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INTRODUZIONE 

La contaminazione mista delle acque interne è una nuova prospettiva di rischio che si riscontra 
sempre più frequentemente nelle indagini e nel monitoraggio su campo (Wang et al., 2012; 
Akparido et al., 2015). In queste evidenze viene riscontrato che il rilevamento di contaminanti 
misti complica sia la valutazione completa del rischio per l’uomo che l’attuazione tempestiva 
delle contromisure. Sebbene i metodi più tradizionali di valutazione del rischio presuppongano 
l’adesione dei componenti di una miscela tossica al modello di addizione della concentrazione, 
consentendo di prevedere il grado di tossicità totale per la somma delle tossicità dei singoli 
componenti (Ostgaard et al., 1994; Feron et al., 1998; Almeda et al., 2018), gli studi hanno 
dimostrato che possono verificarsi interazioni che alterano la tossicità totale, rendendola inferiore 
o superiore al previsto (Krewski et al., 1989; Heys et al., 2016).  

Meccanismi sinergici, non completamente chiariti, possono riguardare una migliore affinità 
per i siti bersaglio, una maggiore persistenza degli effetti tossici ma anche la produzione di effetti 
tossici variabili dove le singole sostanze non abbiano alcuna tossicità (Palikova et al., 2014; Kopp 
et al., 2014). Gli effetti delle miscele nell’ambiente acquatico possono anche facilitare lo sviluppo 
di organismi tossici e stimolarne la crescita (Harris et al., 2016).  

A seguito di intossicazioni da parte di animali selvatici, animali domestici ed esseri umani 
dovute all’esposizione a cianobatteri, negli ultimi anni il volume delle ricerche sulla tossicologia 
di cianobatteri e cianotossine è aumentato notevolmente e tale crescita continua (Carmichael 
1981; Meriluoto et al., 2017, Svircev et al., 2017). 

In riconoscimento della co-occorrenza di più varianti all’interno di singole classi di 
cianotossine, di diverse classi di cianotossine e di cianotossine più ficotossine, è incoraggiante 
che siano in fase di sviluppo metodi fisico-chimici per la co-analisi di queste combinazioni 
(Meriluoto et al., 2017, Gimenez-Campillo et al., 2019; Roy-Lachapelle et al., 2019; Di Pofi et 
al., 2020; Merlo et al., 2020). 

Tuttavia, poiché le fioriture di cianobatteri si sviluppano comunemente in corpi idrici che sono 
soggetti ad uso antropico intensivo (es. per lo scarico di acque reflue domestiche, industriali e 
agricole, estrazione per il trattamento dell’acqua potabile, attività ricreative, irrigazione delle 
colture e pesca) dovrebbe essere anticipato che i cianobatteri tossigeni possono coesistere con 
un’ampia gamma di altri fattori biologici e di rischi chimici per la salute. In effetti, esistono 
sufficienti esempi, qui recensiti, di incidenti sanitari riguardanti animali e umani, e intossicazioni 
associate a molteplici rischi per la salute, incluse le cianotossine e altre tossine biologiche, 
patogeni microbici e antropogenici e prodotti chimici.  

Mentre ulteriori ricerche consolidate ed emergenti sulla tossicità delle cianotossine sono 
necessarie con test biologici (Blaha et al., 2017), è opportuno portare avanti più biotest sulle 
cianotossine, in combinazione con altre tossine ambientali e sostanze tossiche. 

Dati sulla tossicità delle cianotossine in combinazione con altre biotossine e composti chimici 
tossici possono quindi contribuire alla valutazione se i valori guida e la legislazione per la 
protezione della salute includono l’esposizione multipla alle cianotossine in concomitanza con 
altri agenti biologici e chimici.  

La via di somministrazione delle cianotossine può anche influenzare l’esito tossicologico o le 
miscele di composti che possono essere presenti, come piombo e particolari materiali (Particulate 
Matter: PM2,5 e PM10) che possono presentarsi come componenti aerodispersi (Manton et al., 
1985; Querol et al., 2008), potenzialmente in aggiunta alle cianotossine (Metcalf et al., 2012). 

Il riconoscimento della presenza multipla e della tossicità combinata delle cianotossine, oltre 
ad altri tossici e patogeni, è un’area di ricerca in crescita e tali co-occorrenze possono aumentare 
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ulteriormente con la crescita della popolazione umana, le crescenti richieste di risorse idriche e i 
cambiamenti climatici. Tuttavia, tali compresenze possono aver già influito negativamente sulla 
salute umana in periodi passati.  

Alte concentrazioni di mercurio o di fosfato compatibili con condizioni eutrofiche, oltre ad 
ampliconi di rRNA 16S che indicano le fioriture di Planktothrix e Microcystis (quindi con 
potenziale presenza di microcistine), sono stati trovati in profili di sedimenti datati da ex bacini 
idrici che servivano l’antica città Maya di Tikal in Guatemala. Questa combinazione 
potenzialmente tossica potrebbe aver contribuito alla scomparsa della popolazione Maya e della 
città nel IX secolo d.C. (Lentz et al., 2020). 

Negli ambienti marini e d’acqua dolce e negli habitat terrestri e aerei, mentre i cianobatteri 
possono facilmente apparire come “dominanti”, ad esempio, per rappresentare la maggior parte 
della biomassa microbica, essi possono essere accompagnati da una vasta gamma di altri microbi 
tra cui microalghe, batteri chemioeterotrofi e protozoi (Canter-Lund et al., 1995; Whitton 2012). 
Laddove tali ambienti siano soggetti a pressioni antropiche intense (es. smaltimento di acque 
reflue e acque fognarie umane, e scarichi industriali), i cianobatteri dominanti possono coesistere 
con ulteriori tossine biologiche (Gimenez-Campillo et al., 2019), inquinanti chimici (es. metalli) 
(Whitton 2012), e microbi patogeni (Islam et al., 1994).  

La Tabella 1 prende in esame esempi della compresenza di cianotossine, oltre ad altri agenti 
chimici e agenti patogeni microbici, e casi di coesposizione; i risultati in diversi sistemi sono stati 
influenzati dalle concentrazioni relative e, in alcuni casi, dalla tempistica delle applicazioni di 
tossine/tossici.  

Tabella 1. Esempi di valutazione della tossicità mediante saggio biologico di cianotossine 
purificate in combinazione e di cianotossine più ulteriori tossine/inquinanti ambientali. 
Mod. da Metcalf et al., 2020 

Agente tossico Organismo testato/linee 
cellulari 

Risultato Bibliografia 

MC-LR + ATX-a Topo, biosaggio intranasale SIN Fitzeorge et al. 1994 
MC-LR + ATX-a Selenastrum capricornutum SIN Chia et al. 2019 

MC-LR + ATX-a Cyprinus carpio, cellule di 
Carpa 

Potenzialmente 
SIN Rymuszka et al. 2013 

MC-LR + Antx- Vallisneria natans e biofilm 
microbico ANTAG Li et al. 2020 

MC-LR + Microcystis 
LPS Artemia salina e Daphnia sp ANTAG Lindsay et al. 2006 

MC-LR + CYN Chlorella vulgaris SIN Pinheiro et al. 2016 
MC-LR + acido λ-
linoleico cianobatterico Daphnia magna ADDIT Reinikainen et al. 2001 

MC-LR + aflatossina B1 Cellule epatiche umane ANTAG Wang et al. 2020 
MC-LR + aflatossina B1 
+ Fumonisina B1 

Line cellular HepG2, Caco2, 
MDBK 

ADDIT, SIN, 
ANTAG Meneely et al. 2018 

MC-LR + Rame Danio rerio SIN Wei et al. 2020 
MC-LR + Rame Vallisneria natans SIN Wang et al. 2017 
MC-LR + alchilbenzene 
sulfonato lineare Lactuca sativa SIN Wang et al. 2011 

MC-LR + fenantrene Lemna gibba ADDIT, SIN, 
ANTAG Wan et al 2019 

CYN + cloropirifos Linea Cellulare umana 
neuroblastoma SH-SY5Y ANTAG Hinojosa et al. 2020 

CYN + bifenoli Cellule HepG2  ADDIT, SIN Hercog et al. 2020 
ADDIT, additivo; ANTAG, antagonista; ATX-a, anatossina-a; CYN, cilindrospermopsina;  
MC-LR, microcistina-LR; SYN, synergico 
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La ricerca per comprendere ulteriormente il significato delle cianotossine per la salute viene 
discussa in un contesto più ampio di compresenza di cianotossine e co-esposizioni con ulteriori 
agenti tossici biologici e antropogenici. 

È assodato che quando l’esposizione a composti tossici comporta miscele di due o più sostanze 
tossiche, l’effetto di tali miscele su individui o popolazioni suscettibili può essere imprevedibile, 
ma diversa dall’esposizione a ciascuna delle tossine se applicata separatamente.  

Le classi di tossine prodotte dai cianobatteri, ad eccezione della guanitossina (Fiore et al., 
2020), racchiudono tutte molteplici strutture chimiche, che vanno da poche – per esempio 
anatossina-a (ATX-a) e omoanatossina-a – a centinaia di varianti, nel caso delle microcistine 
(>240) (Spoof et al., 2017). Allo stesso modo, analisi di fioriture e colture di cianobatteri hanno 
dimostrato che possono esistere più varianti negli estratti di singoli ceppi, come per Microcystis 
PCC7820 con almeno 10 varianti di microcistina segnalate (Robillot et al., 2000) e un ceppo 
tailandese di Cylindrospermopsis sp. che ha dimostrato di produrre due varianti aggiuntive di 
cilindrospermopsina (Wimmer et al., 2014). 

Pertanto, quando viene eseguita la valutazione della tossicità, anche se le classi di cianotossine 
possono essere identificate, le diverse quantità di varianti, ad esempio microcistine o anatossine, 
ciascuna con tossicità potenzialmente differenti se determinate individualmente (es. Ward et al., 
1999), possono influenzare il rischio valutazione di tale materiale di fioritura. A volte, alcuni 
ceppi sono stati segnalati per includere più classi di tossine, ad esempio microcistina e 
guanitossina, come in Anabaena 525-17 (Harada et al., 1991). 

Oltre a queste cianotossine, tutti i cianobatteri producono tipicamente endotossine 
lipopolisaccaridiche (Monteiro et al., 2017). Fitzgeorge et al. hanno fornito prove precoci 
dell’azione sinergica di due cianotossine purificate (ATX-a e microcistina-LR) quando 
somministrate per via intranasale ai topi. In questo caso, la somministrazione di una dose subletale 
di microcistina-LR 30 min prima di quella di ATX-a abbassava la LD50 di quest’ultima di quattro 
volte.  

L’evento di avvelenamento umano forse di maggior profilo si è verificato a Caruaru, in Brasile 
(Pouria et al., 1998, Jochimsen et al., 1998). 

Indagini approfondite sulla morte di 50 persone in una clinica di emodialisi hanno identificato 
le microcistine come la causa principale più probabile dei decessi, sebbene siano stati segnalati 
diversi sintomi. Sono proseguite le indagini sulle intossicazioni ed è stata coinvolta anche la 
cilindrospermopsina, il che suggerisce la possibilità di esposizioni multiple alle cianotossine 
(Carmichael et al., 2001) 

In letteratura sono disponibili alcune evidenze di esposizione a rischi ambientali per la salute 
oltre a cianobatteri tossici o cianotossine specifiche negli episodi di avvelenamento della fauna 
selvatica. Così, mentre è stato identificato il ruolo importante delle microcistine e dell’ATX-a 
nella mortalità di massa dei fenicotteri minori (Phoeniconaias minor) nei laghi del Kenya, sono 
stati individuati contributi aggiuntivi dovuti a metalli pesanti e pesticidi, ed è probabile che si sia 
verificata un’infezione da micobatteri (Krienitz et al., 2003; Pennycott et al., 2004). 

Il ruolo importante delle microcistine è similmente stato dedotto dalle analisi e dalla patologia 
delle cianotossine nelle morti di cigni reali (Cygnus olor) nel Regno Unito, sebbene il contributo 
aggiuntivo del piombo sia stato dedotto dall’abbondanza nello stomaco degli uccelli di pesi in 
piombo dei pescatori (Pennycott et al., 2004).  

È stato rilevato che fioriture di cianobatteri produttori di microcistina, saxitossina e 
cilindrospermopsina abbiano contribuito precocemente ad una estesa e importante moria di pesci 
nel fiume Lower St. John, in Florida. Fattori successivi derivanti dalla decomposizione e dalla lisi 
dei cianobatteri includevano concentrazioni più basse di ossigeno disciolto, elevate 
concentrazioni di ammoniaca e il contributo emolitico dell’alga dinoflagellata Heterosigma 
akashiwo (Landsberg et al., 2020). 
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Casi di malattia umana associati all’esposizione a cianobatteri tossici indicano anche il 
possibile contributo di ulteriori fattori. Nel 1979 si verificò un grave focolaio di epato-enterite tra 
consumatori (principalmente bambini) di acqua potabile da un bacino idrico di Palm Island nel 
Queensland, in Australia, contenente una fioritura di Cylindrospermopsis raciborskii (Hawkins 
et al., 1985). Il successivo isolamento e caratterizzazione di cilindrospermopsina da C. raciborskii 
dal serbatoio ha fornito una forte evidenza del ruolo della cianotossina nella epidemia di Palm 
Island.  

