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RIASSUNTO 

I metalli pesanti svolgono un ruolo chiave nella contaminazione oceanica poiché molto stabili 

e non biodegradabili. Gli organismi non sono quindi in grado di scomporli ed eliminarli, ma 

procedono al loro accumulo e conservazione a lungo termine, determinando conseguentemente 

il loro inserimento nella catena trofica. Storicamente, la ricerca sui metalli pesanti si è 

concentrata su esemplari deceduti di tartaruga, mentre, più recentemente, la raccolta e l'analisi 

di campioni di sangue di esemplari vivi ha consentito di studiare le potenziali implicazioni sulla 

salute e sul successo riproduttivo delle popolazioni. Nonostante questi progressi, poche 

informazioni sono ancora disponibili sull'esposizione delle uova ai metalli e sul trasferimento 

dei contaminanti dalla madre all'embrione.  

Dagli anni '40, la richiesta e produzione di materiali plastici sono aumentate in modo 

esponenziale a livello globale. La loro versatilità, leggerezza, resistenza ed economicità li hanno 

resi accessibili e convenienti per l’utilizzo di tutti i giorni. Questi vantaggi hanno avuto però un 

costo per gli ecosistemi marini di tutto il mondo e sono stati registrati danni a innumerevoli 

specie marine, tra cui anche Caretta caretta. Recenti studi hanno, ad esempio, dimostrato la 

capacità di queste particelle di influenzare negativamente il microambiente della camera di 

incubazione delle uova, causando impatti non indifferenti sullo sviluppo embrionale e sul 

successo di schiusa.  

In questo lavoro di tesi si è andati quindi a verificare i livelli di esposizione ai metalli pesanti, 

mediante l’analisi all’ICP-OES delle uova, e i livelli di esposizione alle microplastiche, grazie 

a un nuovo metodo basato sul principio della flottazione della densità applicato sui campioni di 

sabbia, nei nidi di C. caretta rinvenuti durante la stagione di deposizione 2021 lungo la costa 

ionica della provincia di Catanzaro. Successivamente è stata valutata la correlazione tra i livelli 

di esposizione e il successo di schiusa della specie: i risultati ottenuti hanno permesso di 

affermare che per le concentrazioni dei metalli si ha una correlazione negativa (p=0,022) tra il 

contenuto di Pb in tuorlo e albume combinati e il successo di schiusa registrato nei nidi presi in 

analisi, mentre ciò non è stato possibile per le concentrazioni delle microplastiche.  
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INTRODUZIONE 

CENNI DI BIOLOGIA DI Caretta caretta 

SISTEMATICA  

Le tartarughe marine sono considerate un gruppo monofiletico. Le specie attualmente viventi 

si sono originate e diffuse circa 100 milioni di anni fa (Hendrickson, 1980). Fanno tutte parte 

dell'ordine Testudines e della superfamiglia Chelonioidea e sono divise in due famiglie (Figura 

1): Cheloniidae, che comprende sei specie viventi (Caretta caretta, Lepidochelys kempii, 

Lepidochelys olivacea, Eretmochelys imbricata, Chelonia mydas e Natator depressus), e 

Dermochelyidae, che comprende un’unica specie vivente (Dermochelys coriacea) (Hirayama, 

1994).  

 

Figura 1 – Evoluzione delle moderne tartarughe marine (modificato Spotila, 2004) 

La classificazione tassonomica di Caretta caretta (Linnaeus 1758) è mostrata in Tabella 1.  

Regno Phylum Classe Ordine Famiglia Genere 

Animalia Chordata Reptilia Testudines Cheloniidae Caretta 

Tabella 1 – Classificazione tassonomica di C. caretta (Casale e Tucker, 2017) 
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CARATTERISTICHE MORFOLOGICHE 

Caretta caretta si distingue dalle altre specie di tartarughe marine per avere delle pinne anteriori 

relativamente corte e una testa triangolare, grande rispetto alle dimensioni corporee, che 

sostiene mascelle potenti che le consentono di nutrirsi di prede a guscio duro (Figure 2 e 3) 

(Pritchard e Mortimer, 1999; Valente et al., 2008).  

Il carapace della tartaruga è moderatamente ampio e a forma di cuore allungato, con un’area 

ispessita sopra la base della coda (a livello del quinto scudo vertebrale) nei subadulti e negli 

adulti. Presenta scudi non sovrapposti ed è collegato al piastrone da un ponte di tre paia di scudi 

inframarginali. Il margine posteriore risulta leggermente seghettato negli individui immaturi 

(Pritchard e Mortimer, 1999; Spotila, 2004; Witherington, 2017).  

I subadulti e gli adulti presentano una colorazione del carapace variabile dal mogano al rosso-

marrone e una colorazione del piastrone che può andare dal crema all’arancione. La porzione 

dorsale della testa e le pinne sono ricoperte da scaglie di una tonalità tra l’arancione e il marrone, 

con margini giallastri. Le pinne, inoltre, presentano due artigli ciascuna. Tutte queste 

caratteristiche possono essere oscurate dalla crescita di organismi commensali (Pritchard e 

Mortimer, 1999; Spotila, 2004; Witherington, 2017).  

I piccoli presentano una colorazione del carapace variabile dal marrone chiaro al marrone scuro 

e grigio scuro e una colorazione marrone-giallastra del piastrone. Le pinne vanno dal grigio 

scuro al marrone, con margini bianco-grigio chiaro (Pritchard e Mortimer, 1999; Spotila, 2004; 

Witherington, 2017).  

 

Figura 2 – Illustrazione di (a.) un maschio adulto (Spotila, 2004) e (b.) una femmina adulta (Witherington, 2017) 

di C. caretta 
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Figura 3 – Illustrazione delle caratteristiche morfologiche di C. caretta (Pritchard e Mortimer, 1999) 

Il peso medio di una femmina adulta di C. caretta è di 180 kg nell’Oceano Atlantico Nord-

Occidentale, di 150 kg nell’Oceano Pacifico e inferiore ai 100 kg nel Mar Mediterraneo 

(Pritchard e Mortimer, 1999).  

Le dimensioni del carapace di una femmina di C. caretta che nidifica sulle spiagge mediterranee 

sono più piccole di quelle di una femmina che nidifica sulle coste del Pacifico e dell'Atlantico 

(Margaritoulis et al. 2003; Tiwari e Bjorndal, 2000): la lunghezza media del carapace, misurata 

come SCL (Straight Carapace Length), risulta essere di 105 cm nell’Oceano Atlantico Nord-

Occidentale, di 100 cm nell’Oceano Pacifico e inferiore ai 90 cm nel Mar Mediterraneo 

(Pritchard e Mortimer, 1999).  

Tartarughe marine che presentano delle dimensioni del carapace inferiori a 90 cm sono 

solitamente assegnate allo stadio subadulto nell'Oceano Atlantico e allo stadio adulto nel 

Mediterraneo (Piovano et al., 2011). Queste differenze sono probabilmente dovute alla 

plasticità fenotipica, come riscontrato anche in altre specie (es. Chelonia mydas e Thunnus 

thynnus) (Piovano et al. 2011; Tiwari e Bjorndal, 2000). 
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DISTRIBUZIONE GEOGRAFICA E HABITAT  

C. caretta è presente in tutte le acque temperate, tropicali e subtropicali del Mar Mediterraneo 

e dell'Oceano Atlantico, Pacifico e Indiano (Figura 4). Occupa tre diversi ecosistemi nel corso 

della sua vita: la zona terrestre (dove avviene la nidificazione), la zona neritica e la zona 

oceanica (Pritchard e Mortimer, 1999; Wallace et al., 2010). 

