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Sintesi 
 

L’aguglia imperiale, Terapturus belone (Rafinesque, 1810), è un grande predatore del Mar Mediterraneo scarsamente 

conosciuto soprattutto da un punto di vista ecotossicologico. Nella presente ricerca sono stati forniti i primi dati sul 

bioaccumulo di contaminanti, quali elementi in tracce e composti organoclorurati, e su alcune e risposte ad esposizione 

e/o effetto (biomarkers) e sono state, inoltre effettuate alcune valutazioni riguardo le implicazioni per la salute umana 

legate al consumo delle specie indagata. 

In particolare sono state determinate le concentrazioni di elementi in tracce di elevata rilevanza ecotossicologica quali 

mercurio, cadmio piombo e selenio sia nel muscolo che nel fegato delineando quindi un primo quadro generale per la 

specie. I risultati hanno permesso di evidenziare livelli degli elementi in tracce generalmente comparabili con quelli 

riportati per altri grandi predatori pelagici. È stato riscontrato un maggior bioaccumulo di cadmio e selenio nel fegato 

rispetto al muscolo, mentre mercurio e piombo hanno presentato livelli paragonabili nei due tessuti. È stato infine discusso 

un possibile effetto di detossificazione del selenio nei confronti del mercurio e del cadmio.  

Per mercurio e selenio, è stata poi effettuata, una valutazione riguardo le implicazioni per la salute umana legate al 

consumo dell’aguglia imperiale, anche in comparazione con tonno e pescespada. Per questo scopo sono stati calcolati gli 

indici di rischio e beneficio quali l’Estimated Weeekly Intake (EWI), il Target Hazard Quotient (THQ) ed il Selenium 

Health Benefit Value (HBVSe), e sono state considerate le normative basate sui tenori massimi per la commercializzazione 

e il consumo umano. Le implicazioni sulla salute sono state valutate anche sulle sole frazioni bioaccessibili di tali 

elementi, ovvero quelle effettivamente rilasciate da un alimento a seguito dei processi digestivi e quindi potenzialmente 

assorbibili dall’ uomo, ottenute attraverso l’utilizzo di un test di estrazione in vitro (Phisiologically Based Extraction Test, 

PBET). Il consumo di T. belone sembrerebbe rappresentare un rischio potenziale per la salute inferiore a quello di tonno 

e pescespada, tuttavia considerando solamente le concentrazioni, totali o biaccessibili di mercurio, questa specie potrebbe 

comunque destare preoccupazione, dato il valore dell’indice THQ, risultato comunque inferiore a quello calcolato per 

tonno e pescespada. Considerando tuttavia anche i livelli del selenio, avente effetto protettivo, si potrebbe attribuire 

all’aguglia imperiale un profilo tutto sommato salutare. 

Sul fegato sono stati indagati i livelli degli organoclorurati (DDTs, PCBs e HCB) fornendo quindi anche per questi 

composti i primi dati per la specie, inaspettatamente elevati in confronto ad altri grandi pesci pelagici del Mediterraneo. 

Per quanto concerne le risposte biologiche, sia di esposizione che di effetto ai contaminanti ambientali, utilizzando fegato 

e sangue, sono stati determinati sulla specie in esame i livelli di induzione del sistema delle monoosigenasi a funzione 

mista (MFO), della butirrilcolinesterasi plasmatica (BChE) e la frequenza delle anomalie nucleari eritrocitarie tramite 

l’ENA assay. I livelli di EROD e BPMO, paragonabili con quelli riportati per altre specie Mediterranee, assumevano 

inaspettatamente valori più alti nelle femmine rispetto ai maschi. 

L’attività della butirrilcolinesterasi, più bassa rispetto a quella riscontrata in letteratura su altre specie ittiche, potrebbe 

essere dovuta a specifiche caratteristiche biologiche ed ecologiche della specie, ed anche le basse frequenze di anomalie 

eritrocitarie rientravano probabilmente all’interno di valori naturali. Non sono state trovate correlazioni significative tra 

le risposte biologiche e i livelli dei metalli (Hg, Cd e Pb) nonché degli organoclorurati (DDTs, PCBs e HCB) indagati, 

eccezion fatta la correlazione positiva tra i risultati dell’ENA assay e l’op’DDE. 

Questo lavoro ha permesso di delineare un primo quadro conoscitivo fornendo i primi dati ecotossicologici per l’aguglia 

imperiale utili per future indagini di monitoraggio ma anche in un’ottica di una possibile maggiore commercializzazione 

della specie fornendo una prima valutazione sui rischi relativi al suo consumo.  
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Premessa 
 

L’oggetto di questa Tesi di Dottorato è la realizzazione di un primo studio ecotossicologico su 

l’aguglia imperiale, Tetrapturus belone (Rafinesque, 1810), un predatore pelagico terminale 

appartenente alla famiglia degli Istiophoridae la cui distribuzione, limitata al Mar Mediterraneo, è 

particolarmente abbondante nel mar Tirreno, dove viene pescato come cattura accessoria (by-catch) 

di altre specie, come il pescespada, soprattutto nella zona dello Stretto di Messina. 

Oltre ad essere una specie poco conosciuta da un punto di vista biologico ed ecologico, nella 

letteratura scientifica le informazioni ecotossicologiche riguardanti l’esposizione, la presenza e gli 

effetti dei contaminanti nell’aguglia imperiale sono ancora più scarse. 

T. belone, per le sue dimensioni e abitudini alimentari, può essere considerato un predatore terminale 

e quindi un bioaccumulatore di molte sostanze tossiche. 

Inoltre, poiché gli stock ittici di grandi prede tradizionali come il tonno o il pescespada hanno 

mostrato una forte riduzione, aumenta l'interesse commerciale verso altre specie di pesci meno 

sfruttate fino ad oggi e l’aguglia imperiale potrebbe verosimilmente essere una di queste.  

Da qui la necessità di fornire informazioni circa la presenza di contaminanti in questa specie, sia da 

un punto di vista ecotossicologico ed ecofisiologico, circa le risposte biologiche alla contaminazione 

ambientale tramite l’utilizzo dei biomarkers, nonché in relazione al consumo umano. 

In particolare le indagini del presente lavoro si sono concentrate sulla valutazione della presenza di 

elementi in tracce come mercurio, cadmio e piombo e selenio valutando il loro organotropismo in 

fegato e muscolo e fornendo considerazioni sul ruolo della dieta di T. belone e sul bioaccumulo di 

questi.  

È stata poi effettuata una valutazione comparativa delle implicazioni per la salute umana legate al 

consumo di questa specie e di altri grandi pesci pelagici di interesse commerciale più alto quali 

pescespada (Xiphias gladius) e tonno (Tunnus thynnus) per la presenza di mercurio. Oltre al 

potenziale rischio per l’esposizione a questo elemento, sono stati anche considerati i potenziali 

benefici legati alla co-presenza di selenio, un elemento essenziale che ricopre un ruolo protettivo nei 

confronti di mercurio e cadmio. Tali valutazioni comparative relative alle implicazioni sulla salute 

umana, sono state anche effettuate dopo l’utilizzo di test in vitro di simulazione della digestione 

gastrica ed intestinale (PBET), che ha consentito di calcolare, per ciascuna delle tre specie, la 

bioaccessibilità di mercurio e selenio (ovvero la frazione di tali elementi che viene rilasciata da un 

alimento in seguito ai processi digestivi gastro-intestinali e che potenzialmente è disponibile per 

l’assorbimento) come stima della biodisponibilità (ovvero la frazione biodisponibile che costituisce 
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la quantità di tali elementi che raggiunge il sistema circolatorio dopo la digestione e risulta quindi 

capace di svolgere la propria attività biologica). 

Sul fegato sono stati indagati i livelli degli organoclorurati (DDTs, PCBs e HCB) fornendo quindi 

anche per questi composti i primi dati per la specie oggetto di studio della presente Tesi di Dottorato. 

Infine, si è valutata l’esposizione di Tetrapturus belone ad alcuni contaminanti organici persistenti 

(POPs) mediante la determinazione dell’induzione delle attività del sistema delle monossigenasi a 

funzione mista (MFO), e, per la prima volta in questa specie, l’esposizione a contaminanti 

neurotossici tramite la valutazione dell’attività della butirrilcolinaesterasi (BChE) ed i potenziali 

effetti genotossici tramite l’utilizzo dell’ENA assay. I campioni di aguglia imperiale utilizzati nella 

ricerca oggetto della presente Tesi di Dottorato, sono stati resi disponibili da precedenti campagne di 

campionamento e ricerca ed erano conservati presso il Dipartimento di Scienze Fisiche della terra 

dell’Ambiente dell’Università degli Studi di Siena.  

Per motivi tecnici, economici ed organizzativi, i livelli di alcuni contaminanti come gli idrocarburi 

policiclici aromatici, diversamente da quanto inizialmente previsto tra gli obiettivi del progetto di 

Dottorato, non sono stati indagati ma è stata approfondita la ricerca sulle implicazioni in relazione al 

consumo umano.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



4 
 

1. Introduzione 
 

L’aguglia imperiale, Tetrapturus belone, come altri grandi predatori pelagici, per soddisfare la 

continua richiesta energetica derivante dall'intensa attività metabolica, consuma grandi quantità di 

prede di livello trofico elevato favorendo l'accumulo di sostanze inquinanti nei loro tessuti 

(Kojadinovic et al., 2007). La posizione terminale nelle reti trofiche, inoltre favorisce i processi di 

biomagnificazione, ovvero del progressivo aumento dei livelli di bioaccumulo all’aumentare del 

livello trofico, di molte sostanze lipoaffini persistenti come i composti organoclorurati, e di composti 

organici non lipoaffini come il metilmercurio.  

Il Mar Mediterraneo, l’areale di diffusione di questa specie, è il più grande bacino semichiuso del 

mondo con un’area di 2,53 milioni di km2, collegato all’Oceano Atlantico dallo Stretto di Gibilterra 

e al Mar Rosso tramite il Canale di Suez, con un ricambio di acqua limitato tra questi due bacini che 

aumenta quindi la possibilità di permanenza e accumulo di molte sostanze chimiche al suo interno.  

Il bacino del Mediterraneo è caratterizzato da una forte evaporazione e un ridotto apporto di acque 

fluviali, causato anche da attività umane (dighe e sbarramenti); ciò lo porta ad essere in continuo stato 

di deficit idrico e ad essere interessato da elevata salinità e densità delle acque (Tanhua et al., 2013). 

Le caratteristiche geografiche del Mediterraneo e i parametri fisici e chimici delle sue acque 

influenzano la biodisponibilità di sostanze, come i gli elementi in tracce, che possono essere 

accumulate in elevate quantità nei tessuti degli organismi. 

La contaminazione presente nel Mar Mediterraneo può essere ricondotta alle elevate attività 

antropiche presenti sulle coste di molti paesi industrializzati che vi si affacciano che hanno 

contribuito, alterando i cicli biogeochimici, a rendere maggiormente disponibili elementi che prima 

dello sviluppo industriale avevano una bassa concentrazione e mobilita nell’ambiente. 

Nel Mediterraneo, le principali fonti di contaminazione da elementi in tracce sono rappresentate dalla 

presenza di industrie petrolchimiche e siderurgiche, di grandi porti commerciali e turistici, di scarichi 

fognari ed industriali e dalle attività agricole. Tuttavia, la presenza di metalli pesanti, come il 

mercurio, è correlata non solo ad attività antropiche, ma anche alle caratteristiche geologiche del 

bacino, costituito da depositi di solfuro di mercurio (cinabro) presso Algeria, Spagna, Italia, 

Jugoslavia, e Turchia, dove l’erosione del suolo da origine al 94 % circa del mercurio totale immesso 

in mare (PNUE, 1984). 

Tuttavia, il Mediterraneo risulta particolarmente vulnerabile anche alla contaminazione da sostanze 

organiche di sintesi, infatti studi relativi al bioaccumulo, bioconcentrazione e biomagnificazione 

hanno rivelato che le concentrazioni di molte di esse risultano più elevate rispetto a quelle misurate 

in altri mari e oceani (Aguilar et al., 2002). Tra i contaminanti maggiormente presenti in ambiente 
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marino, oltre agli elementi in tracce, vi sono gli idrocarburi policiclici aromatici (IPA), prodotti 

principalmente da attività estrattive, petrolchimiche e dal traffico marittimo ed i composti 

organoclorurati (OCs). Negli ultimi anni, inoltre sono state trovate nel Mediterraneo le cosiddette 

sostanze di nuova generazione o emergenti (perfluorurati, PFCs, ritardanti di fiamma bromurati, 

BFRs, prodotti farmaceutici, pesticidi) le quali hanno attirato l’attenzione del mondo scientifico per 

le somiglianze (destino, stabilità e accumulo nell’ambiente) con i composti organoalogenati e per le 

loro proprietà bioaccumulative (Fossi et al., 2003).  

 

In questo capitolo vengono descritte le due tipologie di contaminanti presi in considerazione nella 

presente ricerca, gli elementi in tracce ed i composti organoclorurati. Vengono inoltre presentati i 

biomarkers utilizzati e descritta la specie oggetto di studio.  

Per quanto riguarda gli elementi in tracce, sarà presentato un approfondimento sulle implicazioni per 

la salute umana derivanti dal consumo di tale specie con riferimento al Hg e Se. Le valutazioni su 

rischi e benefici sono state effettuate (Cap 4.2) anche in relazione alla frazione bioaccessibile di questi 

elementi.  

1.1 Gli elementi in tracce 

Col termine "elemento in traccia" si identifica un elemento chimico che compare in una 

concentrazione inferiore allo 0,01% della massa dell’organismo generalmente esprimibile con unità 

di misura di parti per milione (ppm) o parti per miliardo (ppb), ma che esercita un effetto positivo o 

negativo sul medesimo (Forstner e Wittmann, 1983). 

Negli studi ecotossicologici, si tende ad utilizzare sempre meno il termine “metallo pesante”, che dà 

enfasi alle proprietà chimico-fisiche dell'elemento, comprendendo con questa definizione quegli 

elementi con le proprietà dei metalli e con peso specifico maggiore di 4,5-5 g/cm3 (Förstner e 

Wittman, 1983). Riferendosi invece ad “elementi in tracce”, viene posta l’attenzione ai livelli presenti 

in un organismo più che la proprietà chimico-fisica di un elemento e vengono inclusi anche elementi 

come metalli leggeri (Al), semimetalli o metalloidi (As, Sb) e non metalli (Se) che possono comunque 

avere un effetto tossico negli organismi. Da un punto di vista funzionale, esistono elementi in tracce 

essenziali, come selenio, zinco e rame che, entro certe concentrazioni, svolgono un ruolo importante 

nelle funzioni metaboliche, la cui carenza produce danni nell’organismo, recuperabili dalla loro 

reintroduzione, mentre altri, come mercurio, cadmio, piombo e arsenico sono detti non essenziali, 

poiché non svolgono alcun ruolo biologico e sono tollerati dagli organismi grazie a sistemi di 

omeostasi in concentrazioni molto limitate, oltre le quali divengono tossici. 

Gli elementi in tracce, a differenza dei contaminanti organici di sintesi di chiara origine antropica, 



6 
 

sono naturalmente presenti in qualsiasi ecosistema, quindi una loro presenza in un determinato 

organismo non implica necessariamente un’azione inquinante da parte dell’uomo. 

Gli elementi in tracce si possono ritrovare nell'ecosistema in forme organiche e inorganiche e con 

differenti stati di ossidazione. Questi fattori influenzano la loro biodisponibilità, ovvero la porzione 

che viene assorbita da un organismo, che rappresenta il presupposto affinché essi esplichino la loro 

azione biologica o tossica (Bryan, 1976; Carbonaro et al., 2001; Houben et al., 2013) 

Altri fattori influenzanti la biodisponibilità degli elementi in tracce includono quelli specifici 

dell’organismo (età, stato e abitudini alimentari), le dimensioni dell’elemento, ma anche pH, 

temperatura, potenziale redox, forza ionica, presenza/assenza di materia organica disciolta o di altri 

ligandi.  

Negli ecosistemi acquatici, microrganismi e microflora sono capaci di incorporare ed accumulare 

diverse specie metalliche e non nelle loro cellule ed il passaggio dall’acqua di mare al fitoplancton 

mostra generalmente un elevato accumulo per la maggior parte degli elementi in tracce. 

Ad esempio per il piombo si riscontra un aumento in concentrazione di circa 100000 volte passando 

dall’acqua al fitoplancton (Bernhard e Andreae, 1984).  

Nel livello trofico successivo, lo zooplancton, solamente alcuni elementi mostrano un incremento, 

come ad esempio il cadmio nel passaggio dal fitoplancton ai copepodi. 

Il passaggio di contaminanti tra due livelli trofici (come da preda a predatore) è detto “trasferimento 

trofico” ed il suo valore può essere valutato mediante il “coefficiente di trasferimento trofico” (TTC), 

che corrisponde al rapporto tra la concentrazione dei contaminanti nelle prede e la concentrazione dei 

contaminanti nelle specie predatrici (Suedel et al., 1994). 

Il mercurio, nelle sua forma metilata è tra gli elementi in tracce l’unico per cui sia stato accertato un 

processo di biomagnificazione lungo la rete trofica (Forstner e Wittmann, 1983; Bacci, 1994) anche 

se recentemente anche per il Cd sono stati ipotizzati fenomeni di biomagnificazione sebbene gli studi 

in tal senso siano contraddittori (Croteau et al., 2005; Cardwell et al., 2013) 

Per gli animali le principali vie di ingresso dei metalli in tracce sono, in ordine di efficienza 

l'ingestione attraverso la dieta, l'inalazione e l'assorbimento cutaneo, mentre le forme più reattive 

(cioè in sostanza che attraversano più facilmente la membrana biologica) e più tossiche sono 

generalmente i cationi bivalenti.  

Una volta assorbiti gli elementi in tracce sono distribuiti nei vari organi dal sistema circolatorio. La 

tossicità è fondamentalmente dovuta alla loro azione sui processi biochimici della cellula, in 

particolare legandosi ai gruppi sulfidrilici degli enzimi possono danneggiarne l'attività e causare 

effetti che possono anche arrivare a provocare la morte cellulare. I gruppi sulfidrilici sono pressoché 

ubiquitari in un organismo e la loro abbondanza e accessibilità può influenzare l’organotropismo di 
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metallo presente in un dato organismo o in un comparto cellulare. 

Un'altra azione dannosa può derivare dalla competizione degli elementi non essenziali con quelli 

essenziali che fungono da cofattori enzimatici creando una risposta tossica che si manifesta come una 

carenza dell’elemento essenziale (Friberg et al., 1986). 

L’escrezione rappresenta l’unica via mediante la quale un metallo elementare può essere rimosso da 

un organismo, infatti a differenza di molti contaminanti organici gli elementi in tracce non possono 

essere eliminati dai tessuti tramite degradazione metabolica. Tuttavia l’elemento in traccia può essere 

presente in un tessuto in una forma non tossica o inerte anche quando la forma di assunzione fosse 

stata tossica, infatti mediante interazioni con altri elementi o biotrasformazioni attuate dall’organismo 

è possibile modificarne la tossicità. Molte specie hanno sviluppato a tal proposito strategie 

fisiologiche tali da impedire che elevate concentrazioni di elementi in tracce non essenziali possano 

determinare danni talvolta letali per l'organismo stesso (Bryan, 1979). 

Di seguito seguirà una breve trattazione degli elementi in tracce analizzati in questo studio. 

1.1.1 Mercurio 

Il mercurio (Hg) è un metallo pesante appartenente alla serie di elementi di transizione della tavola 

periodica, è il metallo più volatile ed ha una densità di 13,5g/cm3 (Carty e Malone, 1979). 

È un componente naturale dell’ecosfera con una bassa abbondanza relativa (62imo) e si ritrova 

nell’ambiente in varie forme chimiche e fisiche. 

È unico in quanto esiste in natura in tre forme: elementare, inorganico e organico, ognuna con il 

proprio profilo di tossicità.  

A temperatura ambiente il mercurio elementare esiste come un liquido che ha un'alta pressione di 

vapore e viene rilasciato nell'ambiente come vapore di mercurio Hg0. Il mercurio esiste anche come 

catione con stati di ossidazione di Hg +1 o più frequentemente Hg +2. 

Il metilmercurio (MeHg) è il composto organico del mercurio più frequentemente riscontrato 

nell’ambiente acquatico e viene formato principalmente come risultato della metilazione del mercurio 

inorganico da parte di microrganismi. 

Le riserve naturali di mercurio sono rappresentate dal cinabro HgS, presente soprattutto in California, 

Spagna, Slovenia e in Italia sul Monte Amiata. L'estrazione del mercurio dal cinabro si effettua, sin 

dall'antichità, mediante un processo di arrostimento in ambiente ossidante: HgS + O2 = Hg + SO2. 
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Figura 1 Le diverse fonti di emissione di mercurio in atmosfera nei ventotto Stati dell’U.E., sulla base dei dati in possesso 
dell’Agenzia Europea per l’Ambiente (EEA). 
 
Il mercurio viene rilasciato nell’ambiente da processi naturali come l'eruzione dei vulcani o l'erosione 

delle rocce, e in seguito a attività antropiche come l’estrazione minerarie, i processi metallurgici, l’uso 

dei combustibili fossili, scarichi industriali e civili o lo smaltimento dei rifiuti (Lindqvist et al., 1984; 

Lindberg et al., 1987; Bose-O'Reilly et al., 2010). I settori che più influiscono in Europa sulle 

emissioni del metallo sono illustrati in Figura 1. 

Il mercurio che viene rilasciato nell'atmosfera può essere trasportato per lunghe distanze e depositato 

come Hg+2 negli ecosistemi acquatici, dove può essere metilato in MeHg costituendo il primo passo 

del processo di bioaccumulo negli organismi, in cui la forma organica, la più tossica, risulta 

predominante (Fig. 2). 

La maggior parte della produzione di MeHg che si verifica nei sistemi acquatici avviene tramite 

meccanismi biotici, vale a dire metilazione batterica. 

 
Figura 2 Schema del ciclo biogeochimico del mercurio (tratto da http://digibuo.uniovi.es) 
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È noto da molti anni infatti che la metilazione in ambiente marino avviene a livello dei sedimenti 

grazie ad attività enzimatiche realizzate da particolari classi di batteri in presenza di condizioni 

anaerobie, come i solfato riduttori (Jensen eJernelöv, 1969; Gilmor e Henry, 1991) e, specificamente 

negli strati superiori del sedimento dove vi è una significativa attività microbica (Rudd et al., 1983; 

Korthals e Winfrey 1987; Matilainen, 1995) 

Mentre i sedimenti sono la posizione principale della metilazione, questa può anche verificarsi, anche 

nella colonna d'acqua dei sistemi acquatici (Olson e Cooper 1974; Korthals e Winfrey, 1987; Xun et 

al., 1987; Ullrich et al., 2001; Heimbürger et al. 2010).  

Recenti lavori hanno infatti dimostrato che le acque superficiali eufotiche dell'oceano sono un 

potenziale luogo di metilazione, Soerensen et al. (2016) hanno scoperto ad esempio che la maggior 

parte della produzione netta di MeHg avveniva a una profondità compresa tra 20 e 200 m nell'Oceano 

Artico. È stato scoperto inoltre che le abbondanze del plancton fluttuano in correlazione con le 

concentrazioni di MeHg nelle acque oceaniche (Heimbürger et al. 2010; Kirk et al. 2012). 

I processi di demetilazione naturale avvengono attraverso l'attività metabolica di molte specie 

microbiche (Oremland et al. 1995; Marvin-DiPasquale et al. 2000) o fotodegradazione abiotica 

(Sellers et al., 1996; Hammerschmidt e Fitzgerald, 2006; Lehnherr e St. Louis, 2009; Bittrich et al., 

2011).  

Il risultato netto di queste reazioni opposte, metilazione e demetilazione, regola le concentrazioni di 

MeHg disponibile per l'assorbimento (Boening, 2000; Ullrich et al. 2001). 

Mentre nei sistemi costieri la fotodegradazione tende ad eliminare il MeHg presente, nelle acque 

profonde la persistenza di questo composto diventa più elevata e viene così favorito il processo di 

bioaccumulo (Bacci, 1989). 

L'affinità del metilmercurio per i gruppi solfidrilici di alcune proteine e la sua lunga emivita biologica, 

comporta il suo ingresso nelle reti alimentari acquatiche, il suo rapido accumulo negli organismi e la 

sua biomagnificazione attraverso reti trofiche, ovvero il raggiungimento di livelli via via più elevati 

con l’aumentare del livello trofico degli organismi (Mason et al., 2006).  

Come risultato della biomagnificazione, per i grandi pesci predatori come tonni, pescespada, marlin 

e la maggior parte degli squali, si riscontrano spesso alte concentrazioni di MeHg nei loro tessuti, in 

particolare nei muscoli scheletrici (Adams e McMichael, 1999, Branco et al., 2007, Torres-Escribano 

et al., 2010). Le concentrazioni di MeHg possono tipicamente aumentare con l'età e quindi con le 

dimensioni dei pesci se il tasso di assorbimento attraverso la dieta è più veloce di quello di 

eliminazione (Trudel e Rasmussen, 1997).  
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È stato anche dimostrato da studi effettuati nel Mar Mediterraneo e nell’Atlantico che il livello di 

mercurio tende ad aumentare con l'aumentare della profondità dell'habitat nei pesci (Hornung et al., 

1993; Storelli et al., 2002; Koening et al., 2013).  

Questa tendenza all'aumento della contaminazione da Hg con la profondità è stata inoltre descritta in 

uno studio su grandi predatori pelagici come il tonno nell'Oceano Pacifico del Nord, dove le specie 

che predavano a maggiori profondità accumulavano carichi di mercurio più elevati rispetto alle specie 

con alimentazione epipelagica (Choy et al., 2009). 

È noto poi, che le specie ittiche del Mar Mediterraneo, presentano generalmente concentrazioni di 

mercurio più elevate rispetto alle corrispondenti specie oceaniche (Bernhard e Renzoni, 1977). 

Diverse spiegazioni sono state proposte per giustificare le elevate concentrazioni di mercurio nel biota 

del Mediterraneo, tra cui l’attività vulcanica e tassi di emissione antropogenici più elevati (ad es. 

miniere), sebbene di più recenti scoperte suggeriscono un'origine ecologica- biologica piuttosto che 

geochimica (Cossa e Coquery, 2005).  

A tal proposito, Bacci (1989) ha ipotizzato che le differenze tra le concentrazioni di Hg nei pesci 

dell’Atlantico e del Mediterraneo possano essere determinate dalla temperatura dell’acqua che nel 

Mediterraneo, anche alle massime profondità, si mantiene attorno ai 13 °C. Da esperienze di 

laboratorio e da rilevazioni dirette è stato in effetti stabilito che i naturali processi di metilazione del 

mercurio aumentano considerevolmente con la temperatura. Tra i fondali oceanici con una 

temperatura intorno a 0 °C e quelli del Mediterraneo, dovrebbe pertanto verificarsi un incremento di 

un fattore 2-3 nel grado di metilazione (Bacci, 1989). 

Più recentemente, e stato ipotizzato che la natura oligotrofica del Mar Mediterraneo potrebbe 

migliorare il processo di metilazione del mercurio all'interno della colonna d'acqua con conseguente 

aumento del bioaccumulo del MeHg alla base della rete alimentare, che può quindi essere 

successivamente trasferito a predatori più grandi (Cossa et al., 2009; Heimbürger et al., 2010). 

L’uptake del mercurio nei pesci avviene essenzialmente attraverso il tratto gastrointestinale, mentre 

il trasporto ai vari organi avviene per via ematica (Olson et al., 1973; Penthreath, 1976; Riisgård e 

Hunsen, 1990).  

Pertanto, il sangue svolge un ruolo fondamentale nel processo di bioaccumulo poiché fornisce la 

connessione tra organi e tessuti di accumulo come il muscolo ed escrezione come il rene. Inoltre, i 

trasferimenti tra organi "donatori" e gli organi "riceventi" che hanno luogo durante l'escrezione, 

suggeriscono la possibilità di variazione nel tempo delle concentrazioni del MeHg nei vari organi 

(Boudou e Ribeyre, 1983).  
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Una volta all’interno dell’organismo il tempo di dimezzamento biologico del MeHg nei pesci è molto 

lungo: da 700 a 1000 giorni per alcune specie (Clarkson, 1972). Questo aspetto, unito alla longevità 

dei grossi pesci pelagici, determina le elevate concentrazioni nei tessuti di questi organismi. 

Per quanto questo metallo sia tossico in tutte le sue forme, è sicuramente quella metilata la più 

pericolosa in quanto può attraversare più facilmente le membrane cellulari. Una volta all’interno della 

cellula, il MeHg forma complessi stabili con i gruppi tiolici delle proteine per via della sua elevata 

affinità con lo zolfo interferendo con la struttura delle membrane cellulari e le funzioni degli enzimi 

e causando tra l’altro l'inibizione della sintesi proteica, la rottura dei microtubuli e l'aumento della 

concentrazione di Ca+2 intracellulare con conseguente disfunzione della neurotrasmissione (Sanfeliu 

et al., 2003; Bridges e Zalups, 2005). Il MeHg causa anche una sovrapproduzione di specie reattive 

dell'ossigeno (ROS), soprattutto nel rene, che può causare danni al DNA. Nell’uomo, è capace di 

attraversare e danneggiare la barriera ematoencefalica, facilitando la penetrazione del cervello da 

parte di altri metalli e sostanze, e raggiungere il sistema nervoso centrale che infatti rappresenta il suo 

principale bersaglio. Gli effetti sul sistema nervoso centrale includono disturbi psicologici, atassia, 

debolezza muscolare, tuttavia il MeHg risulta anche dannoso per i sistemi immunitario, digestivo, 

renale ed endocrino (Rice et al., 2014). Questo composto può inoltre attraversare la placenta e causare 

danni neurologici al feto con conseguenti difetti alla nascita e ritardi cognitivi (Bernhoft, 2012; Rice 

et al., 2014). Recenti studi hanno fornito prove convincenti che gli obiettivi cellulari primari del 

mercurio e metilmercurio, più che i gruppi tiolici, sono le selenoproteine del sistema tioredossina e il 

sistema glutatione perossidasi (Spiller et al., 2018). Il mercurio si lega al sito del selenio su queste 

proteine e inibisce permanentemente la loro funzione, compromettendo il mantenimento del normale 

ambiente redox intracellulare. Sono state identificate diverse altre importanti possibili selenoproteine 

target, tra cui la selenoproteina P, K e T. Il deterioramento dei sistemi di tioredossina e glutaredossina 

consente la proliferazione di ROS che porta a effetti nefasti come la disomeostasi del calcio, lesioni / 

perdita mitocondriale, perossidazione lipidica, compromissione della riparazione delle proteine e 

apoptosi cellulare. Un secondo importante meccanismo è sempre dovuto all'elevata affinità del 

mercurio per il selenio e alla conseguente riduzione delle riserve di quest’ultimo necessarie per la 

generazione di nuove selenoproteine. Questo stato di carenza di selenio indotto dal mercurio inibisce 

la rigenerazione delle selenoproteine essenziali per ripristinare il normale ambiente redox nelle cellule 

(Spiller et al., 2018).  

La maggior fonte di rischio per l'uomo di avvelenamento da mercurio, è rappresentata dal consumo 

di prodotti ittici contaminati da MeHg (Storelli et al., 2002). Il mercurio è infatti in genere distribuito 

negli alimenti a livelli molto bassi, e principalmente nella forma inorganica meno tossica, mentre la 

forma più tossica, il MeHg, si trova a livelli significativi solo nei pesci e nei frutti di mare, in 
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particolare nei pesci predatori più grandi come i tonni ed i cosidetti “billfish” (pescespada e marlin), 

ma anche diverse specie di grossi squali che vengono comunemente utilizzati in varie paerti del 

mondo. In particolare, le donne che potrebbero rimanere incinte, le donne già in stato di gravidanza 

e le madri che allattano e i bambini piccoli dovrebbero evitare alcuni tipi di pesce e mangiare prodotti 

ittici a basso contenuto di mercurio, come quelli appartenenti a posizioni trofiche basse (BoseO'Reilly 

et al., 2010). 

I principali meccanismi di detossificazione del mercurio messi in atto dai vertebrati coinvolgono la 

sintesi di proteine a basso peso molecolare, le metallotioneine, in modo analogo a quanto sarà di 

seguito descritto per il cadmio, e l’azione del selenio, anch’essa trattata successivamente. 

1.1.2 Cadmio 

Il cadmio (Cd) è un metallo pesante di notevole interesse ecotossicologico, ampiamente distribuito 

nella crosta terrestre ad una concentrazione media di circa 0,1 mg/kg. Il livello più alto di composti 

di cadmio nell'ambiente si riscontra nelle rocce sedimentarie, e i fosfati marini contengono circa 15 

mg/kg di questo elemento. 

Le principali fonti di emissione del Cd in atmosfera sono rappresentate dalle eruzioni vulcaniche, 

dall'erosione delle rocce e dagli incendi boschivi (Hutton et al., 1987). Le emissioni di cadmio di 

origine antropica sono principalmente attribuibili dalla produzione di zinco e dall'incenerimento dei 

rifiuti, tuttavia, l’utilizzo di combustibili minerali solidi, olio combustibile pesante e biomassa 

apportano anch’essi un contributo significativo. I settori che più influiscono in Europa sulle emissioni 

dell’elemento sono illustrati in Figura 3. 

 
Figura 3. Le diverse fonti di emissione di cadmio in atmosfera nei ventotto Stati dell’U.E., sulla base dei dati in possesso 
dell’Agenzia Europea per l’Ambiente (EEA). 
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Circa il trenta percento delle emissioni atmosferiche di questo elemento ricade sui corpi idrici. In 

acqua dolce, lo ione cadmio Cd+2 è la forma disciolta predominante, mentre in mare domina sotto 

forma di cloruro (CdCl2). Gran parte del cadmio che raggiunge i sistemi acquatici si accumula nei 

sedimenti dove può divenire un rischio per il biota bentonico, tuttavia in determinate condizioni legate 

al cambio di pH e potenziale redox può rientrare nella colonna d'acqua (Calmano et al., 1993). Lo 

ione cadmio Cd+2 rappresenta la forma più biodisponibile per il biota acquatico e i fattori che 

influenzano la disponibilità includono salinità, sostanza organica disciolta e pH (Wright e Welbourn, 

1994). 

