si determinano quindi due bilanci di massa: la “downwards mass 

balance” rappresenta il trasporto dall’aria alle varie parti della pianta attraverso il 

floema e stima il contributo derivante dall’aria; l’”upwards mass balance” rappresenta il 

trasporto dal suolo, ovvero dal flusso che porta il contaminante in tutte le parti della 

pianta attraverso lo xilema. 

 

Modello di Chiou et al. (2001) 

Chiou et al. nel 2001 hanno proposto un semplice modello di ripartizione per analizzare 

il processo di assorbimento passivo di composti organici non ionici e non reattivi dal 

terreno e dalla fase acquosa, stabilendo una relazione tra la concentrazione nel terreno 

(o nella fase acquosa) e nella pianta. Il modello assume che le concentrazioni di 

inquinante nel terreno e nell’acqua interstiziale siano all’equilibrio locale, mentre il 

flusso traspiratorio della pianta è ipotizzato essere interamente proveniente dall’acqua 

interstiziale del terreno. Un’ulteriore ipotesi è che, in un dato elemento di volume della 

pianta, le concentrazioni di contaminante in acqua e nei costituenti organici siano 

all’equilibrio locale. 

Viene utilizzato un fattore di quasi-equilibrio αPT, ossia il rapporto tra la concentrazione 

del composto nell’acqua interna ed esterna alla pianta: un valore di αPT pari ad uno 

denota lo stato di equilibrio mentre maggiore è la distanza dall’unità, maggiore sarà la 

lontananza dall’equilibrio. Una volta noto il valore di αPT, le concentrazioni nel terreno 

e nella fase acquosa e altri parametri relazionati, è possibile predire le concentrazioni 

nella pianta. 

Per l’assorbimento dalla fase acquosa il modello assume la seguente espressione: 

CPT =αPT CW [fPW + fCH KCH + fLIP KOW ]              [6] 
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mentre per l’assorbimento dal terreno diventa: 

CPT =αPT CS [fPW + fCH KCH + fLIP KOW ] / (fSOM KSOM)           [7] 

dove CPT è la concentrazione di un inquinante nella pianta o in una specifica parte di 

essa in termini di peso fresco; CW è la concentrazione nell’acqua esterna; KSOM è il 

coefficiente di ripartizione tra la materia organica del terreno e acqua; CS è la 

concentrazione presente nel terreno in termini di peso secco; fSOM è il contenuto 

percentuale di materiale organico nel terreno; KOW è il coefficiente di ripartizione 

ottanolo-acqua; fPW, fLIP ed fCH sono le frazioni in peso rispettivamente di acqua, lipidi e 

della somma di carboidrati, cellulosa e proteine nelle piante che si assumono avere lo 

stesso coefficiente di ripartizione KCH dei carboidrati. 

Lo stesso Chiou (Chiou et al., 1983) ha stabilito una relazione lineare tra il valore di 

Log Ksom e log Kow per composti organici non ionici quali BPA ed NP: 

log KSOM = 0,904 log KOW – 0,779    [8] 

Per il KCH ci si aspetta di ottenere valori molto bassi per l’alta polarità dei carboidrati 

stessi, quindi, come approssimazione, si utilizza 0,1 per i composti con log KOW < 0,1; 

0,2 per quelli con log KOW = 0,1 – 0,9; 0,5 con log KOW = 1,0 – 1,9; 1 con log KOW = 

2,0 – 2,9; 2 con log KOW = 3,0 – 3,9 e 3  con log KOW> 4 (Chiou et al., 2001). Una 

formula empirica per il calcolo di questo parametro è stata determinata da Zhang e Zhu 

nel 2009: 

log (KCH)= 1,23* log(KOW) -2,42     [9] 

Il trasporto passivo di contaminanti dall’acqua interstiziale alle piante può essere trattato 

come una serie di ripartizioni tra l’acqua presente nella pianta e i suoi componenti 

organici (Ryan, 1988). È stato dimostrato che il coefficiente di ripartizione tra la materia 

organica del terreno e l’acqua è indipendente dalla concentrazione del contaminante 

(Chiou & Kile, 1998), come i coefficienti di ripartizione tra l’acqua presente nella 

pianta e i vari componenti organici quali carboidrati, cellulosa e lipidi (Chiou et al., 

2001). Di conseguenza il valore di αPT si può assumere indipendente dalla 

concentrazione del composto nell’acqua interstiziale. 

Per valutare l’efficacia del modello proposto gli autori hanno utilizzate tre specie 

vegetali: loglio, il cavolo cinese e l’amaranto, esposte a contaminazioni di fenantrene e 

pirene. I risultati mostrano come i valori predetti dal modello siano paragonabili ai dati 
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sperimentali sia per quanto riguarda i germogli che per le radici di tutte le specie e gli 

inquinanti utilizzati per qualsiasi concentrazione, dimostrando una buona performance 

del modello. Gli autori hanno anche riscontrato come il processo sia anche funzione del 

tempo di assorbimento. Vi è una fase iniziale in cui è stato osservato un veloce e 

massiccio assorbimento nella pianta, con conseguente diminuzione nella fase acquosa. 

Successivamente, la concentrazione in entrambi i comparti decresce gradualmente col 

tempo. Si può, quindi, calcolare il valore di αPT in ogni istante noti i valori di CPT, CW e 

di tutti gli altri parametri necessari. Per il valore di αPT così calcolato si denota una fase 

iniziale di notevole crescita, con un successivo assestamento su un valore costante nel 

tempo. Si è anche riscontrata una relazione tra il valore di αPT e di KOW: maggiore il 

valore di Kow e minore risulta il valore di αPT (Yaws, 1999; Li et al., 2002). 

Il valore di αPT per l’apparato radicale è risultato positivamente correlato col contenuto 

di lipidi nelle radici, così come la concentrazione nelle radici è correlata positivamente 

al contenuto di lipidi. Lo stesso andamento di αPT dell’apparato radicale è riscontrabile 

per i germogli; allo stato di equilibrio il valore di αPT è di due ordini di grandezza 

maggiore per le radici rispetto ai germogli: la concentrazione nelle radici è 

notevolmente più prossima all’equilibrio di ripartizione rispetto ai germogli, in linea 

con la ripartizione dell’inquinante nel sistema vascolare nella pianta. 

 

Modello ISS 

Un ulteriore modello è stato proposto nel 2002 dall’Istituto Superiore di Sanità (ISS). 

La valutazione del trasferimento dei contaminanti dal suolo alla pianta viene, in questo 

caso, associato alla bioaccessibilità dei contaminanti considerati nel suolo analizzato: 

tale valutazione dipende sia dalle caratteristiche del suolo, che da quelle del 

contaminante stesso. 

Per la stima del passaggio dei contaminanti dal suolo alla pianta si utilizza un Fattore di 

Trasferimento (FT) adimensionale, definito come segue: 

FT = Cveg/Csuolo      [10] 

Cveg è il generico valore di concentrazione di un contaminante, nei prodotti di origine 

vegetale e rappresenta il valore di concentrazione cautelativo per la salute umana 

espresso in mg/kg di sostanza umida, mentre Csuolo è la concentrazione del 

contaminante al suolo espressa in mg/kg sostanza secca.  
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Per quanto riguarda i contaminanti organici, come quelli oggetto della trattazione, il 

valore di FT è stimabile come funzione del coefficiente di ripartizione ottanolo acqua, 

secondo la seguente relazione:  

 FT = 101.588-0.578logKow       [11] 

Sia nel caso del FT per contaminanti inorganici che per contaminanti organici, si deve 

tener conto di un fattore correttivo per l’umidità dei prodotti vegetali; quando non 

diversamente specificato, si può genericamente considerare una umidità pari all’85%, a 

cui corrisponde un fattore correttivo pari a 0.15.  

Dopo le analisi effettuate è possibile determinare un ipotetico valore di riferimento per 

la concentrazione del contaminante al suolo, cautelativo nei confronti del rischio 

sanitario, stimato secondo la seguente formula: 

Csuolo = Cveg/FT           [12] 
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SCOPO DELLA RICERCA 

Lo studio si propone di analizzare il comportamento di due inquinanti, BPA e NP, 

presenti in matrici ambientali, quali vegetale e terreno, attraverso prove sperimentali sia 

a scala di laboratorio, in batch, che a scala pilota, ovvero prove di coltivazione. 

A monte delle prove sperimentali è stata svolta un’attività di ricerca bibliografica sul 

comportamento nell’ambiente, sulle proprietà chimico – fisiche e sulla tossicità dei due 

contaminanti in analisi, nonché su possibili modelli di trasporto di contaminanti 

organici da terreno a pianta. 

Per quanto riguarda le prove a scala di laboratorio si sono svolte due distinte tipologie di 

attività: l’una per la determinazione delle caratteristiche del terreno da coltivo, l’altra 

per la valutazione del grado di ripartizione dei composti tra matrice solida e liquida a 

concentrazione fissata su due diversi tempi di contatto (10 e 20 giorni), ottenendo il 

coefficiente di ripartizione solido – liquido sperimentale (KD) e da esso il relativo 

coefficiente di partizione carbonio organico - acqua, KOC. 

Le successive prove a scala pilota hanno comportato la coltivazione di due ortaggi 

commestibili, pomodoro e lattuga, fatti crescere a contatto con BPA e NP; il terreno è 

stato contaminato prima della piantumazione, scegliendo una concentrazione, 

rappresentativa delle situazioni di reale inquinamento ambientale, definita tramite 

l’analisi dei casi di studio presenti in letteratura. Gli obiettivi della prova di coltivazione 

sono stati: 

- determinazione della contaminazione di NP e BPA nel terreno presente alla 

situazione iniziale e alla raccolta degli ortaggi; 

- determinazione della contaminazione da NP e BPA presente nelle parti 

commestibili delle colture analizzate (foglie/frutti); 

- analisi dei sottoprodotti presenti in entrambe le matrici; 

- confronto con le concentrazioni riscontrate in pomodoro e lattuga acquistati in 

un supermercato tenendo conto della contaminazione delle relative confezioni 

plastiche; 

- verifica dell’effettiva capacità applicativa dei modelli descritti in letteratura alle 

condizioni in esame. 
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3. CARATTERIZZAZIONE DEL TERRENO 

3.1. INTRODUZIONE 

Prima di procedere con le prove di coltivazione è stato necessario eseguire alcune 

analisi per la determinazione delle caratteristiche del terreno utilizzato. Queste prove 

sono di interesse per la conoscenza di alcuni parametri tipici che, come descritto nel 

capitolo 2.2, influenzano i meccanismi di migrazione del contaminante nel suolo. Nel 

caso in esame sono state determinate granulometria, frazione di carbonio organico, 

umidità, porosità e pH del terreno. Al fine di garantire un adeguato sviluppo delle piante 

sono state effettuate anche analisi chimiche per la determinazione dei quantitativi di 

nutrienti presenti nel terreno, così da poter determinare un eventuale dosaggio 

aggiuntivo di elementi necessari. 

 

3.2. MATERIALI E METODI 

3.2.1. FASI PRELIMINARI 

Il terreno (circa 1 m3), consegnato da un’azienda di giardinaggio, è depositato in sacchi 

da cui si procede prelevando porzioni di terreno che vengono omogeneizzate 

manualmente per asportare conglomerati o componenti estranei grossolani (d > 2-5 cm), 

come mostrato in Figura 9. 

 

Figura 9 : Trattamento manuale del terreno appena estratto dai sacchi (fasi preliminari) 
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Successivamente in laboratorio si è cercato di omogeneizzare e miscelare il più 

possibile il terreno eliminando eventuali componenti più grossolane (1- 2 cm) sfuggite 

al controllo precedente.  

 

3.2.2. PROVE DI GRANULOMETRIA 

Le prove granulometriche sono state effettuate in accordo con la ISO 11277:2009 che 

ne specifica un metodo applicabile ad una vasta gamma di materiali, con l’obiettivo di 

consentire la costruzione di una curva granulometrica. In precedenza, il terreno 

omogeneizzato e miscelato è stato disposto in strati di 4-5 cm in vaschette di alluminio e 

posto in stufa a 105°C per almeno 24 ore per rimuovere l’umidità presente. Per il 

trattamento degli agglomerati formatisi durante il processo di essiccamento, si è 

disgregato il terreno con l’ausilio di mortaio e pestello, facendo attenzione a non 

rompere particelle naturali, portando così ad un’alterazione della granulometria 

originaria del terreno.  

Sono state effettuate 5 ripetizioni, per ognuna di esse si è utilizzato un’aliquota di 

terreno pretrattato del peso di 700-900 gSS. Sono stati utilizzati setacci con diametri 

diversi a seconda della prova effettuata: 

- nelle prove 1, 2, 3 sono stati utilizzati vagli del diametro di 2000, 1000, 600, 400 

e 63 μm; 

- nella prova 4 sono stati utilizzati vagli del diametro di 10000, 4000, 2000, 1000, 

400 e 63 μm; 

- nella prova 5 sono stati utilizzati vagli del diametro di 10000, 6000, 4000, 3000, 

2000, 1000, 600, 400, 212, 106 e 63 μm. 

Ognuno di essi è stato pesato sia pre- che post- utilizzo per determinare la tara ed il 

vagliato rimasto bloccato nelle maglie del setaccio. I vagli sono stati ordinatamente 

impilati nel setacciatore, in Figura 10, eseguendo due cicli di agitazione da 6 minuti 

l’uno per un totale di 12 minuti. 
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Figura 10 :  Setacciatore utilizzato per la granulometria (Giuliani, Torino; modello IG/1/S). 

Al termine della vagliatura si sono pesati i sopravagli dei diversi vagli, ai quali va 

aggiunta la differenza di peso tra il setaccio sporco e la tara dello stesso, e il sottovaglio 

sul fondo, ossia il terreno avente dimensione minore di 63 μm. Si sono quindi ottenute 

le misure di peso e le rispettive classi granulometriche del terreno; noto il peso totale 

iniziale del terreno, è stato possibile determinare le percentuali in peso del trattenuto nei 

diversi setacci. È stata infine costruita la distribuzione granulometrica cumulata delle 

percentuali calcolate ottenendo dei grafici in cui in ascissa sono riportati i diametri delle 

particelle (μm) ed in ordinata la frazione percentuale cumulata del passante  del 

trattenuto al setaccio i-esimo. 

 

3.2.3. UMIDITA’ 

La procedura è stata eseguita in accordo alla ASTM D 2216-05. Per la determinazione 

dell’umidità viene posto il campione di terreno, precedentemente pesato e sottoposto 

alla rimozione della componente più grossolana e dei corpi estranei (1-2 cm), in stufa a 

105°C per almeno 24 ore. Il peso dei campioni utilizzati varia tra i 7 g ed i 9 g. 

Per ciascun campione è stata utilizzata una vaschetta di alluminio, adeguatamente pesata 

per la determinazione della tara. Le vaschette erano state precedentemente pretrattate 24 

ore in stufa a 105°C per l’eliminazione dell’umidità su di esse presente.  

Dopo l’estrazione dalla stufa, il campione è stato posto in essiccatore fino al 

raggiungimento della temperatura ambiente, è stato poi pesato e, sottraendone la tara del 

contenitore, calcolato il peso netto. La differenza tra il peso del campione netto pre- e 

post- stufa ha consentito la determinazione della massa di acqua presente, da cui è stata 

ottenuta la percentuale di umidità in termini di gH2O/gSS. Si sono effettuati due set di 
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prove, il primo alla consegna del materiale e il secondo dopo cinque giorni, per un totale 

di nove ripetizioni. 

 

3.2.4. FOC (Frazione Carbonio Organico) 

Per la determinazione della frazione di carbonio organico presente nel campione 

considerato si è ipotizzato che la metà della componente volatile del terreno, 

determinata come perdita in peso del campione dopo esposizione a 550°C per due ore, 

sia pari al contenuto di carbonio organico. La procedura è stata eseguita in accordo alla 

UNI EN 15169:2007. 

Un’aliquota di terreno di circa 15-20 g, da cui sono stati rimossi elementi di maggiori 

dimensioni, è stata essiccato in stufa a 105°C per almeno 24 ore al fine di eliminare 

l’umidità, posta in contenitori ceramici, pesata al netto della tara e successivamente 

collocata in muffola a 550 °C per circa due ore. Per quanto riguarda il supporto 

ceramico utilizzato, questo è stato precedentemente posto per 2 ore in muffola a 550 °C 

per la rimozione dell’eventuale sostanza volatile presente e, una volta estratto, è stato 

pesato per la determinazione della tara. 

Dopo l’estrazione del terreno dalla muffola, si è proceduto al suo raffreddamento prima 

in stufa a 105°C poi in un essiccatore e infine, raggiunte temperature ambientali, alla 

pesatura del campione lordo. Si è quindi poi calcolata la percentuale in peso di 

componente volatile e così, attraverso l’ipotesi di partenza, si è stabilito l’fOC presente 

del terreno.  

Sono stati effettuati 3 set di prove, per un totale di 8 ripetizioni, per le quali sono state 

calcolate, infine, media e deviazione standard. 

 

3.2.5. POROSITA’ 

La porosità è la caratteristica fisica del terreno che esprime la percentuale di volume dei 

vuoti rispetto al volume totale del campione considerato. Nella sua determinazione, si è 

ipotizzato che tutto il volume dei vuoti venisse totalmente occupato dall’acqua. Per la 

stima della porosità è stato effettuato un unico set da 5 ripetizioni .  

Per ciascuna ripetizione, sono stati utilizzati dei cilindri graduati in cui è stato posto un 

fissato volume di terreno (75 ml) e, successivamente,  un volume d’acqua pari a 50 ml. 
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Si è atteso il raggiungimento dell’equilibrio del sistema bifase e, una volta raggiunto, si 

è misurato il livello del battente corrispondente al volume totale occupato (ml).  