 

Figura 4 – Distribuzione globale e siti di nidificazione di C. caretta (Wallace et al., 2010) 

È la specie più comune nel Mar Mediterraneo, che rappresenta anche un sito di nidificazione di 

fondamentale importanza, e una specie altamente migratoria, con individui in grado di migrare 

per migliaia di chilometri (Bolten e Witherington, 2003; Margaritoulis et al., 2003): gli 

individui giovanili sono in grado di effettuare migrazioni transoceaniche, mentre i subadulti e 

gli adulti possono compiere ampi movimenti stagionali; gli individui che raggiungono la 

maturità sessuale effettuano invece periodiche migrazioni riproduttive tra le acque di 

foraggiamento e le spiagge di nidificazione, identificate principalmente con i margini 

occidentali dell'Oceano Atlantico e dell'Oceano Indiano (Witherington, 2017).  

In Tabella 2 sono riportati i principali habitat in cui possiamo ritrovare C. caretta.  
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Tabella 2 – Habitat di C. caretta (https://www.iucnredlist.org/technical-documents/classification-schemes) 

 

STATO DI CONSERVAZIONE 

C. caretta costituisce una singola specie a livello globale che comprende 10 diverse 

sottopopolazioni: Oceano Atlantico Nord-Occidentale, Oceano Atlantico Nord-Orientale, 

Oceano Atlantico Sud-Occidentale, Mar Mediterraneo, Oceano Indiano Nord-Orientale, 

Oceano Indiano Nord-Occidentale, Oceano Indiano Sud-Orientale, Oceano Indiano Sud-

Occidentale, Oceano Pacifico Settentrionale e Oceano Pacifico Meridionale (Figura 5) (Casale 

e Tucker, 2017).  

 

Figura 5 – Mappa globale delle sottopopolazioni e dei siti di nidificazione di C. caretta (Wallace et al., 2010) 

https://www.iucnredlist.org/technical-documents/classification-schemes
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C. caretta rientra nella Red List delle specie minacciate della IUCN ed è stata classificata dalla 

stessa IUCN come Vulnerable species a livello globale (Casale e Tucker, 2017).  

Il rischio più elevato viene corso dai piccoli, sia durante lo sviluppo embrionale, che subito 

dopo la schiusa, ed è dovuto alla predazione da parte di uccelli, rettili e mammiferi, anche 

introdotti dall’uomo. Una volta arrivati in mare, sia i piccoli che gli adulti possono essere 

soggetti a predazione. Un altro fattore di rischio può essere rappresentato da malattie e agenti 

patogeni (un esempio è dato dalla fibropapillomatosi), ma attualmente la principale causa di 

morte rimane l’uomo:  

• mortalità per catture accessorie da reti da traino, reti da posta, palangari e altre attività di 

pesca;  

• mortalità per collisioni con imbarcazioni;  

• mortalità per inquinamento e ingestione di plastiche;  

• mortalità per cambiamento climatico;  

• mortalità per perdita dell'habitat a causa dell'urbanizzazione costiera e del 

sovrasfruttamento degli ecosistemi marini;  

• mortalità dei piccoli da illuminazione artificiale (Witherington, 2017);  

• mortalità per uso e commercio di uova e animali (Casale e Tucker, 2017).  

Per questi motivi C. caretta è protetta dal punto di vista legislativo ed è inserita nell’Appendice 

I della CITES (Convention on International Trade in Endangered Species), nell’Appendice I e 

II della CMS (Convention on Migratory Species) e nell’Allegato II del Protocollo SPAW della 

Convenzione di Cartagena (Casale e Tucker, 2017).  

 

ALIMENTAZIONE  

I piccoli di C. caretta sono sostenuti dal tuorlo che viene fornito loro dalla madre: il tuorlo 

rimasto dopo la schiusa viene utilizzato per sostenere il costo metabolico dovuto alla rottura del 

guscio e all’emersione dalla sabbia e come prima fonte di alimentazione in mare 

aperto (Kraemer e Bennett, 1981).  

Una volta raggiunto il mare, C. caretta presenta una dieta carnivora. I piccoli si nutrono di 

organismi strettamente, se non obbligatoriamente, associati a Sargassum. Altre prede sono 

rappresentate da meduse, briozoi, ctenofori, copepodi, cirripedi, granchi, gamberi e organismi 

presenti in superficie, come frammenti galleggianti di alghe e cianobatteri filamentosi, uova di 
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pesce, insetti morti, sia di habitat acquatici (coleotteri acquatici, ditiscidi e libellule) che di 

habitat terrestri (formiche, cavallette, afidi) (Witherington, 2002; Witherington et al., 2012).  

I subadulti e gli adulti nella zona neritica si nutrono di un’ampia varietà di granchi, crostacei, 

gasteropodi, bivalvi e cnidari. In alcuni casi si possono nutrire anche di pesce scartato dai 

pescherecci, elemento della dieta che diventa sempre più frequente man mano che le altre specie 

di prede diminuiscono in abbondanza (Plotkin et al., 1993; Lazar et al., 2005; Seney e Musick, 

2007).  

 

CICLO RIPRODUTTIVO  

C. caretta trascorre quasi tutta la vita in mare, mostrando adattamenti, sia fisiologici che 

morfologici, specifici per la vita in questo ambiente (Hendrickson, 1980).  

Soltanto le femmine adulte escono dall’acqua per nidificare su spiagge poco pendenti e 

sabbiose, insulari e continentali, delle regioni temperate e subtropicali di tutto il mondo. A 

queste spiagge manifestano quello che prende il nome di Natal Beach Homing. È dimostrato, 

infatti, che le femmine mostrano fedeltà alle spiagge in cui sono nate, ritornando a deporre le 

proprie uova in stagioni successive (Lohmann et al., 1997; Casale e Tucker, 2017).  

Le femmine migrano per nidificare circa ogni secondo o quarto anno (NMFS e USFWS 2008). 

La nidificazione avviene solitamente in primavera e in estate, con variazioni in funzione della 

latitudine e delle caratteristiche geografiche della costa. Le femmine nidificano da una a sei 

volte durante una stessa stagione riproduttiva. Ogni evento di deposizione è distanziato 

dall’altro di circa 12-15 giorni e per ogni evento vengono depositate da 40 a 190 uova. Una sola 

femmina potrebbe quindi deporre un massimo di 560 uova a stagione (Dodd, 1988, NMFS e 

USFWS 2008). Negli intervalli tra una deposizione e l’altra, le femmine non si allontanano 

dalla spiaggia di nidificazione, ma rimangono nelle immediate vicinanze. Al momento della 

deposizione, scavano una buca, profonda almeno 50-60 cm. Terminata l’incubazione, che dura 

da 45 a 60 giorni in funzione della temperatura, i piccoli di tartaruga escono dalle uova. 