Il cadmio non va incontro a biomagnificazione lungo le reti trofiche marine, ma, è noto come i 

molluschi e crostacei abbiano la tendenza ad accumularne nei tessuti ad elevate concentrazioni 

(Friberg et al., 1986; Storelli et al., 2006).  

In particolare, molluschi bivalvi, gasteropodi e cefalopodi, hanno la capacità di concentrare 

l’elemento nella ghiandola digestiva (Bustamante et al., 1998), rappresentando così fonti significative 

di cadmio per i loro predatori e vettori per il trasferimento dell’elemento nelle reti trofiche. 

Studi relativi all’analisi degli elementi in tracce svolti nel Mar Mediterraneo sui cefalopodi hanno 

dimostrato come le famiglie degli Octopodidae (Miramand e Guary, 1980; Schuhmacher et al., 1990; 

Storelli e Marcotrigiano, 1999; Storelli et al., 2006), Sepiidae (Shiber, 1981; Schuhmacher, 1990, 

Storelli et al., 2006) e Loliginidae (Shiber, 1981; Storelli et al., 2006) siano quelle che presentano i 

livelli più elevati di questo elemento. 

I grandi predatori marini vengono quindi principalmente in contatto con il cadmio attraverso la dieta 

(Neff, 2002). Nei pesci, il cadmio attraverso il torrente sanguigno viene trasportato agli altri organi 

concentrandosi negli organi interni piuttosto che nei muscoli o nel grasso. È in genere più alto nel 

rene che nel fegato e più alto nel fegato che nel muscolo. I livelli di cadmio negli organi di accumulo 

solitamente aumentano con l'età. 

Le metallotioneine sono la classe di proteine maggiormente coinvolte nel trasporto e nella diffusione 

del cadmio (De Cataldo et al., 2004). Queste proteine ubiquitarie, ricche di residui cisteinici capaci 

di legarsi con i metalli (la loro funzione principale è il controllo omeostatico di elementi essenziali 

quali zinco e rame) sono state isolate in elevate quantità all’interno di fegati di animali esposti a 

questo elemento. Il basso peso molecolare (tra i 6000 ed i 7000 Dalton) consente a queste proteine di 

essere filtrate a livello della membrana glomerulare del rene e di essere riassorbite a livello delle 

cellule tubulari prossimali, dove il cadmio viene rilasciato. Il trasporto del cadmio complessato alle 

metallotioneine nel torrente sanguigno verso le cellule tubulari renali è rapido e quasi completo 

(Roesijadi, 1992). 
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L’esposizione al metallo induce la sintesi di metallotioneine all’interno di vari tessuti: fegato, reni, 

intestino, placenta (Elinder e Järup, 1996). Inizialmente è il fegato l’organo in cui si riscontra una più 

alta concentrazione di cadmio, mentre con il trascorrere del tempo esso viene diffuso verso altri 

organi, in particolare i reni, probabilmente a causa di un’efficiente sintesi di metallotioneine che qui 

si verifica.  

Nell’uomo, e in generale in tutti i mammiferi, il cadmio viene assorbito attraverso un processo simile 

a quello che si ha per l'assorbimento di elementi essenziali come il ferro e tale assorbimento può 

essere aumentato in soggetti che presentano deficit di calcio, ferro o proteine. È stato dimostrato che 

nell'apparato gastrointestinale dell'uomo, circa il 3-8% del cadmio totale ingerito durante l'assunzione 

di un alimento contaminato viene assorbito, e con il circolo sanguigno raggiunge i vari organi, in 

particolare reni e fegato dove si accumula e vi rimane per molto tempo in quanto il suo tempo di 

dimezzamento in questi organi è di circa 17-30 anni. Nel rene a lungo andare, può dar luogo a seri 

problemi tra cui, disfunzione tubulare, proteinuria ed insufficienza renale cronica. Può inoltre, causare 

arteriosclerosi coronarica ed aortica per aumento in circolo di acidi grassi e colesterolo (Houston, 

2007), fibrosi polmonare, osteoporosi, e danni a cervello e testicoli (Siu et al., 2009; Youness et al., 

2012; Samarghandian et al., 2015; Rahimzadeh et al., 2017, Tinkov et al., 2018). Il cadmio causa un 

incremento della produzione di radicali liberi dell'ossigeno (ROS) soprattutto in polmoni e cervello 

ed ostacola la funzionalità di enzimi come la glutatione perossidasi o la catalasi determinando morte 

cellulare e danno tissutale (Shukla et al., 1987; Manca et al., 1991; Kumar et al., 1996; Casalino et 

al., 2002; Méndez-Armenta et al., 2003; Méndez-Armenta e Ríos, 2007). I composti del cadmio sono 

classificati come cancerogeni per l'uomo da diverse agenzie di regolamentazione, come la IARC 

(International Agency for Research on Cancer) (IARC, 1993).  

Le fonti di esposizione al cadmio per l'uomo sono principalmente due: una è rappresentata 

dall'ingestione di acqua e cibo contaminato come cereali, frutta, carne e, in misura minore pesce; 

l'altra, invece, è dovuta all'inalazione di particelle di cadmio durante le attività industriali o contenute 

nel fumo di sigaretta, particolarmente pericolose a causa della facilità con cui gli ioni Cd+2 vengono 

assorbiti a livello polmonare (Goyer, 1997). 

Il principale meccanismo di detossificazione da cadmio messo in atto dai Vertebrati coinvolge sempre 

la sintesi delle metallotioteineine (MTs) e metallotioneine-like (MTLP) (Roesijadi, 1992). Numerosi 

sono gli studi svolti sui Vertebrati marini allo scopo di comprendere i meccanismi biochimici 

coinvolti in tale processo: metallotioneine e metallotioneine-like sono state isolate in molte specie di 

pesci (Hogstrand e Haux, 1990; Zhang e Wang, 2005; Kojadinovic et al., 2006; Trinchella et al., 

2006). Elementi non essenziali come cadmio e mercurio, sono infatti abili a sostituire gli elementi 

essenziali all’interno del legame con le metallotioneine (Amiard e Cosson, 1997). In tal modo, poichè 
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la tolleranza nei confronti dei metalli è stata vista aumentare in relazione all’induzione della sintesi 

di metallotioneine conseguentemente all’esposizione agli elementi in tracce (Roesijadi et al., 1982; 

George e Olsson, 1994; Wallace e Lopez, 1997), queste proteine sono incluse tra i principali 

meccanismi coinvolti nel contrastare l’aumento delle concentrazioni di metalli pesanti come Cd e Hg. 

Il legame a livello dei tessuti è importante in quanto, per la loro affinità le metallotioneine 

mantengono il metallo “occupato” rendendolo, fintanto che la quantità del metallo non eccede la 

capacità di produzione di queste proteine, inerte.  

1.1.3 Piombo 

Il piombo (Pb) è un metallo grigio-bluastro presente in piccole quantità nella crosta terrestre. Le fonti 

naturali di piombo includono incendi boschivi e vulcani, mentre attività antropiche come il traffico 

veicolare, l’incenerimento dei rifiuti, l'estrazione e la produzione di combustibili fossili 

contribuiscono al suo rilascio nell’ambiente in alte concentrazioni. Viene stimato che negli ultimi tre 

secoli il livello nell'ambiente di questo metallo sia aumentato di circa 1000 volte proprio a causa delle 

attività umane (Pinho e Ladeiro, 2012). I settori che più influiscono in Europa sulle emissioni 

dell’elemento sono illustrati in Figura 4. 

 

 
Figura 4 Le diverse fonti di emissione di piombo in atmosfera nei ventotto Stati dell’U.E., sulla base dei dati in possesso 
dell’Agenzia Europea per l’Ambiente (EEA). 

 

La maggior parte del piombo che entra in mare vi giunge direttamente dall’atmosfera, piuttosto che 

dai corsi d’acqua. 

Qui il destino dell’elemento è determinato dalle proprietà chimico - fisiche dell'acqua, come pH, 

salinità, stato di ossidazione del sedimento sospeso e materia organica disciolta.  

La speciazione del piombo nell'acqua di mare è anche funzione della concentrazione di cloruro e le 

specie primarie sono PbCl3 > PbCO3 > PbCl2 > PbCl +1 > Pb (OH) +1. 
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Lo ione Pb +2 può formare anche minerali insolubili come il solfuro di piombo (galena) PbS, la cui 

solubilità, come quella del carbonato di piombo, può aumentare con l’acidità. 

Il metallo poi, in tempi molto lunghi raggiunge i sedimenti, dove viene adsorbito. I sedimenti 

rappresentano quindi una riserva di piombo, difficilmente disponibile per gli organismi; da qui il 

metallo può essere rimosso da attività vulcaniche o fenomeni di upwelling (Jaworski et al., 1987). 

Il bioaccumulo del piombo negli organismi acquatici risulta molto variabile e l'assorbimento da parte 

dei produttori primari e degli organismi consumatori sembra essere determinato dalla biodisponibilità 

dell’elemento. I consumatori assumono piombo soprattutto direttamente tramite l’acqua, piuttosto 

che attraverso la dieta (Cretì et al., 2010), tuttavia l’elemento non va incontro a biomagnificazione 

lungo le reti trofiche. Nei pesci il piombo si accumula generalmente in maniera maggiore in branchie, 

fegato, rene e ossa, ma anche nel muscolo si possono trovare concentrazioni elevate (Kayhan et al., 

2017). 

Sono due le forme chimiche in cui il piombo presenta maggiore tossicità: lo ione Pb +2 e lo ione Pb 
+4. Uno dei principali meccanismi con cui il piombo esercita il suo effetto tossico è attraverso processi 

biochimici che includono la capacità del piombo di inibire o imitare le azioni del calcio e di interagire 

con le proteine. 

Uno dei meccanismi principali di tossicità del piombo si esplica nel legame con gruppi sulfidrilici e 

ammidici degli enzimi, alterando la loro configurazione e diminuendo le loro attività. Il piombo può 

anche competere con i cationi metallici essenziali per i siti di legame, inibendo l'attività degli enzimi 

o alterando il trasporto di elementi essenziali come il calcio. Mimando l'azione del calcio, il piombo 

può infatti sostituirlo nel legame ai suoi recettori o inibire pompe ATP-asiche calcio-dipendenti; 

inoltre, avendo un'affinità maggiore del calcio alla calmodulina e può attivare in maniera anomala 

determinati processi calmodulina-dipendenti (Habermann et al., 1983; Goyer, 1997). Molte ricerche 

hanno dimostrato inoltre che l'intossicazione da piombo induce un danno cellulare mediato dalla 

formazione di specie reattive dell'ossigeno (ROS) (Hermes- Lima et al., 1991). 

Il piombo può entrare in contatto con il nostro organismo attraverso varie vie: per ingestione, per 

inalazione e per assorbimento attraverso la pelle e raggiungere il circolo ematico. Qui può inibire 

l’azione di enzimi che agiscono su gruppi sulfidrilici liberi, alterano la sintesi del gruppo eme 

dell’emoglobina e quindi essere trasportato ad altri organi e tessuti come fegato, ossa, dove può 

sustituirsi al calcio, polmoni, milza, reni e cervello, poiché in grado di attraversare la barriera emato-

encefalica. Può allo stesso modo, attraversare la placenta (Goyer e Clarsksom, 2001; Gwalteney-

Brant e Rumbeiha, 2002). Gli organi più sensibili ad una intossicazione da piombo sono il cervello, 

il sistema cardiovascolare e i reni. I sintomi possono essere vari, e generalmente i più evidenti sono 

quelli che si manifestano a carico del Sistema Nervoso Centrale, quindi irritabilità, confusione, scarsa 
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concentrazione, mal di testa, convulsioni, coma e infine morte (Järup, 2003), ma possono presentarsi 

anche vomito, dolore addominale, costipazione e anoressia (Bellinger et al., 1992; Gwalteney-Brant 

e Rumbeiha 2002; Jarup, 2003). 

L'elevata tossicità di questo metallo è da attribuire anche al suo tempo di dimezzamento biologico 

che, sebbene sia di 35-40 giorni nel sangue e nei tessuti molli, nelle ossa, dove si sostituisce al calcio, 

può essere addirittura di 20-30 anni (Papanikolaou et al., 2005).  

Studi sperimentali hanno indicato che il piombo è potenzialmente cancerogeno, inducendo tumori 

renali nei ratti e nei topi ed è quindi considerato dalla IARC (International agency for research on 

cancer) (IARC, 1987) come probabile cancerogeno per l'uomo. L'escrezione del piombo infine, 

avviene principalmente per via urinaria. 

1.1.4 Selenio 

Il selenio (Se) al contrario degli elementi precedentemente illustrati, è un elemento in tracce 

essenziale nei processi metabolici degli organismi se assunto in dosi ridotte, mentre risulta tossico se 

vengono superate determinate quantità. 

Il selenio di origine naturale è principalmente rintracciabile nella crosta terrestre, in associazione con 

le deposizioni di zolfo (Shamberger, 1981). Elevate concentrazioni di selenio si trovano nelle rocce 

di origine vulcanica (120 μg/g), in quelle sedimentarie come le argilliti o le arenarie (1000 μg/g), ed 

anche in alcune rocce carbonatiche (30 μg/g) (Nordberg et al., 2014). Anche i combustibili fossili 

presentano moderate concentrazioni di selenio. Oltre all’apporto delle eruzioni vulcaniche, la maggior 

parte del selenio (circa il 90%) presente nell’atmosfera, legato alle polveri ed alle particelle sospese, 

proviene dalla combustione del carbone e del petrolio (Shamberger, 1981). Il diossido di selenio 

(SeO2), originatosi dai processi combustivi e dalle attività industriali, risulta in elevate concentrazioni 

in corrispondenza degli agglomerati urbani, in quanto zone in cui questi impianti si concentrano. 

Il selenio esiste in natura come selenato (Se+6), selenito (Se+4), selenio elementare (Se0) e seleniuro 

(Se-2). 

I selenati rappresentano la specie più mobile che dà origine a composti solubili disponibili per gli 

organismi. 

La principale fonte di selenio per le specie animali è l’alimentazione attraverso l’assorbimento di 

amminoacidi contenenti l’elemento, come selenocisteina e selenometionina, ma anche di forme 

inorganiche solubili in acqua. Una volta ingeriti, i composti idrosolubili del selenio vengono assorbiti 

dal tratto gastrointestinale e diffusi nell’organismo. Le proteine plasmatiche svolgono un ruolo chiave 

nel trasporto e diffusione del selenio: dopo iniziale accumulo all’interno degli eritrociti, il selenio 

viene trasferito a queste proteine ed in seguito trasportato verso il fegato.  
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A livello epatico si assiste all’incorporazione della selenocisteina all’interno della glutatione 

perossidasi (GSH-px) (Hawkes e Kutnik, 1996), essenziale per la protezione dei tessuti dai danni 

ossidativi. 

Elevate concentrazioni di selenio si ritrovano anche nel rene, nel cervello, nel sangue e nel miocardio. 

Il selenio, come cadmio e piombo e a differenza del mercurio, non va in contro a biomagnificazione 

all’interno delle reti trofiche. 

Numerose sono le azioni che il selenio svolge all’interno degli organismi, come già accennato i 

selenoenzimi, come la glutatione perossidasi o tioredossina reduttasi sono essenziali per prevenire ed 

invertire i danni da stress ossidativo che avvengono in un organismo, in particolare nel cervello e nei 

tessuti neuroendocrini. Inoltre i selenoenzimi svolgono un ruolo importante connesso al metabolismo 

dell'ormone tiroideo, allo sviluppo celebrale del feto e alla regolazione del calcio.  

È noto da tempo che gli effetti tossici del mercurio, e in particolare quelli indotti dalla sua forma 

organica sono efficacemente contrastati dall'azione protettiva esercitata dal selenio, e la capacità dei 

composti del selenio di ridurre la tossicità del mercurio è stata dimostrata in tutte le specie studiate di 

mammiferi, uccelli e pesci (Beijer e Jernelov, 1978; Freidman et al., 1978; Ohi et al., 1980; Culvin-

Aralar e Furness, 1991; Whanger, 1992; Suzuki, 1997; Ralston et al., 2006, Ralston et al., 2007). 

In precedenza era stato ipotizzato che questo fenomeno fosse il risultato di un legame tra il selenio 

con il mercurio che impediva all'Hg di esercitare i suoi effetti tossici (Suzuki, 1997, Whanger, 1992). 

Infatti, poiché le affinità di legame di Hg per Se sono fino a un milione di volte più elevate della sua 

affinità per lo zolfo dei gruppi sulfidrilici (Dyrssen e Wedborg, 1991), si presumeva che "l'effetto 

protettivo" del Se coinvolgesse il sequestro del Hg, prevenendo così i suoi effetti dannosi. 

In particolare, era stato osservato in molti mammiferi marini (Martoja e Viale, 1977; Nigro, 1994) e 

uccelli (Thompson e Furness, 1989; Nigro e Leonzio, 1996) come il metilmercurio venisse degradato 

in una forma inorganica meno tossica fino ad arrivare alla formazione di granuli insolubili composti 

di seleniuro di mercurio HgSe (tiemannite) a livello epatico. 

A tal proposito, Martoja e Berry (1980) hanno concluso che la tiemmanite rappresenti lo stadio finale 

del processo di degradazione del metilmercurio, che esso avvenga col diretto coinvolgimento del 

selenio, e infine, che la formazione dei granuli si verifichi in individui in cui il rapporto molare tra 

mercurio e selenio sia di 1:1. 

Anche per i pesci è stato visto come il selenio possa indurre la demetilazione del metilmercurio nel 

fegato e soprattutto nell’intestino ed è stato ipotizzato che il meccanismo di demetilazione possa 

ancora avvenire attraverso la formazione di HgSe (Wang e Wang, 2017). 
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Recentemente, tuttavia, considerando l'importanza del ruolo del Se nella fisiologia degli organismi, 

è stato ipotizzato che il ragionamento riguardante l'effetto protettivo del selenio sul mercurio dovesse 

essere invertito (Ralston e Raymond, 2010; Spiller, 2018). 

Secondo questa ipotesi, l'effetto tossico principale del mercurio, e in particolare del metilmercurio, è 

quello, attraverso il legame con il selenio, di inibire irreversibilmente i selenoenzimi (es. 

selenocisteina) i quali svolgono, come detto in precedenza, un ruolo fondamentale nel controllo 

dell'ambiente redox intracellulare negli organismi. 

Il legame tra mercurio e selenio (soprattutto quando il rapporto molare Hg: Se supera l’unità) rende 

poi quest’ultimo permanentemente non disponibile per partecipare ai cicli futuri di formazione dei 

selenoenzimi. La perdita di questi enzimi ha effetti avversi, che principalmente si esplicano in danni 

da stress ossidativo, ed infine in conseguenze letali per le cellule. 

Poiché l'aggiunta di Se nella dieta di un organismo garantisce un surplus di questo oligoelemento per 

sostituire quello perso a causa del sequestro da parte del mercurio, si mantiene in tal modo la normale 

sintesi dei selenoenzimi e vengono evitati gli effetti avversi, che altrimenti si sarebbero verificati in 

assenza di queste attività enzimatiche. 

Quasi tutte le varietà di pesci e frutti di mare sono ricche fonti di Se, pertanto, la maggior parte di essi 

offre per l’uomo un'abbondante protezione naturale contro il metilmercurio che, come detto, essi 

stessi contengono a volte in elevate concentrazioni.  

Oltre al mercurio, il selenio sembra avere un effetto protettivo nei confronti del cadmio, anche se i 

meccanismi non sono ancora noti. 

A tal proposito, vari studi hanno dimostrato come la somministrazione di selenio sia protettiva contro 

la tossicità del Cd in diversi organi di topi, incluso il cervello (Newairy et al., 2007; Cardoso et al., 

2015), ed è stato ipotizzato in pesci, mammiferi marini e cefalopodi un meccanismo di protezione 

basato sulla formazione di complessi Cd-Se (Barghigiani et al., 1993; Caurant et al., 1994; Seixas et 

al., 2009). 

  

1.1.5 Considerazioni riguardanti gli elementi in tracce e la salute umana 
 

Livelli negli alimenti  
Le concentrazioni dei metalli pesanti, in particolare Hg, Cd e Pb nell’ambiente marino come è stato 

detto precedentemente, hanno subito un notevole incremento con lo sviluppo delle attività antropiche.  

Ogni specie ittica possiede proprie caratteristiche di composizione chimico-nutrizionale degli 

elementi che subiscono modificazioni più o meno marcate durante il ciclo vitale, anche in relazione 

al luogo di pesca e alla stagione. Inoltre, il contenuto degli elementi nei vari tessuti, siano essi 
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essenziali o tossici può variare notevolmente a seconda delle differenti affinità chimico-fisiche di 

ciascun elemento con le componenti biomolecolari dei tessuti.  

La conoscenza dei “livelli naturali”, ossia livelli non condizionati dalla contaminazione antropica, 

degli elementi presenti nei tessuti di una determinata specie ittica, consente di valutare meglio 

possibili fenomeni di biodisponibilità e trasferibilità di questi lungo la rete trofica. Il monitoraggio 

dei metalli nei prodotti ittici nei tessuti chiave da un punto di vista ecotossicologico è quindi 

importante ai fini della sicurezza alimentare.  

Seppur in maniera diversa a seconda dell’elemento e delle differenti specie ittiche, l'organo principale 

di accumulo di metalli è il fegato per via del ruolo che svolge nel metabolismo di molti contaminanti 

(Castro-Gonzáles e Armenta, 2008).  

A tal proposito, molti studi (Jose et al., 2004; Dural et al., 2007; Eilser, 2010; Zhao et al., 2012) 

hanno messo in evidenza livelli molto elevati di metalli pesanti nel fegato di diverse specie marine. 

Tuttavia, l'importanza di tale informazione è legata soprattutto ad un interesse di tipo ambientale, in 

senso generale e/o legato alla ecofisiologia ed ecotossicologia delle specie studiate, mentre ai fini 

della sicurezza alimentare le concentrazioni epatiche non risultano particolarmente utili, poiché non 

si tratta generalmente di una parte edibile dell'animale e non per tutte le specie e non per tutti gli 

elementi in tracce sono noti i rapporti delle concentrazioni tra i tessuti. Maggior rilevanza assume 

quindi la conoscenza dei livelli degli elementi in tracce nel muscolo, poiché è la parte che viene 

consumata con la dieta. 

Risulta evidente quindi come sia di fondamentale importanza monitorare i livelli di tali elementi, ed 

in particolare dei metalli pesanti quali Hg, Cd e Pb presenti negli organismi acquatici in relazione ai 

limiti di legge che ne regolano l'assunzione in modo da minimizzare i rischi per l'uomo. 

A partire dal 2000, con il “Libro bianco sulla sicurezza alimentare” della Commissione Europea, la 

sicurezza degli alimenti è diventata una priorità strategica per l’Unione Europea, e negli anni è stato 

sviluppato un corpo normativo finalizzato ad assicurare i più alti standard di sicurezza alimentare in 

tutte le fasi della filiera dagli ambienti di produzione fino al consumatore. Secondo tale indirizzo, la 

Commissione ha stabilito, con il regolamento n. 1881/2006 del 19 dicembre 2006 e successive 

modifiche, i tenori massimi di vari contaminanti ammissibili nel muscolo di numerose specie ittiche 

di maggiore importanza commerciale, ai fini della vendita (Commission Regulation 1881/2006).  

Secondo tale logica l’esposizione a certi elementi tossici tramite il consumo di alimenti non può essere 

evitata, poiché naturalmente presenti nei prodotti alimentari, specificatamente in quelli ittici, però 

questa deve essere controllato nell’ambito di livelli di rischio accettabile. Il regolamento 1881/2006 

norma i livelli di Hg in molti prodotti della pesca, tenendo conto del livello occupato nella catena 

trofica e della dieta della specie presa in esame. È stato posto come tenore massimo di Hg pari 0,50 
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mg/kg di peso fresco per il muscolo di pesce e 1,0 mg/kg di peso fresco per il muscolo di particolari 

specie come marlin, squalo, tonno e tonnetto, pescespada e triglia. Una logica diversa è stata adottata 

per regolare il contenuto di cadmio nei prodotti ittici dato che questo elemento non è soggetto a 

biomagnificazione, anche se viene bioaccumulato a elevate concentrazioni nei tessuti di alcune 

specie. Di conseguenza i valori massimi consentiti per la commercializzazione in Europa sono di 0,10 

mg/kg peso fresco nelle specie seguenti: acciuga, sardina, tonno e tonnetto, pesce imperatore, anguilla 

e sarago; 0,25 mg/kg di Cd sono invece i livelli massimi nel muscolo di pescespada, 1,00 mg/kg per 

i cefalopodi eviscerati. Tutte le altre specie commercializzate devono rientrare entro 0,05 mg/kg di 

Cd in peso fresco. Il tenore massimo di Pb è stabilito a 0,30 mg/kg nel muscolo di pesce, a 1,00 nei 

cefalopodi senza visceri e a 1,50 nei molluschi bivalvi.  

Valutazioni differenti vanno fatte per il Se (vedi paragrafo successivo). 

Rischi e benefici per l’uomo 
Oltre ai valori limite stabiliti per legge per ogni prodotto della pesca, le principali autorità coinvolte 

nella protezione della salute a livello internazionale come ad esempio JECFA (joint FAO-WHO 

Expert Committee on Food Additivies) o l’EFSA (European Food Safety Authority) nel suo gruppo 

interno di esperti scientifici sui contaminanti nella catena alimentare (CONTAM, Panel on 

Contaminants in the Food Chain), hanno il compito di valutare periodicamente i possibili rischi per 

la salute umana derivanti dal consumo di prodotti alimentari. In ambito europeo gli strumenti di 

gestione del rischio si basano, quando le informazioni tossicologiche a disposizione su un dato 

contaminante sono sufficienti, su una dose giornaliera tollerabile TDI, (Tolerable Daily Intake) o più 

spesso su una TWI, ossia una dose settimanale tollerabile (Tolerable Weekly Intake). Il TWI per il 

MeHg è stato fissato nel 2004 a 1,6 μg/kg di peso corporeo abbassandolo in maniera significativa a 

quello definito in precedenza che si attestava a 3,3 μg/kg. Più recentemente il gruppo di esperti 

CONTAM ha abbassato il TWI per il MeHg a 1,3 μg/ kg (EFSA, 2012). Si tratta quindi di stime della 

quantità media di MeHg o di altri contaminanti espressa in mg/kg di peso corporeo (b.w.) che può 

essere ingerita nel periodo di tempo considerato (settimana, giorno) senza rischi per la salute durante 

il corso della vita. Per il Cd il TWI stabilito dall’EFSA è fissato a 2,5 μg/kg b.w., mentre per il Pb a 

25 μg/kg b.w. (Renieri et al., 2014). 

Un altro metodo largamente utilizzato per la stima del rischio non cancerogeno derivante 

dall’esposizione (in questo caso tramite ingestione) di prodotti ittici contaminati è il Target Hazard 

Quotient (THQ) dell’Environmental Protection Agency (EPA).  

In questo caso viene effettuata una comparazione tra il livello di esposizione per un dato contaminante 

e una Standard Reference Dose durante un determinato periodo temporale. Se il THQ così calcolato 
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è maggiore dell’unità allora è possibile che si possano verificare effetti non cancerogeni avversi sulla 

salute umana, altrimenti questa possibilità è negata.  

Tuttavia, più recentemente è stato visto che il solo apporto di Hg può essere inadeguato per accertare 

i potenziali effetti negativi da un'esposizione alimentare (Kaneko e Ralston, 2007) e come la 

conoscenza delle interazioni Hg-Se sia essenziale per valutare i rischi per l'uomo associati all'Hg 

alimentare. A questo proposito il Selenium Health Benefit Value (HBVSe) è un criterio di valutazione 

del rischio recentemente sviluppato per consentire di considerare contemporaneamente l'esposizione 

ad Hg e l'assunzione di Se nella dieta (Ralston et al., 2016), indicando la quantità di Se in eccesso 

rispetto al Hg presente negli alimenti in grado di prevenire e invertire gli effetti tossici del Hg. 

Bioaccessibilità degli elementi in tracce e simulazione della digestione umana 
La concentrazione totale di un elemento presente nel cibo, non fornisce tuttavia informazioni circa la 

sua biodisponibilità, ovvero la frazione che viene effettivamente assimilata dall’organismo, che può 

raggiungere così la circolazione sistemica (Cabañero et al., 2004) e svolgere quindi la propria attività 

sui sistemi biologici (Calatayud et al., 2015). In modo analogo anche l’effetto tossico causato dagli 

elementi in tracce non dipende dalla loro concentrazione totale nella matrice alimentare, ma è regolato 

dalla forma del metallo che può effettivamente interagire con i siti di legame biologici (Azenha e 

Vasconcelos, 2000). 

Il termine bioaccessibilità indica la frazione di una sostanza che è rilasciata da un alimento in seguito 

ai processi digestivi gastro-intestinali e che è potenzialmente disponibile per l’assorbimento (Pawlack 

et al., 2012).  

Sia la bioaccessibilità che la biodisponibilità, variano a seconda dell'alimento ingerito e dipendono 

da vari fattori come ad esempio il metodo di cottura utilizzato per la preparazione, le tecniche di 

conservazione e le caratteristiche chimico fisiche dell’elemento preso in esame (Cabañero et al., 

2004; Laparra et al., 2004). Determinare la bioaccessibilità di un elemento rispetto alla 

concentrazione totale presente in un dato alimento risulta importante perché fornisce informazioni 

più precise sia riguardo al suo reale valore nutritivo, se si tratta di elementi essenziali, sia riguardo al 

rischio per la salute umana, se si tratta di elementi tossici.  

Per determinare la bioaccessibiltà sono stati proposti sia metodi in vivo che in vitro (Moreda-Piñero 

et al., 2011). Quest’ultimi sono meno costosi, solitamente di rapida esecuzione e facilmente ripetibili 

con il controllo preciso delle condizioni sperimentali e si basano sulla simulazione della digestione 

umana.  

Non essendo ad oggi disponibile un metodo standardizzato (Bradley et al., 2017), in letteratura è 

possibile trovare varie tecniche per simulare la digestione, basate essenzialmente sull’applicazione di 
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metodi di estrazione sequenziale che prevedono da due a tre step, a seconda della matrice alimentare, 

al fine di riprodurre il processo digestivo umano a partire dalla bocca per arrivare all’intestino.  

Nel caso di simulazioni in vitro della digestione su muscolo di pesce come utilizzate nella presente 

ricerca, solitamente sono due gli step utilizzati: uno gastrico ed uno intestinale, escludendo per 

semplicità il primo step, quello orale, dal momento che l’enzima principale in esso presente è 

l’amilasi, che attacca gli zuccheri, e non certamente matrici proteiche.  

Durante la simulazione in vitro della digestione si procede tramite l’aggiunta sequenziale dei vari 

enzimi gastrici e intestinali, l’aggiustamento del pH e l’incubazione del campione in un bagno 

termostatato accoppiato a un agitatore dopo ogni step. La frazione solubile che si ottiene alla fine di 

questo processo, viene analizzata per determinare la presenza degli analiti di interesse e da qui, 

conoscendo la concentrazione totale nel campione, si procede con il calcolo della loro 

bioaccessibilità. 

Alcuni studi, infine, accoppiano la determinazione in vitro della bioaccessibilità con la stima della 

biodisponibilità facendo ricorso a colture cellulari, solitamente Caco-2 cells, isolate da un 

adenocarcinoma colorettale umano al fine di ricostruire in vitro un modello simile alla membrana 

intestinale e valutare in che misura le sostanze tossiche vengano effettivamente assorbite (Calatayud 

et al., 2015). 
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1.2 Composti organoclorurati 

A partire dalla seconda rivoluzione industriale, con lo svilupparsi dell’industria chimica, l’uomo ha 

iniziato a produrre composti di sintesi non presenti precedentemente in natura (xenobiotici, estranei 

alla vita), spesso caratterizzati da difficile degradazione e quindi lungi tempi di persistenza 

nell’ambiente, indicati come Contaminanti Organici Persistenti o POPs (Persistent Organic 

Pollutans). Tra questi i policlorobifenili (PCB) l’esaclorobenzene (HCB) e il 

diclorodifeniltricloroetano (DDT) con i suoi metaboliti sono considerati prioritari in molti comparti 

ambientali ed in particolare negli ambienti marini dove sono indagati ormai da molti anni (Corsolini 

et al., 2005; Storelli e Marcotrigiano, 2006; Vizzini et al., 2010). Questi composti xenobiotici sono 

caratterizzati dal possedere una lunga emivita e quindi dal persistere per molto tempo nell’ambiente 

(Jones e De Voogt, 1999). Queste sostanze chimiche lipofiliche sono capaci di concentrarsi nei tessuti 

adiposi degli organismi ed andare incontro a fenomeni di biomagnificazione determinando 

concentrazioni maggiori ai vertici delle reti trofiche (Suedel et al., 1994). Alla loro tossicità intrinseca 

nei confronti degli organismi, si sovrappone anche il rischio di una maggiore suscettibilità alle 

malattie degli esemplari che presentano alti livelli, in quanto questi composti possono agire come 

immunosoppressori (De Swart et al., 1994).  

Per questi motivi, i POPs rappresentano una preoccupazione per l'ambiente a livello internazionale; 

e quasi tutti gli organismi viventi sulla Terra contengono livelli misurabili di queste sostanze nei loro 

tessuti (FAO / OMS, 1993). 

Di seguito una breve trattazione dei contaminanti organoclorurati esaminati in questo studio. 

1.2.1 PCB 

Con il termine bifenili policlorurati o policlorobifenili (PCB) si indica una classe di composti 

aromatici clorurati usata a partire dal 1930 per diversi scopi industriali, la cui produzione è stata 

interrotta negli anni ’70 negli USA e negli anni ’80 in Europa. Dal 1954 al 1984 in Europa sono state 

prodotte circa 300.000 tonnellate di PCB. 

