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PREMESSA 
 
 

Nell’ambito della Commissione UNICHIM “Qualità dell’acqua”, Gruppo di Lavoro “Metodi 

Biologici”, Sottogruppo “Acque salate/salmastre e sedimenti”, nel 2005 sono stati costituiti una serie 

di gruppi tematici. Successivamente, all’interno di questi, è stata estesa la partecipazione a molti col-

leghi oltre il confine dell’associazione UNICHIM, costituendo una organizzazione autonoma di lavo-

ro, su differenti argomenti legati all’ecotossicologia (nel testo verranno quindi citati semplicemente 

come “Gruppi”) .   

In particolare, il Gruppo  “Batterie, scale di tossicità e indici integrati”, coordinato dal Dott. 

Renato Baudo, e del quale fanno parte i Coordinatori di tutti i Gruppi tematici: “Batteri”, “Alghe”, 

“Rotiferi”, “Molluschi”, “Policheti”, “Crostacei”, “Echinodermi”, “Pesci”, “Biomarkers”, “Cam-

pionamento, matrici e ambienti”, nonché il Coordinatore del Sottogruppo UNICHIM (referente       

ISPRA), ha avuto il compito di valutare, attraverso un esame critico della bibliografia internazionale 

e nazionale, nonché dell’attività degli stessi Gruppi, la possibilità di costituire una o più batterie di 

saggi biologici che consentano di effettuare una valutazione ecotossicologica dei sedimenti degli am-

bienti marino costieri e di transizione. 

Inizia con questo primo volume una nova serie di manuali ISPRA "I Manuali di Ecotossicologia", 

per confermare finalmente una necessità operativa riguardo all'applicazione delle metodologie eco-

tossicologiche. La scelta di ISPRA  si colloca in un momento storico nel quale, anche in Italia, vengo-

no sempre più richieste indagini ambientali mirate per valutare gli effetti tossici sul complesso sistema 

biologico vivente. 

Tali batterie di saggi biologici vengono quindi  proposte alla comunità scientifica italiana, alle 

Agenzie Ambientali e a tutti i laboratori di eco tossicologia,  per un loro possibile utilizzo nell’ambito 

di indagini ambientali di vario tipo, quali, tra gli altri, i programmi di monitoraggio della qualità del-

le acque marine costiere e di transizione, secondo quanto già previsto da differenti normative di setto-

re. L'ambito normativo deve poter contare su riferimenti tecnici con solide basi scientifiche e su meto-

di di analisi ampiamente validati.   

Va precisato che le indicazioni emerse dal presente volume non hanno e non possono avere vali-

dità di protocolli vincolanti, proprietà che potrà essere loro conferita solo con  una eventuale adozio-

ne da parte delle Autorità competenti negli specifici ambiti applicativi. 

Di seguito viene riportato l’elenco di tutti i collaboratori che fanno parte dei differenti “Gruppi 

di lavoro  tematici”, con le rispettive affiliazioni. 
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Il punto di partenza è quindi questo primo volume sulle "batterie di saggi biologici" a cui segui-

ranno manuali per singoli saggi come anche per metodologie legate ai biomarkers, nonchè ai metodi 

di analisi relativi a differenti prove biologiche in situ.  

Una versione questa da aggiornare con i suggerimenti di tutta la comunità scientifica nazionale, 

delle Agenzie Ambientali e di tutti i laboratori di ecotossicologia interessati (vedi "Premessa operati-

va"). 

A nome di tutti gli autori, infine, considerati i ripetuti aggiornamenti operati negli ultimi mesi, mi 

scuso per eventuali errori o imperfezioni nella formattazione e organizzazione del testo, che invito 

comunque a segnalare. 

 

Il referente ISPRA (Coordinatore del sottogruppo UNICHIM) 

David Pellegrini  
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INTRODUZIONE 
 
Il Gruppo di lavoro del presente manuale ha innanzi tutto dovuto decidere se le batterie di saggi 

(composte di saggi prescritti e raccomandati) siano da considerarsi vincolanti, oppure se siano ammes-
se variazioni e combinazioni alternative di saggi ecotossicologici compatibili con i criteri di scelta i-
dentificati in questo documento e convalidate da opportuni Sistemi di Misura Basati sulle Prestazioni 
(Performance-Based Measurement Systems, PBMS). 

Il primo tipo di approccio, una volta identificate e condivise le appropriate batterie, offre 
l’innegabile vantaggio di eliminare l’elemento di soggettività nella scelta delle combinazioni di saggi 
per i vari tipi di ambienti e quindi di permettere un confronto tra i risultati ottenuti da operatori diversi, 
consentendo una caratterizzazione ecotossicologica obiettiva dei vari ambienti investigati. Questa scel-
ta è quella al momento favorita dagli operatori pubblici (es. ARPA), perché offre una chiara indicazio-
ne dell’impostazione da seguire per effettuare i controlli previsti per legge e consente una pianifica-
zione, anche economica (conoscendo esattamente quali e quanti sono i saggi biologici richiesti), per 
assolvere ai compiti istituzionali. L’esperienza attuale, infatti, indica che il generico invito ad effettua-
re “saggi di tossicità” non meglio identificati in molti casi esita semplicemente nella mancata effettua-
zione dei saggi, “in attesa di disposizioni più dettagliate”. 

L’adozione dell’approccio più “integralista” delle batterie prefissate e vincolanti, che prevede 
cioè la massima standardizzazione dei protocolli metodologici, ha però un punto debole nella necessità 
di una verifica, dopo un congruo numero di applicazioni in casi concreti, della effettiva realisticità del-
le risposte ottenibili con tali batterie. I saggi biologici previsti sono necessari e sufficienti, cioè le bat-
terie sono effettivamente in grado di rilevare condizioni ambientali critiche? 

Per questo i protocolli metodologici “ufficiali” (cioè quelli adottati dalle Autorità competenti) do-
vrebbero poter essere rivisti ogni volta che nuove evidenze sperimentali suggeriscano la necessità di 
cambiamenti nel tipo di organismi e/o saggi. Si lascerebbe così spazio alla sperimentazione di nuovi 
saggi biologici, ponendo però le batterie identificate come base del confronto sulla praticità di even-
tuali nuove soluzioni quali, ad esempio, accorgimenti sperimentali che semplificano i protocolli già 
identificati, oppure protocolli alternativi che danno maggiori garanzie di realisticità e attendibilità in 
applicazioni di routine. In pratica, ciò significa che è opportuna l’attività di diversi “gruppi tematici” 
per raggruppamenti filogenetici di organismi, in ambito UNICHIM/ISPRA, che dovrebbe essere con-
tinua, valutando sistematicamente la possibilità di aggiungere e/o modificare i protocolli per i diversi 
organismi e, motivandone le ragioni, permettendo di proporre (alle Autorità competenti) variazioni al-
le batterie ogni volta che si rendano necessarie. Tuttavia, se si riuscirà a superare la naturale tendenza a 
sostenere i “propri” saggi biologici, a favore di una ottica olistica che privilegi le necessità degli ope-
ratori, piuttosto che esperienze di ricerca personali, questi cambiamenti non dovrebbero essere molto 
frequenti, una volta che, dopo una iniziale fase di sperimentazione, le batterie vincolanti risulteranno 
consolidate. 

Ovviamente, un approccio più flessibile potrebbe limitarsi ad esempio all’indicazione dei com-
parti da investigare, per ciascuna delle combinazioni ambienti – obiettivi, ed a una lista di saggi “can-
didati” per ciascuno dei comparti. La scelta del numero e tipo di saggi da applicare a questi comparti 
sarebbe lasciata agli operatori. In questo caso, però, anche se la scelta fosse limitata ai soli possibili 
“candidati” alternativi identificati per una determinata batteria, ci si potrebbe aspettare che i diversi 
operatori adottino scelte (e quindi batterie) diverse, per tipo e numero di saggi, in funzione delle per-
sonali esperienze e/o considerazioni di economicità e praticità. Il confronto tra i risultati ottenuti da 
operatori diversi diventerebbe quindi difficile e, inevitabilmente, oggetto di contestazioni: ad esempio, 
potrebbero essere richiesti saggi alternativi, ritenuti meno severi e/o penalizzanti, da parte dei control-
lati, oppure saggi più sensibili, da parte di portatori di interessi particolari.  

Sarebbe invece di utilità estremamente limitata una terza alternativa, e cioè l’indicazione da parte 
delle Autorità che dovessero eventualmente adottare e dare attuazione a questo documento, che le bat-
terie identificate costituiscono semplicemente una esemplificazione, lasciando in sostanza 
all’operatore la scelta di adottare batterie “personalizzate”. L’elemento di soggettività, in questo caso, 
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in buona parte svuoterebbe di contenuto il lavoro delle presenti Linee Guida, a meno di adottare conte-
stualmente l’approccio alternativo alla completa standardizzazione, e cioè un Sistema di Misura Basa-
to sulle Prestazioni. 

L’approccio PBMS, raccomandato ad esempio da USEPA (2000a), prevede che la verifica del ri-
spetto di regolamenti ambientali sia basato sulla dimostrazione delle prestazioni dei metodi di indagi-
ne. In sostanza, non è indispensabile che venga applicato un metodo standardizzato, ma bisogna dimo-
strare che il metodo utilizzato è in grado di rispettare, con adeguate precisione ed accuratezza, i criteri 
delle prestazioni. 

Il sistema PBMS è stato per ora utilizzato, oltre che in campo economico, solo per metodi “matu-
ri”, come le analisi chimiche di contaminanti in acque e sedimenti: il laboratorio analizza, con il meto-
do preferito, standardizzato o meno, opportuni campioni artificiali (con aggiunte di analiti), dei quali 
ignora la composizione, preparati da una autorità di controllo. Tale autorità di controllo deve valutare 
(sulla base della “certificazione” del contenuto degli analiti di interesse) se il metodo utilizzato è in 
grado di determinare gli analiti con la accuratezza e precisione richieste, cioè se dimostra “prestazioni” 
adeguate a verificare il rispetto dei limiti di legge per quegli analiti ed in quelle matrici. Si supera così 
la necessità di utilizzare metodi standardizzati (anche questi devono comunque dimostrare di rispettare 
i criteri di prestazione), consentendo l’adozione di metodi alternativi che offrono vantaggi di praticità, 
economicità, sicurezza, diminuzione dei rifiuti tossici, ecc. 

L’applicazione dei sistemi PBMS al caso del rilevamento di effetti tossici è molto più problemati-
co, per le difficoltà di fissare i criteri di prestazione: la tossicità di un campione ambientale non è una 
caratteristica univoca, ma è comunque legata al sistema sperimentale utilizzato per la sua misura (un 
campione può risultare “tossico” per alghe o batteri, ma non per invertebrati o pesci, oppure per cro-
stacei ma non per molluschi, o ancora per effetti subletali ma non per effetti letali). 

Tuttavia, teoricamente sarebbe possibile preparare dei campioni artificiali contenenti tossici a va-
rie concentrazioni (inferiori, più o meno coincidenti e superiori ai valori considerati “tossici”) e verifi-
care se una determinata batteria di saggi è in grado di classificare correttamente la tossicità di tali 
campioni, secondo una scala di tossicità che definisce i criteri di prestazione (stabiliti, in questo caso, 
sulla base di limiti, arbitrariamente derivati da dati di letteratura, per le acque ed i sedimenti). Ad e-
sempio, si ipotizzi che, per la sostanza X in un campione acquoso, sulla base delle informazioni dispo-
nibili una NOEC (concentrazione massima per la quale non viene osservato un effetto significativo) = 
1 ed una LOEC (concentrazione minima alla quale viene osservato un effetto statisticamente significa-
tivo) = 10 definiscano dei limiti sufficientemente protettivi per il 95 % delle specie per il 90 % del 
tempo; il sistema PBMS prevede che debbano essere saggiati, con la batteria di saggi proposta per la 
validazione, campioni con concentrazioni di X ≤ 1, circa uguale a 10 e > 10. I risultati devono rispetta-
re i criteri sulle prestazioni, e cioè identificare correttamente come non tossico il primo campione, co-
me tossico il secondo e come molto tossico il terzo. 

Dunque, numero e tipo di saggi rimangono facoltativi, importa solo che la batteria rispetti i criteri 
di prestazione. 

Sempre teoricamente, sarebbe inoltre possibile preparare campioni per sostanze tossiche di tipo 
diverso (inorganici, organici, mutageni, genotossici, ecc.), eventualmente anche in combinazione e ve-
rificare se e quando una data batteria di saggi biologici è in grado di identificare correttamente la loro 
tossicità. 

La “filosofia” di questo approccio è allettante, perché supera appunto la necessità di standardizza-
re le batterie di saggi e consente la massima flessibilità, ma attualmente una sua concreta applicazione 
non pare realisticamente possibile e viene riportata in questo documento semplicemente per completa-
re la rassegna delle opzioni possibili. 

Sulla base di queste considerazioni, nelle presenti Linee Guida viene proposta non una sola batte-
ria, ma un insieme di batterie di saggi biologici, diversificati in funzione degli obiettivi. 

Ciascuna batteria comprende sia “saggi prescritti”, sia “saggi raccomandati”. Nel caso limitazioni 
di tempo od economiche consentano l’effettuazione di un numero limitato di saggi, questi dovranno 
essere almeno quelli indicati come prescritti. I saggi raccomandati dovrebbero, invece, essere effettuati 



12 

 

ogni volta che l’organizzazione del laboratorio lo consente, poiché forniscono informazioni supple-
mentari non desumibili sulla base dei soli saggi prescritti. 

Per l’identificazione dei saggi che compongono le singole batterie, viene data priorità a quelli per 
i quali sono disponibili protocolli metodologici già normati (standardizzati) od in corso di normazione 
secondo le procedure UNICHIM; tuttavia, la composizione delle singole batterie rimane aperta a suc-
cessivi aggiornamenti e modifiche. 

È auspicabile che la validità delle batterie proposte venga verificata con il sistematico utilizzo dei 
protocolli standardizzati da parte di un certo numero di soggetti (idealmente tutti gli operatori, incluse 
le ARPA) per un periodo di prova (ad esempio, un anno). Nel frattempo, continueranno ad essere con-
dotti esercizi di interconfronto su ulteriori saggi, integrativi e/o sostitutivi di quelli già identificati, con 
campioni ambientali reali o, in alternativa, con campioni artificiali (una sorta di primitivo sistema 
PBMS di validazione delle batterie proposte), e più in generale i vari gruppi UNICHIM continueranno 
ad esaminare le nuove proposte che si renderanno disponibili in funzione di eventuali innovazioni me-
todologiche. 

Al termine del periodo di prova sarà quindi possibile procedere ad una valutazione critica su pra-
ticità (impressioni degli operatori e interconfronti) e realismo (risultati delle sostanze tossiche di rife-
rimento e confronto con classificazione chimica e monitoraggio biologico), che porterà a conferma-
re/modificare i protocolli metodologici standardizzati, ed eventualmente a rivedere la composizione 
delle diverse batterie, se i risultati di alcuni saggi dovessero risultare ridondanti o carenti. L’attività 
consentirà, inoltre, di effettuare una analisi economica, determinando i costi dell’utilizzo dei diversi 
saggi e delle relative batterie, e soprattutto di stabilire se altri saggi, ritenuti più appropriati, avranno 
raggiunto la necessaria standardizzazione per una loro inclusione nelle batterie identificate. 

In questa fase di verifica sarà importante concordare anche un sistema di indici e scale della tossi-
cità. A questo proposito, nel Capitolo 2 è già descritta in dettaglio una proposta operativa per effettua-
re una valutazione obiettiva della scientificità e praticità delle batterie proposte e/o effettivamente uti-
lizzate. 

In sostanza, si ritiene che debba essere prevista una attività continuativa, nel quale il processo di 
formulazione delle batterie e loro successiva sperimentazione potrà/dovrà essere sistematicamente ri-
petuto, in un’ottica di aggiornamento continuo. Tale attività probabilmente richiederà dunque una isti-
tuzionalizzazione, cioè un ente od un consorzio che si assuma il compito ed i relativi oneri (raccolta 
dati, organizzazione degli interconfronti, elaborazione ed interpretazione hanno ovviamente dei costi) 
per la gestione di tali attività. 

In ogni caso le batterie identificate, qualunque esse siano, costituiscono una soluzione di com-
promesso e sono certamente perfettibili: non pretendono cioé di essere le “migliori” in assoluto (di qui 
la necessità di lasciare aperto il loro aggiornamento); ma, considerando l’indifferibile esigenza di for-
nire uno strumento operativo, si ritiene comunque opportuno proporre la presente versione delle Linee 
Guida, prevedendo successivi aggiornamenti. 

Si considera, pertanto, essenziale definire batterie per tutte le combinazioni di ambienti/ obiettivi 
ritenute significative: in qualche caso saranno batterie più o meno consolidate; in altri, le batterie sa-
ranno più sperimentali; ma devono costituire un chiaro punto di riferimento, precisando il campo di 
applicazione e gli eventuali limiti di ciascuna delle batterie identificate. 

Riassumendo, nel Capitolo 1 (Criteri di identificazione delle batterie) verranno esaminate separa-
tamente le caratteristiche principali che un saggio ecotossicologico deve avere, in funzione di ambienti 
e substrati da studiare, obiettivi da raggiungere, matrici e comparti da esaminare e modelli sperimenta-
li ed endpoint da utilizzare.  

Nel Capitolo 2 (Criteri di giudizio per la valutazione della valenza ecologica e pratica di batterie 
di saggi biologici) verrà proposta una metodologia di valutazione scientifico/pratica delle batterie di 
saggi ecotossicologici teoricamente componibili, indipendentemente dalla loro costituzione specifica.  

Nel Capitolo 3 (Identificazione degli organismi ed endpoint) verranno esaminati criticamente i 
vari tipi di saggi ecotossicologici che prevedono l’utilizzo di diversi modelli sperimentali (organismi 
di diversi livelli trofici).  
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Il Capitolo 4 (Composizione e valutazione delle batterie), combinando le indicazioni emerse nelle 
parti precedenti, proporrà alcune delle batterie ritenute più significative, tenendo conto che, pur non 
sottovalutando la potenzialità di alcuni saggi a fini di ricerca e approfondimento di particolari situa-
zioni, le batterie da individuare devono rispondere soprattutto ad esigenze di efficienza e praticità, per 
poter essere largamente utilizzate in indagini di routine, se necessario prevedendo opportune attività di 
formazione.  

Il Capitolo 5 delle Linee Guida (Scale di tossicità e indici integrati) proporrà una metodologia di 
ponderazione matematica dei risultati ottenibili da ciascuno dei saggi che compongono una batteria. 

Infine, il Capitolo 6 (Saggi biologici in situ in ambiente marino) presenterà una review relativa ai 
saggi che prevedono una esposizione in situ di differenti organismi in ambienti marini, che risultano 
così sottoposti alle reali condizioni ambientali, arricchito di alcune esperienze ISPRA nel settore. 
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CAPITOLO 1: 
CRITERI DI IDENTIFICAZIONE DELLE BATTERIE 

 
In questo capitolo vengono esaminate le caratteristiche principali che un saggio ecotossicologico 

deve avere in funzione di: 
 8 ambienti (2 ambienti A, B x 4 substrati 1, 2, 3, 4); 
 9 obiettivi generici  (a, b, c, d, e, f, g, h, i); 
 1 matrice sedimento e 5 comparti  (I, II, III, IV, V); 
 modelli sperimentali (organismi e saggi) ed end-point (A-H). 
 
 

1.1 - Caratteristiche degli ambienti e dei relativi substrati  
Le batterie di saggi ecotossicologici devono essere applicate per la valutazione della qualità dei 

sedimenti delle acque marine costiere e di transizione. Tali sedimenti ovviamente possono avere carat-
teristiche notevolmente differenti, pertanto si rende necessario innanzi tutto verificare la possibilità di 
raggrupparli in categorie ben definite. 

Per identificare una tipologia di “ambienti” si può partire dalla Water Framework Directive. 
Nell’ambito della Common Implementation Strategy For The Water Framework Directive 

(2000/60/EC), il Working Group 2.4 – COAST ha preparato il Guidance Document No 5 (2003) Tran-
sitional and Coastal Waters – Typology, Reference Conditions and Classification Systems. Questo do-
cumento precisa e definisce il significato dei termini “acque di transizione” e “acque costiere” (WFD 
artt. 2.6 e 2.7). Quindi, la prima distinzione potrebbe essere tra questi due tipi di ambienti. 

A – Ambienti acquatici di transizione. Per definizione, sono corpi d’acqua: 
 nelle vicinanze della foce di un fiume; 
 con caratteristiche di salinità influenzate sia dalla prossimità alle acque costiere, sia dal 

flusso di acqua dolce (quindi con un gradiente di salinità, che generalmente resta però 
inferiore a quella della zona costiera adiacente). 

B – Acque marine costiere. Per definizione, sono acque marine superficiali comprese entro il li-
mite di un miglio nautico dalla costa e che si estendono, se è il caso, fino al limite esterno 
delle acque di transizione. 

Per le acque di transizione, infatti, il limite di 1 miglio nautico verso il mare aperto può essere su-
perato se il pennacchio del fiume immissario si estende oltre e determina una zona ancora influenzata 
dall’acqua dolce. 

In entrambi i casi A e B la zona verso terra si estende fino alla zona intertidale compresa tra la 
minima e massima marea astronomica. Lateralmente, le zone sono definite dalla appartenenza ad un 
bacino idrografico. 

Casi particolari: 
 lagune e paludi costiere (wetlands). Vanno classificate come zone costiere, oppure come 

zone di transizione se rispondono alla relativa definizione (prossimità della foce di fiumi e 
sensibile influenza dell’acqua dolce). Non si ritiene necessario differenziare lagune e zone 
umide come “ambienti” separati che richiedono o possono utilizzare batterie di organismi 
diversi da quelli di estuario. 

 porti e opere costiere. Il Guidance Document No 4 (2003), prodotto dal Working Group 2.2 
– HMWB, Identification and Designation of Heavily Modified and Artificial Water Bodies, 
specifica che “i corpi idrici destinati alla navigazione, comprese le strutture portuali”, come 
pure le opere di difesa delle coste, si considerano HMWB. Per la WFD è necessario identi-



15 

 

ficare gli HMWB perché per questi viene fissato “solo” un obiettivo di Buon Potenziale 
Ecologico e di Buono Stato Chimico. Ai fini di questo documento, anche questi ambienti 
speciali possono essere compresi negli ambienti già individuati: infatti, per una indagine 
sui porti nella zona di transizione o costiera si possono utilizzare le stesse batterie che si u-
tilizzerebbero per i corrispondenti ambienti e substrati. 

Va ricordato che l’allegato 1 del D.Lgs 152/1999 stabilisce invece: 
“Sono acque di transizione le acque delle zone di delta ed estuario e le acque di lagune, di laghi 

salmastri e di stagni costieri. Sono significative le acque delle lagune, dei laghi salmastri e degli stagni 
costieri. Le zone di delta ed estuario vanno invece considerate come corsi d’acqua superficiali”. 

Il documento ANPA (2000) Elementi di identificazione delle acque di transizione, RTI 
CTN_AIM 6./2000, parla di dominio paralico, definito come quella “striscia di estensione variabile tra 
il mare ed il continente, talora qualificata di intermediazione, costituita da ambienti più o meno scavati 
nel dominio continentale, apparentemente molto differenti l’uno dall’altro, dove si esercita una certa 
influenza del dominio marino”, e cita le sue suddivisioni in paralico vicino, lontano e tipico. Questi 
ambienti paralici vengono descritti come aree di transizione, zone di mescolamento, ambienti interme-
diari, aree a salinità variabile, zone di frangia costiera, ambienti salmastri. 

Il documento ANPA (2000), pertanto, stabilisce che “il dominio paralico comprende tutti gli am-
bienti costieri, siano essi naturali (foci fluviali, lagune, baie, stagni di origine litorale, “bahiras”, stagni 
tettonici e stagni di “surverse”) o artificiali (porti e saline). 

Infine, il Decreto Legislativo 152 del 3 aprile 2006, predisposto dal Ministro dell’Ambiente e del-
la Tutela del Territorio e del Mare recante Norme in materia ambientale, nell’Allegato IV (Monitorag-
gio e classificazione delle acque in funzione degli obiettivi di qualità ambientale) alla parte Terza, 
Norme in materia di difesa del suolo e lotta alla desertificazione, di tutela delle acque 
dall’inquinamento e di gestione delle risorse idriche, stabilisce che: 

“1.1.3 ACQUE MARINE COSTIERE. Sono significative le acque marine comprese entro la di-
stanza di 3.000 metri dalla costa e comunque entro la batimetrica dei 50 metri. 

1.1.4 ACQUE DI TRANSIZIONE. Sono acque di transizione le acque delle zone di delta ed estua-
rio e le acque di lagune, di laghi salmastri e di stagni costieri. 

Sono significative le acque delle lagune, dei laghi salmastri e degli stagni costieri. 
Le zone di delta ed estuario vanno invece considerate come corsi d’acqua superficiali”. 
Ai fini delle presenti Linee Guida documento si è deciso di adottare le definizioni della WFD per 

la distinzione tra ambienti marini costieri ed ambienti di transizione. 
Per la WFD, una differenza tra zone di transizione e costiere è costituita dalla richiesta di valutare 

abbondanza e composizione della fauna ittica tra gli elementi biologici per la zona di transizione, ma 
questi elementi biologici non sono richiesti per le acque costiere. 

Tuttavia, né la WFD né il Guidance Document No 5 considerano esplicitamente l’uso di saggi 
ecotossicologici (anche se possono genericamente esser fatti rientrare negli “elementi di qualità biolo-
gica”). 

Nel nostro caso, quindi, l’elemento che può determinare l’inclusione od esclusione di un organi-
smo (modello biologico) in una batteria per le zone di transizione è chiaramente la sua eurialinità; nei 
limiti del possibile, infatti, l’organismo dovrebbe essere utilizzato nei saggi senza manipolazione della 
salinità del campione e quindi in un campo di salinità variabile. Nelle acque marine costiere la varia-
zione di salinità solitamente è molto meno pronunciata e gli organismi da usare nei saggi generalmente 
non hanno problemi di acclimatazione. 

Substrati (1,2,3,4) 
Sempre seguendo il Guidance Document No 5, per l’Italia, tutta inclusa nella Ecozona Mediterra-

nea (salinità > 30 ‰), è possibile suddividere ulteriormente A e B in base alla composizione media del 
substrato. 

A questo proposito, il Guidance Document No 5 suggerisce una suddivisione tra: 
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1. substrato duro (roccia, massi, ciottoli); 
2. sabbia – ghiaia; 
3. fango; 
4. sedimenti misti. 
Per stabilire la tipologia di appartenenza è sufficiente indicare il substrato dominante. 
Tuttavia, poiché nell’area allo studio possono essere presenti contemporaneamente due o più tipi 

di substrato, per una valutazione ecotossicologica potrebbe non essere sufficiente effettuare i saggi so-
lo sul substrato dominante. È noto infatti che il tipo di sedimento (percentuale di argilla e sostanza or-
ganica, ossidi, solfuri, ecc.) condiziona biodisponibilità e tossicità (Van Beelen, 2003). E in qualche 
caso proprio il substrato che rappresenta solo una minima percentuale dell’area ospita le specie di inte-
resse (economico, estetico, naturalistico, ecc.) da proteggere. 

D’altra parte, non sarebbe ragionevole imporre di effettuare sistematicamente i saggi su tutti i 
substrati, indipendentemente dalla loro rappresentatività. 

Come compromesso, si propone quindi di utilizzare la batteria di saggi appropriata per un deter-
minato substrato ogni volta che nella zona considerata (costiera o di transizione) quel tipo di substrato 
copre almeno una determinata percentuale dell’area. Questa frazione verrà precisata in seguito, anche 
in funzione degli obiettivi e dopo che saranno state valutate le differenze tra batterie per i vari substra-
ti: ovviamente, se le differenze sono modeste, si potrebbe optare per una frazione del 50 %; se, invece, 
sono notevoli, potrebbe essere necessario scendere al 25 % o meno. 

Comunque, deve essere salvaguardata la discrezionalità dell’operatore, che può autonomamente 
decidere di saggiare anche substrati relativamente rari, ovviamente con la batteria appropriata, se ne 
ravvisa la necessità. Ad esempio, nel caso citato di habitat preferenziale di specie di interesse, oppure 
se quel particolare substrato è particolarmente utile per spiegare la dinamica degli inquinanti: potrebbe 
essere il caso della scogliera, dove solo in sacche limitate si raccoglie del sedimento sul quale studiare 
adsorbimento e rilascio, ecc. 

Ai fini di queste Linee Guida vengono definite un insieme di 8 “ambienti-substrati”: A1, A2, A3, 
A4 e B1, B2, B3, B4. Ciò non implica automaticamente che siano necessarie 8 batterie diverse, poiché 
alcune potrebbero essere comuni  a più di un ambiente. 

Gli ambienti con questi substrati potrebbero essere ulteriormente suddivisi, ad esempio con il cri-
terio delle biocenosi (flora e/o fauna). Ma le biocenosi bentoniche mediterranee prevedono più di un 
centinaio di facies, associazioni, ecc. Del resto è plausibile che questa suddivisione non sia necessaria 
per gli nostri scopi. 

Potrebbero però esserci delle eccezioni: i D.Lgs. 152/99 e D.Lgs 258/00 (ma non il D.Lgs 
152/2006) prescrivono esplicitamente che “dovranno essere eseguite obbligatoriamente indagini sulle 
biocenosi di maggior pregio ambientale (praterie di fanerogame, coralligeno, etc.)”. Tuttavia, si ritiene 
che il “coralligeno” possa essere assimilato alle biocenosi di fondi duri e rocciosi. Nel caso successivi 
disposti legislativi dovessero identificare più precisamente altre “biocenosi di maggior pregio ambien-
tale”, il gruppo ad hoc valuterà caso per caso se tali biocenosi richiedono una batteria diversa da quelle 
già identificate. 

Le praterie di fanerogame costituiscono invece habitat particolari: nel caso della Posidonia ocea-
nica, ad esempio, la biocenosi viene classificata indipendentemente dal tipo di substrato (es. III. IN-
FRALITORALE; III. 5. PRATERIA A POSIDONIA OCEANICA; III. 5. 1. Prateria a Posidonia ocea-
nica (= Associazione a Posidonia oceanica)). Esistono quindi due possibilità: se per questo tipo di 
habitat è pensabile di “costruire” una batteria di saggi specifica, questo “ambiente” (prateria a fanero-
game) andrebbe ad aggiungersi agli altri 8. Al contrario, se risulterà che una delle batterie che verran-
no identificate per questi 8 ambienti è adatta anche per le praterie, si eviterà di aumentare inutilmente 
il numero degli ambienti. 

Ovviamente, la stessa opzione vale per altri habitat che dovessero essere identificati dai membri 
del gruppo di lavoro come importanti e distinti dagli ambienti finora indicati. 
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1.2 - Identificazione degli obiettivi dell’indagine ecotossicologica (a, b, c, 
d, e, f, g, h, i) 

Uno studio dei sedimenti viene solitamente commissionato per verificare: 
1. se i sedimenti sono contaminati da sostanze tossiche e/o sostanze bioaccumulabili; 
2. se la contaminazione è tale da compromettere qualche possibile uso legittimo 

dell’ambiente e/o determinate opzioni gestionali, nel caso il sedimento debba essere dra-
gato. 

Ovviamente, se la risposta è affermativa ad entrambe le domande, sarà poi necessario stabilire 
quali sono le cause della compromissione, chi sono i responsabili, quanto è estesa l’area compromessa, 
dove sono gli hot spot e quali azioni si possono intraprendere per un eventuale recupero. 

Per rispondere alle domande 1 e 2 una batteria di saggi biologici dovrebbe quindi comprendere, 
oltre a saggi di tossicità, anche saggi di bioaccumulo e saggi specifici per gli usi potenziali od effettivi, 
nonché biomarker. 

Nel seguito verranno esaminati più in dettaglio gli “obiettivi” che richiedono l’uso di una batteria 
di saggi ecotossicologici per la verifica dell’entità di un possibile impatto su ambienti costieri e di 
transizione. 

Nell’approccio DPSIR (Driver, Pressure, State, Impact, Response), le analisi chimiche e gli in-
ventari biologici sono ritenuti strumenti atti a definire lo stato di un ambiente e, solo con un monito-
raggio su basi comparative (temporali e/o spaziali), o il confronto con situazioni di riferimento, con-
sentono di ipotizzare gli effetti di un impatto. Non a caso, infatti, il Guidance Document No 3 (2003) 
Analysis of Pressures and Impacts (preparato dal Working Group 2.1 – IMPRESS nell’ambito della 
Common Implementation Strategy For The Water Framework Directive 2000/60/EC), che segue 
l’approccio DPSIR, cita come esempio di misura dell’impatto proprio il monitoraggio della crescita di 
alghe e piante. Lo stesso documento ammette comunque che, per gli ambienti di transizione e costieri, 
gli strumenti da utilizzare per la verifica di pressioni ed impatti sono ancora in fase di studio e/o im-
plementazione. 

Ovviamente, l’uso di una batteria di saggi ecotossicologici permetterebbe di valutare meglio e più 
direttamente l’entità dell’impatto (su un recettore) o del potenziale impatto (scarichi a mare). Quindi, 
una batteria di saggi ecotossicologici sarebbe funzionale a quanto disposto dall’Annex II, art. 1.5. As-
sessment of Impact, della WFD, anche se non esplicitamente richiesti. Inoltre, con opportuni protocolli 
(Toxicity Identification Evaluation (TIE), biomarker) una batteria di saggi ecotossicologici potrebbe 
anche servire per identificare i determinanti (driver) e/o quantificare le pressioni. 

Tornando agli impatti, le linee guida ARPAL (2004) CTN – AIM Monitoraggio dei sedimenti e 
delle biocenosi marine. Raccolta, adeguamento ed integrazione delle informazioni hanno esaminato i 
disposti legislativi in materia e, sempre utilizzando l’approccio DPSIR, hanno stabilito che vanno con-
siderati i seguenti impatti sullo stato ambientale costiero: 

⇒ impatti diretti 
 tossicità acque e sedimenti; 
 presenza di indicatori della contaminazione fecale e accumulo di sostanze inquinanti 

in bivalvi; 
 percentuale stock sovrasfruttati; 
 balneabilità; 

⇒ Impatti indiretti: 
 distruzione di habitat (Posidonia oceanica e Cymodocea nodosa); 
 valutazione del disturbo sulle comunità bentoniche. 

Uno studio potrà dunque avere “obiettivi” diversi, in funzione del numero e tipo di impatti che 
deve prendere in considerazione; e, poiché per definire ciascun impatto sono necessari strumenti speci-
fici, è possibile che obiettivi diversi richiedano batterie di saggi ecotossicologici differenti. Anzi, ogni 
studio probabilmente sarà sito specifico e richiederà un programma ad hoc. Secondo Whitehouse et al. 
(2004), ad esempio, solo l’opportuna combinazione di saggi di tossicità acuta – letale e cronica -
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subletale, da effettuare tanto sugli effluenti che sui recettori, può consentire di distinguere una situa-
zione di compromissione già avvenuta, di semplice pericolo o di vero e proprio rischio. 

È però possibile indicare alcune ricette “base”, utilizzando casi tipo “generici” ed altri più “speci-
fici”. Tra gli obiettivi “generici”, cioè quelli che possono valere per tutti e 8 gli ambienti-substrati in-
dividuati precedentemente, si riconoscono: 

a. il monitoraggio ambientale in generale (definizione dello stato di qualità ai sensi della 
WFD), con una possibile differenziazione (a1) se il monitoraggio è inteso ad identificare 
strategie di recupero. In questo obiettivo, potrebbe essere considerata anche la “messa in 
sicurezza d’emergenza”, specifica procedura prevista per le aree di bonifica, in cui deve es-
sere garantito il confinamento dell’inquinamento; 

b. il monitoraggio di scarichi idrici e relativi ambienti recettori. Il monitoraggio di eventuali 
scarichi solidi, connessi ad attività antropiche, viene invece equiparato all’obiettivo e; 

c. le autorizzazioni alla balneazione (possibili effetti dell’ambiente sull’uomo); 
d. la salvaguardia, protezione e recupero di ambienti particolari (es. d1: riserve, parchi e zone 

di particolare pregio naturalistico; d2: ittiocolture e molluschicolture, ecc.). Come per a1, si 
può distinguere un obiettivo d3, per studi intesi al recupero di zone particolari ma già de-
gradate. 

Vi sono poi obiettivi specifici, che possono applicarsi solo ad alcuni ambienti, ma non ad altri: 
e. caratterizzazione dei sedimenti da dragare; e1: per la valutazione degli effetti nel sito da dra-

gare e nelle aree adiacenti; e2: per la valutazione degli effetti nel sito di smaltimento a terra, 
discarica; e3: per la valutazione degli effetti nel sito di deposizione dei sedimenti in mare a-
perto, bacino conterminato costiero, ripascimento costiero, ecc. Questi obiettivi e non si ap-
plicano sicuramente agli ambienti A1 e B1 (substrato duro). 

Infine, anche se non possono essere studiati attraverso saggi ecotossicologici, per completezza 
vengono indicati anche i seguenti obiettivi (che successivamente non verranno però ripresi): 

f. valutazione degli effetti dell’introduzione di specie esotiche (flora e fauna); 
g. valutazione degli effetti della pressione di pesca; 
h. valutazione degli effetti della pressione turistica diretta (possibili effetti diretti dell’uomo in 

quanto bagnante sulle spiagge). 
Allo stesso modo, possiamo concordare che un importante obiettivo sia: 

i. ricerca scientifica, metodologica, TIE, ecc. (i biomarker rientrano in questo obiettivo, anche 
se in parte potrebbero essere utilizzati per a1 e d3; si veda JAMP Guidelines for contaminant-
specific biological effects monitoring, OSPAR Commission, Ref. No. 2003-10). Ma per que-
sto obiettivo non è possibile, né utile, definire una “ricetta” unica. 

Seguendo questo approccio, risultano significative tutte le combinazioni tra ambienti-substrati (A 
e B) ed obiettivi a, b, c, d, mentre l’obiettivo e è plausibile solo per gli ambienti A e B da 2 a 4. 

 

1.3 - Selezione delle matrici e dei comparti (I-V) 
Nel 2001 l’ISPRA (già APAT ex art. 28 D.L. 112/2008, allora ANPA) ha pubblicato il Rapporto 

RTI CTN_AIM 4./2001 Elementi per la caratterizzazione fisicochimica biologica ed ecotossicologica 
dei parametri addizionali (D.Lgs. 152/99) nella matrice acquosa, nel sedimento e nel biota. 

Secondo questo Rapporto, e tenendo conto delle modifiche apportate dal D.Lgs 258/00 in materia 
di monitoraggio di acque marine costiere, è necessario considerare le seguenti tre matrici: 

“Matrice acquosa - Qualora si ritenga necessaria un’analisi approfondita volta ad evidenziare 
gli effetti tossici a breve e lungo termine, o si ritenga opportuno integrare il dato chimico nella valuta-
zione della qualità delle acque, si potranno condurre saggi biologici a breve o lungo termine, su spe-
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cie selezionate appartenenti a diversi gruppi tassonomici, in particolare su specie autoctone o quelle 
per le quali esistano dei protocolli standardizzati. 

Matrice biota - Per la caratterizzazione dello stato degli ecosistemi marini, anche ai fini della 
formulazione del giudizio di qualità ecologica ed ambientale delle acque marine costiere, dovranno 
essere eseguite obbligatoriamente indagini sulle biocenosi di maggior pregio ambientale (praterie di 
fanerogame, coralligeno, etc.) e su altri bioindicatori. Allo scopo di individuare particolari situazioni 
di criticità dovute alla presenza di sostanze chimiche pericolose presenti in tracce nelle acque e di 
concorrere alla definizione del giudizio di qualità chimica, sul biota dovranno essere eseguite analisi 
di accumulo di metalli pesanti e composti organici (…) nei mitili (Mytilus galloprovincialis). Le Re-
gioni possono integrare i parametri in funzione delle esigenze di approfondimento delle conoscenze 
rispetto a specifiche situazioni locali. 

Matrice sedimento – È prevista, obbligatoriamente, l’analisi granulometrica obbligatoria per la 
determinazione delle principali classi granulometriche (ghiaie, sabbie, limi, argille) e la determina-
zione di alcuni metalli pesanti e composti organici (…). Qualora le autorità ritengano necessaria 
un’analisi più approfondita volta a evidenziare gli effetti tossici a breve o a lungo termine, ovvero ri-
tengano opportuno integrare il dato chimico nella valutazione della qualità del sedimento, potranno 
essere effettuate indagini addizionali, quali saggi biologici condotti su specie selezionate appartenenti 
a diversi gruppi tassonomici, privilegiando le specie autoctone o quelle per le quali esistano dei pro-
tocolli standardizzati”. 

Quindi, una batteria di saggi ecotossicologici potrebbe, e forse dovrebbe, includere tutte e tre que-
ste matrici. 

In questo documento viene considerata la sola matrice sedimento. 
Le linee guida ARPAL (2004) CTN – AIM Monitoraggio dei sedimenti e delle biocenosi marine. 

Raccolta, adeguamento ed integrazione delle informazioni precisano che: 
“i saggi biologici vengono condotti esponendo gli organismi a: 
 acqua contenente sedimento; 
 acqua interstiziale; 
 elutriati; 
 campioni di sedimento trasportati in laboratorio; 
 sedimenti “in situ”. 

I saggi in situ hanno innegabilmente una grande potenzialità, anche per studi di TIE (Burton e 
Nordstrom, 2004), ma realisticamente si deve ammettere che siamo ancora lontani dal farli diventare 
saggi di routine, con la sola eccezione delle  prove di bioaccumulo in situ con molluschi (ASTM E 
2122-02).  

Per tutti i saggi biologici da svolgersi in laboratorio va ricordato il rischio di artefatti legato a 
campionamento, trasporto e conservazione: una modifica delle condizioni originali del sedimento può 
infatti comportare una variazione anche sensibile della tossicità (si veda, ad esempio, Hose et al., 
2006). Un possibile riferimento in tal senso è rappresentato dalla guida ASTM E 1391-02. 

Ammettendo che i campioni di sedimento arrivino in tempi utili ed in condizioni idonee in labo-
ratorio, i saggi di tossicità possono essere condotti su diversi comparti: 

I. acqua sovranatante, cioè al di sopra dell’interfaccia acqua/sedimento. Solitamente è quella 
che nel campionamento è a diretto contatto con il sedimento, ma in alcuni casi potrebbe es-
sere l’acqua della colonna soprastante. Sicuramente è l’unico comparto possibile per i sub-
strati duri (ambienti A1 e B1); per gli altri ambienti, l’acqua sovranatante può dare utili in-
formazioni circa gli effetti su tutti gli organismi non bentonici in senso stretto, ma che vi-
vono in relazione con il fondo. 

II. acqua interstiziale. Carr et al. (2001a) suggeriscono di utilizzare questo comparto, assieme 
al sedimento in toto, ogni volta possibile, perché offre informazioni complementari e per-
mette di utilizzare tipi diversi di organismi. È anche il comparto che permette di effettuare 
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TIE (Carr et al., 2001b; 2003b; Stronkhorst et al., 2003a). Secondo Carr (2001; citato in 
McCready et al., 2004), l’acqua interstiziale può essere conservata congelata fino a due an-
ni prima dei saggi, offrendo la possibilità di dilazionare nel tempo i saggi.  

III. elutriati. Si intende l’acqua e la porzione solubile estratta dal sedimento (ASTM, 1994). 
L'elutriato, pur costituendo un artefatto, è la simulazione più vicina alle movimentazioni 
dei fondali e ai dragaggi (USACE, 1991). 

IV. sedimento intero. Si intende il sedimento assieme all’acqua interstiziale, che ha subito una 
manipolazione minima dopo il campionamento (ASTM, 1994). Il sedimento non deve esse-
re congelato, ma a 4°C può essere conservato per 2 settimane prima dell’esecuzione dei 
saggi di tossicità (Norton et al., 1999), salvo diversa indicazione dello specifico protocollo. 
Secondo ISO 16712-05, il sedimento può essere conservato a 4°C al buio fino a 30 giorni 
prima dell’inizio del saggio. Chapman e Wang (2001) ritengono che questo comparto deb-
ba essere il principale strumento nella verifica della tossicità dei sedimenti, soprattutto per-
ché consente di coprire la più grande varietà di possibili vie di esposizione e comporta il 
minimo cambiamento delle condizioni fisico-chimiche del sedimento stesso. 

V. estratti con solventi. Assieme agli elutriati, sono meno ecologicamente rilevanti e portano 
ad una sovrastima dei possibili effetti tossici in situ (McCready et al., 2004). Per questo, 
salvo eccezioni questo “comparto” non viene inserito come prescritto in alcuna batteria, ma 
può essere raccomandato come saggio complementare per studi che prevedono una TIE o 
per scopi specifici: ad esempio, Bombardier e Bermingham (1999), sull’estratto in DMSO, 
hanno applicato il saggio Microtox® e SOS Chromotest® quale saggio di genotossicità (En-
vironment Canada, 1993a). Considerando che l’estrazione con solventi è un passo prelimi-
nare obbligatorio per saggi di mutagenesi tipo Ames con acque e sedimenti, i saggi con e-
stratti sono raccomandati, oltre che per scarichi, per gli ambienti recettori A e B, substrati 3 
e 4. 