 

 

Figura 11 :  Determinazione della porosità del terreno utilizzato per la sperimentazione 

Noto il volume occupato dal terreno (𝑉𝑡), il volume di acqua immesso (𝑉𝐻2𝑂) e il 

volume totale occupato all’equilibrio (V), applicando la seguente formula si è ottenuta 

la porosità del campione di terreno considerato: 

𝑉𝐻20 − (𝑉 − 𝑉𝑡)

𝑉𝑡
= 𝑃𝑜𝑟𝑜𝑠𝑖𝑡à (%𝑣)   [13] 

In contemporanea è stato possibile ricavare anche la densità apparente del terreno secco 

𝜌𝑏 attraverso la formula: 

𝜌𝑏 (
𝑘𝑔

𝑚3⁄ ) =
𝑀𝑠

𝑉𝑡
                     [14] 

dove Ms (kg) rappresenta la massa di terreno secco immessa all’interno del cilindro, 

mentre Vt è il volume occupato dal terreno, come precedentemente spiegato. 

Conoscendo sia 𝜌𝑏 che la porosità è stato possibile calcolare la densità del terreno 𝜌𝑠: 

𝜌𝑠 (
𝑘𝑔

𝑚3⁄ ) =
𝜌𝑏

1 − 𝑃𝑜𝑟𝑜𝑠𝑖𝑡à
                  [15] 
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3.2.6. GRADO DI REAZIONE (pH) 

Il pH è stato determinato per via potenziometrica, dopo la taratura del pHmetro 

utilizzato come sistema di misura, su sospensioni di suolo – soluzione di KCl, secondo 

quanto riportato nel “Metodo III.1 – Determinazione del grado di reazione (pH)” del 

Decreto Ministeriale del 13/09/1999 emanato dal Ministero per le Politiche Agricole. 

Per la misura è stata utilizzata una soluzione di calcio cloruro (KCl): si sono fatti 

sciogliere in H2O, in matraccio tarato da 1000 ml, 74,6 g di KCl. Si è deciso, per avere 

abbastanza dati per ottenere una media affidabile, di effettuare 6 ripetizioni. Una volta 

preparata la soluzione, sono stati trasferiti 10 g del campione di terra e 25 ml di 

soluzione salina in ciascuna delle 6 vial di plastica da 50 ml utilizzate per la 

sperimentazione, come rappresentato in Figura 12.  

 

 

Figura 12:  Campioni di terra e soluzione di KCl utilizzate per la determinazione del pH 

Successivamente, si sono posti i campioni in centrifuga per due ore; Si è quindi inserito 

l’elettrodo del pHmetro procedendo con la misura. 

 

3.2.7. ANALISI NUTRIENTI 

Grazie al contributo dei laboratori DICA Polimi e DISAT Unimi è stato possibile 

analizzare i nutrienti presenti nel terreno. Dai valori ottenuti, confrontati con quelli di 

riferimento, si può affermare se la materia utilizzata è ricca o meno di nutrienti e, nel 

caso di carenza, proporre un dosaggio di un prodotto commerciale per un buon sviluppo 

delle piante.  
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3.3. RISULTATI E DISCUSSIONE 

3.3.1. GRANULOMETRIA 

I risultati ottenuti dopo la setacciatura, per tutte le prove effettuate, sono riassunti nelle 

curve rappresentanti la distribuzione granulometrica cumulata in scala logaritmica 

rappresentate nelle Figure 13 e 14. 

 

 

Figura 13: Distribuzione granulometrica cumulata 
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Figura 14: Distribuzione granulometrica cumulata media 

Alla luce delle prove effettuate e dei risultati ottenuti, utilizzando la classificazione 

AGI, descritta in Tabella 20, è possibile definire il terreno come una sabbia debolmente 

limosa, essendo predominante la percentuale relativa alla componente sabbiosa (70% 

circa) con presenza secondaria di componente limosa (10% circa). 

Classi Diametro (mm) 

Ciottoli d > 20 

Ghiaia 2 < d < 20 

Sabbia 0,06<d<2 

Limo 0,002< d < 0,06 

Argilla d < 0,002 

Tabella 20 : Classificazione AGI 

 

0%

10%

20%

30%

40%

50%

60%

70%

80%

90%

100%

0,001 0,01 0,1 1 10

P
er

ce
n

tu
al

e 
m

at
er

ia
le

 n
o

n
 t

ra
tt

en
u

to
 d

al
 s

et
ac

ci
o

Diametro [mm]

Granulometria media



84 
 

3.3.2. UMIDITA’ 

Set 1 

N° 

vaschetta 

Tara 

(g) 

Terreno 

T.Q. (g) 

Lordo, dopo 

stufa (g) 

Ms 

(g) 

Mw 

(g) 

W, umidità 

terreno secco 

(%, peso) 

1 4,451 10,086 13,042 8,591 1,495 17,40 

2 4,521 10,519 13,464 8,943 1,576 17,62 

3 4,484 10,232 13,195 8,711 1,521 17,46 

4 4,474 10,240 13,196 8,722 1,518 17,40 

Set 2 

N° 

vaschetta 

Tara 

(g) 

Terreno 

T.Q. (g) 

Lordo, dopo 

stufa (g) 

Ms 

(g) 

Mw 

(g) 

W, umidità 

terreno secco 

(%, peso) 

1 4,498 10,057 13,095 8,597 1,461 16,99 

2 4,527 10,253 13,274 8,747 1,507 17,22 

3 4,469 10,592 13,485 9,016 1,576 17,48 

4 4,492 10,514 13,456 8,964 1,550 17,29 

5 4,549 10,321 13,403 8,854 1,467 16,57 

Tabella 21: Riassunto risultati per la determinazione dell'umidità del terreno 

Dai dati ottenuti, raccolti in Tabella 21, si è riscontrata una umidità media del terreno 

nei giorni della consegna pari al 17,5%, con deviazione standard 0,1% per la prima 

prova;  mentre per la seconda prova del 17,2% con deviazione standard 0,2%. 

 

3.3.3. FOC 

N° 

prova 

Terreno + 

capsula ceramica 

post essicazione 

(g) 

Terreno + 

capsula ceramica 

post muffola a 

550°C (g) 

Massa solidi 

volatili (g) 
FOC(%) 

1 87,86 87,09 0,77 1,71 

2 88,18 87,50 0,68 1,71 

3 90,79 90,07 0,72 1,84 

4 92,83 92,11 0,71 1,65 

5 89,11 88,42 0,68 1,64 

6 86,56 85,86 0,69 1,65 

7 87,33 86,67 0,66 1,66 

8 92,87 92,24 0,63 1,59 

Tabella 22: Risultati fOC 

I risultati sono riassunti in Tabella 22. La media dei valori ottenuti è pari a 1,68% con 

deviazione standard dello 0,076%. Secondo la classificazione proposta da ARPA 

Veneto, riportata in Tabella 23, il terreno è mediamente dotato di sostanza organica. 

 



85 
 

Classe Foc (%) 

molto povero < 0,8 

Scarso 0,8-1,2 

Medio 1,2-2,0 

Buono 2,0-4,0 

Ricco 4,0-8,0 

molto ricco > 8,0 

Tabella 23: Classificazione dei suoli in base al contenuto di sostanza organica (ARPAV, 

2007) 

3.3.4. POROSITA’ 

N° 

Prova 

Tara 

Cilindro 

Vt, 

occupato 

da 

terreno 

(ml) 

Peso 

Cilindro + 

Terreno (g) 

Ms [g] 

Densità 

apparente 

terreno 

secco 

[kg/m3] 

V acqua 

immess

a 

(ml) 

Livello 

battente 

equilibrio 

Porosità 

(%) 

1 78,60 60 168,38 89,78 1496 100 140 0,33 

2 78,66 90 217,75 139,09 1545 100 160 0,33 

3 126,05 100 264,58 138,53 1385 160 225 0,35 

4 126,25 150 331,35 205,1 1367 160 255 0,37 

5 129,33 150 339,27 209,94 1400 160 255 0,37 

6 129,43 100 265,91 136,48 1365 160 225 0,35 

Tabella 24: Risultati prova porosità e densità apparente terreno 

Dalle prove effettuate, i cui risultati sono mostrati in Tabella 24, è possibile affermare 

che la porosità media dei campioni in analisi è 37,3% con deviazione standard 3,77 %.  

In Tabella 24 sono anche riassunti i risultati ottenuti per il calcolo della densità 

apparente del terreno secco. La densità apparente media è risultata essere 1426,7 kg/m3 

con deviazione standard 77,8 kg/m3. Attraverso questo valore medio e la porosità media 

si è calcolata una densità dei solidi di 2194,6 kg/m3.  

 

3.3.5. pH 

 

Campione 1 Campione 2 Campione 3 Campione 4 Campione 5 Campione 6 

5,35 5,3 5,45 5,35 5,3 5,34 

Tabella 25: Risultati prove pH 

In Tabella 25 sono riportati i risultati delle prove per la determinazione del pH. Alla 

luce delle analisi effettuate si è riscontrata una media di 5,35 ± 0,06 indice di un terreno 

leggermente acido. 
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3.3.6. ANALISI NUTRIENTI 

L’analisi dei nutrienti presenti nel terreno è riassunta in Tabella 26. 

Analita Valore Fonte 

Azoto totale (gN/kgSS) 1 DICA Polimi 

Azoto ammoniacale (mgN/kgSS) 1,5 DISAT Unimi 

Azoto nitrico solubile (mgN/kgSS) 2 DISAT Unimi 

Fosforo assimilabile (mgP/kgSS) 32 Media Valori 

Potassio assimilabile (mgK/kgSS) 112 Media Valori 

Calcio scambiabile (gCaO/kgSS)  2 DICA Polimi 

Magnesio scambiabile (mgMg/kgSS) 147 DICA Polimi 

Sodio scambiabile (mgNa/kgSS) 69 DICA Polimi 

C/N 9,52 DISAT Unimi 
 

Tabella 26: Risultati analisi chimiche per la terra da coltivo (contenuto nutrienti) 

Per un’interpretazione dei risultati ci si avvalsi del testo di ARPA Veneto 

“L’interpretazione delle analisi del terreno – Strumento per la sostenibilità ambientale”, 

secondo quanto riportato in Tabella 27. 

 

Classe 
Azoto totale 

(gN/kgSS) 

Fosforo 

(mgP/kgSS) 

Potassio 

(mgK/kgSS) 

Magnesio 

(mgMg/kgSS) 

Calcio 

(mgCaO/kgSS) 

Molto povero < 0,5 < 7 < 40 < 5 < 1000 

Scarsamente dotato 0,5 - 0,7 7 - 14  40 - 80 50 - 100 1000 - 2000 

Mediamente dotato 0,8 - 1,2 15 - 20 80 - 120 100 - 150 2000 - 3000 

Ben dotato 1,3 - 2,4 21 - 30 120 - 180 150 - 200 3000 - 4000 

Ricco 2,5 - 5,0 31 - 45 180 - 240 200 - 250 4000 - 5000 

Molto ricco > 5,0 > 45 > 240 > 250 > 5000 
 

Tabella 27: Classificazione in base al contenuto di nutrienti proposto da ARPA 

Il suolo analizzato risulta, quindi, mediamente dotato di nutrienti. Il rapporto C/N, 

ottenuto dividendo i contenuti in percentuale di carbonio organico ed azoto totale, è 

molto spesso utilizzato per quantificare il livello di umificazione del materiale organico 

del terreno; esso è risultato pari a 9,52 (DISAT, Unimi). In generale i terreni con 

rapporto C/N compreso fra 9 ed 11 hanno una sostanza organica ben umificata e 

quantitativamente abbastanza stabile nel tempo in quanto il rilascio dell’azoto e la sua 

riorganicazione risultano in equilibrio (ARPA Veneto). Il rapporto Mg/K, determinato 

dividendo le concentrazioni dei due elementi espresse come meq/100 g, è equilibrato 
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quando è compreso tra 2 e 5, mentre valori superiori a 5 riducono la disponibilità del 

potassio inducendo ad effettuare concimazioni potassiche consistenti (ARPA Veneto). 

Nel caso del terreno in analisi il valore riscontrato è risultato pari a 6,05 (DISAT, 

Unimi) richiedendo un’effettiva aggiunta di potassio. 

Alla luce dei risultati ottenuti e delle considerazioni effettuate, per garantire un corretto 

sviluppo delle piante coltivate si è deciso di aggiungere un concime universale 

commerciale; in Tabella 28 è descritta la sua composizione per 100 g di prodotto. 

 

Caratteristiche 

Titolazione (N-P-K) 12-12-17 

Contiene zinco a basso tenore di cloro 

Azoto totale (N) 12% 

Azoto nitrico (N) 6% 

Azoto ammoniacale (N) 6% 

Anidride fosforica (P2O5) solubile in citrato ammonico neutro e in acqua 12% 

Anidride fosforica (P2O5) solubile in acqua 10% 

Ossido di potassio (K2O) solubile in acqua 17% 

Ossido di magnesio (MgO) totale 2% 

Ossido di magnesio (MgO) solubile in acqua 1,50% 

Anidride solforica (SO3) totale 14% 

Anidride solforica (SO3) solubile in acqua 13% 

Zinco (Zn) solubile in acqua 0,01% 

Tabella 28: Caratteristiche prodotto commerciale Verde Vivo Wellness, concime universale 

blu 

Per la determinazione del quantitativo adatto da aggiungersi è tenuto conto delle 

indicazioni fornite dalla Fondazione Minoprio (Istituto Tecnico Agrario), secondo il 

quale un terreno per la coltivazione di pomodori necessita di circa 200 kg di azoto, 150 

kg di fosforo e 350 kg di potassio per ettaro coltivato, considerando una densità di circa 

1 – 2,5 piante al m2. Utilizzando questi valori e considerando la dimensione di ogni 

singolo vaso (superficie 0,5 m2) utilizzato per la coltivazione, si è riscontrato un 

fabbisogno di nutrienti di 10 g di azoto, 7,5 g di fosforo e 17,5 g di potassio. Quindi, 

considerando anche le informazioni del fornitore del prodotto, nella successiva fase 

sperimentale si sono introdotti 9,6 g di azoto, 9,6 g di fosforo e 13,6 g di potassio per 

area coltivata, ovvero 80 g di prodotto in ogni vaso. 
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3.4. CONCLUSIONI 

Alla luce dei risultati ottenuti il terreno è classificabile come una sabbia debolmente 

limosa, con un comportamento tendente all’acido; si attesta che la sua umidità sia, 

mediamente, intorno al 17%. La porosità risulta in media intorno al 37%, coerentemente 

con quanto si riscontra in letteratura per i terreni sabbiosi; la densità media apparente è 

risultata essere 1426,7 kg/m3, mentre quella dei solidi è di 2194,6 kg/m3. La frazione di 

carbonio organico presente nel terreno è circa l’1,68%. Per quanto riguarda le analisi sui 

nutrienti, il terreno è risultato essere mediamente dotato, ma è stata comunque 

riscontrata la necessità di aggiungere del concime commerciale per garantire una più 

corretta coltivazione delle piante scelte. 
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4. PROVE DI RIPARTIZIONE 

4.1. INTRODUZIONE 

Queste prove hanno l’obiettivo di determinare sperimentalmente il coefficiente di 

ripartizione KD (l/kg) sia per il BPA che per il NP, confrontando tale valore con i range 

presenti in letteratura. Questo coefficiente quantifica l’entità del passaggio di una 

sostanza dalla soluzione alla superficie di una fase solida, vale a dire il terreno, dovuto 

ad adsorbimento, a precipitazione o alla diffusione nella sostanza organica presente nei 

suoli; esso misura quindi la naturale tendenza di ciascun contaminante a ripartirsi tra la 

fase solida e la fase liquida (ISS/APAT, 2007).  Essendo il BPA e il NP composti 

organici, l’individuazione di tale coefficiente diviene di primaria importanza dal 

momento che esso è influenzato in maniera rilevante dal quantitativo di sostanza 

organica propria del terreno utilizzato e dalle caratteristiche specifiche dell’inquinante 

scelto. Si andrà quindi a determinare un coefficiente di ripartizione proprio della 

situazione specifica, preferibile ai dati provenienti da letteratura per la modellazione del 

trasferimento di inquinanti dal terreno alle colture vegetali.  

 

4.2. MATERIALI E METODI 

Le prove di ripartizione richiedono, prima di essere svolte, delle fasi di preparazione e la 

determinazione delle concentrazioni con le quali eseguire le prove stesse. A seguito 

delle fasi preliminari si andrà ad esporre lo svolgimento della prova effettiva; sia per il 

BPA che per il NP si sono svolte prove in due tempi (10 e 20 giorni) ad un'unica 

concentrazione per un totale di 10 campioni, corrispondenti a bottiglie in vetro da 250 

ml, così ripartiti: 

- 4 campioni per il BPA di cui due a 10 giorni e due a 20 giorni; 

- 4 campioni per il NP di cui due a 10 giorni e due a 20 giorni; 

- 2 campioni di acqua di rete come “bianco” entrambi a 10 giorni. 

Per la preparazione delle soluzioni liquide di BPA e NP si erano preventivamente svolte 

delle prove qualitative di solubilizzazione per stabilire se fosse necessario l’utilizzo di 

acetone come solvente. Verificata la scarsa solubilità in acqua di entrambi i composti si 

sono svolte prove di solubilizzazione variando il rapporto in termini di concentrazione 

tra inquinante e acetone (adatto alla solubilizzazione di tali composti); tale preparato 
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viene inserito in un volume d’acqua osservando qualitativamente fenomeni di 

risospensione del composto. Dai risultati di tali prove (non riportate in questo elaborato) 

si è deciso di solubilizzare in rapporto 1:1 i mg di inquinante con ml di acetone. 