 
Figura 5 Struttura generale dei PCB 
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La loro struttura è composta da due anelli benzenici uniti da un legame singolo carbonio-carbonio. 

Gli atomi di idrogeno degli anelli che possono essere sostituiti da un atomo di cloro variano da uno a 

dieci per cui la formula chimica generale di questi composti (Fig. 5) è C12H (10-x-y) Cl (x + y), dove 

(x + y) è il numero di atomi di cloro sui due anelli. In relazione al loro numero ed alla loro disposizione 

si possono avere 209 diverse molecole o “congeneri” di PCB. Le posizioni di carbonio sono numerate 

da 1 a 6 su un anello e da 1 ′ a 6 ′ sull'altro. Le posizioni 2,2 ′, 6 e 6 ′ sono chiamate posizioni “orto”, 

le posizioni 3,3 ′, 5 e 5 ′ sono denominate “meta” mentre le posizioni 4 e 4 'sono chiamate “para”. Le 

specifiche caratteristiche chimico – fisiche dei PCB come l’elevata resistenza al calore, la resistenza 

agli acidi e alle basi, la non infiammabilità, sono state sfruttate in diverse applicazioni industriali, ed 

in particolare questi composti sono stati impiegati come fluidi dielettrici in trasformatori e 

condensatori, fluidi per il trasferimento di calore, componenti di vernici, ritardanti di fiamma, 

plastificanti, fungicidi e lubrificanti. Essendo chimicamente stabili e debolmente biodegradabili i 

PCB vengono classificati come inquinanti organici persistenti (POPs), ed in conseguenza di un vasto 

impiego a livello industriale e commerciale nonché di smaltimenti impropri sono tutt’ oggi 

contaminanti ambientali ubiquitari. Essendo sostanze lipofiliche, con una bassa solubilità in acqua e 

quindi con alti valori di coefficienti di ripartizione ottanolo/acqua questi composti organoclorurati 

tendono a concentrarsi nei sedimenti, in particolare quelli marini e da qui possono bioaccumularsi 

nelle reti trofiche (Borgå et al., 2001), andando a ripartirsi principalmente nei grassi animali (Bernard 

et al., 2002). La persistenza dei PCB nell'ambiente e negli organismi aumenta con il numero di atomi 

di cloro. Più alto è il numero di atomi di cloro di un congenere, più lenta è la sua eliminazione e più 

lunga è la sua persistenza in un organismo. I PCB hanno una forte tendenza alla biomagnificazione, 

con un aumento progressivo delle concentrazioni passando da un organismo di un livello trofico più 

basso ad uno di un livello superiore (Oliver e Niimi, 1988; Bayarri et al., 2000). La tossicità cronica 

dei PCB, dimostrata su animali di laboratorio e sull’uomo in seguito ad esposizione occupazionale e 

accidentale, varia considerevolmente a seconda dei diversi congeneri considerati e si esplica in linea 

generale attraverso disordini cutanei, perdita di peso, danni epatici, disfunzioni endocrine e 

riproduttive ed è dovuta principalmente al carico cumulativo presente nei tessuti (Leo e Biocca, 

1978). 

Sulla base di prove sufficienti di cancerogenicità nell'uomo e negli animali da esperimento, la IARC 

ha classificato i PCB come cancerogeni per l'uomo (Gruppo 1) (IARC, 2016). 

 Di grande rilevanza da un punto di vista tossicologico sono i dodici congeneri di PCB 

approssimativamente stereoisomeri della 2,3,7,8-tetraclorodibenzodiossina (TCDD), i cosiddetti 

PCB diossino - simili (Fig. 6), che hanno dimostrato gradi di tossicità paragonabili, anche se inferiori, 

rispetto a quelli della 2,3,7,8-TCDD. Gli effetti tossici dei PCB diossino - simili, si esplicano 
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attraverso il legame al recettore arilidrocarburico (AhR) e dipendono dalla loro capacità di assumere 

una configurazione planare diossino - simile, possibile solo quando le posizioni orto sono non-

sostituite o sostituite con un solo atomo di cloro (PCB non orto o mono-orto sostituiti). Il rischio per 

la salute umana e animale derivante dall’esposizione a PCB diossino - simili viene generalmente 

valutato esprimendo la loro concentrazione totale in equivalenti di diossina (TEQ), ovvero 

moltiplicando la concentrazione di ciascun congenere per il corrispondente fattore di tossicità 

equivalente (TEF) che esprime la tossicità del congenere rispetto a quello della 2,3,7,8-TCDD. Dalla 

somma dei diversi TEQ, presupponendo che gli effetti tossici dei singoli congeneri siano additivi, si 

ottiene un unico dato che indica a quanta TCDD equivalgano i congeneri dosati (Van den Berg et al., 

2006). I valori dei TEF sono specie-dipendenti e sono stati determinati per i mammiferi e, più di 

recente, per uccelli e pesci (Giesy et al., 1998). 

 
Figura 6 Struttura dei PCB diossino – simili 

 
Uno tra i maggiori effetti tossici dei PCB diossino - simili è senza dubbio l’attività di distruttori 

endocrini che si esplica mediante l’alterazione dei livelli ormonali tiroidei, androgeni ed estrogeni.  

Tali effetti si manifestano attraverso vari meccanismi: down-regulation del recettore per gli estrogeni 

(ER), interferenza tra il ligando e il recettore ER e/o l’induzione dei sistemi enzimatici mono-

ossigenasi CYP-450 dipendenti coinvolti nel metabolismo dell’estradiolo.  

In particolare, è stato osservato come l’alterazione dei livelli estrogenici porti a disfunzioni 

riproduttive quali alterazione della sex ratio, riduzione della fertilità o patologie estrogeno-correlate 

come l’endometriosi (Ahlborg et al., 1995; Mocarelli et al., 1996; Porpora et al., 2006).  

I PCB non diossino – simili invece non si legano al recettore AhR e non mostrano gli effetti tossici 

tipici dei congeneri diossino - simili. Tuttavia, per molti di questi congeneri è stata dimostrata attività 

immunotossina, capacità di interferire con l’omeostasi endocrina nonché effetti tossici a carico del 

sistema nervoso in fase di sviluppo e sulle funzioni dei neurotrasmettitori. 

Inoltre i PCB possono subire l'idrossilazione e divenire in tal modo OH-PCB sia attraverso 

meccanismi naturali che antropogenici, compreso il metabolismo degli organismi viventi, le reazioni 
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con le specie di ossigeno reattivo atmosferico e la trasformazione in impianti di trattamento delle 

acque reflue (Totten et al., 2002; Ueno et al., 2007). Di conseguenza, i derivati idrossilati dei PCB 

sono stati rilevati nella maggior parte dei comparti dell'ecosistema (Ueno et al., 2007). Anche il primo 

passo del metabolismo dei PCB da parte di organismi superiori comporta spesso l'ossidazione da parte 

del sistema citocromo P-450, con la formazione di derivati idrossilati (OH-PCB) anch’essi tossici 

(Letcher et al., 2000; Kitamura et al., 2005). Infine occorre ricordare che l’esposizione umana ai PCB 

avviene soprattutto attraverso la dieta ed in particolare attraverso il consumo di pesce e prodotti ittici 

in generale (Alcock et al., 1998; Harrison et al., 1998), e da questo punto di vista i PCB non diossino 

simili sono i congeneri più importanti a livello di esposizione perché i più abbondanti negli alimenti 

(EFSA, 2005). 

1.2.2 DDT 

Il diclorodifeniltricloroetano (DDT) è un composto chimico organoclorurato, sintetizzato per la prima 

volta nel 1874 e immesso in commercio come insetticida a partire dagli anni ‘40.  

La struttura chimica del DDT consente l’esistenza di svariate forme isomeriche.  

 

 
Figura 7 Struttura del pp’ DDT 
 

L’ utilizzo del DDT ha raggiunto l’apice nella seconda guerra mondiale quando è stato impiegato 

efficacemente contro le zanzare, vettori della malaria e della febbre gialla, contro le pulci, vettori 

della peste e contro i pidocchi vettori del tifo esantematico. Dopo la pubblicazione, nel 1962, del libro 

di Rachel Carson Primavera silenziosa, dove si affermava come il DDT ed altri insetticidi usati 

massicciamente dagli agricoltori stessero avvelenando l'ambiente e rappresentando una minaccia per 

la salute umana ed in seguito a svariate battaglie del neonato movimento ambientalista, le norme 

sull’impiego del DDT come pesticida sono diventate via via più restrittive e dal 1986 l’uso del 

prodotto è stato vietato nell’UE. Attualmente, pur essendo bandito nella maggior parte dei paesi del 

mondo, il DDT continua a essere usato per il controllo dei vettori, soprattutto nelle zone colpite da 

malaria endemica. 



28 
 

Caratterizzato da elevata tossicità ad alta persistenza, conseguente soprattutto ad una limitata 

reattività nei confronti della luce e delle altre sostanze chimiche e alla sua bassissima solubilità in 

acqua, il DDT, dopo essere stato immesso nell'ambiente, permane a lungo nel suolo, dove viene 

lentamente degradato dai microrganismi in DDE (diclorodifenildicloroetilene) e DDD 

(diclorodifenildicloroetano). Il DDT e i suoi prodotti di degradazione, possono poi percorrere lunghe 

distanze contaminando in tal modo tutti i comparti ambientali (aria, acqua, suolo e biota).  

In particolare, negli organismi il DDT viene metabolizzato, in seguito ad una ossidazione enzimatica 

CYP-450 dipendente, principalmente a DDE, che si accumula nei tessuti grassi e biomagnifica lungo 

le reti trofiche. 

I principali organi bersaglio del DDT sono il sistema nervoso e il fegato (Bloomquist, 1996; Harada 

et al., 2016), tuttavia il DDT e i suoi metaboliti hanno inoltre effetti avversi sui livelli ormonali, sul 

sistema immunitario e riproduttivo (Milston et al., 2003; Papoulias et al., 2003 Garcia – Reyero et 

al., 2006). 

Il DDT e i suoi prodotti di degradazione sono inoltre considerati distruttori endocrini (Debier et al., 

2005) come dimostrato da Edmunds et al. (2000) in esperimenti sul pesce medaka (Oryzias latipes) 

in cui, in conseguenza all’ esposizione da DDT delle uova si è avuta la reversione del sesso da maschio 

a femmina.  

La principale modalità di esposizione umana a questi composti è la dieta; i frutti di mare, i pesci e la 

carne sono le maggiori fonti alimentari di questi contaminanti per parte della popolazione mondiale 

(Turci et al., 2010) e la IARC ha classificato il DDT tra i possibili cancerogeni per l’uomo (gruppo 

2B) (IARC, 1991). 

1.2.3 Esaclorobenzene 

L’esaclorobenzene (HCB) è un idrocarburo sintetizzato per la prima volta nel 1945 che presenta una 

struttura costituita da un anello benzenico esaclorosostituito (Fig. 8) ed è stato per lungo tempo 

utilizzato in ambito agricolo principalmente come fungicida per l’immagazzinamento dei cereali.  

 

 
Figura 8 Struttura dell’esaclorobenzene 
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Il suo impiego è proseguito fino agli anni ‘70, quando divennero evidenti gli effetti avversi 

sull’ambiente e sulla salute umana. Attualmente l’HCB viene immesso nell’ambiente come 

sottoprodotto di alcuni processi industriali e dell'incenerimento dei rifiuti urbani o come impurezza 

nel corso della produzione di alcuni pesticidi Barbera, 2005. 

Diffusamente distribuito nell’ambiente, l’HCB è tra gli inquinanti ambientali più persistenti (Beyer, 

et al., 2000) e tra i POPs quello maggiormente soggetto al fenomeno del trasporto atmosferico a lunga 

distanza. L’HCB è stato classificato dalla IARC come possibile cancerogeno per l’uomo (Gruppo 2B) 

ed è stata inoltre evidenziata un’attività di distruttore endocrino (IARC, 2006). 
 

 

1.3 Biomarkers 

Uno dei problemi più importanti da affrontare negli studi ecotossicologici riguarda la valutazione del 

rischio tossicologico di composti inquinanti sulle comunità naturali.  

La sola valutazione dei livelli di contaminanti nei tessuti di un organismo non permette di evidenziare 

il grado di esposizione e gli effetti che la contaminazione provoca su di esso. La moderna 

ecotossicologia, per affrontare queste problematiche, ha gradualmente affiancato alle indagini basate 

sulla stima dei livelli di contaminanti negli organismi un nuovo approccio metodologico basato sulla 

valutazione delle risposte che un organismo, una popolazione o una comunità naturale può generare, 

nei confronti di uno stress chimico ambientale. Ciascuna di queste risposte viene comunemente 

definita come biomarker, e rappresenta un segnale integrato del livello di contaminazione di una 

determinata area e, di conseguenza, costituisce un indicatore del livello di rischio tossicologico a cui 

una determinata popolazione naturale può essere sottoposta (Payne e al., 1977; Bayne et al., 1985; 

McCarthy e Shugart, 1990). 

Depledge e Fossi (1994) definiscono un biomarker ecotossicologico come “... quella variazione 

biochimica, cellulare, fisiologica, o comportamentale, che può essere misurata in un tessuto, in un 

fluido biologico o a livello dell’intero organismo (individuo o popolazione) che da evidenza di 

esposizione e/o effetto ad uno o più composti inquinanti e/o radiazioni”.  

Tale variazione può fornire informazioni sia sull'ampiezza della risposta dell'organismo in funzione 

dell'entità dell'esposizione a un tossico, che può essere dovuta a un singolo contaminate o più 

frequentemente a una miscela di essi, sia sulla connessione fra effetti biologici e livelli di 

contaminazione ambientale. 
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Le diverse risposte biologiche che l'organismo genera nei confronti di un insulto chimico 

rappresentano quindi potenziali biomarkers utilizzabili in indagini ecotossicologiche (Bayne et al., 

1985; McCarthy et al., 1990). 

Uno dei concetti fondamentali su cui si basa questo nuovo approccio metodologico riguarda 

l’intercorrelabilità degli effetti di un contaminante ai vari livelli di organizzazione strutturale (Bayne 

et al., 1985). Quando un contaminante penetra in un ecosistema, può infatti provocare una serie di 

alterazioni a diversi livelli strutturali, che partendo dal danno molecolare, attraverso la complessità 

dei livelli di organizzazione biologica, giungono fino ai livelli strutturali più alti come quelli di 

popolazione o comunità. 

A tal proposito, un aspetto di fondamentale importanza nell’utilizzo dei biomarkers riguarda 

l'individuazione del bersaglio primario dell'azione di un contaminante, ovvero della sua tossicità 

primaria. Quest’ultima generalmente si esplica, in prima istanza a livello biochimico e molecolare 

(modificazioni di attività enzimatiche, alterazioni a livello del DNA, ecc.) e si può riscontrare, 

attraverso un meccanismo a cascata, ai livelli successivi dell'organizzazione gerarchica, organello, 

cellula, tessuto, organismo, fino a giungere a livello di popolazione. 

L’utilizzo dei biomarker quindi ha un duplice obiettivo: 

 diagnosticare attraverso lo studio di risposte immediate (induzione sistemi detossificanti, 

inibizione attività enzimatiche, formazione prodotti metabolici, alterazione del DNA) il tipo ed i 

livelli di contaminanti o le miscele di composti ai quali un organismo è sottoposto;  

 prevedere, in funzione della intercorrelabilità degli effetti ai vari livelli di complessità strutturale, 

il verificarsi di effetti negativi sugli organismi a lungo termine (cancerogenesi, alterazioni 

patologiche, diminuzione delle capacità riproduttive) (McCarthy e Shugart, 1990; Fossi, 1991) e 

anche su scala ecologica (Peakall e Shugart, 1993; Fossi e Leonzio 1994; Fossi 1998; Fossi 2000). 

I vantaggi che si possono avere attraverso l’utilizzo dei biomarkers rispetto ai convenzionali metodi 

di biomonitoraggio ambientale sono invece: 

 fornire una risposta "integrata" dell'esposizione complessiva delle comunità naturali, 

considerando sia la sommatoria delle diverse vie di assunzione che dell'esposizione nel tempo 

entro un determinato range spaziale; 

 dare un segnale "integrato" dell'insieme delle interazioni tossicologiche e farmacologiche 

della miscela di composti a cui è sottoposto l'organismo; 

 fornire una risposta immediata all'esposizione al tossico permettendo di prevedere l'effetto 

negativo a lungo termine; 
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 indicare l'effetto ecologico a lungo termine di un contaminante a seconda se l'organismo 

risulta esposto (o no) ad un livello di contaminazione che eccede i livelli di normale omeostasi 

o compensazione. 

I biomarkers vengono comunemente classificati secondo il significato del loro segnale tossicologico 

in:  

 biomarkers di esposizione, ovvero tutte le risposte di un organismo, ai diversi livelli di 

complessità strutturale, che indicano l’esposizione ad un composto chimico o ad una classe di 

composti chimici, ma che non forniscono nessuna indicazione sui reali effetti tossici 

sull’organismo.  

 biomarkers di effetto, ovvero sono tutte quelle risposte che indicano sia l'esposizione a un 

composto tossico che il suo effetto tossicologico.  

 

Un’ altra classificazione che in genere viene fatta è in funzione della specificità dei biomarkers in 

risposta agli agenti inquinanti (Peakall e Shugart, 1993) e si suddividono in: 

 biomarkers generali, che comprendono quelle risposte dell’organismo a livello molecolare, 

cellulare e fisiologico, che non possono essere direttamente ricondotte a una sola classe di 

contaminanti, ma che indicano lo stato generale di stress dell’organismo (indici somatici, 

disordini immunitari).  

 biomarker specifici, ossia quelle risposte molecolari e biochimiche che si manifestano in un 

organismo a seguito dell’esposizione a una specifica classe di contaminanti. 

I biomarkers utilizzati in questo studio sono la valutazione dell'attività delle monoossigenasi a 

funzione mista (MFO) e la valutazione dell’analisi delle anomalie eritrocitarie negli eritrociti (ENA 

assay). Di seguito è presentata una breve descrizione dei biomarkers utilizzati e del loro significato 

tossicologico. 

1.3.1 Il sistema delle monoossigenasi a funzione mista 

Il sistema delle monoossigenasi a funzione mista rappresenta il principale meccanismo di difesa da 

sostanze tossiche del regno animale. È stato ipotizzato che questo sistema enzimatico abbia avuto 

origine 400 milioni di anni fa in un procariote ancestrale per la difesa da tossine naturali (animal-

plant warfare) e si sia diversificato con l’evoluzione e disposto in tutti gli esseri viventi (Lewis, 1996). 

Negli organismi superiori il sistema MFO è localizzato principalmente a livello del reticolo 

endoplasmatico liscio delle cellule epatiche ed il suo nucleo funzionale è rappresentato da 

un’emoproteina, il citocromo P450 (CYP), che è composto da una porzione proteica (apoproteina) ed 

una porzione prostetica responsabile del processo ossidativo (il gruppo eme). La regione proteica è 
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altamente specifica e fornisce i siti attivi di legame per il composto, mentre il gruppo prostetico, che 

presenta un atomo di ferro in grado di legare ossigeno svolge una importante funzione ossidante verso 

i composti lipofilici inserendo in questa molecola gruppi funzionali come -OH, -SH e -COOH 

rendendo la molecola di partenza più idrosolubile. Il metabolismo di un substrato esogeno o endogeno 

è caratterizzato da due tipi di reazioni: reazioni di fase I e di fase II. Le reazioni che avvengono in 

fase I, mediate dal complesso del citocromo P450, portano all’inserimento nella molecola di gruppi 

funzionali (-OH, -SH o -COOH); in fase II si ha la coniugazione del substrato ad enzimi endogeni 

quali glutatione, acido glucuronico, solfato o altro gruppo polare. 

In alcuni casi il processo di biotrasformazione operato dagli enzimi di fase I può portare alla 

formazione di composti reattivi, più tossici del composto di partenza, che invece di essere eliminati 

si legano a strutture cellulari causando danno alle cellule; un esempio è il caso del benzo(a)pirene che 

viene trasformato dagli enzimi della fase I in 3-idrossibenzopirene il quale ha la capacità di formare 

addotti sul DNA.  

Il sistema delle monoossigenasi a funzione mista presenta due caratteristiche importanti che lo 

rendono adatto all’uso come biomarker: 

 è substrato-inducibile, ossia la presenza di determinati contaminanti ambientali stimola la 

sintesi di nuove proteine funzionali  

 è substrato-specifico, cioè una determinata classe di composti inquinanti è responsabile 

dell’induzione di una sola classe enzimatica.  

Il citocromo P450 è composto da più di 300 isoforme, suddivise in 36 diverse famiglie, ognuna delle 

quali è caratterizzata da una peculiare substrato-specificità. Per esempio gli IPA o i PCB coplanari, 

essendo molecole a struttura planare, inducono in maniera specifica il CYP450 1A. Altri composti 

come alcuni insetticidi organoclorurati, quali DDT, aldrina e lindano, avendo struttura globulare, 

inducono invece la famiglia dei CYP450 2B. Numerose metodologie vengono impiegate per lo studio 

dell’induzione del sistema MFO (sistemi enzimatici di fase I): tra queste i dosaggi enzimatici per la 

valutazione di alcune attività enzimatiche quali l’attività dell’etossiresorufina-O-deetilasi (EROD) e 

la benzo(a)pirene monoossigenasi (BPMO) rappresentano sicuramente le più diffuse. 

1.3.2 ENA assay 

Le sostanze chimiche e/o gli agenti fisici che hanno la capacità di causare la perdita dell’integrità 

strutturale e funzionale del DNA, compromettendo in tal modo la corretta trasmissione delle 

informazioni alle generazioni successive, vengono definite genotossiche (Shugart, 2000). 

L’azione genotossica si esplica in primo luogo nella formazione di addotti (Gil e Pla, 2001) che può 

avvenire per la formazione di un legame covalente direttamente tra il composto tossico e il DNA 
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oppure, tramite attivazione metabolica del composto con conseguente formazione di composti 

elettrofili altamente reattivi con i siti nucleofili del DNA. Successivamente, si può avere la creazione 

di modificazioni secondarie come rotture a singolo e doppio filamento del DNA, ossidazione delle 

basi e cross-link fra DNA e proteine (Zward et al., 1999). Se non si ha un incremento nei meccanismi 

di riparazione, le modificazioni strutturali nel DNA si stabilizzano e le cellule colpite mostrano 

conseguentemente funzioni alterate che possono portare ad una loro proliferazione incontrollata ed 

infine alla carcinogenesi (Steinert, 1999; Lee e Steinert, 2003). Inoltre quando le cellule si dividono, 

il danno causato dai composti genotossici porta a mutazioni del DNA e possibili alterazioni nelle 

generazioni successive (Gil e Pla, 2001). I danni al DNA sopra descritti possono essere causati 

direttamente o indirettamente da diverse classi di contaminanti quali IPA, PCB, diossine, metalli 

pesanti, dai ROS, dalle radiazioni UV e dai raggi X e γ.  

L’ENA assay (ErythrocyteNuclear Abnormalities), analisi delle anomalie eritrocitarie, è una variante 

del test del micronucleo che negli ultimi anni è diventato uno strumento supplementare ad esso per 

quanto riguarda gli studi di ecotossicologia (Çavas et al., 2005). Tale metodologia permette di 

valutare non solo la presenza del micronucleo ma anche le varie alterazioni nelle forme dei nuclei 

delle cellule degli eritrociti maturi: lobati, kidney e segmentati che potrebbero portare alla loro 

frammentazione e alla formazione dei micronuclei. In particolare, il nucleo di tipo lobato è 

caratterizzato da una forma ameboide, il nucleo kidney si presenta con la tipica forma di un rene 

mentre il segmentato ha una strozzatura del nucleo (Fig. 9). 

Queste anomalie sono state individuate per la prima volta da Carrasco et al. (1990) in eritrociti di 

pesci esposti a sostanze genotossiche sebbene i meccanismi responsabili della formazione di queste 

anomalie siano ancora sconosciuti (Silva Souza e Fontanetti, 2006). 

 

 
Figura 9 Nucleo normale di eritrocita di pesce (a), nucleo lobato (b, c), kidney (d), segmentato (e) e micronucleo (f). 
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1.3.3 Le Esterasi 

Le esterasi sono enzimi appartenenti alla classe delle idrolasi che svolgono principalmente la 

funzione di catalizzare l’idrolisi di un legame esterico su specifici substrati che solitamente 

funzionano da neurotrasmettitori. Ad esempio, l’acetilcolinesterasi (AChE) celebrale, svolge un ruolo 

di grande importanza in molti organismi, tra cui l'uomo, idrolizzando il principale neurotrasmettitore, 

l’acetilcolina, in acido acetico e colina e regolando in tal modo il corretto funzionamento del sistema 

nervoso. Tuttavia, le esterasi possono legarsi a composti xenobiotici diversi da quelli con cui 

interagiscono fisiologicamente; come ad esempio gli insetticidi organofosforici (OPs) e i carbammati 

(CBs) o gli IPA (Casini et al., 2006) provocando di conseguenza un’alterazione della trasmissione 

dell’impulso nervoso. A seconda del tipo di interazione che si instaura tra questi contaminanti 

ambientali e le esterasi, queste si possono suddividere in: 

· esterasi di tipo A che idrolizzano i composti xenobiotici sopra menzionati favorendone la 

metabolizzazione e l’eliminazione da parte degli organismi; 

· esterasi di tipo B che legandosi a tali xenobiotici attraverso un “legame suicida” vengono bloccate 

e rese incapaci a svolgere la loro normale funzione fisiologica.  

A questa ultima classe appartengono l’acetilcolinesterasi (AChE), la butirrilcolinesterasi (BChE) e la 

carbossilesterasi (CbE). In seguito all’ esposizione ad insetticidi organofosforici, carbammati ed IPA 

si può manifestare perciò un’inibizione, irreversibile o reversibile, dell’attività dell’AChE che porta 

all’ accumulo di acetilcolina a livello delle sinapsi nervose con conseguente generazione di sintomi 

di tremore, disfunzioni motorie ed in casi estremi la morte. Le esterasi di tipo A sono più presenti nei 

mammiferi, rispetto ad uccelli, rettili, anfibi e pesci; infatti la sensibilità a OPs e CBs nei vari 

organismi è diversa. Da studi svolti su esemplari di Gallotia gallota, un rettile delle Isole Canarie 

(Fossi et al., 1995), è stata dimostrata l’esistenza di una correlazione statisticamente significativa tra 

l’inibizione dell’AChE cerebrale e quella della BChE plasmatica. In questo modo inibizione 

dell’AChE e, conseguentemente, il rischio tossicologico, può essere stimato valutando l’inibizione 

della BChE attraverso un semplice prelievo di sangue. La valutazione dell’attività della BChE nel 

plasma rappresenta quindi un importante biomarker non distruttivo di effetto indiretto (Fossi, 2000) 

per studiare organismi come rettili, uccelli e pesci sottoposti all’esposizione di composti neurotossici 

(Fossi, 1998; Chuiko et al., 2003; Fasulo et al., 2010). 
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2. L’aguglia imperiale 
 

Regno: Animalia 

Phylum: Chordata 

Classe: Actinopterygii 

Ordine: Perciformes 

Famiglia: Istiophoridae 

Genere: Tetrepturus belone 

Specie: Tetrapturus belone (Rafinesque, 1810) 

Sinonimi: Histiophorus belone (Rafinesque, 1810) 

 Makaira belone (Rafinesque, 1810) 

 Scheponopodus prototypus (Canestrini, 1872) 

 Skeponopodus typus (Nardo, 1833) 

 Tetraplurus belone (Rafinesque, 1810) 

 Tetrapterurus belone (Rafinesque, 1810) 

 Tetrapterus belone (Rafinesque, 1810) 
 

 

 

 

 

 

Figura 10 Areale di distribuzione dell’aguglia imperiale (da Fishbase, 2019) 
 

L’aguglia imperiale (Tetrapturus belone) è un predatore pelagico appartenente alla famiglia degli 

Istiophoridae le cui dimensioni possono essere notevoli raggiungendo in alcuni casi i 2 m di 

lunghezza e i 70 kg di peso (Nakamura, 1985).  

L’aguglia imperiale è l'Istioforide più comune nel bacino centrale del Mediterraneo e, per quanto se 

ne sappia, completa il suo ciclo di vita all'interno di questo mare (Fig. 10). 
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Le conoscenze su questa specie sono ad oggi limitate all’aspetto macroscopico e ad alcuni particolari 

riguardanti il suo stile di vita.  

Macroscopicamente questa specie è caratterizzata da un corpo allungato e compresso e da due 

differenti colorazioni, blu-nera sul dorso e bianca sul petto, nettamente distaccate tra loro. Le 

caratteristiche anatomiche principali sono di seguito brevemente indicate: 

 

 Mascella superiore prolungata in un rostro corto e sottile, pari in lunghezza a circa il 18% 

della lunghezza del corpo, rotondo in sezione trasversale. 

 Profilo della testa pressoché dritto tra la regione preorbitale e l'origine della prima pinna 

dorsale.  

 Pinna pettorale stretta e corta. 

 Prima pinna dorsale lunga e alta per tutta la sua lunghezza. 

 Pinne pelviche lunghe circa il doppio della lunghezza della pinna pettorale. 

 Punte della prima pinna dorsale e della prima anale arrotondate. 

 Due pinne anali separate, la prima composta 11-15 raggi e la seconda da 6-7 raggi. 

 Spine dorsali: 39-46 raggi nella prima pinna, 5-7 raggi nella seconda pinna. 

 Apertura anale situata molto avanti rispetto all’origine della prima pinna anale.  

 Vertebre: 12 precaudali e 12 caudali. 

 

Pochi dettagli sono conosciuti circa i meccanismi di riproduzione di questa specie che 

presumibilmente avviene nella stagione primaverile-estiva (Potoschi, 2000), ipotesi confermata dal 

rinvenimento, a maggio di uova fecondate nel plancton nello Stretto di Messina (Spartà, 1953), e 

dalla cattura di esemplari giovani a ottobre. L’aguglia imperiale è una specie di tipo “batch spawner”, 

ovvero deposita le uova in più di una singola occasione durante una stagione di riproduzione. 

Le uova vengono deposte molto probabilmente direttamente nel mare dove avviene la fecondazione. 

Come riportato per altri Istiophoridae (Vaske et al., 2011), è plausibile che l’aguglia imperiale abbia 

un elevato metabolismo, come ipotizzato più nello specifico per il genere Tetrapturus (Brill, 1996). 

Poco si sa sulla sua durata di vita, anche se è presumibile che essa non si discosti molto da quella 

riportata per altri Istiophoridae più conosciuti come Istiophorus platypterus, ovvero circa 10 anni 

(Fishbase, 2019), anche se un’indagine preliminare (Potoschi, 2000) indicherebbe età anche inferiori.  

È una specie epipelagica che nuota abitualmente fino a circa 200 m di profondità, generalmente al di 

sopra del termoclino, e si nutre sostanzialmente di altri pesci epipelagici come belonidi, sardine, 

carangidi, sgombri e ma anche di cefalopodi (Tab. 1, Fig. 11) che probabilmente cattura sfruttando le 

migrazioni verticali notturne di questi ultimi (Castriota et al., 2008). Da un confronto tra i contenuti 
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stomacali di T. belone con quelli del pescespada X. gladius Romeo et al. (2008) hanno osservato come 

vi sia un partizionamento delle risorse tra le due specie, legata più al diverso habitat dei due predatori, 

piuttosto che alla disponibilità di cibo. Infatti il pescespada potendo effettuare migrazioni verticali 

nella colonna d’acqua, fino a 800 m di profondità, può nutrirsi anche di specie mesopelagiche, mentre 

l’aguglia imperiale, come detto non va oltre i 200 m e quindi ha un’alimentazione prettamente 

epipelagica. 

 
Tabella 1 Frequenza percentuale di presenza (%F), di abbondanza (%N), di peso (%W) e indice di importanza relativa 
(IRI) per i diversi tipi di prede di T. belone. Dati da Romeo et al. (2009). 

Taxa Specie %F %N %W %IRI 

Cefalopodi      
Ancistrocheiridae Ancistrocheirus lesueri 5,66 1,33 0,01 0,16 

Cephalopoda (becchi) N.I*  3,77 1   
Cephalopoda N.I*  1,89 0,33 0,01 0,01 

Histioteuthidae Histioteuthidae     
  Histioteuthidae (becco) 1,89 0,33   
  Histioteuthis bonnellii (becco) 5,66 2   
Ommastrephidae Illex coindettii 5,66 1,67 3,12 0,58 

  Illex coindettii (becco) 9,43 3,67   
  Todarodes sagittatus (becco) 3,77 1   
Thysanotheutidae Thysanoteuthis rhombus (becco) 1,89 0,33   
Tremoctopodidae Tremoctopus violaceus 1,89 0,33 0,16 0,02 

  Tremoctopus violaceus (becco) 7,55 4,33   
Idrozoi      
Diphyidae  1,89 1,67 0 0,07 

Osteitti      
Belonidae Belone belone 33,96 23 31,4 39,6 

  Belone svetovidovi 1,89 0,33 0,14 0,02 

  Belone spp. 7,55 5,33 2,26 1,23 

Carangidae Seriola dumerili 1,89 0,33 0,36 0,03 

  Trachurus spp. 3,77 1 0,56 0,13 

Clupeidae Alosa spp. 3,77 1,67 1,43 0,25 

  Sardina pilchardus 1,89 0,33 0,01 0,01 

  Sardinella aurita 32,08 15,67 37,49 36,55 

Coriphaenidae Coryphaena hippurus 5,66 1,33 8,29 1,17 

Engraulidae Engraulis encrasicolus 11,32 11 5,89 4,1 

Scombridae Scomber japonicus 3,77 0,67 1,48 0,17 

 Scombridae N.I*  3,77 0,33 2,02 0,19 

Scomberesocidae Scomberesox saurus 7,55 1,67 1,84 0,57 

Sparidae Oblada melanura 1,89 0,33 0,22 0,02 

Teleostea N. I*  32,08 18,67 3,3 15,11 

Tunicati      

Salpidae   1,89 0,33 0 0,01 
*N.I = non identificati 
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Figura 11 Elaborazione grafica della composizione della dieta (%N) di T. belone (dati da Romeo et al., 2009). 
 