Tuttavia, come sottolineato da Hawkins et al., l’evidenza ha suggerito che la fioritura che 
produce cilindrospermopsina dovrebbe essere considerata come una sola possibile causa 
(Hawkins et al., 1985). 

Non è noto se anche la concentrazione di rame nell’acqua, derivante dal precedente trattamento 
per uccidere la fioritura di C. raciborskii abbia contribuito alla malattia. 

Un episodio che richiese ricovero in ospedale di cadetti dell’esercito sottoposti a esercizi di 
nuoto e canoa a Rudyard Lake, nel nord Inghilterra, si è verificato dopo che i cadetti avevano 
ingerito la schiuma di Microcystis aeruginosa contenente microcistina (Turner et al., 1990). 

Polmonite atipica, danni al fegato e vesciche intorno alla bocca sono stati attribuiti 
all’ingestione della microcistina. Tuttavia, sebbene non fosse evidente alcuna prova di 
contaminazione dell’acqua da enterovirus, i conteggi di Escherichia coli indicavano che l’acqua 
non era adatta per fare il bagno (Turner et al., 1990). 

Esiste un’ampia gamma di rischi microbici e chimici per la salute con cui i cianobatteri 
possono essere associati. Le associazioni spaziano dall’utilizzo di materiali purificati in 
laboratorio in progetti sperimentali per studiare le risposte tossicologiche combinate in vitro e in 
vivo, alla co-occorrenza di molteplici rischi in ambienti aperti, alcuni dei quali verranno esaminati 
qui di seguito. 
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MISCELE DI CIANOTOSSINE E ALTRI CONTAMINANTI 

Metalli  
Le relazioni tra cianobatteri e metalli costituiscono un vasto campo di indagine.  
Di rilevanza tossicologica sono: 
i) gli effetti cronici e acuti dei metalli sulla crescita, il metabolismo e la sopravvivenza dei 

cianobatteri;  
ii) la capacità dei cianobatteri di accumulare, detossicare, metabolizzare e sequestrare i metalli 

(Fiore et al., 2017; Baptista et al., 2006; Ramakrishnan et al., 2010). 
A seconda delle condizioni di crescita, gli effetti degli ioni metallici disciolti (es. Ca, Cu, Pb, 

Cd) possono includere sia l’inibizione che la stimolazione delle fioriture di Microcystis (Gu et al., 
2020), e la presenza di rame può influenzare la detossificazione, ad esempio, della nodularina 
(NOD) distruggendo i microbi che possono degradare questa cianotossina (Heresztyn et al., 
1997). 

Il rame (Cu) è spesso usato come biocida per lisare le cellule cianobatteriche durante le 
fioriture. Sebbene di successo, nel caso ad esempio di Microcystis, questo ha l’effetto di rilasciare 
cianotossine da un ambiente intracellulare ad un ambiente extracellulare con il risultato che 
possono verificarsi danni al fegato dopo aver bevuto acqua dalla quale sono state rimosse cellule 
cianobatteriche e detriti cellulari, ma senza la rimozione sicura di microcistina (MC) 
extracellulare (Falconer et al., 1983). 

Inoltre, se il rame utilizzato per la lisi non viene efficacemente rimosso durante il trattamento 
dell’acqua potabile, ciò può successivamente rappresentare un ulteriore fattore tossicologico a 
carico di persone e animali. 

La ricerca su metalli e cianotossine si è in gran parte concentrata sugli effetti del ferro (Fe) 
nella produzione di MC. 

Studi pionieristici sulla limitazione del ferro nelle colture axeniche di Microcystis aeruginosa 
hanno rivelato aumenti nella produzione di MC-RR e MC-LR (Utkilen et al., 1995). 

Ulteriori indagini sulla produzione di MC da parte di M. aeruginosa, Microcystis novacekii e 
Phormidium autumnale hanno incluso aumenti di produzione in seguito all’aggiunta di ferro, ma 
aumenti anche in caso di limitazione del ferro durante la coltura. 

Effetti positivi degli ioni di rame, zinco e manganese sulla produzione di MC in condizioni di 
arricchimento di metalli e limitazione di metalli sono state osservate anche in colture di 
cianobatteri, che probabilmente indicano ruoli fisiologici e biochimici dei metalli nella biosintesi 
delle MC, oltre a una funzione siderofora per la stessa nell’acquisizione di metalli (Facey et al., 
2019). 

Non sono state trovate differenze specifiche nella produzione di ATX-a da parte di P. 
autumnale in risposta alla crescita sotto una gamma ambientale, da bassa ad alta, di concentrazioni 
di ferro o rame (Harland et al., 2013). 

L’interazione diretta tra molecole di cianotossine e metalli è stata studiata in vitro con due 
classi di cianotossine.  

La neurotossina bloccante neuromuscolare post-sinaptica purificata, BMAA, è un potente 
chelante di cationi metallici bivalenti, inclusi rame e zinco (Nunn et al., 1989). Se tale chelazione 
si verifica nelle cellule cianobatteriche che producono BMAA e, in tal caso, se la tossicità è in 
questo modo influenzata, non è ancora noto. 

Il legame bivalente con rame e zinco avviene per almeno tre MC purificate (MC-LR, MC-LW, 
MC-LF) con costanti di formazione (Ki) indicanti che tutte e tre le cianotossine sono leganti 
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metallici di media resistenza. La sostituzione di un singolo aminoacido nell’anello eptapeptidico 
della MC (arginina con triptofano o con fenilalanina) non influenza la forza dell’associazione 
metallo-MC (Humble et al., 1997). 

Non è noto se il legame metallo-MC influenzi la tossicità e se questo legame si verifichi nelle 
cellule produttrici di cianobatteri e/o nell’acqua circostante anche dopo il rilascio di MC.  

Tuttavia, questa possibilità è valutata insieme all’aumento di prove per la tossicità combinata 
di MC e metalli: saggi biologici di co-esposizione che coinvolgono MC-LR e rame, a 
concentrazioni riscontrate nell’ambiente, hanno rivelato una tossicità sinergica nello stadio 
precoce di sviluppo del pesce zebra, Danio rerio. La valutazione della tossicità di BMAA e 
metilmercurio verso le cellule primarie neurocorticali mostra una tossicità sinergica (Rush et al., 
2012) ed è necessario valutare la tossicità di altre cianotossine accompagnate da forme organiche 
di metalli. 

In uno studio di Huimin et al. del 2020 sono stati esaminati gli effetti tossici singoli e combinati 
di MC-LR e rame (Cu) nello sviluppo iniziale del pesce zebra (Danio rerio). 

Il rame (Cu) è un elemento essenziale degli organismi e uno dei componenti principali di molti 
enzimi (Pereira et al., 2016); un leggero aumento nella concentrazione di Cu può causare 
un’elevata tossicità per gli organismi acquatici (Banci et al., 2008). 

L’esposizione al Cu può influenzare la permeabilità della membrana cellulare, l’attività 
enzimatica, l’espressione del DNA e la sintesi proteica a causa dello stress ossidativo indotto dal 
ciclo redox tra Cu2+ e la produzione di specie reattive dell’ossigeno nella catalisi Cu+ (Yruela, 
2005; Monferran et al., 2009). In un ambiente acquatico, lo ione Cu forma immediatamente 
legami con carbonati, solfati, materia organica e argilla nell’acqua e alla fine precipita nei 
sedimenti, dove possono formarsi legami minerali forti. 

Tuttavia, la presenza di Cu libero può essere ancora rilevata in acqua, con un intervallo di 
concentrazione di 0–10 μg/L (Zhang et al., 2016; Yin et al., 2018). 

MC-LR e Cu possono coesistere dopo l’applicazione di fertilizzanti da biomassa di 
cianobatteri tossici o irrigazione con acqua eutrofica in terreni coltivati inquinati da Cu. 

Alte concentrazioni di MC-LR e Cu sono state riportate dopo l’applicazione di Cu chelante o 
alghicidi a base di sali di Cu (Kumar e Sinha, 2014). A causa del ruscellamento arricchito con 
nutrienti e Cu (Hedberg et al., 2014), la co-presenza di MC-LR e Cu è stata comunemente 
osservata in grandi laghi, come il lago Taihu, il lago Dianchi e il lago Chaohu in Cina (Song et 
al., 2007; Li et al., 2008; Zhang et al., 2012; Liu et al., 2018; Shan et al., 2019) e il lago Erie 
negli Stati Uniti (Hoostal et al., 2008; Francy et al., 2016). 

La singola tossicità di MC-LR e Cu è stata studiata relativamente bene, ma gli effetti tossici 
congiunti rimangono poco conosciuti. 

In questo studio, i valori di LC50 72-h erano 2,79 mg/L per MC-LR e 3,23 mg/L per Cu. Le 
concentrazioni sub-letali di MC-LR (≤600 μg/L) non influenzavano il normale sviluppo del pesce 
zebra ma ne ritardavano la schiusa. Sono stati osservati forti effetti tossici sinergici dopo co-
esposizione a MC-LR e Cu a concentrazioni ambientali (≤60 μg/L). Gli effetti tossici sinergici di 
questi due composti potrebbero essere attribuiti all’aumentato bioaccumulo di entrambi, mediato 
dai trasportatori MC-LR (ad esempio, oatp1d1 e oatp2b1) e dai trasportatori Cu (ad esempio, ctr1 
e atp7a), nel pesce zebra. 

Tale bioaccumulo ha causato stress ossidativo, come suggerito dall’espressione genica 
interrotta di enzimi antiossidanti (ad es. Cu/Zn-SOD, Mn-SOD e CAT). I risultati di questo lavoro 
hanno rivelato per la prima volta gli effetti tossici sinergici e il potenziale meccanismo tossico di 
MC-LR-Cu negli animali acquatici. Questi effetti sinergici dovrebbero essere considerati quando 
si valuta il rischio ecologico di fioriture tossiche di cianobatteri. 
L’arsenico è uno dei contaminanti ambientali più tossici. Nell’ambiente acquatico si può trovare 
sia naturalmente, proveniente da fonti geologiche, sia come risultato di attività umana 
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(Bhattacharya et al., 2007). L’arsenico può essere facilmente accumulato nei tessuti dei pesci 
marini e in altri organismi marini (es. Zhang et al., 2011; Ruttens et al., 2012). I pesci d’acqua 
dolce possono essere esposti a un’elevata esposizione all’arsenico quando vengono alimentati con 
miscele di mangimi commerciali contenenti farina di pesce marino.  
Nella Repubblica Ceca, l’arsenico contenuto nel mangime per pesci è limitato a 6 mg/kg ai sensi 
del decreto ceco n. 356/2008 sui mangimi. 

Kopp et al. (2014) ha dimostrato che la co-esposizione all’arsenico e ai cianobatteri può 
causare una significativa diminuzione o un aumento degli elettroliti nella trota iridea. Nel lavoro 
di Palikova et al. (2015), viene esaminato l’effetto combinato di esposizione di cianobatteri e 
arsenico inorganico (+5mg/kg) sui parametri ematologici e immunologici della trota iridea 
(Oncorhynchus mykiss W.). Lo scopo di questo studio era di verificare l’ipotesi che entrambi i 
fattori di stress possano combinarsi, incrementando il loro effetto sui pesci.  

Nei gruppi esposti sono stati evidenziati ritrovamenti patologici grossolani nei gruppi esposti 
ad arsenico e ad arsenico/cianobatteri dopo 30 giorni. Una forte diminuzione della concentrazione 
dell’emoglobina è stata osservata dopo 10 giorni di esposizione in tutti i gruppi sperimentali che 
hanno ricevuto arsenico. La conta totale dei leucociti è aumentata notevolmente nei pesci esposti 
alla biomassa cianobatterica e a concentrazioni di arsenico più elevate entro la fine della 
sperimentazione (30 giorni). I neutrofili sono diminuiti significativamente alla fine 
dell’esposizione.  

Allo stesso modo, l’esposizione a cianobatteri e/o arsenico ha portato alla soppressione delle 
esplosioni respiratorie dei neutrofili indotte da particelle di zimosan opsonizzate) opsonised 
zymosan particle-induced neutrophil respiratory bursts). Questi risultati dimostrano che gli effetti 
dell’esposizione a biomassa cianobatterica e arsenico sui pesci sono più forti quando i 
contaminanti sono combinati. In particolare, l’esposizione a lungo termine porta ad anomalie della 
conta leucocitaria. La modulazione della fagocitosi, che è la prima linea di difesa contro i patogeni 
invasori, suggerisce che l’azione combinata porta, nella trota arcobaleno, ad una diminuzione 
della capacità di controllare le infezioni. 