 

4.2.1. PREPARAZIONE MATERIALI 

La fase preliminare consiste nella preparazione della vetreria e della strumentazione 

necessaria; trattandosi di prove che quantificano il trasferimento di sostanza, è 

necessario garantire l’assenza di meccanismi degradativi della stessa e ciò si traduce in 

un’accurata pulizia di tutto il materiale che andrà in contatto con le fasi liquide e solide 

della prova. Di conseguenza dopo aver eseguito il lavaggio con acqua di rete e sapone 

della strumentazione, in caso di presenza di incrostazioni si è utilizzata una soluzione 

diluita di HCl per la loro rimozione altrimenti si è direttamente passati all’ammollo 

della stessa in una soluzione di candeggina per la rimozione dell’eventuale carica 

batterica. Da ultimo la strumentazione è stata passata con acetone per la rimozione di 

eventuali composti organici residui. Eseguite queste operazioni si è provveduto ad una 

corretta conservazione della vetreria onde evitare ulteriori fenomeni che potrebbero 

sporcare la stessa. 

Per quanto riguarda il terreno (utilizzato anche per la prove di coltivazione descritte nel 

Capitolo 5) è necessario procedere con sterilizzazione; tale operazione è avvenuta 

tramite autoclave mediante due cicli consecutivi da un’ora ciascuno, mentre per l’acqua 

di rete si è provveduto a bollirla in beute poste su piastre elettriche e quindi filtrarla a 

0,45 μm. La sterilizzazione con autoclave prevede che il terreno, posto in contenitori 

non chiusi superiormente, sia attraversato da vapore surriscaldato in pressione che 

abbatte la presenza di microorganismi viventi all’interno dello stesso. 

Sia l’acqua che il terreno sono stati infine stoccati in opportuni contenitori sterili, fino al 

loro utilizzo: bottiglie di vetro per l’acqua e vasi a chiusura ermetica per il terreno. 

 

4.2.2. DETERMINAZIONE CONCENTRAZIONE IN FASE 

LIQUIDA 

La concentrazione iniziale di inquinante, sia esso BPA o NP, da immettere nella fase 

acquosa CIN (mg/l) è stata determinata seguendo quanto descritto di seguito. 
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Per i composti organici la ripartizione tra suolo e fase acquosa è descritta esprimendo il 

coefficiente di ripartizione in funzione del contenuto di sostanza organica sul suolo (fOC) 

e tramite il coefficiente KOC che quantifica l’entità di interazione tra la sostanza 

organica e il composto di interesse. 

𝐾𝐷 (
𝑙

𝑘𝑔
) =  𝐾𝑂𝐶 (

𝑙

𝑘𝑔
) ∗  𝑓𝑂𝐶(%)         [16] 

Per definizione dello stesso coefficiente KD, esso lega la concentrazione della sostanza 

all’equilibrio tra la fase solida CS (mg/kg)e quella acquosa CW (mg/l): 

𝐶𝑆 (
𝑚𝑔

𝑘𝑔
) =  𝐶𝑊 (

𝑚𝑔

𝑙
) ∗  𝐾𝐷 (

𝑙

𝑘𝑔
)        [17] 

Si procede quindi con un bilancio di massa dell’inquinante tra la fase iniziale e la fase 

finale della prova (ipotizzando il raggiungimento dell’equilibrio), utilizzando come 

unità di volume 250 ml (capienza recipienti utilizzati per la prova): 

𝐶𝐼𝑁 (
𝑚𝑔

𝑙
) ∗ 𝑉𝐼𝑁(𝑙) =  𝐶𝑊 (

𝑚𝑔

𝑙
) ∗  𝑉𝑊(𝑙) + 𝐶𝑆 (

𝑚𝑔

𝑘𝑔
) ∗ 𝑀𝑆(𝑘𝑔)      [18] 

Le prove sono state svolte utilizzando un aliquota di terreno pari a circa 75 g (MS) e 

un’aliquota di acqua pari a circa 235 ml (VIN). Il valore di VW è pari alla somma di VIN 

più l’umidità del terreno espressa in ml; l’umidità percentuale del terreno autoclavato è 

risultata essere mediamente del 2,9%. 

Per i valori di KOC di BPA ed NP e per il valore del FOC del terreno analizzato si sono 

utilizzati di dati presenti rispettivamente nei paragrafi 1.3.1, 1.3.2 e 3.3.3. 

Per il calcolo di CIN si è partiti dal presupposto che i valori di CW e CS rientrassero nei 

range delle concentrazioni delle rispettive fasi presenti in letteratura (vedi paragrafi 

1.5.1 e 1.5.2). Secondo quanto calcolato, si è stabilito per le concentrazioni iniziali della 

fase liquida i seguenti valori:  

- CIN,BPA: 0,1 mg/l 

- CIN, NP: 3 mg/l 

In Tabella 29 sono riassunti i parametri iniziali di input del modello; in Tabella 30 sono 

riportati i calcoli di Cw (mg/l) e Cs (mg/kg) per verificare che le concentrazioni così 

ottenute siano contenute nei range presenti in letteratura. 
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Cin BPA (mg/l) 0,1 

Cin NP (mg/l) 3 

Vin (ml) 235 

U % 0,029 

Ms (g) 75 

Tabella 29: Parametri di input per la determinazione di Cl e Cs 

  
Log Koc 

Koc 

(l/kg) 
Foc Kd (l/kg) 

Cl 

(mg/l) 
Cs (mg/kg) 

BPA 

min 2,5 316,2 1,68 5,31 0,037 0,196 

medio 3,5 3162,3 1,68 53,13 0,006 0,296 

max 4,5 31622,8 1,68 531,26 0,001 0,311 

NP 

min 3,4 2511,9 1,68 42,20 0,207 8,745 

medio 4,55 35481,3 1,68 596,09 0,016 9,350 

max 5,6 398107,2 1,68 6688,20 0,001 9,396 

Tabella 30: Verifica concentrazioni Cs e Cl 

 

4.2.3. AVVIO PROVA DI RIPARTIZIONE (GIORNO 0) 

In base alle concentrazioni stabilite, in primo luogo, sono state preparate le soluzioni dei 

due inquinanti. Per il BPA sono stati pesati 7 mg di sostanza, poi disciolti in 7 ml di 

acetone; si è poi prelevato 1 ml della soluzione così ottenuta e lo si è posto in un 

matraccio da un litro per ottenere una soluzione avente concentrazione pari ad 1 mg/l. 

Un’ulteriore diluzione, prelevando 200 ml di soluzione e diluendoli in 1800 ml di acqua 

in un matraccio da due litri, ha permesso di ottenere la concentrazione finale desiderata 

pari a 0,01 mgBPA/l. Per il NP sono stati pesati 8,5 mg, disciolti in altrettanti ml di 

acetone e, della soluzione così ottenuta, 6 ml sono stati inseriti in un matraccio da 2 litri 

(1994 ml di acqua), ottenendo in questo modo una concentrazione finale pari a 3 

mgNP/l. In Figura 15 sono mostrate alcune fasi di preparazione delle soluzioni. 
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Figura 15: Preparazione soluzioni di BPA e NP 

Per ogni prova sono immessi circa 75 g di terreno autoclavato, successivamente si sono 

riempiti fino all’orlo i recipienti con le corrispettive soluzioni mentre per il bianco si è 

utilizzata acqua di rete pretrattata (Figura 16). Durate la fase di riempimento si è cercato 

di ridurre al minimo la presenza di bolle all’interno delle prove. Una volta riempite, si 

sono chiuse coi tappi precedentemente rivestiti di teflon e quindi sigillate con nastro 

parafilm; con questi passaggi si è cercato di ridurre al minimo la fase aeriforme al fine 

di minimizzare effetti indesiderati di degradazione e volatilizzazione.  

In Tabella 31 sono riportati i pesi di ogni recipiente, del rispettivo tappo e delle quantità 

di acqua e terreno in esse contenute. 

 

Nome Recipiente  (g) Tappo (g) Terreno (g) Peso finale (g) Acqua (ml) 

BPA 

1 202,61 39,55 74,47 560,2 243,57 

2 209,78 40,15 74,97 560,34 235,44 

3 214,66 38,21 75,37 559,39 231,15 

4 202,45 42,24 75,25 560,73 240,79 

NP 

5 215,1 43,08 75,68 564,76 230,9 

6 212,17 42,26 75,1 561,09 231,56 

7 208,85 39,08 74,73 559,68 237,02 

8 204,4 40,68 75,54 558,85 238,23 

BIANCO 1 205,41 39,45 77,28 563,48 241,34 

Tabella 31: Caratteristiche prove di ripartizione 
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Figura 16: Campioni prove di ripartizione 

I nove campioni cosi preparati sono stati posti su un agitatore (TECNOVETRO, Monza 

modello M-102-OS) settato a livello 3 e mantenuti al buio per evitare fenomeni di 

fotolisi. In Figura 17 è riportato l’agitatore con all’interno i recipienti delle prove di 

ripartizione. 

 

Figura 17: Agitatore e allestimento per prove di ripartizione 
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Durante l’allestimento delle prove sono stati prelevati per essere analizzati, un campione 

della soluzione finale sia di BPA che di NP, un campione di acqua trattata ed un 

campione di terreno autoclavato (Tabella 32). 

 

Campioni prove di ripartizione NP/BPA - T0 

Nome campione Data Matrice 

SOLUZ_NP 30/01/2015 Liquido 

SOLUZ_BPA 30/01/2015 Liquido 

ACQUA_RETE 30/01/2015 Liquido 

TERRENO_AUTOCLAVATO 30/01/2015 Terra 

Tabella 32: Caratteristiche campioni prove di ripartizione T0 

4.2.4. STEP INTERMEDIO (GIORNO 10) 

Durante questa fase si sono estratte dall’agitatore due prove contenenti BPA, due prove 

contenenti NP e la prova di bianco. Si è provveduto a sostituire la prova di bianco 

estratta con un’altra prova avente le medesime caratteristiche in modo che al giorno 20 

si abbia un secondo replicato di quello estratto in questo primo step, avendo in 

definitiva due prove di bianco rimaste in agitazione dieci giorni ciascuna. Per la 

preparazione di questa prova si è eseguito lo stesso procedimento riportato al paragrafo 

5.2.3; in Tabella 33 sono riportate le caratteristiche della nuova prova di bianco, 

denominato BIANCO 2. 

 

Nome Recipiente  (g) Tappo (g) Terreno (g) Peso finale (g) Acqua (ml) 

BIANCO 2 202,61 41,71 74,68 559,8 240,8 

Tabella 33: Caratteristiche recipiente Bianco2 

I recipienti dall’agitatore sono stati sottoposti a filtrazione per separare la fase solida, 

ossia il terreno, dalla fase liquida sovrastante. Per la filtrazione si sono utilizzati filtri 

GF/C da 47 mm supportati da un impianto di filtrazione in vetro. In Figura 18 è 

riportato l’apparato di filtrazione utilizzato e  un esempio di due campioni ottenuti 

tramite separazione delle due fasi.  
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a) b) 

 

Figura 18: Impianto di filtrazione (a); fasi separate post filtrazione (b). 

Si sono ottenuti cinque campioni di matrice solida e cinque di matrice liquida: per ogni 

matrice vi sono due campioni relativi al BPA, due relativi al NP ed uno relativo al 

bianco. I campioni così prelevati sono stati avviati alle fasi di analisi e rilevazione di 

contaminanti e relativi sottoprodotti. 

In Tabella 34 sono riportate le caratteristiche dei campioni. 

 

CAMPIONI PROVE DI RIPARTIZIONE NP/BPA - T10 

Nome campione Data Matrice N° prova 

BPA1_10d (L) 09/02/2015 Liquido 1 

BPA1_10d (T) 09/02/2015 Terra 1 

BPA2_10d (L) 09/02/2015 Liquido 2 

BPA2_10d (T) 09/02/2015 Terra 2 

NP1_10d (L) 09/02/2015 Liquido 5 

NP1_10d (T) 09/02/2015 Terra 5 

NP2_10d (L) 09/02/2015 Liquido 6 

NP2_10d (T) 09/02/2015 Terra 6 

BIANCO1_10d (L) 09/02/2015 Liquido BIANCO1 

BIANCO1_10d (T) 09/02/2015 Terra BIANCO1 

Tabella 34: Caratteristiche campioni prove di ripartizione T10 
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4.2.5. STEP FINALE (GIORNO 20) 

Durante questa fase si sono estratti dall’agitatore due recipienti contenenti BPA, due 

contenenti NP ed il bianco. Le prove tolte dall’agitatore sono state sottoposte al 

medesimo procedimento descritto nel paragrafo 5.2.4. Si sono ottenuti cinque campioni 

di matrice solida e cinque di matrice liquida: per ogni matrice vi sono due campioni 

relativi al BPA, due relativi al NP ed uno relativo al bianco. I campioni così prelevati 

sono stati avviati alle fasi di analisi e rilevazione di contaminanti e relativi sottoprodotti. 

In Tabella 35 sono riportate le caratteristiche dei campioni. 

 

CAMPIONI PROVE DI RIPARTIZIONE NP/BPA - T20 

Nome campione Data Matrice N° prova 

BPA1_20d (L) 09/02/2015 Liquido 3 

BPA1_20d (T) 09/02/2015 Terra 3 

BPA2_20d (L) 09/02/2015 Liquido 4 

BPA2_20d (T) 09/02/2015 Terra 4 

NP1_20d (L) 09/02/2015 Liquido 7 

NP1_20d (T) 09/02/2015 Terra 7 

NP2_20d (L) 09/02/2015 Liquido 8 

NP2_20d (T) 09/02/2015 Terra 8 

BIANCO2_10d (L) 09/02/2015 Liquido BIANCO2 

BIANCO2_10d (T) 09/02/2015 Terra BIANCO2 

Tabella 35: Caratteristiche campioni prove di ripartizione T20 
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4.3. RISULTATI E DISCUSSIONE 

In Tabella 36 sono riportate le analisi condotte sull’acqua di rete e sul terreno 

autoclavato, nonché sulle concentrazioni delle soluzioni iniziali di BPA e NP. Per 

quanto riguarda l’acqua di rete, essa presenta concentrazioni sia di BPA che di NP al di 

sotto dei limiti di rilevabilità mentre per il terreno autoclavato si riscontra una presenza 

minima di NP (4,6 μg/kg). La soluzione contenente NP presenta una concentrazione 

pari a 6,5 mg/l, confrontabile con la concentrazione prevista a 3 mg/l. Lo stesso dicasi 

per la soluzione contenente BPA, la cui concentrazione è risultata essere 1 mg/l rispetto 

alla concentrazione di 0,1 mg/l desiderata. Per queste differenze si deve tener conto 

dell’incertezza analitica e dell’attività di preparazione iniziale. 

Nome campione Matrice 
Unità di 

misura 
NP BPA 

ACQUARETE acqua μg/l <0,2 <0,2 

TERRENO 

AUTOCLAVATO 
terra μg/kg 4,6 <3 

SOLUZIONE NP acqua μg/l 6500,0 - 

SOLUZIONE BPA acqua μg/l - 1000,0 

Tabella 36: Concentrazioni di BPA e NP in acqua di rete, terreno autoclavato e nelle 

soluzioni contaminate di partenza. 

Limitandosi ad un’esposizione dei dati relativi alle concentrazioni di NP e BPA per i 

rispettivi campioni, si rimanda all’Allegato 3 per la consultazione dei dati nella loro 

interezza compresi di sottoprodotti. 

 

4.3.1. NP 

In Tabella 37 sono riportati i dati di analisi condotti sui campioni relativi al NP; la 

Figura 19 mostra tali concentrazioni riportate rapportando, per ogni campione, la 

concentrazione in fase liquida (μg/kg) con la corrispondente concentrazione in fase 

solida (μg/kg). Tramite l’equazione [17] (cfr paragrafo 4.2.2) è stato possibile 

determinare il valore sperimentale di KD (l/kg) a 10 e 20 giorni, come riportato in 

Tabella 38.  
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NOME CAMPIONE MATRICE 
unità di 

misura 
NP 

NP1 10d (L) Acqua μg/l 2200,0 

NP1 10d (T) Terra μg/kg 34000,0 

NP2 10d (L) Acqua μg/l 2300,0 

NP2 10d (T) Terra μg/kg 35000,0 

NP1 20d (L) Acqua μg/l 1300,0 

NP1 20d (T) Terra μg/kg 39000,0 

NP2 20d (L) Acqua μg/l 1900,0 

NP2 20d (T) Terra μg/kg 37000,0 

Tabella 37: Concentrazioni di NP nei campioni delle prove di ripartizione 

 

Figura 19: Concentrazioni di Cs e Cl del NP 

Ipotizzando che già a 10 giorni si sia raggiunto lo stato stazionario si è ricavato un unico 

valore di KD, effettuando la media tra i risultati dei singoli campioni analizzati. Tenendo 

conto sia che i dati sperimentali sono affetti da un errore del 30% sia della propagazione 

dell’errore, i risultati ottenuti sono riassunti in Tabella 38. 

 
Cl Cs Kd Kd medio  

 

μg/l ε (30%) μg/kg ε (30%) l/kg ε (60%) l/kg ε (60%) 

10 d 
2200,0 660 34000,0 10200 15,45 9,27 

20,04 12,02 
2300,0 690 35000,0 10500 15,22 9,13 

20 d 
1300,0 390 39000,0 11700 30,00 18,00 

1900,0 570 37000,0 11100 19,47 11,68 

Tabella 38: Valori di Kd sperimentali 
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Utilizzando l’equazione [16] e ricordando che l’fOC è pari a 1,68 (%), è stato ricavato il 

valore del KOC sperimentale di 1192,64 l/kg, a cui corrisponde un log (KOC) pari a 3,08 

affetto da un errore del 60% equivalente a 1,85. Considerando che il KOC da letteratura 

varia in un range tra 3,4 e 5,6, è possibile affermare che il valore ottenuto è con esso 

compatibile. 