T. belone vive in banchi numerosi sia per affrontare meglio grossi predatori come squali e pescespada, 

sia per massimizzare l'efficacia della predazione e soddisfare la propria elevata richiesta energetica, 

e per questo stesso motivo risulta relativamente abbondante nella zona dello stretto di Messina (De 

Sylva, 1975), dove le sue prede sono ampiamente distribuite.  

Negli ultimi anni, tuttavia l’aguglia imperiale ha modificato il proprio areale spingendosi più a nord, 

in mari più freddi come il Tirreno probabilmente in seguito all’aumento delle temperature del 

Mediterraneo (Fishbase, 2019). 

In ogni caso, soprattutto nel Nord – Est della Sicilia questa specie viene catturata accidentalmente 

durante le battute di pesca di tonno e pescespada, generalmente tramite l’uso di arpioni e consumata 

dagli abitanti locali. 

La pesca mediante l'arpione è un sistema conosciuto fin dall'antichità. Le imbarcazioni che la 

eseguono sono chiamate feluche (Fig. 12), sono lunghe circa 22 metri e sono provviste di un albero 

di avvistamento di 25 metri e di una passerella prodiera lunga 30 metri. Dopo l'avvistamento, la barca 

deve iniziare l'inseguimento per portarsi a una distanza utile per il lancio dell'arpione, che è il compito 

dell’arpionatore, appostato sulla passerella di prua. L’aguglia imperiale è come detto ad oggi 

consumata solo localmente, tuttavia considerando che gli stock dei grandi predatori pelagici come il 

tonno e il pescespada stanno diminuendo (Myers e Worm, 2003), a causa dell'elevata domanda da 

parte dei mercati ittici globali, fenomeno ben noto come "overfishing" (FAO, 2011), e alcune specie 

finora di scarso interesse commerciale come l’aguglia imperiale possono rappresentare un'importante 

risorsa alternativa per il consumo umano nel prossimo futuro. 
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3. Scopo del lavoro 
 

Il presente studio si propone come obiettivo generale di contribuire ad ampliare le conoscenze 

ecotossicologiche sull’aguglia imperiale, Tetrapturus belone una specie raramente indagata in 

letteratura anche in relazione al consumo umano. 
 

In dettaglio, quindi, gli obiettivi specifici della presente ricerca possono essere delineati nei punti di 

seguito indicati. 

 Valutare in questa specie, le concentrazioni e la distribuzione degli elementi in tracce, quali 

Hg, Cd, Pb e Se nel fegato e nel muscolo. 

 Confrontare dati ottenuti con quelli riscontrati in altre specie appartenenti alla famiglia 

Istiophoridae in altri grandi predatori pelagici del Mediterraneo, come T. thynnus e X. gladius. 

 Valutare possibili meccanismi di regolazione e detossificazione dei vari elementi, 

principalmente attraverso le relazioni mercurio – selenio. 

 Effettuare una valutazione del rischio potenziale per la salute umana dovuto al consumo della 

specie legato al mercurio, anche attraverso la stima in vitro della bioaccessibilità di mercurio 

e selenio.  

 Valutare i livelli di composti organoclorurati (PCBs, DDTs e HCB).  

 Valutare l’esposizione di Tetrapturus belone ai contaminanti lipoaffini mediante la 

determinazione dell’induzione delle attività del sistema delle monossigenasi a funzione mista 

(MFO). 

 Valutare in questa specie l’esposizione a contaminanti neurotossici tramite la valutazione 

dell’attività della butirrilcolinesterasi (BChE) plasmatica. 

 Valutare in questa specie, i potenziali effetti genotossici dei contaminati tramite l’utilizzo 

dell’ENA assay. 

 

Gli obiettivi sopra indicati vengono trattati all’interno dei tre principali filoni di ricerca di cui è 

costituito lo studio ecotossicologico oggetto della presente Tesi di Dottorato. Nel capitolo 

che segue vengono presentati quindi i tre filoni in cui è stata organizzata la ricerca che 

corrispondono a specifici manoscritti preparato per la submission a riviste internazionali del 

settore, i cui abstracts sono disponibili come allegato. Un primo manoscritto accettato nel 2019, 

è stato pubblicato online all’inizio del 2020: “Ancora S., Mariotti G., Ponchia R., Fossi M. C., Leonzio C., 

Bianchi N. (2020) - Trace elements levels in muscle and liver of a rarely investigated large pelagic fish: The 

Mediterranean spearfish Tetrapturus belone (Rafinesque, 1810). Marine Pollution Bulletin, Volume 151, 110878.”  
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4. Attività di ricerca 
 

Nel presente capitolo vengono trattate le tre principali ricerche di cui è costituito lo studio 

ecotossicologico sull’aguglia imperiale. In ognuno dei tre sotto capitoli che seguono verranno 

descritti gli obiettivi specifici, le metodologie utilizzate e verranno riportati i 

risultati ottenuti, con relative discussioni e conclusioni. 

Gli esemplari analizzati nella presente ricerca provengono dalla zona intorno allo Stretto di Messina 

(Fig. 12) e sono stati campionati negli anni 2002, 2008 e 2009.  

Tutti gli esemplari stati catturati durante il periodo riproduttivo, e la distinzione dei sessi è stata 

eseguita mediante esame visivo. Tutte le femmine possedevano ovociti ben visibili. 

 

 
Fig. 12 Area di campionamento (a) degli esemplari di aguglia imperiale e imbarcazione tradizionale (b) per la sua cattura. 

  

In particolare, nel primo capitolo saranno presentate le concentrazioni e le distribuzioni degli elementi 

in tracce nel fegato e nel muscolo nell’ aguglia imperiale, con relative considerazioni sulle relazioni 

tra gli elementi e tra questi e la taglia degli esemplari nonché discussioni relative ai confronti con la 

letteratura. Gli esemplari utilizzati per questo primo studio sono stati catturati negli anni 2008 e 2009. 

Nel secondo sarà approfondito anche attraverso l’utilizzo del calcolo delle bioaccessibilità il rischio 

per la salute umana per il mercurio derivante dall’assunzione della specie oggetto di studio attraverso 

la dieta, anche considerando gli effetti protettivi del selenio. Anche gli esemplari utilizzati per questo 

studio sono stati catturati negli anni 2008 e 2009. 

Nel terzo capitolo saranno valutate le risposte biologiche della specie attraverso l’uso dei biomarkers 

e le possibili correlazioni sia con i livelli di alcuni metalli pesanti (Hg, Cd e Pb) che con i livelli dei 

contaminanti organici persistenti (Persistent Organic Pollutants, POPs). Gli esemplari utilizzati per 

questo studio sono stati catturati negli anni 2002 e 2008. 

Alcuni argomenti sono presentati in più di uno dei tre sotto capitoli a seguire. In alcuni casi per evitare 

ripetizioni si rimanderà a sotto capitoli precedenti, in altri casi taluno argomento è stato comunque 

ripetuto per completezza della struttura del sotto capitolo trattato. 
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4.1 Livelli di elementi in tracce nell’aguglia imperiale, Tetrapturus belone, una 
specie raramente indagata 

 

Introduzione 

I predatori marini top predatori sono particolarmente esposti ad alti livelli di elementi in tracce 

attraverso la dieta ed alcuni organismi presentano alti tassi metabolici che richiedono alti tassi di 

assunzione di cibo (Dickson, 1995), portando ad un'esposizione accentuata degli elementi in tracce 

(Phillips e Rainbow, 1993; Andersen e Depledge, 1997; Kojadinovic et al., 2007).  

Come i mammiferi marini e gli uccelli, i grandi pesci pelagici del Mediterraneo mostrano 

concentrazioni più elevate di mercurio e altri elementi in tracce rispetto alle popolazioni di altre aree 

(Renzoni et al., 1986; Andrè et al., 1991; Lahaye et al 2006; Damiano et al., 2011). Diversi studi 

sono stati condotti nel Mediterraneo per valutare i livelli di elementi in tracce nei grandi pesci pelagici 

di interesse commerciale, in particolare il tonno o il pescespada (Storelli e Marcotrigiano, 2001; 

Licata et al., 2005; Storelli et al., 2005; Vizzini et al., 2010; Damiano et al., 2011), mentre sono 

disponibili pochi dati sull’ aguglia imperiale del Mar Mediterraneo Tetrapturus belone. 

A causa della sua posizione nella rete alimentare a livello trofico 4.4 (Fishbase, 2019), della sua 

distribuzione mediterranea, delle grandi dimensioni e dell'elevato tasso metabolico, questa specie può 

essere soggetta a bioaccumulo e/o biomagnificazione di metalli tossici. Tuttavia, la biologia, 

l'ecologia e l'ecotossicologia di T. belone non sono ancora chiare (Fossi et al., 2002; Arocha e Otiz, 

2006; Castriota et al., 2008).  

Probabilmente anche a causa del suo interesse commerciale più limitato rispetto a pesci come il tonno 

e il pescespada, non sono stati ancora condotti studi approfonditi sui contaminanti ambientali in 

questa specie che popola il Mediterraneo.  

L’obiettivo di questa prima ricerca è stato quello di valutare i livelli e la distribuzione di elementi in 

tracce, quali Hg, Cd, Pb e Se nel fegato e nel muscolo della specie, confrontando i dati ottenuti con 

quelli riscontrati in altre specie appartenenti alla famiglia Istiophoridae in altri grandi predatori 

pelagici del Mediterraneo, come T. thynnus e X. gladius. Si sono anche valutati possibili meccanismi 

di regolazione e detossificazione dei vari elementi. 

In questo primo studio sono quindi state determinate le concentrazioni di mercurio, cadmio, piombo 

e selenio nel muscolo e nel fegato di 29 esemplari di T. belone catturati tramite arpione nelle estati 

(periodo maggio – luglio) del 2008 e 2009 al largo delle coste italiane nel Tirreno meridionale, Stretto 

di Messina e Mar Ionio. 

I risultati sono stati discussi confrontando i livelli degli elementi con i dati in letteratura su altri grandi 

pesci pelagici del Mediterraneo e altri Istiophoridae dell'Atlantico e dell'Oceano Pacifico 
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considerando poi la relazione tra gli elementi e la lunghezza degli esemplari, nonché il rapporto 

molare tra Se e Hg, tra Se e Cd come possibili indicazioni di processi di detossificazione (Pelletier, 

1986; Cuvin-Aralar e Furness, 1991; Dietz et al., 2000).  

A scopo comparativo, sono stati determinati anche i livelli di mercurio nel muscolo di sei esemplari 

di X. gladius, catturati nella stessa area e, attraverso l’uso dei dati riportati da Romeo et al. (2009) 

relativi ai contenuti stomacali di T. belone e X. gladius ed estrapolando i livelli di mercurio delle 

prede principali dalla letteratura, per entrambi i predatori sono stati calcolati i fattori di 

biomagnificazione (BMFs) per questo elemento. Questi dati, sono anche serviti per effettuare una 

stima approssimativa del carico di mercurio apportato dalle prede alle due specie predatrici.  

Sono state infine brevemente discusse le implicazioni per il consumo umano confrontando i livelli 

riscontrati nella parte commestibile con i limiti normativi stabiliti dalla Comunità Europea, (un 

approfondimento su tale ricerca è presentato nel sotto capitolo successivo, Cap 4.2) 

 

Materiali e Metodi 
Gli esemplari catturati, al largo dello Stretto di Messina, nei mesi di Maggio - Luglio variavano da 6 

a 22 kg in peso e da 128 a 190 cm in lunghezza, misurata dall’estremità della mascella inferiore alla 

forca (LJFL). Quando possibile, il sesso è stato determinato mediante esame macroscopico dopo 

dissezione delle gonadi. In totale sono stati catturati ventinove esemplari: quindici femmine, quattro 

maschi e dieci non determinati. 

I campioni prelevati sono stati pesati prima di procedere alla loro liofilizzazione in modo da poter 

determinare il contenuto di acqua (%). 

Sui circa 0,4 g di tessuto liofilizzato e finemente triturato sono stati quantificati i livelli di Hg, Pb, Cd 

e Se mediante spettrometria ad assorbimento atomico dopo decomposizione acida tramite microonde 

effettuata con l’aggiunta di acido nitrico 4:1 v /v (HNO3) e perossido di idrogeno (H2O2). 

Le soluzioni risultanti sono state diluite a un volume finale di 40 ml con acqua ultrapura.  

I campioni sono stati analizzati tramite spettrometria ad assorbimento atomico con fornetto di grafite 

(GFAAS) per la determinazione di Cd e Pb (Analytik Jena ContrAA 700), spettrometria ad 

assorbimento atomico con vapore freddo (CVAAS) (Perkin Elmer FIAS 400) per l’Hg totale e 

spettrometria ad assorbimento atomico con fornetto di grafite accoppiato alla generazione degli idruri 

(GFAAS –HGAAS) per il Se (Analytik Jena ContrAA 700, HydrEA).  

Il metodo delle aggiunte interne è stato usato per il calcolo delle concentrazioni degli elementi. 

Bianchi procedurali e materiali standard di riferimento sono stati digeriti per la verifica l'accuratezza 

e la precisione. Le concentrazioni misurate di tutti gli elementi rientravano negli intervalli certificati. 

Le concentrazioni degli elementi, calcolate sulla media di tre replicati, sono state espresse in mg/kg 
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peso secco (p.s.), oppure, considerando il contenuto medio d’acqua espressi anche in mg/kg peso 

fresco (p.f.). 

I valori inferiori al LOD (limite di rilevazione) sono stati sostituiti con il valore LOD / 2.  

È stato utilizzato il test di Kolmogorov-Smirnov per verificare la normalità delle distribuzioni delle 

variabili e di conseguenza sono stati utilizzati test non parametrici, in particolare il coefficiente di 

correlazione di Spearman r per le correlazioni e il test U di Mann-Whitney per le differenze tra le 

variabili. I risultati sono stati considerati significativi per valori di p < 0,05. 

Per il calcolo dei rapporti molari Se: Hg e Se: Cd, le concentrazioni degli elementi espresse in mg/kg 

sono state convertite in mol/kg, sono stati ricavati i rapporti molari per ciascun campione e quindi 

sono state calcolate la media e deviazione e standard dei rapporti molari nel fegato e nel muscolo. Al 

fine di effettuare confronti, sono stati calcolati i fattori di biomagnificazione (BMF) per T. belone e 

X. gladius sulla base delle prede indicate in una precedente analisi del contenuto dello stomaco 

condotta nella stessa area (Romeo et al., 2009) secondo la seguente formula (Gray et al., 2002): 

BMF = Hgpredator / Hgprey 

dove Hgpredator è la concentrazione di Hg nel predatore (T. belone o X. gladius) e Hgprey è la 

concentrazione di Hg negli oggetti da preda. Le concentrazioni di Hg in X. gladius sono state 

determinate su sei esemplari provenienti dalla stessa area, mentre nelle prede sono state calcolate 

come media ponderata delle concentrazioni in letteratura, quando disponibili. 

Per il calcolo del contributo di mercurio apportato dalle prede di T. belone e X. gladius il peso 

ricostruito (%W = peso di una specie di preda/peso totale di tutte le prede in ogni stomaco x 100) di 

ciascuna preda è stato moltiplicato per la rispettiva concentrazione di Hg (mg/kg p.f.) presa da 

letteratura, assumendo un contenuto nominale dello stomaco pari a 1 kg. 

 

Risultati 
Venendo ai risultati, nei campioni analizzati, il contenuto medio di acqua era del 76% e del 68% nel 

muscolo e nel fegato rispettivamente. 

Non sono state trovate differenze significative sia per i differenti periodi di campionamento, sia tra 

maschi e femmine e non determinati. 

Come è mostrato nella Figura 13, nel muscolo è stato riscontrato il seguente andamento per gli 

elementi analizzati (mg/kg p.s.): Hg (3,401 ± 1,908) > Se (1,726 ± 0,232) > Pb (0,532 ± 0,322) > Cd 

(0,019 ± 0,015), mentre nel fegato si è ottenuto: Se (6,577 ± 1,789) > Cd (5,815 ± 3,038) > Hg (2,698 

± 2,214) > Pb (0,661 ± 1,334).  

I livelli di Cd, Pb e Se erano significativamente superiori nel fegato che nel muscolo, che al contrario 

ha mostrato livelli di Hg più elevati (p < 0,05). 
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I livelli di Hg nel muscolo sono risultati correlati con quelli nel fegato (r = 0,483; p < 0,05), dove le 

concentrazioni di Cd e Se correlavano con quelle del Hg (r = 0,546; p < 0,01 e r = 0,396; p < 0,05, 

rispettivamente). Una correlazione negativa è stata inoltre trovata tra Pb e Se nel muscolo (r = -0;618; 

p < 0,01). 

I rapporti muscolo/fegato (media ± D.S. dei rapporti di ciascun campione) hanno sottolineato 

l'organotropismo tissutale ed erano 0,004 ± 0,004 per il Cd, 4,839 ± 6,224 per il Pb, 0,283 ± 0,079 

per il Se e 1,754 ± 1,128 per il Hg.  

 

Figura 13 Concentrazioni degli elementi in traccia (mg/kg p.s.) espressi come media ± D.S. nel muscolo e fegato degli 
esemplari di T. belone.  
Il rapporto molare Se:Hg era 1,78 ± 1,32 nel muscolo e di 9,92 ± 6,98 nel fegato. Il rapporto Se:Cd 

nel fegato era di 1, 98 ± 0,91 e di 317,59 ± 422,17 nel muscolo.  

Correlazioni positive sono state trovate tra le concentrazioni del mercurio nel fegato e nel muscolo e 

la lunghezza (r = 0,713; p < 0,01 e r = 0,452; p < 0,05 rispettivamente) come viene mostrato nella 

Figura 14. I livelli di Cd nel fegato erano positivamente correlati con la lunghezza (r = 0,395; p < 

0,05) (Fig. 14), la quale correlava negativamente col Cd presente nel muscolo (r = -0,430; p < 0,05) 

(Fig. 14) e con il rapporto muscolo/fegato del Cd (r = -0,700; p < 0,005).  
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Figura 14 Relazione (rappresentata graficamente con una retta di regressione lineare) tra la lunghezza (LJFL) e le 
concentrazioni di Cd e Hg e nel fegato (a, b) e nel muscolo (c, d) degli esemplari di T. belone. 
 

La lunghezza era inoltre correlata negativamente con il rapporto molare Se:Hg nel muscolo e nel 

fegato (r = -0,401; p < 0,05 e r = -0,739; p < 0,01), mentre correlava con il rapporto Se:Cd 

positivamente nel muscolo (r = 0,627; p < 0,01) e negativamente nel fegato (r = -0,424; p < 0,05). 

Per T. belone, tra le prede elencate nella Tabella 2 rappresentanti il 79,61% del peso totale ricostruito 

(W%), il contributo più elevato di Hg proveniva dall’aguglia (B. belone) (53,38 µg) e il più basso 

dall’ acciuga (S. pilchardus) (0,01 µg). Per X. gladius, tra le prede elencate in Tabella 2 rappresentanti 

il 69,96% del peso totale ricostruito (W%), il contributo maggiore di Hg proveniva dal pesce sciabola 

(L. caudatus) (168,9 µg) e il più basso ancora da S. pilchardus (1,14 µg). I BMF per il mercurio sono 

sempre riportati nella Tabella 2 per ogni preda dell’aguglia imperiale e del pescespada insieme ai 

rispettivi livelli trofici indicati in letteratura (Fishbase, 2019; Stergiou et al., 2002; Karachle e 

Stergiou, 2006; Cotter et al., 2008). Tutti i BMFs calcolati erano > 1 sia per T. belone che X. gladius, 

dove è stata trovata una concentrazione media di mercurio nel muscolo pari a 1,103 ± 0,45 mg/kg, 

con valori medi rispettivamente di 8,93 ± 4,54 e 12,50 ± 6,47. Tra le prede di T. belone, il BMF più 

elevato è stato trovato per C. hippurus, il più basso per O. melanura. Tra le prede di X. gladius, il 

BMF più alto è stato trovato per S. scombrus, il più basso per L. caudatus. 

 

Cd MUS = 0,0888-0,0004*x; 0,95 Int.Conf.

120 130 140 150 160 170 180 190 200

LJFL (cm)

-0,01

0,00

0,01

0,02

0,03

0,04

0,05

0,06

0,07

C
d 

m
us

co
lo

 (m
g/

kg
)

Hg FEG = -16,4852+0,1209*x; 0,95 Int.Conf.

120 130 140 150 160 170 180 190 200

LJFL (cm)

0

1

2

3

4

5

6

7

8

H
g 

fe
ga

to
 (m

g/
kg

)

Cd  FEG = -12,9968+0,1185*x; 0,95 Int.Conf.

120 130 140 150 160 170 180 190 200

LJFL (cm)

0

2

4

6

8

10

12

14

C
d 

fe
ga

to
 (m

g/
kg

)

Hg  MUS = -8,4268+0,0742*x; 0,95 Int.Conf.

120 130 140 150 160 170 180 190 200

LJFL (cm)

0

1

2

3

4

5

6

7

8

9

H
g 

m
us

co
lo

 (m
g/

kg
)

a b 

c 

c d 



46 
 

Tabella 2 Habitat, livello trofico, peso totale ricostruito (%W), concentrazioni di mercurio (media ponderata se presente 
più di un valore e fattori di biomagnificazione (BMF) per ciascuna delle principali prede di T. belone e X. gladius. 

Preda Habitat Livello 
trofico Referenza Lunghezza cm n 

Hg 
mg/kg 

p.f. 

Media 
ponderata 
Hg mg/kg 

p.f. 

 %W 
T. 

belon
e  

%W 
X. 

gladiu
s  

BMF 
T. 

belon
e 

BMF 
X. 

gladiu
s 

S. pilchardus Epipelagico 3,15 

Naccari et al., 2015  25 0,13  

       0,1 0,01 1,14  11,14 

Bonsignore et al., 
2013 11,5-15 28 

0,08 

Gibičar et al., 2009 16,8-17,8 10 0,09 

Pastor et al., 1994  38 0,11 

Llull et al., 2017  - 8 0,05 

S. aurita Epipelagico 3,2 

Joiris e Holsbeek, 
1999 17,3 31 0,08 

0,07 37,49 7,79 11,69 15,81 
Joiris e Holsbeek, 

1999 20 84 0,08 

Joiris e Holsbeek, 
1999 18 32 0,05 

Arcos et al., 2002 19,6 1 0,03 

E. 
encrasicolus Epipelagico 3,43 

Bonsignore et al., 
2013 10,9-13,8 40 

0,05 

0,15 5,89 0 5,4   

Bonsignore et al., 
2013 12-13,9 11 0,06 

Gibičar et al., 2009 12,1-14,7 9 0,07 

Pastor et al., 1994  18 0,06 

Naccari et al., 2015  32 0,40 

Llull et al., 2017  - 7 0,06 

O. melanura Epipelagico 3,4 Naccari et al., 2015   11 0,23   0,22 0 3,55   

S. japonicus Epipelagico 3,4 Bilandžić et al., 
2011  - 38 0,08   1,48 1,56 10,2 13,79 

B. belone Epipelagico 3,48 Ferrara e Funari, 
2004  - 3 0,17   31,4 1,27 4,89 6,6 

L. caudatus Mesopelagico 3,8 Storelli, 2008 70,2 ± 2,7  - 0,59   0 28,63   1,87 

S. scombrus Epipelagico 3,6 Di Lena, 2017 21 28 0,05   0 2,03   23,82 

C. hippurus Epipelagico 4,4 Llull et al., 2017  - 3 0,05   0 8,29 16,32   

T. sagittatus Bentopelagic
o 3,48 

  -    1   0,2 

0,086 0 19,75   12,83 
 

Ferrara e Funari, 
2004 

 - 3 
 

0,1 

  - 1 0,08 

   - 9 0,07 

I.coindetii Mesopelagico 3,2 Bonsignore et al., 
2013  3,3-9,2 6 0,08   3,12 7,79 10,46 14,14 

Media           8,93  12,5 

D. S.                   4,54 6,47 

 

La concentrazione media di mercurio, 0,816 ± 0,485 mg/kg p.f. è risultata inferiore al limite (1 mg/kg 

p.f.) stabilito dal Regolamento (CE) n. 1881/2006 e successive modifiche per l’aguglia imperiale 

(indicata sotto Makaira spp). In particolare, il 28% dei campioni presentava concentrazioni di Hg 

superiori a 1 mg/kg. La concentrazione media di piombo, 0,128 ± 0,077 mg/kg p.f., era circa un terzo 

del limite (0,30 mg/kg p.f.) fissato per questo elemento dallo stesso Regolamento e solo il 4% dei 

campioni presentava concentrazioni di Pb superiori a tale soglia. Nessun campione ha superato il 
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livello massimo consentito per il Cd (0,05 mg/kg p.f.) e la concentrazione media pari a 0,005 ± 0,004 

mg/kg p.f. era di un ordine di grandezza inferiore alla soglia indicata nel suddetto regolamento. Gli 

aspetti relativi alle implicazioni per la salute umana vengono affrontati per Hg e Se in un altro capitolo 

di approfondimento (Cap. 4.2) con comparazioni rispetto ad altri grandi pesci pelagici di interesse 

commerciale (pescespada e tonno).  

 

Discussione 

Per quanto riguarda l'influenza del genere, la mancanza di differenze significative per i livelli degli 

elementi in tracce, così come per dati biometrici (peso e LJFL), tra maschi, femmine ed esemplari di 

sesso sconosciuto, suggerirebbe l’assenza di dimorfismo sessuale in questa specie,in linea con i 

risultati su altri Istiophoridae (Bergés -Tiznado et al., 2015; Moreno Sierra et al., 2016). 

Per le specie che esibiscono dimorfismo sessuale, come X. gladius, livelli significativamente più bassi 

vengono generalmente riscontrati nel genere a più rapido accrescimento (le femmine nel caso del 

pescespada) a causa dell’effetto diluizione. 

Altri autori tuttavia, (Hoolihan, 2006) indicano anche in specie di Istiophoridae la presenza di 

dimorfismo sessuale, con le femmine che raggiungono dimensioni maggiori dei maschi.  

Passando a discutere l’organotropismo degli elementi analizzati, questi, ad esclusione il mercurio 

presentano un accumulo più elevato nel fegato che nel muscolo, in linea con precedenti osservazioni 

di diversi autori per il pescespada, il tonno, la lampuga e il tonnetto striato (Canli e Atli, 2003; Storelli 

et al., 2005; Licata et al., 2005; Kojadinovic et al., 2007; Branco et al., 2007).  

Al contrario, l'organotropismo del Hg non era ben definito, mostrando valori simili nel fegato e nel 

muscolo dell’aguglia imperiale. 

Il fegato svolge un ruolo importante nella conservazione, ridistribuzione, detossificazione e 

trasformazione dei contaminanti, e in generale qui si riscontrano concentrazioni più elevate degli 

elementi in tracce, tuttavia, per quanto riguarda il mercurio sono stati riportati in letteratura livelli 

simili tra fegato muscolo per il pesce vela (Bergés-Tiznado et al., 2015) od anche occasionalmente 

concentrazioni più basse nel fegato rispetto al muscolo per il tonno rosso (Licata et al., 2005) o la 

verdesca (Branco et al., 2007). 

Va anche considerato che, se si tiene conto del diverso contenuto d’acqua tra i due tessuti, le 

concentrazioni medie riportate su base del peso fresco appaiono molto simili (0,816 ± 0,458 mg/kg. 

nel muscolo e 0,862 ± 0,707 mg/kg nel fegato) in linea con i risultati in altri Istiophoridae (Bergés-

Tiznado et al., 2015). 

Per quanto riguarda il Cd, un maggiore accumulo nel fegato è coerente con la maggior parte degli 

studi sui pesci (Canli e Atli, 2003; Kojadinovic et al., 2007; Endo et al., 2008; Eisler, 2010) ed è stato 
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riportato anche per altri Istiophoridae, come I. platypterus, M. nigricans e K. audax dall'Oceano 

Pacifico (Moreno-Sierra et al., 2016; Ordiano-Flores et al., 2019).  

Il maggior accumulo di Cd a livello epatico può essere spiegato dalla presenza in questo tessuto di 

livelli elevati di metallotioneine (Roesijadi, 1992; Roesijadi, 1996; Ploetz et al., 2007), che svolgono 

un ruolo essenziale nella detossificazione (Samson e Gedamu, 1997) del Cd ma anche del Hg 

(Cornelis e Nordberg, 2007). 

A differenza del Cd, le concentrazioni significativamente più elevate di Pb nel fegato, riportate anche 

in altre specie ittiche (Canli e Atli, 2003; Storelli et al., 2005), potrebbero non essere correlate 

all'induzione delle metallotioneine in quanto queste non legano il Pb (Ploetz et al., 2007). 

Come riportato per vari organismi marini (Wang et al., 2001; Farias et al., 2005; Gajdosechova et al., 

2016 ), i livelli significativamente più elevati di Se nel fegato rispetto al muscolo potrebbero essere 

correlati all'attività metabolica epatica nel contrastare la tossicità del Hg e nel prevenire danni 

ossidativi, specialmente attraverso la produzione di enzimi contenenti Se, come la glutatione 

perossidasi (Nagai et al., 1999; Belzile et al., 2006; Chatziargyriou e Dailianis, 2010) e formazione 

di complessi Hg-Se (Cuvin Aralar e Furness, 1991). Anche altri studi hanno riportato livelli più 

elevati di Se nel fegato che nel muscolo negli Istiophoridae, come I. platypterus (Bergés-Tiznado et 

al., 2015) e in altri grandi pesci pelagici come X. gladius (Branco et al., 2007). 

Nel presente studio, i rapporti muscolo/fegato, che enfatizzano l'organotropismo tra i due tessuti, 

confermano gli schemi sopra descritti, in particolare per Cd e Se, si ha un valore medio < 1, mentre 

per il mercurio valori leggermente superiori all’unità. Il rapporto muscolo/fegato trovato per il Pb 

(circa 4,8) non sembra coerente con le concentrazioni medie nei due tessuti, presumibilmente a causa 

dell'elevata variabilità dei livelli di questo elemento. La correlazione positiva riscontrata nel presente 

studio tra i livelli di Hg e Se nel fegato, si ritrova solitamente negli organismi marini e un rapporto 

molare Se:Hg vicino a 1 è comune nei mammiferi e negli uccelli marini aventi elevate concentrazioni 

di Hg nel fegato (> 100 mg/kg p.f.), mentre rapporti vicini a 1 sono stati riportati anche a livelli di Hg 

> 2 mg/kg p.f. (Braune et al., 1991; Dietz et al., 2000; Storelli e Marcotrigiano, 2002). 

Il selenio è noto per avere un ruolo protettivo nei confronti del mercurio (Cuvin-Aralar e Furness, 

1991; Wang et al., 2001) e i meccanismi coinvolti in questo processo comprendono: la formazione 

di complessi inerti Hg-Se (Martoja e Berry, 1980), il legame del Hg alle selenoproteine (Palmisano 

et al., 1995), l'azione di Se nella prevenzione del danno ossidativo da Hg (Belzile et al., 2006) e la 

demetilazione di MeHg (Wang e Wang, 2017).  

Il rapporto molare Se:Hg > 1 per il fegato e il muscolo suggerirebbe un ruolo protettivo del Se (Branco 

et al., 2007; Peterson et al., 2009), mentre la correlazione inversa osservata tra il rapporto molare 
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Se:Hg nel fegato e la taglia del pesce indica una minore protezione del Se nei pesci più grandi (Santos 

e Silva, 2017; Wang et al., 2018). 

Il rapporto molare Se:Cd vicino a uno nel fegato, suggerirebbe anche un effetto protettivo del selenio 

anche nei confronti del cadmio, come ipotizzato per mammiferi marini, terrestri e cefalopodi 

(Barghigiani et al.,1993; Caurant et al., 1994; Sasakura e Suzuki, 1998; Seixas et al., 2009).  

Il rapporto molare Se: (Hg + Cd) > 1 trovato nel fegato può ulteriormente indicare che in T. belone i 

livelli di Se nel fegato sono probabilmente sufficienti per contribuire alla disintossicazione di 

entrambi i metalli. 

La correlazione diretta tra Hg e Cd nel fegato di T. belone può indicare inoltre che nel co-accumulo 

dei due metalli possano aver giocato un ruolo le metallotioneine, capaci di legare più metalli, svendo 

una azione un disintossicante in questa specie. Indubbiamente un ruolo importante è quello giocato 

dalla dieta, come indicato più avanti nella trattazione. 

Per quanto concerne la relazione tra le concentrazioni degli elementi e la taglia, la correlazione 

positiva tra questa e il mercurio nel fegato e nel muscolo ed il cadmio nel fegato è in linea con una 

serie di studi precedenti sui grandi pesci pelagici (Monteiro e Lopes, 1990; Hornung et al 1993; 

Mendez et al., 2001; Storelli et al., 2002; Adams 2004; Licata et al., 2005; Kojadinovic et al., 2006; 

Kojadinovic et al., 2007; Branco et al., 2007, Endo et al., 2008; Hajeb et al., 2009; Pethybridge et 

al., 2010; Damiano et al 2011).  

Una correlazione positiva tra il Hg nel muscolo e la taglia probabilmente dipendente dal lento tasso 

di eliminazione di MeHg rispetto al suo rapido tasso di assorbimento (Trudel e Rasmussen 1997) è 

stata riportata anche in altri Istiophoridae non provenienti dal Mediterraneo, come M. nigricans 

(Schultz e Crear, 1976; Schultz et al., 1976), I. platypterus, T albidus e M. mazara (Barber e Whaling, 

1983), I. platypterus, M. audax e M. mazara (García-Hernández et al., 2007), M. nigricans (Luckhurst 

et al., 2006), M. indica (Mackay et al., 1975) e I. platypterus (Bergés-Tiznado et al., 2015). Di contro, 

l’assenza di tale relazione in alcuni altri Istiophoridae (Cai et al., 2007; Soto-Jiménez et al., 2010) 

può essere dovute a un numero troppo esiguo di esemplari. Anche la correlazione positiva tra le 

concentrazioni di Hg nel fegato e la taglia riscontrata in questo studio è in linea con i risultati trovati 

in altri Istiophoridae (Moreno-Sierra et al., 2016; Bergés-Tiznado et al., 2015 e Vega - Sánchez et 

al., 2017).  