In bibliografia è possibile trovare riferimento anche ad un “sedimento umido” (wet sediment), 
cioè quello che rimane dopo l’estrazione dell’acqua interstiziale. Bombardier e Bermingham (1999) su 
sedimento umido, hanno effettuato il Toxi-Chromotest DSTTP con Escherichia coli (Kwan, 1993; 
Environmental Bio-detection Products, 1995). Tuttavia, il sedimento umido non rappresenta un com-
parto separato, perché comunque verrebbe trattato come il sedimento intero. 

Inoltre, a volte si fa riferimento a “sedimento sospeso” o a “materiale particellato in sospensione” 
(Cotou et al., 2005). Questo potrebbe costituire un “comparto” separato, in particolare per gli ambienti 
di transizione se viene monitorato anche il tributario d’acqua dolce (è noto infatti che nel passaggio da 
acqua dolce ad acqua salata avvengono fenomeni diversi a carico degli inquinanti variamente associati 
al particellato sospeso). In qualche caso, lo studio di questo comparto potrebbe aver senso anche per il 
monitoraggio di scarichi a mare, se il carico sospeso è rilevante ai fini ecotossicologici. 

Tuttavia, esistono notevoli difficoltà tecniche nel raccogliere il materiale particellato sospeso in 
quantità sufficiente da consentire l’applicazione di saggi ecotossicologici. Pertanto, non si ritiene di 
costituire un comparto separato per questa fase, anche perché, metodologicamente, se fosse raccolto 
potrebbe poi essere trattato o come sedimento, oppure come base per la preparazione di elutriati (se 
interessa ipotizzare il possibile destino degli inquinanti associati al particellato). 

Infine, il comparto acqua comporta una ovvia differenza tra ambienti di transizione e costieri: nei 
primi infatti, dovrebbe essere considerato tanto il comparto I1, acqua dolce (tributario), quanto quello 
I2 di acqua salmastra, mentre nelle acque costiere solitamente il comparto da considerare è solo acqua 
marina, ad eccezione dell’obiettivo b (scarichi), nel qual caso bisognerà considerare anche l’acqua del-
lo scarico. 

L’ordine di elencazione dei comparti sopraesposto non implica un ordine assoluto di importanza; 
infatti, nel seguito vengono precisate per i diversi ambienti, le priorità, che sono differenti in funzione 
dell’obiettivo. 

Considerando ambienti, obiettivi e comparti, sono plausibili solo alcune combinazioni. 
Negli ambienti con substrato di tipo 1, substrato duro (roccia, massi, ciottoli), larve e spore degli 

organismi tipicamente sono planctoniche, quindi la batteria deve ragionevolmente comprendere un 
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saggio biologico nella matrice acqua; poiché il campionamento di acqua sovranatante potrebbe essere 
difficoltoso, in mancanza di operatori subacquei, potrebbe essere sufficiente utilizzare acqua della co-
lonna, raccolta in prossimità del fondo. 

Quindi: 
 l’acqua interstiziale non è un opzione; 
 l’elutriato non è un’opzione; 
 la fase solida non è un’opzione; 
 l’estrazione con solventi non è un’opzione. 

Tenendo conto degli obiettivi, sia per gli ambienti A che B, è possibile solo l’utilizzo del compar-
to I per gli obiettivi a, b, c e d. 

Negli ambienti con substrato di tipo 2, sabbia – ghiaia, non è pratico estrarre l’acqua interstiziale 
dal sedimento ex situ (per centrifugazione, filtrazione a pressione – squeezer - o per aspirazione), o in 
situ (dialisi - peeper), ma è possibile ricavare un campione di acqua interstiziale direttamente in campo 
per aspirazione (con una siringa, attraverso una pietra da acquario immersa nel sedimento del fondo), 
oppure nel campione ricavato da una benna o un carotatore. Questa tecnica è quella sempre preferibile 
per ricavare l’acqua interstiziale secondo Carr et al., 2001a, ed è descritta nei dettagli in Carr et al. 
(2004). 

L’estrazione dell’acqua interstiziale può essere effettuata con le modalità sopra indicate anche 
negli ambienti con substrato di tipo 3, fango, e con substrato di tipo 4, sedimenti misti, ma in funzione 
del substrato può essere necessario operare una differente scelta di organismi e/o endpoint (in partico-
lare, alcuni organismi non possono essere utilizzati con determinati substrati). 

Ai fini di queste Linee Guida sono stati considerati tutti e cinque i comparti, anche se con una im-
portanza relativa nell’ordine IV >> II > I >> III >> V. Quindi, considerando i diversi obiettivi, alcune 
combinazioni possono essere scartate, perché non realistiche od utili, e si ottengono, infine, le seguenti 
opzioni. 

 Obiettivo a (monitoraggio): sono prescritti i comparti I (acqua sovranatante) e IV (sedimen-
to intero). Raccomandato il comparto II (acqua interstiziale). Se lo studio viene effettuato 
per valutare il possibile recupero della zona (obiettivo a1), la batteria prevede anche saggi 
raccomandati sui comparti III (elutriati) e V (estratti con solventi). 

 Obiettivo b (scarichi e recettori): per entrambi è prescritto il comparto I (acqua); per il recet-
tore è prescritto anche il comparto IV (sedimento). Il comparto I potrebbe richiedere organi-
smi diversi, per la differenza di salinità tra scarico e recettore. Tuttavia, secondo il criterio 
EPA, un’acqua dolce (es. scarico) che si immette in mare (o altro corpo idrico salmastro) non 
rappresenta una matrice contaminante. L’eventuale effetto tossico esercitato dai contaminan-
ti presenti nell’acqua di scarico dolce dovrebbe essere determinato con organismi 
dell’ambiente marino o salmastro. In tal modo, inoltre, è simulato anche il comportamento 
dello scarico che, nella realtà, tenderà a diluirsi effettivamente nel recettore marino o salma-
stro. A tale scopo il campione di acqua di scarico potrebbe essere arricchito con una sala-
moia ottenuta mediante evaporazione dell’acqua di mare (Hypersaline brine – HSB; USEPA, 
2002° e b). Raccomandato il comparto II (acqua interstiziale) recettore. La batteria com-
prende anche saggi raccomandati sui comparti III (elutriati) e V (estratti) del sedimento 
dell’immissario, o dei solidi sospesi dello scarico, se ritenuti potenzialmente pericolosi per 
un eventuale rilascio di tossici nel recettore. Per valutare la tossicità associata ai solidi in so-
spensione, potrebbe essere sufficiente eseguire la prova su un campione di acqua di scarico 
tal quale. Nell’acqua di scarico potrebbero essere eseguiti saggi su estratti (V) per avviare la 
procedura TIE. 

 Obiettivo c (balneazione): è prescritto il comparto I (acqua), ma raccomandabile almeno un 
saggio sul comparto IV (sedimento intero). 

 Obiettivo d (salvaguardia): sono prescritti i comparti I (acqua), II (acqua interstiziale) e IV 
(sedimento intero). Per ittiocolture e molluschicolture (obiettivo d2), è inoltre indispensabile 
uno studio di bioaccumulo. Ai fini di un recupero (obiettivo d3), la batteria comprende anche 
saggi raccomandati sui comparti III (elutriati) e V (estratti) come parte di una TIE. 
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 Obiettivo e (dragaggi): è prescritto il comparto IV (sedimento intero). Per studiare gli effetti 
sul sito dragato (obiettivo e1), è prescritto anche il comparto II (acqua interstiziale). Per valu-
tare la dispersione del sedimento nell’area marina adiacente alle operazioni di dragaggio (o-
biettivo e1) e per studiare gli effetti sul sito di smaltimento in mare, o per ripascimenti, o 
nell’area adiacente un bacino conterminato costiero (obiettivo e3), sono prescritti saggi sul 
comparto III (elutriati); per studiare gli effetti sul sito di smaltimento a terra (obiettivo e2), 
sono raccomandati saggi sul comparto V (estratti). Poiché l’elutriato viene considerato un ar-
tefatto, si ritiene opportuno, chiamando in causa il principio di precauzione, l’impiego oltre 
al rapporto classico 1:4 di almeno un altro rapporto di diluizione (Arizzi Novelli et al., 
2006). 

La decisione di studiare anche i comparti raccomandati va ovviamente lasciata allo sperimentato-
re, in funzione delle condizioni locali, di tempi, costi, ecc. 

 
 

1.4 - Scelta degli endpoint e degli organismi  
Dopo aver individuato ambienti, obiettivi e comparti, si deve procedere alla scelta del numero 

minimo e tipo di organismi ed endpoint desiderati. 
 

Endpoint 
Va precisato che il DLgs 152/2006 non prevede obbligatoriamente l’effettuazione dei saggi tossi-

cologici nelle fasi iniziali del monitoraggio; per le acque marino-costiere i saggi biologici, considerati 
non prescritti nell’All. 1 par. 3.4.1.3, nella tabella 15 figurano come determinazioni prioritarie nei se-
dimenti (ma non sono specificate le specie bersaglio da utilizzare nei saggi). 

Per quanto riguarda la scelta degli endpoint, quindi, non è possibile fare riferimento a questi di-
sposti legislativi. 

Tuttavia, nel Rapporto RTI CTN_AIM 4./2001 (ANPA, 2001) Elementi per la caratterizzazione 
fisicochimica biologica ed ecotossicologica dei parametri addizionali (D.Lgs. 152/99) nella matrice 
acquosa, nel sedimento e nel biota, viene esplicitamente affermato: 

“Si distinguono tre tipologie fondamentali di tossicità (ai quali sono collegate tre metodologie 
distinte di test): 

1. tossicità acuta (test di tossicità acuta): è l’effetto immediato che una sostanza tossica pro-
duce su un organismo vivente (soma); 

2. tossicità cronica (test di tossicità cronica): è l’effetto a lungo termine che una sostanza tos-
sica produce su un organismo vivente; vengono prese in considerazione diverse generazio-
ni dell’organismo test (soma); 

3. genotossicità e mutagenesi (test di genotossicità e mutagenesi): è l’effetto che una sostanza 
produce su un organismo vivente (genoma); vengono prese, in genere, in considerazione 
diverse generazioni dell’organismo test”. 

È inoltre previsto che sul biota vengano eseguite “analisi di accumulo di metalli pesanti e compo-
sti organici, indicati in tabella 14, nei mitili (Mytilus galloprovincialis). 

La distinzione tra saggi acuti e cronici si presta ad equivoci, in quanto in letteratura sono presenti 
definizioni diverse ed a volte contraddittorie. 

Ad esempio, Ramade (1977) distingue una tossicità acuta, “che provoca la morte o gravi problemi 
fisiologici dopo un breve ritardo successivo all’assor-bimento per via transtegumentaria, polmonare o 
boccale – in una o più esposizioni – d’una dose molto importante di un composto nocivo”; una tossici-
tà subacuta, che differisce dalla precedente perché “una proporzione significativa della popolazione 
può sopravvivere all’intossicazione, ma tutti gli individui presentano sintomi clinici determinati 
dall’assor-bimento del tossico”; una tossicità a lungo termine, derivata “non da una esposizione in un 
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breve periodo a dosi molte elevate, ma al contrario, all’espo-sizione a concentrazioni molto modeste, a 
volte anche a dosi infime, di sostanze inquinanti e per la quale la ripetizione degli effetti cumulativi 
finisce per provocare problemi molto più insidiosi”. 

Moriarty (1990) distingue invece una tossicità letale, che produce la morte di una frazione defini-
ta degli organismi esposti ad un tossico per un tempo prestabilito, da una tossicità subletale, ma sotto-
linea l’ambiguità di questo termine: sebbene indichi che l’esposizione non induce la morte in un breve 
tempo, è probabile che qualsiasi effetto che diminuisce la capacità dell’organismo di rispondere al suo 
ambiente ne accorci la vita. Quindi, in una esposizione subletale, una certa proporzione di individui 
può morire, rendendo incerta la distinzione tra effetti letali e subletali. 

In Australian and New Zealand Guidelines for Fresh and Marine Water Quality (ANZECC 2000), 
nel paragrafo: “Dati di tossicità cronica”, è riportato: “Nei test cronici di tossicità è utilizzata una 
grande varietà di endpoint. Questi possono essere suddivisi in 3 gruppi: funzioni vitali; comportamen-
to; endpoint biochimici. Le funzioni vitali includono la mortalità, alterazioni della riproduzione, 
schiusa, immobilizzazione e inibizione della crescita. Gli endpoint comportamentali comprendono: 
mobilità, motilità, velocità di infossamento, velocità di ventilazione, velocità di nuoto, risposte fototat-
tiche e tasso di alimentazione. Gli endpoint biochimici comprendono: inibizione della bioluminescen-
za, induzione e attività di diversi enzimi (compresi citocromo P-450, EROD, acetilcolinesterasi e me-
tallotioneine), cambiamenti del DNA e del rapporto DNA/RNA, lesioni istopatologiche e disfunzioni 
del sistema immunitario. Ciò solleva una domanda significativa: quale endpoint del test è accettabile 
per ricavare linee guida di qualità delle acque ? Il dibattito sulla rilevanza ambientale di questi 3 tipi 
di endpoint non è stato risolto, ma la maggioranza degli scienziati dovrebbe essere d’accordo nel ri-
tenere che la rilevanza ecologica degli endpoint biochimici e comportamentali è dubbia (Holdway 
1996b; McCarty e Munkittrick, 1996). OECD (1992a) è di questa opinione, affermando che gli en-
dpoint biologici di sopravvivenza, crescita e riproduzione hanno una rilevanza diretta per 
l’ecosistema e dovrebbero ricevere un peso superiore rispetto ad altri endpoint nello stabilire linee 
guida. Questo approccio è stato adottato per le presenti linee guida”.  

Secondo Calow (1993), “I saggi possono anche essere classificati secondo le forme ed evoluzioni 
temporali delle risposte: le risposte possono essere di tipo quantale (vivi/morti, risposte comporta-
mentali attive o disattive), oppure di tipo continuo (crescita/riproduzione); oppure, relativamente al 
tempo di generazione, possono essere a breve termine (acute) o a lungo termine (croniche)”. Succes-
sivamente, relativamente a saggi sui pesci: “I periodi di esposizione vengono solitamente classificati 
come acuti o cronici: viene anche utilizzato il termine subcronico”. E, sempre per i pesci, sono indica-
te metodologie per: “Sub-chronic lethal toxicity” (da OECD, 1984a) e “Sub-chronic sublethal toxi-
city” (drafts EEC, ISO, OECD) 

ECETOC (1993) definisce come: 
1. Tossicità Acuta - Effetti avversi che si manifestano in un breve tempo (non superiore 

ad un terzo del tempo medio tra nascita e raggiungimento della maturità sessuale e du-
rante il quale l’organismo può essere mantenuto in buone condizioni in assenza di a-
limentazione) dopo la somministrazione di una singola dose di una sostanza. 

2. Tossicità Subacuta (Subletale) - Effetti avversi che si manifestano dopo l’esposizione 
ad una sostanza per un periodo ≤ 10 % vita dell’or-ganismo (e durante il quale gli or-
ganismi vengono alimentati). 

3. Tossicità Cronica - Effetti avversi che si manifestano dopo l’esposizione ad una so-
stanza per un periodo > 50 % vita dell’organismo. 

Secondo queste definizioni, ne consegue che non è possibile stabilire un limite temporale, esem-
pio 24, 48 o 96 h, per distinguere tra saggi acuti e subacuti o cronici, perché batteri, alghe, invertebrati, 
ecc., hanno una vita media molto diversa. 

Vighi e Bacci (1998) scrivono: “Negli studi di tossicità cronica l’obiettivo è il calcolo di una so-
glia di tossicità, ovvero di quel livello di esposizione massimo che traccia il confine tra i livelli efficaci 
e non efficaci a tempo indeterminato (ad es. per la durata della vita media degli organismi selezionati 
per il saggio).” […] “Una volta acquisiti dati sulla tossicità acuta si scelgono livelli di esposizione 
più contenuti in modo da non compromettere la funzionalità degli organismi per tempi di trattamento 
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più lunghi che per molti organismi corrispondono ad uno o più cicli riproduttivi. L’effetto prescelto è 
spesso subletale (velocità di crescita, alterazioni della capacità riproduttiva, modificazioni enzimati-
che, alterazioni del comportamento)....”. 

Secondo il Code of Federal Regulations (2001), in riferimento a saggi cronici con dafnidi: “Un 
saggio di tossicità cronico indica un metodo utilizzato per determinare la concentrazione in acqua di 
una sostanza che produce un effetto avverso su un organismo bersaglio durante un periodo di tempo 
prolungato. In questa linea guida i criteri di tossicità sono la mortalità e la riproduzione (opzional-
mente, anche la crescita)”. 

Secondo United Nations (2006): “Le linee guida per la valutazione della tossicità acuta propon-
gono sostanzialmente saggi letali a breve termine (pochi giorni) dove vengono misurate le LC50 (o 
EC50 per parametri strettamente collegati, come l’immobilizzazione per i dafnidi). Le linee guida per 
la valutazione della tossicità cronica hanno, invece, un approccio molto diverso. La durata del saggio 
è in relazione al ciclo vitale dell’organismo e, pertanto, può essere molto differente (giorni, settimane, 
mesi); vengono misurati endpoint subletali invece della mortalità; la variabilità tra  gli endpoint mi-
surati nei vari saggi è elevata; viene utilizzata la NOEC invece della LC50 ... Dal punto di vista scien-
tifico, è essenziale considerare la strategia  di indagine adottata nei saggi ecotossicologici attualmen-
te previsti dalle normative. La regola per vertebrati ed invertebrati è quella di fare riferimento a en-
dpoint letali per saggi acuti e a endpoint relativi alla riproduzione (o sulla crescita) nei saggi cronici. 
Tuttavia, è anche possibile trovare esempi dove il principale effetto dopo esposizioni a lungo termine è 
la letalità (con valori molto bassi di ACR, come osservato nel database), e prodotti chimici che hanno 
effetti cronici sulla riproduzione dopo esposizioni a breve termine. Inoltre, mentre la durata dei saggi 
cronici è associata al ciclo vitale degli organismi, la degradabilità delle sostanze chimiche è definita 
usando sempre la stessa scala temporale”. 

Implicitamente, ISO ha riconosciuto la difficoltà di utilizzare termini di questo tipo perché nella 
Norma 6107-3: 2001 (Water quality - Vocabulary ) non ne dà alcuna definizione, limitandosi a distin-
guere tra saggi statici, semi-statici, dinamici, ecc. 

In letteratura è poi possibile trovare definizioni diverse, che combinano quelle precedenti; ad e-
sempio, si può parlare di tossicità cronica subletale (saggi che coprono l’intero ciclo vitale degli orga-
nismi esposti, o solo alcune fasi), e di tossicità acuta prolungata (mortalità in una sola fase del ciclo 
vitale). In alcuni casi, la tossicità acuta viene identificata con la sola tossicità letale, e la tossicità cro-
nica con quella subletale, anche se in realtà sono noti saggi di tossicità acuta subletale e di tossicità 
cronica letale. Questa confusione è inevitabilmente riflessa anche nei protocolli standardizzati, che a 
volte identificano esplicitamente un tipo di tossicità. Ad esempio la Norma ISO 14669 (1999) nel tito-
lo indica che si tratta di un saggio di tossicità acuta letale. 

Per evitare di ingenerare confusione e possibili equivoci, nel presente documento si prescinde da 
qualsiasi definizione; nel seguito, ci si riferirà quindi ai saggi esattamente come sono indicati dagli e-
stensori e come figurano nella bibliografia citata, e ove possibile i saggi verranno identificati riportan-
do sistematicamente il tipo di endpoint determinato e la durata del saggi. 

 
 

1.5 - Scelta degli organismi e modalità di esecuzione dei saggi (A - H) 
Per quanto riguarda gli organismi, Ducrot et al. (2005) così riassumono le caratteristiche che do-

vrebbero avere le specie da scegliere per una batteria di saggi: 
 facilità di allevamento e manipolazione. ASTM (1994) contempla anche la possibilità di 

una raccolta in natura, perché molte specie possono essere mantenute in laboratorio per il 
tempo necessario alla preparazione ed esecuzione dei saggi, ma non tutte sono allevabili 
(es., sopravvivono ma non si riproducono); 

 disponibilità nell’arco dell’intero anno solare; 
 sensibilità (capacità di rilevare i tossici); 
 riconoscimento come specie di riferimento in metodi standardizzati; 
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 larga distribuzione geografica; 
 importanza ecologica e/o economica. 

Inoltre, dovrebbero essere filogeneticamente ed ecologicamente vicine alle specie dominanti 
nell’ambiente di studio: per l’ambiente sedimentario, ad esempio, si dovrebbe usare almeno un rappre-
sentante per tipo. 

Spesso, viene richiesto che le specie prescelte siano autoctone. ASTM (1994), infatti, indica che 
esse devono essere indigene del sito da controllare, ma ammette che possano essere utilizzate in alter-
nativa altre specie che abbiano una simile nicchia ecologica e la stessa modalità di alimentazione, o 
avere un comportamento simile a quello delle specie indigene. 

Altre caratteristiche importanti sono il tipo di ciclo vitale e di strategia riproduttiva, le dimensioni,  
che possono avere rilevanza nel determinare vie di esposizione, meccanismi della tossicità, cinetica e 
bioaccumulo. Infine, ASTM (1994) osserva che le specie devono essere compatibili con il tipo di e-
sposizione ed endpoint prescelti ed essere tolleranti per un ampio campo di caratteristiche della qualità 
dell’acqua. 

A questo proposito, potrebbe addirittura essere superato il concetto di specie, in quanto spesso il 
“target ecotossicologico” è una fase del ciclo vitale e quindi un sistema biologico. Per esempio, tutte le 
fasi zooplanctoniche di specie e/o generi e/o gruppi di organismi adulti, anche profondamente diffe-
renti, possono essere comunque identificate come un singolo “sistema biologico funzionale” che funge 
da anello di congiunzione tra i produttori (fitoplancton) ed i consumatori secondari (fauna ittica). Tut-
tavia, è obiettivamente difficile elaborare un protocollo metodologico che indichi genericamente come 
modello uno stadio di sviluppo, senza specificare almeno una rosa di specie tra le quali scegliere 
l’organismo che dovrà essere effettivamente utilizzato. 

Considerando gli “ambienti”, va ricordato innanzi tutto che, per il comparto acqua, gli organismi 
possono essere differenti tra ambienti di transizione e costieri, per la differenza in salinità. Anche 
l’acqua interstiziale e gli elutriati potrebbero avere una salinità diversa da quella dell’acqua marina, ed 
ovviamente diversi sono i campioni di acqua dolce dei tributari delle zone di transizione, o degli scari-
chi. 

La modifica del campione per adeguarlo alle esigenze del o degli organismi da usare nel saggio, 
con aggiustamento della salinità, consentirebbe però di utilizzare lo stesso organismo, indipendente-
mente dalla salinità del campione. Purtroppo, è noto che le modifiche di salinità alterano la biodispo-
nibilità dei contaminanti (De Witt et al., 1989) e le risposte omeostatiche degli organismi (Byrne e 
O’Halloran, 2001). Tuttavia, se l’obiettivo è quello di valutare l’effetto delle acque di scarico “dolci” 
sull’ambiente recettore marino o salmastro, l’alterazione indotta nel campione in realtà anticipa solo 
quanto effettivamente avviene in natura. 

Per quanto riguarda la rilevanza (ecologica e/o economica) degli organismi, il Guidance Docu-
ment No 5 (zone di transizione e costiere) sottolinea l’importanza dell’inserimento dei pesci tra gli e-
lementi biologici per le zone di transizione, assieme a flora e invertebrati bentonici; mentre il Guidan-
ce Document No 3 (pressioni e impatti) ribadisce che i pesci non sono inclusi tra gli elementi di quali-
tà biologica per gli ambienti costieri; il Guidance Document No 4 (ambienti pesantemente modificati) 
suggerisce, per le protezioni costiere, l’uso di invertebrati bentonici e macroalghe come indicatori. 

Purtroppo, come viene ribadito nel Guidance Document No 7, Monitoring under the Water Fra-
mework Directive (prodotto dal Working Group 2.7 – Monitoring nell’ambito della Common Imple-
mentation Strategy For The Water Framework Directive (2000/60/EC)), per la WFD vengono conside-
rati elementi di qualità, per di più solo desiderabili e non obbligatori, soltanto i bioassay ed il bioac-
cumulo su pesci, negli ambienti di transizione, e nemmeno quelli nelle acque costiere. 

Tuttavia, come risulta dal pronunciamento del CIS Working Group 2.7 Monitoring1, i bioassays 
permettono di verificare gli effetti ambientali in un modo più olistico (e perciò più significativo) del 
monitoraggio chimico da solo. Pur riconoscendone le possibili limitazioni (rilevanza ecologica, arte-
fatti di campionamento, instabilità dei campioni, ecc.), il Working Group, in linea con le raccomanda-
                                                      
1 http://forum.europa.eu.int/Members/irc/env/wfd/library?l=/framework_directive/thematic_documents/12_-
_monitoring/factsheets_monitoring/bioassays&vm=detailed&sb=Title 
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zioni del Scientific Committee for Toxicity, Ecotoxicity and the Environment della Water Framework 
Directive, afferma che i bioassay dovrebbero essere utilizzati in tutte le fasi di applicazione del WFD, 
dal Monitoraggio di sorveglianza al Monitoraggio operativo e fino al Monitoraggio di indagine, dove 
permettono di risalire alle cause del deterioramento della qualità e di stabilire la frazione biologica-
mente attiva dei contaminanti. È forse la loro funzione più importante per la WFD. 

Anche il Technical Report 86 (2003) Testing of indicators for the marine and coastal environ-
ment in Europe. Part 3: Present state and development of indicators for eutrophication, hazardous 
substances, oil and ecological quality, European Environment Agency, ammette che è praticamente 
impossibile monitorare le 140 sostanze pericolose indicate dall’Unione Europea ed afferma “A selec-
tion should be made of effects that can be clearly related to hazardous substances and that offer the 
possibilities of drawing the attention of policy-makers and the public. Imposex, a biological effect of 
the presence of TBT in marine and coastal waters, may offer such an opportunity”. 

Neanche nella proposta di una nuova Marine Framework Directive per le acque extra-territoriali 
(Brussels, 24.10.2005, COM(2005) 505 final, 2005/0211 (COD) Proposal for a Directive Of The 
European Parliament And Of The Council establishing a Framework for Community Action in the 
field of Marine Environmental Policy (Marine Strategy Directive)) si indicano come necessari i saggi 
ecotossicologici e men che meno si citano specifici organismi marini da monitorare. 

Il Decreto Legislativo 152 del 3 aprile 2006, recante Norme in materia ambientale, nell’Allegato 
I (Monitoraggio e classificazione delle acque in funzione degli obiettivi di qualità ambientale) alla 
parte Terza, Norme in materia di difesa del suolo e lotta alla desertificazione, di tutela delle acque 
dall’inquinamento e di gestione delle risorse idriche, indica solo, tra gli elementi biologici da monito-
rare: 

 composizione, abbondanza e biomassa del fitoplancton; 
 composizione e abbondanza dell’altra flora acquatica (macroalghe e Angiosperme); 
 composizione e abbondanza dei macroinvertebrati bentonici; 
 composizione e abbondanza della fauna ittica per le acque di transizione, e gli stessi, me-

no i pesci, per le acque costiere. 
Il Decreto fa poi riferimento alla WFD per richiamare i criteri ecotossicologici utilizzati per fissa-

re gli standard chimici di qualità ambientale. I dati utilizzati, e quindi ritenuti significativi, per stabilire 
le concentrazioni, attraverso l’applicazione di un “fattore di sicurezza”, sono: la L(E)C acuta “per o-
gnuno dei tre livelli trofici dell’insieme di base”; una NOEC cronica per pesci o dafnia o un organismo 
rappresentativo delle acque saline; due NOEC croniche per specie appartenenti a due livelli trofici (pe-
sci e/o dafnia o un organismo rappresentativo delle acque saline e/o alghe); NOEC croniche per alme-
no tre specie (di norma pesci, dafnia o un organismo rappresentativo delle acque saline e alghe) appar-
tenenti a tre livelli trofici. Inoltre, se disponibili, dati di bioaccumulo (senza specifica degli organismi). 
Quindi, ignorando per ora il contestato riferimento alla NOEC, si accetta almeno il principio che i dati 
ecotossicologici utili siano, in ordine di rilevanza (inversamente proporzionale ai fattori di sicurezza): 
tossicità cronica a tre livelli trofici > tossicità cronica a due livelli trofici (alghe + organismo animale) 
> tossicità cronica di un organismo animale > tossicità acuta per tre livelli trofici > bioaccumulo (pa-
rametro addizionale). 

Seguendo la logica utilizzata da van Beelen (2003) per i microorganismi e generalizzando a tutti i 
possibili organismi bersaglio, teoricamente i saggi che compongono una batteria dovrebbero: 

1) essere basati su organismi bentonici o non bentonici. Più precisamente la distinzione do-
vrebbe basarsi sullo specifico stadio vitale: qui vengono considerati non bentonici anche gli 
stadi larvali planctonici di organismi bentonici. Inoltre, non si fa distinzione tra infauna e 
organismi epibentonici. La scelta di organismi non bentonici è giustificata dal fatto che an-
che organismi che vivono nella colonna d’acqua possono essere danneggiati da una conta-
minazione dei sedimenti (ASTM, 1994); 

2) utilizzare sedimento intero o acqua sovranatante e/o interstiziale;  
3) essere condotti in presenza di sedimento o senza fase solida. 
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Le varie combinazioni definiscono 8 diversi tipi teorici di saggi biologici (Tab. 1.1). 

 

 

Tab. 1.1 – Combinazioni teoriche di saggi biologici previste. 

 Tipo di studio Sedimento
intero 

Organismi 
bentonici 

Sedimento
presente 

A Con sedimento intero e organismi bentonici Si Si Si 

B Con sedimento intero e organismi non bentonici Si No Si 

C Con elutriati (o estratti) da sedimento intero e organismi 
non bentonici, senza fase solida 

Si No No 

D Con acqua sovranatante o interstiziale + fase solida (es. 
sedimento artificiale) e organismi bentonici 

No Si Si 

E Con acqua sovranatante o interstiziale e organismi ben-
tonici, senza fase solida 

No Si No 

F Con acqua sovranatante o interstiziale + fase solida (es. 
sedimento artificiale) e organismi non bentonici 

No No Si 

G Con elutriati (o estratti) da sedimento intero e organismi 
bentonici, senza fase solida 

Si Si No 

H Con acqua sovranatante o interstiziale e organismi non 
bentonici, senza fase solida 

No No No 

 

 

Nelle combinazioni A e B si intende che gli organismi, bentonici o no, vengono esposti a sedi-
mento intero al di sopra del quale viene stratificata dell’acqua salina, naturale od artificiale (quindi in 
realtà viene simulato un microcosmo che contiene sia fase solida, sia fase liquida). Per ASTM (ASTM, 
1994) anche quest’acqua è considerata “sovranatante”, ma questa definizione dovrebbe essere riserva-
ta alla vera acqua sovranatante, in particolare quella a contatto del sedimento durante il campionamen-
to; quella aggiunta al sedimento per l’esecuzione del saggio potrebbe essere indicata come “sovrappo-
sta”. A volte nei saggi di Tipo B viene anche utilizzato un retino, deposto sul sedimento, perchè ci 
possa essere diffusione ma gli organismi non possano infossarsi. Ovviamente, specialmente nei saggi 
di lunga durata, è possibile un passaggio di tossici dalla fase sedimento alla fase acqua sovrapposta 
(per diffusione e/o bioturbazione). Solitamente l’acqua viene sovrapposta al sedimento cercando di 
minimizzare il disturbo della superficie, ma il rilascio dalla fase solida può essere volutamente accele-
rato risospendendo il sedimento in acqua e lasciando successivamente decantare. Alcuni Autori (Gef-
fard et al., 2005) utilizzano poi questo insieme di sedimento ed acqua (“sedimento decantato”) per 
l’esposizione degli organismi. Per la suddivisione qui considerata, anche questo tipo di trattamento 
rientra nei saggi di Tipo A o B. 

Nelle combinazioni C e G, invece, si utilizzano elutriati, cioè estratti acquosi ottenuti mescolando 
il sedimento intero con acqua salina, naturale od artificiale, in opportune proporzioni (solitamente 1:4). 
Successivamente, il sedimento viene separato (per decantazione, filtrazione o centrifugazione) 
dall’elutriato e gli organismi vengono esposti alla sola fase liquida, che si ritiene abbia però estratto 



28 

 

dal sedimento intero i tossici biodisponibili. Gli estratti si ottengono allo stesso modo, utilizzando un 
estraente diverso dall’acqua salina. Ovviamente, gli estratti comportano una volontaria, notevole mo-
difica del mezzo, intesa a ipotizzare un rilascio di tossici in condizioni estreme (scenario delle condi-
zioni peggiori). In teoria, l’estraente può essere un modificatore di acidità (acido o base), un comples-
sante o un solvente organico. L’approccio ha una evidente derivazione dalla chimica, dove è stato pro-
posto per studiare la “speciazione“ nei sedimenti, ma la sua applicazione in ecotossicologia introduce 
l’ovvia limitazione che l’estraente non deve essere di per sé tossico. Gli estratti sono comunemente 
utilizzati per rilevare la genotossicità dei sedimenti (Kammann et al., 2000). Includono anche i saggi 
(sperimentali) di TIE in fase solida (esempio: Phillips et al, 2006): comportando una marcata manipo-
lazione del sedimento. Ciò non rientra più nella definizione di “sedimento intero” (ASTM, 1994). 

Le combinazioni D e F indicano saggi nei quali una fase acquosa (acqua interstiziale o sovrana-
tante), precedentemente separata dal sedimento intero, viene stratificato sopra una fase solida diversa 
dal sedimento di partenza (es. sedimento di riferimento o sedimento artificiale) e gli organismi sono 
esposti alla combinazione fase liquida – fase solida, per rispettare le esigenze di habitat degli organi-
smi stessi. 

Non è prevista una combinazione elutriati o estratti + fase solida, anche se teoricamente sarebbe 
possibile aggiungere un sedimento artificiale o di riferimento, perché non se ne trova riscontro in lette-
ratura. 

Le combinazioni E e G possono sembrare improbabili, ma sono spesso utilizzate, ad esempio con 
il polichete Dinophilus gyrociliatus (Nipper et al., 2002), quando la presenza di una fase solida rende 
difficile ritrovare gli organismi esposti o comunque misurare l’endpoint, ma l’organismo bentonico è 
comunque in grado di sopravvivere in assenza di sedimento. 

La combinazione H indica semplicemente i saggi in cui viene utilizzata una fase acquosa (acqua 
sovranatante o interstiziale), ma diversa dagli elutriati, con organismi liberamente natanti o flottanti. In 
senso lato, queste combinazioni comprendono anche le manipolazioni dell’acqua interstiziale per studi 
di TIE (Carr et al., 2001c; Stronkhorst et al., 2003a). 

Un’ultima precisazione: per una batteria di routine si propone di utilizzare sistemi statici, o al 
massimo semi-statici (con rinnovo periodico del mezzo acquoso), perché i sistemi a flusso continuo, 
anche se disponibili (esempio: Dan Wall et al., 1998), decisamente non sono fruibili a tutti i laboratori. 

Gli ambienti di transizione richiedono un’attenzione particolare. Come ricordano Chapman e 
Wang (2001), in letteratura è possibile riscontrare metodiche poco appropriate: ad esempio, per espe-
rimenti di Tipo A e B con sedimenti marini, ma sovrapponendo acqua dolce ed utilizzando organismi 
d’acqua dolce; oppure, con acqua interstiziale di estuario o elutriati, aumentando la salinità per utiliz-
zare organismi marini. Ovviamente, ciò comporta una potenziale modifica della biodisponibilità, con-
centrazione e tossicità dei tossici. Gli Autori concludono che l’unico sistema ragionevole di determina-
re tossicità e biodisponibilità dei sedimenti di ambienti di transizione è quello di sottoporre ai saggi il 
sedimento tal quale, utilizzando organismi in grado di tollerare il range di condizioni di tali ambienti, 
in particolare le differenze di salinità. 

In questo senso, potrebbero dunque essere utilizzati anche per campioni acquosi organismi euria-
lini, come ad esempio Dunaliella tertiolecta, che consente di eseguire saggi biologici a basse salinità, 
fino a 20 PSU (Onorati et al., 2007). 

Pertanto, per i vari ambienti, obiettivi e comparti, sono ritenuti prescritti i saggi: 
• A1(a, b, c, d) I e B1(a, b, c, d) I – saggi di tipo H; 
• A2, 3, 4 (a) e B2, 3, 4 (a) – saggi di tipo H, A, B (raccomandati D con acqua intersti-

ziale e C e/o G); 
• A2, 3, 4 (b) e B2, 3, 4 (b) – saggi di tipo H, A e/o B (raccomandati D con acqua inter-

stiziale; C e/o G con sedimento immissario o solidi sospesi scarico); 
• A2, 3, 4 (c) e B2, 3, 4 (c) – saggi di tipo H (raccomandati A e/o B); 
• A2, 3, 4 (d) e B2, 3, 4 (d) – saggi di tipo H, A, B, D (raccomandati C e G); 
• A2, 3, 4 (e) e B2, 3, 4 (e) – saggi di tipo A e B + H (e1) o C (e2, e3). 

Un ulteriore criterio, solitamente auspicato, per l’identificazione degli organismi da utilizzare nei 
saggi, sarebbe l’uso di specie ecologicamente rilevanti e (possibilmente) autoctone. 
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A questo proposito, va ricordato che, come ribadito nel documento ANPA (2000) Elementi di i-
dentificazione delle acque di transizione. RTI CTN_AIM 6./2000, il benthos di acque salmastre è me-
no ricco di specie sia rispetto alle comunità marine, sia a quelle dulciacquicole. Per gli ambienti di 
transizione quindi potrebbe essere più problematico identificare una vasta gamma di organismi rappre-
sentativi, autoctoni, adatti per i saggi ecotossicologici. 

Va poi sottolineato che, per una applicazione di routine e largamente diffusa tra laboratori pubbli-
ci e privati, probabilmente bisognerà orientarsi preferibilmente su organismi allevati/coltivati in labo-
ratorio, piuttosto che raccolti in natura, oppure facilmente reperibili per vie commerciali, indipenden-
temente dal periodo stagionale (acquacolture e/o laboratori che commercializzano le specie di interes-
se, eventualmente anche in forma criptobiotica, quali cisti o spore). 

Per quanto concerne la rilevanza ecologica, il Guidance Document No 2 cita esplicitamente alghe 
e piante tra gli elementi biologici importanti, pertanto sembra scontato inserire almeno un saggio con 
un vegetale. 

Nella scelta degli animali, non bisogna poi dimenticare alcune considerazioni etiche. Come ricor-
dano le linee guida ARPAL (2004) CTN – AIM Monitoraggio dei sedimenti e delle biocenosi marine. 
Raccolta, adeguamento ed integrazione delle informazioni le Direttive Europee limitano l’utilizzo dei 
vertebrati per i saggi di mortalità; inoltre, l’uso di specie non residenti può essere impedito perché tali 
specie non sono importabili e/o possono costituire un pericolo di immissione accidentalmente 
nell’ambiente, come ad esempio il caso di Americamysis (ex Mysidopsis) bahia, il cui impiego è previ-
sto dal DD 23.12.2002 per la valutazione dell’impiego in mare di prodotti disinquinanti. 

In realtà, la Direttiva 86/609 impone delle limitazioni per la sperimentazione con vertebrati, in-
cluse le forme larvali (ma non menziona specificatamente i pesci), ed esplicitamente esclude le forme 
fetali o embrionali. 

Tuttavia, anche se Cohen et al. (2003) suggeriscono addirittura di utilizzare vertebrati terrestri per 
il monitoraggio ecotossicologico di estuari, e Hoekzema et al. (2006) passano in rassegna numerosi 
sistemi per minimizzare il numero di pesci nei saggi, in considerazione della obiettiva difficoltà di 
mantenere un allevamento e di effettuare saggi con vertebrati, anche negli stadi embrionali e/o larvali, 
potrebbe essere necessario restringere il campo a batteri, vegetali e invertebrati. Si ricorda però che in 
Germania il saggio di embriotossicità su pesci è obbligatorio per il monitoraggio di effluenti. 

Il Rapporto RTI CTN_AIM 4./2001 (ANPA, 2001) Elementi per la caratterizzazione fisicochimi-
ca biologica ed ecotossicologica dei parametri addizionali (D.Lgs. 152/99) nella matrice acquosa, nel 
sedimento e nel biota, riporta alcune considerazioni in merito al tipo di saggi ecotossicologici da uti-
lizzare per gli ambienti marini e di transizione. Per le alghe, conferma che la legislazione italiana non 
indica alcuna specie, anche se vengono comunemente utilizzate Dunaliella tertiolecta Butcher, Phae-
odactylum tricornutum e Skeletonema costatum. Occasionalmente, sono state impiegate per i saggi su 
acqua di mare alghe verdi (Chlorella sp., Chlorococcum sp.), brune, Diatomee (Isochrysis galbana, 
Nitschia closterium, Thalassiosira pseudonana), e rosse (Porphydirium cruentum). Il saggio algale 
può essere utilizzato per il controllo dello stato trofico e della tossicità nei recettori, per la presenza di 
tossici ed elementi eutrofizzanti negli scarichi. Per la metodologia ed eventuali approfondimenti si ri-
manda al Quaderno ARPAT (1998) “Metodologie di saggio algale per il controllo dei corpi idrici e 
delle acque di scarico”. Non vengono presi in considerazione altri saggi ecotossicologici applicabili 
ad acque marine o salmastre. 

Le linee guida ARPAL (2004) CTN – AIM Monitoraggio dei sedimenti e delle biocenosi marine. 
Raccolta, adeguamento ed integrazione delle informazioni propongono un elenco di metodi ufficiali, 
ripreso da Volpi Ghirardini e Pellegrini (2001). Le linee guida ARPAL raccolgono poi in una tabella i 
saggi ritenuti più interessanti, suddivisi per comparti. Queste indicazioni sono state prese in considera-
zione per l’estensione di questo documento, ma in funzione del diverso approccio utilizzato si è poi 
concordato di adottare batterie diverse da quelle elencate nelle linee guida ARPAL (2004). 

Un altro esempio di come il problema può essere affrontato è rappresentato dalla attività della 
OSPAR Commission, che nel 2005 ha pubblicato il volume Synergies in Assessment and Monitoring 
between OSPAR and the European Union. Analysis of synergies in assessment and monitoring of haz-
ardous substances, eutrophication, radioactive substances and offshore industry in the North-East At-
lantic. Volume I. Questa pubblicazione puntualizza che la WFD non ha, o non ha ancora, emanato del-



30 

 

le linee guida per il monitoraggio delle sostanza pericolose, mentre la OSPAR Commission, 
nell’ambito del Joint Assessment and Monitoring Programme, nel 1997 ha pubblicato le JAMP Guide-
lines for General Biological Effects Monitoring, che riportano alcuni saggi per sedimento, acqua inter-
stiziale, elutriati e acqua (consultare i relativi Technical Annexes). 

Nel 2004, assieme a ICES la OSPAR ha anche pubblicato gli Atti del OSPAR/ICES Workshop on 
the evaluation and update of background reference concentrations (B/RCs) and ecotoxicological as-
sessment criteria (EACs) and how these assessment tools should be used in assessing contaminants in 
water, sediment and biota. 9 – 13 February 2004, The Hague. Non si parla però di saggi ecotossicolo-
gici, ma solo di valori di riferimento (concentrazioni) per acqua, sedimenti e biota (in particolare, pesci 
e Mytilus edulis) e di utilizzo di fattori di bioconcentrazione e biomagnificazione. 

In teoria, una batteria di saggi ecotossicologici dovrebbe utilizzare un insieme di organismi rap-
presentativi delle diverse strategie riproduttive, abitudini alimentari, preferenze per il substrato, ecc. In 
effetti, Ducrot et al. (2005) hanno anche proposto un metodo basato sull’analisi statistica delle caratte-
ristiche biologiche ed ecologiche delle specie bentoniche, ma è stato applicato solo ai sedimenti fluvia-
li. 

 

1.6 - APPLICAZIONI PER OBIETTIVI SPECIFICI 
Verranno ora prese in considerazione le applicazioni, riportate nella letteratura scientifica, di bat-

terie di saggi biologici per alcuni specifici obiettivi. 
 
Obiettivo a: monitoraggio ambientale in generale (definizione dello stato di qualità ai sensi 

della WFD, D.Lgs. 152/06)  
Questo obiettivo ha una possibile differenziazione (a1) se il monitoraggio è inteso ad identificare 

strategie di recupero. 
Proprio per la sua genericità, l’obiettivo a pone particolari problemi per la definizione di una bat-

teria di routine che, presumibilmente, andrà applicata discontinuamente (anzi, al limite una sola volta), 
in aree per le quali si hanno scarse o nulle informazioni pregresse per quanto concerne l’ecotossicità 
dei sedimenti. 

Ai fini della WFD e Dlgs. 152/99, dovrebbe essere inoltre teoricamente applicabile a 7375 km di 
coste, il che ovviamente pone dei severi limiti a numero e durata dei saggi.  

Ad esempio, sarebbero certamente molto utili studi che prendano in considerazione una catena 
trofica, anche semplificata. Rice et al. (2000) hanno proposto uno studio su biomarker di un pesce, a-
limentato con policheti esposti a sedimenti contaminati, dimostrando l’estrema sensibilità della meto-
dica. Ma la sola esposizione dei policheti dura 28 giorni ed è seguita da un periodo di 10 – 12 giorni di 
alimentazione dei pesci! 