4.3.2. BPA 

In Tabella 39 sono riportati i dati di analisi condotti sui campioni relativi al BPA; la 

Figura 20 mostra tali concentrazioni riportate rapportando, per ogni campione, la 

concentrazione in fase liquida Cl (μg/kg) con la corrispondente concentrazione in fase 

solida (μg/kg). Tramite l’equazione [17] (cfr paragrafo 4.2.2) è stato possibile 

determinare il valore sperimentale di KD (l/kg) a 10 e 20 giorni, come riportato in 

Tabella 40.  

 

NOME CAMPIONE MATRICE unità di misura BPA 

BPA1 10d (L) acqua μg/l 285,0 

BPA1 10d (T) terra μg/kg 1400,0 

BPA2 10d (L) acqua μg/l 355,0 

BPA2 10d (T) terra μg/kg 1200,0 

BPA1 20d (L) acqua μg/l 451,1 

BPA1 20d (T) terra μg/kg 2400,0 

BPA2 20d (L) acqua μg/l 523,0 

BPA2 20d (T) terra μg/kg 1860,0 

Tabella 39: Concentrazione di BPA nelle prove di ripartizione 
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Figura 20: Concentrazioni di Cs e Cl del BPA 

 
Cl Cs Kd Kd medio  

 

μg/l ε (30%) μg/kg ε (30%) l/kg ε (60%) l/kg ε (60%) 

10 d 
285,0 85,5 1400,0 420 4,91 2,95 

4,29 2,58 
355,0 106,5 1200,0 360 3,38 2,03 

20 d 
451,1 135,32 2400,0 720 5,32 3,19 

523,0 156,9 1860,0 558 3,56 2,13 

Tabella 40: Valori di Kd sperimentali 

Utilizzando l’equazione [16] e ricordando che l’fOC è pari a 1,68 (%), è stato ricavato il 

valore del KOC sperimentale di 255,5 l/kg, a cui corrisponde un log (KOC) pari a 2,41 

affetto da un errore del 60% equivalente a 1,44. Considerando che il KOC da letteratura 

varia in un range tra 2,5 e 4,5 è possibile affermare che il valore ottenuto è con esso 

compatibile. 

4.4. CONCLUSIONI 

Per la determinazione dei coefficienti di ripartizione KD (l/kg) sperimentali si sono 

svolte in laboratorio prove di ripartizione sia per il NP che per il BPA. Le 

concentrazioni delle soluzioni iniziali si sono stabilite, basandosi su valori di letteratura 

delle concentrazioni presenti nel terreno e nella fase acquosa, pari a 3 mg/l per il NP e 

0,1 mg/l per il BPA. Per entrambi i composti le prove sono state svolte utilizzando due 

replicati a 10  giorni e due a 20 giorni più due campioni di bianco a 10 giorni. 
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Alla luce dei risultati analitici sui campioni raccolti si è potuto stabilire un valore di KD 

per il NP è pari a 20,04  12,02 l/kg; per il BPA tale valore è risultato essere di 4,29  

2,58 l/kg. 

Tenendo conto dell’incertezza dei dati analitici, affetti da un errore del 30% e sua 

propagazione, si può concludere, sia per il NP che per il BPA, che i valori di log (KOC) 

ottenuti sperimentalmente sono paragonabili con i valori riscontrabili in letteratura. 
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5. PROVE DI COLTIVAZIONE 

5.1. INTRODUZIONE 

Lo scopo principale del lavoro effettuato è quello di analizzare il trasporto dei 

contaminanti organici BPA e NP dal terreno contaminato a due tipologie di piante 

alimentari, per questo motivo sono state effettuate delle prove di coltivazione pilota a 

scala di laboratorio.  

Nel capitolo verranno descritti gli step necessari per l’esecuzione delle prove e per la 

successiva analisi dei campioni raccolti durante le prove stesse, ovvero: preparazione 

delle serre, contaminazione del terreno, piantumazione e raccolta campioni iniziali, 

coltivazione e monitoraggio, raccolta campioni di terra e vegetali alla maturazione, 

estrazione dei campioni. 

 

5.2. MATERIALI E METODI 

5.2.1. ALLESTIMENTO E RACCOLTA CAMPIONI 

Si è deciso di posizionare i vasi per la coltivazione in serre per proteggerli da eventuali 

fenomeni meteorici che possano dilavare il contaminante presente nel terreno e per 

garantire un maggior controllo dei parametri temperatura e umidità. Sono state disposte 

due diverse serre per la coltivazione separata di pomodori e lattuga ognuna contenente 

un vaso contaminato con BPA e uno con NP, come mostrato in Figura 21. 

Contestualmente sono stati predisposti i vasi di “bianco”, coltivando lattughe e 

pomodori in terreno non contaminato. 

 

Figura 21: Installazione delle serre per la coltivazione di pomodori e lattuga 
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I vasi utilizzati sono di due differenti tipologie; per la coltivazione della lattuga sono 

stati utilizzati vasi dotati di un serbatoio per l’acqua della capienza di circa sei litri 

(Figura 22) e con regolazione autonoma della richiesta idrica. L’acqua dal serbatoio si 

distribuisce nel fondo del vaso in cui è dispersa dell’argilla espansa (presente già nel kit 

acquistato con il prodotto) e per capillarità risale lo stato del terreno inserito fino in 

superficie. Un telo in tessuto non tessuto capillare delle dimensioni di 80 x 130 cm 

separa argilla espansa dalla terra immessa (Figura 22). 

  

Figura 22: Caratteristiche vaso per la coltivazione delle lattughe (prodotto commerciale della 

VERDEMAX). 

Per quanto riguarda la coltivazione del pomodoro sono stati scelti vasi “tradizionali”, 

(Figura 23) con relativo sottovaso. 

 

Figura 23: Vaso tradizionale per la coltivazione del pomodoro 

Per la loro irrigazione è stato istallato un sistema a goccia automatizzato rappresentato 

in Figura 24 regolato per fornire il minimo quantitativo d’acqua necessario al 

sostentamento delle piante (circa 0,5 l/giorno di acqua di rete); inoltre si è steso un 

primo strato di ghiaia, precedentemente sciacquata con attenzione. In alcuni giornate 

molto calde, e quando le condizioni delle piante lo hanno richiesto, si è proceduto con 
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aggiunte manuali di ulteriori quantitativi d’acqua rispetto a quanto distribuito dal 

sistema automatico. 

 

a) 

 

b) 

Figura 24: Sistema di irrigazione a goccia (a), riempimento del fondo con ghiaia (b) 

Sono stati effettuati dei fori nella parte inferiore di ciascun vaso ed è stato installato al di 

sotto di ciascuno di essi un cuneo di legno che consenta di mantenerlo inclinato di circa 

4°, così che il percolato creatosi a causa di eccessiva irrigazione possa essere 

convogliato in bottiglie da 1 l appositamente collocate in una buca nel terreno adiacente, 

come mostrato in Figura 25. Lo scopo è quello di valutare se, nell’eventuale percolato 

raccolto, è possibile riscontrare la presenza dell’inquinante. 
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Figura 25:  Bottiglie di vetro per la raccolta del percolato 

In Allegato 1 viene riassunto quanto è stato monitorato durante il corso della prova per 

quanto riguarda la situazione dell’irrigazione, i riempimenti dei serbatoi ed eventi 

occasionali come malfunzionamenti del sistema di irrigazione automatizzato.  

Per la contaminazione del terreno si è deciso di procedere tramite preparazione di “un 

mix di contaminanti” per ciascun vaso, sia esso per la lattuga o per il pomodoro, il BPA 

è stato polverizzato con l’ausilio di mortaio e pestello e miscelato con 80 g di concime 

commerciale (quantitativo adeguato da apportare per l’accrescimento delle piante, come 

descritto nel capitolo 3.3.6) precedentemente triturato utilizzando un frullatore. Per il 

NP, liquido viscoso a temperatura ambiente, si è proceduto mediante l’utilizzo di una 

pipetta con cui si è andati a bagnare il medesimo concime, anch’esso precedentemente 

sminuzzato. Questa miscela di contaminante e concime viene ripartita in 4 Falcon, come 

rappresentato in Figura 26. 

 

Figura 26: Mix concime-contaminante (20 g circa in ciascuna Falcon). 
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Si è in seguito riempito un contenitore di vetro con 1 kg di terreno vagliato a 2 mm e si 

è inserito all’interno di esso il contenuto di una falcon, miscelando manualmente; per 

ciascuna falcon svuotata sono stati effettuanti almeno due lavaggi con terreno vagliato. 

Per ciascun vaso si distribuisce, secondo metodica descritta nel paragrafo seguente, il 

contenuto di quattro contenitori di vetro. La scelta di non inquinare direttamente il 

terreno, deriva dalla difficoltà di garantire una contaminazione omogenea dato l’ingente 

quantitativo di terreno previsto per la prova pilota. Nelle Tabelle sottostanti sono 

riassunte le informazioni relative alla preparazione del mix contaminante – concime.  

MIX CONCIME – BPA / VASO POMODORI 

Data preparazione 28/05/2014 

Data campionamento 30/05/2014 

Data trapianto 30/05/2014 

Quantità teorica BPA 10mg 

Quantità reale BPA 12,5 mg 

Totale nutrienti aggiunti 80,07 g 

Quantità terreno necessaria 4 kg 

Tabella 41: Preparazione mix contaminante-concime per il BPA (pomodori) 

MIX CONCIME – BPA / VASO LATTUGA 

Data preparazione 28/05/2014 

Data campionamento 30/05/2014 

Data trapianto 30/05/2014 

Quantità teorica BPA 10mg 

Quantità reale BPA 13mg 

Totale nutrienti aggiunti 80,15 g 

Quantità terreno necessaria 4 kg 

Tabella 42: Preparazione mix contaminante-concime per il BPA (lattuga) 

MIX CONCIME – NP / VASO POMODORI 

Data preparazione 3/06/2014 

Data campionamento 5/06/2014 

Data trapianto 5/06/2014 

Quantità teorica NP 1500mg 

Quantità reale NP 1514,7 mg 

Totale nutrienti aggiunti 80,16 g 

Quantità terreno necessaria 4 kg 

Tabella 43: Preparazione mix concime-contaminante per il NP (pomodoro) 
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MIX CONCIME – NP / VASO LATTUGA 

Data preparazione 3/06/2014 

Data campionamento 5/06/2014 

Data trapianto 5/06/2014 

Quantità teorica NP 1500mg 

Quantità reale NP 1516,5 mg 

Totale nutrienti aggiunti 80,19 g 

Quantità terreno necessaria 4 kg 

Tabella 44: Preparazione mix concime-contaminante per il NP (lattuga) 

Il riempimento dei vasi è stato effettuato allo stesso modo per entrambe le tipologie di 

vasi tramite “livelli”, ovvero sono stati realizzati 5 strati di terreno non contaminato 

dello spessore di circa 4 cm (per vasi VERDEMAX) o 6 cm (per vasi tradizionali) 

intervallati da uno strato più sottile composto dal mix terreno – contaminante – concime 

proveniente dai contenitori di vetro, come rappresentato in Figura 27.  

 

Figura 27: Schema del riempimento a livelli 

Riassumendo, i vasi oggetto della prova sono sei:  

- due vasi di bianco, privi di contaminazione, uno per la coltivazione della lattuga 

e uno per la coltivazione del pomodoro; 

- due vasi contaminati con BPA, uno per la coltivazione della lattuga e uno per la 

coltivazione del pomodoro; 

- due vasi contaminati con NP, uno per la coltivazione della lattuga e uno per la 

coltivazione del pomodoro.  

In ciascun vaso per la coltivazione della lattuga sono state installate otto piantine 

(Figura 28), mentre per il pomodoro ne sono state piantate sei (Figura 29). 
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Figura 28: Schema collocazione piantine pomodoro 

 

Figura 29: Schema collocazione piantine lattuga 

In contemporanea alla piantumazione sono stati raccolti i primi campioni da analizzare 

per la valutazione dell’effettivo stato di contaminazione del terreno al tempo zero, 

ovvero all’inizio della prova. Sono stati presi campioni in tre differenti punti di ciascun 

vaso, andando a prelevare tutta la colonna di terreno interessata dalla contaminazione, 

raccogliendo così in totale 18 campioni. 

Conoscendo la densità del terreno, calcolata nel capitolo 3.3.4, il quantitativo di 

contaminante immesso e la volumetria indicativa dei vasi utilizzati, è possibile stimare 

la “concentrazione attesa” di contaminazione del terreno, attraverso la formula: 

𝐶𝑠𝑢𝑜𝑙𝑜 =
𝑀𝑖𝑛𝑞𝑢𝑖𝑛𝑎𝑛𝑡𝑒(𝑚𝑔)

𝑉𝑣𝑎𝑠𝑜(𝑚3) ∗ 𝜌(𝑘𝑔 𝑚3)⁄
                             [19] 

 

𝑉𝑣𝑎𝑠𝑜 𝑉𝐸𝑅𝐷𝐸𝑀𝐴𝑋 = 99 𝑐𝑚 𝑥 52 𝑐𝑚 𝑥 20 𝑐𝑚 

𝑉𝑣𝑎𝑠𝑜 𝑡𝑟𝑎𝑑𝑖𝑧𝑖𝑜𝑛𝑎𝑙𝑒 = 102 𝑐𝑚 𝑥 42 𝑐𝑚 𝑥 40 𝑐𝑚  
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In Tabella 45 sono riassunti i risultati ottenuti per ciascun inquinante. 

 

Ortaggio 
Contaminante 

immesso (mg) 

Volumetria Vasi 

(m3) 

Terreno 

immesso (kg) 

Concentrazione 

attesa (mg/kg) 

BPA 

Lattuga 13 0,10296 139 – 155  0,084 – 0,094  

Pomodoro 12,5 0,17136 231 – 258  0,048 – 0,054  

NP 

Lattuga 1516,5 0,10296 139 – 155  9,79 – 10,92  

Pomodoro 1514,7 0,17136 231 – 258  5,88 – 6,56  

Tabella 45: Concentrazione contaminante attesa nei vasi 

Una volta conclusa la parte relativa alla piantumazione si sono lasciate crescere le 

piante prestando giornalmente attenzione a parametri come la temperatura e l’umidità 

all’interno delle serre, un esempio di tali informazioni è riportato nell’Allegato 2.  

Le verdure sono state colte man mano che veniva raggiunta la completa maturazione; 

ogni volta che un pomodoro o una pianta di lattuga vengono prelevati per l’analisi viene 

effettuato anche un campionamento del terreno nelle strette vicinanze dell’apparato 

radicale, con l’ausilio di un tubo cavo che consenta di effettuare un carotaggio per tutta 

l’altezza della colonne di terreno in esame, vedi Figura 30. Nel caso in cui siano stati 

raccolti due o più pomodori da diverse piante di uno stesso vaso, il campione di terreno 

raccolto è unico e composto da un mix di terreni derivanti dal carotaggio al di sotto di 

ogni singola pianta. 

 

Figura 30: Campionamento del terreno durante la prova di coltivazione del pomodoro; 

particolare del tubo cavo utilizzato per il carotaggio. 
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Una volta colti, lattuga e pomodori sono stati adeguatamente lavati con acqua di rete 

(Figura 31), sono state rimosse le parti marce e i prodotti sono stati riposti in contenitori 

di vetro (Figura 32 e 33) e congelati in freezer per la conservazione nell’attesa 

dell’analisi. 

 

Figura 31: Campione di lattuga colto e lavato 

 

Figura 32: Campione di pomodoro con terreno corrispondente 
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Figura 33: Campioni di lattuga nei contenitori di vetro 

Per il pomodoro sono stati effettuati cinque step di raccolta, mentre la lattuga è stata 

raccolta tutta in una sola volta; in Tabella 46 e 47 sono riportate le date e i quantitativi 

raccolti per ogni singolo step. 

   
BPA NP Bianco 

Pomodori 

Step 1 

Data trapianto 30/05/2014 5/06/2014 26/05/2014 

Giorni da trapianto 49 50 58 

N pomodori 1 1 1 

Step 2 

Data trapianto 30/05/2014 5/06/2014 26/05/2014 

Giorni da trapianto / 62 70 

N pomodori / 1 1 

Step 3 

Data trapianto 30/05/2014 5/06/2014 26/05/2014 

Giorni da trapianto 80 74 84 

N pomodori 2 1 3 

Step 4 

Data trapianto 30/05/2014 5/06/2014 26/05/2014 

Giorni da trapianto 89 85 93 

N pomodori 3 4 2 

Step 5 

Data trapianto 30/05/2014 5/06/2014 26/05/2014 

Giorni da trapianto 105 99 113 

N pomodori 6 4 6 

Tabella 46: Step raccolta pomodori 

 
LATTUGA  

 

Giorno 

Piantumazione 
(d) da Trapianto N° piante 

Bianco 26/05/2014 58 7 

BPA 30/05/2014 55 7 

NP 5/06/2014 50 5 

Tabella 47: Raccolta lattuga 
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In aggiunta sono stati prelevati anche dei campioni di acqua di rete utilizzata per 

l’irrigazione delle piante, sia quella per il riempimento dei serbatoi del vaso 

VERDEMAX che quella che ha attraversato l’impianto di irrigazione dei vasi 

tradizionali.  

Infine, per avere un confronto con le concentrazioni di NP e BPA giornalmente 

consumate mediante alimenti in commercio, si sono analizzati pomodori biologici e non 

biologici ed insalata acquistati presso un supermercato di Milano. Per gli alimenti 

venduti in confezioni plastiche, ossia i pomodori biologici e la lattuga pronta per il 

consumo, sono state analizzate le confezioni stesse. I pomodori non biologici e la 

lattuga in ceppo erano invece venduti sfusi. 