Al contrario, le correlazioni negative tra le taglie e le concentrazioni di Cd nel muscolo possono essere 

dovute a un tasso di crescita più veloce dell'accumulo del metallo, mentre nel fegato si osserva una 

tendenza opposta. Inoltre, anche la correlazione negativa tra lunghezza e il rapporto muscolo – fegato 

del metallo indica un tasso di accumulo nel fegato maggiore negli esemplari più vecchi.  



50 
 

Ciò potrebbe essere dovuto da un aumento dell'induzione delle metallotioneine leganti il Cd nel fegato 

con l’incremento dell'esposizione al Cd (Cornelis e Nordberg, 2007), che portano a livelli di Cd più 

elevati con l'aumento delle dimensioni dell’esemplare e quindi con l’età. 

I dati di letteratura sulle diverse specie ittiche, soprattutto per quanto riguarda i livelli di Cd nel 

muscolo rispetto alla taglia, indicano correlazioni incoerenti: positive ad esempio nel pescespada e 

nel tonnetto striato (Kojadinovic et al., 2007; Damiano et al 2011), assenti nel tonno pinna gialla e 

nella lampuga (Kojadinovic et al., 2007) e negative nei pesci di piccola taglia come la triglia (Canli 

e Atli, 2003). Pochi studi sugli Istiophoridae hanno analizzato il Cd nel muscolo, a tal proposito non 

è stata riportata alcuna relazione significativa con la taglia per I. platypterus (Soto Jiménez et al., 

2010; Moreno-Sierra et al., 2016) Per la stessa specie è stata invece riportata una correlazione 

significativamente positiva tra Cd nel fegato e lunghezza (Moreno-Sierra et al., 2016) e per K. Audax 

(Ordiano-Flores et al., 2019) concordemente con i risultati della presente ricerca. Soprattutto nel 

fegato, l'aumento delle concentrazioni di Cd e Hg con l'aumento della lunghezza, e quindi dell'età, 

suggeriscono che questi elementi provengono da una dieta a base di cefalopodi e pesci 

rispettivamente. Infatti, concentrazioni più elevate di Cd nei predatori sono generalmente 

riconducibili ad una dieta in cui predominano i cefalopodi (Bustamante et al., 1998; Das et al., 2003) 

e, allo stesso modo, concentrazioni elevate di Hg si possono ricondurre ad una dieta in cui 

predominano i pesci (Bloom, 1992). 

Il contributo delle prede è quindi importante per il bioaccumulo di elementi, come il mercurio che 

biomagnificano lungo le reti trofiche. I BMF medi per il mercurio calcolati per T. belone e X. gladius 

sono risultati > 1 indicando in tal modo la biomagnificazione del metallo lungo la rete trofica dei due 

predatori (Gray et al., 2002). 

A causa delle conoscenze ecologiche ed ecotossicologiche estremamente limitate sull’aguglia 

imperiale, i nostri dati sugli elementi in tracce nel muscolo e nel fegato sono stati confrontati con 

quelli riportati e con quelli riportati per altri grandi pesci pelagici con simili livelli trofici, come X. 

gladius e T. thynnus del Mar Mediterraneo (Tabella 3) e con quelli di altre specie di Istiophoridae (I. 

platypterus, M. nigricans, M. mazara, T. angustirostris e K. audax) dell'Oceano Pacifico e Atlantico 

(Tabella 4). Il confronto è risultato non semplice a causa delle differenze nelle caratteristiche 

intrinseche delle diverse specie, nelle dimensioni degli esemplari, nella metodologia, ecc. ma può 

comunque essere utile evidenziare le principali differenze. 

Sull’aguglia imperiale Di Bella et al. (2018) hanno analizzato solo il muscolo ed hanno riportato 

livelli di mercurio leggermente superiori a quelli della presente ricerca; ciò è probabilmente dovuto 

ad una leggera differenza nel range di taglie degli esemplari indagati. 



51 
 

I livelli di Hg determinati in T. belone nella presente indagine sono risultati generalmente dello stesso 

ordine di grandezza di quelli riportati nella letteratura recente per T. thynnus e X. gladius. 

Livelli due o tre volte superiori sono stati riportati per T. thynnus da Annibaldi et al. (2019) e Licata 

et al. (2005), mentre livelli più bassi sono stati riportati nel muscolo di T. thynnus da Pastor et al. 

(1994). Concentrazioni di Hg più basse sono state anche riportate da Storelli et al. (2005) in esemplari 

di pescespada e tonno di piccole dimensioni.  

 
Tabella 3 Livelli di Cd, Pb, Hg e Se (media ± D.S mg/kg p.f.) determinati in T. belone nel presente lavoro ed in X. 
gladius e T. thynnus del Mediterraneo nella letteratura recente. 

Specie Area Tessuto LJFL (cm) Hg (mg/kg) Cd (mg/kg) Se (mg/kg) Pb (mg/kg) Referenza 

T. 
belone Stretto di Messina muscolo 128-190 0,816 ± 

0,458 
0,005 ± 
0,004 

0,414 ± 
0,056 

0,128 ± 
0,077 Presente lavoro 

T. 
belone Stretto di Messina fegato 128-190 0,862 ± 

0,707 
1,858 ± 
0,971 

2,101 ± 
0,571 

0,211 ± 
0,571 Presente lavoro 

X. 
gladius Mar Ionio muscolo - 0,49 ± 0,26 - - - Storelli e Marcotrigiano, 

2001 
X. 

gladius Mar Ionio muscolo 55-73,5 0,07 ± 0,04 0,005 ± 
0,002 - 0,05 ± 0,01 Storelli et al., 2005 

X. 
gladius Mar Ionio fegato 55-73,5 0,19 ± 0,09 0,16 ± 0,07 - 0,09 ± 0,01 Storelli et al., 2005 

X. 
gladius Stretto di Messina muscolo 30 kg 0,72  < 0,005 -  < 0,02 Praticó et al., 2013 

X. 
gladius Stretto di Messina muscolo 35 kg 1,92 0,007 - 0,12 Praticó et al., 2013 

X. 
gladius 

Mediterraneo 
Occidentale muscolo - 0,1* 0,003* - 0,013* Pastor et al., 1994 

X. 
gladius Mar Tirreno muscolo circa 45 kg 2 - - - Miniero et al., 2014 

X. 
gladius Mar Ionio muscolo circa 45 kg 0,891 - - - Miniero et al., 2014 

X. 
gladius Corsica muscolo 

114 ± 31 
(lunghezza 

totale) 
- 0,033 ± 

0,009 
0,552 ± 
0,072 

0,084 ± 
0,006 

Gobert 
 et al., 2017 

X. 
gladius Stretto di Messina muscolo - 2,414± 

1,623 
0,101± 
0,054 - 1,160 ± 

0,747 Damiano et al., 2011 

X. 
gladius Mar Tirreno muscolo - 1,040 ± 

0,613 
0,116± 
0,134 - 1,358± 

0,916 Damiano et al., 2011 

X. 
gladius Mar Ionio muscolo - 1,580 ± 

0,710 
0,158 ± 

0.08 - 1,049± 
0,358 Damiano et al., 2011 

T. 
thynnus Mar Ionio muscolo 54-62,5 0,20 ± 0,07 0,02 ± 0,01 - 0,10 ± 0,03 Storelli et al. 2005 

T. 
thynnus Mar Ionio fegato 54-62,5 0,39 ± 0,10 1,50 ± 0,80 - 0,21 ± 0,11 Storelli et al. 2005 

T. 
thynnus Mar Tirreno muscolo - 1,02 ± 0,99 - - - Storelli e Marcotrigiano, 

2001 
T. 

thynnus Stretto di Messina muscolo 162-235 1,88 ± 0,54 0,03 ± 0,07 - 0,31 ± 0,35 Licata et al., 2005 

T. 
thynnus Stretto di Messina fegato 162-235 3,03 ± 0,55 1,19 ± 046 - 0,02 ± 0,06 Licata et al., 2005 

T. 
thynnus 

Mediterraneo 
Occidentale muscolo - 0,12* 0,01* - 0,039* Pastor et al., 1994 

T. 
thynnus El-Mex Bay (Egitto) muscolo - - 0,05 ± 

0,003 - 0,83 ± 0,02 Hussein e Khaled, 2014 

T. 
thynnus El-Mex Bay (Egitto) fegato - - 0,23 ± 0,01 - 1,06 ± 0,01 Hussein e Khaled, 2014 

T. 
thynnus 

Eastern Harbor 
(Egitto) muscolo - - 0,05 ± 

0,001 - 0,67 ± 0,02 Hussein e Khaled, 2014 

T. 
thynnus 

Eastern Harbor 
(Egitto) fegato - - 0,25 ± 0,01 - 0,93 ± 0,01 Hussein e Khaled, 2014 

T. 
thynnus Abu-Qir Bay (Egitto) muscolo - - 0,06 ± 

0,003 - 0,99 ± 
0,003 Hussein e Khaled, 2014 

T. 
thynnus Abu-Qir Bay (Egitto) fegato - - 0,25 ± 0,01 - 1,36 ± 0,01 Hussein e Khaled, 2014 

T. 
thynnus Oceano Atlantico muscolo - 0,97 - - - Yamashita et al. 2005 
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T. 
thynnus Mar Tirreno muscolo circa 100 

kg 0,867 - - - Miniero et al., 2014 

T. 
thynnus Mar Ionio muscolo circa 100 

kg 1,44 - - - Miniero et al., 2014 

T. 
thynnus Mar di Levante muscolo 200,02 ± 

35,25 0,45 ± 0,15 - 1,05 ± 0,35  Ulusoy et al., 2018 

T. 
thynnus Mar Tirreno muscolo 251 ± 21 0,810 ± 

0,380 - - - Di Lena et al., 2017 

T. 
thynnus Mar Tirreno muscolo 135 ± 23 1,68 ± 0,58 - 0,64 ± 0,31 - Annibaldi et al., 2019 

* Convertito in peso fresco 

 

Le concentrazioni di Cd nel muscolo di T. belone sono inferiori a quelle riportate per tonno (Licata 

et al., 2005; Hussein e Khaled, 2014) e molto inferiori (20-30 volte) a quelle del pescespada (Damiano 

et al., 2011) mentre sono simili a quelle riportate ad esempio da Storelli et al. (2005) per piccoli 

esemplari di X. gladius e T. thynnus.  

Nel fegato i livelli di Cd determinati nel presente studio sono risultati simili a quelli riportati da 

Storelli et al. (2005) per esemplari di tonno e pescespada di piccole dimensioni, così come a quelli 

riscontrati in esemplari più grandi di T. thynnus da Licata et al. (2005). Concentrazioni di un ordine 

di grandezza più basse sono state invece riportate per piccoli esemplari di X. gladius da Storelli et al. 

(2005).  

La concentrazione media di piombo nel muscolo di T. belone è simile a quelle riportate per tonno e 

pescespada, con le eccezioni di quelle determinate da Storelli et al. (2005) che mostrano valori 

inferiori e quelle determinate da Damiano et al. (2011) e Hussein e Khaled (2014) che riportano valori 

più alti rispettivamente in X. gladius e T. thynnus. La concentrazione media di selenio nel muscolo di 

T. belone si è dimostrata leggermente più bassa di quelle riportate per il pescespada (Gobert et al., 

2017) e per il tonno (Ulusoy et al., 2018), ma in ogni caso comparabile. 

Similmente a quanto detto per tonno e pescespada, i livelli medi di Hg nel muscolo e nel fegato 

determinati nel presente studio per T. belone sono risultati generalmente simili a quelli riscontrati in 

letteratura in altre specie di Istiophoridae dell'Oceano Pacifico e Atlantico.  

Tuttavia, sono stati riportati livelli fino a tre volte superiori nel muscolo di I. platypterus, K. audax 

(Soto Jiménez et al., 2010) e M. mazara (Kaneko e Ralston, 2007) dell'Oceano Pacifico ed anche le 

concentrazioni di Hg in M. nigricans dall'Oceano Atlantico (Luckhurst et al., 2006; Dewailly et al., 

2008; Cai et al., 2007) erano superiori di un ordine di grandezza rispetto ai livelli medi trovati in T. 

belone.  

Per quanto riguarda il cadmio i nostri campioni di T. belone hanno mostrato livelli estremamente 

bassi rispetto a quelli riportati da Moreno-Sierra et al. (2016) e da Ordiano-Flores et al. (2019) per il 

muscolo e soprattutto per il fegato di I. platypterus, M. nigricans e K. Audax dell'Oceano Pacifico.  
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Tabella 4 Livelli di Cd, Pb, Hg e Se (media ± D.S. mg/kg p.f.) determinati in T. belone (presente lavoro) e in altri 
Itiophoridae nella letteratura recente.  

Specie Area Tessuto LJFL (cm) Hg (mg/kg) Cd 
(mg/kg) 

Se 
(mg/kg) Pb (mg/kg) Referenza 

T. belone Stretto di 
Messina muscolo 128-190 0,816 ± 

0,458 
0,005 ± 
0,004 

0,414 ± 
0,056 

0,128 ± 
0,077 Presente lavoro 

T. belone Stretto di 
Messina fegato 128-190 0,862 ± 

0,707 
1,858 ± 
0,971 

2,101 ± 
0,515 

0,211 ± 
0,571 Presente lavoro 

T. belone Stretto di 
Messina muscolo 

142-179  
(lunghezza non 

specificata) 
1,082 - - - Di Bella et al. 2018 

I. platypterus Golfo di 
California muscolo 192,7 ± 1,7 - 0,434 ± 

0,089 - 0,025 ± 
0,009 

Moreno-Sierra et 
al., 2016 

I. platypterus Golfo di 
California fegato 192,7 ± 1,7 - 95,1 ± 11 - 0,047 ± 

0,004 
Moreno-Sierra et 

al., 2016 

I. platypterus Golfo di 
California muscolo 166-246 1,48 ± 0,93 0,55 ± 0,37 - 0,36 ± 0,29 Soto- Jiménez et 

al., 2010 

I. platypterus Golfo di 
California muscolo 217-265 0,4 ± 0,95 - - - García-Hernández 

et al., 2007 

I. platypterus Golfo di 
California muscolo 163-240 0,56 ± 0,04 - 0,67 ± 

0,03 - Bergés-Tiznado et 
al., 2015 

I. patypterus Golfo di 
California fegato 163-240 0,57 ± 0,07 - 11,4 ± 2,5 - Bergés-Tiznado et 

al., 2015 

K. audax Golfo di 
California muscolo 159-254 1,72 ± 0,61 0,37 ± 0,40 - 0,35 ± 0,08 Soto- Jiménez et 

al., 2010 

K. audax Honolulu, 
Hawaii muscolo - 0,47 ± 0,37 - 0,72 ± 

0,20 - Kaneko e Ralston, 
2007 

K. audax Golfo di 
California muscolo 192-222 0,14 ± 0,13 - - - García-Hernández 

et al., 2007 

K. audax Oceano 
Atlantico muscolo - 0,51 ± 0,08 - - - Yamashita et al., 

2005 

K. audax Golfo di 
California muscolo 140-183 (lunghezza 

postorbitale) - 0,15 ± 0,16 - - Ordiano-Flores et 
al., 2019 

K. audax Golfo di 
California fegato 140-183 (lunghezza 

postorbitale) - 139,1 ± 
161,2* - - Ordiano-Flores et 

al., 2019 

M. mazara Golfo di 
California muscolo 212-225 0,36 ± 0,48 - - - García-Hernández 

et al., 2007 

M. mazara Honolulu, 
Hawaii muscolo - 2,38 ± 3,00 - 1,59 ± 

0,17 - Kaneko e Ralston, 
2007 

T. 
angustirostris 

Honolulu, 
Hawaii muscolo - 0,21 ± 0,13 - 0,58 ± 

0,12 - Kaneko e Ralston, 
2007 

M. nigricans Honolulu, 
Hawaii muscolo 81 ± 32 kg 1,616 ± 

1,14 - - - Brooks, 2004 

M. nigricans Golfo di 
California muscolo  1,91 - - - Vega-Sánchez et 

al., 2017 

M. nigricans Golfo di 
California fegato  5,5 - - - Vega-Sánchez et 

al., 2017 

M. nigricans Golfo del 
Messico muscolo 265-311 10,52 ± 

5,03 - - - Cai et al., 2007 

M. nigricans Oceano 
Atlantico muscolo - 0,56 ± 0,05 - - - Yamashita et al., 

2005 

M. nigricans Nord Atlantico muscolo 50-545 kg 5,13 ± 4,01 - - - Luckhurst et al., 
2006 

M. nigricans Bermuda muscolo  3,1 ± 0,17 - 2,1 ± 0,35 - Dewailly et al., 
2008 

M. nigricans Golfo di 
California muscolo 134-261 (lunghezza 

postorbitale) - 0,06 ± 0,04 - - Ordiano-Flores et 
al., 2019 

M. nigricans Golfo di 
California fegato 134-261 (lunghezza 

postorbitale) - 62,71 ± 
37,66* - - Ordiano-Flores et 

al., 2019 
* Convertito in peso fresco 

 

Anche Soto Jiménez et al. (2010) hanno rilevato livelli leggermente più alti di Cd nel muscolo di I. 

platypterus e K. audax dell'Oceano Pacifico. Come suggerito da Stamatis et al. (2019), questi livelli 

elevati di Cd possono essere dovuti alle emissioni dei paesi industrializzati e all'attività vulcanica 
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lungo la costa orientale del Pacifico o ad un maggiore contributo dei cefalopodi nella dieta di queste 

specie rispetto a T. belone. 

Concentrazioni più basse di Pb sono state trovate da Moreno-Sierra et al. (2016) nel muscolo e nel 

fegato di I. platypterus, mentre Soto - Jiménez et al. (2010) hanno trovato livelli medi più alti di Pb 

nel muscolo di I. platypterus e K. audax. 

I livelli di selenio registrati nel presente studio sono risultati anch’essi comparabili con quelli riportati 

nel muscolo degli altri Istiophoridae dell'Oceano Pacifico e Atlantico, mentre per quanto riguarda il 

fegato, Bergés -Tiznado et al. (2015) hanno trovato concentrazioni di circa 4 volte superiori. 

Infine, per quanto riguarda il consumo umano, i livelli medi di Hg, Pb e Cd sono risultati inferiori 

rispetto alle soglie indicate nel regolamento europeo (Regolamento CE n. 1881/2006) indicando la 

possibilità di commercializzazione della specie, inoltre il rapporto molare Se:Hg nel muscolo, che 

costituisce anche un marker per il rischio da mercurio per il consumo umano, essendo maggiore 

dell’unità indicherebbe un rischio trascurabile per il consumo umano. 

 

Conclusioni 

Concludendo, in questo studio sono stati determinati per la prima volta i livelli epatici e muscolari di 

mercurio, cadmio piombo e selenio in esemplari di aguglia imperiale, T. belone, utili per fornire un 

quadro generale sui tenori e sull’organotropismo di questi elementi. 

I livelli di mercurio, cadmio, piombo e selenio sono risultati generalmente comparabili con quelli 

riportati in letteratura in tonno e pescespada del Mar Mediterraneo, e con quelli di altri Istiophoridae 

(eccetto il cadmio) ed inferiori ai limiti di legge europei. 

Anche l’organotropismo degli elementi indagati e le loro relazioni con la taglia sono risultati in linea 

generale simili a quelli riscontrati in altri grandi pesci pelagici. 

I rapporti molari tra gli elementi davano un’indicazione sull’ effetto protettivo del selenio nei 

confronti del mercurio e probabilmente anche del Cd. 

Future ricerche, con l’investigazione degli isotopi stabili di Carbonio e Azoto potrebbero fornire 

maggiori conoscenze su questa specie, soprattutto per quanto riguarda l’accumulo di elementi 

attraverso la dieta.  

 

NOTA: 

Le ricerche descritte nel presente capitolo sono state oggetto di un primo manoscritto inviato, 

accettato e recentemente pubblicato on line sulla rivista Marine Pullution Bulletin (Allegato 1): 
”Ancora S., Mariotti G., Ponchia R., Fossi M. C., Leonzio C., Bianchi N. (2020) - Trace elements levels in muscle 

and liver of a rarely investigated large pelagic fish: The Mediterranean spearfish Tetrapturus belone (Rafinesque, 
1810). Marine Pollution Bulletin, Volume 151, 110878”.  
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Il contributo del Dr. G. Mariotti, autore della presente Tesi di Dottorato, si è esplicato oltre che 

nellefasi analitiche, anche nell’ elaborazione e rappresentazione dei dati oltre che nella stesura del 

testo. 
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4.2 Bioaccessibilità di mercurio e selenio nell’aguglia imperiale: una valutazione 
del rischio per la salute umana in comparazione con pescespada e tonno 

 

Introduzione 

I prodotti ittici sono considerati una componente primaria nella nutrizione umana, fornendo nutrienti 

di alto valore, come gli aminoacidi essenziali, vitamine, minerali e acidi grassi (Domingo et al., 2007; 

Mohanty et al., 2019). Tuttavia, l'elevato consumo di questi alimenti è stato anche associato ad effetti 

negativi sull'uomo, soprattutto in relazione alla possibile esposizione a metalli tossici e inquinanti 

organici persistenti (Järup, 2003; Milenkovic et al., 2019), ed in particolare per la potenziale 

esposizione all’ Hg, elemento tossico per lo sviluppo neurologico dei bambini (Yee e Choi, 1996; 

Clarkson e Magos, 2006; Farina et al., 2011). 

Il consumo di pesce, in particolare delle specie di predatori apicali, è una delle principali vie di 

esposizione di Hg alla popolazione generale (Carvalho et al., 2008; Diez, 2008; Zhang et al., 2009). 

L'Hg presente nei prodotti ittici è stato riconosciuto come un problema sanitario globale (UNEP, 

2013) e dagli anni '70 le agenzie competenti in Nord America e in Europa hanno emesso degli avvisi 

sul consumo di pesce per istruire i consumatori ad evitare prodotti ittici ad alto contenuto di Hg e a 

limitare l'assunzione di pesce per ridurre il rischio neurotossico. 

Attualmente, se e in che misura i prodotti ittici debbano essere inclusi nella dieta delle persone è una 

questione difficile e aperta per le agenzie di salute pubblica e per i singoli consumatori (EFSA, 2015). 

Nel muscolo, la parte commestibile del pesce, la maggior parte (95-97 %) del Hg è sotto forma di 

MeHg (Bloom, 1992), ciò influenza il bioaccumulo e la bioamagnificazione del metallo attraverso la 

rete trofica marina e i danni neurotossici verso l'uomo (UNEP, 2002).  

La tossicità del MeHg, tuttavia, è ridotta dal selenio (Ralston e Raymond, 2010) elemento essenziale 

per la sintesi della selenocisteina e che svolge ruoli critici per le attività dei selenoenzimi, connesse 

al metabolismo dell'ormone tiroideo, alla regolazione del calcio, allo sviluppo del cervello fetale, alla 

prevenzione e all'inversione del danno ossidativo (Reich et al., 2016). Quasi tutte le varietà di pesce 

di mare sono ricche di Se e quindi, la maggior parte dei pesci fornisce anche una protezione naturale 

contro l'Hg che essi stessi contengono (Miyazaki et al., 2002). Per una valutazione completa del 

rischio associato all'esposizione all'Hg è essenziale una conoscenza approfondita delle interazioni Se-

Hg, poiché l'assunzione di Hg o MeHg da sola può essere inadeguata per accertare il potenziale effetto 

negativo sulla salute (Kaneko e Ralston, 2007). Recentemente è stato introdotto come criterio per la 

valutazione dell'assunzione contemporanea di Hg e Se con la dieta, (Ralston et al., 2016) il Se Health 

Benefit Value (HBVSe). Valori maggiori di zero dell’HBVSe indicano che la quantità di Se è in eccesso 

rispetto all'Hg presente negli alimenti ed in grado di prevenire e invertire gli effetti tossici del Hg. Per 
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valutare i rischi per la salute associati all'esposizione all'Hg derivante dal consumo di pesce, vengono 

utilizzati modelli standard di esposizione che considerano la concentrazione totale di MeHg, le 

quantità ingerite e i dati sulla frequenza di consumo (Mahaffey e Rice, 1997). Gli indici largamente 

utilizzati per valutare il rischio associato al consumo di pesce (Storelli, 2008; Storelli et al., 2010; 

Bonsignore et al., 2013) sono l’Estimated Weekly Intake (EWI) e il Target Hazard Quotient (THQ) 

(US EPA, 1989). Per stimare la quantità di MeHg ingerito che raggiunge la circolazione sistemica 

(considerata quindi biodisponibile), i modelli adottati utilizzano un fattore di correzione che va dal 

95% al 100% della concentrazione totale di MeHg utilizzato nella valutazione del rischio per la salute 

umana (Bradley et al., 2016). Tuttavia, questa quota è stata messa in discussione da alcuni studi 

(Cabañero et al., 2004; Cabañero et al., 2007; Afonso et al., 2015; Cano-Sancho et al., 2015; 

Siedilkowski et al., 2016), effettuati sulla stima della bioaccessibilità in vitro del Hg o MeHg, che 

hanno trovato frazioni effettivamente solubilizzate nei fluidi digestivi (bioaccessibili), e quindi 

utilizzabili per la valutazione del rischio, inferiori al 95 - 100%.  

Ad oggi, tra gli studi sulle frazioni bioaccessibili di Hg nei prodotti ittici marini (Hur et al., 2011), 

quelli sui grandi pesci predatori hanno generalmente trovato valori diversi su diverse specie 

(Cabañero et al., 2004; Leufroy et al., 2012; Cano Sancho et al., 2015; Siedilkowski et al., 2016). 

Tuttavia, pochissime specie sono state studiate per la bioaccessibilità sia di Hg che di Se e i dati 

disponibili mostrano una grande variabilità inter e intraspecifica (Siedilkowski et al., 2016; 

Chiocchetti et al., 2017). T. belone, come descritto nell’introduzione generale, è un grande predatore 

pelagico con una distribuzione prevalentemente limitata al Mediterraneo che fa tradizionalmente 

parte del commercio ittico della Sicilia nord orientale. Non è stata ancora effettuata alcuna indagine 

sulla bioaccessibilità di Se e Hg in questa specie, attualmente di interesse limitato pressoché alla 

popolazione costiera della Sicilia. Tuttavia, in previsione di un possibile uso più ampio, sembra 

importante caratterizzare questa specie riguardo ai potenziali rischi e benefici associati al consumo 

umano.  

L’obiettivo delle ricerche presentate in questo capitolo è stato quindi quello di valutare le implicazioni 

per la salute umana associate al consumo di T. belone per la presenza di elementi tossici come il Hg 

ed elementi essenziali come il Se prendendo in considerazione sia la concentrazione totale che la sola 

frazione bioaccessibile. I risultati ottenuti per questa specie sono stati messi a confronto con quelli 

ottenuti per due specie più conosciute e a più alto valore commerciale: T. thynnus e X. gladius.  

Per ciascuna specie, sono state determinate la concentrazione totale del Hg e la frazione 

bioaccessibile, ottenuta mediante test di simulazione in vitro della digestione gastrointestinale, e 

confrontate con i limiti fissati dall'Unione Europea per il consumo di frutti di mare (pesci, molluschi 

e crostacei). Per caratterizzare il rischio, sono stati calcolati l’Estimated Weekly Intake (EWI) che è 
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stato confrontato con il Tolerable Weekly Intake (TWI) (EFSA, 2012), ed il Target Hazard Quotient 

(THQ) (US EPA, 1989) considerando per entrambi gli indici di rischio sia la concentrazione iniziale 

di Hg (MeHg) che la sua frazione bioaccessibile.  

Al fine di ottenere una valutazione del rischio più completa sono state valutate anche la 

concentrazione totale e la bioaccessibilità del selenio; l'effetto protettivo del Se è stato quindi valutato 

attraverso i rapporti molari Se:Hg e con l'uso dell'indice HBVSe sempre rispetto agli scenari della 

concentrazione totale e della frazione bioaccessibile. 

 

Materiali e Metodi 

Un totale di venticinque esemplari, otto di T. belone, otto di T. thynnus e nove di X. gladius sono stati 

catturati mediante arpioni nell'estate 2008 e 2009 nel Mar Tirreno meridionale, Stretto di Messina e 

Mar Ionio.  

La lunghezza alla forca dalla mascella inferiore (LJFL) è stata misurata sulla barca subito dopo la 

cattura dell'animale con un'approssimazione di 1,0 cm. Gli esemplari di T. belone variavano da 141 a 

166 cm in LJFL, gli esemplari di T. thynnus da 169 a 180 cm e quelli di X. gladius da 125 a 176 cm. 

Campioni di muscolo, rappresentanti la parte commestibile dei pesci, sono stati asportati, conservati 

a -20° e inviati al laboratorio. Sui campioni, è stata effettuato un test di simulazione in vitro della 

digestione gastrointestinale a doppia fase, sulla base del metodo di Siedlikowski et al. (2016). 

Brevemente, ad ogni g di tessuto muscolare sono stati aggiunti 29,5 ml di 0,1 M HCl e 500 μl di 

soluzione enzimatica gastrica appena preparata (0,0375 g di pepsina/g di campione; pH aggiustato a 

2 ± 0,2 utilizzando 1 N HCl) e la miscela è stata incubata in uno shaker (120 colpi/min) a 37 °C per 

un’ora. Il pH dei campioni è stato poi portato a 5,3 ± 0,2 con l'aggiunta di 1 M NaHCO3. 

Successivamente, sono stati aggiunti 9 ml di soluzione di enzima intestinale (0,0054 g di 

pancreatina/g di campione) e di estratto di bile (0,0216 g di estratto di bile/g di campione), e il pH è 

stato regolato a 7,2 ± 0,2 con l'aggiunta di 1 M NaOH. Dopo un'incubazione di 2 ore a 37 °C, gli 

enzimi digestivi sono stati inattivati in un bagno d'acqua a 100 °C per 4 minuti per fermare la 

digestione; successivamente i campioni sono stati raffreddati con ghiaccio prima della 

centrifugazione. Per separare la fase acquosa dai materiali insolubili residui (pellet), è stata effettuata 

una centrifugazione a 4000 rpm (2500 g) per 30 min. La fase acquosa è stata isolata e filtrata a 0,45 

μm, e tre aliquote (2 ml) sono state messe da parte per le successive determinazioni analitiche degli 

elementi. Ciascun lotto di campioni (n.6) sottoposto ad analisi comprendeva un bianco e un controllo 

interno (Dorm-4) in quanto non erano disponibili materiali standard di riferimento (Torres-Escribano 

et al., 2011), in cui viene certificata la frazione bioaccessibile. Tutte le fasi acquose e i pellet sono 

stati conservati a -20 °C fino alla successiva analisi dei livelli si Hg e Se. 
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I livelli totali di Hg e Se nei campioni muscolari (utilizzando 0,5 g), così come nelle fasi acquose 

ottenute dalla digestione gastrointestinale, sono stati determinati secondo le metodologie analitiche 

basate sulla spettrometria atomica, descritte nel precedente capitolo ma utilizzando campione fresco 

e non liofilizzato e modificando la quantità di campione processata. Le concentrazioni degli elementi, 

calcolate sulla media di tre replicati, sono state quindi espresse in mg/kg peso fresco (p.f.).  

La deviazione standard relativa dei controlli interni (n. 5) utilizzati nella digestione gastrointestinale 

simulata era inferiore al 20% sia per Hg che per Se. Il contenuto di Hg e Se della prova di “bianco”, 

contenente tutti i reagenti chimici, era vicino ai limiti di rilevazione strumentale e quindi non è stato 

considerato come una fonte significativa di contaminazione nel nostro esperimento.  

Il contenuto di Hg e Se nella fase acquosa dopo la simulazione della digestione gastrointestinale è 

considerato "bioaccessibile" (Siedlikowski et al., 2016). La bioaccessibilità (BA) è stata calcolata 

dividendo la quantità dell’elemento presente nella fase acquosa per la quantità totale presente nel 

tessuto muscolare iniziale (ovvero prima della digestione gastrointestinale), e viene espressa in % sul 

quantitativo totale utilizzando la seguente equazione: 

𝐵𝐴 (%)  =  𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡à 𝑑𝑖 𝐻𝑔 (𝑜 𝑆𝑒)𝑖𝑛 𝑓𝑎𝑠𝑒 𝑎𝑐𝑞𝑢𝑜𝑠𝑎 (𝑛𝑔)𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡à 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙𝑒 𝑑𝑖 𝐻𝑔 (𝑜 𝑆𝑒)𝑛𝑒𝑙 𝑚𝑢𝑠𝑐𝑜𝑙𝑜 (𝑛𝑔)  𝑥 100 

I livelli di Hg e Se sono stati misurati nel pellet e il recupero è stato valutato secondo la seguente 

equazione: 

𝑅𝑒𝑐𝑢𝑝𝑒𝑟𝑜 (%)  =  𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡à 𝑑𝑖 𝐻𝑔 (𝑜 𝑆𝑒)𝑖𝑛 𝑓𝑎𝑠𝑒 𝑎𝑐𝑞𝑢𝑜𝑠𝑎 (𝑛𝑔) + 𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡à 𝑑𝑖 𝐻𝑔 (𝑜 𝑆𝑒) 𝑛𝑒𝑙 𝑝𝑒𝑙𝑙𝑒𝑡 (𝑛𝑔)𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡à 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙𝑒 𝑑𝑖 𝐻𝑔 𝑜 (𝑆𝑒) 𝑛𝑒𝑙 𝑚𝑢𝑠𝑐𝑜𝑙𝑜 (𝑛𝑔)  𝑥 100 

Nel presente studio è stato ipotizzato che il mercurio misurato nel muscolo di pesce sia integralmente 

nella sua forma metilata, in quanto essa rappresenta la frazione largamente più abbondante del Hg 

totale (Bloom, 1992) ed in modo da considerare il caso peggiore nella valutazione del rischio. Infatti 

è noto come il MeHg sia la forma più tossica di Hg e gli indici più frequentemente utilizzati per 

valutare il rischio associato al consumo di pesce, ovvero EWI e THQ (Storelli, 2008; Storelli et al., 

2010; Bonsignore et al., 2013), siano più protettivi contro l'esposizione al MeHg rispetto all'Hg 

inorganico.  