Metalli e inquinanti organici persistenti  

Nelle acque eutrofiche i cianobatteri dannosi sono spesso associati ad altri inquinanti 
ambientali, come gli inquinanti organici persistenti (Persistent Organic Pollutants, POP) e i 
metalli. Ci sono ancora poche informazioni sulla fitotossicità e il bioaccumulo di cianotossine 
coesistenti con questi inquinanti ambientali. 

In uno studio del 2018 di Jia et al, sono state sistematicamente indagate le fitotossicità 
combinate di tre tipi di inquinanti associati ai cianobatteri: MC-LR, cadmio (Cd), 2, 4, 4′-
triclorobifenile (PCB-28). 

Dopo 7 giorni di esposizione, sono stati rilevati forti effetti sinergici nel caso in cui semi e 
piantine di Arabidopsis thaliana fossero esposti a miscele binarie di MC-LR + PCB-28 e PCB-
28 + Cd. L’inibizione più forte si è verificata nel caso di esposizione di A. thaliana alla loro 
miscela ternaria sia in condizioni di serra che di semi-campo.  

Inoltre, il bioaccumulo di MC-LR, Cd e PCB-28 risultava aumentato quando le piantine erano 
esposte alle miscele binarie/ternarie, specialmente quando le piantine erano state trattate con 
concentrazioni più elevate di sostanze tossiche (MC-LR, 1 mg/L; CD,10 mg/L; PCB-28, 1 μg/L). 

Inoltre, gli effetti tossici pronunciati sono stati determinati entro 7 giorni dall’irrigazione delle 
piantine con acqua grezza contenente una fioritura di cianobatteri (raccolta dal lago Taihu in Cina) 
e le sue diluizioni. La produzione di semi risultava diminuita significativamente dopo 
l’irrigazione continua con acqua contenente fioriture di cianobatteri.  



Rapporti ISTISAN 22/12 

 8 

I contaminanti tossici provenienti dall’acqua eutrofica potrebbero generalmente essere 
trasferiti e accumulati nei tessuti vegetali tramite irrigazione o altre vie di esposizione. 

Codd et al. (1999) hanno riferito che le piante coltivate potrebbero accumulare alte 
concentrazioni di tossine dopo l’irrigazione a spruzzo con acqua eutrofizzata. Chen et al. (2004) 
hanno anche evidenziato che le MC potrebbero accumularsi nelle piantine di riso dopo esposizioni 
a 3 μg di MC-LR equivalenti/mL per 10 giorni. Risultati simili sono stati riportati da Pflugmacher 
et al. (2007) in altre piante coltivate. 

I risultati dello studio di Jia et al. indicano che la co-esposizione di piantine di A. thaliana a 
sostanze tossiche derivate da fioriture cianobatteriche ha portato ad un bioaccumulo molto più 
elevato di diverse sostanze tossiche, simile ai risultati degli studi sull’irrigazione delle piantine di 
lattuga con un tensioattivo anionico (LAS) e MC-LR (Wang et al., 2011). Il meccanismo può 
essere spiegato con la possibile influenza di un agente sulla solubilità e sul bioassorbimento di 
altri. 

Un fenomeno simile è stato riportato anche in studi precedenti associati al bioaccumulo di ioni 
metallici e MC nelle cellule algali (Saito et al., 2008). Secondo le spiegazioni di cui sopra, 
l’aumento del bioaccumulo di Cd può essere causato dall’effetto antagonista tra Cd e MC, che 
riducono significativamente la disponibilità di Cd nei tessuti vegetali. D’altra parte, i PCB e gli 
inquinanti organici tossici possono anche interagire tra loro e influenzare ulteriormente 
l’essudazione della pianta e la successiva complessazione e assorbimento del Cd. 

Alkio et al. (2005) hanno suggerito che gli IPA (Idrocarburi Policiclici Aromatici) 
penetrerebbero passivamente nelle membrane delle cellule radicali senza alcun vettore, il che 
potrebbe facilitare la penetrazione di metalli (o complessi metallici) nelle cellule. 

I contaminanti tossici provenienti dall’acqua eutrofica potrebbero essere trasferiti e accumulati 
nei tessuti vegetali tramite irrigazione o altre vie di esposizione (Bruno et al., 2020). 

Poiché l’irrigazione con acque eutrofiche contenenti MC a bassa concentrazione potrebbe 
rappresentare un potenziale rischio per le piante coltivate, la fertilizzazione e/o l’irrigazione con 
concime da fioriture cianobatteriche, raccolto in Cina meccanicamente dai laghi eutrofizzati, 
porterà inevitabilmente a danni per le piante coltivate.  

Le sostanze tossiche derivate dalle fioriture di cianobatteri presentano sicuramente una 
fitotossicità molto più elevata e quindi porteranno ad alte concentrazioni di bioaccumulo nelle 
piante coltivate. Inoltre, metalli e MC possono essere trasferiti liberamente e accumularsi nei 
tessuti vegetali, mentre i PCB e altri contaminanti idrofobici potrebbero accumularsi 
principalmente nei semi di piante come A. thaliana a causa degli olii di semi idrofobici. 

Poiché le sostanze tossiche potrebbero accumularsi in diversi tessuti delle piante coltivate, 
questo processo potrebbe comportare un potenziale rischio per il consumo umano (Suk et al., 
2002). Questi potenziali rischi sono stati valutati mediante l’assunzione giornaliera di sostanze 
tossiche (Tolerable Daily Intake, TDI) e l’indice di rischio per la salute (Health Risk Index, HRI). 

Per le MC, l’Organizzazione Mondiale della Sanità (World Health Organization, WHO) 
raccomanda un limite di dose giornaliera tollerabile (TDI) umana di 0,04 μg/kg di peso corporeo 
al giorno (WHO, 2020).  

Le linee guida per il rischio acuto e cronico (TDI) proposte dalla US EPA (Environmental 
Protection Agency) sono rispettivamente 0,006 e 0,003 µg/kg di peso corporeo al giorno (US 
EPA, 2006). La US EPA ha sviluppato due valori di avviso sanitario per la salute di 10 giorni a 
0,3 µg/L per l’esposizione dei bambini fino al primo anno di vita, e a 1,6 µg/L per l’esposizione 
degli adulti, fino a 21 anni di età (US EPA, 2015). 

Per i rischi per la salute dei PCB, il JECFA (Joint Food and Agriculture Organization/World 
Health Organization Expert Committee on Food Additives), il comitato congiunto di esperti 
FAO/WHO sugli additivi alimentari e sui contaminanti, ha suggerito un’assunzione mensile 
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massima tollerabile provvisoria di 70 pg TEQ (Tossicità Equivalente) / kg (peso corporeo) / mese 
(JECFA, 2002). 

Per ragioni pratiche, le assunzioni massime possono essere gestite come se si trattasse di 
un’assunzione giornaliera tollerabile (TDI) di 2 pg TEQ kg/giorno/peso corporeo (Baars et al., 
2004). Le linee guida provvisorie sull’assunzione giornaliera umana di Cd (cibo) sono fornite da 
US EPA e WHO rispettivamente con valori di 10 µg/kg/giorno (US EPA, 1999) e 25 μg/kg (peso 
corporeo) / mese (JECFA 2010). 

Pesticidi fungicidi, erbicidi, insetticidi 
Le alghe sono in grado di accumulare pesticidi attraverso tre fondamentali processi di base: il 

primo comprende la chimica fisica delle sostanze coinvolte.  
Se il pesticida è lipofilo, come la gran parte di essi, avrà una maggiore affinità per lipidi e olii 

che per l’acqua (Jaffè, 1991). Perciò, tenderà ad essere assorbito dalle membrane degli organismi 
viventi nei corpi d’acqua, ed è probabile che venga trasferito nelle gocciole oleose all’interno 
delle alghe che le contengono. L’immagazzinamento dei pesticidi nelle gocciole lipidiche delle 
alghe è tuttavia già stato dimostrato (Baeza-Squiban et al., 1987). 

Il secondo processo coinvolge l’intensità dei processi di concentrazione biologica, che devono 
contrastare la tendenza della sostanza a diventare diluita. I processi fisiologici all’interno delle 
cellule spesso tendono a concentrare certe sostanze all’interno di particolari parti della cellula. 
Ciò favorisce un movimento delle sostanze contro il gradiente di concentrazione, vale a dire da 
aree a bassa concentrazione come l’ambiente acquatico che circonda la cellula, a siti di alta 
concentrazione all’interno della cellula. 

Inoltre, alcune alghe potrebbero essere più adatte a promuovere questo trasporto a causa della 
peculiare distribuzione delle sostanze lipidiche e non-lipidiche all’interno delle cellule. 

Una cianotossina, la N-idrossiguanidina ciclica fosforilata o guanitossina esercita tossicità 
attraverso l’inibizione irreversibile delle acetilcolinesterasi, in comune con i pesticidi 
organofosforici (Metcalf et al., 2012, 2017). Non è noto se altre cianotossine abbiano le stesse 
modalità di azione dei pesticidi sintetici. La compresenza di cianobatteri e di pesticidi, compresi 
gli erbicidi, fungicidi e insetticidi, è motivo di preoccupazione per quanto riguarda le risorse 
idriche con un alto utilizzo da parte dell’uomo. 

Ad esempio, nelle risaie i cianobatteri che fissano l’azoto possono fungere da prezioso 
biofertilizzante e contribuire alla produzione di riso e un obiettivo è ridurre gli impatti negativi 
dei pesticidi sulla crescita di cianobatteri (Singh et al., 2018). Tuttavia, l’ingresso involontario 
nei corpi idrici di pesticidi derivanti dalle attività umane, in particolare dall’agricoltura, sembra 
essere un processo onnipresente.  

Sono stati condotti alcuni studi sull’impatto inibitore dei pesticidi sul biota acquatico. Un’ 
ampia indagine sugli effetti dei pesticidi su microbi acquatici includeva gli effetti di insetticidi, 
erbicidi e fungicidi sulla vitalità dei cianobatteri, con una inibizione della crescita 
complessivamente dose-dipendente (Staley et al., 2015).  

La maggior parte dei cianobatteri presi in considerazione in questo studio erano membri dei 
taxa produttori di cianotossine. Tuttavia, le indagini fino ad oggi non sembrano aver riguardato le 
relazioni tra pesticidi e produzione e impatti delle cianotossine.  

In aggiunta al possibile contributo dei pesticidi (e metalli) all’effetto delle cianotossine nella 
morte di massa di fenicotteri Lesser nei laghi dell’Africa orientale (Krienitz et al., 2003, 2005; 
Bettinetti et al., 2011), sia i pesticidi che le cianotossine possono contribuire al marcato calo della 
popolazione di alligatori americani (Alligator mississippiensis) nel lago eutrofico Apopka, 
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Florida, caratterizzati da alta incidenza di uova non produttive e funzione endocrina anomala 
(Woodward et al., 2011). 

In uno studio di Cerbin et al. (2010), l’invertebrato adulto erbivoro Daphnia pulicaria è stato 
esposto al pesticida purificato carbaryl (1-naftil metilcarbammato) e in più a cellule intere di M. 
aeruginosa producente MC in un intervallo di concentrazioni subletali (Cerbin et al., 2010). La 
dose effettiva di MC assimilata per animale è stata stimata dall’analisi dell’intera D. pulicaria 
mediante ELISA, sebbene il dosaggio immunologico utilizzato non riesca a distinguere tra MC 
autentiche e una gamma di prodotti di disintossicazione da MC (Metcalf et al., 2002). 

Tuttavia, ad una gamma di concentrazioni subletali di carbaryl, si sono riscontrati effetti 
negativi sul numero di uova per femmina, la maturazione era ritardata e si è registrata mortalità 
della prole e malformazioni corporee con risultati negativi, amplificati dall’aggiunta di cellule di 
M. aeruginosa.  

Sono state indicate azioni additive e sinergiche tra il carbaryl e le cellule cianobatteriche 
contenenti MC (Cerbin et al., 2010). Hinojosa et al. hanno di recente fornito un esempio 
significativo degli studi necessari, quantitativi e di riferimento sulla tossicologia dei pesticidi in 
concomitanza con le cianotossine. Saggi biologici in vitro, utilizzando la linea cellulare di 
neuroblastoma umano SH-SY5Y, hanno valutato gli effetti dell’esposizione singola, rispetto a 
quella combinata, alla cilindrospermopsina purificata e al clorpirifos [O,O-dietil O-(3,5,6-
tricloro-2-piridinolo) fosforotionato]. Dopo 24 e 48 ore di esposizione a concentrazioni rilevanti 
dal punto di vista ambientale, è stata rilevata un’azione antagonista tra il pesticida e la 
cianotossina (Hinojosa et al., 2020). 

L’erbicida glifosato [N-(fosfonometil)glicina] è l’erbicida più diffuso e usato in agricoltura ed 
è stato rilevato nei corpi idrici, con tossicità dimostrata (Gill et al., 2017). La sua presenza nei 
corsi d’acqua è ben nota ed è provato il suo effetto negativo sulla crescita dei cianobatteri, 
compresa Microcystis (Zhang et al., 2018). Ulteriori effetti del glifosato sui cianobatteri 
includono un maggiore rilascio extracellulare di MC (Wu et al., 2016) con la possibilità per gli 
organismi di rispondere a combinazioni di MC e glifosato, come avviene per la cozza Unio 
pictorium (Malecot et al., 2013). 