 

5.2.2. PREPARAZIONE DEI CAMPIONI PER L’ANALISI 

La misura dei contaminanti di interesse è stata condotta su quattro diverse tipologie di 

matrici: liquide e solide (terreno, vegetali ed imballaggi). Per qualsiasi matrice si vada 

ad investigare, l’analisi dei campioni richiede una serie di passaggi ben definiti e 

consequenziali. 

Fasi preliminari di preparazione 

Il primo passaggio consiste nella miscelazione manuale ed omogeneizzazione del 

campione; se la matrice da investigare è di tipo vegetale o plastico essa va 

preventivamente triturata. Successivamente un’aliquota di materiale miscelato ed 

omogeneizzato di circa 15 g viene posta in una Falcon e acidificata tramite aggiunta di 1 

ml di acido fosforico H3PO4. Questo passaggio è reso necessario dalle proprietà acide 

dei due analiti, BPA e NP. Al campione così acidificato vengono addizionati circa 5 μl 

di tracciante, il Benzofenone-D10 (per cui è stata verificata una resa di estrazione 

analoga a quella dei fenoli di interesse). Esso viene inserito per valutare la resa di 

estrazione degli inquinanti in analisi di cui non è nota la concentrazione esatta presente 

inizialmente. 

Nel caso del terreno, essendo presenti campioni con caratteristiche diverse in termini di 

umidità, si rende necessaria l’aggiunta di Celite all’interno delle Falcon per consentire 

un adeguato contatto del solvente estraente con la matrice suolo. La Celite, ossia 

alluminato tricalcico (CaO)3Al2O3, idrata molto rapidamente, rimuovendo l’umidità 

presente. 
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Estrazione 

Per l’estrazione da matrici solide si utilizza come solvente l’etile acetato, C4H8O2, che 

viene messo a diretto contatto con il campione. In Figura 34 sono riportati i campioni 

pronti per la fase di estrazione contenenti terreno, Celite, acido fosforico e tracciante. I 

campioni sono estratti mediante ultrasuoni ripetendo per tre volte il ciclo, che prevede 

15 minuti di ultrasuoni e raccolta del solvente estraente, tramite separazione di fase 

ottenendo circa 20-25 ml.  

 

 

Figura 34: Campioni pronti per la fase di estrazione 

Per i campioni di matrice liquida, si preconcentra tale campione utilizzando cartucce 

SPE (Select HLB da 200 mg) costituite da una fase polimerica, indicata per composti di 

natura polare. Nel caso di analiti con comportamento acido, prima della pre-

concentrazione si acidifica il campione a pH 3. 

Prima dell’eluizione con acetato di etile (5-6 ml) la cartuccia SPE viene asciugata 

mediante applicazione del vuoto per circa 30 minuti. 
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Figura 35: Cartuccia SPE e strumentazione per estrazione campioni liquidi 

 

Pulizia (Clean – Up)  

Per questa fase si utilizza una sostanza predosata con carboni attivi denominata dSPE 

(“Dispersive SPE”), questa tecnica di Clean-Up in letteratura è indicata come 

"QuEChERS" (“Quick, Easy, Cheap, Effective, Rugged, and Safe”); nello specifico è 

stato utilizzato il prodotto Supel™ QuE PSA/C18/ENVI-Carb (AC) Tube. Tale sostanza 

consente l’eliminazione degli interferenti presenti nella soluzione estratta dal campione; 

si aggiunge nella Falcon insieme ad acqua deionizzata fino a raggiungere un volume 

totale di 50 ml, si agita manualmente per avere adeguato contatto e si centrifuga. Dopo 

la centrifugazione si ha una netta separazione delle fasi: nello strato superiore vi è 

solvente con contaminante di interesse “pulito”, mentre nella fase sottostante vi è acqua 

deionizzata con una fase solida su cui sono adsorbite le particelle interferenti. In Figura 

36 sono riportati, in sequenza, il campione dopo la fase estrattiva, il campione 

sottoposto a dosaggio di QuEChERS (e acqua deionizzata) ed il campione centrifugato.  
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Figura 36: Campioni sottoposti alla fase di clean – up 

Infine si procede con la filtrazione manuale utilizzando un filtro PHASE SEPARATOR 

1PS, Whatman. In Figura 37 è riportato l’apparato di filtrazione utilizzato. 

 

Figura 37: Filtrazione campioni 

 

Riduzione del volume 

La riduzione di volume si opera al fine di ottenere una soluzione più concentrata e di 

volume noto, riducendo la quantità di solvente presente nel campione. Ciò si ottiene 

mediante due processi sequenziali: 
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- Rotavapor: il campione viene concentrato tramite evaporazione a bassa 

pressione del solvente. L'evaporazione viene favorita dall'applicazione 

all'evaporatore rotante di un'opportuna depressione, che abbassa la temperatura 

di ebollizione del solvente. 

- Flusso di azoto: per ottenere un’ulteriore evaporazione del solvente. 

In Figura 38 sono riportate le attrezzature necessarie per la fase di riduzione di volume: 

Rotavapor ed erogatori di azoto. 

 

Figura 38: Processi per la riduzione del volume 

Si ottiene infine un campione finale concentrato e pretrattato a volume pari ad 1 ml utile 

per le analisi. 

 

Analisi 

Prima dell’analisi di BPA e NP, ed i relativi sottoprodotti con gruppi funzionali 

idrossilici o carbossilici, è necessario procedere con una derivatizzazione (mediante 

sililazione), per rendere tali molecole più adatte all’analisi gascromatografica e 

migliorare la sensibilità strumentale. L’analisi viene condotta tramite Gas MS/MS: Gas 

Cromatografia (GC) con rivelazione a spettrometria di massa con  Triplo-Quadrupolo 

(MS/MS) – operando in modalità MRM (Multi Reaction Monitoring). Tra le tecniche 

analitiche è stata scelta questa per assicurare la necessaria sensibilità strumentale, date 

le basse concentrazioni di contaminanti da rilevare. 
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5.3. RISULTATI E DISCUSSIONE 

5.3.1. SITUAZIONE AL TEMPO 0 

Sia per il BPA che per il NP sono stati analizzati anche i sottoprodotti di degradazione, 

riportati in Tabella 48 con i rispettivi limiti di rilevabilità per ciascuna matrice 

considerata. 

NOME 
Composto di 

partenza 

Limite 

ril. 

acqua  

(μg/l)  

Limite 

ril. terra 

(μg/kg) 

Limite ril. 

vegetale 

(μg/kg) 

Limite 

ril. 

plastica 

(μg/kg) 

1,4 benzochinone NP 0,3 5 10 40 

fenolo BPA/NP 0,1 2 8 40 

p-cresolo BPA/NP 0,1 2 8 40 

idrossibenzaldeide BPA 0,3 5 10 40 

idrossiacetofenone BPA 0,3 5 10 40 

acido idrossibenzoico BPA/NP 0,3 5 10 40 

NP / 0,2 3 8 40 

BPA / 0,2 3 8 40 

Tabella 48: BPA, NP e sottoprodotti di degradazione e limiti rilevabilità 

I dati riguardanti la contaminazione di fondo del terreno da coltivo sono raccolti in 

Tabella 49, i seguenti dati verranno utilizzati anche come situazione dei vasi di bianco 

al tempo 0. 

 

1
,4

 b
en

zo
ch

in
o
n

e 

(μ
g
/k

g
) 

fe
n

o
lo

 

(μ
g
/k

g
) 

 

p
-c

re
so

lo
 

(μ
g
/k

g
) 

id
ro

ss
ib

en
za

ld
ei

d
e 

(μ
g
/k

g
) 

id
ro

ss
ia

ce
to

fe
n

o
n

e
 

(μ
g
/k

g
) 

a
ci

d
o
 i

d
ro

ss
i 

b
en

zo
ic

o
 

(μ
g
/k

g
) 

N
P

 

(μ
g
/k

g
) 

B
P

A
 

(μ
g
/k

g
) 

Terreno 1 <5 7,9 7 11 <5 <5 8 <3 

Terreno 2 <5 4,8 3,4 8,7 <5 97,3 4,9 <3 

Terreno 3 <5 3,2 4,1 7,2 <5 5,7 <3 <3 

Terreno 4 <5 3,8 3,6 7,8 <5 7,4 3,5 <3 

Tabella 49: Dati sperimentali sull’analisi dell’aliquota di terreno (vagliato a 2 mm) pre-

contaminazione 

Alla luce dei risultati ottenuti si può osservare come una piccola percentuale di NP, 

mediamente pari a 4,85 μg/kg con deviazione standard 2,25 μg/kg, sia già presente nel 
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terreno da coltivo, nonché concentrazioni di p-cresolo, idrossibenzaldeide ed acido 

idrossibenzoico, con un picco per quest’ultimo nel secondo campione pari a 97,3 μg/kg. 

Oltre al terreno di partenza per quanto riguarda l’acqua di rete utilizzata per 

l’irrigazione, sia per la lattuga che per il pomodoro, non è stata rilevata nessuna 

contaminazione. 

Da ultimo è stato preso un campione anche del terriccio a contatto con le piantine al 

momento dell’acquisto (Tabella 50). 
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Terriccio 

Pomodori 
<10 18 134,4 <10 38,0 263,3 679,5 28,3 

Terriccio Lattuga <10 19 44,6 <10 41,0 222,5 10,8 <3 

Tabella 50: Risultati relativi al campione di terriccio presente con le piantine al momento 

dell'acquisto 

Si osservi come vi sia una concentrazione importante di NP nel terriccio a contatto con 

le piantine di pomodoro, 679 μg/kg, e una minore contaminazione anche di BPA pari a 

28,3 μg/kg. In entrambi i terricci, inoltre, è presente una alta concentrazione di acido 

idrossibenzoico e, anche se minore, di fenolo e p-cresolo. Quindi le piantine in esame 

sono state messe a contatto con gli inquinanti in analisi anche prima dell’effettiva 

piantumazione e di questo si dovrà tener conto nelle successive analisi. 

Al tempo zero, ovvero all’inizio della prova, sono stati raccolti i primi campioni di 

terreno per verificare l’effettiva contaminazione del terreno di coltura, come descritto 

nel capitolo 5.2.1. In Tabella 51 e 52 vengono riportati i risultati rispettivamente per il 

vaso contaminati con NP e BPA. 
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Vasi contaminati con NP 
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Pomodoro 

1 <5 3,6 <2 6,6 <5 37 5800 23 

2 5,8 5,5 2,7 9,8 <5 17 7155 9,6 

3 <5 4 2,3 8,6 <5 16 15000 14 

Lattuga 

1 6,4 7,3 3 14 <5 31 13000 <3 

2 <5 3,9 2,1 10 <5 25 12000 5,2 

3 <5 3,9 <2 5,2 <5 <5 8100 <3 

Tabella 51: Risultati del terreno dei vasi contaminati con NP al tempo 0 

Nel caso del NP sono state effettivamente riscontrate concentrazioni coerenti con la 

contaminazione di partenza prevista (vedi capitolo 5.2.1, Tabella 45), in media 9318,3 

μg/kg per il pomodoro con deviazione standard 2589 μg/kg e 11033,3 μg/kg per la 

lattuga con deviazione standard 4966,9 μg/kg. Per quanto riguarda i sottoprodotti, nel 

caso del NP vi è una piccola concentrazione di 1,4 – benzochinone, suo prodotto di 

degradazione primario, in un campione di terreno della lattuga (6,4 μg/kg) e in uno del 

pomodoro (5,8 μg/kg). In media le concentrazioni dei sottoprodotti presenti nel terreno 

per la piantumazione del pomodoro sono 4,4 μg/kg per il fenolo, 2,3 μg/kg per il p-

cresolo, 8,3 μg/kg per l’idrossibenzaldeide e 23,3 μg/kg per l’acido idrossibenzoico; la 

presenza di idrossibenzaldeide può essere dovuta a quella del BPA, osservabile in una 

concentrazione media di 15,5 μg/kg, con deviazione standard 6,8 μg/kg. Le 

concentrazioni medie nel terreno per la piantumazione della lattuga sono 5,03 μg/kg per 

il fenolo, 2,4 μg/kg per il p-cresolo, 9,7 μg/kg per l’idrossibenzaldeide e 20,3 μg/kg per 

l’acido idrossibenzoico; in un campione è stata riscontrata anche la presenza di BPA al 

di sopra del limite di rilevabilità in una concentrazione di 5,2 μg/kg. Nella Figura 39 si 

riassumono i valori delle concentrazioni rilevate dall’analisi dei campioni di terreno 

contaminato da NP al tempo 0. 
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Figura 39: Confronto tra concentrazione (di tre replicati) di NP in vasi di lattuga e pomodoro 

al tempo 0.  

In Tabella 52 sono riassunti i risultati per i vasi contaminati con BPA, in tutti i campioni 

non si riscontra la presenza del composto; la contaminazione attesa iniziale è molto 

bassa e vicina ai limiti di rilevabilità pertanto, considerando l’incertezza dei dati 

sperimentali del  30% e fattori legati alla realizzazione della prova (ad esempio 

durante la preparazione dei vasi, l’inserimento di quantitativi di terreno superiori a 

quello previsto dai conti iniziali) potrebbe non essere stata portata a termine una 

contaminazione nel terreno tale da essere rilevata.  Osservando i dati si nota, però, la 

presenza di tutti i suoi sottoprodotti, il che potrebbe essere in parte dovuto ad una rapida 
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Pomodoro 

1 <5 7,3 14,1 <5 17,4 21,6 7,7 <3 

2 <5 3,7 8,0 <5 8,6 9,0 <3 <3 

3 <5 4,3 8,4 <5 8,4 7,3 <3 <3 

Lattuga 

1 <5 3,8 7,5 <5 8,0 13,2 <3 <3 

2 <5 4,1 8,8 <5 8,3 15,1 <3 <3 

3 <5 3,7 7,4 <5 8,4 8,9 <3 <3 

Tabella 52: Risultati del terreno dei vasi contaminati con BPA al tempo 0 
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degradazione nel suolo; pertanto si osserveranno i valori di tali sottoprodotti ai tempi 

finali verificando ulteriori aumenti degli stessi.  In particolare le concentrazioni medie 

rilevate per i vasi di pomodoro sono 5,08 μg/kg per il fenolo, 10,2 μg/kg per il p-

cresolo, 11,4 per l’idrossibenzaldeide e 12,6 per l’acido idrossibenzoico. Nei vasi per la 

coltivazione della lattuga le medie dei sottoprodotti rilevati sono di 3,9 μg/kg per il 

fenolo, 7,9 μg/kg per il p-cresolo, 8,2 μg/kg per l’idrossiacetofenone e 12,4 μg/kg per 

l’acido idrossibenoico.  

 

5.3.2. LATTUGA 

5.3.2.1. VASI DI BIANCO 

La lattuga nei vasi di bianco è stata raccolta in un unico step (a 58 giorni dal trapianto), i 

7 ceppi raccolti (denominati A, B, C, D, E, F e G) sono stati uniti (per necessità legate ai 

quantitativi necessari per la procedura di estrazione e analisi) ottenendo tre campioni per 

i quali le concentrazioni riscontrate sono riassunte nella Tabella 53. I risultati dei relativi 

campioni di terreno sono riportati in Tabella 54.   
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A+B <10 38 8,9 <10 <10 <10 23 <8 

C+D <10 33 7,1 <10 <10 <10 25 <8 

E+F+G <10 28 <8 <10 <10 <10 30 <8 

Tabella 53: Concentrazioni inquinanti nelle lattughe dei vasi di bianco 
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A <5 <2 <2 <5 <5 <5 <3 <3 

B <5 <2 <2 <5 <5 <5 <3 <3 

C <5 <2 <2 7,1 <5 <5 <3 <3 

D <5 <2 <2 <5 <5 <5 <3 <3 

E <5 <2 <2 <5 <5 <5 <3 <3 

F <5 <2 <2 <5 <5 <5 <3 <3 

G <5 <2 <2 <5 <5 <5 <3 <3 

Tabella 54: Concentrazioni inquinanti nei terreni prospicenti alle lattughe dei vasi di bianco 

Come si può notare osservando le tabelle si è riscontrata una contaminazione di fondo 

di NP, in media 26 μg/kg, e di fenolo, in media 33 μg/kg, in tutte le piante di lattuga, in 

4 piante è stata rilevata anche la presenza di p-cresolo.  

Per quanto riguarda le analisi del terreno, i campioni prelevati nelle strette vicinanze di 

ciascuna pianta risultano privi di contaminazione anche rispetto alla situazione al tempo 

0 (Tabella 49); solo in un campione (C) è stata riscontrata la presenza di 

idrossibenzaldeide al di sopra del limite di rilevabilità, in concentrazione pari a 7,1 

μg/kg. 