E’ necessario, quindi, trovare un ragionevole compromesso tra realismo ecologico e fattibilità dei 
controlli di routine. 

Partendo dal presupposto che, per questo obiettivo, per ciascuna area sono pensabili una o al mas-
simo poche verifiche annuali (salvo ottenimento di una risposta che richieda approfondimento o moni-
toraggio intensificato nel tempo), è indispensabile affiancare ai saggi ecotossicologici uno studio sulle 
comunità bentoniche. Le analisi chimiche dei sedimenti non sono invece indispensabili, a meno di non 
avere informazioni pregresse che consentano di effettuare determinazioni mirate. In questo caso, il ri-
ferimento alle Sediment Quality Guidelines potrà contribuire ad indirizzare anche saggi di tossicità 
specifici. 

In ambienti con substrato duro (A1 e B1) ovviamente è prescritto il comparto I (acqua) e sono ri-
chiesti saggi di Tipo H (con acqua sovranatante, organismi non bentonici). 

Per gli ambienti con substrati non duri A2, 3, 4 e B2, 3, 4 (sabbiosi, fangosi e misti), ovviamente 
sono prescritti i comparti I (acqua) e IV (sedimento). Raccomandato il comparto II (acqua interstizia-
le). Sono quindi necessari saggi di tipo H, A, B (raccomandati D con acqua interstiziale e C e/o G). 
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Considerando i sedimenti superficiali, secondo van der Brink e Kater (2006), tra i saggi indicati 
dal National Institute for Coastal and Marine Management (RIKZ) in Olanda, la rilevanza ecologica è: 

 limitata - bioluminescenza Vibrio fischeri Microtox® Solid Phase, sospensione sedimento; 
 moderata - sopravvivenza 1 d, Brachionus plicatilis Rototoxkit® acqua interstiziale; 
 moderata - sopravvivenza e deformazione larvale 2 d, Crassostrea gigas elutriato; 
 elevata - sopravvivenza 10 d, Corophium volutator sedimento intero, statico; 
 elevata - sopravvivenza e comportamento (riseppellimento) 14 d, Echinocardium corda-

tum sedimento intero, flusso continuo. 
Cioè, sostanzialmente, la rilevanza ecologica diminuisce se non si usa il sedimento intero ed au-

menta per tempi di esposizione prolungati. 
In Australia, uno studio su sedimenti superficiali di porti, laghi costieri e estuari (McCready et al., 

2004) ha riscontrato la seguente scala di sensibilità: sopravvivenza anfipodi < Microtox® acqua inter-
stiziale < anfipodi infossamento < sviluppo larvale riccio < fertilizzazione riccio < Microtox® estratti 
con solventi. 

Si ravvede quindi la necessità di studiare l’acqua interstiziale che, secondo la review di Carr et al. 
(2001a), è indicata per effettuare saggi con stadi embrionali e/o larvali (di molluschi, policheti, crosta-
cei, echinodermi e pesci), e con organismi di differenti livelli trofici: produttori primari (alghe d’acqua 
dolce e marine) e consumatori primari (invertebrati d’acqua dolce o marini). I saggi di tossicità posso-
no essere un ordine di grandezza più sensibili di quelli con sedimento intero e consentono studi di TIE 
(Carr et al., 2001c; Stronkhorst et al., 2003). Solitamente, sono anche più rapidi ed economici, ma 
possono richiedere un aggiustamento della salinità (Carr et al., 2004). 

Alcuni esempi: 
 Bombardier e Bermingham (1999) hanno usato il saggio Microtox® (Vibrio fischeri) ed il 

saggio di inibizione della fertilizzazione con il riccio Lytechinus pictus (Environment Ca-
nada, 1992). 

 Carr et al. (2001b) forniscono le metodiche operative standard per effettuare simultanea-
mente 3 saggi di tossicità con il riccio Arbacia punctulata: sulla fertilizzazione, lo svilup-
po embrionale e di Genotossicità/Teratogenicità. Vengono indicati anche i pre-saggi su 
sperma e uova. Questi saggi sono accompagnati dal saggio di germinazione e crescita dei 
germogli, che utilizza zoospore quadriflagellate di Ulva fasciata e U. lactuca. In un suc-
cessivo lavoro (Carr et al., 2004) è stato usato il solo saggio sullo sviluppo embrionale su 
riccio. 

 Stronkhorst et al. (2003) hanno applicato la TIE con saggi di sopravvivenza di C. voluta-
tor, bioluminescenza con V. fischeri, fertilizzazione e sviluppo embrionale 48 h con il ric-
cio Psammechimus miliaris. 

 Nello studio di TIE con acqua interstiziale di Thomas et al. (2003) è stato invece utilizza-
to il solo saggio di mortalità di Tisbe battagliai a 24 e 48 ore. 

In generale, se lo studio viene effettuato per valutare il possibile recupero della zona (obiettivo 
a1), la batteria comprende anche saggi raccomandati sui comparti III (elutriati) e V (estratti con sol-
venti) e sarebbe opportuno utilizzare tecniche di TIE. Per questo scopo, si potrebbe proporre l’utilizzo 
del ROTASTM (Rapid On site Toxicity ASsay), basato sui batteri bioluminescenti2. 

 
Obiettivo b: effluenti e ambienti recettori  
L’applicazione di saggi di tossicità al monitoraggio degli effluenti ha ormai una lunga storia e so-

no quindi disponibili molti esempi di batterie. La scelta di organismi e endpoint spesso è condizionata 
dall’obiettivo principale, l’effluente oppure il recettore (Tinsley et al., 2004; Johnson et al., 2004). 

                                                      
2 http://www.cysense.com/images/upload/docum/CTPN200531_ROTAS.pdf 
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Secondo OSPAR (2007): “Lo scarico può presentare un diverso grado di salinità (da dulciac-
quicolo a prettamente marino). Idealmente, l’organismo test da impiegarsi dovrebbe essere in linea 
con le caratteristiche del corpo recettore (test con organismi marini per scarichi a mare, test con or-
ganismi d’acqua dolce per scarichi convogliati in laghi e fiumi). Nel momento in cui le caratteristiche 
dell’effluente sono diverse rispetto a quelle del corpo recettore (scarico dulciacquicolo recapitato in 
mare) dovrebbe essere compiuta una scelta: o modificare l’effluente (salinità, …) o modificare il pro-
tocollo test (selezionare organismi d’acqua dolce anche se lo scarico è convogliato in mare). Ogni 
approccio presenta i suoi vantaggi e svantaggi e non possono essere dati al momento dei criteri gene-
rali di scelta”. 

Ai fini delle presenti Linee Guida verrà preso in considerazione l’Obiettivo b (scarichi e recetto-
ri), ma con enfasi posta sul recettore: pertanto, sono prescritti i comparti I (acqua) e IV (sedimento) 
per il recettore (escludendo ovviamente gli ambienti con substrato duro A1 e B1). Infatti, un controllo 
limitato all’acqua dell’immissario o scarico non garantisce l’assenza di rischio per l’ambiente recetto-
re. Per questo deve essere previsto un saggio di tipo A o B, con sedimento intero del recettore e orga-
nismi bentonici o non bentonici. 

Il comparto I (acqua) può richiedere batterie differenziate per acqua dolce (tributari di ambienti di 
transizione e scarichi) e acqua salata o salmastra (ambienti recettori). Non verranno comunque propo-
ste batterie con saggi che prevedono organismi di acqua dolce, che esulano dagli scopi del presente la-
voro. 

Sono dunque da prevedere saggi di tipo H (con acqua sovranatante e organismi non bentonici, 
senza fase solida). Seguendo il criterio EPA, l’eventuale effetto tossico esercitato dai contaminanti 
presenti nell’acqua di scarico dolce dovrebbe essere determinato con organismi dell’ambiente marino 
o salmastro. In tal modo, viene simulato anche il comportamento dello scarico che, nella realtà, tende-
rà a diluirsi effettivamente nel recettore marino o salmastro. A tale scopo il campione di acqua di sca-
rico potrebbe essere arricchito con una salamoia ottenuta mediante evaporazione dell’acqua di mare 
(Hypersaline brine - HSB). 

Per acque salmastre (A1, 2, 3, 4) o salate (recettore B1, 2, 3, 4 o scarichi salati), la batteria do-
vrebbe prevedere: 

 saggi di Tipo H, acqua sovranatante; 
 saggi di Tipo A con sedimento del recettore e organismi bentonici; 
 saggi di Tipo B con sedimento del recettore e organismi non bentonici. 

Ovviamente, le batterie per acque salmastre possono differire da quelle per acque salate perché gli 
organismi devono poter tollerare ampie variazioni nella salinità. 

Altri saggi raccomandati sono quelli: 
 di tipo H, con acqua interstiziale del recettore e organismi non bentonici, senza fase soli-

da; 
 di tipo C o G, con elutriati (o estratti) da sedimento intero dell’immissario (o solidi so-

spesi dello scarico) e organismi bentonici o non bentonici, per ipotizzare l’effetto di un ri-
lascio di tossici dopo immissione del materiale solido sospeso nel recettore. 

La review di Power e Boumphrey (2004) conferma che, se sono previsti saggi di tossicità per gli 
effluenti, in Europa la tendenza è quella di utilizzare batterie senza pesci, composte da batteri, piante 
ed invertebrati, che impiegano metodi standardizzati e privilegiando quando possibile i microbiotest. 
Inoltre, i saggi non si limitano più a rilevare la tossicità “acuta” ma anche la tossicità “cronica” e pos-
sibili effetti genotossici, mutageni, ecc. 

Nel 2005 la OSPAR ha dedicato un volume a Whole Effluent Assessment. OSPAR ha infatti adot-
tato il criterio PBT, cioè prevede una serie di saggi (biologici) per determinare Persistenza, Bioaccu-
mulo e Tossicità degli effluenti, includendo gli effetti di distruttori endocrini e genotossici, con parti-
colare riferimento alla suscettibilità delle acque marine come recapito degli effluenti. 

La metodologia WEA proposta consiste di una combinazione di saggi per rilevare i potenziali ef-
fetti tossici acuti e cronici, la genotossicità, il bioaccumulo e la persistenza. I metodi, derivati da quelli 
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per sostanze pericolose, potrebbero facilmente essere standardizzati. Sono richiesti ulteriori studi per 
saggi di tossicità cronica e per il confronto e la validazione di due saggi di bioaccumulo. 

OSPAR intende fornire un insieme di “strumenti”, dando cioè la possibilità di scegliere una batte-
ria personalizzata. Dalle prove con 17 effluenti, di ospedali e di industrie di tipologie differenti (fine 
chemicals, farmaceutici, tessili, cartiere), in 7 diversi Paesi, emerge in generale che l’ordine di sensibi-
lità relativo è: alghe > crostacei cronico > batteri ~ crostacei acuto > pesci acuto. 

Il documento OSPAR aggiunge anche che i pesci potrebbero essere eliminati per considerazioni 
etiche, oltre che per la scarsa sensibilità e/o i costi. Questa raccomandazione è però opinabile, perché 
la sensibilità varia di molto in funzione dello stadio vitale che si utilizza, così come i costi: giovanili o 
larve corrispondono a volumi di acqua e costi di gestione minori. 

Recentemente OSPAR (2005c) ha aggiornato l’ordine di sensibilità secondo quanto segue: alghe 
~ ostriche > crostacei cronico > batteri ~ crostacei acuto > pesci acuto > piante acquatiche. In partico-
lare, il saggio con ostriche rappresenta in alcune normative internazionali una realtà già consolidata 
(USEPA, 1995; SEPA, 2003; Girling et al., 2004) con applicazioni routinarie finalizzate al controllo 
delle potenzialità ecotossicologiche degli scarichi e la valutazione dei rischi per il corpo recettore.  

Sempre secondo OSPAR, dovrebbero invece essere inclusi saggi di bioaccumulo (membrane se-
mipermeabili), di biodegradabilità, di genotossicità (OSPAR, 2002) e per i distruttori endocrini (O-
SPAR. 2003). In letteratura si trovano anche saggi di genotossicità con policheti (Jha et al., 1996); con 
molluschi (Jha et al., 2000); Comet assay con pesci (Kammann et al., 2000; Nehls e Segner, 2005). 

Per il bioaccumulo si veda anche JAMP Guidelines for Monitoring Contaminants in Biota, O-
SPAR Commission, Ref. No. 1999-2. 

Per OSPAR, una batteria per il comparto acqua dolce dovrebbe comprendere almeno saggi con 
batteri, alghe e crostacei (cronico): Vibrio fischeri 30 min EC50 (Microtox®); Pseudokirchneriella su-
bcapitata 72h EC50 ISO 8692; Daphnia magna 21d NOEC OECD 211. Invece per acque salate: Vi-
brio fischeri 30 min EC50 (Microtox®); Skeletonema costatum 72h EC50 EN ISO 10253-06; Tisbe 
battagliai 16d EC50 (in house method UK; ISO 14669 riporta 48h LC50). Per acque salmastre: Vibrio 
fischeri 30 min EC50 (Microtox®); Skeletonema costatum 72h EC50 EN ISO 10253-06; Nitocra spini-
pes 96h EC50 SS 02 81 06 (metodo svedese). 

Per EPA, la WEA prevede saggi di tossicità acuta e cronica. Per la tossicità acuta, il manuale 
USEPA (2002a) indica per gli organismi di acqua dolce: Ceriodaphnia dubia, Daphnia pulex e D. 
magna, Pimephales promelas, Oncorhynchus mykiss e Salvelinus fontinalis. Per estuari ed acque ma-
rine: Americamysis (ex Mysidopsis) bahia, Cyprinodon variegatus, Menidia beryllina, M. menidia, e 
M. peninsulae. 

Con riferimento alla tossicità cronica, il manuale EPA (2002b) riporta i saggi per 5 specie, due 
pesci, Cyprinodon variegatus e Menidia beryllina; un  crostaceo, Americamysis (ex Mysidopsis) ba-
hia; il riccio Arbacia punctulata; e la macroalga rossa Champia parvula. 4 metodi, oltre alla mortalità, 
hanno endpoint cronici di crescita o riproduzione (o entrambi). Il saggio a 9 giorni della sopravvivenza 
embrio-larvale con Cyprinodon variegatus rileva effetti teratogeni. Per il riccio l’endpoint è la fertiliz-
zazione. La salinità viene corretta. La tossicità sub-cronica può essere stimata anche con Crassostrea 
gigas, Mytilus edulis e Mytilus galloprovincialis (ci sarebbero anche M. californianus e M. trossulus) 
come riportato in USEPA (1995). 

Obiettivo c: monitoraggio ai fini della balneazione  
L’obiettivo c è essenzialmente inteso a prevenire possibili effetti indesiderati sull’uomo, quale u-

tente delle spiaggie. 
Il Ministero della Salute3  afferma: 
“L’Italia ha 7.375,3 km di costa marina, controllata per sei mesi l’anno, da aprile a settembre, 

con un monitoraggio bimensile effettuato sulla base del DPR 470/82 e successive modificazioni in re-
cepimento alla direttiva europea 76/160 CE. Il monitoraggio viene svolto dai Dipartimenti provinciali 

                                                      
3 http://www.ministerosalute.it 
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delle ARPA sui punti di balneazione indicati dalle Regioni, per un totale di oltre 4.600 punti per il ma-
re e 500 per le acque lacustri e fluviali”. 

Il Decreto Legislativo 152 del 3 aprile 2006, nella parte Terza, Norme in materia di difesa del 
suolo e lotta alla desertificazione, di tutela delle acque dall’inquinamento e di gestione delle risorse 
idriche, all’Art. 83, Acque di balneazione, rimanda al Decreto del Presidente della Repubblica n. 470 - 
08/06/1982, in Attuazione della direttiva CEE n. 76/160 relativa alla qualità delle acque di balneazio-
ne. Questo Decreto, modificato dai decreti legge 155/88 e 109/93, prevede solo alcuni parametri chi-
mici e microbiologici, fissando limiti più severi rispetto a quelli dell'Unione europea: 2000 contro 
10000 coliformi totali, batteri non patogeni considerati indicatori di contaminazione, in 100 ml di ac-
qua; 100 contro 2000 coliformi fecali in 100 ml di acqua. 

Un potenziale problema per la balneazione è l’insorgere di bloom di particolari alghe, in grado di 
produrre tossine pericolose non solo per gli animali acquatici, ma anche per il bagnante o per il con-
sumatore di alimenti contaminati (es. bivalvi filtratori). I valori soglia italiani per le acque di balnea-
zione sono espressi nella circolare del Ministero della Sanità del 31/7/1998: ad esempio, a proposito 
delle microalghe tossiche, “si consiglia una soglia di 500 cell/ml per interdire totalmente la balnea-
zione in acque con fioriture algali da Cianoficee in atto […]”. 

Linee guida sono state predisposte dalla OMS nel 2004 ( si veda in particolare Chapter 7, Algae 
and Cyanobacteria in coastal and estuarine waters). 

Secondo l’UNESCO, su circa 5000 alghe, solo 300 possono proliferare fino a formare bloom, e di 
queste 75 possono produrre tossine (Andersen, 1996). Il monitoraggio possibile consiste nel campio-
namento molto frequente del fitoplancton ed eventuale ricerca di tossine nel momento della fioritura di 
alghe identificate come potenzialmente tossiche. 

In questa fase potrebbe essere possibile utilizzare un saggio con Vibrio fischeri, o altro saggio 
speditivo sufficientemente sensibile, per verificare la presenza di agenti tossici, ma in generale non 
sembrano disponibili in bibliografia saggi ecotossicologici che permettano di prevedere l’eventuale in-
sorgenza del fenomeno. Infatti, nella review di Pierce e Kirkpatrick (2001), vengono descritti diversi 
metodi di determinazione delle ficotossine, nelle acque o nei prodotti destinati all’alimentazione uma-
na (molluschi e pesci), oppure di identificazione delle microalghe produttrici di tossine, ma tutti i sag-
gi vengono applicati a posteriori, quando cioè il problema si è già manifestato con un impatto sulla sa-
lute pubblica, e non come tecniche di routine di controllo della balneazione. 

Tuttavia, la proliferazione algale di specie tossiche e non, è legata a condizioni di elevata eutro-
fizzazione, quindi un saggio di crescita con alghe potrebbe servire a stabilire se esistono condizioni 
predisponenti il bloom. È però da verificare se un saggio algale (es. il metodo ARPAT, 1998, come ri-
portato in Sbrilli et al., 1999; 2000), possa effettivamente stabilire se esistono condizioni predisponenti 
il bloom di microalghe tossiche. 

Teoricamente sarebbe anche possibile che un bagnante possa subire danni per una esposizione ad 
acque e/o sedimenti contaminati da tossici chimici, ma la possibilità sembra così remota da non richie-
dere un controllo ecotossicologico di routine di tutte le aree balneabili. 

Inoltre, la tossicità per vertebrati superiori si manifesta solitamente a concentrazioni  più elevate 
di quella rilevabile per gli organismi solitamente utilizzati nei saggi ecotossicologici. Persino i limiti 
per le acque potabili sono superiori, così diventa trascurabile anche il rischio per ingestione accidenta-
le di modeste quantità di acqua di mare. 

Quindi, considerando che molte, se non tutte, le aree destinate alla balneazione dovranno essere 
monitorate in generale per rispondere ai requisiti della WFD e del D.Lgs. 152/06, non sembra necessa-
rio pensare a batterie di saggi esplicitamente formulate per questo obiettivo. 

Potrebbe però essere proponibile il saggio con batteri bioluminescenti (Vibrio fischeri) ed il kit 
ELISA per le micotossine algali. 
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Obiettivo d: salvaguardia, protezione e recupero di ambienti particolari 
L’obiettivo d (suddiviso in d1: riserve, parchi e zone di particolare pregio naturalistico; d2: ittio-

colture e molluschicolture, ecc.) rappresenta un caso particolare del monitoraggio ambientale e richie-
de solo un livello superiore di attenzione. 

Il Decreto Legislativo 152 del 3 aprile 2006, nell’Allegato II (Criteri per la classificazione dei 
corpi idrici a destinazione funzionale) alla parte Terza, Norme in materia di difesa del suolo e lotta al-
la desertificazione, di tutela delle acque dall’inquinamento e di gestione delle risorse idriche, Tabella 
1/C, stabilisce un elenco di parametri fisici e chimici che devono essere rispettati, ma non prescrive 
saggi ecotossicologici. Si richiede però l’esame gustativo dei molluschi, per accertare l’assenza di so-
stanze che influiscono sul sapore, e la determinazione della “sassitossina (prodotta dai dinoflagellati)”, 
ma senza indicare il metodo di analisi. Lo stesso Decreto Legislativo 152 del 3 aprile 2006, al Titolo 
III, capo IV della parte Terza, Art. 111, indica poi che un altro decreto individuerà i criteri per conte-
nere l’impatto ambientale di acquacolture e piscicolture. 

Pertanto, si propone che per tutti gli ambienti vengano utilizzate le batterie del monitoraggio am-
bientale in generale, ma rendendo obbligatori (prescritti) anche i saggi che per l’obiettivo a erano rac-
comandati. 

Inoltre, nel caso di ittiocolture e molluschicolture, è indispensabile affiancare i saggi di tossicità 
con studi di bioaccumulo, sia in situ, ad esempio con bivalvi (ASTM, 2002a), sia in laboratorio 
(ASTM, 2000b), sia con membrane semipermeabili (OSPAR WEA 2005). Tra gli organismi adatti, 
viene indicato anche il Mytilus galloprovincialis, utilizzabile per salinità comprese tra 10 e 33‰ (e-
spressamente citato dal D.Lgs. 152/99). Ma questo tipo di saggi esulano dal compito di questo gruppo 
di lavoro. 

 
Obiettivo e: dragaggi 
Il Decreto Legislativo 152 del 3 aprile 2006, nella parte Terza, Norme in materia di difesa del 

suolo e lotta alla desertificazione, di tutela delle acque dall’inquinamento e di gestione delle risorse 
idriche, Titolo III, Tutela dei corpi idrici e disciplina degli scarichi, Capo IV, Ulteriori misure per la 
tutela dei corpi idrici, Art. 109, Immersione in mare di materiale derivante da attività di escavo e atti-
vità di posa in mare di cavi e condotte, indica solo che è necessaria una autorizzazione, ma non speci-
fica su quali basi l’autorizzazione viene rilasciata o negata. Al Titolo IV, Strumenti di tutela, Capo II, 
Autorizzazione agli scarichi, l’Art. 137, Fanghi derivanti dal trattamento delle acque reflue, precisa 
che è vietato il loro smaltimento in acque superficiali dolci e salmastre. 

Tuttavia, il DLgs. 152/2006 rimanda alla emanazione di uno specifico decreto ministeriale con i 
relativi allegati tecnici. ICRAM e APAT, su richiesta del Ministero dell’Ambiente e della Tutela del 
Territorio e del Mare, nell’Agosto 2006 (con successiva revisione nel Novembre 2007) hanno redatto 
il “Manuale per la movimentazione di sedimenti marini”, che rappresenta la base tecnica del decreto 
attuativo attualmente in fase di concertazione con altri Dicasteri. Tale testo riporta: 

“Contestualmente alla caratterizzazione chimico-fisica, o successivamente alle risultanze analiti-
che, devono essere condotte analisi ecotossicologiche che concorrono alla definizione  della qualità 
dei materiali da dragare. Esse devono essere eseguite su aliquote di sedimento “fresco” (non conge-
lato), secondo quanto riportato al punto 3.1.  

Per il prelievo di sabbie da aree litoranee utilizzate per attività di manutenzione ordinaria di ri-
pascimento (punto 4.4.1), l’esecuzione delle analisi ecotossicologiche (saggi biologici di tossicità) può 
essere valutata caso per caso, in funzione del livello di conoscenze pregresse sull’area e in accordo 
con l’Autorità competente al rilascio dell’autorizzazione. 

Nel caso in cui i saggi biologici vengano eseguiti contestualmente alle analisi di cui al punto 
2.2.1, questi devono essere eseguiti su almeno 1/3 dei campioni, distribuiti in maniera rappresentativa 
in tutto il volume di materiale da caratterizzare.  

Nel caso di indagini eseguite a posteriori rispetto alle analisi di cui al punto 2.2.1, i saggi biolo-
gici devono essere eseguiti su almeno 1/3 dei campioni, distribuiti in modo tale da perseguire il mas-
simo riutilizzo quantitativo dei sedimenti, seguendo le priorità di gestione riportate in Tab. 2.2.   
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La lista di specie utilizzabili è la seguente: 
ALGHE 

 Dunaliella tertiolecta; 
 Pheodactylum tricornutum; 
 Skeletonema costatum 

BATTERI 
 Vibrio fischeri 

ROTIFERI 
 Brachionus plicatilis 

MOLLUSCHI 
 Crassostrea gigas 
 Mytilus galloprovincialis 
 Tapes philippinarum 

CROSTACEI 
 Acartia clausi; 
 Acartia tonsa; 
 Ampelisca diadema; 
 Balanus (= Amphibalanus) amphitrite; 
 Corophium insidiosum; 
 Corophium orientale; 
 Tisbe battagliai; 
 Tigriopus fulvus 

ECHINODERMI 
 Paracentrotus lividus; 
 Sphaerechinus granularis; 

PESCI 
 Dicentrarchus labrax; 
 Sparus aurata 

 Devono essere scelte almeno tre specie-test appartenenti a gruppi tassonomici diversi, di cui 
almeno una da applicare alla fase solida del sedimento (sedimento tal quale o privato dell’acqua in-
terstiziale) e almeno una da applicare alla fase liquida (elutriato), così come riportato al punto 3.2.2. 

A garanzia della qualità del dato, un soggetto pubblico deve verificare l’idoneità delle metodiche 
utilizzate per le analisi ecotossicologiche, eventualmente eseguendo contemporaneamente le analisi su 
almeno un campione”. 

Il Manuale ricordato propone inoltre una precisa e dettagliata classificazione qualitativa dei sedi-
menti integrando i dati chimici ed ecotossicologici. Per questi ultimi individua delle classi di risposta 
in funzione delle EC20 ed EC50. 

Per quanto riguarda l’applicazione di batterie di saggi ecotossicologici all’estero, una approfondi-
ta review per vari comparti dei sedimenti marini è stata compilata dall’Agenzia Federale 
dell’Ambiente Tedesca (Herbst e Nendza, 2000; Nendza, 2002), prendendo in considerazione: sensibi-
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lità, specificità, disponibilità degli organismi, variabilità del metodo, costo/efficacia, etica, standardiz-
zazione e intercalibrazione. Sono così state definite batterie per tre livelli a complessità crescente: 

 Livello 1: monitoraggio e rilevamento di impatti tossici; 
 Livello 2: caratterizzazione di impatti tossici; 
 Livello 3: verifica di alterazioni in situ. 

Al primo livello si prevedono saggi su elutriati (bioluminescenza con V. fischeri, crescita alghe P. 
tricornutum e/o S. costatum), sospensioni di sedimento (sviluppo embrio-larvale con bivalvi C. gigas 
e/o echinoidi A. punctulata) e sedimento intero (sopravvivenza anfipode C. volutator e/o Bathyporeia 
sarsi). 

Al secondo livello vengono utilizzati saggi su elutriati (spermiotossicità con bivalvi C. gigas o 
echinoidi A. punctulata, sopravvivenza con crostacei T. battagliai, A. tonsa, N. spinipes e con pesci), 
su sedimento intero (sopravvivenza con anfipode + miside, crescita e riproduzione con anfipodi e/o 
policheti), su estratti (mutagenicità con batteri S. typhimurium). 

Al terzo livello sono previsti studi sulla struttura della comunità, biomarker e bioaccumulo. 
Sembra promettente il saggio combinato di sopravvivenza a 96 h di Ampelisca abdita e Ameri-

camysis (ex Mysidopsis) bahia, oppure C. volutator (o B. sarsi) e T. battagliai (o A. tonsa). Si tratta di 
un saggio con sedimento intero, con 10 anfipodi e 10 misidacei introdotti in una camera con 20 g se-
dimento umido e 60 mL acqua di mare. Purtroppo, A. bahia non è reperibile in Italia. Nendza (2002) 
ricorda inoltre che C. volutator e B. sarsi pongono problemi di reperibilità degli organismi (non alle-
vabili) e di mortalità estiva dei controlli. 

Tuttavia, per questo specifico obiettivo, la reperibilità stagionale non dovrebbe essere insuperabi-
le, purché lo studio di fattibilità del dragaggio venga effettuato nei periodi adatti. 

In sintesi, le batterie teoricamente proponibili, in funzione della rilevanza di ciascun saggio, degli 
ambienti (esclusi ovviamente ambienti A1 e B1, substrati duri) e degli obiettivi, potrebbero essere le 
seguenti: 

Ambienti B2 (sabbia - ghiaia), B3, 4 (acque costiere, substrato fangoso o sedimenti misti) e obiet-
tivo (e1, effetti sul sito dragato): 

• saggio Tipo A (con sedimento intero e organismi bentonici); 
• saggio Tipo B (con sedimento intero e organismi non bentonici); 
• saggio Tipo H (con acqua interstiziale e organismi non bentonici). 

Per gli obiettivi e1, effetti sul sito dragato, e2 e e3, smaltimento rispettivamente a terra e in mare 
aperto di sedimento dragato da ambienti B2, B3, B4, sono da prevedere anche saggi di Tipo C, con e-
lutriati (o estratti) da sedimento intero e organismi non bentonici. 

Per gli ambienti di transizione A2, 3, 4 si applicano le stesse batterie dei corrispondenti ambienti 
B, con l’accorgimento di preferire organismi tolleranti le variazioni di salinità. 

Concludendo, nella review di Long et al. (2001) si ribadisce che i saggi ecotossicologici per il 
materiale dragato costituiscono l’approccio migliore per integrare gli effetti di contaminanti multipli, 
anche se non sono predittori precisi degli effetti ambientali. Infatti, la loro rilevanza ecologica non è 
ancora stata provata e, più in particolare, una certa percentuale di mortalità degli organismi di una data 
specie in saggi di laboratorio non implica automaticamente che una popolazione della stessa specie, 
nel sito di sversamento dei fanghi dragati, sia soggetta alla stessa percentuale di mortalità, in quanto le 
caratteristiche sedimentologiche reali non vengono adeguatamente simulate nei saggi di laboratorio. 
Per questo, Long et al. (2001) ritengono che i saggi ecotossicologici siano certamente necessari, ma 
non possano sostituire l’analisi della comunità bentonica. 
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1.7 - Conclusioni  
Un approfondito esame della letteratura scientifica ha permesso di identificare un possibile ap-

proccio per la identificazione di batterie di saggi ecotossicologici differenziate in funzione del tipo di 
ambiente sul quale verrà effettuata l’indagine e dell’obiettivo prefissato. Infatti, le diverse combina-
zioni ambiente – obiettivo determinano i requisiti che la batteria di saggi ecotossicologici dovrebbe 
avere per quanto concerne matrici, organismi ed endpoint da utilizzare. 

Per quanto concerne i possibili “obiettivi”, anche se i D.Lgs. 152/99 e D.Lgs 258/00 prescrivono 
esplicitamente che “dovranno essere eseguite obbligatoriamente indagini sulle biocenosi di maggior 
pregio ambientale (praterie di fanerogame, coralligeno, etc.)”, non sembra possibile identificare batte-
rie specifiche per questi ambienti, che quindi dovranno essere considerati in funzione delle caratteristi-
che ambientali generali e rientrare tra le aree di transizione o costiere, distinte per il tipo di substrato 
(duro, sabbioso-ghiaioso, fangoso, misto). 

Le batterie devono essere identificate soprattutto in funzione del loro utilizzo di routine. Ad e-
sempio, vanno privilegiati gli organismi allevabili, oppure facilmente reperibili per vie commerciali 
indipendentemente dal periodo stagionale (acquacolture e/o laboratori che commercializzano le specie 
di interesse, anche in forme criptobiotiche). Per il requisito della praticità (specie allevabili e/o reperi-
bili in commercio) sarebbe auspicabile che fossero creati degli “allevamenti centralizzati”, in grado di 
fornire il materiale biologico a richiesta. Va però tenuto presente che l’adozione di specie allevabili, 
ma alloctone, potrebbe richiedere una autorizzazione e certamente, se venisse ravvisata l’esigenza di 
inserire una tale specie in una batteria, andranno indicate le opportune avvertenze per evitare 
l’introduzione nell’ambiente di una specie alloctona. Poiché non è pensabile chiedere che ciascun la-
boratorio mantenga un numero elevato di allevamenti diversi, si deve cercare anche di contenere il più 
possibile il numero di saggi da includere in una batteria, pur mantenendo allo stesso tempo una buona 
copertura per sensibilità e rilevanza ecologica (tutte le batterie dovrebbero includere almeno batteri, 
alghe e invertebrati e prevedere la rilevazione di endpoint diversi, non solo letali). 

Sempre in riferimento alla routine, le differenze tra batterie in funzione dell’ambiente e del sub-
strato vanno limitate all’essenziale, anche se è evidente che sarà necessario tener conto delle esigenze 
degli organismi in funzione della salinità e del substrato. Oltre al saggio appropriato per il substrato 
dominante, si propone però di utilizzare anche un saggio di tipo A per gli altri substrati ogni volta che 
un tipo di substrato non dominante copre almeno il 25% dell’area (salvaguardando comunque, la di-
screzionalità dell’operatore, che può autonomamente decidere di saggiare anche substrati relativamen-
te rari, ovviamente con la batteria appropriata, se ne ravvisa la necessità). 

Ancora privilegiando l’utilizzo di routine, per i vari saggi preferibilmente andranno proposti si-
stemi statici, o al massimo semi-statici (con rinnovo periodico del mezzo acquoso), perché i sistemi a 
flusso continuo, anche se disponibili (esempio: Dan Wall et al., 1998), decisamente non sono alla por-
tata di tutti i laboratori. 

Almomento, le presenti Linee Guida non contemplano i biomarker, considerandoli allo stato at-
tuale non ancora proponibili per batterie di routine, anche in considerazione del grado di standardizza-
zione relativamente basso e delle difficoltà di interpretazione in chiave ecosistemica (Forbes et al., 
2006). Ciò non toglie che, tra le raccomandazioni, in taluni casi si possa indicare anche la necessità di 
affiancare i saggi di tossicità con studi sulla composizione quali-quantitativa del benthos, di bioaccu-
mulo e di biomarker. 

Nella successiva tabella 1.1 sono sintetizzati tutti i tipi di saggi identificati in funzione dei com-
parti e degli obiettivi. 

Sulla base dei criteri così identificati è stato elaborato un metodo di valutazione delle batterie di 
saggi ecotossicologici che teoricamente potrebbero essere proposte. Tale metodo viene proposto e di-
scusso nel Capitolo 2. 
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Tab. 2.1 – Saggi prescritti e raccomandati per gli ambienti A e B in funzione dei comparti e degli obiettivi. 
 

  Ambienti di transizione (A) – Acque marine costiere (B) 

  prescritti raccomandati 

 

Substrato 

 1 
duro 

2 
sabbia 
ghiaia 

3 
fango 

4 
misto 

1 
duro 

2 
sabbia 
ghiaia 

3 
fango 

4 
misto 

Co I I-IV I-IV I-IV  II II II 
a - monitoraggio ambientale 

Sa H A-B-H A-B-H A-B-H  D-C/G D-C/G D-C/G 

Co I I-IV I,IV I,IV  II-III-V II-III-V II-III-V 
a1 - recupero 

Sa H A-B-H A-B-H A-B-H  D-C/G D-C/G D-C/G 

Co I I I I  III-V III-V III-V 
b - scarichi idrici 

Sa H A/B-H A/B-H A/B-H  D-C/G D-C/G D-C/G 

Co I I-IV I-IV I-IV  II II II 
b1 - ambienti recettori 

Sa H A/B-H A/B-H A/B-H  D-C/G D-C/G D-C/G 

Co I I I I  IV IV IV 
c – balneazione 

Sa H H H H  A/B A/B A/B 

Co I I-II-IV I-II-IV I-II-IV     
d - ambienti particolari 

Sa H A-B-D-H A-B-D-H A-B-D-H  C-G C-G C-G 

Co I I-II-IV I-II-IV I-II-IV     d1 - riserve, parchi e zone di 
particolare pregio naturali-
stico Sa H A-B-D-H A-B-D-H A-B-D-H  C-G C-G C-G 

Co I I-II-IV I-II-IV I-II-IV     d2 - ittiocolture e molluschicol-
ture Sa H A-B-D-H A-B-D-H A-B-D-H  C-G C-G C-G 

Co I I-II-IV I-II-IV I-II-IV  III-V III-V III-V d3 - recupero di zone particola-
ri degradate Sa H A-B-D-H A-B-D-H A-B-D-H  C-G C-G C-G 

Co  IV IV IV     
e - sedimenti da dragare 

Sa  A-B A-B A-B     

Co  IV-II-III IV-II-III IV-II-III     e1 - effetti nel sito da dragare e 
nelle aree adiacenti Sa  A-B-H A-B-H A-B-H     

Co  IV IV IV  V V V e2 - effetti nel sito di smalti-
mento a terra Sa  A-B-C A-B-C A-B-C     

Co  III-IV III-IV III-IV     

O
bi

et
tiv

i 

e3 - effetti nel sito di deposi-
zione in mare Sa  A-B-C A-B-C A-B-C     
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Comparti (Co) 

I  acqua sovranatante o della colonna soprastante 

II  acqua interstiziale 

III  elutriati 

IV  sedimento intero 

V  estratti con solventi 

Saggi (Sa) 

A  Con sedimento intero e organismi bentonici 

B  Con sedimento intero e organismi non bentonici 

C  Con elutriati (o estratti) da sedimento intero e organismi non bentonici, senza fase solida 

D  Con acqua sovranatante o interstiziale + fase solida (es. sedimento artificiale) e organismi ben-
tonici 

E  Con acqua sovranatante o interstiziale e organismi bentonici, senza fase solida 

F  Con acqua sovranatante o interstiziale + fase solida (es. sedimento artificiale) e organismi non 
bentonici 

G  Con elutriati (o estratti) da sedimento intero e organismi bentonici, senza fase solida 

H  Con acqua sovranatante o interstiziale e organismi non bentonici, senza fase solida 
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CAPITOLO 2: 

CRITERI DI GIUDIZIO PER LA VALUTAZIONEDELLA VALENZA 
ECOLOGICA E PRATICA DI BATTERIE DI SAGGI BIOLOGICI 
 

 

2.1 - Introduzione 
In ecotossicologia è ormai accettato il principio che la potenziale tossicità di un materiale di pro-

va (naturale e/o sintetico) possa essere accertata solo utilizzando una batteria di saggi ecotossicologici, 
poiché nessun singolo modello sperimentale è in grado di garantire in assoluto, da solo, l’attendibilità 
dei risultati per tutte le possibili tipologie di matrici e/o sostanze. 

Resta, quindi, il problema di verificare quale batteria di saggi ecotossicologici sia effettivamente 
in grado di rispondere alle esigenze, in particolare considerando requisiti di scientificità e praticità: in-
fatti, se da un lato è necessario garantire che i saggi biologici che compongono la batteria abbiano so-
lide basi conoscitive sull’ecologia strutturale e funzionale dei modelli sperimentali proposti, dall’altro 
è indispensabile contenerne numero e complessità entro limiti ragionevoli, compatibili con una appli-
cazione di routine. 

In tal senso, il presente Capitolo tenta di identificare i criteri di giudizio sui quali basare una valu-
tazione della valenza ecologica e pratica di batterie di saggi ecotossicologici, così da consentire un 
confronto tra batterie già in uso e nuove batterie che, ipoteticamente, potrebbero essere proposte per 
conseguire obiettivi di salvaguardia ambientale di vario tipo. Vengono, quindi, descritte due metodo-
logie distinte concernenti i criteri per la ponderazione esperta di alcuni fattori ritenuti che, verosimil-
mente, concorrono alla valutazione della valenza “ecologico - scientifica” e di “praticità - fruibilità” di 
batterie di saggi ecotossicologici, in funzione del tipo di ambiente e della applicazione. 

È di fondamentale importanza premettere che tale proposta deve essere intesa come una possibile 
“convenzione” (ancorché da perfezionare e modificare sulla base delle esperienze applicative dei vari 
gruppi di ricerca) che consenta di “giudicare” e quindi confrontare in maniera obiettiva, attraverso la 
ponderazione esperta di alcune variabili, la valenza di qualunque  batteria di saggi biologici, in termini 
di rappresentatività ecologica e/o praticità di realizzazione/applicazione. 

Essa, inoltre, fornisce gli elementi per la costituzione di batterie di saggi “relativamente aperte”, i 
cui parametri di valutazione possono essere periodicamente aggiornati, in funzione delle nuove acqui-
sizioni scientifiche, normative o più semplicemente in base all’esperienza già maturata nell’ambito dei 
vari gruppi di ricerca nazionali. 

In particolare, vengono individuati alcuni parametri ai quali viene assegnato un punteggio, me-
diante giudizio esperto, da combinare opportunamente nella formulazione di un indice numerico, af-
finché la batteria in esame possa essere considerata rappresentativa dell’ambiente di studio e dello 
scopo dell’indagine ambientale. 

Viene, inoltre, stabilito inoltre un punteggio minimo (valido solo per l’indice di valenza ecologica 
della batteria) derivante dalla sommatoria dei parametri codificati, al fine di considerare ammissibile, 
cioè sufficientemente rappresentativa dell’ambiente e dell’applicazione specifica, la particolare batte-
ria di saggi biologici costituita. 
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2.2 - Valenza ecologica della batteria di saggi biologici 
 

2.2.1 Prerequisiti 
Qualunque batteria di saggi biologici deve soddisfare, indipendentemente dall’ambiente di studio 

e dalla specifica applicazione, i seguenti prerequisiti: 
1. La batteria di saggi ecotossicologici deve presentare, indipendentemente dal numero di 

end-point, almeno 3 specie di organismi.  
2. Gli stadi vitali delle specie selezionate utilizzati nei saggi devono essere ben distinti dal 

punto di vista filogenetico ed appartenere a livelli funzionali diversi selezionati tra: un 
produttore primario vegetale, un decompositore/saprofi-ta, un detritivoro/filtratore, un 
consumatore propriamente detto.  

3. La batteria di saggi ecotossicologici selezionata dovrebbe possedere una sensibilità e un 
potere discriminatorio complessivi tale da renderla capace di rispondere al maggior nu-
mero di forme di inquinamento possibile. 

Si propone quindi che la batteria debba prevedere: almeno un saggio con batteri eterotrofi o orga-
nismi vegetali; almeno un saggio con consumatori propriamente detti; almeno un saggio con 
un’esposizione prolungata o un endpoint diverso dalla mortalità - immobilità.  

 

2.2.2 Parametri da ponderare mediante giudizio esperto 
I parametri ritenuti significativi per una corretta valutazione della valenza ecologica e della prati-

cità – applicabilità di una batteria che soddisfa i prerequisiti sopra citati sono i seguenti: 
1. Standardizzazione dell’endpoint (Sep). Il saggio ecotossicologico da includere nella bat-

teria deve poter garantire il confronto tra laboratori diversi e quindi deve essere basato su 
un protocollo metodologico di provata affidabilità, definito in tutti i particolari che po-
trebbero influenzare i risultati della prova (strumentazione e materiali di laboratorio, rea-
genti, organismi, ecc.), con particolare riferimento alle specie considerate, alle matrici del 
campione di prova e agli ambiti di applicazione. Pertanto, si propone che questo parame-
tro assuma un fattore di ponderazione proporzionale al livello di standardizzazione del 
protocollo metodologico secondo il percorso di normazione stabilito in ambito UNI-
CHIM, ovvero:  
(a) livello I - l’endpoint considerato, a carattere sperimentale, è stato descritto dettaglia-

tamente e pubblicato almeno una volta su una rivista nazionale o internazionale con 
referee; 

(b) livello II - l’endpoint considerato è stato pubblicato ed è stato “validato” da almeno 
un esercizio di interconfronto con un numero di laboratori ≥ 8 o normato da un ente 
nazionale straniero (es. AFNOR, DIN, EPA, ASTM, ecc.);  

(c) livello III - l’endpoint considerato è standardizzato da un ente sovranazionale  (ISO, 
CEN, OECD, ecc.) e/o normato dall’ente di normazione nazionale italiano (UNI).  

2. Rappresentatività della Specie nell’ecosistema di studio (RSeco). Essa dovrebbe essere 
proporzionale al periodo del ciclo vitale della specie-test effettivamente trascorso 
nell’ambien-te di studio, indipendentemente dalla distribuzione geografica 
dell’organismo e dai rapporti con la matrice. 

3. Valenza della distribuzione geografica della specie-test (DG). Essa dovrebbe essere 
proporzionale alla presenza/assenza dell’organi-smo nel Mediterraneo e nella specifica 
area costiera oggetto di studio. 