Il glifosato agisce inibendo l’attività di un enzima chiave (5-enolpiruvil-shikimato-3-fosfato 
sintasi) nella via dell’acido shikimico (via metabolica in batteri, piante e alghe per la biosintesi 
degli aminoacidi aromatici (fenilalanina, tirosina e triptofano) dal metabolismo dei carboidrati) 
(Duke & Powles, 2008). Poichè la via dell’acido shikimico è essenziale per la biosintesi di vari 
composti aromatici legati al metabolismo e alla crescita, il glifosato è altamente efficace nel 
sopprimere la crescita delle erbe infestanti (Leino et al., 2020).  

La produzione annuale di glifosato è arrivata fino a 90 x 104 tonnellate nel 2016 (Myers et al., 
2016), rappresentando oltre il 30% del mercato globale totale degli erbicidi.  

Il glifosato contamina gli ambienti acquatici principalmente attraverso il deflusso agricolo ed 
è stato ampiamente rilevato nelle acque superficiali globali (Smedbol et al., 2017). Lo scarico di 
glifosato negli ambienti acquatici ha il potenziale per interrompere le attività fisiologiche di 
organismi non bersaglio che hanno la via shikimato, come le piante acquatiche, le microalghe 
eucariotiche, cianobatteri e batteri (Lozano et al., 2018; Wu et al., 2016). 

Ad oggi, le risposte proteomiche dei cianobatteri al glifosato non sono state riportate. Dal 
momento che varie sostanze chimiche antropogeniche vengono contemporaneamente scaricate 
negli ambienti acquatici a causa delle attività umane, è possibile in natura trovare l’inquinamento 
combinato di glifosato con altri contaminanti. 

Miscele di glifosato e MC-LR sono state testate nel citato lavoro di Malecot et al. (2013) sul 
mollusco d’acqua dolce Unio pictorum. In qualità di filtratori, le cozze d’acqua dolce sono 
particolarmente esposte agli inquinanti. Come molte specie di bivalvi autoctoni, Unio pictorum 
soffre di un continuo declino in Europa. Nell’ottica di acquisire una visione più approfondita della 
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sua risposta ai contaminanti, U. pictorum è stato esposto a 10 μg/L di MC-LR o alternativamente 
a 10 μg/L di glifosato o ad una miscela di entrambi. Le proteine delle ghiandole digestive sono 
state estratte e analizzate tramite la tecnologia Differential Gel Electrophoresis (DIGE).  

L’analisi del gel ha rivelato 103 punti con variazioni statistiche e la risposta è apparsa essere 
minore verso il glifosato che verso la MC-LR. Specifici spot hanno mostrato variazioni solo se 
esposti alla miscela, dimostrando che esiste un’interazione di entrambi i contaminanti nelle 
risposte innescate: sono state individuate le proteine di 30 spot. Esse appartengono principalmente 
alla famiglia delle proteine del citoscheletro, ma anche le proteine della via ossidativa, della 
disintossicazione e del metabolismo energetico sono risultate influenzate dal glifosato o dalla 
MC-LR o dalla miscela.  

Questi risultati dimostrano l’importanza di studiare i contaminanti a basse concentrazioni, 
rappresentative di quelli presenti nell’ambiente, e di considerare che le multicontaminazioni 
possono portare a differenti percorsi di risposta. 

Il piriproxifene è un insetticida indicato dalla WHO per controllare la zanzara Aedes aegypti 
(vettore delle malattie Dengue, Chikungunya e Zika), tuttavia gli effetti su specie non bersaglio, 
come i pesci, non sono ben descritti. Le prime fasi della vita (Early Life Stages, ELS) dei pesci 
sono più sensibili alle sostanze chimiche a causa del tasso metabolico più elevato, del sistema 
immunitario immaturo e dell’elevato rapporto area/volume superficiale.  

In uno studio di Azevedo-Linares et al. del 2018, ELS di R. quelen, un pesce neotropicale, 
sono stati esposti a concentrazioni ambientalmente realistiche di MC (1, 10 e 100 µg/L; gruppi 
M1, M2 e M3, rispettivamente) proveniente da un estratto di alghe, di piriproxifene (1 e 10 µg/ 
L, gruppi P1 e P2) e della miscela dei due contaminanti (co-esposizione). Sono state analizzate le 
deformità dopo la schiusa, la sopravvivenza e lo stadio larvale ed è stato applicato un modello 
matematico per valutare ulteriormente gli effetti sulla dimensione della popolazione nelle varie 
generazioni.  

Entrambi i composti si sono rivelati tossici per embrioni/larve di pesci, con effetti più 
pronunciati in M2, P1M2 e P2M1 per la schiusa e M2, P1M2, P2M1 e P1 per la sopravvivenza. 
Le deformità prevalenti nei gruppi esposti alle sostanze chimiche 48 ore dopo la fecondazione 
suggeriscono una interazione tossicologica in P1M2, P2M1 e P2M2 a 48 e 72 CV.  

Nei gruppi esposti alle sostanze chimiche 96 ore dopo la fecondazione, i livelli di deformità 
erano inferiori rispetto ai precedenti. Il modello di previsione della densità di popolazione su 100 
anni ha dato come risultato una diminuzione di 0,5 (50%) in tutti i gruppi, ad eccezione di P1M1, 
rilevando cosi il rischio di estinzione. Il gruppo P1M2 ha avuto i risultati peggiori, seguito da M2, 
P1M3 e P2M1. Le fioriture di cianobatteri possono comportare livelli di MC-LR superiori a M2 
(10 µg/L), e il suggerimento di un’interazione tossicologica con il piriproxifene si è dimostrato 
rilevante perché entrambi i composti possono potenzialmente coesistere negli ambienti acquatici. 
Infine, i modelli matematici possono fornire un’interpretazione ecologica del rischio di 
esposizione dei pesci. 

La tossicità e l’attività di promozione tumorale sono state riportate sia per PCB complanari 
che non complanari senza attività di legame AhR, come il PCB 153 (Lavoie et al., 1994; Kopec 
et al., 2010). È stata inoltre dimostrata la cancerogenicità del Fluorantrene (FLU) (Busby et al., 
1984). È interessante notare che sia il PCB 153 che il FLU hanno dimostrato di indurre una rapida 
inibizione della comunicazione intercellulare giunzionale gap (Gap Junctional Intercellular 
Communication, GJIC) (Blaha et al., 2002; Machala et al., 2003), che potrebbe essere un 
meccanismo coinvolto nell’attività di promozione del tumore e nella tossicità di queste sostanze 
chimiche. Questi risultati sono stati confermati nello studio di Bartova, che ha anche fornito nuove 
informazioni sull’additività dei loro effetti inibitori.  
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Particelle e contaminanti microplastici e nanoplastici 
L’inquinamento ambientale e l’accumulo di plastica nell’ambiente stanno diventando una 

preoccupazione crescente, dato il costante aumento della produzione di plastica e il rilascio di 
diversi contaminanti antropogenici nell’ambiente. I rifiuti organici stanno causando 
l’eutrofizzazione dei corpi idrici, che, insieme al cambiamento climatico, crea condizioni 
favorevoli per un’ampia proliferazione di cianobatteri. 

La presenza globale di particelle microscopiche di plastica (microplastiche) negli oceani del 
mondo è stata riconosciuta da diversi anni (Moore et al., 2008) e la loro ulteriore presenza nelle 
feci umane, in laghi d’acqua dolce e fiumi, acque sotterranee ed estuari sta diventando sempre più 
nota (Yokota et al., 2017. Yao et al., 2020).  

I Cianobatteri sia in ambienti marini che d’acqua dolce fanno parte della vasta gamma di 
microbi che, insieme alle particelle minerali, si attaccano alle microplastiche, formando un 
biofilm. L’adesione dei microbi, con successivo sviluppo di uno strato polisaccaridico 
extracellulare, può contribuire alle proprietà di affondamento o galleggiamento di questi 
complessi, e all’ulteriore assorbimento di metalli, in particolare ferro e manganese (Leiser et al., 
2020) Tra i rischi tossicologici rappresentati dalle microplastiche che si accumulano nelle risorse 
idriche ci sono i contaminanti del bifenolo che interferiscono con il sistema endocrino, inclusi i 
bifenoli A, S, F e AF (Feng et al. 2020). 

La cilindrospermopsina (CYN) è un forte candidato per la valutazione della tossicità in 
combinazione con bifenoli poiché la sua ampia presenza geografica nelle acque dolci sta 
diventando più evidente, un’alta percentuale del pool totale di CYN è extracellulare quando le 
cellule di C. raciborskii produttrici sono ancora intatte, e la cianotossina mostra un’ampia gamma 
di azioni, tra cui epatotossicità, inibizione della sintesi proteica, genotossicità e potenziale 
cancerogenicità (Metcalf et al., 2012; Buratti et al., 2017; Hercog et al., 2020).  

Di conseguenza, l’esposizione a miscele di cianotossine e contaminanti legati alla plastica 
come i bifenoli (BP) desta crescente preoccupazione. Un complesso di interazioni tra CYN 
purificata e bifenoli è stato riscontrato in saggi biologici in vitro utilizzando cellule HepG2. Lo 
studio di Hercog et al. (2020) descrive gli effetti genotossici indotti dalla co-esposizione a CYN 
(0,5 µg/mL), una delle cianotossine emergenti, e i BP (10 µg/mL) (Bifenolo A, BPA; S, BPS; e 
F, BPF) in cellule HepG2 dopo 24 e 72 ore di esposizione.  

Sono state valutate la citotossicità e la genotossicità attraverso la misurazione dell’induzione 
di rotture del doppio filamento (DSB) del DNA con il saggio H2AX. Nessuno dei BP da solo ha 
ridotto o indotto la vitalità cellulare. Nessuna differenza significativa è stata osservata tra le cellule 
esposte a CYN e CYN/BP, eccetto con CYN/BPA, in cui è stata rilevata l’attività antagonista del 
BPA contro CYN.  

La deregolamentazione di alcuni dei geni testati (CYP1A1, CDKN1A, GADD45A e GCLC) 
era più pronunciata dopo l’esposizione alle miscele CYN/BP rispetto ai singoli composti, 
suggerendo che esista un’azione additiva o sinergica. Questo studio conferma l’importanza degli 
studi di co-esposizione a miscele inquinanti visto il manifestarsi di effetti diversi da quelli 
confermati per l’esposizione ai singoli composti (Hercog et al., 2020). 

Nessun saggio biologico che coinvolga MC purificate con micro o nanoplastiche è già 
disponibile, anche se interazioni tossicologicamente significative sono state segnalate tra 
nanoplastiche e cellule di Microcystis aeruginosa (Feng et al., 2020) ed è anche noto che le 
plastiche legano le MC in soluzione (Hyenstrand et al., 2001, 2001) e le nanoparticelle di plastica 
possono anche legare il glifosato (Zhang et al., 2018).  

Le nanoplastiche di polistirene amminico modificate aumentano la produzione di MC da parte 
delle cellule cianobatteriche e aumentano anche il rilascio extracellulare della/e tossina/e secondo 
dosaggio immunologico della MC. La prevalenza e la vicinanza di microplastiche, nanoplastiche 
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e cianobatteri (Yokota et al., 2017; Yao et al., 2020, Leiser et al., 2020), e la diffusa capacità di 
questi ultimi di produrre MC (Meriluoto et al., 2017; Svircev et al., 2017 e 2019, Buratti et al., 
2017; Metcalf et al., 2019), richiedono ulteriori ricerche sulle interazioni tossicologiche di questi 
composti sintetici onnipresenti, e naturalmente sui rischi biologici per la salute. 

Farmaci 
Attraverso il consumo di acqua potabile contaminata o da attività ricreative come il nuoto, gli 

esseri umani sono esposti a MC-LR combinata con altri inquinanti dell’acqua piuttosto che a MC-
LR da sola (Swanson & Hammer, 2000). La comprensione degli effetti reali delle miscele di 
inquinanti chimici sull’uomo è una delle principali preoccupazioni per la salute pubblica 
(Monosson, 2005). Prodotti farmaceutici e per la cura della persona (Pharmaceutical And 
Personal Care Products, PPCP), compresi farmaci da prescrizione, farmaci da banco (antibiotici, 
farmaci antinfiammatori, sedativi), e cosmetici (metalli pesanti), vengono rilevati in acqua 
superficiale, falde acquifere, fiumi, laghi, suolo e cibo (Wang et al., 2014).  