L’emersione dei piccoli dal nido avviene tendenzialmente di notte per evitare la disidratazione 

e per ridurre il rischio di predazione e, successivamente, si muovono verso la porzione più 

luminosa dell’orizzonte. In ambiente naturale questa è rappresentata dalla superficie del mare 

che riflette la luce della luna e delle stelle (Spotila, 2004).  
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Dopo aver lasciato la spiaggia di nidificazione, i piccoli si orientano perpendicolarmente alle 

onde. Esperimenti condotti in laboratorio hanno dimostrato che sono in grado di utilizzare il 

campo geomagnetico terrestre per i loro spostamenti (Lohman et al., 1997). Inizia così una fase 

di sviluppo pluriennale in acque neritiche profonde o in acque oceaniche (Bjorndal et al., 2000; 

Bolten e Witherington, 2003).  

I dati che caratterizzano comportamento, alimentazione e habitat dei giovanili durante questo 

periodo di sviluppo sono ancora molto scarsi. Per questo la fase pelagica è stata definita Lost 

years. Alcuni studi hanno svelato che le tartarughe marine, dopo la schiusa e durante i primi 

anni di vita, sono fortemente associate alle comunità di Sargassum, che rappresenta infatti un 

nascondiglio sicuro dai predatori e un importante sito di foraggiamento (Witherington, 2002; 

Witherington et al., 2012). In generale, essendo più vulnerabili alla predazione rispetto agli 

adulti, le piccole tartarughe cercano aree a basso rischio dove i predatori sono meno abbondanti, 

come l'ambiente oceanico, o dove i predatori più grandi non possono raggiungerle, come acque 

meno profonde (Musick e Limpus, 1997).  

Man mano che le tartarughe marine si accrescono, il loro habitat deve cambiare: i loro requisiti 

dietetici cambiano (Bjorndal, 1997) e aumenta la necessità di habitat diversificati, come corridoi 

migratori riproduttivi, aree di corteggiamento e accoppiamento, spiagge di nidificazione 

(Musick e Limpus, 1997).  

Dopo 5-20 anni nella zona oceanica, durante i quali vengono acquisite buone capacità di nuoto, 

C. caretta recluta in aree di sviluppo neritiche ricche di prede bentoniche o di prede 

epipelagiche, dove si nutre e si accresce fino alla maturità (Avens e Snover, 2013). In generale, 

la pubertà viene raggiunta quando la lunghezza del carapace, misurata come CCL (Curved 

Carapace Legth), è circa il 75% della CCL dell’adulto (Snover, 2002).  

Durante i periodi di non riproduzione gli adulti risiedono in aree di alimentazione costiere che 

a volte coincidono con gli habitat di sviluppo giovanile (Bolten e Witherington, 2003), mentre 

durante i periodi di riproduzione intraprendono migrazioni riproduttive dalle aree di 

foraggiamento alle aree di nidificazione. Queste migrazioni sono effettuate sia dai maschi che 

dalle femmine e possono attraversare zone oceaniche che si estendono da centinaia fino a 

migliaia di chilometri (Plotkin, 2003; Witherington, 2017).  

L'accoppiamento avviene lungo le rotte migratorie e solo occasionalmente vicino alle spiagge 

di nidificazione. Successivamente, i maschi ritornano direttamente nelle zone di foraggiamento, 
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mentre le femmine si spostano verso le spiagge di nidificazione e solo dopo aver concluso la 

fase di deposizione delle uova rientrano alle zone di alimentazione (Plotkin, 2003; 

Witherington, 2017).  

In Figura 6 è riportato lo schema del ciclo riproduttivo di C. caretta.  

 

Figura 6 – Schema riproduttivo di C. caretta 

 

DETERMINAZIONE DEL SESSO 

Fino a qualche decennio fa si presumeva che tutti i vertebrati avessero una determinazione del 

sesso geneticamente controllata. Tuttavia, nei rettili si verificano due tipologie fondamentali di 

determinazione del sesso: determinazione del sesso genotipico (GSD, Genotypic Sex 

Determination) e determinazione del sesso dipendente dalla temperatura (TSD, Temperature-

Dependent Sex Determination) (Bull, 1980).  

In C. caretta la temperatura è un fattore fondamentale nella differenziazione sessuale degli 

individui (Vogt e Bull, 1982). Charnov e Bull (1977) sostengono che il ritardo nella 

determinazione del sesso, che non si verifica infatti al momento del concepimento, consenta lo 

sviluppo del sesso che si adatterà meglio alle condizioni ambientali alla nascita: il 100% dei 

maschi viene prodotto a temperature più fresche (circa 27°C), il 100% delle femmine viene 

prodotto a temperature più calde (circa 31°C), mentre il rapporto 1:1 tra i sessi viene prodotto 
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a una temperatura tra i due estremi, designata come Threshold Temperature o Pivotal 

Temperature (circa 29°C) (Yntema e Mrosovsky, 1980; Yntema e Mrosovsky, 1982; 

Mrosovsky, 1988).  

Fattori diversi dalla temperatura possono influenzare la determinazione del sesso, specialmente 

nell'intervallo di temperatura critica. Bull, Vogt e Bulmer (1982) suggeriscono infatti che esista 

un'influenza genetica.  

Il sito di nidificazione influenza quindi la determinazione del sesso degli embrioni poiché 

influenza la temperatura alla quale si vengono a trovare le uova all’interno del nido. Ciò 

comporta variazioni sia temporali che spaziali (Standora e Spotila, 1985). Inoltre, poiché il 

sesso delle tartarughe dipende dalla temperatura ambientale, il rapporto tra i sessi dei piccoli (e 

successivamente degli adulti) può essere soggetto a variazioni semplicemente a causa dei 

cambiamenti climatici (Vogt e Bull, 1982).  
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CENNI DI TOSSICOLOGIA DEI METALLI  

Con il termine Contaminazione ambientale ci si riferisce a un'azione umana in grado di 

modificare le proprietà ambientali e/o la disponibilità e la qualità delle risorse di una 

determinata area in un determinato periodo di tempo (Bacci, 1993).  

La tossicologia è lo studio degli effetti dei contaminanti sugli individui. Il termine 

ecotossicologia, invece, è comunemente usato per riferirsi allo studio degli effetti dei 

contaminanti sui livelli organizzativi al di sopra dell'individuo (popolazione, comunità ed 

ecosistema) (Selcer, 2006).  

I contaminanti possono influenzare gli individui e le popolazioni in modo indiretto, andando ad 

alterare ad esempio la disponibilità delle risorse alimentari, la presenza di predatori e/o di 

competitori e la qualità dell’habitat in cui gli organismi vivono, provocando così un aumento 

dei livelli di stress. Tutte queste condizioni non ottimali si possono ripercuotere sia sulla 

sopravvivenza dell’organismo che sul suo successo riproduttivo: un aumento di stress e/o una 

diminuzione delle riserve energetiche possono ad esempio influenzare il tasso di crescita 

dell’organismo oppure interferire o inibire la riproduzione e influenzare l’età della prima 

riproduzione e la frequenza e la tempistica degli eventi riproduttivi successivi. Inoltre, la 

mancanza di risorse alimentari si può tradurre in una diminuzione della dimensione della prole 

e/o in una riduzione della qualità delle uova, comportando così una minor probabilità di 

sopravvivenza dei piccoli (Selcer, 2006).  