4. Rappresentatività dello Stadio Vitale impiegato nella matrice (RSVM). Essa dovrebbe 
essere proporzionale al rapporto che lo specifico stadio del ciclo vitale impiegato nel sag-
gio ecotossicologico contrae in natura con la matrice considerata. 
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5. Rappresentatività della Matrice rispetto all’applicazione (RMappl). Essa dovrebbe es-
sere proporzionale alla importanza della matrice sulla quale viene eseguito il saggio eco-
tossicologico rispetto agli obiettivi dell’indagine (ad esempio l’elutriato, che simula la 
movimentazione dei sedimenti, possiederà la massima rappresentatività in caso di dra-
gaggio, mentre avrà minor peso in caso di monitoraggio costiero). Per una descrizione 
approfondita degli obiettivi possibili dell’indagine, si rimanda alla Parte 1 del documento 
“Batterie per saggi ecotossicologici su sedimenti in acque di transizione e marine costie-
re”; 

6. Rilevanza e Sensibilità dell’Effetto (RES). Nel caso in cui si intenda valutare la valenza 
ecologica della batteria in termini predittivi e di prevenzione, quindi rispetto alla sua ca-
pacità di rilevare segnali biologici precoci, essa dovrebbe essere inversamente proporzio-
nale alla gravità degli effetti, in funzione del periodo di esposizione. Ciò significa che si 
avranno fattori di ponderazione elevati per effetti sub-letali di lunga esposizione e fattori 
di ponderazione bassi per effetti letali acuti da misurare su brevi periodi espositivi. 

I 6 parametri così identificati vengono combinati, con l’algoritmo in seguito descritto, utilizzando 
una “ponderazione esperta”, assegnando cioè a ciascuno di essi un fattore numerico. 

Le scale dei fattori di ponderazione proposte hanno una estensione simile, per evitare che un pa-
rametro assuma automaticamente un “peso” predominante, e sono contenute in un campo volutamente 
limitato (da 4 a 7 fattori), per non complicarne eccessivamente l’interpretazione. 

Per i parametri sopra identificati vengono quindi proposti i seguenti fattori numerici di pondera-
zione (FP): 

FP Standardizzazione dell’endpoint (Sep) 

0 
Quando l’endpoint considerato, così come riportato nel protocollo (specie considerate, ma-
trici e ambiti di applicazione) è di carattere puramente sperimentale, non è mai stato detta-
gliatamente descritto in una pubblicazione con referee, né sottoposto ad interconfronto. 

1 
Quando l’endpoint considerato, così come riportato nel protocollo (specie considerate, ma-
trici e ambiti di applicazione), è stato descritto dettagliatamente e pubblicato almeno una 
volta su una rivista nazionale o internazionale (Livello I normazione UNICHIM). 

2 
Quando l’endpoint considerato, così come riportato nel protocollo (specie considerate, ma-
trici e ambiti di applicazione), è stato pubblicato ed è stato “validato” da almeno un eserci-
zio di interconfronto con ≥ 8 laboratori o normato da un ente nazionale straniero (es. A-
FNOR, DIN, EPA, ASTM, ecc.) (Livello II normazione UNICHIM). 

3 
Quando l’endpoint considerato, così come riportato nel protocollo (specie considerate, ma-
trici e ambiti di applicazione), è standardizzato da un ente sovranazionale (ISO, CEN, O-
ECD, ecc.) e/o normato dall’ente di normazione nazionale italiano (UNI) (Livello III nor-
mazione UNICHIM). 

 

FP Rappresentatività della Specie nell’area di Studio (RSeco) 

1 
Quando la specie-test non trascorre nessun periodo del proprio ciclo vitale nell’area di studio 
(laguna, porto, foce fluviale, mare aperto, fondali mobili, scogliere, bassi fondali mobili, 
ecc.). 

2 Quando la specie-test trascorre almeno parte dello stadio da adulto nell’area di studio. 

3 Quando la specie-test trascorre almeno parte degli stadi giovanili (uovo-larva-subadulto) 
nell’area di studio. 

4 Quando la specie-test trascorre l’intero ciclo vitale nell’area di studio. 
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È opportuno precisare che RSeco non si riferisce alle specie indigene e/o endemiche (tale aspetto 
viene ponderato in un fattore successivo), ma a specie magari non presenti nell’area geografica di stu-
dio, perché con una diversa distribuzione geografica (atlantica, tropicale, ecc.), ma che nel loro areale 
vivono nello stesso tipo di ambiente o habitat e che sono pertanto, da questo punto di vista, rappresen-
tative di un determinato ecosistema. 
 

FP Distribuzione Geografica della specie test (DG) 

1 Quando la specie test presenta un areale di distribuzione extra mediterranea 

2 Quando la specie test presenta un areale di distribuzione cosmopolita (incluso il Mediter-
raneo) 

3 Quando la specie test, cosmopolita, è effettivamente presente nello specifico tratto di co-
sta o area oggetto di studio  

3,5 Quando la specie test risulta endemica del Mediterraneo  

4 Quando la specie test, endemica del Mediterraneo, è effettivamente presente nello specifi-
co tratto di costa o area oggetto di studio 

 

FP Rappresentatività dello Stadio Vitale impiegato nella matrice (RSVM) 

1 Quando lo stadio vitale impiegato nel saggio biologico in natura non contrae alcun rap-
porto con la matrice da testare 

2 Quando la specie-test in natura contrae un rapporto con la matrice da testare in una fase 
del ciclo vitale diversa da quella impiegata nel saggio biologico  

3 Quando la specie-test in natura contrae rapporti con la matrice da testare durante almeno 
una parte dello stadio vitale impiegato nel saggio biologico 

4 Quando la specie-test in natura contrae rapporti con la matrice da testare durante l’intera 
durata della fase del ciclo vitale impiegato nel saggio biologico  

4 Quando la specie test, endemica del Mediterraneo, è effettivamente presente nello specifi-
co tratto di costa o area oggetto di studio 

 

Rappresentatività della Matrice rispetto all’applicazione (RMappl) 

Matrice Monitoraggio 
(obiettivo a, c, d2) 

Monitoraggio ef-
fluenti/scarichi 

liquidi 
(obiettivo b) 

Monitoraggio 
fondali 

(obiettivo d, d1, 
d3) 

Dragaggi 
(obiettivo e) 

Effluente - 6 - - 
Acqua della colon-
na 6 5 2 2 

Acqua interstiziale 5 4 5 4 
Elutriato 4 3 4 6 
Estratti 1 1 1 1 
Sedimento tal quale 3 2 6 5 
Sedimento privo di 
acqua interstiziale 2 1 3 3 

 
Le matrici sopra indicate in alcuni casi si potrebbero prestare ad ambiguità di interpretazione: ad 

esempio, esistono diverse modalità per ottenere campioni di acqua interstiziale, elutriati, estratti. La 
definizione operativa delle matrici richiamate per questo parametro esula però dalle finalità delle pre-
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senti Linee Guida, e si rimanda pertanto ad una manualistica successiva. In questo contesto, le matrici 
sinteticamente richiamate sono ritenute sufficientemente rappresentative della tipologia di campioni 
che potrebbero essere sottoposte a saggio per gli obiettivi indicati (dragaggio, monitoraggio della co-
lonna d’acqua, di effluenti/scarichi, dei fondali). 

 

FP Rilevanza e Sensibilità dell’effetto RES 

5 Comportamento 

4 Mutagenicità e genotossicità  

3 Sviluppo (schiusa uova, fecondazione, metamorfosi, fissazione larve, ecc.)  

2 Crescita (taglia, peso, divisione cellulare, ecc.)  

1,5 Bioluminescenza 

1 Mortalità - immobilità 

 
I fattori per mortalità - immobilità e bioluminescenza vengono raddoppiati se l’endpoint viene 

misurato dopo una esposizione protratta nel tempo.  
Nell’impossibilità di stabilire una definizione comune che contempli tutte le possibili terminolo-

gie in uso (saggi acuti, acuti prolungati, cronici, subcronici, letali, subletali, ecc.), si specifica che per 
esposizione protratta nel tempo si intende una esposizione che, con l’eccezione dei batteri, considerata 
sempre non prolungata, risponda ad almeno due dei seguenti requisiti: 

1. che abbia durata superiore o uguale al 10 % del ciclo vitale delle specie utilizzata; 
2. che copra più di uno stadio vitale; 
3. che copra almeno un ciclo riproduttivo; 
4. che richieda l’alimentazione degli organismi. 

Dopo aver calcolato, per ciascun endpoint, le ponderazioni precedenti, si calcola una ulteriore 
ponderazione per la batteria prefigurata, per tener conto del numero dei saggi e del tipo di endpoint. 
Questo fattore di ponderazione è moltiplicativo per l’intera batteria e prende il nome di Rilevanza del-
la Batteria (RB). 

La rilevanza della batteria viene ponderata sulla base di un parametro RBs (relativo alle specie), al 
quale si aggiunge un parametro RBt (relativo ai livelli funzionali). 

RBs - La batteria deve comprendere almeno tre specie differenti. Sono preferiti i saggi che rileva-
no effetti diversi (non solo mortalità). Viene aggiunto 0,25 punti per ogni specie aggiuntiva, oltre alle 
3 minime previste. 

 

FP Rilevanza della Batteria rispetto alle specie (RBs) 

1 3 specie, solo mortalità - immobilità 

1,25 3 specie di cui almeno 1 con effetti diversi dalla mortalità - immobilità 

1,25+ Più di 3 specie, solo mortalità - immobilità (aggiungere 0,25 punti per ogni specie aggiun-
tiva oltre la 4a) 

1,50+ Più di 3 specie, almeno 1 specie con effetti diversi dalla mortalità - immobilità (aggiunge-
re 0,25 punti per ogni specie aggiuntiva oltre la 4a) 

 
RBt – Gli stadi vitali degli organismi utilizzati nella batteria devono comprendere  almeno tre dei 

livelli ecologici funzionali precedentemente definiti. 
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FP Rilevanza della batteria rispetto al livello funzionale (RBt) 

1 almeno 2 livelli funzionali 

3 almeno 3 livelli funzionali 

4 tutti e 4 i livelli funzionali 

+0,25 Aggiungere 0,25 punti per ogni specie addizionale oltre le 3 minime richieste * 

* Gli organismi animali onnivori (es. filtratori) vengono automaticamente considerati consumatori.  
 
Se vi sono più di 3 specie, aggiungere 0,25 punti per ogni specie addizionale (ad esempio, se vi 

sono 4 specie, ma solo produttori/decompositori e consumatori, si avrà 1 + 0,25 = 1,25; se vi sono 4 
specie, ma con produttori, decompositori e consumatori, sarà 3 + 0,25 = 3,25. Ma se 4 specie coprono 
tutti i 4 livelli funzionali, si avrà un “premio” perché il punteggio sale automaticamente a 4. Se le spe-
cie sono 5, e coprono 4 livelli funzionali, sarà però 4 + 0,25 = 4,25). 

La rilevanza della batteria RB è data dalla somma di RBs e RBt. 
La Valenza Ecologica Totale VETbatt della batteria di saggi biologici, pertanto diventa: 

VETbatt = (RBs + RBt) Σ(Sep + RSeco + DG + RSVM + RMappl + RES)endpoint 
La rilevanza complessiva della batteria di saggi biologici viene espressa in termini percentuali ri-

spetto alla massima valenza teoricamente possibile in funzione del numero di endpoint e di specie co-
stituenti. 

Ad esempio, la batteria minima ammissibile (3 specie e 3 endpoint), può collezionare in via teori-
ca, per ciascun endpoint: 

 Sep = 3 (endpoint standardizzato e/o normato (Livello III UNICHIM); 
 RSeco = 4 (la specie trascorre l’intero ciclo vitale nell’ecosistema di studio); 
 DG = 4 (la specie è endemica del Mediterraneo ed è presente nello specifico tratto di costa o 

area oggetto di studio); 
 RSVM = 4 (la specie-test in natura contrae rapporti con la matrice da testare durante l’intera 

durata della fase del ciclo vitale impiegato nel saggio biologico); 
 RMappl = 6 (massima rappresentatività della matrice rispetto all’applicazione); 
 RES = 5 (endpoint più rilevante misurato dopo esposizione di lunga durata); 
 RBs = 1,25 (delle 3 specie, almeno 1 effetto diverso da mortalità - immobilità); 
 RBt = 3 (le 3 specie coprono 3 diversi livelli funzionali). 

VETbatt = (1,25+3) x 3 (3+4+4+4+6+5) =  331,5 
Per 4 endpoint (specie), ciascuno con fattori massimi, RBs = 1,50, RBt = 4 (le specie coprono tutti 

e 4 i livelli funzionali), VETbatt = 572. 
Per 5 endpoint (specie), ciascuno con fattori massimi, RBs = 1,75, RBt = 4,25, VETbatt = 780. 
Per 6 endpoint (specie), ciascuno con fattori massimi, RBs = 2,00, RBt = 4,5, VETbatt = 1014. 
Per 7 endpoint (specie), ciascuno con fattori massimi, RBs = 2,25, RBt = 4,75, VETbatt = 1274, e 

così via. 
La rilevanza ecologica della specifica batteria di endpoint (REcbatt), espressa rispetto alla massima 

valenza teoricamente possibile diventa: REcbatt = (VET/VETmax)*100. 
Il limite di questo approccio è che naturalmente, più vengono aumentati gli organismi/endpoint e 

più, paradossalmente, diviene difficile avvicinarsi in pratica al VETmax. 
Per stabilire se la batteria ipotizzata raggiunge almeno i requisiti minimi di “scientificità” è neces-

sario quindi calcolare anche una VETmin, secondo il seguente approccio. 
Per principio, se tutti i parametri da ponderare sono rilevanti, per ciascuno bisogna trovare un re-

quisito “minimo significativo”. Quindi, considerando che si tratta di una ponderazione “predittiva”, 
almeno un endpoint deve avere i seguenti fattori “minimi significativi”: 
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 Sep = 3 (endpoint di III livello); 
 RSeco = 4 (la specie-test trascorre l’intero ciclo vitale nell’ecosistema di studio); 
 DG = 2 (la specie-test presenta un areale di distribuzione cosmopolita); 
 RSVM = 3 (la specie-test in natura contrae rapporti con la matrice da testare durante al-

meno una parte dello stadio vitale impiegato nel saggio biologico); 
 RMappl = 6 (in funzione dello scopo, almeno un endpoint nella matrice più rappresentati-

va);  
 RES = 1,5 (almeno un endpoint diverso da mortalità - immobilità). 

Per il secondo endpoint, il punteggio minimo per ogni parametro di ponderazione dovrebbe essere 
almeno: 

 Sep = 2 (endpoint di II livello); 
 RSeco = 2 (la specie-test trascorre almeno parte dello stadio di adulto nell’ecosistema di 

studio); 
 DG = 2 (la specie-test presenta un areale di distribuzione cosmopolita); 
 RSVM = 3 (la specie-test in natura contrae rapporti con la matrice da testare durante al-

meno una parte dello stadio vitale impiegato nel saggio biologico); 
 RMappl = 3;  
 RES = 1. 

Per il terzo, è ragionevole ammettere, in via transitoria, un punteggio minimo meno rigoroso: 
 Sep = 2 (endpoint di II livello); 
 RSeco = 2 (la specie-test trascorre almeno parte dello stadio di adulto nell’ecosistema di 

studio); 
 DG = 1 (la specie-test presenta un areale di distribuzione extra-mediterranea); 
 RSVM = 2 (la specie-test in natura contrae un rapporto con la matrice da testare in una fa-

se del ciclo vitale diversa da quella impiegata nel saggio biologico); 
 RMappl = 1;  
 RES = 1. 

Non sono richiesti requisiti minimi per tutti gli endpoint successivi. 
Si noti che per Sep è previsto almeno un endpoint di II livello. Nel caso si intendesse valutare la 

possibilità di utilizzare un metodo di livello inferiore, si consiglia di effettuare il calcolo usando co-
munque un fattore 2: in tal modo, dovrebbe risultare evidente se quell’endpoint contribuisce significa-
tivamente alla VETmin e, in tal caso, costituirebbe un buon incentivo per iniziare la procedura di stan-
dardizzazione con un interconfronto. 

Sulla base dei requisiti così identificati, una batteria di 3 endpoint avrebbe i seguenti questi fatto-
ri: 

 

Endpoint Sep RSeco DG RSVM RMappl RES Totale 

1 3 4 2 3 6 1,5 19,5 

2 2 2 2 3 3 1 13 

3 2 2 1 2 1 1 9 

 
Inoltre, almeno un endpoint deve essere diverso dalla mortalità/immobilità (subletale) (RBs = 

1,25) e le specie devono coprire almeno 3 diversi livelli funzionali (RBt = 3). Quindi, si ottiene una 
VETmin = 176,375. 

Poiché VETmax per 3 endpoint è 331,5 la REcmin = (VETmin/VETmax)*100 = 53,21 %. 
Per 4 endpoint si ottiene, invece: 
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Endpoint Sep  RSeco  DG RMappl RSVM RES Totale 

1 3 4 2 3 6 1,5 19,5 

2 2 2 2 3 3 1 13 

3 2 2 1 2 1 1 9 

4 1 1 1 1 1 1 6 

 
Con: 

 RBs = 1,5 
 RBt = 3,25 (almeno 3 livelli funzionali) 
 VETmin = 225,625 
 VETmax per 4 endpoint è 572 
 REcmin = (VETmin/VETmax)*100 = 39,44 % 

 
Per 5 endpoint si ottiene: 

Endpoint Sep  RSeco  DG RMappl RSVM RES Totale 

1 3 4 2 3 6 1,5 19,5 

2 2 2 2 3 3 1 13 

3 2 2 1 2 1 1 9 

4 1 1 1 1 1 1 6 

5 1 1 1 1 1 1 6 

 
Con: 

 RBs = 1,75 
 RBt = 3,5 (almeno 3 livelli funzionali) 
 VETmin = 280,875 
 VETmax per 5 endpoint è 780 
 REcmin = (VETmin/VETmax)*100 = 36,01 % 

 

Per 6 endpoint si ottiene: 

 

 

Endpoint Sep  RSeco  DG RMappl RSVM RES Totale 

1 3 4 2 3 6 1,5 19,5 

2 2 2 2 3 3 1 13 

3 2 2 1 2 1 1 9 

4 1 1 1 1 1 1 6 

5 1 1 1 1 1 1 6 

6 1 1 1 1 1 1 6 
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Con: 

 RBs = 2,00 
 RBt = 3,75 (3 livelli funzionali) 
 VETmin = 342,125 
 VETmax per 6 endpoint è 1014 
 REcmin = (VETmin/VETmax)*100 = 33,74 % 

 
e così via.  

Da tale valutazione emerge il concetto che, minore è il numero di endpoint/organismi e livelli 
funzionali coperti, maggiore è la RECmin richiesta e quindi maggiori i “requisiti” che i singoli saggi 
devono possedere. Viceversa, l’aumento di endpoint e di livelli funzionali consente di essere meno ri-
gorosi, nel complesso, nei requisiti dei singoli saggi biologici. 

Nella successiva tabella 2.1 viene descritto un caso applicativo di calcolo ad una batteria di saggi 
biologici costituita da 5 organismi da applicare nel caso di un dragaggio di una barra di foce fluviale 
nel Tirreno. 

 
Tab. 2.1. Caso applicativo di calcolo ad una batteria di saggi biologici costituita da 5 organismi da appli-
care nel caso di un dragaggio di una barra di foce fluviale nel Tirreno. 

Specie Matrice  
utilizzata Endpoint Se

p RSeco DG RSV
M RMappl 

RE
S Tot. 

Dunaliella  
tertiolecta  elutriato Inibizione  

Crescita a 96h 2 4 2 1 6 2 17 

Vibrio 

 fischeri 
Acqua  

interstiziale 
Inibizione  

Bioluminescenza 3 4 2 4 4 1,5 18,5 

Corophium  
orientale 

Sedimento 

intero 

Mortalità 

a 10 gg 
3 4 4 4 5 1 21 

Paracentro-
tus lividus elutriato Spermiotossicità 

a 1h 2 1 4 1 6 3 17 

Tigriopus 

 fulvus 

Acqua 

 interstiziale 

Mortalità  

naupli a 96h 
2 1 4 1 4 1 13 

RBs = 1,75, RBt = 4,25   

VET  519 

 
Con VETmax = 780 e REc = (519/780 x 100) = 66,54 %. Quindi, se RBt = 4,25, questa batteria a-

vrebbe una REc superiore alla REcmin per 5 endpoint (= 36,01 %). 
 
 

2.3 - Valenza pratica della batteria di saggi biologici 
Alla ponderazione “scientifica” di cui sopra ne va affiancata un’altra, di tipo pratico, per la valu-

tazione di una batteria di routine, che prende in considerazione altri parametri. In particolare, tra i pre-
requisiti si aggiunge la disponibilità degli organismi durante tutto l’anno; inoltre, considerando le dif-
ficoltà di reperimento, viene introdotto un fattore per la scelta tra fornitori - allevamenti e raccolta in 
ambienti naturali. 
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Innanzi tutto, anche in questo caso, nel limite del possibile, la scala di ponderazione dovrebbe es-
sere abbastanza uniforme per i diversi parametri (cioè con gli stessi valori di ponderazione minimi e 
massimi), per evitare che automaticamente un parametro prevalga sugli altri. Costituisce una eccezio-
ne un parametro obiettivamente più rilevante di altri, nel qual caso i relativi pesi possono avere valori 
superiori. 

1. Reperibilità organismi (RO). La disponibilità saltuaria degli organismi non necessaria-
mente impedisce l’adozione dei relativi saggi ecotossicologici in una batteria, ma limita la 
loro utilità ai casi nei quali non è previsto o necessario un monitoraggio che potrebbe es-
sere condotto durante tutto l’anno, in diversi periodi stagionali, ecc. Ad esempio, la piani-
ficazione dell’attività di un laboratorio richiede di ripartire nell’arco dell’intero anno i 
saggi da effettuare su ambienti diversi: se gli organismi sono sempre disponibili, è possi-
bile monitorare molti più ambienti diversi, in diversi mesi dell’anno, mentre se la dispo-
nibilità è limitata, il carico di lavoro pesa unicamente sul periodo di disponibilità. Inoltre, 
nel secondo caso, diventa impossibile garantire gli interventi “a richiesta”, in qualunque 
momento sia necessario verificare gli effetti di un incidente (sversamenti accidentali o al-
tro). Nel caso di raccolta in ambienti naturali, il prelievo deve essere ecologicamente so-
stenibile e non comportare un rischio per la popolazione di origine. Nel caso di alleva-
mento, sia autoctono che da parte di fornitori specializzati, è richiesto un controllo di qua-
lità che garantisca la disponibilità di organismi di determinazione tassonomica certa ed in 
ottima salute. 

2. Standardizzazione protocollo metodologico (SP). I protocolli metodologici devono es-
sere condivisi ed utilizzabili da più utenti ed i risultati devono essere confrontabili. Ov-
viamente, devono essere preferite le norme nazionali vincolanti, se esistono (i disposti le-
gislativi superano le standardizzazioni internazionali) 

3. Effetto sulla scala di rischio (ER). I vari endpoint riflettono una maggiore o minore sen-
sibilità e tendono a dare risposte specifiche, con una diversa interpretazione in funzione 
della classificazione di rischio. Se un saggio prevede endpoint multipli, per quel saggio il 
fattore di ponderazione è la somma dei singoli endpoint misurabili (“premio” per le mag-
giori informazioni ottenibili con un minimo aggravio di lavoro e/o costi). 

4. Preparazione della matrice (PM). Le diverse matrici da sottoporre al saggio richiedono 
manipolazioni più o meno difficoltose. 

5. Fattibilità della batteria (FB). L’esecuzione dei saggi con la batteria identificata può es-
sere più o meno agevole, richiedere strumentazione o esperienze professionali particolari 
(solitamente, abbinate ad una strumentazione dedicata, necessaria per l’esecuzione di 
saggi di tossicità, quale può essere uno stereomicroscopio, un luminometro o un conta-
globuli elettronico). La valutazione è abbastanza soggettiva.. Si noti che la scala è inverti-
ta, rispetto alle altre ponderazioni, privilegiando i saggi che non richiedono una strumen-
tazione e/o esperienza particolare. 

6. Impegno operativo della batteria (IB). Anche in questo caso, non è certamente facile la 
ponderazione di fattori economici; comunque, assumendo un costo unitario per il tempo 
degli operatori, il principale fattore è rappresentato dall’impegno delle risorse umane ri-
chieste per l’allestimento ed esecuzione del saggio.. 

Questi 6 parametri, combinati, con l’algoritmo in seguito descritto, consentono una “ponderazio-
ne esperta”, assegnando cioè a ciascuno di essi un fattore numerico  secondo quanto di seguito precisa-
to. 

 

FP Reperibilità degli organismi (RO) 

1 
Gli organismi per i saggi devono essere raccolti in ambienti naturali e non sono disponi-
bili tutto l’anno (per difficoltà obiettive, ad es. meteorologiche o stagionali, della raccol-
ta)  

2 Gli organismi per i saggi possono essere allevati, ma non sono disponibili tutto l’anno 
(es., maturità sessuale solo in alcuni periodi) 

3 La specie è reperibile presso fornitori qualificati, ma gli organismi non sono disponibili 
tutto l’anno 
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4 Gli organismi per i saggi devono essere raccolti in ambienti naturali e sono disponibili 
tutto l’anno 

5 La specie è allevabile, gli organismi per i saggi provengono da allevamenti autarchici e 
sono disponibili tutto l’anno 

5 La specie è reperibile presso fornitori qualificati e gli organismi sono disponibili tutto 
l’anno 

 

FP Standardizzazione (SP) 

1 Il protocollo metodologico è sperimentale (“personalizzato”) 

2 Il protocollo metodologico è validato da prove interlaboratorio (≥ 8 laboratori) o norma-
to da un ente nazionale (es. AFNOR, DIN, EPA, ASTM, ecc.)  

3 Il protocollo metodologico è standardizzato da un ente sovranazionale  (ISO, CEN, 
OECD, ecc.) 

4 Il protocollo metodologico è prescritto da un disposto legislativo in Italia 

  

FP Effetto dell’endpoint sulla scala di Rischio (ER) 

1 Comportamento 

2 Mutagenicità e genotossicità  

3 Sviluppo (schiusa uova, fecondazione, metamorfosi, fissazione larve, ecc.)  

4 Crescita (taglia, peso, divisione cellulare, ecc.)  

4,5 Bioluminescenza 

5 Mortalità - immobilità 

 

FP Fattibilità della Batteria (FB) 

4 Normale strumentazione di laboratorio (compresi termostati, centrifughe, spettrometro 
molecolare, agitatori, stufe, ecc.) 

3 Strumentazione dedicata con rilevazione automatica dell’endpoint (lettura strumentale) 

2 Strumentazione dedicata e rilevazione manuale dell’endpoint (es. riconoscimento al mi-
croscopio di aberrazioni) 

1 Strumentazione ed esperienza professionale specialistica (es. genomica) 

  

FP Preparazione della Matrice (PM) 

1 Estratto 

2 Elutriato  

3 Acqua interstiziale o sedimento disidratato  

4 Sedimento tal quale  

5 Acqua della colonna o effluente 

 
La valenza totale VTbatt della batteria di saggi biologici, pertanto diventa: 
VTbatt = Σ (RO + SP + ER + PM + FB + IB)endpoint 
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La Valenza Totale (VTmax) teorica sarebbe quindi: 
 VTmax 3 endpoint = 3 [(5 + 4 + 5 + 5 + 4 + 5)] = 84; 
 VTmax 4 endpoint = 4 [(5 + 4 + 5 + 5 + 4 + 5)] = 112; 
 VTmax 5 endpoint = 5 [(5 + 4 + 5 + 5 + 4 + 5)] = 140; 
 VTmax 6 endpoint = 6 [(5 + 4 + 5 + 5 + 4 + 5)] = 168; 
 VTmax 7 endpoint = 7 [(5 + 4 + 5 + 5 + 4 + 5)] = 196; 

e così via.  
La rilevanza pratica percentuale (RPbatt) di una specifica batteria di saggi si calcola dal rapporto: 

RPbatt = (VT/VTmax) × 100. 
Riprendendo l’esempio della ponderazione “scientifica” (Tab. 2.1), la valenza pratica con la me-

desima batteria condurrebbe ai fattori di cui alla tabella 2.2. 
 

Tab. 2.2. Caso applicativo di calcolo ad una batteria di saggi biologici costituita da 5 organismi da appli-
care nel caso di un dragaggio di una barra di foce fluviale nel Tirreno. 

Specie Matrice 
 utilizzata Endpoint RO SP ER FB PM IB Tot. 

Dunaliella 
tertiolecta elutriato Inibizione Crescita a 

96h 5 3 4 4 2 3 21 

Vibrio fischeri 
acqua 

interstiziale 
Inibizione  

Bioluminescenza 5 3 4,5 3 3 5 23,5 

Corophium 

orientale 

Sedimento 

intero 
Mortalità a 10 gg 4 3 5 4 4 3 23 

Paracentrotus 
lividus elutriato Spermiotossicità a 1h 1 2 3 4 2 5 17 

Tigriopus. 
fulvus 

acqua 

interstiziale 
Mortalità naupli a 96h 5 2 5 4 3 3 22 

 
Conseguentemente il calcolo sarebbe:  VTbatt= 106,5;  VTmax = 140 e RPbatt = (VT/VTmax) × 100 = 

(106,5/140) × 100 = 76,07%. 
 
 

2.4 - Conclusioni 
Sulla base dei criteri di valutazione identificati si ritiene sia possibile giungere ad una valutazione 

obiettiva della validità scientifica e pratica di una batteria di saggi di ecotossicità, reale o ipotetica, 
mediante l’opportuna ponderazione di numerosi parametri che caratterizzano i possibili saggi biologi-
ci. 

Per una corretta applicazione è necessario effettuare separatamente due tipi di calcoli: il primo 
consente di calcolare una “rilevanza scientifica”, il secondo una rilevanza pratica”. 

La ponderazione “scientifica” viene proposta come utile strumento per valutare l’attendibilità di 
una batteria di saggi ecotossicologici da applicare per ricerche e approfondimenti sito – specifici; la 
ponderazione alternativa “pratica” privilegia un approccio per un uso di routine. Il confronto sistema-
tico di entrambe le ponderazioni indica, quindi, quanto la rilevanza scientifica penalizza la praticità o, 
in alternativa, quanto la praticità fa perdere in rilevanza. 

Combinandole assieme, ad esempio facendo la media tra rilevanza scientifica e rilevanza pratica, 
si ha infine una valutazione “scientifico – pratica”. 
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Ovviamente, la doppia ponderazione (con il relativo confronto) può essere anche utilizzata per 
ipotizzare diverse batterie alternative, per cercare la combinazione che massimizza sia la rilevanza che 
la praticità, nell’ottica di cercare un compromesso che aumenti la rilevanza scientifica, senza penaliz-
zare eccessivamente la rilevanza pratica. 

Va sottolineato che questo approccio di doppia ponderazione + compromesso (media tra REc e 
RPbatt) fornisce molti elementi di giudizio, ma non pretende di introdurre un automatismo che sostitui-
sca l’interpretazione “esperta”. 

Pertanto, si propone a tutti i lettori/fruitori delle presenti Linee Guida di verificare i parametri i-
dentificati e, soprattutto, i relativi fattori di ponderazione, applicando sistematicamente gli algoritmi 
proposti alle proprie esperienze personali, allo scopo di identificare eventuali modifiche migliorative 
che verranno incluse nei futuri aggiornamenti di questo documento. 
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CAPITOLO 3: 

IDENTIFICAZIONE DEGLI ORGANISMI E DEGLI ENDPOINT 
 

 

3.1 - Introduzione 
Sulla base dei criteri identificati ed illustrati nel Capitolo 1, è stata esaminata criticamente la bi-

bliografia esistente e le esperienze originali di ricerca dei componenti dei singoli Gruppi, per arrivare 
ad identificare e proporre, nell’ambito dei diversi gruppi di organismi, i saggi ecotossicologici che ri-
specchiano i requisiti per una loro potenziale inclusione in batterie per sedimenti di acque di transizio-
ne e marine costiere. 

A tale scopo, per ciascun saggio viene identificato il tipo di prova (secondo la classificazione di 
tabella 1.1), il modello biologico, la matrice utilizzata, l’endpoint, la durata dell’esposizione, 
l’obiettivo per il quale può essere proposto ed il riferimento bibliografico per il protocollo metodologi-
co. 

Quale ulteriore elemento di giudizio, per ciascuno dei saggi proposti vengono, inoltre, attribuiti i 
fattori di ponderazione necessari per valutare obiettivamente la valenza scientifica e pratica delle batte-
rie che teoricamente possono essere costituite combinando opportunamente i saggi di organismi appar-
tenenti a diversi livelli trofici. I criteri ed i fattori numerici di ponderazione sono stati dettagliatamente 
discussi nel Capitolo 2 di questo documento. 

Per ciascuno dei saggi viene pertanto attribuito un punteggio per i fattori che non dipendono da 
matrice e/o applicazione: 

 Standardizzazione dell’endpoint (Sep); 
 Rappresentatività della specie (RSeco); 
 Valenza della distribuzione geografica della specie (DG) (limitatamente alle opzioni: 

extra-mediterraneo, cosmopolita, endemico); 
 Rilevanza e sensibilità dell’effetto (RES); 
 Reperibilità organismi (RO); 
 Standardizzazione protocollo metodologico (SP); 
 Effetto sulla scala di rischio (ER); 
 Fattibilità (FS); 
 Economicità (IS). 

Ovviamente, FS e IS indicheranno in questo caso la fattibilità e l’economicità dello specifico sag-
gio biologico, anziché della batteria. 

La valutazione della valenza scientifica e pratica delle batterie che teoricamente possono essere 
costituite combinando i diversi saggi viene proposta e commentata nel Capitolo 4.  

 
 

3.2 - Batteri 
Dalle review di van Beelen (2003) e Parvez et al. (2006) emerge chiaramente che il saggio con 

Vibrio fischeri è il candidato più probabile, essendo adatto per i vari comparti, standardizzato e già 
largamente utilizzato. Per il suo uso, è raccomandato come diluente acqua di mare sintetica al 35‰ se-
condo la “ricetta” EN ISO 10253 – 06 (Onorati e Mecozzi, 2004). 

Esistono anche saggi che prevedono il contatto diretto con il sedimento od una sua sospensione: 
oltre al Microtox® in fase solida, si può citare il Toxi ChromoPad (Kwan, 1995) ed il MetPAD (Bitton 
et al., 1992), basati sull’inibizione della β-galattosidasi in un ceppo mutante di Escherichia coli; il Se-
diment Contact Test (BCA) con Bacillus cereus (Rönnpagel et al., 1995), che è uno Standard Tedesco 
(DIN 38412, part 48); un nuovo saggio per contatto (Heise e Ahlf, 2005) che prevede l’uso di Vibrio 
proteolyticus, invece di V. fischeri. 
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Ringwood et al. (1997) riportano che, specialmente con sedimenti argillosi, i batteri tendono ad 
essere “persi” per adesione alle particelle. Tuttavia, alcune varianti metodologiche per il test solid-
phase (Onorati et al., 1998; Volpi Ghirardini et al., 1998; 2009), seppur con approcci diversi e magari 
adatti ad ambienti diversi, compensano tale perdita di batteri e permettono di aumentare l’affidabilità 
del test tenendo conto di altri confounding factors, come la variazione di pH nella diluizione del cam-
pione di sedimento.  

Esistono anche studi che prevedono l’uso di sensori sui quali vengono immobilizzati dei batteri: il 
Cellsense, ad esempio, misura l’attività respiratoria di Escherichia coli ed è stato utilizzato come bio-
sensori di tossicità di effluenti (Farré et al., 2001); in un altro biosensore amperometrico è immobiliz-
zata Pseudomonas putrida (Farré e Barceló, 2001). Al momento, l’inserimento di questo tipo di bio-
sensori nelle batterie di saggi ecotossicologici non sembra però proponibile. 

Il saggio con Vibrio fischeri (ISO, 2006) è indicato per condurre saggi di tipo B (con sedimento 
intero e organismi non bentonici), di tipo C (con elutriati o estratti da sedimento intero, organismi non 
bentonici, senza fase solida), di tipo F (con acqua sovranatante o interstiziale + fase solida, organismi 
non bentonici), o di tipo H (con acqua sovranatante o interstiziale, organismi non bentonici, senza fase 
solida).  

I saggi prevedono come endpoint la diminuzione della bioluminescenza. 
Utilizzando i fattori di ponderazione descritti nel Capitolo 2, la valenza scientifica e pratica pos-

sono essere espresse come da tabb. 3.1 e 3.2, rispettivamente. 
 
 

Tab. 3.1. Valenza scientifica del saggio con Vibrio fischeri. 

 Sep RSeco DG RES Totale 

Vibrio fischeri 3 4 2 1,5 10,5 

 
 

Tab. 3.2. Valenza pratica del saggio con Vibrio fischeri. 

 RO SP ER FS IS Totale 

Vibrio fischeri 5 4 4,5 3 5 21,5 

 
 

3.3 - Alghe 
Di particolare interesse per la sua semplicità e chiarezza la definizione di saggio algale secondo 

Trainor (1984): 
“...La maggior parte dei saggi algali sono teoricamente molto simili. Dopo l’eliminazione degli 

organismi indigeni attraverso un sistema di rimozione meccanica, di regola per mezzo della filtrazio-
ne in ambiente sterile, introdurre la specie algale prescelta per il saggio nel campione d’acqua, il 
quale viene utilizzato come terreno di coltura. Incubare quest’ultimo in ambiente controllato per al-
cuni giorni. La crescita algale, o l’assenza di essa, è indice di presenza di nutrienti o di sostanze tos-
siche ... “. 

L’utilizzo di organismi vegetali per la valutazione dell’effetto tossico o biostimolante è noto da 
tempo. Eklund e Kautsky (2003) hanno proposto saggi con macroalghe, considerando come endpoint 
la riproduzione (nell’alga rossa tropicale e sub-tropicale Champia parvula o temperata C. tenuicorne, 
e tra le alghe brune Laminaria spp. e Fucus spp.), oppure l’inibizione nella crescita (in alghe verdi, 
brune e rosse). Il saggio con Champia parvula è previsto da USEPA (2002a) tra i test di tossicità cro-
nica per effluenti e recettori marini e di estuario. Alla Texas A & M University è stato messo a punto 
un test di germinazione e crescita dei germogli che utilizza zoospore quadriflagellate di Ulva fasciata 
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e U. lactuca (Carr et al., 2001b; Nipper et al., 2002). Herbst e Nendza (2000) hanno proposto il test di 
crescita EN ISO 10253-2006 modificato per l’utilizzo con acqua interstiziale o elutriati con aggiusta-
mento della salinità. Purtroppo, ciò può portare ad artefatti: Neill (2005), infatti, ricorda che, negli e-
stuari, oltre ai nutrienti possono agire da agenti limitanti per i vegetali anche altri fattori, quali salinità 
e ombreggiamento (solidi sospesi, nel caso delle alghe). La review di Lytle e Lytle (2001) sottolinea 
come l’utilizzo di specie vegetali (microalghe, macroalghe e macrofite) nei test di fitotossicità sia ge-
neralmente sottovalutato e richieda una maggior attenzione, in particolare per gli ambienti di estuario e 
per studi sulla bioconcentrazione. 

Un’esperienza rivolta a caratterizzare sotto il profilo tossicologico i sedimenti di un porto indu-
striale mediante la prova di tossicità algale ha dimostrato che la produzione di elutriato determina il 
passaggio dal sedimento alla frazione acquosa di elevate concentrazioni di nutrienti che possono “ma-
scherare” l’eventuale effetto tossico (Di Capua et al., 2001). La prova di crescita algale condotta con 
D. tertiolecta, confrontata con la prova di tossicità con batteri luminescenti e con la prova con Artemia 
salina, si è dimostrata largamente più sensibile nella determinazione della tossicità delle acque di sca-
rico industriali (Baldi et al., 1993; Sbrilli et al., 1995). La prova di crescita algale per la valutazione 
dello stato trofico, così come descritta in ARPAT (1998), esprime un notevole potenziale informativo 
sullo stato di qualità dei corpi idrici; la prova consente, infatti, di valutare contemporaneamente 
l’eventuale effetto tossico, il fattore limitante primario e secondario, la frazione biodisponibile dei 
principali nutrienti. Sulla base della crescita nell’aliquota di campione senza alcuna aggiunta di nu-
trienti la prova consente, inoltre, di classificare le acque marine costiere in base alle potenzialità trofi-
che con una sensibilità che si è dimostrata superiore all’indice trofico TRIX (Sbrilli et al., 1999; 
2000).  

Eklund (2005) descrive un test, promettente ma non standardizzato, di inibizione della crescita 
con la macroalga rossa Ceramium tenuicorne, cosmopolita e coltivabile a partire da un clone ed utiliz-
zabile per acque marine e salmastre (salinità compresa tra il 4‰ ed il 32‰). 

Tra le altre ricerche in corso, si possono ricordare quelle di Stauber et al. (2002), sulla messa a 
punto di metodi citometrici per rilevare differenti endpoint con microalghe e per effettuare test con se-
dimento intero, oltre che con acqua interstiziale e/o sovranatante. Adams e Stauber (2004) descrivono 
questa applicazione utilizzando la diatomea marina bentonica Entomoneis cf punctulata (il genere è 
accettato dal Registro Europeo delle Specie Marine4). Franklin et al. (2004) propongono poi un meto-
do che permette l’esposizione contemporanea di più alghe marine o di acqua dolce. 

Indipendentemente dalle applicazioni specifiche, la citometria a flusso è potenzialmente molto in-
teressante, ma richiede una strumentazione che almeno per ora non è disponibile nella maggior parte 
dei laboratori. 

Nelle presenti Linee Guida l’attenzione è rivolta alla valutazione della prova di inibizione della 
crescita algale mediante l’uso di alghe monocellulari. In particolare gli organismi marini presi in esa-
me sono: Phaeodactylum tricornutum e Dunaliella tertiolecta. 

I primi metodi internazionali di riferimento per le acque marine risalgono agli anni Settanta: U-
SEPA (1974)  e IRSA-CNR (1978). Alla seconda metà degli anni Ottanta risalgono le pubblicazioni 
USEPA relative all’applicazione del saggio algale per il controllo delle acque di scarico (1988). 

ARPAT (1998) ha pubblicato una sintesi critica delle metodologie rivolte all’utilizzo di microal-
ghe di acqua dolce e marina (Dunaliella tertiolecta) per il controllo delle acque di scarico e per la va-
lutazione dello stato trofico e tossicologico dei corpi idrici ricettori.  

Una metodica per l’esecuzione del saggio algale con organismi marini è stata recentemente ag-
giornata nella norma UNI EN ISO 10253 (2006). 

L’uso di P. tricornutum è stato sperimentato in un esercizio di interconfronto mediante l’utilizzo 
del metodo ISO (2006). L’uso di D. tertiolecta è stato sperimentato mediante l’utilizzo della preceden-
te metodica modificata attraverso l’introduzione del terreno di coltura per D. tertiolecta (ARPAT, 
1998).  

                                                      
4http://www.marbef.org/data/erms.php 
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Entrambe le alghe possono essere quindi impiegate utilizzando il protocollo UNI EN ISO 10253 
(modificato, per D. tertiolecta) per saggi di tipo C (con elutriati o estratti da sedimento intero, organi-
smi non bentonici, senza fase solida) o di tipo H (con acqua sovranatante o interstiziale, organismi non 
bentonici, senza fase solida). I saggi prevedono come endpoint il tasso di crescita a 72 h. 

Utilizzando i fattori di ponderazione descritti nel Capitolo 2, la valenza scientifica e pratica può 
essere espressa come da tabb. 3.3 e 3.4, rispettivamente. 
 
 
Tab. 3.3. Valenza scientifica del saggio con Dunaliella tertiolecta e Phaeodactylum tricornutum. 

 Sep RSeco DG RES Totale 

Phaeodactylum tricornutum 3 4 2 2 11 

Dunaliella tertiolecta 2 4 2 2 10 

 
 
Tab. 3.4. Valenza pratica del saggio con Dunaliella tertiolecta e Phaeodactylum tricornutum. 

 RO SP ER FS IS Totale 

Phaeodactylum tricornutum 5 4 4 2 3 18 

Dunaliella tertiolecta 5 1 4 2 3 15 

 
 
In sostanza, le due alghe sono equivalenti per la valenza scientifica, con una leggera preferenza di 

P. tricornutum per la valenza pratica, in quanto il protocollo per D. tertiolecta non è normato in Italia 
(SP = 1). 

 
 

3.4 - Rotiferi 
I rotiferi della specie Brachionus plicatilis (O. F. Muller, 1786 - Brachionidae classe Rotatoria) 

sono organismi ad ampia distribuzione geografica e sempre ben rappresentati da specie autoctone, esi-
stendo almeno 9 varietà. 

Questa specie è di facile allevamento, utilizzata soprattutto per l’alimentazione dei primi stadi 
larvali di pesce in impianti di acquacoltura (Cataudella e Canada, 2000). In particolare un ceppo ripro-
dotto e stabulato in vari laboratori di ricerca europei, ha origine dalle saline del Mare di Azov. I primi 
stadi embrionali possono infatti bloccare il loro sviluppo e rinchiudersi in un involucro protettivo; le 
cisti possono rimanere dormienti per alcuni anni prima di schiudere. 

Dal punto di vista morfologico gli individui hanno generalmente una dimensione inferiore a 1 
mm (tra i 70 ed i 700 µm), anche se si possono distinguere due sottogruppi, definiti tipo 'S-' (small) e 
'L-' (large) (Snell e Carrillo, 1984).  

Il ciclo vitale è breve: in condizioni ottimali la crescita da uovo ad adulto avviene in 2-5 giorni. In 
riproduzione sviluppa sacche ovigere ben visibili, che consentono di valutare il tasso di rinnovamento 
della popolazione, condizionato dalla temperatura dell’acqua (inquinamento fisico), dalla abbondanza 
di cibo (effetto indiretto di degrado dell’habitat), oltre che dalla contaminazione diretta di composti 
tossici. La riproduzione avviene principalmente per via partenogenetica, favorendo l’osservazione de-
gli effetti anche in caso di popolazioni ridotte. 