I valori di EWI, THQ, del rapporto molare Se:Hg e dell’ HBVSe, calcolati con le concentrazioni totali 

e con i corrispettivi valori bioaccessibili, sono stati determinati per ciascun campione. La media dei 

valori individuali è stata utilizzata per stabilire i valori di EWI, THQ, HBVSe e del rapporto Se:Hg 

per ciascuna delle specie ittiche indagate. 

L’EWI è stato calcolato sia con le concentrazioni totali che bioaccessibili come segue: 

𝐸𝑊𝐼 =  𝐹𝐼𝑅 𝑥 7 𝑥 𝐶𝑊𝐴𝐵   
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dove FIR è la quantità di cibo ingerito in Italia (31,1 g per persona al giorno) (EFSA, 2014), C è la 

concentrazione di Hg negli alimenti (µg/g p.f.), WAB è il peso medio di un adulto (70 kg). 

Il THQ è stato determinato sulla base del metodo proposto dalla US EPA (1989) sia con le 

concentrazioni totali che bioaccessibili utilizzando la seguente equazione: 

𝑇𝐻𝑄 =  𝐸𝐹 𝑥 𝐸𝐷 𝑥 𝐹𝐼𝑅 𝑥 𝐶𝑅𝑓𝑑 𝑥 𝑊𝐴𝐵 𝑥 𝑇𝐴 𝑥 10 − 3  
dove EF è la frequenza di esposizione (365 giorni all'anno); ED è la durata dell'esposizione (70 anni); 

FIR è l'ingestione di cibo (31,1 g per persona al giorno); C è la concentrazione di MeHg nel cibo 

(μg/g); Rfd è la dose di riferimento orale del MeHg = 1 x 10-4 μg/g/giorno (Rice et al., 2003); WAB 

è il peso corporeo medio (70 kg) e TA è il tempo medio di esposizione per i non cancerogeni (365 

giorni all'anno, ipotizzando 70 anni). Se il THQ è > 1 c'è la possibilità che si possano sperimentare 

effetti avversi non cancerogeni per la salute, al contrario, un THQ < 1 significa che è improbabile che 

nella popolazione esposta si verifichino effetti avversi. 

Il valore dell’HBVSe proposto da Ralston et al. (2016) è stato calcolato con la seguente formula: 

𝐻𝐵𝑉𝑆𝑒 =  (𝑆𝑒 − 𝐻𝑔)𝑆𝑒 𝑥 (𝑆𝑒 + 𝐻𝑔)  
dove Se e Hg erano le concentrazioni espresse in µmol/kg, utilizzate anche per il calcolo dei rapporti 

molari Se:Hg.  

Valori positivi di HBVSe indicano un eccesso di Se presente in un alimento rispetto al Hg, capace di 

ridurne gli effetti negativi, mentre valori negativi dell'indice HBVSe indicano che il contenuto di Se 

presente non offre protezione dal suo contenuto di Hg (Ralston et al., 2016). Il valore di questo 

parametro è proporzionale all'eccesso o al deficit di Se associato al consumo di un alimento e quindi 

ai benefici o ai rischi attesi. 

Le analisi statistiche sono state effettuate utilizzando la versione 7.1 di STATISTICA. Sono stati 

utilizzati test non parametrici in quanto i campioni erano poco numerosi. Il test Mann-Whitney è stato 

utilizzato per evidenziare differenze significative tra i gruppi, mentre le correlazioni sono state 

effettuate calcolando il coefficiente di correlazione di Spearman r. La significatività statistica è stata 

fissata a p < 0,05. 

 

Risultati 
Passando ai risultati ottenuti, le concentrazioni totali e bioaccessibili di Hg e Se, i valori delle 

Bioaccessibilità (BA) e i rapporti molari Se: Hg negli esemplari dei tre grandi predatori pelagici, sono 

mostrati in Tabella 5.  
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Tabella 5 Concentrazioni totali e bioaccessibili di Se e Hg, relative bioaccessibilità (BA) e rapporti molare Se:Hg nei 
campioni delle specie selezionate. 

Specie Esemplare 

 Totale  Bioaccessibile 
 Hg  Se  Se:Hg  Hg  Se  Se:Hg 
 mg/kg  mg/kg  rapporto 

molare  mg/kg (BA %)  mg/kg (BA %)  rapporto 
molare 

T. 
belone  

Tb1  0,10  0,28  7,14  0,08 (78,1)  0,31 (112,5)  10,28 

Tb2  0,35  0,25  1,88  0,24 (68,6)  0,29 (112,1)  3,00 

Tb3  0,37  0,52  3,56  0,26 (70,0)  0,18 (34,9)  1,78 

Tb4  0,56  0,65  2,98  0,38 (68,1)  0,30 (46,9)  2,05 

Tb5  0,41  0,66  4,15  0,33 (81,0)  0,74 (112)  5,75 

Tb6  0,47  0,47  2,54  0,32 (67,9)  0,27 (57,7)  2,15 

 Tb7  0,08  0,50  16,57  0,06 (76,1)  0,43 (87,2)  18,99 

 Tb8  0,20  0,57  7,15  0,17 (86,5)  0,52 (91,7)  7,58 

media ± D.S.  0,32 ± 0,17  0,49 ± 
0,15  5,74 ± 4,80  0,23 ± 0,12 

(74,70 ± 6,84) 
 0,38 ± 0,20  

(81,90 ± 31,43) 
 6,45 ± 5,92 

              

X. 
gladius  

Xg1  3,25  1,09  0,85  2,48 (76,5)  1,09 (39,7)  0,44 

Xg2  0,56  0,66  3,00  0,45 (79,6)  0,67 (101,4)  3,82 

Xg3  0,54  0,79  3,73  0,49 (91,3)  0,67 (84,9)  3,47 

Xg4  0,45  1,11  6,26  0,39 (85,7)  0,50 (44,9)  3,28 

Xg5  2,45  0,93  0,97  2,45 (100)  0,86 (92,7)  0,90 

Xg6  0,63  0,86  3,49  0,58 (91,8)  0,40 (46,3)  1,76 

Xg7  0,93  1,04  2,85  0,65 (70,0)  0,60 (57,5)  2,33 

Xg8  2,08  2,01  2,46  1,14 (54,7)  1,79 (88,8)  3,99 

Xg9  1,61  1,04  1,64  1,20 (74,1)  1,08 (103,7)  2,29 

media ± D.S.  1,39 ± 1,01  1,06 ± 
0,39  2,80 ± 1,66  1,09 ± 0,83 

(80,40 ± 13,64) 
 0,78 ± 0,43 

(73,31 ± 26,95) 
 2,48± 1,27 

              

T. 
thynnus  

Tt1  0,15  1,07  18,6  0,13 (91,1)  0,49 (45,7)  9,35 
Tt2  0,27  0,94  8,96  0,26 (96,8)  0,72 (76,0)  7,04 
Tt3  1,50  3,39  5,85  1,48 (100)  2,89 (85,3)  4,98 
Tt4  0,21  1,39  16,42  0,21 (97,2)  0,49 (34,9)  5,90 
Tt5  1,33  2,71  5,20  0,70 (52,0)  2,07 (76,3)  7,76 
Tt6  0,19  0,68  9,30  0,20 (107,6)  0,36 (53,6)  4,63 

 Tt7  0,36  3,83  26,90  0,32 (87,2)  3,25 (84,8)  26,15 
 Tt8  0,25  4,19  41,76  0,21 (82,1)  3,16 (75,5)  38,37 

media ± D.S.  0,53 ± 0,54  2,27 ± 
1,42  16,63 ± 

12,64 
 0,44 ± 0,45 

(89,37 ± 16,84) 
 1,68 ± 1,30 

(66,52± 19,09) 
 13,00 ± 

12,42 
 

La più alta concentrazione di Hg è stata rilevata in X. gladius (1,39 ± 1,01), T. thynnus ha presentato 

la più alta concentrazione di Se (2,27 ± 1,42) mentre T. belone ha mostrato livelli relativamente bassi 

di entrambi gli elementi (0,32 ± 0,17 per il Hg e 0,49 ± 0,15 per il Se). Valori di Hg statisticamente 

più elevati rispetto a T. belone e a T. thynnus venivano mostrati da X. gladius, mentre per il Se erano 

significativamente superiori a quelle misurate in T. belone sia le concentrazioni riscontrate in T. 

thynnus che in X. gladius. Un’elevata variabilità dei risultati è stata riscontrata per il Se in T. thynnus 
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(62,5%) e per il Hg in X. gladius e T. thynnus (CV% = 72,6 e 101,8% rispettivamente). I valori di 

bioaccessibilità del Hg variavano tra il 66,9 % e l'86.5% per T. belone, tra il 54,7% e il 100% per X. 

gladius e tra il 52,6% e il 107,6% per T. thynnus, ottenendo il seguente ordine di bioaccessibilità: T. 

thynnus > X. gladius > T. belone. La bioaccessibilità del Se variava tra il 34,9 % e il 112,5 % per T. 

belone, tra il 39,7 % e il 103,7 % per X. gladius e tra il 34,9 % e l’85,3 % per T. thynnus, ottenendo il 

seguente ordine di bioaccessibilità: T. belone > X. gladius > T. thynnus. La massima variabilità dei 

risultati della bioaccessibilità per il Se è stata riscontrata in T. belone (CV% = 38,3) e per il Hg in T. 

thynnus (CV% = 17,8). L’unica differenza significativa tra le tre specie per quanto riguarda le 

bioaccessibilità è stata riscontrata per il Hg, tra T. thynnus e T. belone (89,4% e 74,7% 

rispettivamente). 

Non è stata trovata alcuna correlazione tra la bioaccessibilità e le concentrazioni totali dei rispettivi 

elementi in ciascuna specie. Correlazioni positive sono invece state trovate in T. thynnus (r = 0,904; 

p < 0,05) tra la bioaccessibilità del Se e la concentrazione totale di Hg. 

Rapporti molari medi > 1 sono stati trovati per tutte le specie indagate, sia determinandoli con le 

concentrazioni totali che con quelle bioaccessibili. Due soli campioni di pescespada hanno mostrato 

un rapporto Se: Hg inferiore all’unità. 

I risultati relativi agli indici di rischio calcolati per T. belone, così come per T. thynnus e X. gladius 

sono mostrati in Figura 15.  

L’EWI più basso è stato determinato in T. belone (0,98), corrispondente al 75,4% del TWI di 1,3 

µg/kg, il più alto in X. gladius (4,32), che come quello determinato in T. thynnus (1,64), era superiore 

al TWI.  

In particolare, il 25 % dei singoli valori di EWI di T. belone e di T. thynnus e il 100 % di quelli di X. 

gladius superavano il TWI. 

Calcolando l’EWI con le concentrazioni bioaccessibili si ha una diminuzione del valore dell’indice 

per tutte e tre le specie, tuttavia l’EWI è risultato comunque in media superiore al TWI in X. gladius 

e T. thynnus. In particolare l’88,8% e 25 % dei singoli valori di EWI calcolati in tal modo in X. gladius 

e T. thynnus rispettivamente, erano ancora al di sopra del TWI. 

Valori di THQ > 1 sono stati trovati in tutte e tre le specie, con i valori più alti in X. gladius (6,17) e 

i più bassi in T. belone (1,40). In particolare, il 100% e il 62,5% dei campioni rispettivamente di X. 

gladius, T. belone e T. thynnus presentavano valori di THQ > 1. 

Calcolando l’indice con le concentrazioni bioaccessibili si sono ottenuti THQ medi ancora > 1 per 

tutte e tre le specie, complessivamente, è stata osservata una riduzione media dei valori di THQ del 

25,3 %, 19,6% e 10,6% in T. belone (1,02), X. gladius (4,85) e T. thynnus (1,94) rispettivamente. 
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Figura 15 Valori dell’EWI (a), THQ (b) e HBVSe (c) calcolati per T. belone, X. gladius e T. thynnus utilizzando le 
concentrazioni totali e quelle bioaccessibili. 
 
Il THQ e l’EWI calcolati per X. gladius erano statisticamente più elevati rispetto a T. belone e a T. 

thynnus a prescindere dalle concentrazioni (totali o bioaccessibili) di Hg utilizzate. 

Gli HBVSe medi erano positivi sia per T. belone (5,67) che per le altre due specie (28,44 e 8,38 

rispettivamente per T. thynnus e X. gladius), tuttavia, l’aguglia imperiale ha mostrato un HBVSe più 

basso, mentre il più alto è stato trovato in T. thynnus. Due soli campioni, di pescespada, presentavano 

HBVSe negativi ed erano quelli con il rapporto molare Se:Hg inferiore all’unità.  

Tenendo in considerazione la bioaccessibilità gli HBVSe si sono dimostrati ancora positivi, tuttavia, 

rispetto al calcolo effettuato con le concentrazioni totali è stata osservata una diminuzione generale 

(media delle singole variazioni percentuali) secondo il seguente ordine: X. gladius (78,2%) > T. 

thynnus (33,9%) > T. belone (16,6%). 

Differenze significative sono state osservate tra T. thynnus e T. belone per quanto riguarda i valori 

dell’HBVSe, sia considerando le concentrazioni bioaccessibili che le totali, mentre tra T. thynnus e X. 

gladius è stata osservata una differenza significativa solo considerando le concentrazioni totali 
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Discussione 

Le concentrazioni totali di Hg determinate in T. belone sono risultate inferiori a quelle trovate sulla 

stessa specie da Di Bella et al. (2018) e a quelle presentate nel precedente capitolo (e riportate in 

Ancora et al. 2020) riferite a esemplari campionati in un periodo più meno ampio. La discrepanza è 

probabilmente dovuta al fatto che gli esemplari di aguglia imperiale qui analizzati sono mediamente 

lievemente più piccoli sia di quelli utilizzati da Di Bella et al. (2018) sia rispetto a quelli indagati 

nella sezione precedente. I livelli di Se, invece, appaiono in linea con quelli rilevati nello studio 

precedente (e riportate in Ancora et al. 2020). 

Quando paragonati a quelli delle altre due specie indagate, T. thynnus e X. gladius, i livelli di Hg e Se 

in T. belone appaiono più contenuti, in particolare rispetto a X. gladius per il Hg e rispetto ad entrambe 

le specie T. thynnus e X. gladius per il Se.  

In generale, le concentrazioni totali di Hg e Se in T. thynnus e X. gladius sono risultate simili a quelle 

riscontrate in letteratura per queste specie, riportate sinteticamente nella Tabella 5 (Storelli e 

Marcotrigiano, 2001; Storelli et al., 2005; Damiano et al., 2011; Calatayud et al., 2012; Marval-León 

et al., 2014; Barone et al., 2015; Gobert et al., 2017; Ulusoi et al., 2018; Annibaldi et al., 2019).  

La bioaccessibilità di nutrienti e contaminanti nelle specie ittiche è stata studiata negli ultimi anni per 

valutare i benefici e i rischi associati consumo umano mediante l’utilizzo di diversi metodi in vitro, 

perché come accennato, non esiste ancora un metodo standardizzato. Tuttavia i metodi impiegati in 

tutti gli studi sono sostanzialmente simili e consentono quindi di effettuare dei confronti. Diversi studi 

si sono concentrati in particolare su Hg e MeHg in pesci pelagici di grandi dimensioni ed il Se è stato 

spesso co-investigato (Tab. 6).  

I risultati ottenuti per T. belone sembrano collocare questa specie più vicino a X. gladius rispetto a T. 

thynnus per quanto riguarda la bioaccessibilità sia del Hg che del Se.  

I risultati della bioaccessibilità del Hg in T. thynnus nel presente studio sono in linea con quelli 

riportati da Ouédraogo et al. (2011) (circa il 90%) mentre sono più elevati rispetto a quelli riscontrati 

da Leufroy et al. (2012) per la stessa specie e, per specie del genere Thunnus (Thunnus spp.), da 

Cabañero et al. (2004) e Cabañero et al. (2007). Per X. gladius, la bioaccessibilità del Hg del presente 

lavoro si è invece dimostrata più elevata rispetto a quelle riportate da Cano - Sancho et al. (2015), 

Torres-Escribano et al. (2010), Calatayud et al. (2012), come riportato in Tabella 6. 

I risultati relativi alla bioaccessibilità del Se sono simili a quelli riscontrati in altri lavori con le 

eccezioni di Calatayud et al. (2012) e Afonso et al. (2015) che hanno trovato una maggiore 

bioaccessibilità in un campione di X. gladius e in campioni di Thunnus spp. rispettivamente, mentre 

Cabañero et al. (2004) e Cabañero et al. (2007) hanno trovato in specie del genere Thunnus un valore 

inferiore a quello da noi riscontrato in T. thynnus. 
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Tabella 6 Concentrazioni totali e bioaccessibilità (BA) di Hg e Se trovati in T. thynnus, Thunnus spp. e X. gladius. I valori 
seguiti dall’asterisco (*) sono riferiti al MeHg. 

Specie Hg   Se Referenza 

  Totale (mg/kg) BA (%)   Totale (mg/kg) BA (%)   

T. belone 0,32 ± 0,17 74,7 ± 6,8   0,49 ± 0,15 81,9 ±31,4 Presente lavoro 

T. thynnus 0,53 ± 0,54 89,4 ± 16,5   2.27 ± 1,42 66,5 ± 19,9 Presente lavoro 

Thunnus spp. 0,91 ± 1,06; 0.78±0.91* 78 ± 6; 78 ± 10*   0,90 ± 0,20 96 ± 2 Afonso et al., 2015 

T. thynnus 0,185 35   - - Cano-Sancho et al., 2015 

Thunnus spp. 0,43 ± 0,02 9   0,51 ± 0,02 50 Cabañero et al., 2004 

Thunnus spp. 0,37 ± 0,02  < 20   0,72 ± 0,01 50-83 Cabañero et al., 2007 

T. thynnus 0,5 ± 0,003; 0,390 ± 0,002* 94,8; 132,2*   - - Ouédrago e Amyot, 2011 

T. thynnus 0,4927 ± 0,0767* 75*   - - Siedilkowski et al., 2016 

T. thynnus - -   0,523 ± 0,019 50,4 Marval-León et al., 2014 

T. thynnus 1,64 15   - - Leufroy et al., 2012 

X. gladius 1,39 ± 1,01 80,4 ± 13,6   1,06 ± 0,39 73,3 ± 26 Presente lavoro 

X. gladius 0,96 ± 0,47 64   - - Torres-Escribano et al., 2010 

X. gladius 0,866 45   - - Cano-Sancho et al., 2015 

X. gladius 0,5186  66   0,308  96 Calatayud et al., 2012 

X. gladius 1,621  42   0,528  70 Calatayud et al., 2012 

 

Le elevate differenze della bioaccessibilità del Hg tra le diverse specie ittiche si riflettono bene in 

letteratura, tuttavia è stata osservata un'elevata variabilità anche tra campioni della stessa specie 

(Chiocchetti et al., 2017). 

È stato suggerito che questa elevata variabilità potrebbe essere dovuta alla diversa composizione 

proteica del singolo campione di tessuto muscolare del pesce (Siedilkowski et al., 2016): il MeHg 

legato a proteine solubili può infatti essere più facilmente solubilizzato dai fluidi digestivi rispetto a 

quello legato alle proteine miofibrillari (Pavlisko e Coppes, 1999; He e Wang, 2011; Siedilkowski et 

al., 2016). Un'altra spiegazione è stata proposta da Siedilkowski et al. (2016) che hanno suggerito 

che queste differenze non sono basate tanto sul tipo di proteine a cui il MeHg si lega, ma sul diverso 

frazionamento del metallo all'interno della cellula (He e Wang, 2011 a tal proposito hanno evidenziato 

una correlazione negativa tra bioaccessibilità e livelli di mercurio all’interno degli organelli cellulari). 

Le frazioni bioaccessibili del Se, indicate in letteratura ed elencate in Tabella 6, indicando una minore 

variabilità per questo elemento ed una bioaccessibilità relativamente elevata > 50% e ad eccezione 

di quanto riscontrato da Calatayud et al. (2012) (96% e 70% nello stesso tipo di pesce, X. gladius) 

con valori meno variabili. Gli autori sopraindicati hanno suggerito che anche per il Se la singola 

composizione amminoacidica della matrice può influenzarne la bioaccessibilità. Inoltre, è stato visto 

che anche il contenuto di grassi può influenzare la bioaccessibilità dell’elemento (Cabañero et al., 

2004).  
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Per quanto riguarda il rapporto tra la frazione bioaccessibile e le concentrazioni totali di Se e Hg, i 

risultati del presente lavoro hanno dimostrato per le specie esaminate che la bioaccessibilità è 

indipendente dalla concentrazione totale in linea con quanto trovato anche in altri studi (Laird et al., 

2009; Torres-Escribano et al., 2010; He e Wang, 2011), anche se altri ancora hanno indicato una 

correlazione negativa tra di loro (Laird e Chan, 2013; Siedlikowski et al., 2016) suggerendo che 

l'esposizione dovuta al consumo di alimenti ad alto contenuto di Hg può essere in qualche modo 

compensata da una sua bassa bioaccessibilità (Laird e Chan, 2013). I pochi studi sulla bioaccessibilità 

del Se invece non hanno riportato alcuna correlazione tra questa e la concentrazione totale (He et al., 

2010; He e Wang, 2013), analogamente ai risultati ottenuti per questo elemento nella presente ricerca. 

Passando a discutere i dati in relazione alle implicazioni sulla salute umana, i livelli di Hg trovati 

erano conformi al Regolamento CE 1881/2006 (1,0 mg/kg) solo per il T. belone e T. thynnus, 

diversamente, per X. gladius è risultata una concentrazione media più elevata rispetto a tenore 

massimo indicato, destando in tal modo preoccupazioni serie circa la sua commercializzazione ed il 

suo consumo in sicurezza. 

Tenendo conto dei singoli esemplari, tutti i campioni di T. belone sono risultati conformi al 

regolamento CE, mentre il 25% ed il 44,4% dei campioni rispettivamente di T. thynnus e X. gladius 

erano al di sopra della soglia. 

Considerando invece le concentrazioni bioaccessibili del Hg, la percentuale di campioni che verrebbe 

a superare il livello minimo indicato nel Regolamento sopraindicato diminuirebbe leggermente per T. 

thynnus da 25% a 12,5% ma rimarrebbe ancora del 44,4% per X. gladius.  

Per quanto riguarda gli indici di rischio, l'EWI medio calcolato per T. belone è inferiore al TWI, ma 

ne rappresenta comunque una quota elevata (75,4%). Una percentuale non trascurabile (25%) degli 

esemplari ha comunque mostrato valori per l’EWI al di sopra della soglia, il che suggerirebbe 

comunque una certa cautela nel consumo di questa specie. 

Al contrario, per X. gladius e T. thynnus i valori medi dell’EWI erano superiori al TWI, e in particolare 

per X. gladius tutti i valori di EWI di ciascun esemplare erano superiori alla soglia, rappresentando 

quindi un rischio significativo per il consumo umano.  

Per quanto riguarda il THQ, lo scenario risulta più critico in quanto il THQ medio era > 1 in tutte le 

specie. In particolare, tutti i valori individuali di X. gladius e la maggior parte di quelli determinati in 

T. thynnus e T. belone erano al di sopra dell’unità indicando la possibilità di effetti avversi sulla salute 

umana in caso di ingestione dell’aguglia imperiale e, in misura maggiore, del pescespada e del tonno. 

I livelli mediamente elevati (> 74 %) della bioaccessibilità del Hg riscontrati in tutte e tre le specie 

non influenzavano in modo rilevante i confronti con le soglie normative stabilite per il consumo di 

prodotti della pesca. Infatti, tutti i campioni di X. gladius e il 50 % di quelli di T. thynnus (un campione 



67 
 

su due) con contenuto totale di Hg superiore a 1 mg/kg superavano la soglia anche considerando la 

concentrazione di Hg derivante della sola frazione bioaccessibile. Una situazione analoga è stata 

riscontrata per quanto riguarda l'EWI e il THQ (Fig. 9).  

Infatti l’EWI medio di T. belone calcolato con le concentrazioni bioaccessibili corrispondeva a circa 

il 55% del TWI, rappresentandone ancora una quota elevata, mentre quelli di X. gladius e T. thynnus 

superavano comunque la soglia di 1,3 µg/kg anche considerando la sola frazione bioaccessibile.  

Lo stesso valeva per il THQ medio, superiore all’ unità per ciascuna specie indagata indifferentemente 

dal considerare o meno la sola bioaccessibilità, indicando così un potenziale effetto negativo del 

MeHg sull'uomo anche con le sole concentrazioni bioaccessibili.  

A differenza di altri studi sulla bioaccessibilità del Hg (Wang et al., 2013; Cano-Sancho et al., 2015), 

che suggeriscono una sovrastima del rischio per la salute umana, se si considera la concentrazione 

totale rispetto alla frazione bioaccessibile, i risultati del presente lavoro suggeriscono il verificarsi di 

una situazione di pericolo anche considerando la sola frazione bioaccessibile. Ciò implica che limiti 

di concentrazione e le raccomandazioni sul consumo delle specie ittiche di grandi dimensioni stabilite 

dagli organi regolatori sulla base delle concentrazioni totali (EFSA, 2015) non debbano essere 

certamente modificati nel senso di una riduzione, come da alcuni suggerito (Torres-Escribano et al., 

2010) che terrebbe di conto della bioaccessibilità. 

La capacità del Se di diminuire la tossicità del Hg è stata indicata in diversi studi (Freidman et al., 

1978; Ohi et al., 1980; Culvin-Aralar e Furness, 1991). In quest’ ottica, il rapporto molare tra Se e Hg 

e gli indici di rischio come l’HBVSe sono stati e sono frequentemente utilizzati per valutare i benefici 

e i rischi per la salute umana relativi all’ esposizione da Hg (Ralston, e Raymond, 2016). 

I valori medi positivi di HBVSe e i rapporti molari Se:Hg > 1 riscontrati per T. belone, così come per 

X. gladius e T. thynnus indipendentemente dal fatto di essere stati calcolati con le concentrazioni totali 

o bioaccessibili suggeriscono che il loro consumo può ridurre e compensare gli effetti tossici del 

MeHg (Burger et al., 2012). È stato recentemente indicato che l’azione tossica del Hg può essere 

ampiamente spiegata dall'inibizione di selenoenzimi (Alves et al., 2018; Ralston e Raymond, 2010), 

cruciali per la prevenzione e l'inversione del danno ossidativo, e che il quantitativo di Se debba essere 

sufficiente a compensare le perdite dovute al sequestro da parte del Hg (Ralston et al., 2019). Solo 

due campioni di pescespada presentavano, nella presente ricerca, valori elevati di Hg, valori negativi 

di HBVSe e rapporto molare Se:Hg < 1, suggerendo comunque cautela nel consumo della specie.  

Il rapporto molare Se:Hg > 1 riscontrato nel presente lavoro è in accordo con una serie di studi su 

diverse specie di pesci marini (Cabanero et al., 2007; Afonso et al., 2015; Bergés-Tiznado et al., 

2015; Nicolai et al., 2019), così come anche in molti altri studi (Alves et al., 2018; Annibaldi et al., 

2019; Nicolai et al., 2019) i pesci pelagici analizzati presentavano un eccesso molare di Se rispetto 
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all'Hg, con HBVSe quindi positivi. Poche eccezioni possono essere trovate in letteratura per i pesci 

marini, ad esempio, Ralston et al. (2016) hanno riportato un valore zero per il pescespada oceanico o 

Matos et al. (2019) hanno calcolato valori HBVSe negativi per campioni di P. glauca.  

Tuttavia, se si considerano le concentrazioni bioaccessibili, gli HBVSe, anche se ancora positivi, sono 

risultati inferiori a quelli calcolati con le concentrazioni totali, indicando, in tutte le specie esaminate, 

una minore eccedenza di Se, e quindi un minore beneficio connesso al consumo. 

Poiché T. thynnus ha mostrato, tra le specie esaminate, i più alti HBVSe mentre T. belone i più bassi, 

quest'ultima specie sembrerebbe essere la meno raccomandabile o comunque la meno salutare per il 

consumo umano in termini di surplus di selenio derivato dal suo consumo.  

Tuttavia, se si considerano le concentrazioni bioaccessibili, T. belone ha mostrato un minor 

decremento dell’HBVSe ed un valore risultato lievemente più alto (4,42) rispetto a X. gladius (4,23) 

indicando, quindi, un maggior effetto benefico legato al Se. Ciò può essere dovuto alla più bassa 

bioaccessibilità del Hg (74,7%) e alla più alta del Se (81,9 %) trovata in questa specie.  

Per T. thynnus nonostante questa specie abbia mostrato il più alto valore di bioaccessibilità per il Hg 

(89,4%) e il più basso per il Se (66,5%), data la più alta concentrazione totale di Se (2,27 ± 1,42), in 

eccesso rispetto al Hg rispetto alle altre, questa specie sembrerebbe essere la migliore per il consumo 

umano poiché l’HBVSe, calcolato con le concentrazioni bioaccessibili risulta comunque il più elevato 

(20,91). Al contrario, per X. gladius i valori intermedi di bioaccessibilità del Hg (80,4 %) e del Se 

(73,3 %), insieme con la più alta concentrazione totale di Hg (1,39 ± 1,01) portano al più basso HBVSe 

quando si considerano le concentrazioni bioaccessibili, rendendo la specie la meno salutare.  

La relazione positiva riscontrata in T. thynnus tra la concentrazione totale di Hg e la bioaccessibilità 

del Se indicherebbe un meccanismo benefico in grado di rendere disponibile per l'assorbimento 

intestinale più Se con l'aumento della concentrazione del Hg nel muscolo. Tale meccanismo, 

comunque da verificare, produrrebbe un differente effetto rispetto a quello riportato da Marval-León 

et al. (2014) in pesci e crostacei per quanto riguarda la relazione tra la bioaccessibilità del Se in nei 

confronti del Cd risultata negativa, a causa probabilmente della formazione di seleniuri, altamente 

insolubili, che contribuiscono a mantenere Se biologicamente non disponibile (Eisler, 1999). 

Probabilmente, in T. thynnus è implicato un meccanismo diverso, ma solo ulteriori indagini 

potrebbero individuarlo. 

Infine, per le implicazioni sulla salute, considerando il solo Selenio, che contrariamente agli altri 

elementi indagati nella presente ricerca, è un elemento in tracce essenziale nei processi metabolici 

degli organismi se assunto in dosi ridotte, mentre risulta tossico se vengono superate determinate 

quantità, l'Organizzazione mondiale della sanità (OMS) raccomanda una dose giornaliera di questo 

elemento (RDA) di 55 µg per gli adulti. Una dose giornaliera di 400 µg è considerata innocua e la 
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dose che non mostra alcun effetto avverso per gli adulti è stimata in 800 µg Se / giorno, mentre una 

dose che provoca l'insorgenza della tossicità varia da 1540 a 1600 µg Se / giorno. 

In questo studio, utilizzando la concentrazione di Se e la porzione di pesce giornaliera (31,1 g per 

persona al giorno) (EFSA, 2014), è possibile stimare l'esposizione giornaliera Se che deriva consumo 

delle tre specie.  

Le quantità di 15,2, 32,9 e 70,7 µg di Se/giorno può quindi essere stimata come l’assunzione 

giornaliera (attraverso le concentrazioni totali) rispettivamente per T. belone, X. gladius e T. thynnus, 

che risulta quindi ben al di sotto quindi della soglia di tossicità.  

 

Conclusioni 
Il presente lavoro rappresenta una prima valutazione, con approfondimenti riguardanti anche la 

determinazione della bioaccessibilità, del rischio da MeHg associato al consumo dell’aguglia 

imperiale, T. belone rispetto ad altri due grandi predatori come T. thynnus e X. gladius. 

Le concentrazioni totali di Hg in T. belone, così come quelle trovate in T. thynnus si sono rilevate, al 

contrario che in X. gladius, inferiori alla soglia regolatoria. 

Poiché la frazione bioaccessibile del Hg è risultata in T. belone la più bassa, la quantità di questo 

elemento disponibile per espletare l’azione tossica sarebbe quindi ulteriormente più limitata rispetto 

alla suddetta soglia, diversamente da quanto rilevato per T. thynnus per cui si sono avuti i valori più 

alti in termini di bioaccessibilità. Questo indica chiaramente come T. belone risulti, tra le tre indagate, 

la specie più salutare per il consumo umano. 

In linea con quanto evidenziato sui livelli di Hg, anche l'EWI calcolato per T. belone, con valori 

inferiori al TWI, è risultato il più basso tra le specie selezionate. Al contrario, l’indice THQ ha 

evidenziato comunque un rischio associato al consumo di questa specie, così come per le altre due 

indagate, anche nelle valutazioni effettuate in base alla sola frazione bioaccessibile del Hg. 

Infine, il calcolo dell’HBVSe ha suggerito un effetto protettivo del Se sulla tossicità del MeHg. 

Tuttavia T. belone ha mostrato il valore più basso di questo indice tra le specie selezionate e in 

aggiunta ulteriormente diminuito quando calcolato con le concentrazioni bioaccessibili degli elementi 

(Se e Hg). Una ancora più marcata diminuzione del HBVSe, insieme con un valore più basso 

dell’indice, è stata ottenuta invece per X. gladius, indicando quest’ultima come la specie meno 

salutare per il consumo umano.  

 

Nota: 
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Il manoscritto corrispondente a questo capitolo (abstract in allegato 2) è al momento sotto 

forma di bozza avanzata per una possibile submission alla rivista Trace Elements in Biology 

and Medicine con il titolo:  

” Total and bioaccessible mercury and selenium in the Mediterranean spearfish T. 

belone compared to tuna T. thynnus and swordfish X. gladius dietary exposure and 
human health implication for consumption”. 