I contaminanti che possono interferire in modo diretto con il sistema endocrino degli individui 

sono chiamati genericamente Endocrine Disruptors, in passato indicati con il termine 

Environmental Estrogens (Crisp et al., 1998).  

Si tratta di composti che presentano una natura lipofila (Crisp et al., 1998), in grado quindi di 

accumularsi più facilmente nei tessuti adiposi e nel tuorlo, e che interferiscono con i recettori 

degli ormoni, interrompendo la comunicazione tra l’ormone e il suo mediatore proteico, oppure 

con le proteine che metabolizzano gli ormoni stessi (McLachlan, 2001).  

Anche in questo caso gli effetti diretti dei contaminanti sugli organismi si possono suddividere 

in due gruppi: contaminanti che interferiscono con lo sviluppo embrionale, causando 

malformazioni embrionali che riducono la qualità di vita e la probabilità di sopravvivenza dei 

piccoli oppure influenzando la determinazione del sesso dei nascituri (Bergeron et al., 1994; 

Danzo, 1997), e contaminanti che interferiscono con la capacità riproduttiva dell’individuo. Gli 



 
13 

 

effetti di questi ultimi composti si osservano solo in tarda età, riguardano tutta la sfera 

riproduttiva degli organismi (fertilità, comportamento di accoppiamento, comportamenti basati 

sul sesso, comportamento dei genitori, numero di uova/piccoli prodotto per evento riproduttivo) 

e possono influenzare il successo dell'individuo e, conseguentemente, della popolazione 

(Selcer, 2006; Willingham, 2006).  

Esistono inoltre dei contaminanti in grado di interagire con il sistema immunitario degli 

organismi (Keller et al., 2006). Il sistema immunitario dei vertebrati è un sistema complesso e 

intricato in grado di rilevare ed eliminare infezioni batteriche, virali, fungine e parassitarie, 

nonché cellule tumorali. Queste difese sono vitali per la salute e la sopravvivenza dei singoli 

individui e, se compromesse anche a causa di esposizioni a contaminanti ambientali, gli 

organismi possono diventare più vulnerabili a malattie debilitanti o mortali, con conseguente 

riduzione delle dimensioni delle popolazioni (Weeks et al., 2018; Keller et al., 2006).  

Alcuni studi hanno evidenziato, per esempio, come l’esposizione al mercurio e ad altri metalli 

pesanti (Ag, Cd, Cr, Cu, Pb, Zn) possa determinare la soppressione delle funzioni immunitarie 

di C. caretta (Day, 2003; Heesemann et al., 2004; Peden-Adams et al., 2003).  
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METALLI PESANTI  

INTRODUZIONE AI METALLI PESANTI  

I metalli sono chimicamente definiti come elementi che conducono calore ed elettricità, sono 

malleabili e duttili, presentano una lucentezza metallica e hanno la capacità di perdere elettroni 

per formare ioni positivi. Un elemento che invece ha le proprietà e l’aspetto fisico di un metallo, 

ma che si comporta chimicamente come un non metallo è chiamato metalloide (Duffus, 2002).  

Negli ultimi decenni, il termine Heavy Metals è stato utilizzato per indicare metalli e metalloidi 

associati a inquinamento e contaminazione ambientale, potenziale tossicità e/o ecotossicità ed 

effetti negativi sugli organismi (Duffus, 2002; Ali e Khan, 2018).  

Chimicamente parlando, invece, si definiscono metalli pesanti quegli elementi chimici presenti 

in natura con un numero atomico (Z) maggiore di 20 e una densità elementare maggiore di 5 

g/cm3. Uno screening della tavola periodica fa rientrare in questa definizione almeno 51 

elementi chimici (Ali e Khan, 2018).  

 

METALLI PESANTI E AMBIENTE 

Tra gli inquinanti, i metalli svolgono un ruolo chiave nella contaminazione oceanica, in quanto 

sono molto stabili, non subiscono degrado e hanno la tendenza a entrare nella catena trofica 

(Haynes e Johnson, 2000; Storelli et al., 2005).  

La contaminazione chimica da metalli pesanti può essere sia di natura globale (rilascio non 

puntuale) a causa dell'uso diffuso, della persistenza ambientale e del trasporto a lungo raggio di 

alcune sostanze chimiche, come il mercurio, oppure di natura più localizzata (rilascio da fonte 

puntuale) a causa dell'industria, dell'agricoltura, della gestione dei rifiuti o di altre attività 

umane. Infatti, le molteplici applicazioni industriali, domestiche, agricole, mediche e 

tecnologiche di questi elementi hanno portato alla loro ampia distribuzione in ambiente, 

sollevando così preoccupazioni sia per la salute umana che per lo stesso ambiente (Poppenga, 

2017; Tchounwou et al., 2012). 

In generale, la tossicità dei metalli pesanti dipende da diversi fattori, tra cui la concentrazione 

in ambiente, la modalità con cui avviene l’esposizione (in ambiente acquatico, gli organismi 

possono essere esposti a sostanze chimiche attraverso l'acqua, i sedimenti e occasionalmente 

anche l'aria), la durata dell’esposizione e la speciazione chimica in cui si trovano gli elementi, 
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nonché lo stadio di sviluppo, il sesso, la genetica e lo stato di nutrizione e di salute degli 

individui esposti. Inoltre, anche la qualità dell'acqua può influenzare la tossicità di metalli e 

metalloidi attraverso le interazioni di pH, durezza e salinità (Rand, 1995; Tchounwou et al., 

2012).  

Tra i metalli presenti in ambiente marino troviamo il Cadmio (Cd), il Cromo (Cr), il Rame (Cu), 

il Ferro (Fe), il Mercurio (Hg), il Manganese (Mn), il Nichel (Ni), il Piombo (Pb) e lo Zinco 

(Zn). Tra i metalloidi ritroviamo principalmente il Selenio (Se) e l'Arsenico (As) (Rand, 1995).  

Questi elementi sono generalmente classificati come essenziali, necessari o tossici a seconda 

del loro ruolo biologico: gli elementi essenziali (es. Fe, Cu, Mn, Zn) sono necessari per varie 

funzioni biochimiche e fisiologiche dell’organismo; gli elementi necessari (es. Co, Cr, Ni, Se) 

hanno lo stesso ruolo degli elementi essenziali, ma un loro leggero aumento di concentrazione 

può farli diventare tossici; infine, gli elementi tossici (es. Hg, Pb, Cd, As) non hanno una 

funzione biologica stabilita, bensì hanno effetti deleteri, anche a basse concentrazioni, in quanto 

sono in grado di competere con i metalli essenziali nei siti di legame di importanti molecole 

biologiche (Uthus, 1992; Pérez-Granados e Vaquero, 2002; Walker et al., 2006; Tchounwou et 

al., 2012).  

Sia i metalli che i metalloidi mostrano una tendenza a formare legami covalenti. Questa 

caratteristica ha due conseguenze tossicologiche per gli organismi. Per prima cosa, la capacità 

di legarsi a gruppi organici crea molecole lipofile. Questa proprietà aumenta la capacità dei 

metalli di attraversare le membrane cellulari e porta alla produzione di alcuni dei composti più 

tossici, come ad esempio il metilmercurio (MeHg+). In secondo luogo, questi elementi sono in 

grado di legarsi a costituenti non metallici delle molecole cellulari, causando anche in questo 

caso effetti tossici agli organismi (Walker et al., 2006). 