Diversi studi sull’inquinamento idrico hanno dimostrato che la contaminazione più pervasiva 
si trova in Cina (Liang et al., 2013; Wu et al., 2011). I composti farmaceutici più comuni 
nell’ambiente sono antibiotici, farmaci antinfiammatori, lipidi regolatori, farmaci antitumorali, 
steroidi e ormoni correlati (testosterone) (Nikolaou et al., 2007; Richardson & Terne, 2011, 2014). 
Queste sostanze chimiche sono ampiamente utilizzate e rilasciate nell’ambiente e possono avere 
effetti tossici sugli organismi viventi, compresi gli esseri umani (Subedi et.al, 2012). La MC-LR 
prodotta dai cianobatteri è la tossina più potente presente in natura (Graham et al., 2010). Gli 
ecosistemi d’acqua dolce sono contaminati in modo severo dai cianobatteri in Cina (Srivastava et 
al., 2013).  

La contaminazione dell’acqua potabile o superficiale presenta un pericolo significativo per la 
salute umana, essendo causa di necrosi epatica ed emorragie.  

Il Cloramfenicolo (CAP) è largamente utilizzato nella pratica veterinaria come antibiotico ad 
ampio spettro contro una varietà di patogeni. L’utilizzo sistemico o topico può causare effetti 
avversi fatali negli esseri umani, inclusa l’anemia aplastica (Page, 1991). L’uso del CAP negli 
animali da produzione alimentare era espressamente vietato negli Stati Uniti Stati e nell’Unione 
Europea (UE) sin dal 1994 (Stolker & Brinkman, 2005). Tuttavia, l’uso illegale del CAP provoca 
l’inquinamento dei fiumi e delle risorse idriche utilizzate per approvvigionamento di acqua 
potabile (Wang et al., 2014).  

Il Testosterone (T) è un ormone steroideo del gruppo degli androgeni. Sebbene possa essere 
benefico per la salute, l’abuso di T è diffuso nella società odierna. Viene somministrato ad animali 
negli allevamenti di pollame e zone di allevamento ittico per migliorare il tasso di crescita. 
Tuttavia, T interrompe le normali funzioni fisiologiche e interferisce con la fertilità. Inoltre si 
diffonde nell’ambiente, riducendo la qualità dell’acqua e danneggiando l’ambiente e la salute 
umana (Kolpin et al.,2002).  

Più antibiotici vengono contemporaneamente scaricati negli ambienti acquatici dopo un ampio 
utilizzo in medicina umana, agricoltura e acquacoltura (Yang et al., 2018), esponendo così gli 
organismi acquatici a miscele miste. Le miscele di antibiotici stimolano la fotosintesi, la crescita 
e la produzione di MC in M. aeruginosa ai livelli di contaminazione attualmente segnalati (ng/L) 
(Jiang et al., 2020b; Liu et al., 2017). Diversi contaminanti possono agire in modo additivo, 
sinergico o antagonistico negli organismi acquatici (De Stefano et al., 2018). Tuttavia, gli effetti 
combinati della contaminazione da antibiotici e glifosato nei cianobatteri non sono stati indagati. 
Una singola esposizione al glifosato o ad un antibiotico può facilitare la crescita dei cianobatteri 
a causa dell’ormesi. 
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Tuttavia, l’influenza di questi contaminanti sui cianobatteri non è stata studiata in condizioni 
di esposizione combinata. In uno studio di Xu et al. del 2021 sono stati studiati i meccanismi 
proteomici degli effetti combinati di glifosato e di una miscela di antibiotici quaternari 
(amoxicillina, sulfametossazolo, tetraciclina e ciprofloxacina) su un cianobatterio dominante che 
forma fioritura (Microcystis aeruginosa) e sono stati confrontati con quelli per esposizione 
singola al glifosato. Il tasso di crescita di M. aeruginosa, l’attività fotosintetica indicata da Fv/Fm 
(Valore della fluorescenza variabile in rapporto alla fluorescenza massima, rappresenta la 
massima efficienza quantistica potenziale del Fotosistema II se tutti i centri di reazione capaci 
fossero aperti) e la capacità di produzione di MC hanno mostrato una tipica dose-risposta ormetica 
a forma di U all’esposizione al glifosato. 

Proteine sovraregolate relative alla fotosintesi e alla biosintesi, nonché l’aumento dell’attività 
fotosintetica, sono state responsabili della stimolazione della crescita indotta da 0,1 e 5 µg/L di 
glifosato, mentre la sovraregolazione della proteina mcyB ha contribuito all’aumento della sintesi 
della MC nelle cellule trattate con glifosato. 

La presenza di una miscela di antibiotici a 0,04 e 0,2 µg/L ha migliorato significativamente (p 
<0,05) gli effetti di stimolazione del glifosato. L’esposizione combinata al glifosato e agli 
antibiotici misti ha promosso la sintesi della MC attraverso la sovraregolazione di sei proteine 
regolatrici della sintesi di MC (mcyC, mcyF, mcyG, mcyI, MAE_56520 e ntcA) e ha stimolato la 
crescita dei cianobatteri attraverso la sovraregolazione delle proteine coinvolte nella fotosintesi, 
nella divisione cellulare, nella fissazione del carbonio, nel pentoso fosfato, nella traduzione e nella 
sintesi della clorofilla. 

L’esposizione combinata a glifosato e contaminanti antibiotici promuove la crescita di 
cianobatteri a concentrazioni prive di effetti con esposizione singola (0,04 µg/L per antibiotici 
misti; 0,05, 10 e 100 µg/L per glifosato), suggerendo che ci sia una maggiore minaccia per gli 
ecosistemi acquatici, dovuta alla contaminazione combinata dato l’effetto promuovente la 
formazione di fioriture cianobatteriche. 

In un lavoro di Ma et al. del 2017, è stata esaminata la possibile sinergia tra MC, estradiolo e 
ractopamina. È noto che l’estradiolo (EST), un importante ormone sessuale femminile, abbia 
effetti benefici sulle donne a causa della sua elevata attività antiossidante. Tuttavia, l’esposizione 
prolungata all’EST aumenta il rischio di sviluppare il cancro al seno e all’utero (Luke et al., 2001). 

Il fegato è il sito principale del metabolismo degli EST, compresa la formazione e la 
disintossicazione degli estrogeni catecolici. Oltre all’effetto cancerogeno ben caratterizzato 
dell’EST, è stata accertata anche la sua citotossicità (Bechi et al., 2013). L’EST, distribuito nelle 
acque reflue, superficiali, sotterranee e anche nell’acqua potabile, deriva principalmente dalla 
fertilizzazione dei terreni agricoli e dallo scarico delle acque reflue. 

Gli studi hanno dimostrato che il contenuto di EST nelle acque superficiali può raggiungere 4 
ng/L (0,0147 nM) (Kuch & Ballschmiter, 2001). La concentrazione di EST nelle acque 
sotterranee e superficiali vicino agli allevamenti di pollame è significativamente più alta, 
raggiungendo 6-66 ng/L (0,022-0,242 nM) nelle acque sotterranee e 50-2300 ng/L (0,184-8,443 
nM) nelle acque superficiali (Peterson et al., 2000, Finlay-Moore et al., 2000). 

La ractopamina (RAC), un efficace beta-agonista sintetizzato artificialmente, promuove la 
crescita animale accelerando l’accrescimento della massa muscolare scheletrica e diminuendo la 
deposizione di grasso corporeo (Brambilla et al., 2000, Dong et al., 2012). Sfortunatamente, 
questo composto è illegalmente applicato come agente di riparto dei nutrienti all’interno 
dell’industria zootecnica cinese per deviare i nutrienti dalla deposizione di grasso alla produzione 
muscolare (Re et al., 1997). 

Sono stati segnalati numerosi potenziali effetti di avvelenamento e rischi dovuti alla RAC, 
inclusi cardiopalma, tachicardia, ansia, smarrimento e tremori muscolari (Kuiper-Goodman et al., 
1999). Questo composto è un agente di ripartizione della fenetanolammina con proprietà agonista 
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beta-adrenergico e viene utilizzato per promuovere la magrezza negli animali da carne, in 
particolare nei suini. 

La RAC è approvata negli Stati Uniti per l’uso nei suini ai fini di migliorare la magrezza 
dell’animale, ma è vietata nell’Unione Europea e in Cina perché i residui di RAC possono 
comportare rischi per la salute.  

Tuttavia, molti allevamenti di suini utilizzano la RAC illegalmente, con conseguente residuo 
di RAC nei prodotti a base di carne di maiale e nelle urine. Il rilevamento di RAC residua 
nell’urina di maiale è stato riportato in modo coerente (Qu et al., 2011, Wang et al., 2010, Zhai 
et al., 2011). Il residuo RAC nell’urina di maiale può infiltrarsi nell’ambiente idrico mediante 
lavaggio a pioggia, con conseguente inquinamento misto di MC-LR, EST e RAC. Come 
affermato sopra, gli effetti combinati di questi inquinanti dell’acqua sono sconosciuti. 

Gli attuali metodi di valutazione del rischio si concentrano generalmente sull’ esame di singole 
sostanze chimiche, che possono sottostimare il rischio associato all’azione delle miscele tossiche. 
La ricerca sugli effetti congiunti della MC-LR può fornire la base teorica per una rilevazione 
precoce di MC-LR e fornire uno standard di riferimento più accurato per determinare un limite 
massimo di MC-LR. A causa del loro ruolo chiave nell’inquinamento idrico intensivo, sono stati 
valutati i potenziali effetti collaterali di questi farmaci combinati (Mesnage et al., 2013). 

Le cellule HepG2 sono state selezionate per questa indagine a causa della loro origine umana 
e della loro conservazione di molte delle funzioni epatiche specializzate e delle attività 
enzimatiche di metabolizzazione dei farmaci presenti negli epatociti umani (Pinti et al., 2003, 
Dehn et al., 2004). Questa linea cellulare è ampiamente utilizzata negli studi di citotossicità 
perché ha capacità biosintetiche simili a quelle dei normali epatociti e capacità di risposta dei 
recettori della superficie cellulare simili alle cellule normali. Inoltre, la disintossicazione e il 
processo di attivazione dei composti sono studiati in modo ottimale nelle cellule del fegato. 

La MC-LR è principalmente epatotossica, ma alcuni articoli hanno descritto un’attività 
nefrotossica in vivo nei ratti (Nobre et al., 1999; Milutinovic et al., 2003). 

Nello studio è stata valutata la citotossicità nelle cellule HepG2 trattate con dosi singole o 
combinate di MC-LR, EST e RAC in base all’aumento di concentrazione (CA), all’azione 
indipendente (IA) e al metodo dell’indice di combinazione (CI) di Chou-Talalay. MC-LR ed EST 
applicati singolarmente hanno indotto la proliferazione cellulare HepG2 a bassi livelli di 
concentrazione (1 × 10-12-1 × 10-9 M) e una ridotta vitalità a dosi di esposizione più elevate  
(1 × 10-9-1 × 10-6 M). L’esposizione a miscele binarie o ternarie di MC-LR, EST e RAC ha 
mostrato effetti sinergici ad alte concentrazioni, indipendentemente dai modelli utilizzati. 

Al contrario, è stato osservato antagonismo per la miscela di MC-LR ed EST a concentrazioni 
relativamente basse. È stato osservato un effetto sinergico sulla generazione di specie reattive 
dell’ossigeno (ROS) per i farmaci combinati ad alte concentrazioni. Inoltre, il rapporto delle 
cellule apoptotiche risulta incrementato maggiormente dai farmaci combinati rispetto ai singoli 
farmaci, coerentemente con l’inibizione della vitalità cellulare.  

L’aumento di ROS dopo il trattamento con i farmaci combinati può aumentare la citotossicità 
e successivamente portare all’apoptosi cellulare. Date le interazioni tra MC-LR, EST e RAC, gli 
standard normativi governativi per MC-LR dovrebbero considerare le interazioni tossicologiche 
tra MC-LR e altri inquinamenti ambientali. 

La combinazione di paclitaxel (Taxol, Abraxane) e carboplatino (Paraplatino) è diventata 
importante nel trattamento antineoplastico del cancro dei polmoni negli ultimi due decenni. 

Nel frattempo, anche l’uso di rimedi erboristici e/o integratori alimentari durante il trattamento 
del cancro è in crescita tra questi pazienti, contribuendo molte volte ad eventi fatali. Tra molte 
specie medicinali (o non medicinali) vendute con questo scopo: aloe, alghe, funghi come Coryolus 
o Reishi (funghi), il cardo (Sylibum marianum) e la curcuma (Curcuma longa) sono i più popolari. 
Quest’ultima è tossica al di sopra di 8 g/die e inibisce il citocromo P450 (CYP) 1A2, 2C9 e gli 
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enzimi 3A4 (Al-Jenoobi et al., 2015), che sono necessari per impedire nelle concentrazioni 
plasmatiche di paclitaxel il raggiungimento di livelli che possano compromettere la funzionalità 
epatica.  

Il Cardo mariano è anche un importante inibitore del CYP 2C9 (Budzinski et al., 2007; 
Etheridge et al., 2007) perché compromette la metabolizzazione di questo farmaco. Allo stesso 
modo, integratori dietetici come Spirulina (cianobatterio) e Chlorella sono stati commercializzati 
a causa dei loro presunti effetti benefici nella “disintossicazione”, nella stimolazione della 
funzione immunitaria e nella lotta contro il cancro (Gilroy et al., 2000; Cavaliere et al., 2010). 
Tuttavia, i prodotti di ceppi di cianobatteri anche normalmente non produttori di tossine, possono 
contenere la MC-LR (Iwasa et al., 2002; Valério et al., 2016). 