5.3.2.2. VASI CONTAMINATI CON NP 

La lattuga nei vasi contaminati con il NP è stata raccolta in un unico step a 50 giorni 

dalla data del trapianto. Sono stati raccolti 5 ceppi (A, B, C, D ed E); in Tabella 55 e 56 

vengono riassunte rispettivamente le concentrazioni riscontrate nella lattuga e quelle 

relative al terreno adiacente alla pianta raccolta.  
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A <10 12 45 <10 <10 27 178 <8 

B <10 7,8 65 <10 <10 17 229 <8 

C <10 14 95 <10 <10 15 125 <8 

D <10 9,6 93 <10 <10 16 122 11 

E <10 22 201 <10 <10 66 214 <8 

Tabella 55:  Concentrazioni riscontrate nelle piante di lattuga contaminate con NP 
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A <5 4 5,4 <5 <5 <5 103 <3 

B <5 18 12 <5 <5 <5 355 <3 

C <5 13 8,8 <5 <5 <5 1300 <3 

D <5 3 4,1 <5 <5 <5 428 <3 

E <5 2,2 4,9 <5 <5 <5 386 <3 

Tabella 56: Concentrazioni riscontrate nel terreno prospicente alle piante di lattuga 

contaminate con NP 

Osservando la tabella relativa alle piante di lattuga si nota che la concentrazione di NP 

presente è mediamente pari a 173,60 μg/kg con deviazione standard 49,30 μg/kg, mentre 

la concentrazione media nel terreno è pari a 514,40 μg/kg con deviazione standard 

457,10 μg/kg. Confrontando i risultati con le concentrazioni di NP nel terreno al tempo 

0, Tabella 51, si nota come la presenza di NP nel terreno sia diminuita sensibilmente, 

segno che una parte del contaminante è stato trasferito dal terreno alla pianta. In Figura 

40 vengono confrontare attraverso un istogramma le concentrazioni presenti di NP nelle 

piante e nel terreno per ciascun campione selezionato; come si può notare in 

corrispondenza del campione C si osserva un picco di concentrazione di NP nel terreno 

prospicente alla pianta e una concentrazione inferiore alla media di NP nella lattuga 

corrispondente. 

 

 

Figura 40: Confronto tra le concentrazioni di NP nelle piante e nel terreno 
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Per quanto riguarda i sottoprodotti del NP riscontrati nelle piante di lattuga, si osserva 

una concentrazione al di sopra del limite di rilevabilità per quanto riguarda fenolo, p-

cresolo e acido idrossibenzoico, rappresentati in Figura 41.  

 

 

Figura 41: Sottoprodotti riscontrati nella lattuga contaminata con NP 

In particolare si riscontra una media di 13,08 μg/kg con deviazione standard 5,5 μg/kg 

per il fenolo, 99,80 μg/kg con deviazione standard 60,2 μg/kg per il p-cresolo e di 28,20 

μg/kg con deviazione standard 21,7 μg/kg per l’acido idrossibenzoico; si ricorda che sia 

p-cresolo che acido idrossibenzoico erano presenti significativamente nel terriccio 

attaccato alle piantine di lattuga al momento della vendita. 

Per quanto riguarda i sottoprodotti del NP nel terreno è stata determinata la presenza di 

fenolo e di p-cresolo, rispettivamente in una concentrazione media di 8,04 μg/kg con 

deviazione standard 7,06 μg/kg e 7,04 μg/kg con deviazione standard 3,30 μg/kg. Gli 

andamenti sono rappresentati in Figura 42. 
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Figura 42: Sottoprodotti riscontrati nel terreno contaminato con NP 

Confrontando le concentrazioni dei sottoprodotti presenti sia nel terreno che nella 

pianta, si osserva come la concentrazione di p-cresolo sia sensibilmente più alta nella 

foglie di lattuga rispetto al terreno circostante e che l’acido idrossibenzoico è presente al 

di sotto del limite di rilevabilità nel terreno campionato, perciò è possibile che la sua 

presenza all’interno nelle foglie di lattuga sia dovuta al terriccio fornito con le piante 

alla vendita. 

 

5.3.2.3. VASI CONTAMINATI CON BPA 

La lattuga nei vasi contaminati con il BPA è stata raccolta in un unico step a 55 giorni 

dalla data del trapianto. Sono state raccolti 7 ceppi (A, B, C, D, E, F e G); in Tabella 57 

e 58 vengono riassunte rispettivamente le concentrazioni riscontrate nella lattuga e 

quelle relative al terreno adiacente alla pianta raccolta.  
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A <10 35 11 <10 <10 41 34 <8 

B <10 20 12 <10 <10 11 17 <8 

C <10 70 23 <10 <10 50 19 <8 

D <10 34 11 <10 <10 46 45 <8 

E <10 42 12 <10 <10 40 40 <8 

F <10 42 15 <10 <10 56 37 <8 

G <10 59 12 <10 <10 41 24 <8 

Tabella 57: Concentrazioni riscontrate nelle lattughe contaminate da BPA 
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A <5 2,6 5,1 <5 <5 <5 8,2 <3 

B <5 6,3 5,6 <5 <5 6,3 12 <3 

C <5 8,8 6,7 <5 <5 <5 14 <3 

D <5 13 8,3 <5 <5 <5 7,1 <3 

E <5 7,6 10 <5 <5 6,3 4,8 <3 

F <5 6 8,6 <5 <5 <5 11 <3 

G <5 19 13 <5 <5 <5 10 <3 

Tabella 58: Concentrazioni riscontrate nel terreno contaminato da BPA 

Sia nella lattuga che nel terreno non è stata rilevata una concentrazione di BPA al di 

sopra del limite di rilevabilità. Per quando riguarda la lattuga, tuttavia, è possibile 

riscontrare la presenza di alcuni suoi sottoprodotti, come il fenolo (media 43,1 μg/kg e 

deviazione standard 16,6 μg/kg), il p-cresolo (media 13,7 μg/kg e deviazione standard 

4,3 μg/kg) e l’acido idrossibenzoico (media 40,7 μg/kg e deviazione standard 14,3 

μg/kg). In particolare, confrontando la concentrazione di fenolo presente nel terreno al 

tempo 0, pari a 3,9 μg/kg, con quella presente media nelle foglie di lattuga si nota un 

sensibile aumento. In tutte le piante analizzate è stata rilevata anche la presenza di NP 

(media 30,8 μg/kg e deviazione standard 10,9 μg/kg), il che è dimostrabile considerando 
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la sua presenza nel terreno fornito all’acquisto delle piante. In Figura 43 sono riportate 

le concentrazioni dei sottoprodotti del BPA e del NP riscontrate nei campioni di lattuga. 

 

 

Figura 43: Concentrazioni di sottoprodotti del BPA e NP nei campioni di lattuga 

Considerando i campioni di terreno, si nota anche qui la presenza di fenolo (media 9,04 

μg/kg e deviazione standard 5,4 μg/kg) e di p-cresolo (media 8,2 μg/kg e deviazione 

standard 2,7 μg/kg), l’acido idrossibenzoico si riscontra al di sopra del limite di 

rilevabilità solo in 2 dei 7 campioni alla stessa concentrazione di 6,3 μg/kg. Anche in 

questo caso il NP è presente in tutti i campioni con concentrazione media di 9,5 μg/kg e 

deviazione standard di 3,1 μg/kg. In Figura 44 sono riportate le concentrazioni dei 

sottoprodotti del BPA e del NP riscontrate nei campioni di terreno analizzati. 
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Figura 44: Concentrazioni di sottoprodotti del BPA e NP nei terreni analizzati 

5.3.3. POMODORO 

5.3.3.1. VASI DI BIANCO 

Come riportato in Tabella 46, si sono eseguiti 4 step di raccolta per i pomodori del vaso 

di bianco, rispettivamente dopo 58, 70, 84 e 93 giorni dalla piantumazione. In Tabella 

59 sono elencate le concentrazioni di NP, BPA e dei relativi sottoprodotti riscontrati sia 

nel terreno sia nei pomodori. 
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1° STEP 

23/07/2014 

terreno μg/kg  <5 <2 <2 <5 <5 <5 <3 <3 

vegetale  μg/kg  <10 34 <8 <10 <10 <10 45 <8 

2° STEP 

04/08/2014 

terreno μg/kg  <5 4,6 6,9 <5 8,9 43,8 3,7 <3 

vegetale  μg/kg  <10 20 11 <10 <10 18 23 <8 

3° STEP 

18/08/2014 

terreno μg/kg  <5 <2 <2 <5 <5 <5 9 <3 

terreno μg/kg  <5 <2 <2 <5 <5 <5 <3 <3 

vegetale  μg/kg  <10 15 14 <10 <10 <10 25 <8 

4°STEP 

27/08/2014 

terreno μg/kg  <5 <2 <2 <5 <5 <5 <8 <3 

terreno μg/kg  <5 <2 <2 <5 <5 <5 <8 <3 

vegetale  μg/kg  <10 12 27 <10 <10 <10 19 <8 

Tabella 59: Analisi campioni dei vasi di bianco 
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Come si evince, concentrazioni di NP oltre i limiti di rilevabilità si riscontrano in cinque 

campioni di terreno su nove: nel 2° step (3,7 μg/kg) e in uno dei campioni del 3° step (9 

μg/kg). In nessuno dei campioni analizzati vi è presenza di BPA oltre i limiti di 

rilevabilità. 

Per quanto riguarda i sottoprodotti, solo nel secondo step sono presenti concentrazioni 

di fenolo (4,6 μg/kg) e p-cresolo (6,9 μg/kg). 

Concentrazioni di acido idrossibenzoico sono presenti in quantità elevate per il 

campione al 2° step (43,8 μg/kg) in cui è presente anche idrossiacetofenone (8,9 μg/kg); 

la presenza di questi sottoprodotti in un numero limitato di campioni potrebbe essere 

dovuto ad una maggiore presenza di terriccio in cui erano tenute le piante al momento 

dell’acquisto e quindi in parte rimasto adeso all’apparato radicale della pianta fino al 

momento del carotaggio; difatti concentrazioni significative di questi due composti sono 

presenti in quel terreno.  

Per quanto riguarda i pomodori, la presenza di NP si rileva in tutti gli step, come 

riportato in Figura 45; la concentrazione media è risultata pari a 28 μg/kg con una 

deviazione standard di 11,6 μg/kg. In nessuno dei campioni analizzati vi è presenza di 

BPA oltre i limiti di rilevabilità. 

 

 
Figura 45: Concentrazione di NP nei pomodori dei vasi di bianco 
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oltre il limite di rilevabilità come riportato in Figura 46. Un andamento significativo si è 

avuto per il fenolo per il quale la concentrazione tende a decrescere nel tempo, da 34 

μg/kg per lo step iniziale fino a 12 μg/kg per il 4° step; non si evidenziano 

corrispondenze tra le concentrazioni di questi due prodotti e le concentrazioni di NP 

presenti sia nel terreno che nel pomodoro nel medesimo step di raccolta. 

Al 2° step di raccolta si ha presenza nel pomodoro di significative concentrazioni di 

acido idrossibenzoico (18 μg/kg), valore che trova riscontro nell’elevata concentrazione 

dello stesso nel relativo terreno.   

 

Figura 46: Concentrazione di fenolo e p-cresolo nei pomodori dei vasi di bianco 

5.3.3.2. VASI CONTAMINATI CON NP 

Come riportato in Tabella 46, si sono eseguiti 4 step di raccolta per i pomodori coltivati 

in terreno contaminato con NP, rispettivamente dopo 50, 62, 74 e 85 giorni dalla 

piantumazione. Per il 4° step si hanno due diversi campioni di terreno (4°A e 4°B). In 

Tabella 60 sono elencate le concentrazioni di NP, BPA e dei relativi sottoprodotti 

riscontrati sia nel terreno sia nei pomodori. 
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1° STEP 25/07/2014 
terreno μg/kg  <5 2,8 2,8 <5 <5 <5 140 <3 

vegetale  μg/kg  <10 29 139 <10 <10 36 132 8,6 

2° STEP 06/08/2014 
terreno μg/kg  <5 <2 <2 <5 <5 <5 73 <3 

vegetale  μg/kg  <10 59 495 <10 <10 23 74 <8 

3° STEP 18/08/2014 
terreno μg/kg  <5 4,3 7,6 <5 8,4 15,7 225,7 <3 

vegetale  μg/kg  <10 163 632 <10 <10 53 80 <8 

4°STEP 29/08/2014 

terreno (A) μg/kg  <5 <2 <2 <5 <5 <5 83 <3 

terreno (B) μg/kg  <5 3,9 6,8 <5 8,3 10,3 232,8 <3 

vegetale  μg/kg  <10 220 290 <10 <10 52 92 <8 

Tabella 60: Risultati analisi sui pomodori contaminati con NP 

Come riportato in Figura 47, concentrazioni di NP oltre i limiti di rilevabilità si 

riscontrano in tutti i campioni di terreno (valore medio 150,9 μg/kg, deviazione standard 

76 μg/kg); il valore di concentrazione di NP del 4° step è il valore medio dei due 

campioni raccolti, pari a 157,9 μg/kg. In nessuno dei campioni analizzati vi è presenza 

di BPA oltre i limiti di rilevabilità. 

 

Figura 47: Concentrazioni di NP in terreni contaminati con NP 
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riportato in Figura 48. Da notare come la presenza di questi due sottoprodotti sia 

correlata alla presenza di NP nel terreno, difatti per i campioni 2° e 4°A la presenza di 

NP risulta molto minore rispetto agli altri campioni, come si rispecchia anche per i 

sottoprodotti. 

 

Figura 48: Concentrazioni di fenolo e p-cresolo in terreni contaminati con NP 

Nei due campioni di terreno maggiormente contaminati da NP ossia il 3° ed il 4°B si ha 

anche presenza di idrossiacetofenone (valore medio 5,7 μg/kg) e di acido 

idrossibenzoico (valore medio 8,35 μg/kg). 

Per quanto riguarda i pomodori, la presenza di NP si rileva in tutti gli step, come 

riportato in Figura 49. La concentrazione media di NP nei pomodori è risultata pari a 

94,5 μg/kg con una deviazione standard pari a 26,1 μg/kg. In nessuno dei campioni 

analizzati vi è presenza di BPA oltre i limiti di rilevabilità, se non per il 1° step (8,6 

μg/kg). 
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Figura 49: Concentrazione inquinanti nei pomodori contaminati con NP 

Sempre dalla Figura 49 si nota come il sottoprodotto maggiormente presente nei 

pomodori, in concentrazioni anche molto superiori al NP sia il p-cresolo (valore medio 

389 μg/kg, deviazione standard 218 μg/kg), seguito da fenolo (valore medio 117,8 

μg/kg, deviazione standard 89,1 μg/kg) e da acido idrossibenzoico (valore medio 41 

μg/kg, deviazione standard 14,3 μg/kg). Non si riscontrano evidenti legami tra le 

concentrazioni di sottoprodotti nei vegetali e NP e sottoprodotti nel terreno sottostante 

la pianta. 

Come si nota in Figura 50 non si riscontra una diretta correlazione tra la concentrazione 

di NP nel terreno e quella nel pomodoro. 

 

 
Figura 50: Relazione tra NP nel terreno e NP nel pomodoro 
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5.3.3.3. VASI CONTAMINATI CON BPA 

Come riportato in Tabella 46, si sono eseguiti 3 step di raccolta per i pomodori coltivati 

in terreno contaminato con BPA, rispettivamente dopo 49, 89 e 105 giorni dalla 

piantumazione. Essendo state definite precise finestre temporali per ogni step di 

raccolta, nei risultati qui riportati si mantiene la denominazione originale degli step, 

ossia 1°, 3° e 4°, non essendo stato raccolto nessun pomodoro relativo al BPA nel 2° 

step. Per il 3° e 4° step si hanno due diversi campioni di terreno (3°A e 3°B; 4°A e 4°B). 

In Tabella 61 sono elencate le concentrazioni di BPA, NP e dei relativi sottoprodotti 

riscontrati sia nel terreno sia nei pomodori. 
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1° STEP 

18/07/2014 

terreno μg/kg <5 2,1 2,9 <5 <5 <5 3,1 <3 

vegetale μg/kg <10 48 18,9 <10 <10 37 33 <8 

3° STEP 

18/08/2014 

terreno (A) μg/kg <5 4,3 4,7 <5 9,2 15,7 16,0 <3 

terreno (B) μg/kg <5 5,0 7,5 <5 8,9 12,7 12,3 <3 

vegetale μg/kg <10 <8 <8 <10 <10 18 17 <8 

4° STEP 

27/08/2014 

terreno (A) μg/kg <5 9,6 7,9 <5 8,9 10,7 <3 <3 

terreno (B) μg/kg <5 4,1 4,7 <5 8,9 10,2 <3 <3 

vegetale μg/kg <10 <8 8,3 <10 <10 27 22 <8 

Tabella 61: Risultati analisi terreno e pomodori contaminati con BPA 

In nessuno dei campioni analizzati vi è presenza di BPA oltre i limiti di rilevabilità. 

Concentrazioni di NP oltre i limiti di rilevabilità si riscontrano nei campioni di terreno 

degli step 1° e 3° (valore medio 10,5 μg/kg, deviazione standard 6,6 μg/kg). La presenza 

di NP potrebbe essere dovuta ad una consistente presenza dello stesso nel terriccio 

iniziale (679,5 μg/kg) in cui sono fatte crescere le piante prima dell’acquisto.  

Analizzando la presenza di sottoprodotti si evidenzia come vi siano quantità consistenti 

di sottoprodotti del BPA quali acido idrossibenzoico (valore medio 10 μg/kg, 

deviazione standard  3,8 μg/kg) e idrossiacetofenone (valore medio 7,9 μg/kg, 

deviazione standard  2 μg/kg) ma anche di fenolo (valore medio 4,4 μg/kg, deviazione 

standard  1,9 μg/kg) e p-cresolo (valore medio 5,0 μg/kg, deviazione standard  1,6 

μg/kg), come riportato in Figura 51. 
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In particolare l’acido idrossibenzoico e l’idrossiacetofenone dopo una fase di assenza 

nel 1° step, l’idrossiacetofenone tende ad assumere un valore relativamente costante. Va 

comunque sottolineato che anche questi sottoprodotti del BPA erano presenti in 

quantitativi consistenti nel terriccio in cui erano contenute le piantine di pomodoro al 

momento dell’acquisto (rispettivamente 263,3 e 38 μg/kg per acido idrossibenzoico ed 

idrossiacetofenone).  