A differenza degli inquinanti organici, i metalli che non sono presenti in complessi 

organometallici non sono biodegradabili e, di conseguenza, gli organismi non sono in grado di 

scomporli in forme meno tossiche ed eventualmente eliminarli. Le uniche opzioni attuabili per 

affrontare l'accumulo di metalli pesanti in corpo sono la conservazione a lungo termine o, se 

l'organismo ne possiede la capacità, l'escrezione (Rand, 1995).  
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METALLI PESANTI E IMPATTI SULLE TARTARUGHE MARINE  

Nel caso delle tartarughe marine esistono molti fattori che influenzano il grado di esposizione 

ai contaminanti. Tra questi, possiamo citare le attività umane localizzate, le rotte migratorie, le 

aree di foraggiamento e di nidificazione, la dieta e la fase vitale degli individui (Swarthout et 

al., 2010; Keller et al., 2012).  

In generale, si ritiene che l'esposizione ai contaminanti sia ridotta per le tartarughe marine 

perché, da una parte, l'oceano aperto ha un effetto di diluizione sui contaminanti e, dall’altra, la 

maggior parte delle tartarughe marine consuma organismi che si trovano a livelli trofici 

relativamente bassi. Tuttavia, potenziali effetti sulla salute sono stati associati anche a bassi 

livelli di concentrazione di contaminanti, soprattutto in C. caretta (Keller et al., 2004a; Keller 

et al., 2004b).  

La letteratura relativa agli impatti dei metalli pesanti su C. caretta è scarsa. La maggior parte 

degli studi si concentra principalmente sul verificare la presenza di metalli pesanti, 

sull’analizzare le loro concentrazioni negli organi e nei tessuti e sull’effettuare confronti tra i 

valori ottenuti con altre specie di tartaruga marina oppure con altre specie di vertebrati (es. 

mammiferi e uccelli marini). Altri studi esaminano invece le differenze di concentrazione 

esistenti tra individui di C. caretta che vivono in zone geografiche differenti. Lo scopo di molte 

di queste ricerche è quello di trovare e sviluppare una tecnica di monitoraggio dei metalli 

pesanti non invasiva e non letale per gli organismi.  

In generale, i metalli pesanti possono essere accumulati in concentrazioni variabili nel fegato, 

nei reni, nel pancreas, nei muscoli, nel cervello, nell’epidermide e nei tessuti duri, come ossa e 

carapace (Sakai et al., 2000; Faust et al., 2014). Negli studi di Register et al. (2011), Storelli et 

al. (1998a), Maffucci et al. (2005) e Gardner et al. (2006) sono state esaminate le concentrazioni 

di alcuni metalli pesanti in vari tessuti: i risultati hanno mostrato significative correlazioni 

positive di Cd, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, e Zn con le dimensioni corporee (massa corporea e 

lunghezza del carapace) delle tartarughe prese in analisi. Questo è spiegato dal fatto che questi 

metalli si accumulano con l’età degli organismi per i fenomeni di bioaccumulo, 

bioconcentrazione e biomagnificazione (Gray, 2002). Al contrario, correlazioni negative sono 

state osservate in particolari specie di tartaruga marina e per specifici elementi chimici negli 

studi di Sakai et al. (2000), Anan et al. (2001), Kampalath et al. (2006) e Faust et al. (2014) e 

sono state attribuite alle variazioni di dieta che avvengono durante il passaggio da giovanile ad 

adulto. Un altro fattore che potrebbe influire la correlazione tra l’età e le dimensioni corporee 
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degli esemplari con le concentrazioni dei metalli pesanti nei tessuti biologici è la regione 

geografica di appartenenza degli individui analizzati, mentre il sesso non sembrerebbe 

apportare nessuna influenza a tali correlazioni (Maffucci et al., 2005; Faust et al., 2014).  

Inoltre, è stato osservato che alcuni elementi essenziali, come Cu, Fe, Mn e Zn, e un numero 

limitato di elementi tossici, come As, Cd, Hg e Pb, possono essere trasmessi dalla madre alle 

uova: in passato, alcuni studi si sono concentrati sulle modalità e sugli effetti del trasferimento 

di alcuni di questi metalli pesanti dalle femmine di D. coriacea, C. mydas ed E. imbricata alle 

loro uova. Purtroppo, le conseguenze negative di tale trasferimento sulla vitalità delle uova e 

dei piccoli sono ancora in gran parte sconosciute. Tuttavia, il trasferimento materno può 

potenzialmente abbassare le concentrazioni di contaminanti nelle femmine, svolgendo così una 

funzione protettiva: la deposizione delle uova potrebbe infatti fungere da significativo percorso 

di eliminazione per alcuni contaminanti. Allo stesso tempo, la presenza di alcuni metalli pesanti 

nelle uova può essere utilizzata dagli studiosi per valutare l’eventuale esposizione delle madri 

a tali elementi: questo è stato statisticamente verificato solo per Mn, Fe, As e Cu (Lam et al., 

2006; Guirlet et al., 2008; Stewart et al., 2011; Ehsanpour et al., 2014).  

L'Arsenico (As) è un contaminante ambientale molto diffuso che ha origine sia da fonti naturali 

(es. attività vulcanica) che da fonti antropogeniche (es. pesticidi, medicinali). Il suo ruolo nel 

sistema biologico è incerto e la maggior parte degli studi si è concentrata sulla sua tossicità. Le 

concentrazioni di As in acqua di mare e in acqua dolce sono simili. Tuttavia, gli organismi 

marini contengono As in concentrazioni più elevate rispetto agli organismi terrestri. Inoltre, la 

sua tossicità dipende dalla speciazione dell’elemento, con i sali di arsenico inorganici molto più 

tossici delle forme organiche, e dallo stato di valenza del metallo, con le forme trivalenti più 

tossiche delle forme pentavalenti. Nell'acqua di mare, la forma più predominante è l'arsenico 

pentavalente inorganico, sebbene siano presenti anche forme organiche metilate. Nelle 

tartarughe marine, questo metallo è stato riscontrato in vari tessuti nella forma di arsenobetaina 

e, in minor misura, nella forma di acido dimetilarsinico (DMA) (Saeki et al., 2000; Poppenga, 

2017). La tossicità di questi due composti è risultata molto bassa. Ciò nonostante, lo studio di 

Okada e Yamanaka (1994) ha mostrato danni al DNA indotti da alcuni metaboliti del DMA.  

Il Selenio (Se) è presente nei sistemi naturali come Se6+, Se4+, Se2+ e Se0. La sua disponibilità 

e il suo potenziale tossico sono correlati alla sua forma chimica e, soprattutto, alla sua solubilità. 

Lo studio di Lam et al. (2006) ha mostrato che alte concentrazioni di Se nelle uova di C. mydas 

rappresentano un rischio considerevole per la sopravvivenza embrionale. La componente di 
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uovo in cui il Se è maggiormente presente risulta essere il tuorlo, seguito dal guscio e 

dall’albume e, in generale, le concentrazioni riscontrate risultano significativamente superiori 

rispetto a quelle di fegato e reni.  