La MC-LR ha il potenziale per promuovere la crescita del tumore durante l’esposizione 
cronica a basso livello (Al-Jenoobi et al., 2015; Solter et al., 1998; Fujiki & Suganuma, 2009). 
La contaminazione da MC-LR nell’acqua potabile è stata associata ad un’elevata incidenza di 
cancro al fegato (Lawton et al., 1994; Pinheiro et al., 2013). 

In uno studio di Costa et al. del 2018, è stato esaminato il caso di un uomo caucasico di 67 
anni con cancro ai polmoni ricoverato al Pronto Soccorso con astenia, anoressia, ittero e coluria.  

Il cancro del polmone del paziente era stato curato farmacologicamente con una combinazione 
di paclitaxel/carboplatino con frequenza bimestrale. Il paziente si stava anche automedicando con 
diversi prodotti naturali, tra cui clorella (520 mg/die), Silybum marianum (totale di 13,5 mg di 
silimarina/die), solfato di zinco (5,5 mg), selenio (50 μg) e 15 g/die di Curcuma longa. 

Nel primo ciclo di chemioterapia non era stata osservata tossicità e il paziente stava assumendo 
altri farmaci come budesonide e sitagliptin. Gli eventi tossici sono iniziati solo dopo 
l’introduzione dei prodotti dietetici. 

La clorella presentava una contaminazione con cianobatteri (Oscillatoriales): sono stati trovati 
1,08 μg di MC-LR per grammo di biomassa. Il paziente consumava circa 0,01 μg di MC-
LR/kg/giorno. 

Questo case report descrive il primo caso noto di tossicità da paclitaxel probabilmente 
correlato all’interazione farmacocinetica con la curcuma e un integratore di clorella contaminato, 
con conseguente epatite tossica acuta e impatto sulla salute del paziente oncologico. 

Nitriti 
In uno studio del 2018 di Lin et al, per valutare gli effetti tossici combinati di MC-LR e nitriti 

su patologie epatiche, perossidazione lipidica e risposte antiossidanti dei pesci, esemplari di pesce 
zebra maschi adulti (Danio rerio) sono stati esposti a soluzioni di diverse concentrazioni 
combinate di MC-LR (0, 3, 30 mg/L) e nitriti (0,2, 20 mg/L) per 30 giorni.  

I risultati hanno mostrato che le lesioni patologiche epatiche progredivano in gravità e misura 
con l’aumento della concentrazione del fattore singolo (MC-LR o nitriti) e diventavano più gravi 
dopo la co-esposizione ai due fattori. 

Allo stesso tempo, significativi aumenti della malondialdeide (MDA) hanno rivelato la 
presenza di stress ossidativo causato da MC-LR, nitriti o entrambi, indirettamente verificata da 
notevoli diminuzioni della capacità antiossidante totale (T-AOC) nonché della trascrizione e 
dell’attività di enzimi antiossidanti (CAT e GPx).  

I mitocondri epatici risultavano danneggiati come sito d’azione comune di MC-LR e nitrito, 
suggerendo che lo stress ossidativo svolga un ruolo significativo nei meccanismi 
dell’epatotossicità di MC-LR e nitriti.  

L’esaurimento del glutatione epatico (GSH) indica l’importanza del sistema GSH/glutatione-
S-transferasi (GST) nella disintossicazione da queste due sostanze chimiche. Questi risultati 
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illustrano chiaramente che MC-LR e nitriti hanno effetti sinergici sull’istostruttura, sulla capacità 
antiossidante e sulla capacità di disintossicazione nel fegato del pesce zebra.  

Pertanto, l’inquinamento combinato di MC-LR e nitriti nei laghi eutrofici può ridurre il 
meccanismo di difesa dei pesci e accelerarne il consumo di GSH, compromettendo la 
sopravvivenza del pesce durante gli episodi di prolungate fioriture di cianobatteri. 

Detergenti: alchilbenzensolfonato 
L’alchilbenzensolfonato (LAS), un tensioattivo anionico ampiamente utilizzato per 

applicazioni industriali e domestiche, e la MC-LR sono ampiamente distribuiti in ecosistemi di 
ambienti terrestri e acquatici, ma i loro effetti ecotossicologici combinati erano sconosciuti (Wang 
et al., 2011). Dopo le indagini sugli effetti tossici di MC-LR, LAS e della loro miscela in Lactuca 
sativa, e dopo aver valutato il grado di accumulo di MC-LR nella lattuga con o senza LAS, Wang 
et al. (2011) hanno osservato cambiamenti nella germinazione dei semi e nella crescita delle 
radici, dove la crescita delle piantine era più sensibile che nella germinazione all’esposizione 
tossica.  

Questi risultati hanno suggerito l’esistenza di un’interazione sinergica tra MC-LR e LAS. 
In un altro lavoro di Wang et al (2012) sono stati esaminati gli effetti di MC-LR, LAS e la loro 

miscela sulla crescita della lenticchia d’acqua (Lemna minor) e sulle risposte fisiologiche. È stato 
anche esaminato l’accumulo di MC-LR nella lenticchia d’acqua, con o senza LAS. La crescita e 
il contenuto di clorofilla a della lenticchia d’acqua è stata significativamente ridotta dopo 8 giorni 
di esposizione ad alte concentrazioni di MC-LR (≥ 3 μg/mL), di LAS (≥ 20 μg/mL) e della loro 
miscela (≥ 3+10 μg/mL). 

Dopo 2 giorni di esposizione, l’attività della superossido dismutasi e il contenuto di glutatione 
nella lenticchia d’acqua sono aumentati con l’aumento delle concentrazioni di MC-LR, LAS e 
della loro miscela, con una differenza significativa osservabile dopo 8 giorni di esposizione. 
Quando le concentrazioni di MC-LR e LAS erano inferiori (≤ 0,1+1 μg/mL), l’interazione tra loro 
risultava sinergica, ma quando le concentrazioni erano più elevate, la sinergia era debole. 
L’accumulo di MC era molto più alto a 2 giorni rispetto a 8 giorni quando la lenticchia d’acqua 
era esposta a concentrazioni inferiori di MC-LR (≤ 3 μg/mL) o MC-LR e LAS (≤ 3+10 μg/mL). 

Inoltre, il LAS incrementava significativamente l’accumulo di MC-LR nella lenticchia 
d’acqua, anche con concentrazioni di LAS fino a 0,3 μg/mL (concentrazione ambientale), 
indicando che nell’acqua contenente contemporaneamente MC-LR e LAS potrebbero verificarsi 
maggiori rischi ecologici. 

Idrocarburi Policiclici Aromatici  
Il mar Mediterraneo può anche essere considerato come cronicamente inquinato dal petrolio 

(Davenport, 1982) Palline galleggianti di catrame del diametro di 10 mm sono la caratteristica 
forma di contaminazione, rappresentante una particolare minaccia per le componenti neustoniche 
del plancton, presenti nello strato dei primi 25 cm sotto la superficie. La fauna e la flora attaccate 
alle palline di catrame rendono conto per il 20-30% della biomassa del neuston, rappresentando 
una significativa eutrofizzazione di questo ambiente (Davenport, 1982) Va sottolineato che le 
palline di catrame e gli aggregati di petrolio sono la manifestazione dominante della 
contaminazione da petrolio nelle acque oceaniche, riflettente la rete globale del traffico navale 
(Levy et al., 1981). 
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Il petrolio è costituito da una complessa miscela di macromolecole tra cui gli IPA, composti 
tossici il cui apporto nell’ambiente è aumentato notevolmente nel XX secolo (Kopp et al., 2014). 

A causa della loro lipofilia, essi hanno il potenziale per accumularsi negli organismi (Hu et 
al., 2010; Takeuchi et al., 2009) con potenti proprietà mutagene, teratogene e cancerogene, 
nonché attività di distruzione endocrina (Santodonato et al., 1997; Mnif et al., 2011). 

Gli IPA nei pesci vengono rapidamente metabolizzati in composti intermedi, che si legano al 
DNA del fegato o formano coniugati per il trasferimento alla bile (Collier et al., 1991; Livingstone 
et al., 1998). 

La coesistenza di MC e IPA nelle acque dolci eutrofiche è un fenomeno comune dovuto alla 
grave eutrofizzazione e all’inquinamento antropogenico. 

Ad esempio, livelli significativi di questi sono stati rilevati nei laghi, come i laghi Taihu e 
Chaohu in Cina (Su et al., 2015; Yang et al., 2006; Yuan et al., 2019). 

Inoltre, uno studio di Zhang et al. (2018) ha dimostrato che la contaminazione da IPA potrebbe 
promuovere la produzione di MC nelle fioriture di cianobatteri, aumentando così le opportunità 
della loro coesistenza. 

Tuttavia, nessuno studio ha finora esaminato gli effetti combinati di MC e IPA sul biota 
acquatico. 

Nello studio di Wan et al. del 2019, il fenantrene (Phe) è stato selezionato come modello IPA 
a causa del suo alto tasso di rilevamento e dell’elevata concentrazione negli ambienti acquatici 
(Li et al., 2017). 

La specie ampiamente distribuita di Lemna gibba è stata scelta come pianta modello per 
studiare gli effetti tossici combinati di MC-LR e Phe sulle piante acquatiche. 

In questo studio L. gibba è stata esposta a una gamma di concentrazioni di MC-LR rilevanti 
per l’ambiente (5, 50, 250, 500 μg/L) e di Phe (0,1, 1, 5, 10 μg/L), sia individualmente che in 
miscele di MC-LR + Phe (5 + 0,1, 50 + 1, 250 + 5, 500 + 10 μg/L). 

Successivamente, in L. gibba sono stati analizzati biomarcatori di tossicità come crescita, 
clorofilla a e attività enzimatica antiossidante (catalasi, superossido dismutasi e perossidasi). 

La crescita e il sistema antiossidante di L. gibba non sono stati significativamente inibiti dal 
solo Phe, mentre concentrazioni più elevate di MC-LR da sola (≥50 μg/L) hanno inibito 
significativamente la crescita e indotto lo stress ossidativo. Sulla base della formula di Abott (che 
normalmente valuta l’efficacia di un prodotto insetticida) i loro effetti di interazione erano 
dipendenti dalla concentrazione. Sono stati osservati effetti antagonisti per esposizione a 
combinazioni di concentrazioni inferiori di MC-LR e Phe (≤50 + 1 μg/L), mentre effetti additivi 
o sinergici sono stati indotti a concentrazioni più elevate di entrambi i composti (≥250 + 5 μg/L). 

Inoltre, concentrazioni più elevate di Phe (≥5 μg/L) hanno aumentato l’accumulo di MC-LR 
in L. gibba.  

Questi risultati suggeriscono che gli effetti tossici di MC-LR e fenantrene vengono esacerbati 
quando essi coesistono nei corpi idrici a concentrazioni relativamente elevate. 

I risultati di un recentissimo lavoro di Wan et al. (2021) consolidano queste conclusioni: in 
questo studio sono stati esaminati gli effetti tossici singoli e misti delle miscele di MC-LR e Phe 
in Daphnia magna a seguito di esposizioni acuta e cronica. I test acuti hanno mostrato che le 
concentrazioni efficaci mediane (48 h) per MC-LR, Phe e le loro miscele erano rispettivamente 
di 13,46, 0,57 e 8,84 mg/L. 

I risultati della previsione di tossicità della miscela hanno evidenziato che il modello di azione 
indipendente era più applicabile del modello di addizione di concentrazione. Inoltre, il metodo 
dell’indice di combinazione ha suggerito che la tossicità della miscela dipendeva dalla 
concentrazione. Il sinergismo era suscitato a basse concentrazioni di esposizione a MC-LR e Phe 
(≤4,04 + 0,17 mg/L), mentre gli effetti antagonisti o additivi erano indotti a concentrazioni più 
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elevate. Il meccanismo coinvolto di antagonismo era presumibilmente attribuibile agli effetti 
protettivi dei geni di disintossicazione attivati da alte concentrazioni di MC-LR nelle miscele. 

Inoltre, i risultati cronici hanno anche mostrato che l’esposizione a una miscela MC-LR e Phe 
a basse concentrazioni (≤50 +2 μg/L) ha provocato maggiori effetti tossici sulla storia della vita 
di D. magna rispetto a una delle due sostanze chimiche che agiscono da sole. La significativa 
inibizione sui geni di disintossicazione e l’aumento dell’accumulo di MC-LR potrebbero essere 
spiegati come effetti tossici sinergici su D. magna. Questi risultati hanno evidenziato il rischio 
ecologico esacerbato di MC-LR e Phe a concentrazioni ambientali (≤50 +2 μg/L) e hanno fornito 
nuove informazioni sui potenziali meccanismi tossici di MC-LR e Phe negli animali acquatici. 