Confrontando le concentrazioni di tali sottoprodotti coi valori nel terreno al tempo 0, si 

nota come inizialmente le concentrazioni siano maggiori per poi decrescere al 1° step e 

quindi assestarsi per gli step successivi a valori prossimi a quelli presenti al tempo 0.  

 

Figura 51: Sottoprodotti in terreno contaminato da BPA 

I pomodori campionati risultano privi di BPA in concentrazioni superiori al limite di 

rilevabilità ma presentano contaminazione da NP (valore medio 24 μg/kg, deviazione 

standard 8,2 μg/kg); il fenolo, eccetto una rilevante presenza al 1° step (48 μg/kg) 

rimane sotto il limite di rilevabilità; non si rileva presenza di idrossiacetofenone mentre 

l’acido idrossibenzoico è presente in tutti i campioni (valore medio 27,3 μg/kg, 

deviazione standard  9,5 μg/kg). Gli andamenti delle concentrazioni sono presentati in 

Figura 52.  
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Figura 52: Sottoprodotti e NP nei pomodori contaminati con BPA 

 

5.3.4. CONFRONTO CON LATTUGA E POMODORO IN 

COMMERCIO 

In Tabella 62 sono riportati i risultati delle analisi condotte sui prodotti commerciali 

acquistati. 
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POMODORO NORMALE 1 Vegetale μg/kg <10 <8 12 <10 <10 34 311 <8 

POMODORO NORMALE 2 Vegetale μg/kg <10 <8 <8 <10 <10 21 300 <8 

POMODORO BIOLOGICO 1 Vegetale μg/kg <10 <8 <8 <10 <10 <10 <8 <8 

POMODORO BIOLOGICO 2 Vegetale μg/kg <10 <8 <8 <10 <10 <10 <8 <8 

LATTUGA CONFEZIONATA 1 Vegetale μg/kg <10 <8 <8 <10 <10 <10 120 <8 

LATTUGA CONFEZIONATA 2 Vegetale μg/kg <10 <8 10 <10 <10 <10 150 <8 

LATTUGA CEPPO SFUSO 1 Vegetale μg/kg <10 8,6 10 <10 <10 <10 451 <8 

LATTUGA CEPPO SFUSO 2 Vegetale μg/kg <10 9,3 11 <10 <10 <10 274 <8 

CONFEZIONE LATTUGA Plastica μg/kg <40 <40 <40 <40 <40 <40 504 <40 

VASCHETTA POM-BIO Plastica μg/kg <40 <40 <40 <40 <40 <40 606 <40 

PELLICOLA POM-BIO Plastica μg/kg <40 <40 <40 <40 <40 <40 1200 194 

Tabella 62: Risultati analisi relative agli alimenti acquistati al supermercato 

< 8< 8

0

10

20

30

40

50

60

70

1° 3° 4°

C
O

N
C

EN
TR

A
ZI

O
N

E 
(μ

g/
kg

)

STEP

Fenolo

P-cresolo

Acido idrossibenzoico

NP



138 
 

Nel Figura 53 sono riportati per confronto i valori di NP riscontrati nelle diverse 

confezioni e alimenti. Il BPA non è stato riscontrato in nessun alimento analizzato e, per 

quanto riguarda le confezioni plastiche, una concentrazione pari a 194 μg/kg è presente 

nella pellicola plastica della confezione di pomodori biologici. 

 

Figura 53: Concentrazione di NP in alimenti e confezioni 

Si può notare come, nonostante le componenti plastiche della confezione di pomodori 

biologici contengano quantità relativamente alte di NP (606 e 1200 μg/kg, valore medio 

903 μg/kg riportato in Figura 53), i pomodori biologici non presentino valori di NP 

rilevabili, cosi come per i suoi sottoprodotti. I pomodori non biologici hanno una 

concentrazione media di NP pari a 305,5 μg/kg ma non presentano concentrazioni di 

sottoprodotti degne di nota se non per la presenza di acido idrossibenzonico (valore 

medio 27,5 μg/kg). 

In Figura 54 si riportano le concentrazioni di NP nei pomodori non biologici e nei 

pomodori coltivati in suolo contaminato da NP. Si noti come i pomodori acquistati in 

supermercato presentino sia in valor medio che per i singoli dati una concentrazione di 

NP più che doppia, in alcuni casi anche tripla, rispetto ai pomodori coltivati in 

sperimentazione. 
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Figura 54: Confronto tra le concentrazioni di NP in pomodori acquistati in supermercato e 

media sperimentazione 

Per quanto riguarda la lattuga la confezione plastica presenta una concentrazione di NP 

pari a 504 μg/kg mentre l’insalata presente al suo interno presenta una quantità media di 

NP pari a 135 μg/kg, valore minore rispetto all’insalata venduta in ceppo sfusa (valore 

medio di NP pari a 362,5 μg/kg). L’insalata in ceppo presenta anche concentrazioni 

leggermente maggiori di fenolo (valore medio 8,9 μg/kg) e di p-cresolo (valore medio 

10,5 μg/kg). In Figura 55 sono confrontate le concentrazioni di NP rilevate all’interno 

delle lattughe acquistate al supermercato con quelle relative alla sperimentazione. 

  

Figura 55: Confronto NP in lattughe acquistate e media sperimentazione 
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Come si evince osservando il grafico la concentrazione media di NP nelle lattughe della 

sperimentazione risulta inferiore a quella del NP presente all’interno delle lattughe 

acquistate in ceppo sfuso, mentre la media delle concentrazione nella lattuga acquistata 

all’interno di buste di plastica è la più bassa tra quelle analizzate. 

5.4. CONCLUSIONI 

In questa parte sperimentale, si è osservata, fin dalla fase iniziale e in tutti gli step di 

raccolta di entrambi i vegetali considerati, un’assenza di contaminazione da parte di 

BPA, sia nel suolo che all’interno delle parti commestibili di lattuga e pomodoro; ciò 

potrebbe essere dovuto ad una contaminazione attesa iniziale molto bassa e vicina al 

limite di rilevabilità o ad una rapida degradazione nel terreno, supportata da un aumento 

dei sottoprodotti del BPA sia nel terreno, sia negli ortaggi. 

Per quanto riguarda il NP, la sua presenza, seppur minima (4,85 μg/kg), è stata 

riscontrata anche nel terreno da coltivo a monte della contaminazione. Relativamente al 

terreno effettivamente contaminato da NP, quest’ultimo è osservabile, secondo le 

aspettative, fin dalle analisi al tempo 0 in concentrazione media di circa 11000 μg/kg 

per la lattuga e 9300 μg/kg per il pomodoro. La concentrazione di NP negli step di 

raccolta è risultata significativamente più bassa in entrambi i terreni (514 μg/kg per la 

lattuga e 151 μg/kg per il pomodoro); nei vegetali si è evidenziata la presenza in media 

di 174 μg/kg nelle foglie di lattuga e 94,5 μg/kg nei pomodori. Data la netta 

diminuzione nel suolo e la presenza negli ortaggi, è possibile ipotizzare sia un 

assorbimento da parte della pianta, con conseguente trasporto nelle parti edibili della 

stessa, che una degradazione del composto all’interno del terreno.  

Per entrambi gli ortaggi non si è riscontrata una diretta correlazione tra la 

concentrazione di NP nel terreno e quella nella pianta, così come non si sono evidenziati 

trend significativi per i suoi sottoprodotti, presenti però sia nel terreno che nei vegetali.   

Una concentrazione, seppur bassa, di NP è stata riscontrata anche nei vegetali coltivati 

nei vasi di bianco (26 μg/kg per la lattuga e 28 μg/kg per il pomodoro).  

Dal confronto con diverse tipologie di pomodoro e lattuga acquistati presso un 

supermercato e quelli sperimentali provenienti dai vasi con NP e dai vasi di bianco, si 

può affermare che le concentrazioni presenti nei pomodori acquistati sono elevate 

(305,5 μg/kg), eccetto che in quelli biologici in cui la contaminazione da NP non è 
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risultata presente. Anche per la lattuga le concentrazioni sono risultate significative (135 

μg/kg lattuga confezionata;  362,5 μg/kg ceppo sfuso), comparabili con quelle ottenute 

per via sperimentale nei vasi contaminati. Per tutti gli alimenti, eccetto i pomodori 

biologici, la concentrazione di NP riscontrata è stata maggiore di quella dei bianchi 

coltivati nel corso della sperimentazione. 
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6. VALUTAZIONE DEI MODELLI DI TRASPORTO 

E DELL’ASSUNZIONE TRAMITE INGESTIONE 

Nel capitolo 2.4 sono descritti tre diversi modelli di stima della migrazione di un 

inquinante da terreno a pianta (foglie/frutti). Si è deciso di applicare due di essi 

utilizzando i dati ottenuti sperimentalmente al fine di un confronto fra le concentrazioni 

stimate dai modelli nei vegetali e quelle ottenute sperimentalmente; i modelli scelti sono 

quello di Chiou et al. (2001) e il modello ISS (vedi capitolo 2.4.). Vista la mancanza di 

dati sperimentali utilizzabili per la stima modellistica relativa ai vasi contaminati con 

BPA, si è scelto di applicare i modelli esclusivamente alla situazione dei vasi 

contaminati con NP. 

 

6.1. CONFRONTO CON MODELLI PER LA 

LATTUGA 

Modello di Chiou et al. (2001) 

La formula utilizzata per l’applicazione del modello è la [7], i dati utilizzati in input al 

modello sono riassunti in Tabella 63. Per il calcolo di log (Kch) è stata utilizzata la 

formula [9]; per le frazioni in peso di lipidi, acqua e carboidrati è stato consultato il sito 

www.valori-alimenti.com. Per quanto riguarda il valore di log (KSOM) esso è ipotizzato 

pari al valore di log (KOC) sperimentale, ovvero 3,08  1,85; coerentemente con l’ipotesi 

fatta il valore di fsom dovrà corrispondere a quello di fOC. Come semplificazione del 

modello, si è scelto di ipotizzare un fattore di quasi-equilibrio, αPT, pari a 1. 

Fattore quasi equilibrio αpt 1 

Frazione in peso acqua (%) fpw 0,95 

Frazione in peso carboidrati (%) fch 0,064 

Coef. Ripartizione carboidrati log (Kch) 3,09 

Frazione in peso lipidi flip 0,0003 

Coef. Ripartizione ottanolo-acqua log (Kow) 5,12 

% materiale organica nel terreno fsom 0,0168 

Coef. Ripartizione materiale organico-acqua log (Ksom) 3,08  1,85 

Tabella 63: Dati in input al modello 

http://www.valori-alimenti.com/
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I valori di concentrazione di NP nel terreno utilizzati nel modello, minimo, medio e 

massimo, sono i risultati ottenuti nella sperimentazione. I risultati ottenuti sono riassunti 

in Tabella 64. 

Log (Ksom) 
Concentrazione 

(mg/kg) 

Minimo 

(mg/kg) 

Medio 

(mg/kg) 
Massimo (mg/kg) 

/ Csuolo 8,1 11,03 13 

1,23 Cveg 14964,15 20377,12 24016,55 

3,08 Cveg 211,37 287,83 339,24 

4,93 Cveg 2,99 4,06 4,79 

Tabella 64: Risultati ottenuti dal modello (αpt = 1) 

L’esito della sperimentazione ha identificato una concentrazione di NP all’interno delle 

foglie di lattuga nel range 122 – 229 μg/kg. Confrontando questi risultati con quelli 

stimati, si noti come i valori risultanti dal modello siano molto più elevati. Data la bassa 

solubilità del NP e il conseguente valore di log (Kow) elevato, si è effettuata una 

modifica del modello ipotizzando che il valore di αpt non sia pari ad uno, bensì 0,2, ad 

indicare la lontananza dall’equilibrio. I risultati ottenuti sono riportati in Tabella 65. 

 

Log (Ksom) 
Concentrazione 

(mg/kg) 

Minimo 

(mg/kg) 

Medio 

(mg/kg) 
Massimo (mg/kg) 

/ Csuolo 8,1 11,03 13 

1,23 Cveg 2992,83 4075,42 4803,31 

3,08 Cveg 42,27 57,57 67,84 

4,93 Cveg 0,59 0,81 0,96 

Tabella 65: Risultati ottenuti dal modello (αpt = 0,2) 

 

Modello ISS 

Per l’applicazione del modello ISS sono state utilizzate le formule [10], [11] e [12] del 

capitolo 2.4. I valori in input al modello sono riportati in Tabella 66, mentre i risultati 

ottenuti sono riassunti in Tabella 67. 

 

log Kow 5,12 

FT 0,042525 

Tabella 66: Dati in input al modello 
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Valore Minimo Valore Medio 

Valore 

Massimo 

Csuolo (mg/kg) 8,1 11,03 13 

Cveg (mg/kg) 0,34 0,47 0,55 

Tabella 67: Risultami modello ISS 

Confronto modelli 

In Figura 56 sono riportati i confronti tra i valori corrispondenti alla concentrazione 

media nel terreno dei risultati ottenuti dai modelli, sia ISS che Chiou con αpt pari a 1 e 

0,2, e la media della sperimentazione. Per quanto riguarda il modello di Chiou sono 

riportati i valori corrispondenti alla concentrazione media nel caso di log (Ksom) 

massimo, ovvero 4,93. 

 

Figura 56: Confronto fra i valori medi dei modelli e della sperimentazione (lattuga) 

La scelta di riportare solamente i dati relativi al log (KSOM) più elevato, è stata fatta 

basandosi sulla comparabilità dei dati ottenuti, altrimenti sproporzionati al caso in 

analisi. Alla luce dei confronti svolti coi modelli utilizzati (Chiou et al. e ISS) entrambi 

propongono una concentrazione attesa all’interno della pianta maggiore rispetto a quella 

riscontrata nelle prove di coltivazione svolte. La concentrazione ottenuta 

sperimentalmente risulta minore a quella attesa dai modelli che pertanto, relativamente 

alla prova in esame ed al contaminante indagato (NP), non sono adatti per la 
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modellizzazione del trasporto, a meno che non si rientri nel caso di ipotesi di trasporto 

ampiamente cautelative. 

 

6.2. CONFRONTO CON MODELLI PER IL 

POMODORO 

Modello di Chiou et al. (2001) 

La formula utilizzata per l’applicazione del modello è la [7], i dati utilizzati in input al 

modello sono riassunti in Tabella 68. Per il calcolo di log (Kch) è stata utilizzata la 

formula [9]; per le frazioni in peso di lipidi, acqua e carboidrati è stato consultato il sito 

www.valori-alimenti.com. Per quanto riguarda il valore di log (KSOM) esso è ipotizzato 

pari al valore di log (KOC) sperimentale, ovvero 3,08  1,85; coerentemente con l’ipotesi 

fatta il valore di fsom dovrà corrispondere a quello di foc. Come semplificazione del 

modello, si è scelto di ipotizzare un fattore di quasi-equilibrio, αPT, pari a 1. 

Fattore quasi equilibrio αpt 1 

Frazione in peso acqua (%) fpw 0,94 

Frazione in peso carboidrati (%) fch 0,07 

Coef. Ripartizione carboidrati log (Kch) 3,09 

Frazione in peso lipidi flip 0,0002 

Coef. Ripartizione ottanolo-acqua log (Kow) 5,12 

% materiale organica nel terreno fsom 0,0168 

Coef. Ripartizione materiale organico-

acqua 
log (Ksom) 3,08  1,85 

Tabella 68: Dati in input al modello 

I valori di concentrazione di NP nel terreno utilizzati nel modello, minimo, medio e 

massimo, sono i risultati ottenuti nella sperimentazione; i risultati del modello sono 

riportati in Tabella 69. 

 

 

 

 

 

 

http://www.valori-alimenti.com/
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Log (Ksom) 
Concentrazione 

(mg/kg) 

Minimo 

(mg/kg) 

Medio 

(mg/kg) 

Massimo 

(mg/kg) 

/ Csuolo 5,8 9,3 15 

1,23 Cveg 11351,85 18202,11 29358,25 

3,08 Cveg 160,35 257,11 414,70 

4,93 Cveg 2,26 3,63 5,86 

Tabella 69: Risultati modello di Chiou (αpt = 1) 

L’esito della sperimentazione ha identificato una concentrazione di NP all’interno dei 

pomodori nel range 74 – 132 μg/kg. Confrontando questi risultati con quelli stimati, si 

noti come i valori risultanti dal modello siamo molto più elevati. Data la bassa solubilità 

del NP e il conseguente valore di log (Kow) elevato, si è effettuata una modifica del 

modello ipotizzando che il valore di αpt non sia pari ad uno, bensì 0,2, ad indicare la 

lontananza dall’equilibrio. I risultati ottenuti sono riportati in Tabella 70. 

 

Log (Ksom) 
Concentrazione 

(mg/kg) 

Minimo 

(mg/kg) 

Medio 

(mg/kg) 

Massimo 

(mg/kg) 

/ Csuolo 5,8 9,3 15 

1,23 Cveg 2270,37 3640,42 5871,65 

3,08 Cveg 32,07 51,42 82,94 

4,93 Cveg 0,45 0,72 1,17 

Tabella 70: Risultati modello di Chiou (αpt = 0,2) 

 

Modello ISS 

Per l’applicazione del modello ISS sono state utilizzate le formule [10], [11] e [12] del 

capitolo 2.4. I valori in input al modello sono riportati in Tabella 71, mentre i risultati 

ottenuti sono riassunti in Tabella 72. 

log Kow 5,12 

FT 0,042525 

Tabella 71: Dati in input al modello 

 
Valore Minimo Valore Medio Valore Massimo 

Csuolo (mg/kg) 5,8 9,3 15 

Cveg (mg/kg) 0,25 0,39 0,64 

Tabella 72: Risultati ottenuti dall'applicazione del modello ISS 
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Confronto modelli 

In Figura 57 sono riportati i confronti tra i valori corrispondenti alla concentrazione 

media nel terreno dei risultati ottenuti dai modelli, sia ISS che Chiou con αpt pari a 1 e 

0,2, e la media della sperimentazione. Per quanto riguarda il modello di Chiou sono 

riportati i valori corrispondenti alla concentrazione media nel caso di log (Ksom) 

massimo, ovvero 4,93. 