Il Cadmio (Cd) è un sottoprodotto dell'estrazione di Cu, Pb e Zn ed è presente anche nei fanghi 

industriali e nei fertilizzanti fosfatici. Si tratta di un elemento non essenziale ed è solo 

scarsamente escreto dalle tartarughe marine (Andreani et al., 2008). Studi sulle tartarughe 

d'acqua dolce hanno dimostrato che la più alta concentrazione di Cd si trova inizialmente nel 

fegato, importante sito di stoccaggio a breve termine per questo elemento (Thomas et al., 1994; 

Rie et al., 2001). Se l’esposizione a questo metallo persiste nel tempo, viene legato alla 

metallotioneina (MT), una proteina legante i metalli a basso peso molecolare implicata nella 

disintossicazione di sostanze tossiche e nell’omeostasi degli elementi essenziali, e trasportato 

attraverso il sangue come complesso Cd-MT alle cellule tubulari prossimali del rene, dove viene 

assorbito e concentrato (Linder e Grillitsch, 2000; Maffucci et al., 2005). Ciò può causare danni 

da stress ossidativo ai reni (Poppenga, 2017).  

Il Cromo (Cr) è presente in natura sottoforma di stato ossidativo +2, +3 (il più stabile) e +6, 

mentre gli stati +4 e +5 sono relativamente rari. Il cromo esavalente è un potente ossidante e un 

noto cancerogeno, anche nell’uomo, che colpisce principalmente i sistemi respiratorio e 

riproduttivo. I lavori di Wise et al. (2014) e Speer et al. (2018) hanno evidenziato come il cromo 

esavalente induce in E. imbricata e D. coriacea livelli significativi di aberrazioni 

cromosomiche. Tale risultato solleva molte preoccupazioni per l'impatto di questo elemento 

sulla riproduzione e sullo sviluppo embrionale delle tartarughe marine: se la genotossicità 

dovesse verificarsi durante le fasi chiave della riproduzione o dell'embriogenesi, potrebbe 

infatti causare malformazioni o addirittura la mortalità degli embrioni (Wise et al., 2014; Speer 

et al., 2018).  

Rame (Cu) e Ferro (Fe) svolgono un ruolo cruciale nel trasporto di ossigeno, nella produzione 

di energia e nell'attività enzimatica. Le loro proprietà redox possono però portare alla 

produzione di radicali liberi dell'ossigeno, principali responsabili dell'ossidazione di lipidi, 

proteine e DNA (Halliwell e Gutteridge, 1999; Gaetke e Chow, 2003). Per questo motivo, gli 

organismi devono regolare finemente i livelli di questi metalli per evitare effetti tossici: quando 

i livelli di Cu e Fe sono in eccesso, vengono immagazzinati nel fegato come Cu-MT e Fe-

ferritina, entrambe forme non tossiche (Andreani et al, 2008). Per quanto riguarda invece le 

uova di tartarughe marine, le concentrazioni di Fe nel tuorlo risultano essere entrambe 
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significativamente superiori a quelle dell’albume e del guscio, mentre il Cu appare 

maggiormente presente nel guscio, seguito dal tuorlo e dall’albume (Lam et al., 2006). 

Lo Zinco (Zn) è essenziale per la struttura e la funzione di molte proteine, inclusi più di 300 

enzimi. Per questo motivo elevati livelli intracellulari di Zn vengono mantenuti mediante un 

efficiente controllo omeostatico da parte di proteine e trasportatori di membrana (Cousins et al., 

2006). Secondo il lavoro di Lam et al. (2006), le concentrazioni di Zn nel tuorlo d’uovo 

risultano significativamente superiori a quelle dell’albume e del guscio. L'accumulo di Zn nel 

tessuto adiposo, invece, potrebbe essere associato alle proteine responsabili della 

pigmentazione verdastra dello strato lipidico sotto la pelle delle tartarughe (Andreani et al., 

2008). Un altro possibile ruolo dello Zn nel tessuto adiposo potrebbe essere correlato alle sue 

proprietà antiossidanti che prevengono la perossidazione lipidica da parte dei radicali liberi 

contenenti ossigeno molecolare (Tapiero e Tew, 2003).  

Il Piombo (Pb) è stato ampiamente utilizzato dagli esseri umani in quanto molto diffuso e facile 

da estrarre e da lavorare. Si tratta di un costituente naturale della crosta terrestre, ma è anche 

uno degli inquinanti più comuni in natura. Le principali conseguenze dell’esposizione al Pb per 

le tartarughe marine, e non solo, sono l’alterazione della funzionalità tiroidea e del tasso di 

sviluppo embrionale, con successive ripercussioni sul successo riproduttivo degli individui. 

Essendo un elemento persistente, le concentrazioni ambientali di Pb possono aumentare 

progressivamente nel tempo. Lo stesso succede nei tessuti biologici degli organismi che entrano 

in contatto con questo metallo. Guardando invece alle diverse frazioni di uovo di diverse specie 

di tartaruga marina (L. olivacea, C. mydas e C. caretta), le concentrazioni di Pb variano molto 

probabilmente in funzione della dieta e/o delle caratteristiche e dell’ubicazione delle aree di 

foraggiamento. In generale, si osservano percentuali maggiori a livello del tuorlo, seguito dal 

guscio e infine dall’albume (Paez-Osuna et al., 2010).  

Il Manganese (Mn) gioca un ruolo chiave in un’ampia gamma di reazioni cellulari 

fondamentali per gli organismi. Concentrazioni elevate di Mn bloccano i canali del Ca2+, 

andando a influenzare le trasmissioni neuromuscolari nei vertebrati (Yocom e Pecoraro, 1999). 

In merito al contenuto di Mn nelle componenti delle uova di C. mydas, invece, le concentrazioni 

si mostrano essere relativamente basse rispetto ai livelli registrati nel fegato e nei reni (Anan et 

al., 2001) e, nello specifico, la distribuzione percentuale di Mn nel tuorlo d'uovo risulta molto 

simile a quella del guscio d'uovo (Lam et al., 2006).  
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Il Nichel (Ni) viene utilizzato principalmente in varie leghe metalliche in quanto dona 

resistenza e buona conducibilità elettrica e termica. Si tratta di un elemento onnipresente in 

natura e che nelle uova di tartaruga marina è presente quasi interamente nel guscio d'uovo, con 

una quantità minore (2%) nel tuorlo e nessuna nell'albume (Lam et al., 2006).  