Uno studio del 2011 di Bartova et al. si è concentrato sulla valutazione degli effetti di miscele 
binarie di contaminanti antropici (fluorantene (FLU) e IPA); 2,2 ‘,4,4 ‘,5,5 ‘-esaclorobifenile 
(PCB 153) ed estratti di biomassa di due ceppi di cianobatteri (Aphanizomenon gracile e 
Cylindrospermopsis raciborskii) producenti tossine (MC-LR e CYN). Questi effetti della miscela 
sono stati valutati in cellule staminali di fegato di ratto WB-F344 utilizzando la valutazione della 
comunicazione intercellulare giunzionale gap (GJIC), in cui la sua inibizione è un importante 
marker di promozione del tumore non genotossico (Trosko, 2007). 

MC-LR è stata identificata come promotore tumorale (Dietrich, 2005) e anche CYN ha rivelato 
capacità cancerogeniche (Falconer & Humpage, 2006). Nello studio di Bartova non sono state 
ricercate le tossine cianobatteriche secondarie, ed è stato interessante notare che nessuno dei 
campioni di cianobatteri testati conteneva MC-LR e CYN, ipotizzando la presenza di altri 
composti bioattivi e tossici prodotti dai cianobatteri.  

Il risultato più notevole di questo studio è l’effetto di contaminanti antropogenici in miscele 
binarie con estratti di cianobatteri, dove sono stati osservati forti effetti sinergici su GJIC in tutte 
le combinazioni testate e in tutti i tempi di esposizione. È interessante notare che gli effetti 
sinergici sono stati riportati per miscele di IPA e metalli (Feng et al., 2003) e IPA e PCB 
(Wassenberg & Di Giulio, 2004), ma gli effetti delle miscele di tossine da cianobatteri (o 
cianotossine) e altri contaminanti ambientali sono stati finora solo raramente indagati. 

L’ampia presenza di IPA nei laghi richiede una migliore comprensione dei cianobatteri 
soggetti a contaminazione da IPA. In uno studio di Zhang et al., 2018 il ceppo di M. aeruginosa 
PCC7806 è stato selezionato per studiare gli effetti del naftalene e del pirene sulle reazioni 
fisiologiche e biochimiche dei cianobatteri, compreso il sistema di difesa antiossidante 
(superossido dismutasi, catalasi), il contenuto di microcistina intracellulare (MC), il contenuto di 
ficobiliproteine (ficocianina, alloficocianina) e il tasso di crescita specifico. 

Il naftalene e il pirene hanno alterato la crescita del ceppo di M. aeruginosa, ridotto il 
contenuto di ficocianina e alloficocianina, e stimolato le attività degli enzimi antiossidanti senza 
perossidazione lipidica. Sorprendentemente, il contenuto intracellulare di MC è stato 
significativamente aumentato del 68,1% dopo l’esposizione di M. aeruginosa a 0,45 mg/L di 
naftalene, ed è aumentato del 51,5% e del 77,9% dopo l’esposizione di M. aeruginosa al pirene 
(rispettivamente 0,45 mg/L e 1,35 mg/L, P＜0,05). 

Inoltre sono state osservate correlazioni significative tra queste reazioni fisiologiche, dato che 
una serie di reazioni fisiologiche e biochimiche in M. aeruginosa hanno lavorato insieme contro 
la contaminazione da IPA. 

Considerando che le MC sono le tossine cianobatteriche più studiate, questi risultati hanno 
chiarito che la promozione della produzione di MC dovuta dalla contaminazione da IPA non può 
essere trascurata quando si fa riferimento a valutazioni del rischio delle acque eutrofiche. 
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Virus, funghi tossici, batteri, protozoi 
È già noto che l’effetto tossico di una sostanza può essere modificato attraverso l’esposizione 

simultanea ad altri agenti, e l’esposizione combinata a più tossine spesso ha un risultato diverso 
da quello che ci si aspetterebbe semplicemente aggiungendo gli effetti dei singoli componenti 
(Silins & Högberg, 2011). Questo vale anche per le tossine cianobatteriche, come mostrato dal 
lavoro di Palikova et al. (2012) sull’esposizione combinata della carpa (Cyprinus carpio L.) alla 
biomassa cianobatterica e all’agente patogeno della macchia bianca (white spot disease), che ha 
avuto un effetto additivo sul sistema immunitario dei pesci.  

Mentre i singoli agenti sembravano stimolare una risposta immunitaria, la combinazione di 
entrambi furono causa di immunosoppressione (cioè una diminuzione della conta leucocitaria e 
dell’intensità dell’attività fagocitica insieme a una diminuzione non significativa del livello delle 
immunoglobuline totali). D’altra parte, l’esposizione combinata ai cianobatteri e al virus SVC 
(Spring Viraemia of Carp) ha portato alla stimolazione della risposta immunitaria specifica nella 
carpa, apparentemente dovuta a temperature dell’acqua ottimali. Questo processo probabilmente 
gioca un ruolo importante nell’accumulo di tossine nell’epatopancreas, così come nella loro 
eliminazione (Soukupová et al., 2014). 

Durante lo studio dell’esposizione combinata a biomassa cianobatterica, piombo e virus 
Newcastle nella Quaglia giapponese (Coturnix coturnix japonica), Pikula et al. (2010) non hanno 
osservato mortalità e segni clinici di tossicità negli individui esposti alla sola biomassa 
cianobatterica, ma hanno osservato mortalità a seguito di esposizione combinata, con effetti acuti 
osservati circa 10 giorni dopo l’esposizione. 

Il significato per la salute umana dell’esposizione alla tossina fungina aflatossina B1 
(attraverso la dieta), oltre alla MC attraverso l’acqua potabile, è stato riconosciuto quasi 30 anni 
fa in Cina (Yu, 1989, 1995; Ueno et al.,1996). 

Un’elevata incidenza di cancro primario al fegato tra le popolazioni locali che utilizzavano 
acqua potabile di superficie contenente cianobatteri produttori di MC è stata associata ad 
un’ulteriore esposizione cronica ad aflatossina B1, fattore di rischio per il carcinoma 
epatocellulare, attraverso il consumo di cibo, ad es. il mais ammuffito. 

Ulteriori fattori di rischio sono rappresentati dal virus dell’epatite B e dall’alcol (Zheng et al., 
2017). 

Pur non caratterizzata come un cancerogeno primario, l’azione di promozione tumorale della 
MC è stata espressa attraverso l’esposizione cronica della popolazione alla cianotossina e 
all’aflatossina B1 (cancerogeno primario) e/o al virus dell’epatite B. 

Rimane meno certo come la tempistica di esposizione a fioriture di cianobatteri contenenti MC 
e aflatossina-B1 (co-esposizione), o l’esposizione sequenziale, influenzino il manifestarsi della 
patologia nella popolazione umana. 

Prove che utilizzano cellule epatiche umane in vitro e ratti hanno indicato che mentre ha avuto 
conferma l’azione di promozione tumorale della MC, l’azione antagonista può verificarsi quando 
la cianotossina a basse dosi è co-applicata insieme alla tossina fungina (Wang et al., 2020). 

La co-occorrenza di cianotossine con ficotossine microalgali ha ricevuto poca attenzione. Le 
fioriture e i bloom costieri di diverse specie di microalghe marine tossigene sono stati da tempo 
riconosciuti per il loro ruolo nella mortalità di massa di pesci, uccelli marini e mammiferi marini 
e nelle intossicazioni umane, da lievi a fatali, attraverso il consumo di molluschi (Falconer, 1983; 
Rasmussen et al., 2016; Vilarino et al., 2018; Akbar et al., 2020; Bruno et al 2021). 

Una zona della California, la Baia di San Francisco, ha mostrato la presenza di più classi di 
tossine, spesso rilevate nei molluschi (Peacock et al., 2018). Da un’analisi delle cozze, MC, acido 
domoico, tossine diarroiche dei molluschi DSP e tossine paralitiche dei molluschi PSP erano 
presenti nel 37% dei campioni. 
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Tuttavia, alcune classi di cianotossine non sono esclusivamente prodotti di cianobatteri (Codd 
et al., 2019). 

È noto da tempo che le saxitossine siano prodotte dai dinoflagellati marini, comprese specie 
di Alexandrium, Gymnodinium e Pyrodinium (Akbar et al., 2020) e da diversi ceppi di 
cianobatteri, tra cui Aphanizomenon spp., Dolichospermum circinale (ex Anabaena circinalis), 
Cylindrospermopsis raciborskii, Raphidiopsis brookii, Lyngbya wollei (Ballot et al., 2017) e 
Scytonema crispum (Smith et al., 2012; Cullen et al., 2018). 

I diaminoacidi neurotossici, β-N-metilammino-l-alanina (BMAA), N-(2-amminoetil) glicina 
(AEG), e acido 2,4-diamminobutirrico (2,4-DAB), analizzati con LC-MS/MS (Liquid 
Chromatography Tandem Mass Spectrometry) per confermare la specificità analitica, sembrano 
anche avere origini multiple, inclusi diversi cianobatteri, diatomee marine e d’acqua dolce, e un 
dinoflagellato delle acque costiere salmastre (O’Neal et al., 1968; Cox et al., 2005; Metcalf et al., 
2008; Faasen et al., 2012; Jiang et al., 2014, 2014; Violi et al., 2019; Metcalf et al., 2020), e 
queste tossine possono essere presenti anche insieme a MC e brevetossine (Schneider et al., 2020). 
Le origini più ampie di queste neurotossine sono indicate anche dalla presenza di BMAA nei 
peptidi presenti nei batteri chemioeterotrofi, compresi quelli diffusi a livello ambientale come 
Paenibacillus spp. (Nunn et al., 2017, 2019). 

Una stretta associazione di cianobatteri, comprese le specie tossigene, si verifica tipicamente 
con altri microbi negli ambienti acquatici e terrestri (Canter-Lund et al., 1995; Whitton 2012). La 
stretta vicinanza dei cianobatteri e i loro partner mutualistici non fototrofici possono consentire 
lo scambio bidirezionale di metaboliti e nutrienti e forniscono un substrato fisico protettivo per 
l’attaccamento batterico e il trasferimento genico. I polisaccaridi extracellulari dei cianobatteri e 
i materiali della guaina glicoproteica possono fornire substrato per l’adesione batterica (Whitton 
2012). Oltre all’associazione con una vasta gamma di batteri non patogeni, ad esempio marini, 
estuariali e cianobatteri d’acqua dolce, possono formare strette associazioni con batteri patogeni 
umani (Tu et al., 2019). 
Quando si verificano grandi fioriture di cianobatteri e le persone sono esposte a tali fioriture, 
vengono spesso segnalati disturbi di salute e sintomi non specifici (Stewart et al., 2006). Tali 
sintomi possono includere febbre, polmonite e mal di testa (rivisto in Stewart et al., 2006). 

Nel 1884, Robert Koch, lo scopritore del bacillo del colera, suggerì da studi sul campo che la 
“flora acquatica” potrebbe fungere da serbatoio ambientale del colera (Koch et al., 1884). 

Infatti, ricerche sul possibile serbatoio di sopravvivenza del tossico Vibrio cholerae 01 in uno 
stagno a Dhaka, in Bangladesh, utilizzato per la balneazione, per lavarsi e per bere, evidenziarono 
la sopravvivenza stagionale dell’agente patogeno nella mucillagine extracellulare del 
cianobatterio Anabaena variabilis (Islam et al., 1994). 

Mentre la specificità di questa associazione non è estesa alle microalghe euglenoidi, si estende 
alle masse mucillaginose di altri cianobatteri, comprese le colonie di Microcystis (Islam et al., 
2020) e i filamenti di Oscillatoria che producono MC (Ahmed et al., 2007). Senza l’applicazione 
di misure più efficaci di gestione del rischio da cianobatteri, è probabile che si intensifichi il ruolo 
di questi nel fornire serbatoi interepidemici di V. cholerae, dato che l’aumento della pressione 
antropica e il cambiamento climatico continuano a comportare una crescita stagionale delle 
popolazioni di cianobatteri in termini di durata e diffusione geografica (Huisman et al., 2005). 

Sebbene inizialmente si pensasse che il protozoo patogeno umano Cyclospora trasportato 
dall’acqua fosse un cianobatterio, non è così: il protozoo è in grado di causare diarrea, malessere 
e dolori addominali, in modo simile ai protozoi Cryptosporidium parvum e Giardia lamblia 
(Marshall et al., 1997). 

È stata osservata una maggiore abbondanza di potenziali cianobatteri produttori di MC 
(Aphanocapsa e Microcystis spp.) insieme a Cryptosporidium e Giardia spp. in un bacino che 
fornisce acqua potabile alla metropoli di Area di Belo Horizonte, Brasile sudorientale (Lopes et 
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al., 2017). È da notare che le condizioni del corpo idrico che favoriscono la persistenza di 
Cryptosporidium e Giardia spp., compreso l’arricchimento dei nutrienti e l’elevato tempo di 
ritenzione, possono anche favorire la crescita dei cianobatteri (Whitton, 2012), aumentando il 
potenziale di co-occorrenza e co-esposizione a protozoi patogeni e cianotossine. 