 

 

Figura 57: Confronto fra i valori medi dei modelli e della sperimentazione (pomodoro) 

La scelta di riportare solamente i dati relativi al log (KSOM) più elevato, è stata fatta 

basandosi sulla comparabilità dei dati ottenuti, altrimenti sproporzionati al caso in 

analisi. Alla luce dei confronti svolti coi modelli utilizzati (Chiou et al. e ISS) entrambi 

propongono una concentrazione attesa all’interno della pianta maggiore rispetto a quella 

riscontrata nelle prove di coltivazione svolte. La concentrazione ottenuta 

sperimentalmente risulta minore a quella attesa dai modelli che pertanto, relativamente 

alla prova in esame ed al contaminante indagato (NP), non sono adatti per la 

modellizzazione del trasporto, a meno che non si rientri nel caso di ipotesi di trasporto 

ampiamente cautelative. 
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6.3. APPROFONDIMENTO SUL RISCHIO PER 

INGESTIONE 

Si è deciso di valutare il possibile rischio dovuto all’ingestione del contaminante 

attraverso il cibo,  lattuga e pomodoro, confrontando il consumo giornaliero medio dei 

cibi analizzati con due parametri di riferimento tossicologici: RfD (Reference Dose) e 

TDI (Tollerable Daily Intake). L’RfD è una stima di massima dell’esposizione orale 

giornaliera a un contaminante a cui è soggetta la popolazione umana che può causare 

effetti deleteri nel corso della vita; il TDI è l’assunzione giornaliera di un composto, 

stabilita sicura per l’essere umano supponendo un’esposizione attraverso ingestione 

cronica.  

L’analisi si è limitata al caso del NP in assenza di un riscontro di contaminazione da 

BPA. Per la determinazione dell’assunzione di NP attraverso l’ingestione di pomodoro 

e lattuga si è utilizzata la seguente formula: 

𝐼𝑛𝑔. 𝑔𝑖𝑜𝑟𝑛𝑎𝑙𝑖𝑒𝑟𝑎 (
𝜇𝑔

𝑑𝑎𝑦
) = 𝐶𝑁𝑃 𝑎𝑙𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜 (

𝜇𝑔

𝑘𝑔
) ∗ 𝐶𝑜𝑛𝑠 𝑝𝑟𝑜 𝑐𝑎𝑝𝑖𝑡𝑒 𝑔𝑖𝑜𝑟𝑛𝑎𝑙𝑖𝑒𝑟𝑜 𝑎𝑙𝑖𝑚 (

𝑘𝑔

𝑑𝑎𝑦
)     [20] 

Le concentrazioni di NP negli alimenti sono il valore minimo, medio e massimo dei 

valori sperimentali ottenuti; il consumo di lattuga giornaliero pro  capite è stato dedotto 

dal consumo pro  capite annuo di 6 kg/anno (www.inran.it), lo stesso vale per il 

pomodoro il cui consumo pro – capite annuo, includendo anche pomodori lavorati, è di 

30 kg/anno (www.inran.it).  Una volta calcolate l’ingestione minima, media e massima 

per i singoli alimenti e quella totale, si sono valutate le relative assunzioni tramite la 

formula: 

𝐴𝑠𝑠. 𝑔𝑖𝑜𝑟𝑛𝑎𝑙𝑖𝑒𝑟𝑎 𝑁𝑃 (
𝜇𝑔

𝑑𝑎𝑦 ∗ 𝑘𝑔𝐵𝑊
)  =

𝐼𝑛𝑔𝑒𝑠𝑡𝑖𝑜𝑛𝑒 𝑔𝑖𝑜𝑟𝑛𝑎𝑙𝑖𝑒𝑟𝑎 (
𝜇𝑔

𝑑𝑎𝑦
)

𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑐𝑜𝑟𝑝𝑜𝑟𝑒𝑜 (𝑘𝑔𝐵𝑊)
    [21] 

In Tabella 73 e 74 sono riassunti i dati di partenza, i valori di RfD e TDI per il 

confronto e le assunzioni giornaliere ottenute. 

Peso corporeo 70 kgBW 

RfD 100 μg/kgBW*day 

TDI 5 μg/kgBW*day 

Consumo Lattuga pro capite 0,017 kg/day 

Consumo Pomodoro (2010) pro capite 0,082 kg/day 

Tabella 73: Dati di partenza e valori di RfD e TDI per il confronto 

http://www.inran.it/
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Min Medio Max 

Unità di 

misura 

Concentrazione in lattuga 122 173,5 229 μg/kg 

Concentrazione in pomodoro 74 94,5 132 μg/kg 

Ingestione con lattuga 2,07 2,95 3,89 μg/day 

Ingestione con pomodoro 6,08 7,77 10,85 μg/day 

Ingestione totale 8,16 10,72 14,74 μg/day 

Assunzione con pomodoro 0,03 0,04 0,06 μg/kgBW/day 

Assunzione con lattuga 0,09 0,11 0,15 μg/kgBW/day 

Assunzione totale 0,12 0,15 0,21 μg/kgBW/day 

Tabella 74: Assunzioni giornaliere di NP con pomodoro e lattuga 

Come si evince dalla Tabella 74 anche nel caso di scenario più critico, ossia l’ingestione 

di entrambi gli alimenti aventi la concentrazione massima di NP riscontrata nella 

sperimentazione, l’assunzione risulta pari a 0,21 μg/day/kgBW, valore inferiore di 

almeno un ordine di grandezza rispetto al RfD e al TDI. Si deve comunque considerare 

che i due indici RfD e TDI si riferiscono all’assunzione giornaliera complessiva di tutti 

gli alimenti consumati quotidianamente in una dieta varia, pertanto tale assunzione deve 

essere tenuta sotto osservazione. Facendo un’ipotesi di massima, considerando un 

consumo per persona annuo di 137 kg di frutta e verdura, se la concentrazione in essi 

presente fosse la massima riscontrata in sperimentazione, ovvero 229 μg/kg, si avrebbe 

un’assunzione giornaliera di 1,23 μg/kgBW/day, un valore non trascurabile rispetto agli 

indici di riferimento.  
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CONCLUSIONI 
 

Con “contaminanti emergenti” si definisce l’insieme di tutte le sostanze chimiche di 

origine naturale o sintetica che non vengono comunemente monitorare nell’ambiente; 

questi sono composti ampiamente utilizzati, per i quali una conoscenza molto più 

approfondita è di primaria importanza. Appartenendo NP e BPA a questa categoria di 

composti, la parte sperimentale della tesi è volta ad indagare alcuni loro aspetti al fine di 

determinare in che modo una loro presenza in suoli destinati alla coltivazione di 

alimenti per il consumo umano, possa influire sugli stessi. 

Nel Capitolo 3 si sono analizzate le principali caratteristiche del terreno da coltivo, 

individuando parametri fondamentali per la modellizzazione del trasporto del 

contaminante da terreno a pianta e per evidenziare eventuali criticità che avrebbero 

potuto inficiare le successive prove di coltivazione, come la mancanza di nutrienti. 

Nel Capitolo 4 si è determinato sperimentalmente, mediante prove di ripartizione, il 

coefficiente di ripartizione KD (l/kg) di entrambi i contaminanti, al fine di determinare il 

logaritmo del coefficiente di ripartizione carbonio organico – acqua log (KOC), da 

utilizzare nella modellizzazione successiva. I dati ottenuti sono per il NP 3,08  1,85 e 

per il BPA 2,41  1,44, entrambi paragonabili con i valori riscontrati in letteratura. 

Da ultimo è stata svolta la prova di coltivazione (Capitolo 5), mirata a determinare il 

trasferimento del contaminante presente inizialmente nel terreno da coltivo. Per il BPA 

non è stata evidenziata nessuna contaminazione fin dalla fase iniziale, mentre per il NP, 

a seguito della contaminazione iniziale, sono stati osservati fenomeni di trasporto nelle 

piante di lattuga e di pomodoro e ipotetici fenomeni di degradazione. Il confronto con 

gli stessi ortaggi acquistati presso un supermercato, ha consentito di affermare che la 

loro contaminazione è risultata maggiore o comparabile rispetto a quella della 

sperimentazione. 

A partire dalle concentrazioni ottenute, si è verificata se l’applicazione di due modelli di 

trasporto di contaminante da suolo a pianta fossero utilizzabili nel caso specifico 

(Capitolo 6), evidenziando come essi sovrastimino la concentrazione attesa nelle piante. 

Un ultimo approfondimento è dedicato al rischio per la salute umana attraverso 

l’ingestione, confrontando i valori ottenuti attraverso la sperimentazione con due 
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parametri di riferimento tossicologici, RfD e TDI. Il valore ottenuto non risulta 

trascurabile in confronto con gli indici di riferimento adottati. 
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ALLEGATO 1 
Nella Tabella sottostante si riporta un esempio del monitoraggio effettuato durante il 

corso della prova per quanto riguarda la situazione dell’irrigazione, i riempimenti dei 

serbatoi ed eventi occasionali come malfunzionamenti del sistema di irrigazione 

automatizzato. 

Giorn

o 
Info BPA Bianco NP Bianco BPA NP 

23-

mag  
- 

preparazion

e, 600 ml 

reimmessi 

testa 

- 
preparazio

ne 
- - 

26-

mag  
- 

400 ml 

reimmessi, 

Trapianto 

- Trapianto - - 

27-

mag  
- - - - - - 

28-

mag  
preparazione 

200 ml 

reimmessi 
- - preparazione - 

29-

mag  
- - - 

5 l, 2 

nuove 

piante 

- - 

30-

mag 

temp fino 

45°C in 

serra, 

prelievo 

campioni 

"Terricci 

iniziali", 

accensione 

impianto 

Camp+Trapian

to, IM.5min x2 
IM.5min x2 - 

2 l, +1 l 

testa! 

Camp+Trapian

to, +1 l testa! 
- 

03-

giu 

spento IM. 

Nel 

pomeriggio 

- - preparazione - - preparazione 

04-

giu  
- - - - - - 

05-

giu 

IM. Acceso 

solo x 

prove 

IM.2min IM.2min 
Camp+Trapian

to, IM.2min 
- - 

Camp+Trapian

to 

06-

giu  
- - - 240 mL 240 mL 240 mL 

09-

giu 

riempiment

o vasi vuoti 

a 7 litri 

(V1, V3, 

V5, V6) 

- - - 
1 L 

omogeneo 
1 L omogeneo 1 L omogeneo 

10-

giu  
- - - - 5 litri 1 L omogeneo 
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ALLEGATO 2 
Si riportano nella Tabella, a titolo d’esempio, alcune delle misurazioni giornaliere dei 

parametri temperature e umidità rilevati giornalmente per tutto il periodo delle prove di 

coltivazione. 

   

TEMPERATURA NELLA 

SERRA 
UMIDITA' NELLA SERRA info generali 

Giorno ora 
1 - 

Strada 

2 - 

Centrale 
3 1 - Strada 

2 - 

Centrale 
3 

(teli su serra, 

sole, vento, ..) 

12-

giu 

matt 10.30 32 31 30 50 44 54 sereno 

12.00-13.04 13.00 37 46 40 38 24 32 sereno 

sera 16.00 34 35 40 40 30 30 sereno 

13-

giu 

matt 09.30 29 29 28 50 44 52 sereno 

12.00-13.05 13.30 33 42 36 42 25 35 sereno 

sera 16.15 32 35 37 44 32 30 sereno 

17-

giu 

matt 10.30 18 18 18 80 80 78 
variabile con 

pioggia 

12.00-13.07 13.30 30 35 30 60 50 60 
variabile con 

pioggia 

sera 
 

25 26 30 60 60 42 
variabile con 

pioggia 

18-

giu 

matt 09.45 21 23 22 60 62 65 
variabile con 

pioggia 

12.00-13.08 13.30 34 40 32 40 25 30 
variabile con 

pioggia 

sera 15.45 25 27 30 50 40 40 
variabile con 

pioggia 

19-

giu 

matt 09.30 26 25 23 48 48 44 sole, fresco 

12.00-13.09 13.30 34 42 33 32 20 30 sole, fresco 

sera 16.45 27 28 30 42 32 32 sereno, fresco 

20-

giu 

matt 09.30 28 26 24 48 42 50 caldo 

12.00-13.10 13.30 33 40 32 34 22 28 caldo 

sera 17.20 28 30 32 38 28 22 caldo 
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Di seguito si riporta l’andamento delle temperature medie e dell’umidità media nel 

primo mese di coltivazione. 
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ALLEGATO 3 
 

RISULTATI ANALISI MATRICI INIZIALI E CAMPIONI DI BIANCO 

NOME 

CAMPIONE 

M
A

T
R

IC
E

 

u
n

it
à 

d
i 

m
is

u
ra

 

1
,4

 

b
en

zo
ch

in
o
n

e 

fe
n

o
lo

 

p
-c

re
so

lo
 

id
ro

ss
ib

en
za

ld
e

id
e 

id
ro

ss
ia

ce
to

fe
n

o
n

e 

ac
id

o
 i

d
ro

ss
i 

b
en

zo
ic

o
 

N
P

 

 

B
P

A
 

 

ACQUA RETE acqua ug/l <0,3 <0,1 <0,1 <0,3 <0,3 <0,3 <0,2 <0,2 

TERRENO 

AUTOCL. 
terra ug/kg <5 3,5 6,1 <5 <5 38,6 4,6 <3 

BIANCO1 

10d (L) 
acqua ug/l <0,3 0,8 1,5 <0,3 <0,3 3,6 0,4 <0,2 

BIANCO1 

10d (T) 
Terra ug/kg <5 5,1 10,9 <5 <5 14,3 18,6 <3 

BIANCO2 

10d (L) 
acqua ug/l <0,3 0,2 1,2 <0,3 <0,3 <0,3 0,5 <0,2 

BIANCO2 

10d (T) 
Terra ug/kg <5 7,3 18,8 <5 <5 14,8 15,0 <3 

  

RISULTATI ANALISI SOLUZIONE INIZIALE DI NP E CAMPIONI DI NP 

NOME 

CAMPIONE 

M
A

T
R

IC
E

 

u
n
it

à 
d
i 

m
is

u
ra

 

1
,4

 

b
en

zo
ch

in
o
n
e 

fe
n
o
lo

 

p
-c

re
so

lo
 

id
ro

ss
ib

en
za

ld

ei
d
e 

id
ro

ss
ia

ce
to

fe
n

o
n
e 

ac
id

o
 i

d
ro

ss
i 

b
en

zo
ic

o
 

N
P

 

B
P

A
 

SOLUZ NP acqua μg/l <0,3 0,2 0,2 <0,3 0,6 <0,3 6500 0,4 

NP1  10d (L) acqua μg/l <0,3 0,4 2,8 <0,3 <0,3 3,1 2200 <0,2 

NP1  10d (T) Terra μg/kg <5 6,3 13,1 <5 10,4 22,3 34000 <3 

NP2  10d (L) acqua μg/l <0,3 0,2 2,2 <0,3 <0,3 6,0 2300 <0,2 

NP2  10d (T) Terra μg/kg <5 6,0 11,7 <5 9,1 16,7 35000 <3 

NP1  20d (L) acqua μg/l <0,3 2,0 2,8 <0,3 <0,3 9,9 1300 0,6 

NP1  20d (T) Terra μg/kg <5 7,6 16,3 <5 19,0 18,4 39000 <3 

NP2  20d (L) acqua μg/l <0,3 0,2 0,8 <0,3 <0,3 6,3 1900 <0,2 

NP2  20d (T) Terra μg/kg <5 11,9 15,7 <5 13,5 14,7 37000 <3 
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RISULTATI ANALISI SOLUZIONE INIZIALE DI BPA E CAMPIONI DI BPA 

NOME 

CAMPIONE 
M

A
T

R
IC

E
 

u
n

it
à 

d
i 

m
is

u
ra

 

1
,4

 

b
en

zo
ch

in
o
n

e 

fe
n

o
lo

 

p
-c

re
so

lo
 

id
ro

ss
ib

en
za

ld
ei

d
e 

id
ro

ss
ia

ce
to

fe
n

o

n
e 

ac
id

o
 i

d
ro

ss
i 

b
en

zo
ic

o
 

N
P

 

B
P

 A
 

SOLUZ BPA acqua μg/l <0,3 0,3 0,4 <0,3 <0,3 <0,3 <0,2 1000,0 

BPA1 10d (L) acqua μg/l <0,3 0,2 1,3 <0,3 0,7 3,7 <0,2 285,0 

BPA1 10d (T) Terra μg/kg <5 5,7 11,0 <5 <5 22,3 <3 1400,0 

BPA2 10d (L) acqua μg/l <0,3 0,2 1,2 <0,3 <0,3 1,4 <0,2 355,0 

BPA2 10d (T) Terra μg/kg <5 6,1 11,8 <5 7,0 18,6 8,9 1200,0 

BPA1 20d (L) acqua μg/l <0,3 0,7 1,3 <0,3 <0,3 2,5 <0,2 451,1 

BPA1 20d (T) Terra μg/kg <5 7,3 14,3 <5 15,1 18,8 51,3 2400,0 

BPA2 20d (L) acqua μg/l <0,3 0,5 1,8 <0,3 <0,3 8,4 <0,2 523,0 

BPA2 20d (T) Terra μg/kg <5 6,7 14,1 <5 15,9 16,5 18,2 1860,0 
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