Il Mercurio (Hg) è uno dei pochi elementi della tavola periodica (e l’unico metallo in assoluto) 

a essere liquido a temperatura ambiente. Si tratta di un contaminante altamente tossico e 

distribuito a livello globale (Driscoll et al., 2013). Lo ritroviamo principalmente negli ambienti 

acquatici e per questo motivo le catene alimentari acquatiche risultano essere le più colpite: in 

ambiente marino, il mercurio inorganico si trasforma in metilmercurio (MeHg+), composto 

caratterizzato da un’elevata capacità di bioaccumulo, e, nel momento in cui viene assorbito, 

viene demetilato e combinato con il selenio per formare un complesso persistente, ma non 

tossico, nei tessuti (Day et al., 2005). Nello studio di Day et al. (2007) si è osservato che 

concentrazioni di Hg più elevate nel sangue determinano una diminuzione del numero di 

linfociti circolanti. Questa evidenza porta a effetti immunosoppressivi, accompagnati da un 

aumento della suscettibilità agli agenti infettivi o alle cellule tumorali. In C. caretta 

l’esposizione al mercurio e ad altri metalli pesanti (Ag, Cd, Cr, Cu, Pb, Zn) può determinare la 

soppressione delle funzioni immunitarie ed è stata identificata come uno dei possibili fattori 

che contribuiscono allo sviluppo del fibropapilloma da infezione virale (FP). Questa malattia 

gravemente debilitante è caratterizzata da tumori, per lo più benigni, della pelle, dei tessuti 

perioculari, del carapace e del piastrone, nonché da tumori in tutti gli organi interni: queste 

masse tumorali possono andare a ostacolare gravemente la capacità dell'animale di nuotare, 

immergersi, localizzare, catturare e ingoiare il cibo e di evitare i predatori, rivelandosi così fatali 

(Balazs e Pooley, 1991; Day, 2003; Peden-Adams et al., 2003; Heesemann et al., 2004).  
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MICROPLASTICHE 

INTRODUZIONE ALLE MICROPLASTICHE  

Le materie plastiche sono polimeri organici sintetici che derivano dalla polimerizzazione di 

monomeri estratti da petrolio o gas. La loro domanda su scala annuale e a livello globale è 

aumentata negli ultimi anni in modo costante ed esponenziale. Essendo un materiale versatile, 

leggero, resistente ed economico, la plastica è ideale per un’enorme varietà di applicazioni, 

andando a sostituire in molti casi tutti quei materiali convenzionali, come vetro, metallo e carta 

(Andrady, 2011; Cole et al., 2011).  

La plastica costituisce circa l'80-85% dei rifiuti marini (Tabella 3). Di questi, circa il 18% è 

attribuito all'industria della pesca e dell’acquacoltura, mentre il resto è derivato in gran parte da 

fonti terrestri (Andrady, 2003; Andrady, 2011). 

 

Tabella 3 – Principali classi di materiale plastico ritrovato in ambiente marino (Andrady, 2011) 

Si parla di microplastiche quando ci si riferisce a particelle di plastica di dimensioni inferiori ai 

5 mm, quindi difficilmente visibili a occhio nudo. Queste piccole particelle vengono prodotte 

da diverse attività antropiche, sia sulla terraferma che in mare aperto, e vengono rilasciate in 

ambiente principalmente a causa di inadeguate pratiche di gestione dei rifiuti o di perdite 

accidentali di materiale. Vengono trasportate e disperse negli oceani di tutto il mondo per mezzo 

di acque reflue domestiche e industriali, acque di scarico degli impianti di produzione e 

lavorazione, fiumi, vento, moto ondoso e correnti marine e possono essere ritrovate lungo le 

coste e le spiagge, nei sedimenti dei fondali marini, negli ambienti di acqua superficiale e 

profonda e persino nei ghiacci di Antartide e Artide (Tabella 4). La loro distribuzione 

nell'ambiente marino è influenzata dalla densità delle particelle, dalla localizzazione delle 

sorgenti e dalla tipologia di trasporto (Andrady, 2011; Cole et al., 2011; IMO, 2015; Auta et 

al., 2017).  
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Tabella 4 – Distribuzione (%) e concentrazioni delle microplastiche nell'ambiente marino (Auta et al., 2017) 

Possiamo distinguere le microplastiche in due categorie, entrambe presenti negli ecosistemi 

marini ad alte concentrazioni: le microplastiche primarie, che presentano dimensioni 

microscopiche e vengono prodotte appositamente per particolari applicazioni industriali o 

domestiche (sono presenti ad esempio in creme solari, dentifrici, deodoranti, creme esfolianti, 

creme da barba, smalti per unghie, repellenti per insetti e indumenti sintetici), e le 

microplastiche secondarie, che derivano dalla frammentazione di detriti di plastica di maggiori 

dimensioni, presenti in mare o sulla terraferma, a causa dell’esposizione a diverse temperature 

e alle radiazioni ultraviolette del sole o a causa dell’abrasione meccanica dovuta ad esempio al 

moto ondoso (Andrady, 2011; Cole et al., 2011; IMO, 2015; Auta et al., 2017).  

 

MICROPLASTICHE E AMBIENTE 

Dagli anni '40 la produzione di plastica e microplastica ha seguito un aumento esponenziale, 

così come la loro presenza in ambiente (Barnes et al., 2009; Auta et al., 2017). 

I rifiuti di plastica sono presenti negli ecosistemi marini di tutto il mondo. Spinti dal vento, dal 

moto ondoso e dalle correnti oceaniche, i detriti possono essere trasportati a grandi distanze in 

luoghi remoti, altrimenti incontaminati, compresi i poli e le profondità oceaniche. Tuttavia, 

mentre i rifiuti di plastica possono essere trovati in tutto l'ambiente marino, la loro distribuzione 

è eterogenea: infatti, in funzione del tempo di esposizione agli agenti ambientali e della 

composizione, densità e forma dei monomeri e polimeri che li costituiscono, i materiali plastici 

possono galleggiare, affondare oppure possono essere neutrali con l’acqua marina (Barnes et 

al., 2009; Cole et al., 2011).  

Con l'aumento dell'abbondanza di microplastiche in ambiente marino aumenta anche la loro 

biodisponibilità. Le piccole dimensioni le rendono facilmente disponibili per l'ingestione 

accidentale da parte di un'ampia gamma di organismi, trasferendosi così nella catena alimentare 

e accumulandosi in organi e tessuti. Ciò rappresenta un grande rischio per la salute. È stato 



 
23 

 

infatti osservato che l'ingestione di queste minuscole particelle di plastica può ostacolare o 

bloccare del tutto il passaggio del cibo attraverso il tratto intestinale e causare una condizione 

di falsa sazietà, con conseguente diminuzione dell’assunzione di cibo, riduzione del tasso di 

crescita e aumento dei livelli di stress, rendendo gli organismi più vulnerabili a malattie e 

predazione (Fossi et al., 2016; Nelms et al., 2016; Sutton et al., 2016; Auta et al., 2017).  

Una particolare rilevanza va data anche ai cosiddetti additivi che possono essere incorporati 

durante la produzione dei materiali plastici con lo scopo di modificarne le proprietà o 

prolungarne la vita, fornendo resistenza al calore, al danno ossidativo e alla degradazione 

microbica. Queste sostanze rappresentano un importante problema ambientale poiché 

prolungano i tempi di degradazione della plastica e possono interferire con importanti processi 

biologici, determinando potenziali alterazioni del sistema endocrino degli organismi (possono 

imitare, competere o interrompere la sintesi degli ormoni endogeni) che a sua volta può avere 

un impatto su mobilità, riproduzione, sviluppo, risposta immunitaria e cancerogenesi (Barnes 

et al., 2009; Andrady, 2011; Cole et al., 2011; Reisser et al., 2014; Sutton et al., 2016; Fossi et 

al., 2016; Auta et al., 2017).  