Considerando che uno dei capisaldi in ambito tossicologico è quello di utilizzare specie chiave 
nei rapporti trofici della rete alimentare, ritroviamo in B. plicatilis queste caratteristiche. Esso si af-
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fianca allo zooplancton di dimensioni maggiori in qualità di consumatore primario di fitoplancton ed è 
alimento base per numerosi consumatori secondari (Hernroth, 1983). 

La specie è euriterma ed eurialina (Fengqi, 1996), con un optimum di temperatura compreso tra i 
10 °C ed i 35 °C ed una resistenza estrema alle variazioni di salinità (5 – 35 PSU) (Persoone et al., 
1989). Per quanto riguarda le condizioni ambientali, la sensibilità a composti tossici di riferimento pa-
re essere direttamente proporzionale alla temperatura ed inversamente proporzionale alla salinità, ma, 
rispetto ad altre specie, B. plicatilis sembra avere una variabilità minore nelle repliche di saggi sul me-
desimo campione (Persoone et al., 1989).  

Pur nella consapevolezza della modesta sensibilità di questi organismi per la maggior parte degli 
inquinanti, non si possono ignorare alcuni fattori che rendono il loro utilizzo utile all’interno di una 
batteria di saggi (Wells, 1998; USEPA, 1993). In particolare, oltre alle caratteristiche di ampia distri-
buzione geografica e resistenza alle variazioni di salinità e temperatura, si ricordano anche: 

 La semplicità del saggio. Il saggio risulta nel suo insieme standardizzato e relativamente 
facile da eseguire dopo un opportuno tirocinio ed i risultati appaiono dotati di buona coe-
renza interna e riproducibilità. 

 La reperibilità durante tutto l’arco dell’anno delle cisti; esiste un indubbio vantaggio 
nell’utilizzo di cisti di B. plicatilis, per la possibilità di avviare un saggio biologico anche 
con breve preavviso e per la garanzia di controllo esistente sul ceppo di origine. È valida 
anche la possibilità di usare popolazioni allevati come alimentazione in impianti di pro-
duzione ittiocolturali. In tal caso però dovrebbero essere controllate la standardizzazione 
di stabulazione, l’omogeneità genetica e l’assenza di derive genetiche. 

 La presenza di un protocollo normato. 
 L’economicità del saggio. 

Come protocollo operativo viene applicata la norma ASTM E 1440 (1991 rev. 1998), che consi-
dera come endpoint la mortalità o l’incapacità di attività natatoria. Tuttavia, l’esperienza del gruppo ad 
hoc in ambito UNICHIM, suggerisce la necessità di modifiche relativamente alle procedure di schiusa 
delle forme criptobiotiche e di adattamento. 

ASTM considera come lettura di controllo quella alle 24 ore, ma come definitiva alle 48 ore, 
prossima al 70 % del ciclo vitale. Si tratta dunque di un saggio di tossicità acuta, dove si osserva 
l’effetto immediato che una sostanza tossica produce su un organismo vivente (soma). L’endpoint è la 
“non motilità”, quindi gravi problemi fisiologici dopo un breve lasso di tempo successivo 
all’esposizione del contaminante. Molto promettenti si prospettano le sperimentazioni di endpoint su-
bletali relativi ad alterazioni della capacità natatoria. 

Normalmente B. plicatilis viene dunque usata come specie che valuta reflui con concentrazione di 
sali elevate o matrici provenienti da acque di transizione (Francese, 2001), ma può esser ben utilizzata 
per aree situate in ambiti sensibili (aree naturalisticamente pregiate o sotto tutela) ove vi sia un impatto 
antropico (Francese, 2003). 

Rispetto alle definizioni adottate nelle presenti Linee Guida (conformi a quanto definito nel Gui-
dance Document No 5, dal Working Group 2.4 coast secondo la Water Framework Directive 
2000/60/EC), il rotifero marino si può definire pertinente agli ambienti A (ambienti acquatici di transi-
zione, in un campo di salinità variabile anche riconducibili ad un gradiente di salinità, ma con valori 
sempre inferiori a quelli della zona costiera adiacente). Più specificatamente, classificando la matrice 
di sedimento in base alla composizione media del substrato, il saggio biologico con rotifero si può de-
finire pertinente agli ambienti A3 (fango) e A4 (sedimenti misti). 

Per quanto riguarda gli obiettivi, definiti sulla base degli impatti possibili, il saggio ecotossicolo-
gico con il rotifero marino B. plicatilis si ritiene pertinente a quelli di seguito descritti: monitoraggio di 
scarichi idrici e relativi ambienti recettori (b); monitoraggio per protezione ambienti particolari come 
zone di particolare pregio naturalistico o di produzione acquacolturale, in particolare in porticcioli o 
marina compresi nei perimetri di parchi o riserve naturali ed in particolare per impianti flottanti di 
molluschicoltura o di ittiocoltura offshore, vista anche l’appartenenza alla catena trofica naturale delle 
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specie allevate (d1 e d2); caratterizzazione dei sedimenti da dragare per la valutazione degli effetti, nel 
sito da dragare e nel sito di destinazione (e1). 

La matrice potrà essere analizzata nei seguenti comparti. Il primo è (I) - acqua sovranatante -, 
cioè al di sopra dell’interfaccia acqua/sedimento. Più specificatamente si può intendere come tale la 
lama in uscita dallo scarico che si mantiene separata dal resto del corpo idrico per differente densità 
prima del mescolamento; parimenti si intende acqua di interfaccia quella porzione superiore allo strato 
superficiale di sedimento, in cui si mantiene elevata l’attività batterica, preda ottimale del rotifero. Al-
tro comparto è il (III) – elutriato-, cioè quella porzione solubile estratta dal sedimento in modo mec-
canico (meglio con agitazione che mescolamento), che presumibilmente raccoglie come soluti o come 
complessi particolato - molecole la rata di composti biodisponibili. Più specificatamente l'elutriato, è 
la simulazione più vera delle movimentazioni di fondali durante i dragaggi o le azioni di bonifica. In-
fine, per quanto riguarda il saggio con B. plicatilis, esso ben si applicherebbe ad un comparto speciale 
definito dal particellato sospeso, là dove un organismo sospensivoro decompositore come il rotifero è 
in grado di aggredire alla ricerca di alimento granuli di modeste dimensioni e venire in contatto con 
eventuali contaminanti ivi complessati. 

Seguendo la logica proposta nel Capitolo 1, Brachionus plicatilis si configura rappresentativo per 
il saggio di tipo C (elutriati da sedimento intero e organismi non bentonici, senza fase solida) e di tipo 
H (acqua sovranatante e organismi non bentonici, senza fase solida). 

A conclusione si può indicare il saggio con rotiferi, come un saggio aggiuntivo, obbligatorio in 
caso di reflui misti, di valutazione della qualità di siti destinati ad acquacoltura o di porticcioli da di-
porto, aggiuntivo o per approfondimento in caso di caratterizzazioni per dragaggi o bonifiche. 

Utilizzando i fattori di ponderazione descritti nel Capitolo 2, la valenza scientifica e pratica è de-
scritta nelle tabb. 3.5 e 3.6, rispettivamente. 
 
 
Tab. 3.5. Valenza scientifica del saggio con Brachionus plicatilis. 

 Durata Sep RSeco DG RES Totale 

Brachionus plicatilis 48 h 2 4 2 1 9 

 
 
Tab. 3.6. Valenza pratica del saggio con Brachionus plicatilis. 

 Durata RO SP ER FS IS Totale 

Brachionus plicatilis 48 h 5 2 5 2 3 17 

 
 
 

3.5 - Crostacei  
Tra i crostacei marini utilizzati per saggi ecotossicologici vi sono sia organismi appartenenti al 

plancton che al benthos. 
 
Copepodi 
Tra i copepodi marini le specie più comunemente utilizzate sono Tisbe battagliai, Nitocra spini-

pes e Acartia tonsa. 
Considerando la rilevanza ambientale, si ricorda però che, secondo l’European Register of Marine 

Species (ERMS): 
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 Tisbe battagliai è presente in Europa, ma non nel Mediterraneo; 
 Nitocra spinipes non è segnalato in Europa neanche il genere. 

Il copepode planctonico Acartia tonsa è specie cosmopolita tipica di ambienti ad alto trofismo e 
comune in estuari e lagune costiere. Segnalata fin dai primi anni 90 nelle lagune dell’alto Adriatico 
(Farabegoli et al., 1989; Sei et al., 1996a), in alcune lagune è diventata specie dominante del popola-
mento zooplanctonico soppiantando le specie congeneriche autoctone (Comaschi et al., 2000; Sei et 
al., 2006a) e recentemente è stata riportata la sua presenza anche nella Laguna di Lesina (Sei et al., 
2006a). Dove Acartia tonsa non è presente o è molto rara (basso Tirreno), i saggi potrebbero essere 
estesi a specie congeneriche (Acartia clausi), anche per evitare l'introduzione di specie aliene. Acartia 
tonsa è reperibile tutto l’anno con abbondanze particolarmente elevate da marzo/aprile a otto-
bre/novembre. Il campionamento è relativamente facile e richiede un’imbarcazione con un retino per il 
prelievo di zooplancton. La specie, tuttavia, è reperibile anche commercialmente e può essere facil-
mente allevata in laboratorio. 

Tigriopus fulvus (Fisher, 1860) è un copepode arpacticoide autoctono, meiobentonico, eurialino 
ed euritermo, facilmente riconoscibile, di piccole dimensioni (lunghezza 0,7-0,8 mm), con sessi sepa-
rati e dimorfismo sessuale. È ben distribuito nel suo habitat - piano sopralitorale delle coste rocciose 
del Mediterraneo (Carli e Fiori, 1977). Lo sviluppo di T. fulvus avviene attraverso cinque stadi nau-
pliari e cinque stadi di copepodite. In laboratorio il tempo necessario per passare dalla schiusa al rag-
giungimento dello stadio adulto può variare in funzione delle condizioni di allevamento e, in particola-
re, della quantità e qualità del cibo somministrato, della temperatura e della salinità dell’acqua (Carli 
et al., 1989; Pane et al., 1996; Todaro et al., 2001). I naupli sono adatti per saggi di tossicità (fino a 96 
h) in matrice acquosa (elutriati e acqua interstiziale), ma sono state effettuate sperimentazioni anche 
per rilevare endpoint subletali, sia su nauplii (rilascio delle mute), sia sugli adulti. Tigriopus fulvus è 
inserito tra le specie utilizzabili indicate per analisi ecotossicologici (saggi biologici di tossicità) dalla 
Regione Veneto (Dgr. n°4170 del 30 dicembre 2005), dalla Legge Regionale Toscana 4 aprile 2003, n. 
19, dalla provincia di Livorno Dipartimento dell’Ambiente e del Territorio e dalle procedure operative 
per la movimentazione materiali in ambiente marino ed in zone ad esso contigue dell’ARPAT (D.D.G. 
n° 323 del 27-6-2005). 

 
Anostraci 
L’utilizzo di specie del genere Artemia (Crustacea, Anostraca) in ecotossicologia è ben documen-

tato: negli ultimi 20 anni il genere è stato largamente impiegato per valutare la tossicità acuta di con-
taminanti organici ed inorganici. Weideborg et al. (1997) e Davoren et al. (2005) ritengono che il sag-
gio di tossicità acuta con Artemia salina non sia sufficientemente sensibile per poter essere incluso in 
una batteria di saggi per sedimenti marini o di estuario. Risultati preliminari di saggi a lungo termine 
(Manfra  et al., 2009) hanno evidenziato però una maggiore sensibilità rispetto ai saggi acuti per quan-
to riguarda la sopravvivenza come parametro di risposta. Altri autori (Brix et al., 2003, 2004), che re-
centemente hanno valutato la tossicità a lungo termine con Artemia, evidenziano che la sopravvivenza 
costituisce l’endpoint più sensibile tra quelli da loro considerati (sopravvivenza, crescita intesa come 
biomassa degli organismi e riproduzione). 

I metodi di esecuzione dei saggi sia acuto (Guzzella, 1997) che a lungo termine (Manfra  et al., 
2009) presentano una relativa semplicità di realizzazione, poiché consentono l’utilizzo di cisti reperi-
bili in commercio o di naupli ottenuti da organismi partenogenetici facilmente allevabili in laboratorio, 
la realizzabilità a domanda, la facile rilevazione della risposta utilizzando l’endpoint letale. 

 
Anfipodi 
I Crostacei Anfipodi sono ampiamente utilizzati nei saggi biologici per valutare la qualità dei se-

dimenti di ambienti marini e di transizione (Chapman e Wang, 2001). 
La guida ASTM (1999) descrive il saggio statico con sedimento intero a 10 giorni con anfipodi 

marini e di estuario, indicando l’utilizzo di: Rhepoxynius abronius, Eohaustorius estuarius, Ampelisca 
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abdita, Grandidierella japonica, Leptocheirus plumulosus, specie che però non sono state segnalate 
nel Mar Mediterraneo (Ruffo,1982). 

In Europa, Corophium volutator risulta tra le specie raccomandate (OSPAR, 1995) in particolare 
in Olanda, Gran Bretagna e Belgio è indicato per saggiare sedimenti contaminati e caratterizzare mate-
riale dragato (den Besten et al., 2003). È un animale fossorio che forma un tubo e si nutre sulla super-
ficie del sedimento, sopporta variazioni di salinità e di granulometria del sedimento. Peters e Ahlf 
(2005) hanno allevato per circa tre anni una popolazione di C. volutator in laboratorio con successo. 
Lungo le coste Mediterranee questa specie non risulta però presente. Il protocollo internazionale ISO 
16712 (2005)  indica Corophium orientale come unica specie di anfipode presente nel Mediterraneo 
da utilizzare nel saggio acuto a 10 giorni. 

Per quel che riguarda il genere Corophium, in Mediterraneo esistono 17 specie, tra queste fino ad 
oggi solo Corophium orientale e Corophium insidiosum sono state oggetto di studi ecotossicologici. 

Corophium orientale Schellenberg, 1928 è una specie endemica del Mar Mediterraneo ampia-
mente diffusa in acque salmastre (Ruffo, 1982). Sebbene C. orientale sia presente in tutto il Mediter-
raneo, i siti di campionamento italiani idonei per il suo routinario impiego nei saggi biologici cono-
sciuti fino ad oggi sono pochi: Fiume Magra (SP), Fiume Serchio (PI), Valli di Comacchio (FE), Fiu-
me Bruna (GR). La sensibilità delle popolazioni del fiume Serchio e Magra è stata valutata mensil-
mente per un anno, confrontando la loro risposta a due differenti tossici di riferimento (Cadmio ed 
SDS). I risultati di questo studio non hanno evidenziato differenze statisticamente significative tra le 
due popolazioni che, quindi, possono essere utilizzate indifferentemente nei saggi di tossicità (Lera et 
al, 2008). Altri siti in cui è stata rilevata la presenza di C. orientale non sono risultati idonei per un 
impiego nei saggi biologici, poiché la specie è presente in scarsa quantità oppure presente insieme ad 
altre specie affini (es. C. insidiosum). Tra i vantaggi dell’impiego di C. orientale nei saggi si possono 
ricordare la reperibilità della specie durante tutto l’anno e la buona tolleranza alle variazioni di salinità, 
che può essere gradualmente aumentata (4-6 ‰ al giorno) fino ad ottenere la salinità dei campioni da 
saggiare. 

La norma ISO 16712-05 indica tra le specie utilizzabili per il saggio biologico a 10 giorni C. o-
rientale, utilizzabile anche per il saggio a 28 giorni (Bigongiari et al., 2001). L’applicabilità del meto-
do con Corophium orientale ai sedimenti è stata verificata in diversi studi costieri (Lera et al., 2008; 
Bigongiari et al., 2004a; Bigongiari et al., 2004b; Bigongiari et al., 2001; Bigongiari et al., 1998; Ono-
rati el al., 1999) e di ambienti di transizione, tra cui la Laguna di Venezia, riportati in Picone et al. 
(2008). 

Corophium insidiosum (Crawford, 1937) è una specie tubicola che vive infossata nei sedimenti 
mobili ampiamente distribuita sulle coste del Mediterraneo. Possiede molte delle caratteristiche richie-
ste per essere considerata specie- saggio. Si adatta bene alle variabili ambientali (temperatura, salinità, 
granulometria) alla densità e ai diversi tipi di alimentazione (Prato e Biandolino, 2006a; Prato et al., 
2007a). È reperibile durante tutto l’anno con abbondanze particolarmente elevate in primavera-estate 
(Prato e Biandolino, 2006a). Risulta essere molto sensibile ai tossici di riferimento come cadmio, rame 
e mercurio (Prato et al., 2006a). I saggi biologici con C. insidiosum mostrano risultati promettenti per 
valutare la qualità dei sedimenti (Annicchiarico et al., 2007; Prato et al., 2006b), e potranno essere uti-
lizzati in alternativa o affiancati a quelli con C. orientale. 

Entrambe sono specie che possono essere mantenute facilmente in laboratorio per lunghi periodi, 
purtroppo fino ad oggi non risulta che siano stati effettuati allevamenti però, vista l’estrema affinità 
con C. volutator, è plausibile che anche l’allevamento di queste specie sia fattibile. 

Il campionamento dei due Corophiidae è molto semplice e veloce poiché si effettua setacciando il 
sedimento nativo, raccolto con una pala o una benna Van Veen, attraverso un setaccio con maglie da 
500 µm, gli organismi così ottenuti vengono poi selezionati attraverso una pila di setacci. In laborato-
rio gli organismi vengono introdotti in contenitori adeguati con il loro sedimento nativo, in condizioni 
di temperatura costante (15 ± 2 °C), luce continua ed aerazione continua. L’esecuzione del saggio bio-
logico è molto semplice e non necessita di apparecchiature particolari ma una semplice strumentazione 
comunemente presente in un laboratorio biologico. 

Ampelisca diadema è una specie a larga ripartizione ecologica, in grado di colonizzare ambienti 
estremamente differenziati. Esemplari di A. diadema sono stati rinvenuti in prossimità della costa e 
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verso il largo fino a 80 metri di profondità, sia in fondali sabbiosi, sia fangosi dell’Alto e Medio Adria-
tico. Il rinvenimento di popolazioni nei fondali a livello dei prodelta fluviali e della Laguna di Venezia 
suggeriscono che A. diadema possieda una certa tolleranza ad elevati tassi di sedimentazione ed una 
discreta capacità di sopportare variazioni di salinità. Ad oggi A. diadema è l’unica specie del genere 
Ampelisca in grado di colonizzare habitat salmastri. 

Dalla bibliografia emerge che Ampelisca diadema è diffusa nell’Atlantico Nord-Orientale ed in 
tutto il Mediterraneo. In particolare, è stata rinvenuta al largo delle coste dell’Atlantico Orientale (Ir-
landa, Inghilterra, Scozia, Francia), del Mar Nero e del Mar Mediterraneo Occidentale ed Orientale 
(Francia, Italia, Grecia, Egitto, Algeria) (Bellan-Santini, 1982; Ruffo, 1982) ed è stata segnalata nei 
fondali al largo delle coste di Liguria, Toscana, Lazio, Campania, Puglia, Marche, Emilia Romagna, 
Veneto e Friuli Venezia Giulia (Ruffo, 1982; Argano et al., 1995; ARPA Emilia Romagna, pers.oss., 
ARPAT Toscana pers.oss.; Simonini et al., 2005 a, b, pers.oss.). Le popolazioni di A. diadema dei 
fondi fangosi al largo delle coste romagnole possono raggiungere densità di 10000 - 15000 ind/m2. Il 
campionamento prevede l’impiego di una rete a ramponi (rapido), costituita da una bocca con armatu-
ra metallica, alla quale è attaccata una rete doppia, dotata sul lato inferiore di denti più o meno arcuati. 
Con tale procedura è possibile raccogliere fino a 10 - 30000 animali in breve tempo che possono esse-
re trasportati e stabulati all'interno di vasche da 30-50 L contenenti acqua marina e con uno strato di 2 
cm di sedimento sul fondo. Per l’allevamento, in laboratorio le vasche vengono mantenute in locali a 
temperatura controllata (20 – 24 °C), fotoperiodo di 12h luce/ 12 ore buio, salinità 32 PSU ed abbon-
dante aerazione. Ogni settimana parte dell’acqua delle vasche viene sostituita con acqua marina pulita. 
Due volte alla settimana, ed in ogni caso dopo il rinnovo parziale dell’acqua, gli animali vengono nu-
triti con una sospensione di mangimi artificiali per filtratori, di origine animale o vegetale (Tetramin®), 
oppure con diatomee e alghe verdi (Isochris e Nannochloropsis, Verde Vivo, Aquaristica srl). Le col-
ture di laboratorio possono essere mantenute per circa tre mesi avendo cura di sostituire le vasche una 
volta al mese. 

Per i saggi biologici si usa una metodica molto simile a quella adottata per Corophium, ed il sag-
gio dura 10 giorni (endpoint mortalità). Sono state effettuate numerose prove tra due laboratori (I-
CRAM, UNIMORE) e ormai il protocollo metodologico è definito. Risulta molto più sensibile alle so-
stanze pure di altri anfipodi comunemente impiegati in Europa per l'esecuzione dei saggi biologici. Il 
ciclo biologico, l'autoecologia e la sinecologia di A. diadema originaria di un’area al largo di Cesenati-
co sono stati recentemente caratterizzati. Dense popolazioni di A. diadema sembrano essere in grado di  
influenzare la struttura e la composizione delle comunità di fondo. I risultati suggeriscono che A. dia-
dema rappresenti la specie chiave degli ecosistemi bentonici di una ampia zona di mare, compresa tra 
le batimetrie di 8 - 10 m e 20 - 25 m, che si estende dal delta dell'Isonzo a Pesaro, nella quale si con-
centrano numerose sorgenti di impatto antropico diretto ed indiretto (pozzi metaniferi, impianti di mi-
tilicoltura, aree di immersione  dei dragaggi portuali, porti, foci fluviali ecc.). 

Gammarus aequicauda è una specie endemica del Mediterraneo ad ampia diffusione. Vive sui 
fondi mobili entro una batimetria di 0 - 20 m, generalmente tra macroalghe Chaetomorpha linum, En-
teromorpha intestinalis e Ulva ssp, ma si rinviene facilmente anche sotto le pietre o sulla superficie 
del sedimento. Popola frequentemente anche lagune, acquitrini e pozze costiere. Ha un’alimentazione 
di tipo onnivoro costituita da macroalghe, detrito organico che ricava “raschiando” dalla superficie dei 
granuli di sedimento. Durante tutto l’anno è facilmente reperibile con densità variabili (Prato e Bian-
dolino, 2003). Il campionamento è molto semplice, può essere effettuato setacciando il sedimento 
(raccolto con benna Van Veen, o con una pala) e le macroalghe attraverso una serie di setacci. Gli or-
ganismi trattenuti introdotti in un contenitore con il sedimento nativo vengono trasportati e stabulati in 
laboratorio. Uno studio su Gammarus aequicauda (Prato e Biandolino, 2005) ha evidenziato che la ta-
glia influenza la sensibilità: gli adulti sono meno sensibili degli individui pre-riproduttivi. Pertanto per 
il saggio vengono selezionati individui in età pre-riproduttiva, corrispondenti alle dimensioni di 2 - 4 
mm. Può essere allevato facilmente in laboratorio mostrando una buona sensibilità ai tossici di riferi-
mento e una buona capacità di discriminare differenti livelli di contaminazione. (Prato et al., 2006b; 
2007c). Ha mostrato una buona tolleranza alle variabili ambientali (temperatura, salinità, granulome-
tria) alla densità e ai diversi tipi di alimentazione (Prato e Biandolino, 2005). Per il saggio di tossicità 
si usa una metodica molto simile a quella utilizzata per il Corophium spp.  
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Cirripedi 
Infine, un organismo forse ancora poco utilizzato, ma che offre buone prospettive, è il cirripede 

toracico Balanus amphitrite che, a seguito di una revisione filogenetica (Pitombo, 2004), ha recente-
mente cambiato nome in Amphibalanus amphitrite. Questo organismo sessile è una specie dominante 
tra gli organismi del fouling ed ha una distribuzione cosmopolita (Desai et al. 2006). È un crostaceo 
con una fase adulta bentonica ed una fase larvale planctonica che si compie attraverso diversi stadi di 
sviluppo. Gli embrioni (I stadio), mantenuti all’interno della cavità del mantello dell’organismo adul-
to, vengono rilasciati nell’ambiente, quando raggiungono il II stadio di sviluppo naupliare. Lo svilup-
po prosegue attraverso la successione di altri 4 stadi naupliari planctotrofici e uno stadio finale lecito-
trofico denominato cypris che si insedia sul substrato (artificiale o naturale) metamorfosando nella fa-
se adulta. Gli adulti di questa specie, euriterma ed eurialina, sono diffusi su tutto il territorio italiano e 
facilmente reperibili su qualsiasi substrato artificiale (carene, pontili galleggianti, ecc.). Nelle nostre 
acque è possibile rinvenirlo dal limite superiore della fascia infralitorale fino a circa 65-70 metri di 
profondità. L’allevamento ed il mantenimento in laboratorio (Geraci e Romairone, 1990; Greco et al., 
2006) sono relativamente facili in quanto sono necessarie le classiche attrezzature per allevare organi-
smi marini (termostatazione, fotoperiodo, ossigenazione, colture algali e Artemia salina per alimento, 
ecc). Si possono allevare comodamente circa 30 - 40 organismi adulti per ogni singolo beaker da 500 
mL, con rinnovo del mezzo ogni 2 giorni. Se ben alimentati sono in grado di produrre le larve (rila-
sciate al II stadio naupliare) 2-3 volte alla settimana per un intero anno senza il rinnovo dello stock di 
adulti. Anche le larve sono facilmente allevabili per tutto il ciclo planctonico (VI stadi naupliari e una 
larva insediante lecitotrofica denominata “cypris”) in beaker. Le differenti fasi larvali sono utilizzabili 
per biosaggi che prevedono un classico saggio acuto in scatole multipozzetto o per saggi cronici in 
semplici “gabbie” di esposizione. Si richiede qualche ora per l’allestimento del saggio e 24 - 48 di e-
sposizione per i saggi di mortalità e sub-letali (utilizzando i naupli fase II-III), oppure 7 giorni (con 
rinnovo e alimentazione) per l’ese-cuzione del saggio cronico (utilizzando tutte le fasi). Gli endpoint 
rilevabili possono essere acuti come la sopravvivenza (a 24 - 48 h), cronici come l’alterazione dello 
sviluppo degli stadi naupliari e della metamorfosi della larva insediante e sub-letali come l’alterazione 
di una funzione fondamentale come il nuoto naupliare (endpoint tossicologico già abbondantemente 
utilizzato e studiato a diversi livelli sia in vertebrati che invertebrati ed alghe). Per queste ragioni, la 
standardizzazione e lo studio della potenziale applicabilità di alcuni endpoint tossicologici che sfrutta-
no tutte le fasi larvali sono stati ampiamente indagati (Wu et al., 1997a, b; Lame et al., 2000; Magillo 
et al., 2003; Qiu et al., 2005; Faimali et al., 2006a,b,c; Choong et al., 2006; Faimali et al., 2008; Ga-
raventa et al., 2010) e recentemente un test che prevede l’immobilità larvale di questa specie ha termi-
nato il processo di normazione UNICHIM (PrMU 2245, 2010). 

Sulla base della review precedente, vengono di seguito proposti per l’inclusione nelle batterie: 
1. il saggio con Acartia tonsa a 24/48 h, endpoint mortalità (PrMU 2365, 2010), e quello a 7 

gg, endpoint sviluppo/mortalità (PrMU 2366, 2010), per saggi di tipo C (con elutriati o 
estratti da sedimento intero, organismi non bentonici, senza fase solida), o di tipo H (con 
acqua sovranatante o interstiziale, organismi non bentonici, senza fase solida); 

2. il saggio con Tigriopus fulvus (adulti) a 24/48/96 h, endpoint mortalità (PrMU 2396, 
2010) e endpoint rilascio mute (naupli) a 24/48/96 h (Faraponova et al., 2005), per saggi 
di tipo C (con elutriati o estratti da sedimento intero, organismi non bentonici, senza fase 
solida), o di tipo H (con acqua sovranatante o interstiziale, organismi non bentonici, sen-
za fase solida); 

3. il saggio di screening con Artemia sp. a 24 h (APAT IRSA-CNR, 2003) e il saggio defini-
tivo a 14 giorni (PrMU 2244, 2010), endpoint mortalità, per saggi di tipo C (con elutriati 
o estratti da sedimento intero, organismi non bentonici, senza fase solida), o di tipo H 
(con acqua sovranatante o interstiziale, organismi non bentonici, senza fase solida); 

4. il saggio con Corophium orientale a 10 giorni, endpoint mortalità (ISO 16712/2005), per 
saggi di tipo A (con sedimento intero e organismi bentonici); il saggio a 28 gg (Bigongia-
ri et al., 2001) per saggi di tipo A (con sedimento intero e organismi bentonici; il saggio a 
96 h (PrMU 2346, 2010) per saggi di tipo E (con acqua sovranatante o interstiziale e or-
ganismi bentonici). 
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5. il saggio con Amphibalanus amphitrite a 24/48 h, endpoint immobilizzazione (PrMU 
2245, 2010), per saggi di tipo B (con sedimento intero e organismi non bentonici), di tipo 
C (con elutriati o estratti da sedimento intero, organismi non bentonici, senza fase solida), 
o di tipo H (con acqua sovranatante o interstiziale, organismi non bentonici, senza fase 
solida). 

Utilizzando i fattori di ponderazione descritti nel Capitolo 2, la valenza scientifica del saggio con 
Acartia tonsa è superiore per acque di transizione che per acque marine costiere, perché RSeco transi-
zione = 4, mentre scende a 1 per le acque marine costiere (Tab. 3.7).  
 
Tab. 3.7. Valenze scientifiche del saggio con Acartia tonsa. 

 Durata Sep RSeco DG RES Totale 

24/48 h 3 4/1 2 1 10/7 
Acartia tonsa 

7 gg 3 4/1 2 3 12/9 

 
 

Per quanto attiene alla valenza pratica, le ponderazioni esperte sono riportate in tabella 3.8. 
 
 
 Tab. 3.8. Valenze pratiche del saggio con Acartia tonsa. 

 Durata RO SP ER FS IS Totale 

24/48 h 5 2 5 2 2 16 
Acartia tonsa 

7 gg 5 2 3 2 1 13 

 
 
Per il saggio con Tigriopus fulvus la valenza scientifica è massima per ambienti costieri con sub-

strato duro, dove RSeco = 4, che scende a 1 per gli altri ambienti (Tab. 3.9). Analogamente, per quanto 
riguarda le valenze pratiche si avranno i fattori di cui in tabella 3.10. 

 
 

Tab. 3.9. Valenze scientifiche del saggio con Tigriopus fulvus. 

 Durata Sep RSeco DG RES Totale 

Tigriopus fulvus (adulti) 24/48/96 h 1 4/1 2 1 8/5 

Tigriopus fulvus (naupli) 24/48/96 h 2 4/1 2 1 9/6 

 
 
Tab. 3.10. Valenze pratiche del saggio con Tigriopus fulvus. 

 Durata RO SP ER FS IS Totale 

Tigriopus fulvus (adulti) 24/48/96 h 5 1 5 2 3 16 

Tigriopus fulvus (naupli) 24/48/96 h 5 2 5 2 3 17 
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Per il saggio con Artemia sp. le valenze scientifiche e pratiche sono dettagliate in tabella 3.11 e 
3.12, rispettivamente. 
 
 
Tab. 3.11. Valenze scientifiche del saggio con Artemia sp. 

 Durata Sep RSeco DG RES Totale 

24 h 2 1 2 1 6 
Artemia sp. 

14 gg 3 1 2 2 8 

 
 
Tab. 3.12. Valenze pratiche del saggio con Artemia sp. 

 Durata RO SP ER FS IS Totale 

24 h 5 2 5 4 4 20 
Artemia sp. 

14 gg 5 2 5 4 1 17 

 
 

Anche per Corophium orientale RSeco diminuisce da 4 ad 1 passando dalle acque di transizione 
a quelle marine costiere, ed ovviamente il saggio non può essere applicato per substrati rocciosi, ma 
solo in quelli ghiaiosi – sabbiosi, fangosi o misti (Tab. 3.13). Per la valenza pratica i fattori di ponde-
razioni sono quelli di tabella 3.14. 
 
 
Tab. 3.13. Valenze scientifiche del saggio con Corophium orientale. 

 Durata Sep RSeco DG RES Totale 

10 gg 3 4/1 3,5 1 11,5/8,5 

28 gg 2 4/1 3,5 2 11,5/8,5 Corophium orientale 

96 gg 3 4/1 3,5 1  11,5/8,5 

 
 
 

Tab. 3.14. Valenze pratiche del saggio con Corophium orientale. 

 Durata RO SP ER FS IS Totale 

10 gg 1 3 5 4 1 14 

28 gg 1 2 5 4 1 13 Corophium orientale 

96 gg 1 2 5 4 1 13 

 
 
Il saggio con Amphibalanus amphitrite ha la massima valenza scientifica per ambienti costieri 

con substrato duro, dove RSeco = 4, che scende a 3 per gli altri tipi di ambienti (Tab. 3.15). 
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Tab. 3.15. Valenza scientifica del saggio con Amphibalanus amphitrite. 

 Durata Sep RSeco DG RES Totale 

Amphibalanus amphitrite 24/48 h 3 4/3 2 1 10/9 

 
 
Per quanto concerne, invece, la valenza pratica del saggio con Amphibalanus amphitrite è possi-

bile proporre i fattori di ponderazione di cui alla tabella 3.16. 
 
 
Tab. 3.16. Valenza pratica del saggio con Amphibalanus amphitrite. 

 RO SP ER FS IS Totale 

Amphibalanus amphitrite 5 3 5 2 3 17 

 
 

3.6 - Molluschi 
La review di Rittschof e McClellan-Green (2005) evidenzia i molti motivi per i quali i molluschi 

sono spesso utilizzati come modelli in ricerche di ecotossicologia. Nonostante per gli studi di tossicità 
i molluschi, ed in particolare i bivalvi, filtratori, siano più adatti per valutare la tossicità del particellato 
sospeso e quindi della colonna d’acqua (Rittschof e McClellan-Green 2005), l’elevata sensibilità dei 
saggi con i primi stadi vitali è ormai riconosciuta come importante strumento per la valutazione della 
tossicità dei sedimenti (Nendza, 2002).  

Il primo saggio di embriotossicità con le ostriche è stato sviluppato da Woelke (1972) e successi-
vamente modificato da Thain e Watts (1984). Dagli anni Settanta sono stati condotti numerosi studi 
sugli effetti degli inquinanti sullo sviluppo embrionale delle varie specie. Attualmente i saggi di em-
briotossicità con i bivalvi sono inclusi in tutte le liste dei saggi biologici per il monitoraggio degli am-
bienti marino-costieri e di transizione (ICES, 1997; Chapman e Wang, 2001; Nendza, 2002). Le specie 
maggiormente utilizzate sono alcune specie di ostrica (57 %) e di mitilo (22 %); tra gli altri bivalvi, 
solo Mercenaria mercenaria (famiglia Veneridae) e Mulinia lateralis (famiglia Mactridae) vengono 
usati di routine nei saggi di tossicità (His et al., 1999a). 

Nonostante i numerosi studi e il vasto utilizzo, il livello di standardizzazione di questi saggi è an-
cora poco chiaro. Esistono, infatti, due protocolli standard per i saggi di embriotossicità con i mollu-
schi bivalvi, proposti da USEPA (1995) e da ASTM (2004). Inoltre, His et al. (1997a) hanno proposto 
una semplificazione del protocollo dell’USEPA, con l’obiettivo di rendere i saggi più pratici e quindi 
più facilmente utilizzabili. I suddetti protocolli presentano delle differenze talvolta anche importanti e 
che riguardano le specie da utilizzare per i saggi, le modalità di reperimento degli adulti, alcune condi-
zioni sperimentali (tempo e temperatura di incubazione), l’utilizzo di pools di gameti e l’endpoint. 
Nonostante propongano specie differenti, i protocolli prevedono che il saggio possa essere applicato 
sempre almeno ad una specie di ostrica e ad una specie di mitilo. Le modalità di reperimento degli or-
ganismi adulti fanno riferimento sia a popolazioni di allevamento che a popolazioni naturali; nel caso 
in cui siano scelte le popolazioni naturali, ASTM (2004) e USEPA (1995) consigliano un periodo di 
stabulazione e/o di condizionamento di 1-8 settimane, mentre His et al. (1997a) per M. galloprovincia-
lis non prevedono questa fase. 

Per quel che concerne l’esecuzione del saggio, solo ASTM (2004) prevede l’utilizzo di un pool di 
gameti, mentre USEPA (1995) e His et al. (1997a) prediligono la selezione dell’esemplare che ha for-
nito le migliori uova fecondate. Differenze sussistono anche sulle condizioni sperimentali di esposi-
zione dei gameti, con tempi che vanno dalle 24 alle 72 h e temperature comprese tra 16 e 25 °C. La 
maggior discrepanza tra i protocolli riguarda l’endpoint: secondo ASTM (2004) vanno conteggiate so-
lo le larve, che devono essere distinte tra normali e malformate; secondo USEPA (1995) e His et al. 
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(1997a), vanno inclusi nel conteggio anche gli stadi pre-larvali (che non sono riusciti a raggiungere lo 
stadio D-shape) e le larve morte (conchiglie vuote).  

Esaminando i principali studi eseguiti negli anni 1990-2000 e riportati in letteratura internaziona-
le riguardanti l’utilizzo dei saggi di embriotossicità con i bivalvi per la valutazione della tossicità di 
campioni ambientali si rileva che la maggior parte dei lavori sono condotti con la specie C. gigas (13 
studi su 14); sono in aumento  le indagini condotte su una batteria di saggi costituita da più specie di 
bivalvi (2 studi su 14) o da altri saggi con invertebrati, come ad esempio il riccio P. lividus (3 studi su 
15). Le condizioni in cui vengono condotti i saggi possono essere ancora molto differenti, soprattutto 
per i vari tipi di endpoint (sviluppo embrionale, sviluppo larvale, crescita larvale). Anche le unità di 
misura in cui sono riportati i risultati differiscono molto tra gli studi, rendendo difficile un confronto. 
Le matrici ambientali su cui sono condotti i saggi sono rappresentate da elutriato (10 studi su 14), seb-
bene la tecnica di elutriazione non sia univoca, sedimento decantato o tenuto in sospensione (7 studi su 
14) e acqua marina superficiale (2 studi su 14). 

Sicuramente la matrice più rappresentativa per le larve planctoniche è l’elutriato, che però, non è 
in grado di estrarre dal sedimento alcuni contaminanti, soprattutto organici. L’applicazione del saggio 
con embrioni all’acqua interstiziale, anche se le larve in natura non vengono a contatto con essa, è ge-
neralmente accettata e utilizzata dal momento che gli stadi embrio-larvali sono buoni strumenti per ri-
levare effetti subletali altrimenti non misurabili (Carr et al., 2001a; Nipper et al., 2002).  

Rispetto al saggio con l’echinoide Paracentrotus lividus, il saggio di embriotossicità con i bivalvi 
è più rappresentativo per gli ambienti di transizione e le matrici acquose possono essere valutate senza 
la correzione della salinità, dal momento che le larve di bivalve tollerano un range di salinità 25-35 ‰. 

Geffard et al. (2004) ritengono che anche nel saggio sullo sviluppo embrionale (con Crassostrea 
gigas) bisognerebbe utilizzare sedimento decantato, invece che acqua sovranatante, perchè le larve a-
normali vengono prodotte per contatto con il sedimento contaminato, ma non si osservano anormalità 
se esposte soltanto all’acqua sovranatante. Jha et al. (2000) hanno, inoltre, messo a punto un saggio di 
genotossicità usando gli stadi embrionali e larvali di Mytilus edulis, esposti a sedimento intero. 

Alcune alterazioni del comportamento fossorio di vari molluschi bivalvi sono state utilizzate co-
me endpoint in saggi di tossicità per i sedimenti in toto (estuarini e marini). L’osservazione che altera-
zioni di questo tipo sono correlabili alla presenza di contaminanti ha stimolato vari studi sia in campo, 
sia in laboratorio, (Pearson et al., 1981; Phelps et al., 1983, 1985, 1989). Il meccanismo fisiologico 
principale che determina tale comportamento (e di conseguenza anche le sue eventuali modificazioni) 
pare sia riconducibile alla percezione chemosensoriale, che è stata dimostrata essere alla base di rispo-
ste comportamentali diverse, come l’allontanamento dalla sorgente di contaminazione, una riduzione 
nell’assun-zione di cibo o alterazioni nel comportamento riproduttivo (Hebel et al., 1997). 

A partire dagli anni ’80 sono state sperimentate varie tipologie di saggi biologici (cronico ed acu-
to) che hanno utilizzato bivalvi bentonici di specie diverse (Protothaca staminea, Macoma baltica, 
Donax trunculus, Tapes decussatus, T. philippinarum, Mia arenaria) ed essenzialmente due diversi 
endpoint (velocità e percentuale di organismi riaffossati) a diversi intervalli di tempo. Benché al mo-
mento non siano disponibili metodi standardizzati per questo test, gli sviluppi più recenti relativi ad 
applicazioni ecotossicologiche prevedono l’esecuzione di saggi di tipo sub-letale acuto (durata 24 o 
48h) effettuati esponendo organismi test al sedimento in toto. La rapidità e la semplicità di esecuzione 
ed i costi contenuti rendono questo test particolarmente adatto nello screening preliminare di campioni 
ambientali (Giesy e Hoke, 1989). Inoltre, è importante sottolineare anche il possibile significato eco-
logico attribuibile a questo test, in quanto il comportamento fossorio è ritenuto un meccanismo di tipo 
adattivo messo in atto da alcuni organismi bentonici per sfuggire a predatori (Doerding, 1982; Pearson 
et al., 1981) e/o a condizioni ambientali sfavorevoli (Eisler, 1979; Olla et al., 1980). 

Numerose evidenze sperimentali sono state ottenute da vari ricercatori in Europa e ngli Stati Uni-
ti. Ad esempio, Byrne e O’Halloran (1999; 2001) hanno dimostrato che il tasso di riaffossamento delle 
vongole estuarine Scrobicularia plana e Ruditapes philippinarum veniva significativamente alterato 
dopo che gli animali venivano esposti a sedimenti provenienti da aree caratterizzate da alte concentra-
zioni di metalli. I risultati riportati da Kaschl e Carballeira (1999) hanno dimostrato che ad alte con-
centrazioni di rame T. philippinarum evita di riaffossarsi nei sedimenti ed inoltre mantiene chiuse le 
valve. Un analogo rallentamento nella velocità di riaffossamento è stato osservato da Roper e Hickey 
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(1994) nel bivalve Macoma liliana quando posta a contatto con sedimenti contaminati sia da rame che 
da zinco. Phelps et al. (1983) hanno ottenuto risultati simili in Protothaca staminea esposta a sedimen-
ti inquinati con solo rame, mentre Pearson et al. (1981) hanno dimostrato, sempre in Protothaca sta-
minea, che il rallentamento del riaffossamento, osservato in animali esposti a sedimenti inquinati, de-
termina un aumento della pressione predatoria. Un’ulteriore dimostrazione della correlazione negativa 
tra i contenuti di mercurio e cadmio nei sedimenti e la velocità di riaffossamento del bivalve estuarino 
Macoma baltica è stata riportata da McGreer (1979). Per quanto riguarda la vongola filippina, Shin et 
al. (2002) hanno osservato un ritardo nel riaffossamento di T. philippinarum in presenza di sedimenti 
contaminati in laboratorio con concentrazioni crescenti di cadmio e in sedimenti naturali con diverso 
contenuto di metalli.  

Byrne e O’Halloran (2001) hanno proposto l’uso di Tapes semidecussatus in saggi a 21 giorni 
con sedimento intero, perché è un organismo allevabile, disponibile tutto l’anno, facilmente conserva-
bile in laboratorio e adatto per l’uso con ambienti salmastri (salinità 4–30 ‰). Il saggio ha due svan-
taggi, la durata e l’assenza di standardizzazione. 

La disponibilità degli organismi (e vale anche per gli altri invertebrati) sta diventando sempre più 
l’elemento condizionante per l’adozione di un nuovo saggio. Cripe (2006), ad esempio, riferisce che 
un nuovo saggio con il mollusco bivalve Mulinia lateralis, proposto per sedimenti di estuario, è stato 
accolto favorevolmente, secondo una valutazione di più laboratori coordinata dall’EPA, ma per essere 
accettato richiedeva un miglioramento delle tecniche di allevamento. L’articolo propone poi una me-
todica che consente di avere sempre gli organismi per condurre saggi a 7 giorni, competitivi con il 
classico saggio a 10 d con anfipodi. 

Per quanto concerne la presenza sulle coste italiane, dall’European Register of Marine Species 
(ERMS) risulta che: 

 Mytilus edulis è presente nel Mediterraneo; 
 Tapes semidecussatus è presente nel Mediterraneo (segnalata come Tapes semidecussa-

ta). Micheletti et al. (2004) hanno studiato il bioaccumulo in Tapes philipinarum nella 
laguna di Venezia. T. philippinarum è alloctono, introdotto nel 1980 e ora ha rimpiazzato 
quasi completamente T. decussatus. 