Miscele di cianotossine 
La produzione e la presenza di potenti cianotossine neurotossiche come la β-N-metilammino-

L-alanina (BMAA), l’acido 2,4-diamminobutirrico dicloridrato (DABA) e l’ATX-a sono 
particolarmente critiche e hanno implicazioni ambientali per la salute pubblica e degli animali. 
La biomagnificazione, sebbene non ben compresa nei sistemi acquatici, è potenzialmente 
rilevante per gli effetti sulla salute umana e animale. 

Poiché poco si sa della loro presenza in acqua dolce, è stata esaminata in uno studio di Al 
Sammak et al. (2014) la presenza e il potenziale di bioaccumulo di miscele di cianotossine in 
diversi bacini idrici del Nebraska, esaminando 387 campioni biologici (acqua, pesci e piante 
acquatiche). 

BMAA (numero CAS 15920-93-1) è un aminoacido non proteico con formula molecolare 
(C4H10N2O2). 

È stato suggerito che l’esposizione cellulare al BMAA possa portare ad un danno neurologico 
al cervello e al sistema nervoso centrale degli esseri umani e degli animali, contribuendo 
potenzialmente allo sviluppo di diverse malattie neurodegenerative (Polsky et al., 1972). 

DABA è un amminoacido non proteico e un isomero di BMAA. DABA è chimicamente noto 
come acido 2,4-diamminobutirrico, con formula molecolare C4H10N2O. Si pensa che DABA abbia 
lo stesso carattere tossicologico di BMAA, ma la molecola non è stata ampiamente studiata 
(Banack et al., 2011). 

L’ATX-a è un composto alcaloide, potente bloccante neuromuscolare postsinaptico e 
depolarizzante (Devlin et al., 1977). I segni clinici di esposizione all’ATX-a e della neurotossicità 
includono fascicolazione muscolare, squilibrio e insufficienza respiratoria dovuta alla paralisi, 
che porta alla morte (Wood et al., 2007; US EPA, 2006; Van Apeldoorn et al., 2007). Si è scoperto 
che l’ATX-a è prodotta da cianobatteri isolati dal lago Biwa in Giappone, insieme ad 
omoanatossina-a (Namikoshi et al., 2003). L’ATX-a è stata rilevata nelle acque del Wisconsin e 
della Florida e nelle fioriture algali con altre cianotossine, come clindrospermopsina e MC-LR 
(Wood et al., 2007; US EPA, 2006; Van Apeldoorn et al., 2007, Namikoshi et al., 2003). 

BMAA e DABA hanno meccanismi d’azione diversi rispetto all’ATX-a. L’ATX-a è una 
cianotossina con neurotossicità acuta, prodotta da almeno quattro generi di cianobatteri ed è stata 
segnalata da Nord America, Europa, Africa, Asia e Nuova Zelanda (Fawell et al., 1999; Draisci 
et al., 2001). La BMAA è prodotta da quasi tutti i cianobatteri, come i generi Anabaena e Nostoc 
che possono vivere simbioticamente nelle radici delle piante. 

Il meccanismo di tossicità suggerito da BMAA e DABA è però distruzione dei motoneuroni 
nel cervello, che porta a malattie neurodegenerative come il Parkinson, l’Alzheimer e la SLA 
(morbo di Lou Gehrig) (Bradley et al., 2009; Banack et al., 2003; Cox et al., 2005; Mash et al., 
2008). 
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METODI DI RILEVAZIONE COMPLESSIVA 

È possibile che più analiti possano essere presenti simultaneamente nelle acque ambientali, 
rappresentando un pericolo per la salute umana. Molti metodi sono stati sviluppati per rilevare 
queste sostanze in modo che sia possibile monitorare l’inquinamento acquatico. Sebbene la 
cromatografia liquida-spettrometria di massa (Liquid Chromatography-Mass Spectrometry, LC-
MS) e plasma accoppiato induttivamente (Inductively Coupled Plasma-Mass Spectrometry, ICP-
MS) possano rilevare molti analoghi di questi composti o analiti chimicamente simili, non è stato 
sviluppato nessun metodo strumentale per la determinazione simultanea di Pb(II), MC-LR, CAP, 
T, e CTN perché le loro proprietà sono marcatamente diverse.  

I metodi strumentali, come LC-MS e ICP-MS sono stati utilizzati per rilevare uno o due di essi 
(Mattern et al.,1991; Li et al., 2006; Neffling et al., 2009; Sheridan et al., 2008; Canta, 2008). 
Tuttavia questi strumenti sono costosi, dispendiosi in termini di tempo e denaro e richiedenti 
operatori qualificati. Nello studio di Xing et al del 2015 viene proposto un sistema 
multicomponente a flusso laterale basato su reazione anticorpo-antigene per il rilevamento rapido 
e simultaneo di tracce di contaminanti nell’acqua, compresi metalli pesanti, tossina MC-LR, 
antibiotici, ormoni e pesticidi. Il dispositivo di flusso fornisce un metodo efficace e rapido per il 
rilevamento in loco di contaminanti multipli all’interno di campioni d’acqua, senza che siano 
necessari trattamenti o dispositivi particolari. 

In uno studio di Yen et al. del 2011, è stato sviluppato un metodo LC-MS con SPE (Solid-
Phase Extraction) per concentrare e rilevare nove cianotossine contemporaneamente, inclusi sei 
congeneri di MC, NOD, ATX-a e CYN, in acque pure e naturali. Un gruppo SPE a doppia 
cartuccia è stato testato per i parametri operativi dell’estrazione di cianotossine.  

Uno standard surrogato (SS), 1,9-diaminononano, è stato aggiunto a tutti i campioni prima 
dell’estrazione SPE e uno standard interno (IS), 2,3,5-trimetilfenil metil carbammato, è stato 
aggiunto prima dell’analisi LC/MS.  

Il limite di rilevamento del metodo (Method Detection Limit, MDL) era 2-100 ng/L per nove 
cianotossine in acqua pura ed è stato aumentato di un fattore da tre a dieci in una matrice acquosa 
più complessa. I recuperi basati su SS sono compresi tra l’83 e il 104%, mentre quelli basati su 
IS sono stati dell’80-120%. Il metodo sviluppato è stato impiegato con successo nell’analisi di 33 
campioni d’acqua raccolti da laghi eutrofici, impianti di trattamento delle acque e rubinetti di 
distribuzione. MC, NOD e CYN sono stati rilevate nell’acqua del serbatoio, con concentrazioni 
fino a 36 μg/L. 

Inoltre, per la prima volta nell’acqua del rubinetto di Taiwan, la CYN è stata rilevata a 
concentrazioni fino a 8,6 μg/L. I dati del controllo di qualità per i campioni su campo mostrano 
che lo schema analitico sviluppato è appropriato per il monitoraggio delle cianotossine. 

Nello studio di Zervou et al. del 2017, è stato sviluppato un metodo analitico veloce, semplice 
e sensibile per la determinazione simultanea di tossine algali e cianobatteriche multiclasse 
nell’acqua. I composti target erano: CYN, ATX-a, NOD, 12 MC ([D-Asp3]MC-RR, MC-RR, 
MC-YR, MC-HtyR, [D-Asp3]MC-LR, MC-LR, MC-HilR, MC-WR, MC-LA, MC-LY, MC-LW 
e MC-LF), acido okadaico e acido domoico. Gli analiti sono stati determinati mediante LC-
MS/MS. È stato applicato un doppio gruppo cartuccia a estrazione in fase solida (SPE) per 
l’estrazione dei composti target dall’acqua. 

I parametri SPE ottimizzati includevano il materiale della cartuccia, il pH del campione 
iniziale, la sequenza delle cartucce nell’assieme SPE nonché la composizione e il volume del 
solvente di eluizione. Il metodo è stato convalidato, fornendo recuperi medi accettabili e 
riproducibilità per la maggior parte degli analiti. I limiti di rilevamento sono risultati al livello 
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ng/L. Il metodo è stato applicato con successo in campioni di acqua lacustre provenienti dalla 
Grecia, dove è stata rilevata per la prima volta un’ampia gamma di MC, a concentrazioni 
comprese tra 0,034 e 63 μg/L. 

Pochi studi hanno affrontato i metodi necessari per un’accurata determinazione delle 
cianotossine in campioni ambientali e nessuno studio pubblicato è stato in grado di rilevare queste 
cianotossine insieme in un unico campione. 

Le cianotossine si trovano in un’ampia gamma di campioni ambientali, inclusi campioni di 
acqua, pesci e piante acquatiche; Al Sammak et al. (2013), utilizzando la SPE polimerica a 
scambio cationico accoppiata con cromatografia liquida e rilevamento della fluorescenza (High-
Performance Liquid Chromatography with Fluorescence Detection, HPLC/FD) (HPLC/FD) e 
spettrometria di massa tandem con trappola ionica per cromatografia liquida (LC-MS/MS), è 
riuscito a quantificare per la prima volta le tossine BMAA, DABA e ATX-a simultaneamente in 
una varietà di tipi di campioni ambientali. Il metodo di estrazione per campioni biologici può 
distinguere le cianotossine legate e libere. I limiti di rilevamento per l’acqua variano da 5 a 7 μg/L 
utilizzando HPLC/FD, mentre i limiti di rilevamento per LC/MS sono compresi nell’intervallo 
0,8-3,2 μg/L. 

Sulla base di questi metodi, livelli misurabili di questi composti neurotossici sono stati rilevati 
in circa il 25% dei campioni in Nebraska, con rilevamenti di BMAA in circa il 18,1%, di DABA 
nel 17,1% e di ATX-a nell’11,9% (Al-Sammak et al., 2014). 
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IMPLICAZIONI PER LE LINEE GUIDA  
SULLA SICUREZZA DELL’ACQUA, LA LEGISLAZIONE 
E IL TRATTAMENTO DELLE ACQUE 

La necessità di fornire acque ricreative e balneabili e acqua potabile sicura offre molteplici 
sfide dovute al potenziale di combinazioni di composti tossici, con possibili sinergie ed effetti 
additivi, che si verificano a concentrazioni ritenute non sicure per la salute umana (Hitzfeld et al., 
2000; Delgado et al., 2012). Deve essere verificata la capacità dei valori guida (Guideline Values, 
GV) per la sicurezza dell’acqua, e il fatto che la legislazione fornisca i margini di sicurezza in 
caso di potenziali esposizioni multiple in modo da prevenire tossicità avverse derivanti 
dall’esposizione a più tossine, alle cianotossine piu’patogeni microbici e alle cianotossine insieme 
a rischi per la salute più recentemente riconosciuti, tra cui le microplastiche. 

In molti casi vengono utilizzate le stesse tecnologie di trattamento dell’acqua potabile per la 
rimozione e/o la distruzione delle cianotossine e di altre sostanze tossiche. 

Di conseguenza, al fine di prevenire o ridurre la tossicità durante eventi in cui si verifica una 
co-occorrenza, l’efficacia di tali tecnologie di trattamento dell’acqua multiuso deve essere 
verificata e aumentata ove necessario, rispetto a ciascuna delle classi di cianotossine e di sostanze 
tossiche addizionali nell’acqua. Inoltre, lo sviluppo e l’implementazione di tecnologie avanzate 
di trattamento delle acque dovrebbe tenere conto del potenziale di esposizione nel mondo reale a 
un’ampia gamma di sostanze tossiche e di scenari, ad esempio dovuti a eventi naturali (Hitzfeld 
et al., 2000), o ad aggiunte deliberate o create dall’uomo (Metcalf et al., 2009). Tali eventi 
possono potenzialmente verificarsi da soli o in combinazione e durante i periodi di utilizzo di 
acqua che possono includere fioriture di cianobatteri nelle acque di sorgente. Si dovrebbe 
riconoscere il potenziale di esposizioni multiple e i piani di emergenza dovrebbero considerare 
questo problema; inoltre, spesso le contingenze possono includere la commutazione delle acque 
di sorgente e se in queste acque esistono situazioni diverse ma potenzialmente pericolose, 
potrebbero essere richieste tecnologie di trattamento alternative o migliori, o ad esempio, la 
fornitura temporanea di acque in bottiglia. 

La comprensione dei rischi per la salute presentati dalle cianotossine è progredita 
considerevolmente (Metcalf et al., 2012; Buratti et al., 2017), ma la gestione del rischio derivante 
dalle MC e dai cianobatteri produttori di MC è stata il focus della derivazione delle linee guida 
per la protezione della salute (Chorus et al. 1999). Valori guida oltre a quelli per le MC, sono stati 
proposti anche per la CYN (Hitzfeld et al 2000; Senogles et al., 2000). 

Sebbene GV per microplastiche non esistano, la WHO ha derivato GV per sei monomeri che 
possono lisciviare dalla plastica, variando da 0,3 a 300 µg/L (WHO 2019). Alcuni metalli e 
pesticidi hanno anche GV per l’acqua potabile e in questi casi essi ricadono anche generalmente 
nelle fasce basse dei valori (µg/L, WHO 2017). 
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