Il contributo del dottorando Giacomo Mariotti si è esplicato oltre che nelle fasi analitiche, 

anche nell’ elaborazione e rappresentazione dei dati e nella stesura della bozza iniziale del 

testo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



71 
 

4.3 Bioaccumulo di contaminanti e risposte biochimiche e di genotossicità 
nell’aguglia imperiale (Tetrapturus belone)  

 

Introduzione 

Il Mar Mediterraneo è il più grande bacino semichiuso del mondo, caratterizzato da un piccolo 

scambio d'acqua con l'Oceano Atlantico e circondato da paesi fortemente popolati e industrializzati. 

Costituisce quindi un ecosistema a rischio per la permanenza e l'accumulo di molte sostanze tossiche 

come i policlorobifenili (PCB), idrocarburi aromatici policiclici (IPA), metalli pesanti e contaminanti 

emergenti (CEC) come prodotti farmaceutici e prodotti per la cura della persona, che possono essere 

bioaccumulati negli organismi marini e, in alcuni casi, biomagnificati attraverso le reti alimentari.  

I predatori di alto livello trofico, come i grandi pesci pelagici, possono accumulare alte concentrazioni 

di questi contaminanti, con un alto rischio tossicologico (Borrell et al., 2019) e quindi potrebbero 

essere più minacciati di quelli che vivono in altri mari.  

Inoltre, i pesci pelagici di grandi dimensioni possono essere utili per monitorare i cambiamenti a 

breve e medio termine negli ecosistemi pelagici (Fossi et al., 2012) e molti studi negli ultimi decenni 

si sono concentrati sulla determinazione di livelli di sostanze tossiche nei tessuti dei grandi predatori 

pelagici che abitano il Mediterraneo come il tonno e il pescespada (Stefanelli et al., 2002; Fossi et 

al., 2007; Storelli et al., 2008; Burroni et al., 2010; Maisano et al., 2016; Gobert et al., 2017).  

Tra i grandi pesci pelagici che abitano il Mediterraneo già studiati, l’aguglia imperiale, Tetrapturus 

belone, è una specie poco conosciuta sia dal punto di vista ecologico che ecotossicologico (Fossi et 

al., 2002; Di Bella et al., 2018).  

Pertanto, è importante conoscere i livelli dei vari contaminanti nei tessuti di questa specie e, tramite 

l’utilizzo di biomarkers, valutare segnali di esposizione e/o di effetto che permettono di prevedere la 

comparsa di possibili effetti negativi su una popolazione a breve e lungo termine rappresentando 

strumenti complementari ai classici approcci chimici basati sulla determinazione dei livelli di 

contaminanti nel delinearne lo stato ecotossicologico. 

Tra i biomarkers meglio documentati negli studi ecotossicologici sui pesci ci sono certamente 

l'induzione del citocromo-P450, il saggio delle anomalie eritrocitiche nucleari (ENA) e l'attività della 

butilcolinesterasi (BChE). In questo terzo studio sono stati quindi valutati i livelli di induzione del 

sistema delle monossigenasi a funzione mista (MFO) per la valutazione dell’esposizione a 

contaminanti lipofilici planari, i livelli della butirrilcolinaesterasi plasmatica (BChE) come marker di 

esposizione a sostanze neurotossiche ed i potenziali effetti di genotossicità tramite la valutazione delle 

anomalie nucleari eritrocitarie (ENA assay) in esemplari di aguglia imperiale, T. belone catturati 

nell’area dello stretto di Messina. I valori di ENA assay e di BChE determinati nel presente studio 
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rappresentano i primi dati su questa specie mentre l’attività MFO era già stata valutata da Fossi et al. 

(2002) su un esiguo numero esemplari. Sono stati anche determinati i livelli di Cd, Pb e Hg e di 

contaminanti organoclorurati nel fegato, quali PCBs, DDTs e HCB in modo da esplorare eventuali 

relazioni con le risposte biologiche.  

 

Materiali e metodi 
Quarantadue esemplari di aguglia imperiale sono stati catturati mediante arpione durante le stagioni 

estive, nei mesi tra maggio e luglio tra il 2002 ed il 2008, di cui ventidue esemplari femmine, otto 

maschi e dodici esemplari di sesso sconosciuto. La lunghezza presa dalla mascella inferiore (LJFL) 

era compresa tra 128 e 196 cm. 

Sugli esemplari catturati, è stato effettuato un prelievo di sangue dal cuore mediante uno specifico 

ago a farfalla collegato ad un apparato Vacutainer® con fiale eparinizzate per un volume finale di 10 

ml; di questi, una goccia di sangue è adoprata per preparare lo striscio di sangue su un vetrino per l’ 

ENA assay ed il restante sangue è stato centrifugato per ottenere il plasma per effettuare il test BChE. 

Per la valutazione dell’attività MFO, degli organoclorurati e degli elementi in tracce, sono state invece 

prelevate accedendo al fegato, mediante una piccola incisione praticata al di sotto dell’opercolo 

branchiale, aliquote di fegato e immediatamente immerse in azoto liquido.  

Elementi in tracce 

Le determinazioni e le concentrazioni di Cd, Hg e Pb nei fegati di aguglia imperiale sono state 

eseguite tramite spettrofotometria ad assorbimento atomico previa digestione acida, come già esposto 

nel Capitolo 4.1 ed espresse allo stesso modo in mg/kg p.s.. 

Organoclorurati 

La presenza e la concentrazione dei composti organoclorurati è stata determinata sui campioni di 

fegato, precedentemente liofilizzati e omogenizzati, secondo il metodo di Marsili e Focardi (1997). 

Il tessuto epatico così preparato (circa 250 mg) è stato caricato in ditali di cellulosa (Whatman: d.i. 

25mm, d.e. 27 mm e lunghezza 100 mm) ed estratto a caldo in Soxhlet con n-esano per 9h con 150 

ml di n-esano e con l’aggiunta di 100 µl del congenere 30, utilizzato come surrogato. Quindi, dopo 

un primo clean-up forte con 10 ml di acido solforico “Baker”, concentrato al 95-97%, per 12 ore, è 

stato recuperato il sovranatante e concentrato a 10 ml mediante un evaporatore rotante in depressione 

(Rotavapor 110) ad una temperatura di 45°C. Per eliminare ulteriori tracce residue di lipidi, quali 

colesterolo e steroidi, è stata effettuata una cromatografia liquida su colonna impaccata con Florisil® 

“Merk” (silicato di magnesio, pH 8,5, granulometria 0,150-0,250 mm) precedentemente essiccato in 

stufa ad una temperatura di 110°C per circa 1 ora. All’adsorbimento su Florisil® sono seguite 

eluizioni successive di n-esano fino al raggiungimento di un volume finale di 100 ml. In ultimo si è 
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proceduto con una seconda concentrazione con Rotavapor per portare a secco il campione, 

successivamente risospeso con n-esano contenente concentrazioni note del congenere 209, utilizzato 

come standard interno. 

Il metodo analitico utilizzato è stato quello gascromatografico ad alta risoluzione con un GC 

AGILENT 6890/N, con un rilevatore a cattura di elettroni 63Ni ed una colonna capillare di silice fusa, 

a fase legata, del tipo SBPTM5 (Supelco) lunga 30 m, con uno spessore del film di 25 µm ed un 

diametro interno di 0,25 mm. Il carrier usato è stato N2 con una pressione in testa alla colonna di 15,5 

psi (rapporto di splittaggio 50/1) e lo scavenger l’argon/metano (95/5) con un flusso di 40 ml/min.  

La determinazione e la quantificazione dei vari idrocarburi clorurati, così come il calcolo dei recuperi 

e la conferma, sono stati eseguiti mediante confronto con preparati puri di riferimento (50 ng/ml di 

HCB, 100 ng/ml di pp' DDT, pp' DDD, pp' DDE, op' DDD e op' DDE, 200 ng/ml di op' DDTs, 2 

µg/ml di Arochlor 1260). La miscela di riferimento veniva iniettata nel gascromatografo in quantità 

di 1, 2 e 4 µl per verificare la linearità della risposta strumentale. I recuperi variano da un minimo 

dell’85% ad un massimo del 95%. La precisione del metodo è stata valutata su 5 replicati omogenei, 

calcolando il coefficiente di variazione dei risultati ottenuti. Questo era minore del 9% per tutti i 

composti analizzati. Il "blank" è stato valutato facendo un'estrazione a vuoto (con il ditale di cellulosa 

sottoposto alle usuali fasi di estrazione). Tale operazione è stata effettuata una volta ogni 11 campioni 

estratti. A garanzia dell'accuratezza sono stati eseguiti esercizi di intercalibrazione mediante l'uso di 

standard appropriati di valore noto. Il limite di rilevabilità dello strumento è risultato essere 0,1 ng/kg 

(ppt) per tutti gli OC analizzati. Sono stati individuati e quantificati nei diversi campioni le seguenti 

molecole: HCB, op’DDT e pp’DDT, pp’DDD e op’DDD, pp’DDE, e op’DDE, e 30 congeneri di 

PCBs. I risultati sono stati espressi in ng/g su base lipidica (b.l). 

I recuperi sono stati calcolati mediante addizioni di quantità note di standard su uno stesso campione 

ed il tracciato gascromatografico ottenuto per ogni campione analizzato è stato confrontato 

con quello ottenuto dallo standard. 

Biomarkers 

L’induzione del sistema MFO è stata misurata tramite valutazione delle attività dell’etossiresorufina-

O-deetilasi (EROD) e della benzo(a)pirene monoossigenasi (BPMO). L’attività EROD è stata 

misurata in accordo con il metodo di Lubet et al. (1985) che quantifica, tramite lettura fluorimetrica, 

la trasformazione dell’etossiresorufina (substrato specifico) in resorufina. L’attività è stata letta allo 

spettrofluorimetro ad una lunghezza d’onda di 522 nm in eccitazione e 586 nm in emissione con cella 

termostatata a 30°C per 4 minuti. L’attività enzimatica è stata espressa come pmol resorufina x mg-1 

prot x min-1. 
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L’attività BPMO è stata misurata in accordo con il metodo di Kurelec et al. (1977), modificato che 

quantifica tramite lettura fluorimetrica la trasformazione della benzo(a)pirene (substrato specifico) in 

3-idrossibenzopirene. La lettura della concentrazione è stata effettuata fluorimetricamente utilizzando 

uno spettrofluorimetro (Perkin Elmer LS50B) ad una lunghezza d’onda di eccitazione di 396 nm e di 

emissione 522 nm. L’attività è stata espressa come U.A.F. x mg-1 prot x h-1, misurate in riferimento 

ad una concentrazione nota di chinin solfato, dove UAF indica le Unità Arbitrarie di Fluorescenza. 

Le concentrazioni di proteine epatiche sono state misurate spettrofotometricamente usando il BioRad 

Protein Assay (BioRad) secondo il metodo Bradford (Bradford, 1976). 

L'attività della butirrilcolinesterasi (BChE) nei campioni di plasma è stata misurata a 410 nm usando 

il test spettrofotometrico di Ellman et al. (1961). L'attività è stata espressa come substrato di μmol x 

min-1 x ml di plasma-1. 

La determinazione delle anomalie nucleari eritocitrarie (ENA) è stata eseguita su eritrociti periferici 

maturi, secondo il metodo di Pacheco e Santos (1997). Sono stati preparati due strisci di sangue per 

campione. I vetrini sono stati fissati in metanolo per 10 minuti e colorati con Giemsa (5%) per 30 

minuti. Per ogni striscio, sono stati contati 1000 eritrociti, con ingrandimento 100x (microscopio 

Olympus BX41), secondo le procedure di Maier e Schmid (1976), Carrasco et al. (1990) e Smith 

(1990), adattato da Pacheco e Santos (1997). Le lesioni nucleari sono state classificate in una delle 

seguenti categorie: nuclei a forma di rene (kidney), nuclei lobati, nuclei segmentati e micronuclei. I 

risultati sono stati espressi come la somma delle frequenze per tutte le categorie considerate. 

Sono stati usati test statistici non parametrici essendo le variabili non distribuite normalmente (test di 

Kolmogorov-Smirnov).  

Per la verifica delle differenze tra gruppi (maschi e femmine) è stato utilizzato il test U di Mann- 

Whitney, mentre le correlazioni sono state determinate tramite il test r di Spearman. La significatività 

è stata fissata per p < 0,05. 

 

Risultati 
Elementi in tracce 

Per quanto riguarda gli elementi in tracce indagati (numero di esemplari = 30), è stato misurato il 

seguente ordine di concentrazione (mg/kg p.s.): Cd (7,83 ± 4,54) > Hg (3,35 ± 2,34) > Pb (0,58 ± 

1,22) come mostrato in Figura 16. Non sono state riscontrate differenze significative nella 

concentrazione dei metalli tra maschi e femmine. 

Similmente a quanto riportato nel Capitolo 4.1, correlazioni positive sono stati riscontrate tra la 

lunghezza e le concentrazioni di Cd (r = 0,633; p < 0,05) e Hg (r = 0,690; p < 0,05), nonché tra i 

livelli dei due metalli sopra menzionati (r = 0,488; p < 0,05).  
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Figura 16 Valori medi ± deviazioni standard di Hg, Cd e Pb nel fegato di T. belone. 

Organoclorurati 

Tra le classi di organoclorurati indagati nel fegato, i PCBs presentano i livelli più elevati, seguiti dai 

DDTs e dall’HCB. In particolare la concentrazione media della ƩPCBs nel fegato di aguglia imperiale 

era di 36026,81 ± 30142,70 ng/g b.l.; quella dei ƩDDTs era 7688,97 ± 6694,63 ng/g b.l, mentre il 

livello medio dell’HCB era di 15,70 ± 5,66 ng/g b.l.. 

I congeneri di PCBs maggiormente presenti nel fegato di T. belone (Fig. 17) erano nell’ordine: 153 > 

180 > 138 > 187 > 170, le concentrazioni degli altri congeneri analizzati sono risultate essere inferiori 

al 5% rispetto al totale dei PCBs indagati. 

Per quanto riguarda i DDTs (Fig. 18), l’ordine delle concentrazioni era: pp’DDE > pp’ DDT > 

pp’DDD > op’DDD > op’DDT > op’DDE. Il rapporto tra le concentrazioni del pp’DDE e ΣDDTs 

(pp’DDE/ ΣDDTs) era di 0,79, mentre il rapporto tra la concentrazione del pp’DDE su pp’DDT 

(pp’DDE/pp’DDT) era invece pari a 11,98. 

 

 
Figura 17 Livelli di PCBs (media ± D.S.) rilevati nel fegato di T. belone. 
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Figura 18 Livelli di DDTs (media ± D.S.) rilevati nel fegato di T. belone. 

 

Confrontando i livelli totali di xenobiotici in funzione del sesso, non sono state rilavate differenze 

significative tra maschi e femmine per le concentrazioni di PCBs e DDTs e HCB. Anche la 

distribuzione dei diversi congeneri dei PCBs e dei metaboliti del DDTs (Fig. 19) ha un andamento 

molto simile tra maschi e femmine.  

 

 
Figura 19 Concentrazioni (media ± D.S.) di HCB (a), PCBs (b) e DDTs (c) nei maschi e nelle femmine. 
In dettaglio gli andamenti per i singoli congeneri di PCBs (b1) e metaboliti del DDT (c1). 

 

Correlazioni statisticamente significative (r = 0,608 e r = 0,687; p < 0,05) sono state riscontrate tra la 

lunghezza degli animali e le sommatorie dei PCBs e dei DDTs (Fig. 19), in particolare le 

a b c 

c1 b1
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concentrazioni dei PCBs indagati, eccetto il PCB 99, e dei DDTs eccetto l’op’DDT risultavano 

positivamente correlate con la lunghezza. Le sommatorie dei PCBs e DDTs correlavano anch’esse 

positivamente (r = 0,974; p < 0,01). 

 

 
 

 
 

 

 

 
 

 

 
 
Figura 20 Relazione, indicata tramite una retta di regressione, tra ƩPCBs e ƩDDTs e taglia. 

 

L’HCB non ha mostrato relazioni significative con nessuno dei PCBs mentre è risultato correlato 

significativamente con l’op’DDE. Tutti i PCBs correlavano con i DDTs ad esclusione dell op’DDT 

che risultava correlato significativamente solo con i congeneri 95, 99, 196 e 201.  

Biomarkers 

Come mostrato in Tabella 7 le attività EROD e BPMO, misurate nella frazione microsomiale epatica 

hanno mostrato un valore medio più alto nelle femmine rispetto ai maschi, sebbene non 

statisticamente significativo. È stata rilevata una correlazione positiva tra le attività di EROD e BPMO 

(r = 0,864; p < 0,01). 

 
Tabella 7 Attività di EROD e BPMO in femmine e maschi di T. belone (medie ± D.S., minimi e massimi). 

  EROD (pmol resor x min-1 x mg prot-1)    BPMO (A.U.F. x mg prot-1x h-1) 

  media ± D.S. min max  media ± D.S. min max 

          

Femmine (n = 11) 135,81 ± 163,75  9,72 565,86  504,93 ± 414,92  80,40 1259,40 

          

Maschi (n = 4) 29,37 ± 18,43  14,62 66,15  84,30 ± 96,80  4,20 213,60 

          

Totale (n = 20) 88,44 ± 131,29  0,44 565,86   339,21 ± 363,46  3,00 1259,40 
 

L’attività BChE media (n = 17) di 0,07 ± 0,03 µmol x mL-1 x min-1 è stata trovata considerando tutti 

i campioni di T. belone con i campioni di esemplari di sesso maschile che mostrano un livello di 

attività leggermente superiore rispetto alle femmine (Fig. 21), anche se non è stata trovata alcuna 
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differenza statisticamente significativa tra i sessi. Non sono state trovate correlazioni tra i risultati 

della BChE e le attività EROD o BPMO. È stata invece rilevata una correlazione positiva (r = 0,583; 

p < 0,05) tra l’attività della butirrilcolinaesterasi e la lunghezza degli esemplari. 

 

 
Figura 21 Valori medi e deviazioni standard dell’attività della BchE in maschi e femmine di T. belone. 

 

Le anomalie nucleari eritrocitarie rilevate negli esemplari di T. belone (n = 32), espresse come 

frequenza (‰), hanno seguito il seguente ordine: lobati (22,4 ± 23,6) > kidney (1,75 ± 1,59) > 

segmentati (0,5 ± 0,72) > micronuclei (0,16 ± 0,72) con una frequenza di anomalie totali di 28,8 ± 

25,2‰. Come mostrato nella Figura 22, le anomalie nucleari hanno seguito lo stesso trend sia nei 

maschi che nelle femmine, con ENA totale e frequenze dei nuclei lobate leggermente più alte nei 

maschi, mentre la frequenza delle anomalie kidney e segmentati leggermente più alta nelle femmine. 

Non sono state rilevate differenze statistiche tra maschi e femmine, così come non sono state trovate 

correlazioni tra i risultati dell’ENA e gli altri biomarkers indagati. 

 

 
Figura 22 Frequenze delle anomalie nucleari eritrocitarie (media e D.S,) riscontrate nelle femmine e nei maschi di T. 
belone: kidney (K), lobati (L), segmentati (S), micronuclei (M), e ENA totale.  
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Relazione tra elementi in tracce, organoclorurati e biomarkers 
 
Considerando le relazioni tra organoclorurati e metalli analizzati, il Hg ha mostrato una relazione 

positiva significativa con tutti i PCBs e con quasi tutti i DDTs (l'unica eccezione era l’op’DDT). Allo 

stesso modo anche i livelli di Cd erano correlati a quasi tutti i PCBs (esclusi congeneri 95 e 99) e a 

quasi tutti i DDTs (esclusi pp’DDD e op’DDT). Differentemente i livelli di Pb non hanno mostrato 

relazioni con gli organoclorurati indagati.  

Non sono state trovate correlazioni tra le concentrazioni degli elementi in tracce ed i biomarkers 

indagati. 

Per quanto riguarda invece le relazioni tra organoclorurati e biomarkers indagati l’unica correlazione 

statisticamente significativa è stata trovata tra l’op’DDE e i risultati dell’ENA totale (r = 0,727; p < 

0,01); anche se i PCB 95 (r = 0,584; p < 0,05 ), 99 (r = 0,573; p < 0,05), 196 (r = 0,595; p < 0,05), 

201 (r = 0,584; p < 0,05) e 206 (r = 0,578; p < 0,05) correlavano positivamente con le frequenze dei 

nuclei lobati e non con l’ ENA totale 

Discussione 

Per quanto riguarda i livelli di Hg, Cd e Pb nel fegato, le correlazioni tra questi, nonché tra questi e 

la lunghezza degli esemplari, sono simili a quanto riportato nel Capitolo 4.1 a cui si rimanda per una 

trattazione dettagliata per evitare ripetizioni. 

Per a discutere i risultati relativi ai composti organoclorurati è importante, oltre ai risultati totali 

andare ad osservare i rapporti di concentrazione che i vari isomeri/metaboliti hanno tra di loro, oltre 

che valutarne i singoli livelli.  

Un tipico insetticida “DDT” è composto in realtà da pp’DDT (77,1%), op’DDT (14,9%), pp’DDD 

(0,3%), op’DDD (0,1%), pp’DDE (4,0%), op’DDE (0,1%) e altri composti non identificati (WHO, 

1979). Il pp’DDT è il componente attivo, ovvero la molecola che conferisce l’attività insetticida 

bloccando le trasmissioni nervose tra gli assoni. Nell’ambiente la molecola pp’DDT è soggetta alla 

degradazione abiotica (temperatura, acqua, luce, etc.) e all’effetto di fattori biotici (attività metabolica 

dei microrganismi), i quali scompongono la molecola in pp’DDE ed in minore misura in pp’DDD.  

La relazione che intercorre tra pp’DDE e pp’DDT, ovvero il rapporto tra le loro concentrazioni, è un 

dato estremamente interessante ed utile nella lettura ed interpretazione dei risultati.  

Nel prodotto commerciale del “DDT”, tale rapporto è di 0,05. Chiaramente, se il rapporto 

pp’DDE/pp’DDT ha valori alti, si può dedurre che la maggior parte della molecola attiva è stata 

degradata e di conseguenza non ci sono state immissioni recenti dell’insetticida nell’ecosistema 

(Aguilar, 1984). 

Nella presente ricerca, per gli esemplari di aguglia imperiale il rapporto pp’DDE/pp’DDT calcolato 

è risultato pari a 11,98, indicando quindi una contaminazione di DDT non recente. Tale valore, inoltre 
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è superiore a quello trovato da Stefanelli et al. (2004) nel pescespada (5,36) in uno studio effettuato 

su campioni prelevati in nel 1999 sempre nello Stretto di Messina, e ciò è in accordo con la 

degradazione nel tempo del composto.  

Anche il rapporto tra i livelli di pp’DDE e di ƩDDTs viene generalmente utilizzato nella lettura ad 

interpretazione dei risultati. In particolare tale rapporto può suggerire eventuali nuove immissioni di 

“DDT” nell’ecosistema: un valore pari o inferiore a 0,6 viene indicato come critico (Tsydenova et al., 

2004), mentre valori più elevati indicano una mancanza di recenti immissioni di “DDT”.  

Il rapporto medio pp’DDE/ƩDDTs trovato in questo studio pari a 0,79, risulta superiore al valore 

critico sopra indicato ed in linea con quanto trovato nel Mediterraneo in X. gladius, sia nel muscolo 

(Corsolini et al., 2008) che nel fegato (Stefanelli et al., 2004), con valori pari a circa 0,75, o anche in 

due esemplari di squali (Storelli et al., 2001) con valori di 0,7 in C. granulosus e 0,8 in S. 

blainvillei. Ciò confermerebbe la mancanza di nuovi input di “DDT” nel bacino del Mediterraneo. 

Anche se, come precedentemente descritto, non sono state trovate differenze significative tra maschi 

e femmine per i composti indagati per i maschi i PCBs e i DDTs hanno mostrato in media valori più 

elevati. Ciò è in accordo con quanto riscontrato da Maisano et al. (2016) per T. thynnus e potrebbe 

essere dovuto alla mobilitazione nelle femmine in periodo riproduttivo di lipidi, e con essi dei 

composti organoclorurati, verso le gonadi per sostenere lo sviluppo delle uova, con un concomitante 

abbassamento dei livelli negli altri tessuti.  

Le correlazioni statisticamente significative tra le ƩPCBs e ƩDDTs e la taglia sono in accordo con 

quanto riportato in generale nella letteratura sui predatori marini (Marsili e Focardi, 1997) ed anche 

su grandi pesci pelagici come in X. gladius (Storelli e Marcotrigiano, 2006) o T. thynnus (Ueno et al., 

2002), confermando la forte natura bioaccumulabile di questi composti, dovuta ad un assorbimento 

attivo con il tempo e/o a una riduzione dell'attività metabolica di questi inquinanti con l’età. 

Dal momento che sugli Istiophoridae i livelli dei composti organoclorurati sono ad oggi poco o affatto 

reperibili in letteratura, in particolare per il fegato, verosimilmente meno indagato rispetto al muscolo 

in quanto parte edibile, una comparazione delle concentrazioni rilevate nel presente lavoro sull’ 

aguglia imperiale è stata effettuata prendendo in considerazione i dati riportati per il fegato di 

pescespada e di tonno (Tab. 8 e 9).  

I dati sui PCBs così come sui DDTs e sull’ HCB della letteratura si riferiscono, tuttavia, a una vasta 

gamma di classi dimensionali degli esemplari di tonno e pescespada e mostrano quindi un'elevata 

variabilità rendendo difficile il confronto con i nostri risultati.  

In generale si può comunque osservare che per quanto riguarda l’HCB, le concentrazioni rilevate nel 

presente lavoro si possono considerare comparabili con quelle riportate per tonni e pescispada 

mediterranei mentre per i DDTs valori ottenuti per i singoli metaboliti sono comparabili con quelli 
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sempre del Mar Mediterraneo di Stefanelli et al. (2004) per X. gladius, risultando invece più elevati 

rispetto agli altri lavori elencati nella Tabella 9. Anche i livelli dei PCBs (sia come singoli congeneri 

che come sommatoria) sono risultati più elevati, fino a due ordini di grandezza nel fegato di aguglia 

imperiale rispetto alle concentrazioni riportate in letteratura per tonni e pescespada (Tab. 8). Tali 

livelli risultano inaspettatamente comparabili (per quanto riguarda la loro sommatoria) con quelle 

determinate nel fegato di mammiferi marini come Stenella ceruloalba o Tursiops troncatus nel Mar 

Mediterraneo (Storelli et al., 2012; Romanić et al., 2014), che possono essere soggetti a un più alto 

bioaccumulo di sostanze tossiche, dato un più elevato tempo di esposizione, destano preoccupazione 

sullo stato di salute della specie. Anche i DDTs qui riscontrati nell’aguglia imperiale presentano livelli 

comparabili con quelli trovati in mammiferi marini del Mediterraneo (Herceg et al., 2014).
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Tabella 8 Confronto con dati di letteratura (medie e range) su pescespada e tonno per i PCBs. 

Specie n Dimensi
oni (cm) Area Referenza Unità di 

misura % lipidi 101 128 138 151 153 170 180 183 187 194 206 ∑PCBs 

T. belone 21 128 - 
196 Mediterraneo Presente 

ricerca*** ng/g p.f. 
 

56,99 ± 50,27 25,39 ±22,67 273,25 ± 232,61 38 ± 31,13 501,80 ± 422,81 135,56 ± 
117,75 311,92 ± 276,47 65,29 ± 

57,45 
179,27 + 
153,65 36,82 ± 34,23 9,61 ± 

10,83 
2258,1 

± 
1918,5 

T. belone 21 128 – 
196 Mar Mediterraneo Presente ricerca ng/g b.l. 20.8 890,06 ± 746,58 403,74 ± 

348,78 4240,74 ± 3622,56 597,57 ± 
477,19 7972,14 ± 6616,72 2173,27 ± 

1865,51 5033,11 ± 4461,82 1047,29 ± 
914,13 

2866,48 ± 
2425,14 

599,46 ± 
559,10 

159,16 
± 

188,83 

36026,8
1± 

30142,7 

X. gladius 15 95 - 215 Mar Mediterraneo Stefanelli et al., 
2004 ng/g p.f. 10,89 10,87 (< 0,05–

32,28) 
7,01 (< 0,05–

19,19) 
53,71 (< 0,05–

174,71) 
5,58 (< 0,05–

11,33) 55,89 (7,07–164,05) 12,44 (< 0,05–
23,08) 

31,26 (3,35–
99,26) 

10,61 (0,99–
60,47) 

20,86 (3,71–
61,62) 

4,65 (< 0,05–
10,08) 

1,06 (< 
0,05–
2,25) 

246,21 
(40,96 - 
745,83) 

X. gladius 20 - Oceano Atlantico Stefanelli et al., 
2004 ng/g p.f. - 2,69 (< 0,05–

6,18) 
2,27 (< 0,0–

11,24) 
8,68 (< 0,05–

38,47) 
1,31 (0,19–

4,39) 
11,08 (< 0,05–

46,42) 
2,84 (< 0,05–

13,98) 
4,87 (< 0,05–

22,91) 
3,33 (< 0,05–

7,48) 
4,38 (< 0,05–

17,53) 
0,87 (< 0,05–

2,79) 

0,27 (< 
0,05–
0,42) 

52,18 
(8,43 - 
294,17) 

X. gladius 58 88,5 - 
172 Mar Mediterraneo 

Storelli e 
Marcotrigiano, 

2006** 
ng/g b.l. 10,4 84 (29,0 – 301,0) - 227,2 (72,0 – 

1101,0) - 293 (90,0 – 1189,0) - 142.5 (29,0 – 
683,0) - - - - 

1121 
(255,0 

– 
4151,0) 

X. gladius 192 - Mar Mediterraneo e 
Atlantico 

Fossi et al., 
2007*** ng/g p.f  - - - -  - - - - - - 41 - 

7299 

T. thynnus 34 54 – 
60,5 Mar Mediterraneo Storelli et al., 2008 ng/g b.l. - 47,4 ± 21,0 (nd - 

76) - 147,4 ± 50,2 
(100,2 -250,0) - 177,0 ± 66,0 (114,0 

- 297,6) - 79,5 ± 36,0 (42 - 
163) - - - - 

526 ± 
113,9 
(325 -
812) 

T. thynnus 10 - Mar Mediterraneo Saija et al., 2016* ng/g p.f. - 5,76 ± 7,39 (1,34 
- 26,44) - 16,40 ± 6,94 (4,6 - 

25,86) - 29,98 ± 26,47 (nd, -
98,4) - 12,24 ± 6,89 (43,0 

- 163,0) - - - - 72.48 ± 
48,76 

T. thynnus 14 162 - 
194 Mar Mediterraneo Di Bella et al., 

2006* µg/g b.l. - - - 0,85 ± 1,01 (0,309 
- 3,792) - 0,68 ± 0,85 (0,0494 

- 3,206) - 0,52 ± 0,57 (nd - 
2,142) - - - - 1,94 ± 

2,38 

T. thynnus 7 139 – 
158 Mar Mediterraneo Corsolini et al., 

2005 ng/g p.f. 8,5 ± 3,4 - - - - - - - - - - - 233 ± 
76 

T. thynnus 20 33 -55 
kg Mar Mediterraneo 

Maisano et al., 
2016* (media M + 

F) 
ng/g p.f. - 7,225 - 16,38 - 35,165 - 31,765 - - - - 178,1 

T. thynnus 9 126,26 ± 
11,56 Mar Mediterraneo Vizzini et al., 2010 ng/g b.l. 50,28 ± 

13,70 - - - - - - - - - - - 337 ± 
94,28 

T. thynnus 25 128 - 
250 Mar Mediterraneo Stefanelli et al., 

2002 ng/g p.f. 11,17 - - - - - - - - - - - 

262,46 
(13,15 

– 
602,88) 

* dato ricavato da singoli valori  
** mediana 
***trasformato in peso fresco, considerando un 68% di acqua 
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Tabella 9 Confronto con dati di letteratura (medie e range) su pescespada e tonno per HCB e DDTs. 
Specie N Dimensioni 

(cm)  Area  Referenza  Unità di 
misura % lipidi HCB pp' DDT op’ DDT pp' DDE op’ DDE pp’ DDD op’ DDD ∑DDTs 

                              

T. belone 21 128 – 196 Mar 
Mediterraneo Presente ricerca*** ng/g p.f. 

 
1,04 ± 0,46 34,89 ± 36,36 5,3 ± 7,43 395,95 ± 366,82 1,16 ± 0,86 31,53 ± 26,11 24,86 ± 19,65 493,70 ± 447,34 

T. belone 21 128 – 196 Mar 
Mediterraneo Presente ricerca ng/g b.l. 20,8 15,69 ± 5,66 550,31 ± 549,39 83,03 ± 111,81 6158,70 ± 5477,96 17,87 ± 12,70 492,85 ± 394,37 386,21 ± 291,06 7688,91 ± 6694,63 

X. 
gladius 6 - Mar Mediterraneo Corsolini et al., 2005 ng/g p.f. 15 ± 11 1,1 ± 0,9 - - 28 ± 27  - - 28 ± 27 

X. 
gladius 15 95 – 215 Mar Mediterraneo Stefanelli et al., 2004 ng/g p.f. 10,89 1,18 (< 0,01–

3,26) 
33,25 (< 0,01–

119,56) 
34,26 (< 0,01–

114,82) 178,10 (220,5 – 908,61) 8,50 (< 0,01–20,16) - - 234,69 (2,37–
4734,56) 

X. 
gladius 20 - Oceano Atlantico Stefanelli et al., 2004 ng/g p.f. - 0,84 (< 0,01–

2,32) 1,15 (< 0,01–2,18) 1,27 (< 0,01–3,05) 31,97 (< 0,01 – 204,4) 2,44 (< 0,01–5,44) - - 34,34 (<0,01–
217,44) 

X. 
gladius 58 88,5 – 172 Mar Mediterraneo Storelli e Marcotrigiano. (2006) 

** ng/g b.l. 10,4 - 89,0 (17,0 – 317,0) 134,0 (10,0 – 583,0) 772.0 (284,0 – 2634,0) - 47,5 (ND – 104,0) 34,5 (13,0–133,0) 1236 (401,0 – 
3463,0) 

T. 
thynnus 34 54 – 60,5 Mar Mediterraneo Storelli et al., 2008 ng/g b.l. - - 8,1 ± 19,1 (nd - 55) 30,1 ± 11,9 (14 -

56,9) 
394,2 ± 131,4 (275 -

344) - - 2,5 ± 5,9 (nd - 15,6) 435 ± 149 (289 - 
702) 

T. 
thynnus 10 - Mar Mediterraneo Saija et al., 2016* ng/g p.f. - - - - 29,49 ± 33,25 (9,28 - 

122) 
1,04 ± 0,57 (nd - 

1,44) 
3,77 ± 1,29 (2,14 - 

5,64) 
0,88 ± 0,45 (n.d - 

1,88) 34,26 ± 34,33 

T. 
thynnus 14 162 – 194 Mar Mediterraneo Di Bella et al., 2006* µg/g b.l. - - - - 1,37 ± 1,38 (nd- 4,56) - - - 1,37 ± 1,38 

T. 
thynnus 9 126.26 ± 

11,56 Mar Mediterraneo Vizzini et al., 2010 ng/g b.l. 50,28 ± 
13,70 6,62 ± 2,79 - - 279,32 ± 67,36 - - - 279,32 ± 67,36 

T. 
thynnus 7 139 – 158 Mar Mediterraneo Corsolini et al., 2005 ng/g p.f. 8,5 ± 3,4 0,3 ± 0,1 - - 74 ± 20 - - - 74 ± 20 

T. 
thynnus 20 33 -55 kg Mar Mediterraneo Maisano et al., 2016* (media M + 

F) ng/g p.f. - - - - 17,16 < LOQ 3,44 0,9 21 

T. 
thynnus 25 128 – 250 Mar Mediterraneo Stefanelli et al., 2002 ng/g p.f. 11,17 0,59 (0,07- 1,01) - - - - - - 178,11 (12,33 – 

382,36) 
* dato ricavato da singoli valori  
** mediana 
***trasformato in peso fresco, considerando un 68% di acqua   
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Le differenze riguardanti ad esempio le caratteristiche fisiologiche specifiche della specie, come pure 

la possibile elevata attività metabolica di T. belone, nonché le differenze riguardanti la zona di 

campionamento, i parametri biologici del campione come il sesso e l'età, possono spiegare alcune 

delle differenze osservate. 