 Macoma sp.: è presente nel Mediterraneo; 
 Rangia cuneata: non è segnalato in Europa neanche il genere; 
 Crassostrea sp.: presente in Europa, non nel Mediterraneo (ma Arizzi Novelli et al. 

(2005) hanno utilizzato Crassostrea gigas e Mytilus galloprovincialis, il tipico “mitilo 
Mediterraneo”); 

 Mulinia lateralis: non è segnalato in Europa neanche il genere. 
Sono quindi indigeni sia Mytilus che Tapes semidecussata, ma non gli altri molluschi citati. 
La specie Crassostrea gigas non è autoctona del Mediterraneo, tuttavia è stata introdotta per scopi 

commerciali a partire dagli anni Cinquanta e ormai è diffusa nell’Adriatico. In laguna di Venezia, ad 
esempio, C. gigas è stata introdotta per fini produttivo-commerciali nel 1966 e presenta attualmente 
una distribuzione addirittura superiore a quella della specie autoctona Ostrea edulis. La reperibilità di 
organismi adulti maturi per l’esecuzione dei saggi di tossicità è stata recentemente superata con 
l’allestimento di “sea farms” specializzate che condizionano gli animali per almeno 4-6 settimane, 
mantenendoli a temperatura costante e nutrendoli adeguatamente in modo da ottenere una maturità 
sessuale anche fuori dal normale periodo riproduttivo. La praticità di queste sea farms si ripercuote 
ovviamente sul costo del saggio: per gli animali reperiti in natura i laboratori devono sostenere il solo 
costo di campionamento, mentre gli organismi acquistati da centri di condizionamento hanno un costo 
decisamente maggiore, ma al contempo garantiscono la maturità e la buona qualità dei gameti (attra-
verso una piccola biopsia delle gonadi per ogni organismo adulto fornito).  

L’impiego delle ostriche può essere ostacolato dall’assenza nel nostro paese di impianti di ostri-
coltura specializzati nel condizionamento degli animali. Fino ad oggi in Italia i mitili sono stati consi-
derati solo allo stadio adulto, sia come indicatori di bioaccumulo, data la loro capacità di accumulare 
rilevanti concentrazioni d’inquinanti nei tessuti, sia come specie sentinella in indagini su biomarker di 
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esposizione e di effetto (Frenzilli et al., 2001; Dolcetti et al., 2002; Cavaletto et al., 2002; Nasci et al., 
2002). 

Recentemente l’impiego dei bivalvi nei saggi di tossicità in Italia ha riguardato Mytilus gallopro-
vincialis e Crassostrea gigas (Losso, 2004) e Tapes philippinarum (Savorelli et al., 2007).  

Per quel che riguarda ostrica e mitilo, l’applicabilità dei saggi per la valutazione della tossicità dei 
sedimenti della laguna di Venezia è stata indagata applicando i saggi sia ad elutriati (Arizzi Novelli et 
al., 2006; Losso et al., 2007a) che ad acque interstiziali (Losso et al., 2009) e valutando i possibili 
contributi alla tossicità da parte di ammoniaca e solfuri (Losso et al., 2007a). 

Il saggio non è stato applicato direttamente ai sedimenti, come proposto da ASTM (1998), in 
quanto le larve di bivalve non vengono mai a diretto contatto con il sedimento e non ci sono studi di 
letteratura che hanno valutato il possibile contributo alla tossicità legato alla frazione più fine del se-
dimento. Recentemente, è stata inoltre valutata la tossicità delle acque di scarico di impianti di depura-
zione tradizionali e a tecnologia avanzata come i bireattori a membrana ad ultra-filtrazione (i.e. mi-
gliori tecnologie disponibili) sia con il saggio con il mitilo che con l’ostrica (Libralato, 2007). 

La conduzione di saggi di tossicità acuta ha messo in evidenza l’elevata sensibilità delle larve di 
M. galloprovincialis, ai contaminanti inorganici e ad alcuni ceppi patogeni emergenti di Vibrionaceae 
(Narracci et al., 2007; Prato et al., 2006a; 2006c; 2006d; 2007e). Ciò ha permesso il loro utilizzo nella 
valutazione della qualità dei sedimenti del Mar Piccolo e Golfo di Taranto, inserendoli anche 
all’interno di batterie di saggi ecotossicologici (Annicchiarico et al., 2007; Prato et al., 2007e). 

Per quel che riguarda la vongola, è stato messo a punto un saggio embriotossicologico con il bi-
valve Tapes philippinarum (Savorelli et al., 2007). La metodologia è conforme alle procedure propo-
ste da USEPA (1995) per Mytilus galloprovincialis e Crassostrea gigas, modificate opportunamente 
per adattarle alla specie oggetto di studio. I saggi embriotossicologici con la vongola filippina si mo-
strano promettenti ad essere affiancati o utilizzati in alternativa a quelli con mitilo ed ostrica per inda-
gini a livello gestionale, per valutare la qualità di acque e sedimenti di aree lagunari interessate da atti-
vità produttive (allevamenti di bivalvi). 

Poiché la vongola filippina si riproduce nei mesi estivi da luglio a settembre, potrebbe essere u-
tilmente  affiancata ai bivalvi Mytilus galloprovincialis (periodo riproduttivo: ottobre-marzo) e Cras-
sostrea gigas (periodo  riproduttivo: maggio-luglio) nell'ambito di una programmazione annuale di 
saggi embriotossicologici. Il protocollo metodologico è conforme alle procedure proposte da USEPA 
(1995) per Mytilus galloprovincialis e Crassostrea gigas, modificate opportunamente per adattarle alla 
specie oggetto di studio (stimolazione termica a 22 – 28 °C per  indurre l'emissione dei gameti; incu-
bazione degli embrioni a 24 °C per 24 h). La metodologia è riportata anche sul protocollo condiviso 
impiegato dal Gruppo “Molluschi” per il recente esercizio di interconfronto. Infatti tale protocollo, che 
si intende portare a normazione, sottolinea la possibilità di utilizzare i tre bivalvi indicati (Mytilus gal-
loprovincialis, C. gigas e Tapes philippinarum). Il saggio embriotossicologico con T. philippinarum 
viene impiegato nei medesimi ambienti e comparti e con gli stessi obiettivi dei saggi con mitilo ed o-
strica. Si faccia riferimento, pertanto, alle indicazioni su mitilo ed ostrica. 

Sulla base della review precedente, vengono proposto per l’inclusione nelle batterie i saggi con 
Crassostrea gigas a 24 h e quello con Mytilus galloprovincialis a 48 h, endpoint embriotossicità, per 
saggi di tipo C (con elutriati o estratti da sedimento intero, organismi non bentonici, senza fase solida), 
o di tipo H (con acqua sovranatante o interstiziale, organismi non bentonici, senza fase solida). 

Utilizzando i fattori di ponderazione descritti nel Capitolo 2, le valenze scientifiche e pratiche di 
C. gigas e M. galloprovincialis vengono riportate, rispettivamente, nelle tabelle 3.16 e 3.17. 
 
Tab. 3.16. Valenze scientifiche dei saggi con Crassostrea gigas e Mytilus gallo provincialis. 

 Durata Sep RSeco DG RES Totale 

Crassostrea gigas 24 h 1 4 2 3 10 

Mytilus galloprovincialis 48 h 2 4 2 3 11 
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Tab. 3.17. Valenze pratiche dei saggi con Crassostrea gigas e Mytilus gallo provincialis 

 Durata RO SP ER FS IS Totale 

Crassostrea gigas 24 h 3 1 3 2 3 12 

Mytilus galloprovincialis 48 h 3 2 3 2 3 13 

 
 

3.7 - Echinoidi  
L’allestimento di saggi di tossicità, capaci di combinare rapidità delle risposte con alta sensibilità 

e rilevanza ecologica, ha orientato da diversi decenni la comunità scientifica internazionale verso lo 
sviluppo di saggi che impiegano gli stadi del ciclo vitale più critici e sensibili, quali la fecondazione e 
lo sviluppo embrionale dei ricci di mare (Dinnel et al., 1988; Pagano et al., 1986). 

Per tali organismi, con fecondazione esterna ed embrioni e larve privi di protezioni, il successo 
riproduttivo dipende in larga misura dalle condizioni ambientali. La fecondazione dell’uovo dipende 
dalla perfetta regolazione delle interazioni tra uovo e spermio, ed il successivo sviluppo dalle intera-
zioni tra blastomeri e tessuti, e tra questi e le condizioni ambientali (Arizzi Novelli et al., 2002a). 

L’affidabilità del riccio di mare come bioindicatore è riconosciuta a livello mondiale e già negli 
anni ’80 i saggi di fecondazione e di sviluppo embrionale sono stati inclusi nella lista ICES (1997) dei 
saggi biologici più attendibili per il monitoraggio dell’inquinamento marino. Procedure standard per i 
saggi di fecondazione e di sviluppo embrionale sono state messe a punto per le specie della costa o-
rientale (Arbacia punctulata, Strongylocentrotus droebachiensis) e per quelle della costa occidentale 
(Strongylocentrotus purpuratus, Strongylocentrotus droebachiensis, Dendraster excentricus) degli 
Stati Uniti (USEPA, 1994c, 1995, 2000a; ASTM, 1995, 2004) e per il Canada (Environment Canada, 
1992). 

Le guide ASTM ed i protocolli US EPA descrivono il saggio acuto statico di fecondazione e il 
saggio sub-cronico di sviluppo embrionale degli echinoidi suddetti che dall’European Register of Ma-
rine Species (ERMS) risultano specie non endemiche. Infatti A. punctulata non è segnalata in Europa; 
S. droebachiensis è presente in Europa ma non in Mediterraneo (sinonimi Echinus dröbachiensis, E-
chinus granularis, Echinus neglectus, Strongylocentrotus chlorocentrotus, Toxopneustes pictus); S. 
purpuratus non è segnalato in Europa e del D. excentricus non è segnalato in Europa neanche il gene-
re. Non vi sono specie indigene tra quelle indicate, né specie allevabili.  

In Italia le specie autoctone Paracentrotus lividus, Sphaerechinus granularis e Arbacia lixula so-
no da sempre oggetto di ricerche in campo fisiologico, biochimico ed embriologico (Giudice, 1986; 
Yokota et al., 2002; Matranga, 2005). In particolare, la specie P. lividus ha trovato applicazione anche 
in campo ecotossicologico sia per quanto riguarda l’applicazione del saggio di fecondazione agli am-
bienti marino-costieri (Lera e Pellegrini, 2006; Lera et al., 2006), sia per quanto riguarda il saggio sul-
lo sviluppo embrionale (difetti nello sviluppo ed aberrazioni mitotiche), dopo esposizione dello sper-
ma agli agenti tossici, oppure, più frequentemente, considerando l’esposizione dell’embrione, a partire 
dalle prime divisioni dello zigote. In letteratura si ritrovano numerosi esempi di esposizione a sostanze 
pure e a effluenti (Pagano et al., 1985; 1988; Bressan et al., 1991; Pieroni et al., 1992; Graillet et al., 
1993; Arizzi Novelli et al., 2002b, 2003a,b, Losso et al., 2004; Russo et al., 2003; Angelini et al., 
2005, Shroeder et al., 2005, Manzo et al., 2006), a miscele (Manzo et al., 2008), ad acque e a sedi-
menti naturali (Pagano et al., 1993, 2001; Pinto et al., 1995; Volpi Ghirardini et al., 1999, 2003, 
2005). La scelta del P. lividus è dovuta soprattutto al fatto che è la specie di echinoide più diffusa e 
comune con un periodo riproduttivo sicuramente più lungo rispetto alle altre specie, anche se limitato 
a circa 8 mesi nell’arco dell’anno. Presenta inoltre una maggiore facilità ad essere campionato e repe-
rito in natura e stabulato e allevato in laboratorio. Un’altra peculiarità legata alla specie è data dalla 
possibilità di riproduzione in laboratorio con buona probabilità di arrivare alla fase adulta, anche in si-
stemi a circuito chiuso che non necessitano di un continuo approvvigionamento di acqua di mare 
(Grosjean et al., 1998; Spirlet et al., 2000). Infatti, dopo la fase embrionale che si completa tra le 60 e 
le 72 ore e per la quale non è necessario un apporto esterno di cibo, le larve vengono cibate con alghe 
monocellulari verdi e brune per un periodo di circa 28 giorni, al termine della quale avviene la meta-
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morfosi da larva ad individuo adulto. Durante questo periodo si accresce, a partire da poche cellule di 
uno solo dei due sacchi celomatici, il rudimento del futuro giovanile di riccio di mare (Matranga e Bo-
naventura, 2002).  

Recenti studi hanno evidenziato che P. lividus, che tra le altre peculiarità è specie edule, in diver-
se località del sud Italia (coste pugliesi adriatiche e ioniche e coste siciliane), è meno abbondante di A. 
lixula (Guidetti et al., 2003, 2004, Gianguzza et al., 2006), la cui reperibilità risulta maggiormente a-
gevole poiché occupa preferibilmente i livelli più superficiali (Chelazzi et al., 1997). Inoltre è estre-
mamente più semplice trovare esemplari in grado di emettere perché le gonadi si presentano mature 
durante tutto l’anno, sebbene le larve si ritrovino (soprattutto nel mar ligure) pelagiche solo ad agosto 
(Tortonese, 1965, osservazione personale). Per P. lividus, sebbene in determinate regioni del Mediter-
raneo si sia osservata l’emissione tutto l’anno (Guettaf et al., 2000), recentemente l’esame istologico 
delle gonadi, ha dimostrato un ciclo di gametogenesi con sei fasi riproduttive e un periodo di emissio-
ne dei gameti principale che accade fra aprile e giugno (Sellem et al., 2007). Per tali motivi, il gruppo 
di ricerca dell’Università di Genova (Falugi, comunicazione personale) ha intrapreso un percorso di 
validazione del saggio di fecondazione con la specie A. lixula, con l’obiettivo di fornire uno strumento 
in più per quelle località o per i periodi dell’anno in cui P. lividus non può essere utilizzato, così come 
è stato verificato nel Golfo di Napoli per la specie S. granularis. 

Il protocollo per il saggio di fecondazione (saggio a 60 minuti) per Paracentrotus lividus Lmk, 
proposto formalmente da alcuni anni a livello nazionale nell’ambito del gruppo UNICHIM, deriva dal-
le competenze e dalle esperienze di diversi gruppi italiani; dopo una fase di valutazione della riprodu-
cibilità intralaboratorio, della sensibilità verso sostanze pure e di applicazione a matrici ambientali (e-
lutriati e acqua interstiziale; Arizzi Novelli et al., 2007) è stato sottoposto a esercizi di intercalibrazio-
ne che ne hanno evidenziato e riconfermato la validità come saggio rapido, affidabile e riproducibile. 
Durante gli esercizi di intercalibrazione tra i diversi laboratori coinvolti, sono stati ottenuti risultati di 
riproducibilità e confrontabilità dei dati con tossico di riferimento molto buoni con coefficienti di va-
riazione del 16 % considerando che si tratta di un saggio biologico con organismi provenienti da popo-
lazioni naturali. Le problematiche relative proprio alla reperibilità in natura ma che sono indipendenti 
dalla validità della metodologia proposta, potrebbero essere facilmente superate dalla possibilità di re-
perire animali da strutture che si occupano della riproduzione di tali organismi e che attualmente in 
Italia sono in fase avanzata di sperimentazione. Il protocollo è stato applicato da differenti realtà tecni-
co-scientifiche (ARPA, Centri di ricerca, Università) anche in programmi di monitoraggio nazionali 
(L.979/98) ed è sicuramente il tipo di saggio sugli echinoidi che negli ultimi anni ha avuto una mag-
giore diffusione nelle batterie per la valutazione dei qualità delle matrici naturali provenienti da am-
bienti costieri.  

Il protocollo per il saggio di embriotossicità a 72 h proposto con la stessa specie (Arizzi Novelli 
et al., 2002a), è considerato anch’esso rapido, ma con un endpoint sicuramente più impegnativo, in 
quanto richiede la conoscenza degli stadi di sviluppo larvali della specie utilizzata. Sono disponibili a 
tale scopo, le tavole di sviluppo per un corretto riconoscimento delle fasi di sviluppo da oocita, uovo 
vergine, zigote fino a giovanile di riccio adulto (Giudice, 1986, Matranga e Bonaventura, 2002). Tale 
saggio è inoltre da considerarsi molto più sensibile rispetto al saggio di fecondazione e presenta un en-
dpoint più complesso in quanto va a valutare lo sviluppo larvale distinguendo i plutei normali da quelli 
che presentano malformazioni scheletriche e/o del tratto digerente e/o delle braccia. È possibile, inol-
tre, condurre una valutazione più approfondita sugli effetti prodotti durante lo sviluppo embrionale, 
mettendo in evidenza, all'interno della categoria di plutei anormali, altre categorie, seguendo in parte i 
criteri utilizzati da alcuni autori (Warnau et al., 1996, Graillet et al., 1993). Anche questo saggio, è sta-
to sottoposto ad una fase iterativa di valutazione che passo dopo passo ed in accordo con un program-
ma di controllo qualità (QA/QC) ne ha valutato precisione, riproducibilità intralaboratorio, comparabi-
lità con metodi standard, sensibilità verso sostanze pure (Arizzi Novelli et al., 2002b, 2003a) e fattori 
di confusione (Arizzi Novelli et al., 2003b), capacità discriminante (Volpi Ghirardini et al., 2005b) ed 
infine l’applicabilità agli ambienti marino-costieri e di transizione (Volpi Ghirardini et al., 2005a; 
Losso et al., 2006; 2007; Fabbrocini et al., 2003, Manzo et al., 2008). Di tale saggio già esiste una 
versione pubblicata sul manuale di tecniche acquatiche edita da CRC (Volpi Ghirardini et al., 2005a). 
I principali vantaggi nell’uso di questo saggio sono essenzialmente l’alta sensibilità della risposta e la 
brevità di esecuzione (72 h); inoltre la sensibilità di questo saggio verso le principali categorie di con-
taminanti è confrontabile con quella dei più comuni saggi cronici e per tale motivo il saggio di embrio-
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tossicità con P. lividus può essere considerato un saggio sub-cronico oltre al fatto che prevede 
l’esposizione degli organismi per tutta la durata della fase larvale. 

Anche per questo saggio è stata iniziata una fase sperimentale di intercalibrazione, visti i buoni ri-
sultati ottenuti con prove di interconfronto effettuate da due laboratori che hanno messo in evidenza 
come anche tale metodologia possa essere agevolmente trasferita previa formazione degli operatori e 
una volta acquisita possa rispettare le caratteristiche di ripetibilità e di riproducibilità che contraddi-
stinguono tale saggio e rendono valida la metodologia. 

I due saggi insieme forniscono risposte complementari utili per la valutazione della qualità degli 
ambienti e rappresentano quindi degli affidabili metodi di indagine ecotossicologica e dei promettenti 
strumenti per il monitoraggio ambientale di ambienti marino-costieri. 

Come già accennato, una variante ulteriore ai due tipi di saggi, poco discriminativa ed oggi meno 
utilizzata, ma che potrebbe assumere il significato di un saggio di “screening”, utile nei casi in cui 
venga comunque richiesta una elevata sensibilità, è quella in cui viene attuata l’esposizione dello 
sperma e dopo la fecondazione continuata l’esposizione dell’embrione, valutando successivamente 
(dopo 48 h) il corretto sviluppo dei plutei. 

Il riccio di mare si presta quindi, per la conduzione sia di un saggio molto rapido di fecondazione, 
sia di un saggio di sviluppo embrionale da considerare anch’esso rapido, ma con un endpoint sicura-
mente più significativo. Il saggio di sviluppo embrionale o di embriotossicità consente infatti una valu-
tazione simultanea di una serie di parametri quali le anomalie dello sviluppo, le alterazioni del succes-
so riproduttivo, della qualità della progenie e si presta ad essere utilizzato in diverse situazioni ambien-
tali e a diversi livelli che possono condurre anche a diversificazioni delle metodologie (per esempio la 
valutazione degli effetti sullo sviluppo può differire nel caso in cui il saggio parta dall'uovo fecondato 
e quindi dall’espo-sizione dello zigote o parta ancora prima dall’espo-sizione dei gameti maschili). 

Ai fini di questo documento si deve comunque concludere che il saggio di fecondazione potrebbe 
essere incluso da subito nelle batterie di saggi, mentre per quello di embriotossicità, non ancora del 
tutto “maturo”, potrebbe essere sviluppato un protocollo metodologico concordato e condiviso, sulla 
base dei primi risultati dell’intercalibrazione svolta. Si potrebbero quindi approfondire le problemati-
che riguardanti il saggio di embriotossicità su P. lividus, esaminando anche la possibilità, dopo inter-
calibrazione in diversi laboratori italiani, di valutare l’endpoint per la caratterizzazione della tossicità a 
48 ore, in accordo con quanto riportato da recenti articoli scientifici riguardanti l’embriotossicità. 

Sulla base della review precedente, si ritiene di proporre per l’inclusione nelle batterie, per saggi 
di tipo C (con elutriati o estratti da sedimento intero, organismi non bentonici, senza fase solida), o di 
tipo H (con acqua sovranatante o interstiziale, organismi non bentonici, senza fase solida), il saggio 
con Paracentrotus lividus a 1 h, endpoint fecondazione, e quello con lo stesso organismo, a 72 h, en-
dpoint embriotossicità. 

Utilizzando i fattori di ponderazione descritti nel Capitolo 2, le valenza scientifiche del saggio 
con P. lividus possono essere valutata come da Tabella 3.18. 
 
 
Tab. 3.18. Valenze scientifiche dei saggi con Paracentrotus lividus. 

 Durata Sep RSeco DG RES Totale 

1 h 2 4 2 3 11 
Paracentrotus lividus 

72 h 1 4 2 3 10 
 
 

Le valenze scientifiche, invece, sono descritte in tabella 3.19. 
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Tab. 3.19. Valenze pratiche dei saggi con Paracentrotus lividus. 

 Durata RO SP ER FS IS Totale 

1 h 2 2 3 2 3 12 
Paracentrotus lividus 

72 h 2 1 3 2 1 9 

 
 

3.8 - Anellidi Policheti 
ASTM (2000a, b) descrive in dettaglio l’esecuzione del saggio statico con sedimento intero a 10 

giorni (sopravvivenza), oppure 20-28 giorni (sopravvivenza e crescita) con anellidi policheti marini o 
estuarini; le specie indicate sono Neanthes arenaceodentata (allevabile) e Neanthes virens (solo saggio 
a 10 d). Neanthes virens è conosciuta anche come Nereis virens. Possono però essere utilizzate anche: 
Capitella capitata, Ophryotrocha diadema, Glycera dibranchiata, Nepthys incisa, Abarenicola pacifi-
ca, Ctenodrilus serratus, Dinophylus gyrociliatus. ASTM (2000a) considera Neanthes arenaceodenta-
ta, Capitella capitata, Ophryotrocha diadema, Dinophilus gyrociliatus. 

Di tali specie, sono presenti nei mari italiani (European Register of Marine Species (ERMS): Ca-
pitella capitata e Dinophilus gyrociliatus, mentre Ophryotrocha sp., O. mediterranea, O. puerilis, O. 
labronica sono state solo segnalate. Neanthes arenaceodentata da noi non è presente, ma c'è  N. succi-
nea. Hediste diversicolor è assai diffusa negli ambienti estuarini italiani.  

H. diversicolor è sicuramente specie indicatrice di ambienti di transizione, dove colonizza preva-
lentemente substrati fangosi e ricchi di sostanza organica, è peraltro stata trovata sia in ambienti subti-
dali sia intertidali dove è stata oggetto di studi come indicatore di bioaccumulo e bioconcentrazione di 
metalli pesanti (Volpi Ghirardini et al., 1999; Mugnai et al. 2001; Mugnai et al., 2007; Frangipane et 
al., 2005). La letteratura (Scaps, 2002) mette in evidenza un’ampia conoscenza sull’ecologia e la bio-
logia di questa specie e lo spiccato adattamento che essa presenta a fluttuazioni di salinità, di ossigeno 
e ad elevate concentrazioni di solfuri nei sedimenti.  

Moreira et al. (2005), per gli ambienti di estuario, propongono un interessante saggio a breve 
termine subletale con Hediste diversicolor che prevede una esposizione in situ per 48 ore e la misura 
della diminuzione di alimentazione nell’ora successiva. 

Dinophilus gyrociliatus è segnalato in Italia ed esiste un protocollo standardizzato (ASTM E 
1562 – 00), ma Nipper et al. (2002) segnalano difficoltà nel ritrovare, al termine del saggio in fase so-
lida, gli organismi esposti. 

Jha et al. (1996) hanno messo a punto un saggio di genotossicità usando gli stadi embrionali e 
larvali della specie Platynereis dumerilii (segnalato in Grecia ma presente anche in Italia). 

Il saggio di mortalità a 10 giorni con Arenicola marina è stato utilizzato in Spagna per la caratte-
rizzazione di materiali di dragaggio (Casado-Martinez et al., 2007). 

Sulla base di questa review, vengono proposti per i policheti saggi con H. diversicolor per due 
endpoint, la mortalità (ASTM, 2007; Mayor et al., 2008) e la genotossicità. In particolare la perdita di 
integrità strutturale del DNA può essere valutata tramite due test eseguiti sulle cellule celomocitiche di 
H. diversicolor: il comet assay (Machella et al., 2006), e la frequenza dei micronuclei (Venier et al., 
1997), sulla base delle procedure sviluppate per M. galloprovincialis. 

Utilizzando i fattori di ponderazione descritti nel Capitolo 2, la valenza scientifica può essere va-
lutata come da Tabella 3.20. 
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Tab. 3.20. Valenze scientifiche dei saggi con Hediste diversicolor. 

 Durata Sep RSeco DG RES Totale 

Hediste diversicolor  (mortalità) 10 gg 2 2 2 1 7 

Hediste diversicolor (genotossicità) 10 gg 1 2 2 4 9 

 
 

Tab. 3.21. Valenze pratiche dei saggi con Hediste diversicolor. 

 Durata RO SP ER FS IS Totale 

Hediste diversi color (mortalità) 10 gg 5 2 5 4 3 19 

Hediste diversicolor (genotossicità) 10 gg 5 1 2 2 1 11 

 
 

3.9 - Pesci 
L’indicazione di utilizzare i pesci nelle procedure ecotossicologiche per la valutazione della qua-

lità delle acque è chiaramente espressa nelle attuali normative comunitarie (Water Framework Directi-
ve 2000/60/CE) e nazionali (D.D. 23/12/2002; D.L.vo 152/2006). Esse riportano di misurare la tossici-
tà acquatica attraverso saggi di tossicità acuta e cronica effettuati su una batteria che comprenda orga-
nismi appartenenti a 3 differenti livelli trofici: alghe e/o macrofite; Dafnia per le acque dolci o organi-
smi rappresentativi la acque marine; pesci. Inoltre i pesci sono anche presi in considerazione dalla 
complessa normativa UE relativa alla registrazione, valutazione, autorizzazione e restrizione delle so-
stanze chimiche (REACH), che l'Italia ha recepito dal 1° giugno 2007. Nella parte C di tale normativa 
(metodi per la determinazione dell'ecotossicità) sono riportati i metodi di tossicità acuta su stadi em-
brionali e larvali con sacco vitellino, e saggi di bioconcentrazione sui pesci. 

In tutte queste norme i pesci sono assunti come rappresentanti di un livello apicale della piramide 
trofica (consumatori secondari) e come unici rappresentanti dei vertebrati. Pertanto la loro presenza 
nelle batterie di saggi permette di fornire una risposta completa di tutto il comparto biotico acquatico e 
tutelare la salute umana in quanto costituiscono l’anello di collegamento diretto nella catena alimenta-
re dell’uomo. 

Sebbene i saggi possano essere condotti su molte specie ittiche, quelle consigliate dall’OECD per 
saggi standard a livello internazionale sono esclusivamente d’acqua dolce. Per valutare la tossicità di 
acque marine e salmastre, USEPA ha individuato due specie eurialine alloctone (Menidia berillina e 
Cyprinodon variegatus), mentre OSPAR prevede l’utilizzo del rombo Scophthalmus maximus. 

In Italia, alcune di queste specie sono state saggiate con successo ai fini dell’esecuzione di saggi 
di tossicità a breve e lungo termine. Il limite principale di tali applicazioni è rappresentato dal fatto che 
si tratta, essenzialmente, di specie dulciacquicole (Oncorhynchus mykiss) o specie marine non autoc-
tone (Cyprinodon variegatus). 

Allo scopo di individuare specie endemiche del Mar Mediterraneo negli ultimi anni sono state 
condotte indagini sulla spigola Dicentrarchus labrax (Roncarati et al., 2001; Gelli et al., 2003a, 
2003b; Savorelli et al., 2003; Gelli et al., 2004; Gelli et al., 2005a, 2005b; Mariani et al., 2005; 2006; 
2007) e sull’orata Sparus aurata (Masini et al., 2007; Mariani e Savorelli, 2005), per le quali esistono 
impianti di riproduzione diffusi sull’intero territorio nazionale ed in grado di fornire stadi larvali e 
giovanili per gran parte dell’anno. L’assenza di protocolli UNI o ISO su tali specie mediterranee ha 
sinora comportato la progressiva messa a punto di metodiche specifiche a partire dall’adattamento di 
protocolli approvati per altre specie (OECD n. 204, 1984; OECD n. 203, 1992) ed un limitato utilizzo 
dei pesci nelle batterie. 

Le specie autoctone prese in esame dal Gruppo di Lavoro ad hoc Pesci sono la spigola (Dicen-
trarchus labrax L.), l’orata (Sparus aurata L.), ed il rombo chiodato (Scophthalmus maximus). Per 
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quest’ultima specie esistono numerosi studi e protocolli standardizzati (OSPAR, 2005) e viene diffu-
samente impiegata come specie-test in molti paesi europei, presso i quali esistono allevamenti specifi-
ci. Pertanto è stata presa in considerazione per promuoverne l’utilizzo anche nel nostro paese e trattan-
dosi di un organismo bentonico, il rombo potrebbe rivestire un certo interesse per l’esecuzione di saggi 
su sedimento (saggio tipo D).  

In conclusione le specie mediterranee a cui attualmente riferire i saggi nelle batterie sono le due 
maggiormente diffuse e fruibili: Dicentrarchus labrax (spigola) e Sparus aurata (orata), sulle quali 
sono state condotte un maggior numero di applicazioni in abito nazionale. In dettaglio, si indica di in-
cluderle nei saggi di tipo H, e saggi raccomandati per gli l’obiettivi a-a1, b e d-d2 (ittiocolture), mentre 
gli altri obiettivi sono consigliati o indicati per approfondimenti. L’obiettivo e è perseguibile eseguen-
do saggi con Scophtalmus maximus nei saggi tipo E, trattandosi dell’unica specie autoctona bentonica 
al momento idonea. 

Sulla base della review precedente, vengono proposti per l’inclusione nelle batterie, per saggi di 
tipo H (con acqua sovranatante o interstiziale, organismi non bentonici, senza fase solida): 

1. il saggio con Sparus aurata o Dicentrarchus labrax a 4-14 gg con larve - giovanili, en-
dpoint accrescimento, secondo il protocollo OECD 204, 1984; 

2. il saggio con Sparus aurata a 48-96 h con larve - giovanili, endpoint mortalità (Masini et 
al., 2007; Mariani e Savorelli, 2005); 

3. il saggio con Dicentrarchus labrax a 48-96 h con giovanili, endpoint mortalità (Cicero et 
al., 2004; Mariani e Savorelli, 2005; Mariani et al., 2006); 

4. il saggio con Dicentrarchus labrax a 48-96 h con larve, endpoint mortalità (Cicero et al., 
2004; Mariani et al., 2004; Mariani et al., 2007); 

5. il saggio con Dicentrarchus labrax a 3-6-9 gg con giovanili, endpoint genotossicità (Gra-
vato e Santos, 2003). 

Inoltre, per saggi di tipo E (con acqua sovranatante o interstiziale e organismi bentonici, senza fa-
se solida), il saggio con Scophtalmus maximus a 48-96 h con giovanili, endpoint mortalità (OSPAR, 
2005). In funzione dell’ambiente di studio RSeco assume il valore di 1 per acque di transizione, 4 per 
acque marine costiere  

Utilizzando i fattori di ponderazione descritti nel Capitolo 2, le valenze scientifiche e pratiche per 
i pesci sono riportate nelle tabelle 3.22 e 3.23, rispettivamente. 
 
 
Tab. 3.22. Valenze scientifiche dei saggi con le specie ittiche proposte. 

 Durata Sep RSeco DG RES Totale 

Sparus aurata 4-14 gg 3 2 2 2 9 

Sparus aurata 48-96 h 1 2 2 1 6 

Dicentrarchus labrax 4-14 gg 3 4 2 2 11 

Dicentrarchus labrax (giovanili) 48-96 h 1 4 2 1 8 

Dicentrarchus labrax (larve) 48-96 h 2 4 2 1 9 

Dicentrarchus labrax (giovanili) 3-6-9 gg 1 4 2 4 11 

Scophtalmus maximus 4-14 gg 3 2 2 2 9 
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Tab. 3.23. Valenze pratiche dei saggi con le specie ittiche proposte. 

 Durata RO SP ER FS IS Totale 

Sparus aurata 4-14 gg 3 4 4 4 1 16 

Sparus aurata 48-96 h 3 1 5 4 1 14 

Dicentrarchus labrax 4-14 gg 3 4 4 4 1 16 

Dicentrarchus labrax (giovanili) 48-96 h 3 1 5 4 1 14 

Dicentrarchus labrax (larve) 48-96 h 3 2 5 4 1 15 

Dicentrarchus labrax (giovanili) 3-6-9 gg 3 1 2 1 1 8 

Scophtalmus maximus 48-96 h 3 3 5 4 1 16 

 
 

3.10 - Conclusioni 
Sulla base di quanto illustrato nei precedenti Capitolo, i saggi attualmente proponibili sono rias-

sunti in tabella 3.24.  
Risulta quindi evidente che, mentre esiste una ampia scelta per i saggi di tipo C e H, solo il 

saggio con Corophium orientale a 10 giorni e, limitatamente agli ambienti di transizione, quello con 
Hediste diversicolor, sono proponibili per i saggi di tipo A (con sedimento intero ed organismi bento-
nici). Chiaramente, qualsiasi batteria che includa un saggio di tipo A sembrerebbe dunque automati-
camente penalizzata dalla lunghezza di questi saggi. Inoltre, potrebbero sussistere problemi di reperi-
bilità per C. orientale; pertanto, vista l’affinità con C. volutator, si suggerisce di verificare la possibili-
tà di allestire allevamenti di C. orientale, secondo quanto proposto da Peters e Ahlf (2005). 

Per il saggio di tipo B (sedimento intero e organismi non bentonici) sono proponibili solo due 
saggi: quello con Vibrio fischeri e quello con Amphibalanus amphitrite.  
 
 
Tab. 3.24 – Sintesi dei saggi proponibili (quando la valenza riporta un doppio valore, si rimanda al testo 
ed alla specifica tabella di valutazione per il saggio indicato). 

Tipo Organismo Durata 
test Endpoint Obiettivo Valenza 

scientifica 
Valenza 
pratica 

Corophium orientale 10 gg Mortalità a, e 11,5/8,5 14 
Corophium orientale 28 gg Mortalità a, e 11,5/8,5 13 
Hediste diversicolor 10 gg Mortalità a, b, e1, e3 7 19 A 

Hediste diversicolor 10 gg Genotossicità a, b, e1, e3 9 11 
Vibrio fischeri 5, 15, 30 

min 
Biolumine-

scenza a, b, d, e1 10,5 21,5 
B Amphibalanus 

 amphitrite 24/48 h Immobilizza-
zione a, b, d, e 10/9 17 

Vibrio fischeri 5, 15, 30 
min Biolumin. e2, e3 10,5 21,5 

Phaeodactylum 
tricornutum 72 h Crescita  11 18 

Dunaliella tertiolecta 72 h Crescita  10 15 
Brachionus plicatilis (24) 48 h Mortalità b, d1, d2, e1 9 17 
Acartia tonsa 24/48 h Mortalità a, b, d, e 10/7 16 
Acartia tonsa 7 gg Sviluppo a, b, d, e 12/9 13 
Artemia 24 h Mortalità a, b, e 6 20 

C 

Artemia 14 gg Mortalità a, b, e 8 17 
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Tigriopus fulvus 96 h Mortalità a, b, e 8/5 16 
Tigriopus fulvus 96 h Mute a, b, e 9/6 17 
Crassostrea gigas 24 h Embriotoss. a, b, e 10 12 
Mytilus  
galloprovincialis 48 h Embriotoss. a 11 13 

Paracentrotus lividus 1 h Fecondazione a, b, e 11 12 
Paracentrotus lividus 72 h Embriotoss. a, b, e 10 9 

D Nessun saggio identificato 

E Scophtalmus maximus 
Corophium orientale 

48-96 h 
96 h 

Mortalità 
Mortalità 

e1, e3 
e1, e3 

7/10 
11,5/8,5 

16 
 

F Vibrio fischeri 5, 15, 30 
min Biolumin.  10,5 21,5 

G Nessun saggio identificato 

Vibrio fischeri 5, 15, 30 
min Biolumin.  10,5 21,5 

Phaeodactylum  
tricornutum 72 h Crescita  11 18 

Dunaliella tertiolecta 72 h Crescita  10 15 
Brachionus plicatilis (24) 48 h Mortalità b, d1, d2, e1 9 17 
Acartia tonsa 24/48 h Mortalità a, b, d, e 10 16 
Acartia tonsa 7 gg Sviluppo a, b, d, e 12 13 
Artemia franciscana 24 h Mortalità a, b, e 6 20 
Artemia franciscana 14 gg Mortalità a, b, e 8 17 
Tigriopus fulvus 96 h Mortalità  8 16 
Tigriopus fulvus 96 h Mute  9 17 
Amphibalanus amphi-
trite 24/48 h Immobilizz. a, b, d, e 10 17 

Crassostrea gigas 24 h Embriotoss. a, b, e 10 12 
Mytilus  
galloprovincialis 48 h Embriotoss. a 11 13 

Paracentrotus lividus 1 h Fecondazione a, b, e 11 12 
Paracentrotus lividus 72 h Embriotoss. a, b, e 10 9 
Sparus aurata 4-14 gg Accrescimen-

to 
a, a1, b, d, 

d2 9 16 

Dicentrarchus labrax 4-14 gg Accrescimen-
to 

a, a1, b, d, 
d2 11 16 

Sparus aurata 48-96 h Mortalità a, a1, b, d, 
d2 6 14 

Dicentrarchus labrax 48-96 h Mortalità a, a1, b, d, 
d2 9 15 

H 

Dicentrarchus labrax 3-6-9 gg Genotossicità a, a1, b, d, 
d2 11 8 
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CAPITOLO 4: 
COMPOSIZIONE E VALUTAZIONE DELLE BATTERIE 

 
Sulla base dei fattori di ponderazione attribuiti ai singoli saggi ecotossicologici basati su organi-

smi appartenenti a diversi livelli trofici (Capitolo 3), è stato possibile applicare il metodo descritto nel 
Capitolo 2 per valutare obiettivamente la valenza scientifica e pratica delle batterie che teoricamente 
possono essere costituite per uno studio dei sedimenti delle acque di transizione e marine costiere. 

Nel seguito, verranno quindi ipotizzate e confrontate diverse tipologie di batterie, ciascuna delle 
quali composte da un minimo di 3 saggi ecotossicologici, per ciascuno delle applicazioni possibili, i-
dentificate nel Capitolo 1. 

Le combinazioni illustrate rappresentano solo alcune di quelle possibili, scelte in modo tale da 
massimizzare la varietà di organismi ed endpoint. Quando, per lo stesso tipo di saggio, esistono delle 
alternative, generalmente viene preferito il saggio con il punteggio più elevato di valenza ecologica e/o 
pratica. 

 
 

4.1 - Dragaggi 
Le batterie teoricamente proponibili in funzione della rilevanza di ciascun saggio, degli ambienti 

(esclusi ovviamente gli ambienti A1 e B1, substrati duri) e degli obiettivi, potrebbero essere le seguen-
ti. 

Per ambienti B2 (sabbia - ghiaia), B3, 4 (acque costiere, substrato fangoso o sedimenti misti) e 
obiettivo e1 (effetti sul sito dragato): 

 saggio Tipo A (con sedimento intero e organismi bentonici); 
 saggio Tipo B (con sedimento intero e organismi non bentonici); 
 saggio Tipo H (con acqua sovranatante o interstiziale e organismi non bentonici). 

Per gli obiettivi e1, effetti sul sito dragato, e2 e e3, smaltimento rispettivamente a terra e in mare 
aperto di sedimento dragato da ambienti B2, B3, B4, sono da prevedere anche saggi di Tipo C, con e-
lutriati (o estratti) da sedimento intero e organismi non bentonici. 

Per gli ambienti di transizione A2, 3, 4 si applicano le stesse batterie dei corrispondenti ambienti 
B, con l’accorgimento di preferire organismi in grado di tollerare le variazioni di salinità. 

 
 

4.1.1 Batterie proposte 
In definitiva per ambienti costieri e di transizione e lo specifico obiettivo dei dragaggi vengono 

proposte le batterie da 1 a 17. 
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Batteria N. 1 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento intero 
e organismi non bentonici) 

Amphibalanus amphitrite  
a 24/48 h immobilità PrMU 2245: 

2010 
Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non bento-
nici) 

Dunaliella tertiolecta  
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Valenza ecologica 57,3 % 

Valenza pratica 75,5 % 

Valenza  
scientifico – pratica 66,4 % 

 
 

Batteria N. 2 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Dunaliella tertiolecta  
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Valenza ecologica 51,6 % 

Valenza pratica 78,6 % 

Valenza 
scientifico – pratica 65,1 % 
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Batteria N. 3 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Dunaliella tertiolecta  
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Brachionus plicatilis  
a 48 h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Valenza ecologica 56,5 % 

Valenza pratica 76,3 % 

Valenza 
scientifico – pratica 66,4 % 

 
 
 

Batteria N. 4 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Hediste diversicolor  
a 10 giorni mortalità Mugnai et al., 

2007 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Amphibalanus amphitrite  
a 24/48 h immobilità PrMU 2245: 

2010 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Dunaliella tertiolecta  
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Valenza ecologica 52,7 % 

Valenza pratica 76,3 % 

Valenza 
scientifico – pratica 64,5 % 
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Batteria N. 5 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 

Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Hediste diversicolor  
a 10 giorni genotossicità 

Machella et al., 
2006; Venier et 

al., 1997 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Amphibalanus amphitrite  
a 24/48 h immobilità PrMU 2245: 

2010 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Dunaliella tertiolecta  
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Valenza ecologica 55,2 % 

Valenza pratica 70,1 % 

Valenza 
scientifico – pratica 62,7 % 

 
Nessuno dei saggi proposti in alternativa per i saggi di tipo C migliora la valenza delle batterie. 
Per gli ambienti marini costieri, la batteria N. 3 potrebbe eventualmente essere modificata come 

nella batteria n. 6. 
 

Batteria N. 6 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum a 72 h  crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 

Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Brachionus plicatilis a 48 
h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Valenza ecologica 57,5 % 

Valenza pratica 79,3 % 

Valenza 
scientifico – pratica 68,2 % 
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Gli anfipodi non sono adatti per substrati sabbiosi, quindi per i saggi di tipo A in Ambienti B2 
(sabbia - ghiaia) potrebbero dover essere sostituiti da un saggio con policheti. 