In ogni caso i congeneri maggiormente presenti nel nostro studio, come in quelli riportati nei lavori 

disponibili in letteratura (Tabella 8), erano il 153 (22%), il 180 (14%) e il 138 (12%). Questi congeneri 

hanno atomi di cloro nelle posizioni 2, 4 o 5 in uno o entrambi gli anelli e questa conformazione 

sembra essere responsabile della loro persistenza e delle loro e proprietà bioaccumulative (Bright et 

al., 1995). I PCB 138, 153 e 180 rappresentano i congeneri predominanti anche in altri organismi 

marini del Mar Mediterraneo, come ad esempio nel teleosteo Lophius budegana (Storelli et al., 2004), 

in specie di squali come Centrophorus granulosus e Squalus blainvillei (Storelli e Marcotrigiano, 

2001), e anche in diversi bivalvi e crostacei (Di Muccio et al., 2002). 

La presenza ricorrente degli stessi congeneri indicherebbe che il biota proveniente dai diversi siti è 

stato esposto allo stesso tipo di contaminazione, il che potrebbe riflettere l'uso storico e la successiva 

dispersione ambientale in tutta l’area mediterranea delle miscele di PCBs commerciali come Aroclor 

1260 utilizzate in passato nei paesi europei, per le quali esa ed eptaclorobifenili 138, 153 e 180 erano 

componenti importanti (Storelli et al., 2004; Ferrante et al., 2007; Macgregor et al., 2010).  

Tuttavia, la distribuzione di congeneri di PCBs in un dato organismo non è determinata solo dalle 

concentrazioni in compartimenti esterni, come acqua, sedimenti e cibo, ma anche da processi 

fisiologici e trasformazioni metaboliche all'interno dell'organismo. I PCB 138, 153 e 180 sono 

metabolizzati solo in misura limitata dalle monoossigenasi, sono recalcitranti alla degradazione e 

tendono ad essere eliminati lentamente dall'organismo a causa del loro alto grado di clorazione e della 

loro mancanza di posizioni non sostituite sui loro anelli bifenilici che potrebbero essere disponibili 

per l'attacco enzimatico (Storelli et al., 2008; Walker, 2008).  

Confrontando il fingerprint dell’aguglia imperiale con quello di Aroclor 1260 (Tab. 10), è emersa 

un’inversione tra gli esaclorobifenili e gli eptaclorobifenili, maggiormente presenti in percentuale 

nella miscela commerciale. 

Ciò potrebbe essere spiegato dal fatto che i PCBs maggiormente clorurati sono così grandi che hanno 

più difficoltà a passare attraverso le membrane cellulari (Dai et al., 2011).  

Per quanto riguarda i DDTs, il pp′DDE è generalmente identificato nei pesci come l’isomero 

predominante del DDT in considerazione della sua emivita più lunga (7 anni nei pesci, Binelli e 

Provini, 2004) e della maggiore propensione all'accumulo, mentre il pp′ DDD si trova generalmente 

al secondo posto (Covaci et al., 2006; Jürgens et al., 2015). 
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Tabella 10 Percentuali dei PCBs rilevati in T. belone, classificati secondo il grado di clorurazione, in confronto con quelle 
dell’Aroclor 1260.  

Congeneri PCBs T. belone Aroclor 1260 

PENTA 3,8 - 11,8 12 

ESA 44,6- 54,2 38 

EPTA 34,9 - 36,6 41 

OCTA 6,6 - 8,2 8 

NONA 0,4 1 

 

Passando a discutere le correlazioni positive che intercorrono tra PCBs e DDTs e Hg e Cd, queste 

indicherebbero un co-accumulo di questi contaminanti, probabilmente dovute al comune aumento di 

questi con la taglia degli esemplari.  

Per i biomarkers indagati, l’induzione del sistema MFO nel fegato di un organismo marino può in 

linea generale essere indicativa di ambiente contaminato in quanto questo organo è responsabile della 

biotrasformazione di molti contaminanti tra cui diossine, furani, PCB e IPA (Stegeman e Hahn, 1994; 

Goksøyr, 1995; Husøy et al., 1996; Fossi, 2000).  

Considerando la totalità dei campioni analizzati, i risultati dell’attività EROD (88,44 ± 131,29 pmol 

x min-1 x mg prot-1) e BPMO (339,21 ± 363,46 A.U.F. x mg prot-1 x h-1) riscontrati in T. belone, 

sebbene piuttosto variabili, possono essere considerati in linea con la recente letteratura su altri pesci 

del Mediterraneo. Livelli di EROD simili sono stati riportati da Solé et al. (2010) in P. acarne (115 ± 

18 pmol x min-1 x mg prot-1) o in M. barbatus (77,6 ± 16 pmol x min-1 x mg prot-1) da Solé et al. 

(2009) così come in M. barbatus (52,59 ± 23,96 pmol x min-1 x mg prot-1) campionati in un sito poco 

contaminato nel Mediterraneo orientale (Yilmaz et al., 2016). Livelli più bassi, rispetto al presente 

lavoro, sono stati invece riportati per molte altre specie ittiche (valori al di sotto di 30 pmol x min-1 x 

mg prot-1) da Solé et al. (2009), e Solé et al. (2010) che tuttavia hanno anche riscontrato per alcune 

specie valori più alti (179 ± 30 pmol x min-1 x mg prot-1 in P. bogavareo). Un'attività EROD molto 

più elevata rispetto ai risultati del presente studio è stata inoltre riportata in campioni di C. julis 

raccolti nel Mar Tirreno, vicino alla Sicilia, con valori tra 0,528 a 1,217 nmol x min-1 x mg prot-1 

(Bonacci et al., 2007) che hanno invece rilevato nella stessa specie valori inferiori di attività BPMO 

(8,86 – 48,9 A.U.F x mg prot-1x h-1) rispetto ai nostri risultati. 

I valori medi dell’attività EROD e BPMO rilevati nel presente lavoro nelle femmine (Tab. 7) si sono 

rivelati più alti di quelle trovate in T. thynnus, X. gladius e T. belone da Fossi et al. (2002). Per i 

maschi, invece, i nostri risultati sono simili a quelli riportati da Fossi et al. (2002) per T. belone, 

inferiori a quelli riscontrati per T. thynnus e superiori a quelli osservati per X. gladius (Fossi et al., 

2002; Fossi et al., 2004).  
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La maggiore induzione dell’attività MFO rilevata nel presente lavoro nelle femmine rispetto ai maschi 

(circa cinque volte per EROD e sei per BPMO) sembra essere in qualche modo in contrasto quanto 

riportato da Fossi et al. (2002) per T. belone in un precedente studio in cui, tuttavia, il gruppo di 

campionamento era qui limitato a soli tre esemplari femmine e quanto riportato da Fossi et al. (2004) 

in X. gladius dove i valori medi delle attività BPMO ed EROD erano leggermente superiori in 

campioni di sesso maschile. Le differenze tra i sessi sono tra i più importanti fattori individuali che 

influenzano l'induzione del sistema MFO nei pesci (Whyte et al., 2000), con una downregulation 

nelle femmine durante il periodo di attività riproduttiva (Chiang et al., 2012; Koenig e Solé, 2012; 

Wunderlich et al., 2015) probabilmente correlata ad una elevata attività depurativa nei confronti dei 

contaminanti idrofobici attraverso il rilascio delle loro uova ricche di lipidi (Whyte et al., 2000) o alle 

interazioni tra gli estrogeni ed il recettore arilico AhR (Gagnon e Rawson, 2017).  

Poiché gli esemplari del presente studio sono stati tutti catturati nei mesi tra maggio e luglio durante 

la stagione riproduttiva, ci saremmo aspettati nelle femmine valori più bassi di EROD e BPMO. 

Tuttavia, poiché avviene il contrario, i dati attuali sull'induzione del sistema MFO potrebbero essere 

spiegati ipotizzando che una maggiore esposizione a sostanze tossiche planari si sia verificata nelle 

femmine o, che la downregulation precedentemente descritta nelle femmine non avvenga in questa 

specie. Tuttavia, va anche considerato che l'induzione del sistema MFO potrebbe essere influenzata 

da un gran numero di fattori biotici e abiotici, che a loro volta influenzano i processi di 

biotrasformazione (Whyte et al., 2000; Rahman e Thomas, 2012). 

La mancanza di correlazione tra le attività EROD e BPMO e le frequenze ENA è in accordo con studi 

precedenti (Pacheco et al., 2005; Oliveira et al., 2007), confermando come la genotossicità non sia 

obbligatoriamente associata ad un'induzione del sistema MFO. 

Nel presente studio, l'attività dell'esterasi BChE, è stata considerata come un biomarker la cui 

inibizione è associata all'esposizione a sostanze chimiche neurotossiche, come composti 

organofosfati e carbammati.  

Il valore medio dell'attività del BChE (0,07 ± 0,03 µmol x mL-1 x min-1) riscontrato nel presente 

studio non è comparabile con altri studi su pesci marini (Solé et al., 2006; Solé et al., 2008; Fasulo et 

al., 2010; Martínez-Morcillo et al., 2019) in quanto sono state adottate diverse unità di misura.  

Prendendo in considerazione i dati reperiti solo in lavori di tesi, i valori della BChE qui trovati 

risultano leggermente inferiori a quelli misurati in esemplari di pescespada campionati nell’oceano 

Atlantico (valore medio di attività 0,11 ± 0,05 µmol x mL-1 x min-1, Francioni, 2009) mentre sono 

molto simili a quelli misurati nel pescespada del Mediterraneo (media attività 0,06 ± 0,06 µmol x mL-

1 x min-1, Campani, 2010). 
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Tra i lavori in letteratura adottanti le medesime unità di misura è possibile citare Salles et al. (2006) 

che hanno trovato nel siero di pesci d’acqua dolce provenienti da fiumi brasiliani valori di BChE 

molto variabili, da 0,01 ± 0,006 in S. brasiliensis a 21,72 ± 9,0 µmol x ml-1 x min-1 in L. 

macrocephalus, e valori non determinabili in H. punctatus e G. brasiliensis. 

Anche Chuiko et al. (2003) hanno riportato l'attività butilcorrinaesterasica per diverse specie di pesci 

d'acqua dolce osservando una grande variabilità inter-specifica, con i pesci predatori che mostravano 

un’attività della BChE più bassa (non determinabile: < 0,0002 µmol x ml-1 x min-1) rispetto a quelli 

non predatori (9,37 µmol x ml-1 x min-1 in media). 

Pertanto, poiché l’aguglia imperiale può essere considerata un predatore terminale, l’attività 

relativamente bassa della BChE riscontrata in questo studio può essere probabilmente imputata alle 

caratteristiche fisiologiche intrinseche della specie piuttosto che all'esposizione a sostanze 

contaminanti. Non ci sono studi precedenti che abbiano indagato la relazione tra l'attività della BChE 

e la lunghezza degli esemplari, diversamente da quanto riportato nel presente lavoro in cui invece si 

evidenzia una correlazione positiva. Le attuali conoscenze sugli effetti della taglia sull'attività 

esterasica sono tuttavia contrastanti e probabilmente legati a caratteristiche intrinseche delle specie 

(Bocquené et al., 1990). Fergani e Arab (2017), in accordo con i nostri risultati, hanno riportato 

un'attività AChE che variava positivamente con la lunghezza totale del pesce d'acqua dolce B. 

setivimensis, mentre Oliveira et al. (2007) e Durieux et al. (2011) hanno trovato la lunghezza correlata 

negativamente con l'attività AChE in vari pesci provenienti rispettivamente dalle coste del Brasile e 

della California settentrionale. Altri studi non hanno trovato una relazione significativa tra le 

dimensioni e l’attività dell’AChE (Chuiko et al., 1997; Tortelli et al., 2006).  

Per quanto concerne i risultati dell’ENA assay, la cui valutazione è molto diffusa in studi 

ecotossicologici sui pesci (Bolognesi et al., 2006; Cavas e Könen, 2007; Palacio Betancur et al., 

2009), il presente studio è il primo ad utilizzare questa metodologia per la rilevazione di effetti 

genotossici nei grandi pesci pelagici ed in particolare in T. belone.  

L'analisi delle frequenze anomalie eritrocitarie naturali o di background ottenute da diversi autori in 

letteratura mostra una grande variabilità interspecifica, probabilmente legata alle caratteristiche 

ecologiche intrinseche dell'organismo e all'efficienza di ingestione, accumulo, metabolizzazione ed 

escrezione delle sostanze chimiche (Jha, 2004). Inoltre, altri fattori, tra cui l'efficienza nella 

riparazione del DNA e la cinetica di rimozione delle cellule danneggiate, potrebbero essere coinvolti 

nella variazione interspecifica delle frequenze spontanee delle anomalie eritrocitarie (Bolognesi e 

Hayashi., 2011). Ad esempio, le frequenze delle anomalie nucleari in pesci nativi del fiume Paraná 

presentavano un'elevata variabilità che andava dal 1,1 ‰ in A. affinis al 20,3 ‰ in S. brevipinna 

(Furnus et al., 2014). Per quanto riguarda i pesci di mare, campioni di L. aurata catturati in un sito 
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poco contaminato nella laguna di Aveiro hanno mostrato una discreta differenza stagionale nelle 

frequenze di anomalie totali: da 11,60 ± 2,06 ‰ in estate a 26,57 ± 4,65 ‰ in inverno (Guilherme et 

al., 2008). Questi valori sono prossimi a quelli rilevati per T. belone nel presente studio, con frequenze 

simili di nuclei segmentati e micronuclei, mentre i nuclei kidney, differentemente dal presente studio 

erano più frequenti dei lobati. 

In accordo con nostri risultati Carrola et al. (2014) hanno trovato invece in esemplari di M. cephalus 

sulla costa portoghese frequenze più alte di nuclei lobati (14,06 ± 0,70 ‰ – 31,63 ± 2,40 ‰) rispetto 

ai kidney (4,00 ± 0,25 ‰ – 8,10 ± 0,73 ‰). Tuttavia, le frequenze ENA totali erano molto più elevate 

rispetto al presente studio, oscillando tra 73,29 ± 4,59 ‰ e 108,42 ± 4,81 ‰, probabilmente perché 

erano state conteggiate altre anomalie come i nuclei polimorfici (che erano tipicamente ≥ 50 % delle 

anomalie totali). Rispetto ai nostri risultati, un simile trend delle anomalie nucleari (lobati > kidney 

> segmentati > micronuclei) è stato registrato in D. labrax da Mohmood et al. (2012) da un sito di 

riferimento nella laguna di Aveiro, tuttavia frequenze più alte di nuclei lobati e kidney sono state 

rilevate dagli autori sopra menzionati, portando ad una frequenza molto più alta di anomalie totali.  

Prendendo in considerazione i dati reperiti solo in lavori di tesi, i valori totali dell’ENA essay 

risultano inferiori a quelli riportati per esemplari di X. gladius dello stretto di Messina (circa 60 ‰) 

da Campani (2010). 

Esaminando solo le frequenze dei micronuclei, la grande maggioranza degli articoli riporta incidenze 

di base che vanno da 0 a 1‰ (Bolognesi et al., 2006). Ad esempio, Baršienė et al. (2012) hanno 

riportato incidenze di background < 0,39 ‰ per i pesci del Mar Baltico mentre Strunjak-Perovic et 

al. (2009) hanno trovato in S. aurata del mar Adriatico frequenze di micronuclei che andavano dallo 

0,00 ‰ in aprile allo 0,03 ± 0,18 ‰ in febbraio. Inoltre, Bolognesi et al. (2006) hanno riportato 

frequenze spontanee di micronuclei in diverse specie di pesci prelevati da un'area di controllo del 

Mediterraneo oscillanti da 0,0 ‰ in S. cabrilla a 1,75 ‰ in B. boops.  

Pertanto, le frequenze totali delle anomalie nucleari eritrocitarie registrate nel presente studio per T. 

belone potrebbero essere considerate rientranti in un livello di background e potrebbero essere 

attribuite ad alterazioni spontanee. 

La mancanza di correlazione tra le concentrazioni degli elementi in tracce e i biomarkers indagati 

indicherebbe una non influenza di questi contaminanti sulle risposte ricercate e misurate in T. belone, 

al contrario di quanto osservato per esempio in altri studi in cui venivano indagati relazioni tra metalli 

pesanti ed anomali nucleari eritrocitarie (Cavas et al., 2005; Canalejo et al., 2013; Guilherme et al., 

2018). 

Nel presente studio non sono state trovate correlazioni significative tra i composti organoclorurati e i 

biomarkers indagati, tranne tra i risultati dell’ENA totale e l’op’ DDE. 
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Il DDT e i suoi metaboliti, sono noti per causare la frammentazione dei filamenti di DNA, (ad esempio 

Yáñez et al., 2004) e sono anche stati descritti come induttori di micronuclei (Hose et al., 1987), ed i 

risultati del presente studio confermerebbero (in parte) questi risultati. 

Le correlazioni positive trovate tra le frequenze dei nuclei lobati e i livelli dei PCB 95, 99 196, 201 e 

206 sembrerebbero in accordo con gli effetti genotossici e mutagenici di questi composti (Knerr e 

Schrenk, 2006; Marabini et al., 2011). 

La mancanza di correlazione tra l’EROD ed il BPMO con i PCBs indagati potrebbe essere dovuta, 

oltre che al numero non elevato di campioni, al fatto che l’induzione del sistema MFO è evidente solo 

per i composti planari (Whyte et al., 2000) mentre i PCBs determinati nel presente studio possiedono 

per la maggior parte una configurazione non planare, ed inoltre i PCBs mono - orto sostituiti (es. 156 

e 118) non sono stati determinati singolarmente. La mancata correlazione con l’induzione del sistema 

MFO potrebbe essere imputabile, quindi alla bassissima affinità dei PCB non planari per il recettore 

AhR, che comporta la mancata induzione del CYP1A (Peters et al., 2006). 

 

Conclusioni 

Concludendo, nel presente studio sono stati forniti i primi dati sulle risposte biologiche rispetto a 

differenti contaminanti ambientali in T. belone in relazione a biomarkers di esposizione e/o di effetto. 

Sono stati forniti i primi dati riguardo la presenza di organoclorurati (PCBs, DDTs e HCB) nel fegato 

e sono stati ampliati i dati sui livelli di metalli pesanti (Hg, Cd, Pb). Inoltre è stata effettuata una 

valutazione circa le relazioni tra i livelli dei contaminanti e le risposte biologiche.  

I risultati relativi ai composti organoclorurati, risultati in genere più elevati (eccetto l’HCB) rispetto 

ai dati di letteratura su altri grandi pesci pelagici, hanno mostrato la predominanza del pp’ DDE e dei 

PCB 180, 153 e 138. Ciò rifletterebbe una contaminazione da “DDT” datata nel tempo e, 

confermerebbe l’origine dei PCBs presenti in T. belone da miscele commerciali largamente impiegate 

in passato.  

Per quanto riguarda i biomarkers, i danni genotossici sono stati valutati per la prima volta in questa 

specie attraverso l'uso dell’ENA assay; l'esposizione a contaminanti lipofilici è stata indagata 

attraverso la valutazione delle attività EROD e BPMO epatiche, così come l'esposizione a composti 

neurotossici è stata valutata con la determinazione dei livelli plasmatici di BChE. 

I valori più elevati delle attività EROD e BPMO osservati nelle femmine in periodo riproduttivo 

rispetto ai maschi, rappresentano un'anomalia rispetto ad altri studi in cui generalmente si verifica il 

contrario andrà sicuramente ulteriormente indagata con studi mirati che coinvolgano un numero più 

ampio di esemplari.  
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L’attività della BChE, relativamente bassa rispetto a quella riscontrata in letteratura su altre specie 

ittiche potrebbe essere dovuta a specifiche caratteristiche biologiche ed ecologiche della specie 

piuttosto che ad un'elevata esposizione a contaminanti. Le frequenze totali di ENA, da un confronto 

con i dati bibliografici in altre specie ittiche, possono essere considerate basse e probabilmente di 

background. 

Per quanto concerne le relazioni con i contaminanti indagati, non sono state riscontrate correlazioni 

tra biomarkers indagati e metalli pesanti, mentre la correlazione osservata le frequenze dell’ENA 

totale e op’ DDE e suggerirebbe un effetto genotossico di quest’ultimo. 

I livelli elevati rispetto a pescispada e tonni mediterranei di composti organoclorurati, paragonabili a 

quelli trovati in mammiferi marini soggetti a un più lungo bioaccumulo nel tempo di sostanze tossiche 

(anche se come sommatorie), potrebbero destare preoccupazione per lo stato di salute della specie. 

Tuttavia sembrerebbero non riflettersi nelle risposte biologiche esaminate. 

Nel complesso, questo studio rappresenta una base di riferimento per le future indagini per il 

monitoraggio dei livelli di contaminanti e delle risposte biologiche alle sostanze tossiche nei pesci 

pelagici di grandi dimensioni. 

 

Nota 1: 

Il manoscritto corrispondente a questo capitolo (abstract in allegato 3) è al momento sotto forma di 

bozza iniziale con il titolo:  

” Toxics bioaccumulation and biochemical and genotoxicity responses in a large pelagic fish, 
the Mediterranean spearfish (Tetrapturus belone, Raf., 1810)” 

Il contributo del dottorando Giacomo Mariotti si è esplicato nell’elaborazione e rappresentazione dei 

dati e nella stesura della bozza iniziale del testo. 
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5. Conclusioni generali 
 

Nella presente Tesi di Dottorato è stata indagata una specie che risulta poco o affatto conosciuta per 

le sue caratteristiche biologiche, ecologiche ed ecotossicologiche: l’aguglia imperiale, Tetrapturus 

belone. Su questo grande predatore pelagico sono stati determinati per la prima volta i livelli di 

mercurio, cadmio piombo e selenio in esemplari catturati nell’area dello Stretto di Messina, fornendo 

in tal modo informazioni sul bioaccumulo di questi elementi in fegato e muscolo e sulle relazioni tra 

gli elementi indagati e tra questi e la taglia degli esemplari. 

Sono state poi considerate le implicazioni relative alla salute umana derivanti dal consumo di questa 

specie. In particolare, è stata condotta una prima valutazione del rischio da metilmercurio associato 

al consumo di questa specie in comparazione ad altri due grandi predatori pelagici come T. thynnus e 

X. gladius, catturati nella medesima zona ed è stato considerato anche il ruolo protettivo del selenio. 

Inoltre, le implicazioni sulla salute umana sono state anche considerate sulla base della sola frazione 

bioaccessibile di Hg e Se, ovvero quella frazione dell’elemento potenzialmente assorbibile dall’uomo, 

determinata mediante un test in vitro di simulazione della digestione umana (PBET). 

Sono stati forniti i primi dati riguardo i livelli di contaminanti organoclorurati quali HCB, DDTs e 

PCBs determinati sul fegato ed infine sono stati indagati biomarkers di esposizione e/o effetto rispetto 

a contaminanti lipoaffini planari e neurotossici; gli effetti indotti da sostanze genotossiche, nonché le 

possibili relazioni tra tali risposte biologiche, i livelli degli elementi in tracce e dei composti 

organoclorurati. 

In sintesi, sono di seguito riportate le principali conclusioni del presente lavoro: 

 Cadmio, selenio e piombo hanno mostrato maggiori concentrazioni nel fegato, rispetto al 

muscolo, mentre per il mercurio sono stati riscontrati livelli simili nei due tessuti.  

 I livelli di mercurio, cadmio, piombo e selenio sono risultati generalmente comparabili con 

quelli riportati in letteratura per tonno e pescespada del Mar Mediterraneo e anche, eccetto il 

cadmio, rispetto ad altri Istiophoridae di altri mari. 

 È stato ipotizzato un effetto protettivo per la specie del selenio nei confronti di mercurio e 

cadmio, attraverso il calcolo dei rapporti molari di questi elementi con il selenio. 

 Per quanto riguarda le implicazioni per la salute, i livelli di mercurio, cadmio e piombo sono 

risultati per questa specie inferiori a quelli indicate nella normativa europea per la 

commercializzazione ai fini del consumo umano. 

 Dalla valutazione del rischio da mercurio associato al consumo umano, determinata attraverso 

il calcolo degli indici EWI, THQ e HBVSe, considerando sia le concentrazioni totali di 

mercurio (inteso come metilmercurio) e selenio che le loro frazioni bioaccessibili, è stato 
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evinto che il consumo di T. belone potrebbe rappresentare un rischio per la salute umana ma 

più limitato rispetto a quello relativo al consumo di T. thynnus e X. gladius. Se si considerano 

solamente le concentrazioni, totali o biaccessibili di mercurio, e calcolando l’indice THQ, il 

consumo di questa specie può destare preoccupazione (anche se minore delle altre due) ma, 

considerando anche le concentrazioni del selenio, siano esse totali o bioaccessibili e 

calcolando l’HBVSe, il selenio risulta in grado di fornire protezione verso il mercurio, 

rendendo il consumo di questa specie sostanzialmente non rischioso per la salute umana. 

 I risultati relativi ai composti organoclorurati sono in genere più elevati (eccetto l’HCB) 

rispetto ai dati di letteratura su altri grandi pesci pelagici. Le relazioni tra i vari 

congeneri/metaboliti e le loro abbondanze relative sono risultate in linea con la recente 

letteratura su specie Mediterranee.  

 I livelli di EROD e BPMO sono risultati paragonabili con quelli osservati in altre specie 

mediterranee. Tuttavia i valori più alti osservati nelle femmine rispetto ai maschi, in contrasto 

con precedenti studi di letteratura, potrebbero indicare un’esposizione maggiore a 

contaminanti organici planari. Ulteriori indagini in questo senso potrebbero essere utili. 

 La attività della BChE plasmatica, più bassa rispetto a quella riscontrata in letteratura su altre 

specie ittiche potrebbe essere dovuta a specifiche caratteristiche biologiche ed ecologiche 

della specie, come il fatto di essere un predatore pelagico terminale, piuttosto che ad un'elevata 

esposizione a contaminanti neurotossici. 

 La correlazione positiva osservata le frequenze delle anomalie eritrocitarie e op’ DDE e 

suggerirebbe un effetto genotossico di quest’ultimo. 

 Comunque le basse frequenze di anomalie eritrocitarie riscontrate nella specie, rientranti 

probabilmente all’interno di valori naturali di background, hanno suggerito un buono stato di 

salute ecotossicologico della specie da questo punto di vista. 

 Gli elevati livelli di composti organoclorurati, paragonabili a quelli trovati in mammiferi 

marini soggetti a un più lungo bioaccumulo nel tempo di sostanze tossiche, destano 

preoccupazione per lo stato di salute della specie; tuttavia sembrerebbero non riflettersi nelle 

risposte biologiche esaminate. 
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Questo primo studio ha permesso di individuare, anche se in un numero limitato di esemplari, 

alcune delle caratteristiche ecotossicologiche e legate al consumo umano dell’aguglia imperiale, 

ampliando le scarse conoscenze sulla specie. 

Future ricerche, attraverso l’utilizzo di un numero più elevato di esemplari, potrebbero essere 

svolte considerando più specificamente le differenze tra i generi. 

Ulteriori approfondimenti potrebbero in futuro fornire inoltre un panorama più esaustivo sulla 

specie sia per un suo maggiore eventuale utilizzo commerciale, sia in relazione ad altri tipi di 

contaminazione ambientale e rispetto a fenomeni più ampi come i cambiamenti climatici 

considerando che negli ultimi anni questa specie sembra aver ampliato il suo areale verso il Nord 

del Tirreno.  
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Allegato b (bozza avanzata) 
 
Total and bioaccessible mercury and selenium in the Mediterranean spearfish T. 
belone compared to tuna T. thynnus and swordfish X. gladius dietary exposure and 
human health implication for consumption 

 Mariotti G.1, Monaci F. 2, Bianchi N.1, Amoroso L.1, Leonzio C. 1, Ancora S.1* 

1 Department of Earth, Environmental and Physical Sciences, University of Siena, Via P.A. Mattioli, 4, 53100 

Siena, Italy 

2 Department of Life Sciences, University of Siena, Via P.A. Mattioli, 4, 53100 Siena, Italy 

* Corresponding author. Tel.: +39 0577 232247; Email address: (stefania.ancora@unisi.it) 

Keywords:  

Mercury, Selenium, Bioaccessibility, Risk assessment, large pelagic fish, Tetrapturus belone, Mediterranean 

Sea 

Abstract  

Fish and seafood is the major route of exposure of organic mercury for the general population, and 

the risk that it poses to human health is of concern. Several works have been published in this direction 

and potential risks for humans have been characterized for various fish species, especially for large 

predators, which usually present elevated mercury concentrations. 

However, there are some large fish species actually consumed by local populations and potentially of 

high commercial value which are relatively unknown from this point of view. 

One of this large predators is the Mediterranean Spearfish, Tetrepturus belone (Raf., 1810) and the 

aim of this work is to provide an earliest risk evaluation for Hg related to the consumption of this 

species, also taking into account the protective role of Se and as well as the oral bioaccessibility of 

the two elements, thus with the awareness of a possible risk overestimation. The research has been 

conducted comparing the Mediterranean spearfish with tunas Thunnus thynnus (L., 1758) and 

swordfish Xiphias gladius (L., 1758) two species highly commercialized and largely investigated 

from ecological and ecotoxicological point of view, as well as for the implication of their consumption 

for human health. 

As a general result, T. belone showed low levels of Se (0.49 ± 0.17 mg/kg w.w.) and Hg (0.32 ± 0.15 

mg/kg w.w.) compared to X. gladius and T. thynnus.  
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The bioaccessibility of Hg ranged from 74.7 ± 6.84 % in T. belone to 89.4 ± 16.8% in T. thynnnus, 

while the bioaccessibility of Se ranged from 66.5 ± 19.1 % in T. thynnus to 79.4 ± 36.8 in T. belone.  

The values of hazard target quotient (THQ) and estimated weekly intake (EWI) calculated for all the 

species investigated did not significantly change when considering the Hg bioaccessible fraction, and 

demonstrated that consumption of T. belone may represents a risk for human health, even if lower 

THQ and EWI values were found for this species were found compared to X. gladius and T. thynnus.  

Howewer, molar excess of Se over Hg indicasted by positive values of Selenium Health Benefit 

Values (HBVSe) found T. belone, as well as in T. thynnus and X. gladius suggested that the health risks 

that might accompany Hg exposure would be reduced by Se. In particular, T. belone showed the 

lowest HBVSe value considering the total concentration, while X. gladius had a worse risk/benefit 

ratio considering the bioaccessible fractions. 

 
 
 
Allegato c (bozza) 
Toxics bioaccumulation and biochemical and genotoxicity responses in a large 
pelagic fish, the Mediterranean spearfish (Tetrapturus belone, Raf., 1810) 

 
 
Caliani I. 1, Mariotti G. 1, Gonzales G. 1, Marsili L. 1, Fossi M.C. 1, Campani T. 1, Casini S. 1, Ancora 
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Keywords: 
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Abstract 
 
The Mediterranean Spearfish (Tetrapturus belone) is a scarcely investigated large pelagic predator, 

which may be subjected to high bioaccumulation of environmental contaminants and therefore 

incurring high toxicological risk. We investigated the levels of organochlorines compounds (OCs) 

and heavy metals (Pb, Cd, Hg), as well as the MFO activity in liver and the genotoxic alterations 

(ENA assay) and the neurotoxic effects (BChE) in blood from fourty-two specimens sampled out of 

the Italian coasts in the southern Tyrrhenian Sea, Strait of Messina and Ionian Sea…… 
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Among the main results obtained we should underline that the total ENA frequencies, may be 

considered low and be probably addressed to spontaneous alterations. 

Higher EROD and BPMO activities were observed in females respect to males, representing an 

anomaly with respect to other studies where the opposite generally occurs. The relative low BChE 

activity respect to other fish species could be addressed to specific biological and ecological 

characteristics of the species rather than to a high exposure to contaminants. 

No correlations were found between metals concentrations and the investigated biomarkers. 

This study contributed to expand the knowledge about the ecotoxicology of T. belone representing a 

baseline that could support future investigations aiming to evaluate biological responses to toxics in 

large pelagic fish. 
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