 

Batteria N. 7 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Hediste diversicolor  
a 10 giorni mortalità Mugnai et al., 

2007 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Amphibalanus amphitrite  
a 24/48 h immobilità PrMU 2245: 

2010 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum  

a 72 h  
crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 

Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Valenza ecologica 53,6 % 

Valenza pratica 79,0 % 

Valenza  
scientifico – pratica 66,3 % 

 
 

Batteria N. 8 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 

Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Hediste diversicolor a 10 
giorni genotossicità 

Machella et al., 
2006; Venier et 

al., 1997 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Amphibalanus amphitrite 
a 24/48 h immobilità PrMU 2245: 

2010 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum a 72 h  crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 

Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Valenza ecologica 56,1 % 

Valenza pratica 72,8 % 

Valenza  
scientifico – pratica 64,34 % 

 
Per eventuali approfondimenti, potrebbero poi essere aggiunti saggi specifici 
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Batteria N. 9 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum a 72 h  crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 

Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Brachionus plicatilis a 48 
h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Paracentrotus lividus a 1 
h fecondazione Lera et al., 2006 

Valenza ecologica 57,2 % 

Valenza pratica 73,9 % 

Valenza  
scientifico – pratica 65,6 % 

 

Batteria N. 10 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale a 
10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum a 72 h  crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 

Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Brachionus plicatilis  
a 48 h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Dicentrarchus labrax  
a 3-6-9 gg genotossicità Gravato e San-

tos, 2003  

Valenza ecologica 57,2 % 

Valenza pratica 71,1 % 

Valenza 
scientifico – pratica 64,1 % 
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Batteria N. 11 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento intero 
e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento intero 
e organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 
Tipo H (con acqua interstizia-
le e organismi non bentonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum a 72 h  crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 
Tipo C (con elutriati da sedi-
mento intero e organismi non 
bentonici) 

Brachionus plicatilis  
a 48 h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Tipo H (con acqua interstizia-
le e organismi non bentonici) 

Paracentrotus lividus  
a 1 h fecondazione Lera et al., 2006  

Tipo H (con acqua interstizia-
le e organismi non bentonici) 

Dicentrarchus labrax  
a 3-6-9 gg, genotossicità Gravato e San-

tos, 2003 

Valenza ecologica 57,3 % 

Valenza pratica 68,2 % 

Valenza 
scientifico – pratica 62,7 % 

 

Batteria N. 12 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento intero 
e organismi bentonici) 

Hediste diversicolor a 
10 giorni mortalità Mugnai et al., 

2007 
Tipo B (con sedimento intero 
e organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 
Tipo H (con acqua interstizia-
le e organismi non bentonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum a 72 h  crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 
Tipo C (con elutriati da sedi-
mento intero e organismi non 
bentonici) 

Brachionus plicatilis a 
48 h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Tipo H (con acqua interstizia-
le e organismi non bentonici) 

Paracentrotus lividus a 
1 h fecondazione Lera et al., 2006 

Valenza ecologica 53,5 % 

Valenza pratica 74,6 % 

Valenza 
scientifico – pratica 64,1 % 
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Batteria N. 13 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Hediste diversicolor  
a 10 giorni mortalità Mugnai et al., 

2007 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum a 72 h  crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 

Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Brachionus plicatilis  
a 48 h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Dicentrarchus labrax  
a 3-6-9 gg. genotossicità Gravato e San-

tos, 2003 

Valenza ecologica 53,5 % 

Valenza pratica 71,8 % 

Valenza 
scientifico – pratica 62,7 % 

 

Batteria N. 14 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento intero 
e organismi bentonici) 

Hediste diversicolor  
a 10 giorni mortalità Mugnai et al., 

2007 
Tipo B (con sedimento intero 
e organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 
Tipo H (con acqua interstizia-
le e organismi non bentonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum a 72 h  crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 
Tipo C (con elutriati da sedi-
mento intero e organismi non 
bentonici) 

Brachionus plicatilis  
a 48 h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Tipo H (con acqua interstizia-
le e organismi non bentonici) 

Paracentrotus lividus  
a 1 h fecondazione Lera et al., 2006 

Tipo H (con acqua interstizia-
le e organismi non bentonici) 

Dicentrarchus labrax  
a 3-6-9 gg, genotossicità Gravato et al., 

2003 

Valenza ecologica 54,2 % 

Valenza pratica 68,8 % 

Valenza 
scientifico – pratica 61,5 % 

 
 



86 

 

 
 

Batteria N. 15 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 

Tipo A (con sedimento intero e 
organismi bentonici) 

Hediste diversicolor  
a 10 giorni genotossicità 

Machella et al., 
2006; Venier et 

al., 1997 
Tipo B (con sedimento intero e 
organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 
Tipo H (con acqua interstiziale 
e organismi non bentonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum a 72 h  crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 
Tipo C (con elutriati da sedi-
mento intero e organismi non 
bentonici) 

Brachionus plicatilis  
a 48 h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Tipo H (con acqua interstiziale 
e organismi non bentonici) 

Paracentrotus lividus  
a 1 h fecondazione Lera et al., 2006 

Valenza ecologica 55,5 % 

Valenza pratica 69,6 % 

Valenza scientifico – pratica 62,6 % 

 

Batteria N. 16 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 

Tipo A (con sedimento intero e 
organismi bentonici) 

Hediste diversicolor  
a 10 giorni genotossicità 

Machella et al., 
2006; Venier et 

al., 1997 
Tipo B (con sedimento intero e 
organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 
Tipo H (con acqua interstiziale 
e organismi non bentonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum a 72 h  crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 
Tipo C (con elutriati da sedi-
mento intero e organismi non 
bentonici) 

Brachionus plicatilis  
a 48 h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Tipo H (con acqua interstiziale 
e organismi non bentonici) 

Dicentrarchus labrax  
a 3-6-9 gg, genotossicità Gravato e San-

tos, 2003 

Valenza ecologica 55,5 % 

Valenza pratica 66,8 % 

Valenza scientifico – pratica 61,2 % 
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Batteria N. 17 
Ambienti marini costieri 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 

Tipo A (con sedimento intero e 
organismi bentonici) 

Hediste diversicolor  
a 10 giorni genotossicità 

Machella et al., 
2006; Venier et 

al., 1997 
Tipo B (con sedimento intero e 
organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 
Tipo H (con acqua interstiziale 
e organismi non bentonici) 

Phaeodactylum 
tricornutum a 72 h  crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 
Tipo C (con elutriati da sedi-
mento intero e organismi non 
bentonici) 

Brachionus plicatilis  
a 48 h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Tipo H (con acqua interstiziale 
e organismi non bentonici) 

Paracentrotus lividus  
a 1 h fecondazione Lera et al., 2006 

Tipo H (con acqua interstiziale 
e organismi non bentonici) 

Dicentrarchus labrax  
a 3-6-9 gg, genotossicità Gravato e San-

tos, 2003 

Valenza ecologica 55,9 % 

Valenza pratica 64,6 % 

Valenza scientifico – pratica 60,2 % 

 
 

4.2 - Effluenti e ambienti recettori 
Per acque salmastre (A1, 2, 3, 4) o salate (recettore B1, 2, 3, 4 o scarichi salati), la batteria do-

vrebbe prevedere: 
 saggi di Tipo H, acqua sovranatante; 
 saggi di Tipo A con sedimento del recettore e organismi bentonici 
 saggi di Tipo B con sedimento del recettore e organismi non bentonici 

Ovviamente, le batterie per acque salmastre possono differire da quelle per acque salate perché gli 
organismi devono poter tollerare ampie variazioni nella salinità. 

Altri saggi, raccomandati per approfondimenti, sono quelli: 
 di tipo H, con acqua interstiziale del recettore e organismi non bentonici, senza fase soli-

da. 
 di tipo C con elutriati (o estratti) da sedimento intero dell’immissario (o solidi sospesi 

dello scarico) e organismi bentonici o non bentonici, per ipotizzare l’effetto di un rilascio 
di tossici dopo immissione del materiale solido sospeso nel recettore. 

 
 

4.2.1 – Batterie proposte 
 
Batterie minimali con soli tre saggi per ambienti di transizione potrebbero essere quelle da 18 a 

20. 
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Batteria N. 18 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento intero 
e organismi bentonici) 

Corophium orientale a 
10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento intero 
e organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 

Tipo H (con acqua interstizia-
le e organismi non bentonici) 

Dunaliella tertiolecta a 
72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 

Valenza ecologica 59,0 % 

Valenza pratica 76,8 % 

Valenza 
 scientifico – pratica 67,9 % 

 
 
 

Batteria N. 19 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento intero 
e organismi bentonici) 

Hediste diversicolor  
a 10 giorni mortalità Mugnai et al., 

2007 
Tipo B (con sedimento intero 
e organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 
Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Dunaliella tertiolecta a 72 
h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 

Valenza ecologica 51,9 % 

Valenza pratica 78,0 % 

Valenza 
scientifico – pratica 65,0 % 
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Batteria N. 20 

Ambienti di transizione 
Saggio Specie Endpoint Protocollo 

Tipo A (con sedimento intero 
e organismi bentonici) 

Hediste diversicolor  
a 10 giorni genotossicità 

Machella et al., 
2006; Venier et 

al., 1997 
Tipo B (con sedimento intero 
e organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 

Tipo H (con acqua interstizia-
le e organismi non bentonici) 

Dunaliella tertiolecta  
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 

Valenza ecologica 55,8 % 

Valenza pratica 72,0 % 

Valenza 
scientifico – pratica 63,9 % 

 
 
 
Per ambienti marini costieri, le stesse batterie possono essere modificate sostituendo l’alga (batte-

rie n. 21 – 23). 
 
 

Batteria N. 21 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento intero 
e organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 
Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non bento-
nici) 

Phaeodactylum tricornu-
tum a 72 h crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 

Valenza ecologica 68,0 % 

Valenza pratica 80,4 % 

Valenza scientifico – prati-
ca 74,2 % 
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Batteria N. 22 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Hediste diversicolor  
a 10 giorni mortalità Mugnai et al., 

2007 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Phaeodactylum tricornu-
tum a 72 h crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 

Valenza ecologica 53,2 % 

Valenza pratica 81,6 % 

Valenza 
scientifico – pratica 67,4 % 

 
 

Batteria N. 23 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 

Tipo A (con sedimento in-
tero e organismi bentonici) 

Hediste diversicolor a 10 
giorni genotossicità 

Machella et al., 
2006; Venier et 

al., 1997 
Tipo B (con sedimento in-
tero e organismi non ben-
tonici) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua inter-
stiziale e organismi non 
bentonici) 

Phaeodactylum tricornutum 
a 72 h crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 

Valenza ecologica 57,1 % 

Valenza pratica 75,6 % 

Valenza 
scientifico – pratica 66,3 % 

 
 
Invece, batterie un po’ più complesse prevederebbero l’aggiunta di 1/2 saggi (batterie 24-31). 
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Batteria N. 24 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Dunaliella tertiolecta  
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Acartia tonsia  
a 7 gg sviluppo PrMU 2366, 

2010 

Valenza ecologica 57,3 % 

Valenza pratica 71,9 % 

Valenza 
scientifico – pratica 64,6 % 

 
 
 

Batteria N. 25 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento intero 
e organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 
Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non bento-
nici) 

Dunaliella tertiolecta  
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Crassostrea gigas  
a 24 h embriotossità ASTM (2004) 

Valenza ecologica 54,8 % 

Valenza pratica 70,1 % 

Valenza 
scientifico – pratica 62,5 % 
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Batteria N. 26 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento intero 
e organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 
Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non bento-
nici) 

Dunaliella tertiolecta  
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Brachionus plicatilis  
A 48 h mortalità ASTM E 1440: 

1991 rev. 1998 

Valenza ecologica 54,0 % 

Valenza pratica 74,6 % 

Valenza 
scientifico – pratica 64,3 % 

 
 
 

Batteria N. 27 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento intero 
e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento intero 
e organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 

Tipo H (con acqua interstizia-
le e organismi non bentonici) 

Dunaliella tertiolecta  
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo C (con elutriati da sedi-
mento intero e organismi non 
bentonici) 

Paracentrotus lividus  
A 1 h fecondazione Lera et al., 2006 

Valenza ecologica 55,6 % 

Valenza pratica 70,1 % 

Valenza scientifico – pratica 62,9 % 
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Batteria N. 28 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Dunaliella tertiolecta  
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Sparus aurata  
a 4-14 gg accrescimento OECD 204: 

1984 

Valenza ecologica 58,1 % 

Valenza pratica 76,3 % 

Valenza 
scientifico – pratica 67,2 % 

 
 
 

Batteria N. 29 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale a 10 
giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non ben-
tonici) 

Dunaliella tertiolecta a 
72 h crescita UNI EN ISO 

10253: 2006 

Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Sparus aurata a 4-14 gg accrescimento OECD 204: 
1984 

Valenza ecologica 54,8 % 

Valenza pratica 73,7 % 

Valenza  
scientifico – pratica 64,2 % 
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Batteria N. 30 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento inte-
ro e organismi bentonici) 

Corophium orientale  
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 

2005 
Tipo B (con sedimento inte-
ro e organismi non bentoni-
ci) 

Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 
1998 

Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non bento-
nici) 

Dunaliella tertiolecta 
 a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo H (con acqua intersti-
ziale e organismi non bento-
nici) 

Acartia tonsia a 7 gg sviluppo PrMU 2366, 
2010 

Tipo C (con elutriati da se-
dimento intero e organismi 
non bentonici) 

Crassostrea gigas  
a 24 h embriotossità ASTM (2004) 

Valenza ecologica 55,9 % 

Valenza pratica 67,5 % 

Valenza 
scientifico – pratica 61,7 % 

 
 

Batteria N. 31 
Ambienti di transizione 

Saggio Specie Endpoint Protocollo 
Tipo A (con sedimento intero e 
organismi bentonici) 

Corophium orientale 
a 10 giorni mortalità ISO 16712: 2005 

Tipo B (con sedimento intero e 
organismi non bentonici) Vibrio fischeri bioluminescenza ISO 11348-3: 

1998 

Tipo H (con acqua interstiziale 
e organismi non bentonici) 

Dunaliella tertiolecta 
a 72 h crescita 

UNI EN ISO 
10253: 2006 

(mod.) 
Tipo H (con acqua interstiziale 
e organismi non bentonici) 

Sparus aurata  
a 4-14 gg accrescimento OECD 204: 

1984 
Tipo C (con elutriati da sedi-
mento intero e organismi non 
bentonici) 

Crassostrea gigas  
a 24 h embriotossità ASTM (2004) 

Valenza ecologica 56,5 % 

Valenza pratica 71,1 % 

Valenza scientifico – pratica 63,8 % 
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Per le batterie da 24 a 31, è possibile sostituire il saggio di tipo A con Corophium orientale con 
quello con Hediste diversicolor (mortalità o genotossicità). 

Per ambienti marini costieri, le batterie da 24 a 31 prevedono la sostituzione della Dunaliella ter-
tiolecta con Phaeodactylum tricornutum (con conseguenti modeste variazioni delle valenze, poiché il 
fattore SP, standardizzazione del protocollo, aumenta da 1 a 4). 

 
 

4.3 - Monitoraggio ambientale 
In ambienti con substrato duro (A1 e B1) ovviamente è prioritario il comparto I (acqua) e sono ri-

chiesti saggi di Tipo H (con acqua sovranatante, organismi non bentonici). 
Per gli ambienti con substrati non duri A2, 3, 4 e B2, 3, 4 (sabbiosi, fangosi e misti), ovviamente 

sono prioritari i comparti I (acqua) e IV (sedimento). Raccomandato per approfondimenti il comparto 
II (acqua interstiziale). Sono quindi necessari saggi di tipo H, A, B. 

Considerando che la maggior parte degli studi di routine dovranno essere effettuati per questo o-
biettivo e che quindi le batterie proponibili dovrebbero minimizzare il numero di saggi previsti, nel 
monitoraggio ambientale in generale sono quindi prioritarie le batterie 18 – 19 - 20 (transizione) e 21 – 
22 - 23 (acque marine costiere), che prevedono solo 3 saggi ciascuna e si differenziano per il saggio di 
tipo A (Corophium orientale o Hediste diversicolor) e per la specie di alga utilizzata nel saggio di tipo 
H. Le loro varianti, esaminate per gli effluenti ed ambienti recettori, consentirebbero poi eventuali ul-
teriori approfondimenti. 

 
 

4.4 - Conclusioni 
Sono state identificate alcune batterie possibili, differenziate per ambienti e obiettivi, che com-

prendono saggi prioritari e test raccomandati per approfondimenti. 
Complessivamente, le batterie che sembrano rappresentare un ragionevole compromesso tra 

scientificità e praticità sono le 3 – 4 – 5 per gli ambienti di transizione e le 6 – 7 - 8 per le acque mari-
ne costiere, che prevedono 4 saggi con 4 organismi diversi, 3 endpoint e 3 livelli trofici. Uno solo dei 
saggi (con Corophium orientale o con Hediste diversicolor) prevede una durata superiore ai 3 giorni. 

Sono state inoltre identificate numerose altre batterie, specifiche per ambienti ed obiettivi, che 
dovrebbero rispondere ad eventuali esigenze di approfondimento. 

Ovviamente, per scopi particolari, sono però utilizzabili, in aggiunta o sostituzione di alcuni dei 
saggi qui proposti, anche quelli discussi nel Capitolo 3 (organismi). 

A questo proposito va sottolineato che, tra i saggi menzionati nel Capitolo 3, alcuni sono in via di 
standardizzazione. È quindi prevedibile che, in futuro, alcuni di questi possano rimpiazzare o affianca-
re i saggi attualmente inseriti nelle batterie, se in tal modo dovesse significativamente migliorare la va-
lenza scientifica e/o pratica delle batterie proposte. 
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CAPITOLO 5: 

SCALE DI TOSSICITÀ E INDICI INTEGRATI 
 

 

Nel presente Capitolo viene esplorata la possibilità di stabilire una scala di tossicità da applicare 
ai saggi ecotossicologici che compongono una batteria, indipendentemente dal loro numero e tipo, 
formulando, se possibile, un indice sintetico che cumuli i giudizi indipendentemente espressi sulla ba-
se dei singoli saggi di ecotossicità che compongono una batteria. 

Innanzi tutto, va ricordato che il Decreto Legislativo 152 del 3 aprile 2006, predisposto dal Mini-
stro dell’Ambiente e della Tutela del Territorio e recante Norme in materia ambientale, nell’Allegato 
5 (Limiti di emissione degli scarichi idrici) alla parte Terza, Norme in materia di difesa del suolo e lot-
ta alla desertificazione, di tutela delle acque dall’inquinamento e di gestione delle risorse idriche, di-
spone che per la valutazione dello stato ecologico sono obbligatori i saggi di tossicità acuta e che “in 
caso di esecuzione di più test di tossicità si consideri il caso peggiore”. Il rilevamento di tossicità non è 
sanzionabile, ma comporta l’obbligo di approfondimento dell’indagine, di ricerca delle cause e della 
loro rimozione. 

La classificazione degli elementi biologici, della qualità idromorfologica e della qualità fisico-
chimica è basata su una descrizione qualitativa. Lo stato chimico è definito in base alla media aritme-
tica annuale delle concentrazioni delle sostanze pericolose, confrontate con apposite tabelle di valori 
limite. La valutazione complessiva dello stato ecologico delle acque superficiali è basata sul più basso 
dei valori riscontrati durante il monitoraggio biologico e fisico-chimico e si esprime su una scala cro-
matica (5 classi). 

L’approccio ha due ovvie limitazioni: la prima, la soggettività delle classificazioni, basate su un 
criterio narrativo; la seconda, la scelta automatica del caso peggiore, che è estremamente conservativa 
e non consente nemmeno un giudizio esperto basato sul “weight of evidence” (ponderazione basata 
sull’importanza relativa delle componenti che concorrono alla formulazione del giudizio complessi-
vo). 

Sarebbe invece auspicabile sviluppare un indice che consenta di integrare le informazioni ottenute 
con i singoli saggi, tenendo conto del tipo di tossicità rilevata, e che permetta di mediare tra risultati a 
volte anche contradditori. 

Senza entrare nel merito della combinazione dei tre tipi di giudizi (biologico, idromorfologico e 
fisico-chimico), nel seguito si discute invece una proposta di scale ed indici, limitatamente ai saggi di 
tossicità. 

 
 

5.1 - Scale 
Nel Rapporto RTI CTN_AIM 4./2001 Elementi per la caratterizzazione fisicochimica biologica 

ed ecotossicologica dei parametri addizionali (D.Lgs. 152/99) nella matrice acquosa, nel sedimento e 
nel biota, si richiama l’espressione della tossicità come EC50 e come TI (Indice di Tossicità), espresso 
come 100/EC50 = U.T. (Unità Tossiche). 

Il Dutch Institute for Inland Water and Waste Water Treatment, nell’elaborazione della TEM me-
thodology (“Totale Effluent Milieuhygiene” o “Whole Effluent Environmental Risk”), ha previsto che 
vengano distinti due tipi di unità tossiche: 

1. TUa, unità tossica acuta, che per uno scarico è TUa = 100/LC50  
2. TUc, unità tossica cronica, TUc = 100/ NOEC 

Il Rapporto RTI CTN_AIM 4./2001 propone di stabilire una scala di tossicità basata sull’EC50 
(concentrazione efficace per il 50 % degli organismi esposti) per identificare 5 classi (perché il D.Lgs 
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152/99, il D.Lgs 258/00 ed il D.Lgs 152/2006 prevedono la divisione dei corpi idrici in cinque classi 
di qualità ambientale). 

A titolo di esempio viene poi indicata la scala di tossicità utilizzata dai Laboratori dell’ARPAL 
con Daphnia magna (Tab. 5.1). Non viene indicato, tuttavia, come combinare i risultati di più test. 

Le linee guida ARPAL (2004) CTN – AIM Monitoraggio dei sedimenti e delle biocenosi marine. 
Raccolta, adeguamento ed integrazione delle informazioni riportano scale simili dell’EC50 per ef-
fluenti, acque interstiziali o sedimenti. Ammette però anche formulazione di un “giudizio relativo”, 
per confronto con un campione di riferimento. Se viene utilizzata una batteria di test, è previsto un 
giudizio “pesato” ed integrato: ma non viene fornita alcuna esemplificazione. 

 
 

Tab. 5.1 – Scala di tossicità utilizzata dai Laboratori dell’ARPAL con Daphnia magna. 
Immobilizzazione % del campione tal 

quale 
EC50 U.T. Giudizio di tossicità 

< 20%  0 Assenza di tossicità acuta 
≥20<50  <1 Debolmente tossico 
≥ 50% 100-10 1-10 Tossico 

>50% <10-1 11-
100 Molto tossico 

>50% <1 >100 Estremamente 
 tossico 

 
 
Ahlf e Heise (2005) hanno utilizzato per sedimenti (di acqua dolce) una batteria di 5 test, usando 

come endpoint la percentuale di inibizione rispetto al controllo, e propongono la seguente classifica-
zione: 

 Classe 1: nessun test presenta una risposta; 
 Classe 2: almeno 1 test presenta una bassa risposta, nessun test presenta una risposta 

moderata o superiore; 
 Classe 3: almeno 1 test presenta una risposta moderata, nessun test presenta una rispo-

sta più elevata; 
 Classe 4: 1 test presenta una risposta elevata, oppure 3 test presentano una risposta 

almeno moderata; 
 Classe 5: almeno 2 test presentano una risposta elevata, oppure 4 o più test presentano 

almeno una moderata tossicità. 
Per ciascun test viene fissata (arbitrariamente) la percentuale di inibizione per risposta bassa o 

nulla; moderata; forte. Le percentuali così stabilite possono essere anche molto diverse, per test ed or-
ganismi differenti, perché riflettono la diversa sensibilità e rilevanza dei diversi test (giudizio esperto). 

La differenza è invece probabilmente più contenuta, per lo stesso test ed organismo, anche se ap-
plicata da diversi Autori in ambienti differenti. Nel caso dei test con anfipodi, ad esempio, Stronkhorst 
et al. (2003) indicano che la letteratura indica consistentemente che, per classificare il sedimento come 
“tossico”, la percentuale di mortalità, normalizzata rispetto al controllo negativo, deve essere maggiore 
del 20 – 24 %.  

L’indice Potential Ecotoxic Effects Probe (PEEP), per gli effluenti del St. Lawrence River Basin 
(Costan et al., 1992), prevede che i risultati dei test vengano espressi come Threshold Effect Concen-
trations (TEC), Concentrazioni Soglia di Effetto, cioè come media geometrica tra la concentrazione 
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più bassa in una serie di diluizioni dello scarico alla quale si osservano effetti avversi sugli organismi 
(Lowest Observed Effects Concentration, LOEC) e la concentrazione più alta dello scarico che non 
produce effetto (NOEC). 

Esempio:  
NOEC = diluizione 12,5 % dello scarico,  
LOEC = 25 %; TEC = (25 x 12,5)1/2 = 17,7 % 
La TEC dovrebbe stimare quando si inizia ad avere tossicità. 
Le TEC vengono trasformate in unità tossiche TU = 100/TEC e addizionate con la formula: 
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dove: 
P = valore dell’indice PEEP 
n = numero degli endpoint nei test che esibiscono risposta tossica 
N = numero massimo possibile di risposte tossiche = endpoint 
Ti = Unità tossiche di un dato endpoint 
Q = portata dello scarico in m3/h. 
Nell’applicazione originale, gli scarichi erano sottoposti a 4 test, con un totale di 6 endpoint (2 

test con doppio endpoint), e ad altri 3 test, con 4 endpoint, dopo “biodegradazione” (incubazione per 5 
giorni dopo inoculo batterico) del campione. N è quindi pari a 10 (endpoint totali). La formula somma 
le TU per ciascun endpoint e divide per N per avere una “tossicità media” dello scarico. Questa tossi-
cità media è moltiplicata per n per tener conto dell’ampiezza della risposta tossica e per la portata per 
calcolare il carico orario delle unità tossiche scaricate nel fiume. Si aggiunge 1 per poter effettuare la 
trasformazione logaritmica e si ottiene un valore solitamente compreso tra 0 e 10. 

L’indice ovviamente può sovra- o sottostimare la tossicità acuta e cronica, letale o subletale, la 
genototossicità, ecc., in funzione delle combinazione di end point dei test utilizzati (Environment Ca-
nada, 1993). In alternativa, si potrebbe calcolare una media ponderata delle Ti, invece di una media a-
ritmetica, o ancora meglio sostituire alle TU un punteggio (da 0 a 10), basato sul giudizio esperto che 
esprime forza e significato della tossicità. 

Inoltre, la TEC richiede che sia calcolabile almeno la LOEC, su basi statistiche, e quindi è appli-
cabile se il test prevede delle repliche alle varie diluizioni. In alternativa si possono utilizzare unità 
tossiche più convenzionali, basate su EC50. Vindimian et al. (1999), per una variante del PEEP, hanno 
preferito utilizzare gli EC10, più vicini alla NOEC. 

Infine, Environment Canada (1993) non è d’accordo sulla trasformazione logaritmica, perché di-
storce le differenze tra i valori degli indici (passando ai logaritmi, si ha la differenza di 1 tra log 100 e 
log 1000, ma si ha differenza di 1 anche tra log 1000 e log 10000). Propone quindi un indice modifica-
to: 
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dove TUa e TUc sono le unità tossiche per endpoint acuti e cronici, N1 e N2 sono i numeri di en-
dpoint acuti e cronici, e Q è la portata. 

Il fattore di ponderazione per tossicità acuta e cronica è arbitrario, e qui viene utilizzato 5 perché 
la soglia degli effetti cronici solitamente inizia ad una concentrazione del tossico pari ad 1/5 della so-
glia di tossicità acuta (USEPA, 1991). Probabilmente sarebbero giustificati anche fattori più elevati. 

Nell’indice proposto da Vindimian et al. (1999), i fattori di ponderazione vengono ricavati da una 
Analisi dei Componenti Principali per un set di dati relativi a una batteria di 6 test, con 9 endpoint, per 
scarichi di vario tipo. 

Una seconda variazione dell’indice PEEP (Environment Canada, 1993) incorpora l’opinione e-
sperta: 
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in questo caso TUi sono i punteggi per ciascun endpoint, su una scala da 1 a 10; Fq è a sua volta 

un punteggio per la portata che dipende dal rapporto di diluizione, dalla lunghezza della zona di me-
scolamento e dalla sensibilità della regione. Questo indice non può essere calcolato dai tecnici che ef-
fettuano i test di tossicità, ma è migliore come indice sito specifico. 

Bombardier e Bermingham (1999) si sono ispirati al PEEP per sviluppare SED-TOX, un indice 
specificatamente studiato per i sedimenti che tiene conto del livello trofico degli organismi utilizzati 
nei test di tossicità e delle vie di esposizione ai tossici (acqua o fase solida). Infatti, prende in conside-
razione 4 fasi, acqua interstiziale, estratti organici, sedimento umido e sedimento intero, ma può inclu-
dere anche gli elutriati. Gli organismi dei test comprendono batteri, alghe, macrofite, pesci e inverte-
brati bentonici, epibentonici o pelagici. 

Il calcolo prevede una conversione dei dati in Unità Tossiche (TUdw) sul peso secco di sedimento 
e quindi del fattore di incremento tossico (toxicity incremental factor TIF): 

TIF = TUdw / DL 
dove DL è il limite di rilevabilità. 
Questi fattori servono per dare una classifica, secondo la scala: 

 TIF = 0 non tossico; 
 1 < TIF < 10 marginalmente tossico; 
 11 < TIF < 99 moderatamente tossico; 
 TIF > 100 altamente tossico. 

Successivamente, i valori TIF di ciascun endpoint vengono ponderati per la fase, il numero di en-
dpoint ed un fattore di sensibilità delle fasi (pari a 1 per tutte, tranne 0,1 per gli estratti), e divisi per la 
ridondanza (si considerano ridondanti i test sulla stessa combinazione di fasi). L’impronta tossica vie-
ne poi calcolata moltiplicando per il numero di risposte tossiche. Le classi di rischio per la risposta 
tossica sono: 0, nessun pericolo; 1-9, pericolo marginale; 10-99, pericolo moderato; > 99 pericolo ele-
vato. 

L’indice SED-TOX viene calcolato aggiungendo 1 e trasformando in logaritmo; i valori ottenuti 
indicano: 

 0 < SED-TOX < 1 – tossicità marginale; 
 1 < SED-TOX < 2 – tossicità moderata; 
 SED-TOX > 2 – tossicità elevata. 



100 

 

La trasformazione in Unità Tossiche (e poi in TIF) è di chiara derivazione dall’uso di batterie su-
gli scarichi, con test su varie diluizioni e calcolo di ECx; al contrario, per i sedimenti molti test non 
prevedono diluizioni sequenziali, ma una prova diretta (acqua o sedimento tal quale) di confronto con 
un controllo. 

L’indice prevede una complicata trasformazione in unità tossiche sul peso secco, resa necessaria 
solo dall’uso di “sedimento umido” e “sedimento intero”, cioè due matrici che differiscono per la per-
centuale di acqua. 

La pratica di utilizzare sedimento umido non ha motivazioni teoriche o scientifiche, ma è nata 
semplicemente per “recuperare” il campione di sedimento rimanente dopo l’estrazione dell’acqua in-
terstiziale. In realtà, se interessa studiare il percorso di esposizione via acqua interstiziale, sarebbe op-
portuno utilizzare un saggio su questa matrice. Al contrario, se interessa il sedimento intero, sarà que-
sta la matrice di elezione per il saggio. L’utilizzo di una matrice solida, già manipolata, dalla quale è 
stata estratta l’acqua interstiziale e che solitamente dovrebbe essere mescolata, o per lo meno messa a 
contatto con altra acqua, per l’esposizione di organismi acquatici, potrebbe ipoteticamente essere inte-
ressante solo nel caso di fanghi di depurazione che, dopo disidratazione per filtro-pressione, potrebbe-
ro essere smaltiti su campo e quindi reidratarsi con le acque piovane. Ma i per sedimenti acquatici una 
simile eventualità sembra estremamente improbabile. 

Hartwell (1997) descrive un metodo per calcolare una scala di rischio tossicologico per una batte-
ria di saggi di tossicità su acqua e sedimenti. Per calcolare il punteggio per un sito (o un campione), si 
usa un modello dove severità dell’effetto, grado della risposta, variabilità del test, consistenza tra test e 
numero di endpoint misurati, sono così combinati: 

Punteggio del sito =  

( )( )( )[ ]{ } { }
N

aconsistenzCVrispostaseverità +∑ %
 

  
Dove: 
La Severità della risposta (severità) dipende dall’effetto misurato dall’endpoint. Hartwell (1997) 
usa mortalità = 3, ridotta fecondità = 2 e ridotta crescita = 1. Si possono usare anche altri en-
dpoint, scegliendo il fattore più adatto per ciascuno. 
Il Grado della risposta (% risposta). È in percentuale rispetto al valore medio del controllo, indi-
pendentemente dalla significatività statistica (es., 5 % mortalità, 45 % riduzione della crescita, 
ecc.). Si parte dal presupposto che anche impatti di basso livello possono avere significativi effetti 
a livello di popolazione se estesi su vaste aree per lunghi periodi. 
Per test quali crescita o riproduzione, si calcola: 
% risposta = 100 [(controllo – campione)/controllo] 
Per la mortalità: 
% risposta = 100 [(morti campione – morti controllo)/numero iniziale esposti] 
Ai valori negativi si assegna un valore di 0. 
La Variabilità(CV). è il coefficiente di variazione CV (della % di risposta, perché ci sia consi-

stenza dimensionale tra endpoint diversi) tra le repliche del campione, calcolata come 100 x (devia-
zione standard/media), ed esprime la variabilità specifica del test per quel campione, ma comprende 
anche la variabilità sperimentale del momento. 

La Severità, la risposta e la variabilità sono caratteristiche del test per lo specifico campione. 
La Consistenza e il numero di endpoint sono invece attributi sito-specifici. 
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La consistenza esprime il grado di accordo tra i vari endpoint: è alta se tutti i test concordano, ed 
è quindi alta anche la fiducia di poter identificare una situazione di rischio; la consistenza però dimi-
nuisce se i risultati sono contraddittori o conflittuali, e quindi diminuisce anche la fiducia di identifica-
re correttamente il grado di rischio. Dopo alcune simulazioni, è stata prescelta la formula : 

Consistenza = 
3

2 ⎥
⎦

⎤
⎢
⎣

⎡
−⎟

⎠
⎞

⎜
⎝
⎛ XN  

 
dove N è il numero totale di endpoint e X il numero di endpoint statisticamente non significativi 

(P ≥ 0,05). 
Quando i test tendono a essere non significativi, la funzione è negativa; se metà sono significativi 

e metà no, è pari a zero. Se più della metà sono significativi, la funzione è positiva. Poiché la consi-
stenza è un parametro additivo, la sua funzione è quella di diminuire il punteggio di rischio se molti 
endpoint sono non significativi, ma di aumentarlo se più della metà sono significativi. Inoltre, nel mo-
dello la consistenza è divisa per √N: l’influenza sul punteggio di rischio deve essere maggiore con po-
chi endpoint (perché è maggiore l’incertezza), che con un numero maggiore di endpoint (maggiore fi-
ducia). 

La scala del rischio è ovviamente variabile in funzione del numero di endpoint e della loro severi-
tà. L’indice tiene anche conto di possibili dati mancanti: ad esempio, se nel confronto tra stazioni 
qualcuna di queste ha uno o due dati in meno (2 endpoint che per qualche motivo non sono stati misu-
rati), il confronto con le stazioni con più dati non ha una grande distorsione (bias). 

Per avere un punteggio semplice della tossicità si può usare la formula: 

Punteggio tossicità = ( )( )[ ]{ }( )
N

rispostaseverità %  

 
Il punteggio di rischio e di tossicità possono essere calcolati separatamente per test con acqua, 

con sedimenti, e combinando assieme entrambi. 
Nella letteratura scientifica è infine possibile trovare anche indici aggregati basati sulla “fuzzy set 

theory” (Liou et al., 2003). 
 
 

5.2 – Indice proposto 
Viste le finalità eminentemente pratiche di questo documento, si è ritenuto sufficiente procedere 

ad una rielaborazione dell’approccio di Hartwell (1997), resa necessaria per superare certe limitazioni: 
ad esempio, per la % risposta Hartwell (1997) assegna un valore pari a zero ai valori negativi. Questa 
convenzione in realtà sottovaluta una eventuale informazione sulla biostimolazione (risposta del cam-
pione superiore che nel controllo negativo) che, nel caso del saggio algale, è una indicazione di poten-
ziale eutrofizzante e, più in generale, il fenomeno ormetico, cioè una risposta superiore a quella del 
controllo negativo, può indicare condizioni di stress degli organismi come primo effetto 
dell’esposizione a contaminanti. 

Quindi, nell’indice qui sviluppato, chiaramente derivato da quello di Hartwell (1997), la % rispo-
sta del campione dovrebbe preferibilmente essere espressa come percentuale rispetto alla risposta del 
controllo negativo: 
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% risposta = 
( )

⎥⎦
⎤

⎢⎣
⎡ −

controllo
campionecontrollo100  

 
In questo modo anche la biostimolazione produce valori positivi (viene ignorato il segno). Per la 

severità si propone però un fattore pari alla metà di quello dell’endpoint considerato, perché la biosti-
molazione viene ritenuta meno pericolosa della tossicità manifesta. Utilizzando i valori indicati da 
Hartwell (1997) per la severità, nel caso il saggio indichi una biostimolazione il fattore diventa cioè: 
3/2 per mortalità, 2/2 per fecondità, 1/2 per crescita.  

Hartwell (1997) ha poi elaborato questo indice come sito-specifico, applicandolo cioè alla media 
dei campioni per un dato sito. Si ritiene invece preferibile elaborare un indice per ciascun campione, 
ed eventualmente combinare a posteriori l’indice dei vari campioni per avere una indicazione sito-
specifica, ad esempio ponderando i singoli indici – campione per l’area rappresentata dai singoli cam-
pioni di un sito, se la densità di campionamento è differente (più fitta nella zona di presunta contami-
nazione massima, più rada nelle zone circostanti). 

Il calcolo dell’indice separato per ciascun campione consente inoltre di realizzare mappe di tossi-
cità per un  dato sito, invece di esprimere la tossicità complessiva con un solo indice sintetico. 

Un altro elemento debole dell’indice di Hartwell (1997) è l’uso del CV per la variabilità. In prati-
ca serve ad esprimere il caso peggiore, perché il punteggio complessivo è più elevato per CV grandi, 
cioè per test molto variabili (e quindi non molto affidabili). Il rischio diventa così inversamente pro-
porzionale a CV, con il limite che per CV = 0 (repliche tutte uguali) il punteggio è dato solo dalla con-
sistenza. Inoltre, non tiene conto della variabilità del controllo, che riflette solo la variabilità sperimen-
tale del momento, e può essere differente se i diversi campioni vengono saggiati in tempi successivi. 

Nell’indice qui sviluppato la correzione della % risposta è pertanto basata sul confronto statistico 
campione – controllo mediante test t per varianze disuguali (che tiene conto cioè anche della variabili-
tà per quello specifico campione e del controllo in quel momento) ed usando un coefficiente correttivo 
statistico CCS del tipo:  

 campione = controllo, differenza non significativa (P ≥ 0,05), cioè nessun effetto CCS = 
0,05 (indicato come NS). Anche se il test statistico non rileva una differenza, nel 5 % dei 
casi tale differenza potrebbe esistere; 

 campione > controllo, differenza significativa (P ≤ 0,05), cioè biostimolazione CCS = 
0,95 (indicato come *B); 

 campione > controllo, differenza altamente significativa (P ≤ 0,01), cioè elevata biosti-
molazione CCS = 0,99  (indicato come B**); 

 campione < controllo, differenza significativa (P ≤ 0,05), cioè tossicità/inibizione CCS = 
0,95 (indicato come *T); 

 campione < controllo, differenza altamente significativa (P ≤ 0,01), cioè elevata tossici-
tà/inibizione CCS = 0,99 (indicato come T**). 

In sostanza, se il test non è significativo, contribuisce al punteggio in misura molto limitata, per-
chè CCS = 0,05; se è significativo, amplifica la severità in modo proporzionale al tipo di effetto (bio-
stimolazione o tossicità) e all’ampiezza dello scostamento dal controllo (differenza significativa o al-
tamente significativa). 

Va però ricordato che, secondo Thursby et al. (1997), l’uso del confronto statistico acritico, che 
sostituisce il giudizio esperto, espone al rischio di: 

 sottovalutare una differenza importante, perchè i dati presentano una variabilità insolita-
mente elevata, ed il test statistico non riesce a rilevare una differenza statisticamente si-
gnificativa (falsi negativi); 
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 identificare come significativa una differenza veramente modesta, solo perchè c’è un ac-
cordo particolarmente buono tra le repliche (falsi positivi). 

Thursby et al. (1997) propongono allora di utilizzare la differenza minima significativa (mini-
mum significant difference MSD). Utilizzando una lunga serie di dati, per ogni coppia di controllo – 
campione è possibile calcolare la differenza MSD, espressa in percentuale del controllo, sulla base del-
le varianze e del numero di dati: 

2

2
2

1

2
1

n
s

n
stMSD critico +=  

 
dove tcritico è il valore di t alla probabilità 0,05 per gli appropriati gradi di libertà. 
Se la differenza tra controllo e campione è pari o superiore a MSD, si considera statisticamente 

significativa. 
Ovviamente, le varie combinazioni controllo – campione hanno MSD diverse, ma su un numero 

sufficientemente elevato di prove, è possibile calcolare una soglia (threshold value TV), ad esempio il 
90° percentile, ed utilizzarla come criterio di taglio. La soglia identifica dunque la “significatività rile-
vabile”: mentre la significatività statistica è associata ad una specifica applicazione del test di tossicità 
(si riferisce cioè ad una coppia campione – controllo), la significatività rilevabile è una proprietà del 
metodo utilizzato (come la riproducibilità intralaboratorio). In concreto, se il 90° percentile indica, ad 
esempio, che la significatività rilevabile è TV = 100 – 90°percentile MSD = 80 %, un campione risul-
terà statisticamente inferiore al controllo se la risposta percentuale sarà minore o uguale all’80 % (si-
gnificatività rilevabile) del controllo (threshold limit TL = TV x controllo). 

L’approccio ha il punto debole nella scelta del percentile (75°, 80°, 90°, ...) da usare come soglia 
(che prevede il calcolo della curva di potenza) ed è comunque possibile solo se vengono utilizzati mol-
ti campioni, oppure per laboratori che hanno lunghe serie di dati storici per un test condotto sistemati-
camente nelle stesse condizioni. 

Ritenendo comunque vivamente pericolosa (e quindi sconsigliabile) l’adozione di soglie basate su 
MSD pubblicate da altri, l’indice qui proposto segue l’approccio di Phillips et al. (2001), e non quello 
di Thursby et al. (1997). 

Comunque sia, una volta stabilito il criterio statistico per confrontare campione e controllo, il 
punteggio sarebbe così calcolato: 

Punteggio del campione = ( )( )( )[ ]{ } { }( )
N

aconsistenzCVrispostaseverità +%  

 
Per la severità, Hartwell (1997) prende in considerazione solo 3 casi: mortalità, fecondità e cresci-

ta. Si ritiene invece necessario modulare la ponderazione sulla base di un numero superiore di en-
dpoint, ritenuti significativi ed ampiamente utilizzati nei saggi ecotossicologici più recenti. Vengono 
pertanto proposti i fattori di ponderazione di cui alla tabella 5.2. 
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Tab. 5.2 –Fattori di ponderazione degli end-point. 
Peso End-point 

1 Comportamento 

2 Mutagenicità e genotossicità 

3 Sviluppo (schiusa uova, fecondazione, metamorfosi, fissazione larve, ecc.) 

4 Crescita (taglia, peso, divisione cellulare, ecc.) 

4,5 Bioluminescenza 

5 Mortalità - immobilità 

 
 
Si ritiene poi necessario introdurre anche un correttivo per i comparti. Infatti, ai fini 

dell’interpretazione dei risultati di una batteria, le diverse matrici che possono essere utilizzate per i 
saggi hanno una diversa rilevanza. Per questo motivo, la severità va moltiplicata per i fattori della ma-
trice di tabella 5.3: 

  
 

Tab. 5.3 –Fattori di ponderazione della matrice. 

  
Peso 

Matrice 

1 Estratto 

2 Elutriato  

3 Acqua interstiziale o sedimento disidratato  

4 Sedimento tal quale  

5 Acqua della colonna o effluente  

 
 
Questa impostazione riflette la “rilevanza ecologica” delle diverse matrici, tenendo conto della 

maggiore o minore manipolazione dei campioni. 
Non si è invece ritenuto necessario introdurre una ponderazione per il tipo di organismo, perché si 

assume a priori che il saggio con un determinato organismo sia stato introdotto nella batteria dopo a-
ver valutata la congruità con la matrice (acqua, acqua interstiziale, sedimento intero, elutriati, estratti). 
Inoltre, le differenze tra tipi di organismi (batteri, vegetali, invertebrati) ed endpoint sono implicita-
mente contenute nel fattore severità. 

Complessivamente il calcolo diventa: 

Punteggio del campione = ( )( )( )( )[ ]{ } { }( )
N

aconsistenzrispostamatriceCCSseverità +%  

 
E per la tossicità: 
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Punteggio tossicità = 
( )( )( )( )[ ]{ }( )

N
rispostamatriceCCSseverità %

 

 
Il confronto di questi due punteggi permette così di interpretare la tossicità in termini di rischio: 

se il campione presenta un effetto tossico e i diversi endpoint sono tra loro consistenti, il rischio è 
maggiore rispetto al caso con uguale punteggio, ma con endpoint tra loro discordanti. 

Purtroppo, il punteggio così calcolato è un numero non intuitivamente riferibile ad una scala di ri-
ferimento, perchè varia in funzione di numero e tipo di endpoint. Quindi, permette un confronto tra 
campioni diversi sottoposti alla stessa batteria, o dello stesso sito nel tempo (confronto spaziale o tem-
porale), ma non consente di confrontare campioni saggiati con batterie diverse. 

Si propone di allora di calcolare, per ciascun endpoint, anche un punteggio parziale di rischio: 
PPRe = % risposta x severità x matrice x CSS 
ed il massimo PPRmax tra tutti gli endpoint della batteria utilizzata. 
Quindi, per ciascun endpoint si ottiene la percentuale, relativa all’endpoint che dà la % risposta 

massima per la combinazione massima (severità x matrice x CSS)max della batteria considerata: 
% PPRe = % rispostamax,CSS max x PPRe / PPRmax 
La percentuale della risposta è così espressa in una scala da 0 (nessun effetto significativo) a 100. 
Il massimo corrisponde alla tossicità altamente significativa (CSS = 0,99) per un test di rilevanza 

massima (severità = 5) su sedimento intero (matrice = 4) che ha dato una risposta 100 %. 
Se nessun test con tossicità altamente significativa, rilevanza massima, su sedimento intero dà una 

risposta = 100 %, la % rispostamax,CSS max sarà < 100 % e precisamente pari alla % risposta massima os-
servata per test in queste condizioni (se la batteria ne comprende più di uno). 

Se nessun test realizza la combinazione massima teorica di (severità x matrice x CSS), verrà uti-
lizzata come % rispostamax,CSS max la % risposta più elevata tra i test nella condizione (severità x matrice 
x CSS)max per la batteria considerata. 

Il punteggio di tossicità (PT) si calcola come (∑ %PPRe)/√N, ed il punteggio di rischio totale 
(PRT) come [(∑ %PPRe) + consistenza]/√N. 

In questo modo la media delle % PPRe di tutti gli endpoint esprime una tossicità percentuale % 
PT, indipendente da numero e tipo di endpoint. Indicando anche la % PPRe minima e massima, si ha 
una stima della variabilità complessiva tra tutti gli endpoint. 

Anche il punteggio di rischio totale PRT, cioè il punteggio per la tossicità PT corretto per la con-
sistenza, può essere trasformato in punteggio di rischio percentuale % PR con la proporzione: 

%PR = %PT x PRT/PT 
Quindi, il confronto tra %PT e %PR indica l’importanza della consistenza e quanto aumenta il ri-

schio. %PR ha il significato di una percentuale di tossicità corretta per la consistenza (a parità di tossi-
cità, il rischio aumenta se gli endpoint sono tra loro consistenti). 

L’indice così calcolato può essere personalizzato, semplicemente modificando i valori numerici 
di severità (per saggi qui non considerati, ad esempio differenziando i test cronici su tempi diversi o su 
più generazioni, o per una diversa importanza rispetto a quella indicata), matrice e coefficiente corret-
tivo statistico, oppure introducendo ulteriori correttivi. 

Infine, è possibile indicare la rilevanza complessiva, in percentuale, della batteria utilizzata come: 
Rilevanza complessiva % = 100 x (Media (Severità x Matrice))/(Severitàmax x Matricemax) 
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La Media (Severità x Matrice) si riferisce alla media delle combinazioni severità x matrice degli 
endpoint effettivamente impiegati, mentre (Severitàmax x Matricemax) è la combinazione teorica più si-
gnificativa tra quelle identificate, cioè, in assenza di modifiche ai coefficienti qui indicati, a quella cor-
rispondente a un saggio di mortalità, fattore 5, sul comparto sedimento intero, fattore 4. 

La decisione finale sulla significatività del dato di tossicità, cioè la traduzione dell’indice in una 
scala, costituisce la parte più soggettiva di questa proposta. Non essendo stato trovato in bibliografia 
un metodo statistico, è possibile utilizzare un “giudizio esperto” di questo tipo: 

 % PT ≤ 5 % - tossicità assente/trascurabile (ovviamente, riferita alla batteria utilizzata: 
poiché nessuna batteria può garantire che non si manifesti un effetto tossico di qualche ti-
po in un tempo infinito, non sarebbe corretto definire quel campione come “non tossico” 
in assoluto) 

 5 % < % PT < 20 % e consistenza ≤ 0 – tossicità moderata; 
 5 % < % PT < 20 % e consistenza > 0 – tossicità elevata; 
 20 % < % PT < 50 % – tossicità molto elevata; 
 % PT > 50 % – tossicità estremamente elevata; 

E di conseguenza: 
 % PR ≤ 5 % - rischio assente/trascurabile; 
 5 % < % PR < 10 %, rischio moderato; 
 10 % < % PR < 20 %, rischio elevato; 
 20% < PR < 50 % – rischio molto elevato; 
 PR > 50 % – rischio estremamente elevato 

(a differenza dalla tossicità, il rischio tiene già conto della consistenza). 
Queste scale potrebbero essere considerate ancora troppo conservative, ma si basano sul presup-

posto che probabilmente le batterie utilizzate prevedono solo pochi endpoint. Viene comunque stabili-
to che il numero minimo di endpoint da includere in una batteria per l’utilizzo dell’indice sia almeno 
pari a 3. 

Poiché la descrizione dei calcoli così effettuati è relativamente complicata, sarà resa disponibile 
una specifica applicazione che consentirà di effettuare l’elaborazione, fornendo al tempo stesso una 
rappresentazione grafica del risultato finale. 

Quale esempio applicativo, si consideri una batteria (del tutto teorica) composta da 6 test con 8 
endpoint: 

1. Daphnia magna DM, mortalità M e riproduzione R, su acqua sovranatante AS 
2. Alga AL, crescita C, su acqua sovranatante AS 
3. Anfipodi ANF, mortalità M e comportamento CO, su sedimento intero S 
4. Vibrio fischeri VF, bioluminescenza B, su acqua interstiziale AI 
5. Ceriodaphnia dubia CD, mortalità M, su eluati E 
6. Ames, Mutagenicità MU, su estratti EST 

 
Per tutti gli endpoint occorre disporre dei seguenti dati: 

 numero repliche; 
 valore medio e deviazione standard del controllo; 
 numero repliche, valore medio e deviazione standard del campione (se si usa la MSD, ba-

sta la media del controllo e del campione). 



107 

 

Su queste basi, viene calcolata la % risposta e la significatività statistica della differenza, utiliz-
zando un t test per varianze disuguali o la differenza minima significativa, se indicata (Tab. 5.4a). Sul-
la base dei fattori per significatività, matrice e coefficiente correttivo statistico, si ottiene il punteggio 
parziale di rischio e la percentuale parziale di tossicità. Se la % risposta del campione è superiore al 
controllo, cioè indica biostimolazione, nel calcolo di PPR e %PT si usa la metà del fattore di severità 
(Tabella 5.4b). 

 
 

Tab. 5.4a – Esempio di calcolo del rischio ecotossicologico: dati di partenza. 

Test Endpoint Matrice 90° 
MSD 

n  
repliche 

ctrl 

Media 
ctrl 

Dev.st. 
ctrl 

n  
repliche 

campione 

Risposta 
campione 

Dev.st. 
campione 

D.M M AS 20  9   7  
DM S AI  4 58 7 4 23 12 
AL C E  3 75 5 3 145 25 
ANF M S  4 67 10 4 30 15 
ANF CO EST  4 59 15 4 18 35 
VF B S  2 112 5 2 165 10 
CD M S  4 72 15 4 35 15 
Ames MU AI  4 78 15 4 40 10 

 
Tab. 5.4b – Esempio di calcolo del rischio ecotossicologico: punteggio parziale di rischio e rischio %. 

% 
risposta 

campione 

Confronto 
campione 
- controllo 

Severità Matrice 
Severità 

x 
matrice 

Coefficiente 
correttivo 
statistico 

Correzione 
totale 

Punteggio 
parziale 
rischio 

Punteggio 
parziale 

rischio % 
22,2 *T 5 5 25 0,95 23,75 528 10,73 
60,3 T** 3 3 9 0,99 8,91 538 10,93 
93,3 *B 4 2 8 0,95 7,6 355 7,21 
55,2 T** 5 4 20 0,99 19,8 1093 22,22 
69,5 *T 1 1 1 0,95 0,95 66 1,34 
47,3 *B 4,5 4 18 0,95 17,1 405 8,22 
51,4 T** 5 4 20 0,99 19,8 1018 20,68 
48,7 T** 2 3 6 0,99 5,94 289 5,88 

 
A questo punto si ha il punteggio di tossicità, pari a 56,2, come somma dei %PPPe parziali diviso 

la radice quadrata del numero degli endpoint; con 0 endpoint non significativi, poiché la consistenza è 
pari a 64, il punteggio totale di pericolo sale a 78,9. Ma questi due numeri indicano solo che il rischio 
è superiore a quanto indicato semplicemente dalla tossicità, senza un riferimento che permette di sape-
re se una tossicità di questa entità è più o meno grave. Usando la media delle %PPPe parziali, la per-
centuale di tossicità %PT complessiva è pari a 19,9 % (su una scala da 0 a 100), con %PPPe minima di 
0,78 % e massima del 55,2 %). Tenendo conto della consistenza, il rischio, su un massimo teorico del 
100 %, è pari al 27,9 %, per una batteria di endpoint che ha una rilevanza complessiva del 48,8 %. 

Graficamente, si può esprimere così (fig. 5.1): la % risposta rispetto al controllo negativo indica 
se c’è biostimolazione o inibizione per l’endpoint considerato; il % punteggio parziale di rischio mette 
a confronto i diversi endpoint, corretti per i fattori severità, comparto e statistica; la % tossicità e il % 
rischio differiscono in funzione della consistenza (che, in percentuale, varia da 100 %, tutti i test con-
cordi, al -100 %, tutti non significativi, passando per lo 0 %, quando metà degli endpoint sono NS). 
Infine, viene indicata la rilevanza complessiva della batteria utilizzata, in percentuale della rilevanza 
massima per una batteria con test di severità massima e comparto più sensibile. 

Il pericolo è superiore alla tossicità, perchè c’è consistenza massima. 
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Figura 5.1. Possibile rappresentazioni grafiche della valutazione del rischio ecotossicologico secondo. 
 
 

5.3 Conclusioni 
L’indice sintetico elaborato nel presente capitolo consente di integrare i risultati ottenuti con una 

batteria di saggi ecotossicologici. 
In particolare, tale indice può essere applicato a qualsiasi batteria, indipendentemente dal numero 

e tipo di endpoint considerati, e permette di calcolare in modo obiettivo tossicità e potenziale rischio di 
un campione, espressi in una scala arbitraria ma che corrisponde ad un “giudizio esperto” condiviso 
dai partecipanti al gruppo ad hoc. 

Ovviamente, questo indice va inteso solo come uno strumento di lavoro e non pretende di sosti-
tuirsi alla valutazione critica espressa dall’utilizzatore. 

E’ auspicabile che ciascun gruppo di lavoro utilizzi questo strumento con i propri dati reali, per 
verificare e/o variare il peso dei fattori di ponderazione proposti. Nel caso si rendesse necessaria una 
loro revisione, le prossime edizioni di questo documento riporteranno le variazioni concordate, moti-
vandone le ragioni. 
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CAPITOLO 6: 
SAGGI IN SITU IN AMBIENTE MARINO 

 

 

6.1 – Introduzione 
L’utilizzo di saggi di laboratorio per valutare la qualità ambientale è stato spesso criticato in 

quanto le condizioni controllate di esecuzione del test generalmente non rispecchiano le reali condi-
zioni dell’ambiente allo studio (Cairns, 1983) e la manipolazione dei campioni, nelle varie fasi prece-
denti l’esecuzione dei test, possono comportare una alterazione della biodisponibilità dei tossici. 

Per questo sono stati proposti metodi alternativi di valutazione della qualità ambientale che pre-
vedono una esposizione in situ di differenti organismi, che risultano così sottoposti alle reali condizio-
ni ambientali. Questo approccio è stato seguito in particolare per ambienti di acqua dolce, ma si conta-
no anche alcuni esempi di applicazione per acque marine e di estuario. 

Lo strumento più completo è rappresentato dal cosiddetto “mesocosmo” (Odum, 1984; SETAC-
Europe, 1991); isolando opportunamente una porzione dell’ambiente allo studio è infatti possibile ef-
fettuare direttamente sul posto studi di dinamica di popolazione, test di tossicità, ricerche sul bioaccu-
mulo e sulla patologia. Poiché il corretto impiego di questa tecnica impone che il mesocosmo includa i 
sedimenti (SETAC-Europe, 1991), anche la chimica di questo comparto può dunque essere tenuta in 
considerazione. 

Purtroppo, questa tecnica è estremamente complessa (e costosa), limitandone fortemente 
l’applicazione; inoltre, proprio per le difficoltà inerenti al suo impiego, raramente è possibile compiere 
gli esperimenti con un numero adeguato di repliche. 

In questa sede non verranno quindi esaminati gli studi effettuati con meso- e macrocosmi, cioè 
quelli nei quali enclosure di dimensioni medio-grandi racchiudono elevati volumi di acqua (ed even-
tualmente sedimenti) dell’ambiente da studiare, perché difficilmente si prestano ad applicazioni di rou-
tine. 

Verranno invece sinteticamente descritte alcune tecniche che meriterebbero di essere approfondi-
te. In sintesi, questi test si propongono di studiare l’esposizione ad acque e/o sedimenti contaminati di-
rettamente nell’ambiente da controllare.  

Generalmente è necessario realizzare opportuni contenitori, con aperture coperte da una rete, che 
possano contenere gli organismi test desiderati ed eventualmente essere posizionate a contatto dei se-
dimenti. La presenza di una rete ottiene lo scopo di trattenere gli organismi all’interno del contenitore, 
senza però impedire il flusso bidirezionale di soluti (e particelle di dimensioni inferiori alle maglie del-
la rete). Per organismi di piccole dimensioni, che richiedono quindi reti a maglie molto fitte o filtri, la 
libera circolazione dell’acqua deve essere verificata, ad esempio utilizzando coloranti e determinando 
il tempo necessario alla sua diffusione. 

Nel seguito verranno esaminate solo le applicazioni in ambiente marino o di estuario, ma alcuni 
accorgimenti tecnici sviluppati per test in situ in ambienti di acqua dolce (Burton et al., 2005) potreb-
bero facilmente essere adattati per l’impiego con organismi marini. Ad esempio, , Pereira et al. (1999) 
hanno descritto camere per l’esposizione di Ceriodaphnia dubia, Daphnia magna o zooplancton indi-
geno di acqua dolce. 

 

6.2 Alghe 
Una tra le prime applicazioni dei test in situ è sicuramente stata la determinazione della produzio-

ne primaria fitoplanctonica, tramite la misura dell’ossigeno con il metodo della bottiglia chiara e scura, 
che permette cioè il confronto tra produzione di ossigeno con la fotosintesi (esposizione in situ alla lu-
ce naturale) e consumo di ossigeno dovuto alla respirazione (esposizione al buio). Probabilmente que-
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sta tecnica, con gli opportuni adattamenti, ad esempio l’uso di un inoculo come si usa nel test algale di 
laboratorio, potrebbe tornare ad essere applicata, con interessanti risultati, come test di tossicità. 

Una modifica, che prevede l’uso di camere bentiche chiare e scure, è stata recentemente utilizzata 
per misurare fotosintesi e respirazione a livello dei sedimenti (Rasheed et al., 2004; Martin et al., 
2005). 

Dalsgard e Krause-Jensen (2006) hanno proposto un biosaggio sulla crescita del fitoplancton in-
digeno che prevede la misura per fluorescenza della clorofilla a. L’acqua del sito viene filtrata a 50 
µm, per rimuovere gli erbivori di maggiori dimensioni, e versata in sacchi da dialisi da 600 mL e 
composti da una membrana di cellulosa rigenerata con un livello di taglio del peso molecolare di 6-8 
kDa. La membrana tubulare, che appiattita ha un diametro di 10 cm, viene tagliata in sezioni di 30 cm 
e chiusa ad entrambe le estremità con filo metallico ricoperto in plastica, ottenendo dei cilindri del 
diametro di circa 6,4 cm e lunghi 20 cm. Le camere da dialisi così ottenute vengono sistemate in borse 
di nylon con maglie di 1,5 mm ed attaccate ad una boa. Dopo incubazione (da 3 a 6 giorni), si procede 
alla misura fluorimetrica della clorofilla a, dopo filtrazione su filtri GF/F ed estrazione con etanolo. Il 
risultato viene confrontato con la misura della clorofilla a sul campione d’acqua di partenza. 

Come derivazione di metodi sviluppati per alghe di acqua dolce, Moreira dos Santos et al. (2002) 
hanno proposto un biosaggio in situ basato sull’esposizione della microalga Phaeodactylum tricornu-
tum immobilizzata in un gel. Inizialmente, viene preparata una soluzione (1,25 % peso/volume) di al-
ginato di sodio ed una di cloruro di sodio (3,5 % peso/volume). Dopo mescolamento delle due solu-
zioni, si procede all’inoculo dell’alga, in modo tale da ottenere la densità cellulare voluta. Quindi, tra-
mite una siringa, gocce della sospensione vengono lasciate cadere, da un’altezza di circa 15 cm, in una 
soluzione (1,5 % p/v) di CaCl2 in acqua di mare filtrata a 0,45 µm. Mantenendo la soluzione in agita-
zione per almeno 30 minuti, le ”perle” così formate, di diametro compreso tra 2,5 mm e 3,5 mm, si in-
duriscono. Si procede poi al loro ripetuto lavaggio con acqua di mare filtrata. Le perle possono essere 
conservate, in acqua di mare filtrata, al buio ed a 4 °C, fino a 2 settimane. 

Per il biosaggio in situ si utilizzano apposite camere, preparate a partire da una piastra con 24 mi-
cropozzetti;  il fondo dei micropozzetti viene sostituito con una rete di nylon con maglie da 50 µm (la 
dimensione è stata scelta per consentire il passaggio dell’acqua, ma non degli organismi); nel coper-
chio della piastra ed in una spugna delle stesse dimensioni vengono praticati fori delle dimensioni dei 
micropozzetti; su una faccia della spugna viene incollata (utilizzando colla bianca termica atossica) 
una rete di nylon da 50 µm, sull’altra faccia della spugna il coperchio perforato. In questo modo, il co-
perchio assicura rigidità alla piastra, mentre la spugna assicura la chiusura. La piastra così modificata 
dovrà poi essere inserita in una camera esterna, un contenitore ricavato da una bottiglia rettangolare di 
polietilene tereftalato da 5 L. La bottiglia è tagliata in 2 sezioni, in modo tale che la base abbia 
un’altezza di circa 8 cm e contenga sufficiente acqua da permettere l’immersione della piastra multi-
pozzetto. Le 4 pareti della parte superiore della bottiglia vengono tagliate e sostituite con una rete di 
nylon con maglie da 200 µm (per prevenire problemi di fouling). Le camere così preparate vengono 
immerse in acqua per 24 ore prima dell’uso. 

Per l’esposizione, le perle di alghe vengono trasportate sul posto in beaker di polietilene da 50 mL 
ed immerse nel mezzo utilizzato per la conservazione. 2 o 3 perle vengono inserite in ogni micropoz-
zetto (e 3 repliche da 3 perle ciascuna vengono simultaneamente preservate in soluzione di Lugol, per 
la stima della densità iniziale). Il coperchio (modificato) viene inserito sulla piastra e fissato con due 
fascette di plastica, quindi la piastra viene inserita nella camera esterna, il cui fondo è già riempito con 
acqua locale filtrata a 200 µm, o con acqua di mare sintetica (controllo). Con una siringa, vengono ri-
mosse le bolle d’aria dai micropozzetti. Un filo di nylon, legato al coperchio della piastra, viene fatto 
passare attraverso il collo della camera esterna. La parte superiore della camera esterna viene poi fissa-
ta a quella inferiore con nastro trasparente e l’intera camera viene immersa in acqua locale, filtrata a 
200 µm (o acqua di mare sintetica, per il controllo), fino a completo riempimento. Utilizzando il filo di 
nylon, la piastra interna viene posizionata in modo tale che risulti allineata con la rete da 200 µm della 
camera esterna e bloccata in posizione con il tappo della camera esterna che si serra sul filo di nylon. 
A questo punto l’attrezzo è pronto per la deposizione, a collo in giù, sulla superficie dell’acqua, dove 
galleggia (per garantire la massima penetrazione della luce) e viene assicurato con una fune. 
L’esposizione dura 72 ore ed al termine le perle di alginato vengono recuperate, fissate in Lugol e tra-
sportate in laboratorio. Le cellule immobilizzate vengono recuperate in 30 minuti sciogliendo le perle 
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in citrato trisodico (3 % p/v) e contate al microscopio in camera di Neubauer a 400 X. Successivamen-
te (Moreira et al., 2006a), la stabilità delle perle di alginato è stata migliorata sostituendo il CaCl2 con 
SrCl2 (4 % p/v). Le alghe immobilizzate in un gel di alginato sono protette dagli stress meccanici, ma 
nutrienti e metaboliti possono diffondere liberamente attraverso il gel e le cellule mantengono la loro 
vitalità. È possibile utilizzare anche altre specie algali, indigene o non, ma P. tricornutum offre il van-
taggio di essere facilmente coltivabile, ampiamente utilizzato in biosaggi e tollerante ad ampie fluttua-
zioni di salinità, così da poter essere utilizzato anche in ambienti di estuario. 

La stessa tecnica è stata anche utilizzata per saggi all’interfaccia acqua-sedimento (Moreira et al., 
2006b). In questo caso, la camera per l’esposizione delle perle è composta da 2 piastre acriliche (14 
cm x 4 cm), ciascuna con 4 fori (diametro 2 cm, spessore 0,3 cm) e con una faccia coperta da una rete 
(11 cm x 3 cm) di nylon da 64 µm. Agli angoli di ciascuna piastra vengono inoltre praticati fori da 0,3 
cm. La cavità che ospita le perle viene ottenuta unendo le due piastre, con la rete all’esterno, e fissan-
dole con fascette di plastica attraverso i fori angolari. La camera viene inserita in un contenitore ester-
no, realizzato da un tubo aperto di PVC (lunghezza 25 cm, spessore delle pareti 0,5 cm, diametro in-
terno 4 cm). La forma cilindrica del contenitore esterno è stata prescelta per evitare che particelle in 
sedimentazione coprano la superficie superiore del contenitore. Per l’esposizione, le aperture dei tubi 
vengono chiuse con rete di nylon (200 µm), oppure con plastica trasparente (camere chiuse), fissata 
con un anello di PVC trasparente (lunghezza 1 cm, spessore 0,5 cm, diametro interno 5 cm). Una cesta 
di metallo plastificato (38 cm x 10 cm x 25 cm) ospita le camere, aperte o chiuse per consentire 
l’aggiunta di nutrienti. Una seconda cesta, senza camere, viene posizionata capovolta sul sedimento e 
su di questa viene adagiata la cesta con le camere, che ai 4 angoli ha pesi da 2 kg per assicurare che 
non si sposti dopo la deposizione. 

Brandini et al. (2001) hanno utilizzato il metodo della colonizzazione di vetrini per microscopia 
per studiare la produzione in situ di diatomee perifitiche. Secondo questo metodo, gruppi di 12 vetrini 
da 1 x 5 cm, prelavati in acido, vengono montati su 3 piastre in plexiglas (4 vetrini per piastra), attac-
cate con una fune ad una boa opportunamente ancorata, ed esposte alla profondità voluta nel sito da 
studiare. Le piastre vengono mantenute orizzontali, con entrambe le facce dei vetrini esposti per la co-
lonizzazione. Dopo 7 giorni, i vetrini vengono raccolti e rimpiazzati con nuovi vetrini. 5 dei vetrini 
raccolti vengono utilizzati per esperimenti di fotosintesi, altri 5 per la determinazione della clorofilla, 
mentre sui rimanenti 2 viene determinata la fotosintesi in situ con il metodo dell’ossigeno (incubazio-
ne alla luce e al buio). Dopo l’incubazione, i vetrini vengono trasferiti in laboratorio per l’analisi della 
composizione in specie e dell’accumulo di clorofilla. 

 

6.3 Macrofite 
Dalsgard e Krause-Jensen (2006) hanno sviluppato un saggio in situ che utilizza Ulva sp. Dischi 

circolari del tessuto della macroalga vengono ricavati utilizzando un tubo affilato. 5 dischi vengono 
posizionati all’interno della camera di crescita, costituita da un tubo acrilico trasparente (diametro 10 
cm, lunghezza 20 cm), chiuso ad entrambe le estremità con una rete di nylon con maglie da 1,5 mm. 4 
camere vengono fissate su una lastra acrilica e sospese ad una boa, per l’esposizione della durata di 3-
6 giorni. L’area dei dischi di Ulva viene calcolata, prima e dopo l’esposizione, dalla media del diame-
tro misurato in due direzioni perpendicolari l’una all’altra, e fornisce una stima della biomassa. I di-
schi vengono poi congelati per le successive analisi chimiche. 

Macinnis-Ng e Ralph (2003) hanno progettato delle camere che permettono di racchiudere in situ 
foglie di macrofite, per esperimenti sulla fotosintesi, con successive analisi di laboratorio per la misura 
di clorofilla e pigmenti fotosintetici. La disponibilità di fluorimetri subacquei ha reso inoltre possibile 
la misura diretta in situ della fotosintesi di macrofite, senza racchiudere le piante in camere: la tecnica 
è stata applicata su Posidonia australis, Amphibolis antarctica e Halophila ovalis (Ralph et al., 1998), 
e su Thalassia testudinum (Durako e Kunzelman, 2002). 

 

6.4 Policheti 
Moreira et al. (2005) hanno realizzato test di tossicità subletale a breve termine in situ con Hedi-

ste diversicolor, utilizzando per l’esposizione camere costituite da un tubo acrilico trasparente (20 cm 
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lunghezza, 0,5 cm spessore, 5 cm diametro interno), con due finestre rettangolari (4 cm x 10 cm) op-
poste e coperte da una rete di nylon da 200 µm. L’estremità inferiore del tubo, per circa 1 cm, viene 
smussato (angolo di 30°) per facilitare la penetrazione nel sedimento. Per l’esposizione, durante la 
bassa marea il tubo viene inserito per circa 14 cm, fino a 1 cm al di sopra delle finestre. Dopo deposi-
zione di 3 policheti sulla superficie del sedimento, l’estremità superiore del tubo è chiusa da una rete 
di nylon da 200 µm (15 cm x 15 cm), fissata con un elastico. Dopo 48 ore, durante la bassa marea, i 
tubi vengono recuperati, chiudendo l’estremità inferiore con un tappo per prevenire la fuoriuscita del 
sedimento, e trasportati in laboratorio, dove gli organismi sopravvissuti vengono trasferiti in acquari 
per successivi esperimenti sull’alimentazione. 

 

6.5 Anfipodi 
De Witt et al. (1999) hanno effettuato test di tossicità in situ con l’anfipode Chaetocorophium cf. 

lucasi, esponendolo al sedimento in tubi di PVC (diametro 10 cm, altezza 10 cm), nel quale sono state 
ricavate 2 finestre (8 cm x 10 cm) sulle quali sono state incollate, con colla epossidica, delle reti in 
plastica (0,44 µm mesh). La stessa rete è fissata anche al fondo. 24 ore prima dell’inizio del test, il tu-
bo è deposto in depressioni del sedimento, profonde 2 cm; un collare cilindrico di plastica, del diame-
tro di 25 cm, viene quindi posizionato attorno al tubo di PVC ed infossato per 2 cm. Viene quindi 
riempito con acqua di mare fino a circa 5 cm, formando una specie di acquario attorno al tubo. 
All’inizio del test, nel tubo di PVC vengono inseriti gli anfipodi e l’estremità superiore del tubo è 
chiusa con la rete di plastica, fissata con un elastico. Dopo che l’apparato è sommerso dall’alta marea, 
il collare di plastica viene rimosso e si effettua l’esposizione per 10 giorni. 

Nei test a 10 giorni di Kater et al. (2001) è stato utilizzato Corophium volutator. Per l’esposizione 
in situ è stato utilizzato un telaio in alluminio che ospita 5 camere, ciascuna delle quali consiste di un 
tubo in PVC (altezza 10 cm, diametro 11 cm). Una rete, con maglie da 1 mm, alta 20 cm, è fissata al 
tubo ad una estremità, e ad un disco di PVC del diametro di 16 cm all’altra estremità. Il disco di PVC 
ha un foro, per permettere l’introduzione degli anfipodi. Le camere vengono fissate al telaio, e siringhe 
riempite con acqua di mare e con 20 individui di Corophium vengono inserite nel foro della piastra 
superiore di ciascuna camera. I sommozzatori provvedono poi a posizionare il telaio sul sedimento. 
Poiché i tubi di PVC delle camere non hanno fondo, vengono immersi nel sedimento, lasciando però al 
disopra dell’interfaccia acqua-sedimento la parte in rete. Gli anfipodi vengono infine immessi nelle 
camere. Dopo 10 giorni di esposizione, il telaio viene recuperato, evitando di perdere il sedimento da 
ciascun tubo. Il sedimento viene quindi setacciato a 500 µm per il conteggio degli anfipodi sopravvis-
suti. 

Anderson et al. (2004) hanno invece effettuato test di tossicità in situ a 10 giorni con l’anfipode 
Eohaustorius estuarius. La camera di esposizione è costituita da un tubo di policarbonato (diametro 
interno 7,7 cm, altezza 34 cm), su due facce del quale sono state ritagliate delle aperture a forma di 
goccia, poi coperte con un setaccio di Nitex (500 µm mesh). L’estremità superiore del tubo è chiusa da 
un tappo di polietilene al quale è applicata una siringa da 20 mL. Prima della deposizione, la siringa è 
riempita con 15 mL di acqua, contenente gli anfipodi. Il tubo viene quindi inserito nel sedimento per 
16 cm e, tramite il pistone (modificato) della siringa, si apre la siringa stessa all’estremità inferiore, 
entro il tubo, rilasciando gli anfipodi. 

 

6.6 Molluschi 
L’impiego di molluschi (mussel-watch; Widdows et al., 1981), soprattutto di mitili e ostriche, è 

largamente documentato in bibliografia da più di 30 anni e prevede l’uso di popolazioni indigene od il 
trapianto di individui, ospitati in reti o gabbie, nelle acque delle zone da controllare. È possibile utiliz-
zare individui adulti (Salazar e Salazar, 1995), oppure stadi giovanili (Warrin et al., 1995). 

L’uso di molluschi come bioindicatori comporta però dei problemi, per effetto di fattori biotici, 
quali età, dimensioni, sesso, attività alimentare e stadio riproduttivo, ed abiotici, come livello di car-
bonio organico, temperatura, pH, ossigeno disciolto e uptake dei tossici (Boening, 1999). 

Secondo Boening (1999), il biomonitoraggio dovrebbe prevede l’impiego di molluschi filtratori 
(filter-feeder) e detritivori (deposit feeder). È possibile utilizzare una variante del mussel-watch anche 
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per studiare il bioaccumulo a livello dei sedimenti, inserendo i molluschi nel sedimento stesso, avendo 
cura di non impedire la loro naturale strategia alimentare. Esempi di questo tipo di applicazione sono 
riportati da Pellerin et al. (1993) e Hamza-Chaffai et al. (2000), che hanno impiegato molluschi della 
specie Ruditapes decussatus, largamente distribuiti nel Mediterraneo, come biomarker di esposizione 
in situ utilizzando il sistema del trapianto di 120 individui in gabbie di plastica (100 x 50 x 5 cm) con 
reti a maglie di 1 cm2 coperte da sedimento. 

Petersen et al. (1997) hanno studiato l’accrescimento in situ di Mytilus edulis, trapiantato in borse 
a rete dopo che si è fissato, tramite il bisso, alla rete stessa durante il mantenimento in laboratorio; per 
uno studio analogo, utilizzando però l’ascidia Clona intestinalis, gli individui venivano invece incolla-
ti con una colla al cianoacrilato su pannelli di PVC. 

Ringwood et al. (1999) hanno effettuato test in situ con Crassostrea virginica contenuta in borse 
di polietilene, fissate ad un vassoio di plastica mantenuto parallelo al fondo, a circa 0,5 m di distanza, 
per prevenire il seppellimento. 

Ringwood e Keppler (2002) hanno esposto per 7 giorni Mercenaria mercenaria in contenitori di 
PVC (diametro 8 cm, altezza 3,5 cm) chiusi da una rete di polipropilene con maglie da 1mm e racchiu-
si in una borsa con maglie da 0,5 cm. 

Per una diversa applicazione, che prevede la misura di una risposta diretta all’esposizione a tossi-
ci, Kramer et al. (1989) hanno realizzato un apparecchio che registra automaticamente la frequenza di 
apertura e chiusura delle valve, utilizzata quale indice dello stress cui è sottoposto il mollusco. 

Geffard et al. (2001) hanno adattato il saggio embrio-larvale con Crassostrea gigas e Mitylus gal-
loprovincialis (specie eurialine, adatte per salinità ≥ 20 ‰) all’utilizzo in situ esponendo le uova fe-
condate per 24 – 96 ore (in funzione della specie e della stagione) in camere costruite a partire da bot-
tiglie in polietilene a bassa densità, tagliando il fondo e sostituendolo con una rete di poliammide con 
maglie da 30 µm, utilizzando colla termica atossica. Per permettere la circolazione dell’acqua, anche 
la bocca della bottiglia veniva analogamente coperta con rete, fissata con un anello di tenuta ed un 
tappo a vite aperto. Le camere vengono immerse in acqua di mare filtrata e ciascuna viene seminata 
con 60.000 uova fecondate. Dopo trasporto, completamente immerse nell’acqua di mare filtrata, fino 
alla stazione di misura, vengono immerse ad 1 metro di profondità per l’esposizione, al termine della 
quale le camere vengono recuperate e trasferite in laboratorio, dove le larve vengono filtrate attraverso 
un retino in acciaio inox da 32 µm, fissate in formaldeide ed esaminate per valutare le anomalie di svi-
luppo. 

Webb e Keough (2002) hanno confrontato l’accumulo di metalli da parte di molluschi e, per dif-
fusione, mediante film di un opportuno gel. 

Una dettagliata guida sulla conduzione di studi in situ con molluschi bivalvi è stata infine pubbli-
cata da ASTM (2002). Questa guida raccomanda l’uso di gabbie con comparti individuali, che consen-
tono cioè di tenere separati gli organismi esposti. Questo accorgimento assicura una uniformità di 
condizioni di esposizione per ciascun mollusco, minimizza le interazioni tra organismi, facilita 
l’individuazione di ciascun soggetto (evitando l’uso di sistemi di marcatura) e la randomizzazione del-
la distribuzione all’interno delle gabbie, e permette il rilevamento di dati individuali, aumentando il 
potere statistico dei test. 

La guida riporta inoltre una dettagliata bibliografia sull’uso di gabbie per i trapianti di 38 specie 
di bivalvi marini e 38 di acqua dolce. 

 

6.7 Echinodermi 
Alcuni studi di letteratura hanno previsto l’esecuzione contemporanea del saggio di embriotossi-

cità con il riccio di mare Paracentrotus lividus in laboratorio, su campioni d’acqua o con elutriati di 
sedimento prelevati in campo, e prove in situ, nelle medesime stazioni di prelievo. Il saggio consiste 
nell’esposizione di uova fecondate alla matrice da testare e, dopo 72 ore, viene valutato il numero di 
embrioni che raggiunge correttamente lo stadio di pluteo a 4 braccia. 

In particolare Beiras et al. (2001) hanno applicato il saggio con embrioni in situ, seminando le 
uova fertilizzate in camere da 50 mL, con il fondo coperto da una rete da 20 µm e riempite con l’acqua 
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del sito da investigare, deposte sulla superficie del sedimento a 2 m di profondità. Dopo 72 ore di e-
sposizione, le larve vengono recuperate, fissate con formaldeide ed esaminate al microscopio.  

Salamanca et al. (2009) hanno adattato il saggio di embriotossicità con Paracentrotus lividus alla 
valutazione in situ della qualità ambientale di acque portuali. Gli autori hanno utilizzato camere da 100 
ml, disposte in file di 8, all’interno delle quali solo 4 camere presentavano circolazione d’acqua al loro 
interno. Le uova fecondate sono state inserite all’interno delle camere ed esposte alla colonna d’acqua 
a 3 m di profondità. Dopo un’esposizione di 72 ore a temperature comprese tra 17 e 19 °C è stata valu-
tata in laboratorio la percentuale di plutei normoformati. 

Morroni (2011) ha condotto uno studio, nell’ambito di una tesi di laurea presso i laboratori I-
SPRA a Livorno, con l’obbiettivo di verificare la fattibilità dell’esecuzione del saggio di embriotossi-
cità con P. lividus per acque marino-costiere nelle condizioni in situ. Le uova fecondate sono state e-
sposte alla colonna d’acqua mediante una “sonda biologica” appositamente realizzata. Questa è costi-
tuita da un supporto rigido in PVC sul quale sono posizionate 3 camere di esposizione. Ogni singola 
camera è di forma cilindrica, del volume di 50 ml e realizzata in polipropilene. In corrispondenza 
dell’estremità superiore è dotata di un’apertura alla quale è applicata una rete con maglia di 55 μm. Al 
centro della sonda è stato applicato un peso di 300 gr. La sonda così realizzata è stata posizionata a 1 
m di profondità. Il periodo d’esposizione è stimato in base ad alcune prove di laboratorio a diversa 
temperatura e varia da 72 a 120 ore, a seconda del valore della temperatura rilevato in mare. Al termi-
ne dell’esposizione gli embrioni vengono bloccati con Lugol direttamente in campo e successivamente 
contati in laboratorio. Da questo studio è emerso che sia la specie che il tipo di saggio risultano logi-
sticamente idonei all’applicazione in situ, in quanto P. lividus ha fornito risposte differenziate in base 
all’area nella quale è stato condotto lo studio. 

 
 

6.8 Pesci 
È forse il settore che più ha sviluppato, in ambiente marino, la metodologia dei test in situ. Infatti, 

poiché l’allevamento, a scopi commerciali, di pesci in gabbie è largamente praticato (Lyndon, 1999), 
la bibliografia sull’acquacoltura riporta numerosissimi studi sulla fisiologia, parassitologia e bioaccu-
mulo di contaminanti di pesci allevati in gabbie flottanti. Per citare solo un recente esempio, Roberts et 
al. (2006) hanno condotto studi di bioaccumulo e biomarker su salmonidi della specie Oncorhynchus 
kisutch esposti in situ utilizzando gabbie con rete rigida in nylon. 

Le specie ittiche eurialine Dicentrarchus labrax (branzino o spigola) e Sparus aurata (orata) po-
trebbero rappresentare un valido strumento per l’esecuzione di prove in situ, grazie anche al facile re-
perimento di stadi giovanili di taglie idonee. 

Si segnala uno studio preliminare su D. labrax svolto nel 2002 nell’ambito della collaborazione 
scientifica tra ARPA ER – Ferrara, ICRAM e Università di Camerino (Gelli et al. 2002a). La metodo-
logia applicata, che prevede l’esposizione in situ di giovanili per una durata di 28 giorni, era stata mes-
sa a punto dai medesimi Autori per pesci d’acqua dolce (Gelli et al., 2002b). 

 
 

6.9 Biosensori 
I biosensori sono strumenti di analisi che incorporano un materiale biologico, o un materiale deri-

vato, associato od integrato con un trasduttore fisicochimico di tipo ottico, elettrochimico, termometri-
co, piezoelettrico o magnetico. I recettori possono essere enzimi, organelli, microorganismi, tessuti, 
anticorpi, recettori cellulari, acidi nucleici o molecole biomimetiche (Kröger et al., 2002). 

I biosensori possono misurare un parametro biologico, un analita di interesse oppure “parametri 
somma”, in quanto rilevano intere classi di composti e non solo un singolo prodotto chimico. Infatti, 
sono stati proposti biosensori di tossicità (Farre et al., 2001), carcinogenicità, mutagenicità, citotossici-
tà (Castillo et al., 2001), genotossicità (Billington et al., 1998; Polyak et al., 2000; 2001), distruttori 
endocrini e tossine algali (Kröger et al., 2002). 
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Questi sistemi sono prevalentemente sviluppati per l’impiego in laboratorio, ma in qualche caso 
possono essere utilizzati “in linea” (Gerhardt et al., 2006), ad esempio per il controllo degli scarichi; 
probabilmente, quindi, potrebbero essere “ingegnerizzati” per un uso sul campo. 

Rimane, tuttavia, una  “rilevanza ecologica”  piuttosto modesta, perché essi implicano il trasferi-
mento dei dati rilevati da un sistema biologico semplificato, spesso basato su organismi semplici come 
batteri e lieviti, alla realtà ambientale. 

Tuttavia, danno generalmente una risposta in tempi molto ridotti, rispetto ai saggi ecotossicologi-
ci tradizionali, e quindi potrebbero trovare un’applicazione per analisi di routine speditive, magari pre-
liminari ad un approfondimento con test di tipo tradizionale. 

 
 

6.10 Unità di colonizzazione 
Possiamo far rientrare tra i metodi in situ anche le indagini sulla struttura della comunità bentoni-

ca, componente decisamente desiderabile per ogni studio che intenda rilevare e descrivere eventuali 
alterazioni indotte dalla contaminazione dei sedimenti. 

Tralasciando i metodi classici di campionamento della flora e fauna residente, un approccio che 
ritengo meriti attenzione è l’uso di substrati di colonizzazione flottanti, per simulare ad esempio ag-
gregati di macroalghe (Atilla et al., 2003), oppure deposte sul fondo. 

L’idea non è certamente nuova (McCormick et al., 1988), anche se non è mai stata ampiamente 
applicata in ambienti marini (mentre è relativamente più frequente in ambienti di acqua dolce). 

Sostanzialmente, si usano campionatori, di opportuno disegno, da deporre nell’ambiente allo stu-
dio e recuperare, dopo un tempo prestabilito. Si procede quindi al riconoscimento ed al conteggio de-
gli organismi intrappolati nella camera di colonizzazione. Ovviamente, possono essere recuperati so-
lamente gli organismi “mobili” (attivi o passivi), ma per confronto con la comunità teoricamente pre-
vista sarebbe possibile sviluppare una sorta di indice biotico.. 

Secondo Mirto e Danovaro (2004), rispetto ai metodi tradizionali di campionamento, l’uso dei 
substrati artificiali presenta i seguenti vantaggi: 

1. minor costi di campionamento; 
2. minor tempo di trattamento dei campioni; 
3. indipendenza dalle proprietà del substrato naturale. 

Inoltre, Atilla e Fleeger (2000) ritengono che l’uso dei substrati artificiali sia particolarmente utile 
per quelli  “duri”, dove è generalmente difficile raccogliere campioni della meiofauna. 

Naturalmente, perché l’impiego delle unità di colonizzazione dia risultati rappresentativi, è neces-
sario che le unità stesse abbiano una appropriata architettura, una composizione, cioè un tipo di mate-
riale costruttivo, adeguato, e vengano esposte per un periodo sufficientemente lungo da coprire il tem-
po di colonizzazione della fauna (o flora) di interesse (Atilla e Fleeger, 2000; Atilla et al., 2003). 

In effetti, diversi studi hanno portato a sviluppare unità di colonizzazione e metodi differenti per 
protozoi (Xu et al., 2002), foraminiferi (Kitazato, 1995), batteri (Yasumoto-Hirose et al., 2006), ma-
crofitobenthos (Falace e Bressan, 2002), molluschi (Helson e Gardner, 2004). 

Un modello standardizzato di camera di colonizzazione è stato proposto con la Norma ISO 9391 
(1993). 
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6.11 Conclusioni 
In definitiva, i test di tossicità in situ si propongono come buoni candidati per consentire di arriva-

re ad una realistica interpretazione delle condizioni di contaminazione di un dato ecosistema, in parti-
colare perché consentono di integrare nel tempo (per il periodo coperto dall’esposizione in situ) gli ef-
fetti della presenza di eventuali tossici e delle loro interazioni con altri fattori ambientali di stress, che 
in molti casi tendono a potenziare gli effetti dannosi e/o indesiderati. 

Naturalmente, per poter risalire alle relazioni di causa ed effetto, è però necessario completare lo 
studio con le opportune analisi chimiche e biologiche, oltre che con test di tossicità in laboratorio. 
Quest’ultimi, per verificare se i risultati ottenuti in campo differiscono significativamente da quelli ot-
tenuti in campo, dovranno essere eseguiti in contemporanea rispetto alle prove in situ. In particolare 
occorre allestire un test di laboratorio con le stesse matrici ambientali campionate in occasione della 
messa in campo delle camere d’esposizione. 

Tuttavia, sembrerebbe logico iniziare tale studio con i test di tossicità in situ, e passare alle altre 
fasi solo se e quando i risultati dello screening preliminare ne indichino la necessità, fino ad arrivare ai 
complessi schemi di identificazione dei tossici presenti. 

Inoltre, per avere risultati realistici e correttamente interpretabili, è necessario tenere in conside-
razione alcuni importanti fattori. Innanzitutto è consigliabile inserire nel disegno di campionamento 
più siti di riferimento e un adeguato numero di repliche. Sarà così possibile avere un’informazione più 
attendibile, considerato anche la variabilità dei fattori ambientali. E’ inoltre importante avere un sito di 
controllo in mare e testare i materiali durante prove preliminari, in modo da verificare un possibile di-
sturbo dovuto alla metodologia. E’ infine utile poter avere un ulteriore controllo che permetta di veri-
ficare la possibile presenza di un artefatto dovuto al trasporto degli organismi (Burton et al. 2005). 

Purtroppo non sono disponibili protocolli standardizzati (ad eccezione della guida ASTM 2002, 
relativa a molluschi bivalvi), e quindi non sembra al momento proponibile l’inclusione di test in situ in 
una batteria di saggi ecotossicologici. 

La principale limitazione è costituita dalla necessità di lavorare a profondità limitate, accessibili 
da una imbarcazione o tramite operatori subacquei; attualmente questa difficoltà può essere superata 
solo utilizzando costosi e complessi sistemi telecomandati o sommergibili appositamente attrezzati. 

Un altro problema è costituito dal rischio che vandali, o semplici curiosi, danneggino o asportino i 
dispositivi: per esperienza personale, posso assicurare che questo caso, purtroppo, si verifica abbastan-
za di frequente, se sono collocati in posizioni visibili dal visitatore occasionale, se sono ancorati a boe, 
o se al posizionamento assistono degli spettatori. 

La diffusione di questo tipo di ricerche è comunque auspicabile, per arrivare a definire tecniche 
standardizzate di esposizione in situ, possibilmente per gli stessi organismi individuati per le batterie 
di test ecotossicologici; in tal modo, sarebbe infatti possibile effettuare confronti fra test di laboratorio 
ed in situ. 

Va ricordato infine che sono in via di sviluppo numerose tecniche che consentono la determina-
zione in situ anche dei parametri fisici e chimici dei sedimenti (Viollier et al. 2003); tali tecniche, op-
portunamente abbinate ai saggi ecotossicologici in situ, permetterebbero una interpretazione delle 
condizioni esistenti esente dai possibili artefatti dovuti a campionamento, trasporto e conservazione 
dei campioni. 
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