Le microplastiche possono inoltre fungere da veicoli per il trasporto di agenti patogeni: i detriti 

plastici presenti in acqua sono suscettibili alla contaminazione da parte di una serie di inquinanti 

marini, inclusi metalli pesanti, interferenti endocrini e inquinanti organici persistenti (POPs) e, 

una volta ingeriti, possono trasferire tutte queste sostanze nella catena alimentare (Reisser et 

al., 2014).  

Per tutti questi motivi l’inquinamento da microplastiche è considerato un notevole problema sia 

dal punto di vista ambientale e sanitario, che dal punto di vista economico. Le possibili misure 

di gestione di questa problematica sono ancora oggi difficili da mettere in atto, ma per prevenire 

e ridurre l'ingresso di microplastiche in ambiente è necessario innanzitutto identificare le fonti 

di produzione e immissione in ambiente di plastica e microplastica e creare consapevolezza 

pubblica attraverso l'istruzione, anche a livello governativo. Inoltre, strategie di mitigazione 

efficaci sono rappresentate dalla tempestiva rimozione dalle spiagge dei detriti di plastica più 

grandi, prima che questi siano esposti agli agenti atmosferici, e quindi degradati e frammentati, 

e dall’impiego di batteri in grado di degradare i polimeri per mezzo del processo chiamato 

biodegradazione (Andrady, 2011; Auta et al., 2017). 
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MICROPLASTICHE E IMPATTI SULLE TARTARUGHE MARINE  

L'ingestione di detriti plastici da parte delle tartarughe marine risulta essere un fenomeno 

globale di portata e pericolosità crescente (Schuyler et al., 2013). L’ingestione di piccole 

quantità di plastica può causare infatti l’ostruzione intestinale dell’animale, fino a determinarne 

la morte (Bjorndal et al. 1994).  

Molti studi sull'ingestione di plastica da parte di C. caretta e delle altre specie di tartaruga 

marina hanno descritto le caratteristiche fisiche degli oggetti ingeriti, come colore, forma, 

dimensione e tipologia, che, insieme alla descrizione delle caratteristiche chimiche dei detriti, 

permettono di comprendere le fonti e le modalità di immissione in ambiente di questi materiali. 

Tutte queste informazioni possono aiutare a stabilire e organizzare i piani di gestione e 

mitigazione di questa importante problematica (Jung et al. 2018; Di Renzo et al., 2021).  

Altre ricerche cercano di comprende come mai l’inquinamento da microplastiche colpisce 

questi organismi e se esistono fattori che lo favoriscono in una specie piuttosto che in un’altra. 

Secondo lo studio di Schuyler et al. (2013) la preferenza alimentare può influenzare la 

probabilità di ingestione di plastiche da parte delle tartarughe: le specie erbivore (Chelonia 

mydas), gelatinivore (Dermochelys coriacea) e onnivore (Eretmochelys imbricata) sembrano 

esserne più suscettibili rispetto alle specie carnivore (Caretta caretta e Lepidochelys kempii) a 

causa dell’elevata somiglianza della plastica morbida, come i sacchetti, con le loro prede e della 

loro ridotta selettività nella scelta delle prede, nonché della sovrapposizione delle zone di 

alimentazione con le aree maggiormente soggette ad accumulo di rifiuti antropici.  

Queste differenze possono anche essere attribuite alla biologia degli animali e al modo in cui i 

loro sistemi digestivi affrontano i detriti una volta ingeriti: gli individui adulti e subadulti di 

Caretta caretta presentano un tratto digestivo di diametro maggiore rispetto gli adulti e 

subadulti di Chelonia mydas, facilitando maggiormente il passaggio e l’eliminazione dei 

materiali ingeriti. Inoltre, specie diverse possono presentare diversi enzimi e/o microflora 

intestinale che agiscono in modo differente sulle sostanze ingerite (Bjorndal, 1997; Di Renzo 

et al., 2011).  

Altri studi ancora sono andati ad analizzare la presenza di microplastiche nei siti di nidificazione 

di C. caretta. I lavori di Beckwith e Fuentes (2018), Duncan et al. (2018) e Novillo-Sanjuan et 

al. (2022) hanno verificato e accertato la presenza, più o meno notevole, di microplastiche lungo 

le più importanti spiagge di nidificazione di C. caretta nel Golfo del Messico e nel Mar 
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Mediterraneo orientale e occidentale, evidenziando la potenziale minaccia di questi rifiuti 

antropici sull’ecologia di queste tartarughe. Elevate quantità di microplastiche nella sabbia 

possono infatti portare a un aumento della temperatura complessiva del sedimento in quanto la 

plastica presenta un calore specifico diverso rispetto a quest’ultimo (Andrady, 2011; Nelms et 

al., 2016; Beckwith e Fuentes, 2018). Questo determinerebbe la femminilizzazione degli 

embrioni e, in casi estremi, inciderebbe sulla loro forma fisica o addirittura sulla loro 

sopravvivenza (Nelms et al., 2016). Inoltre, il potenziale aumento delle temperature di 

incubazione dovuto alle microplastiche peggiorerebbe l'alterazione del rapporto tra i sessi che 

già si starebbe verificando a causa del cambiamento climatico (Nelms et al., 2016). Al contrario, 

nello studio di Carson et al. (2011) le analisi effettuate hanno evidenziato che la presenza di 

detriti di plastica porta a una riduzione dell’assorbimento di calore del substrato e quindi a una 

diminuzione delle temperature massime rispetto al sedimento senza plastiche. Questo fenomeno 

potrebbe quindi causare la mascolinizzazione degli embrioni di C. caretta. Inoltre, in questo 

studio, si è osservata un’alterazione della permeabilità del sedimento che causerebbe di 

conseguenza un’alterazione dell’idratazione delle uova, con conseguenze, anche gravi, sullo 

sviluppo e sulla sopravvivenza embrionale.  

Oltre a tutte queste conseguenze, la maggior parte delle materie plastiche disponibili in 

commercio contengono additivi, sostanze chimiche nocive con attività estrogenica: un'elevata 

quantità di estrogeni ha il potenziale di alterare lo sviluppo riproduttivo e la fertilità degli 

individui e delle popolazioni di C. caretta e di influenzare indirettamente lo sviluppo 

dell'embrione, il periodo di incubazione, il rapporto tra i sessi e, di conseguenza, il successo di 

schiusa (Bergeron et al., 1994; Nelms et al., 2016).  

Su queste basi, gli studiosi si sono successivamente posti la problematica di stimare e analizzare 

la presenza di microplastiche all’interno delle uova. Ne è un esempio lampante il lavoro di 

Savoca et al. (2021), in cui si è effettuata una valutazione completa della contaminazione 

dell'uovo considerando, per la prima volta, la presenza di microplastiche e ftalati (composti 

chimici usati nell’industria delle materie plastiche come agenti plastificanti per migliorare la 

flessibilità e la modellabilità dei polimeri) in tutti e tre i componenti: il tuorlo, l'albume e il 

guscio. L’origine della presenza di queste sostanze all'interno delle componenti dell'uovo di C. 

caretta risiede, secondo questo studio, nel trasferimento materno e i risultati ottenuti hanno 

evidenziato che la loro presenza nelle uova potrebbe compromettere lo stato di conservazione 

della specie.   
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SCOPO DELLA TESI 

Sulla base delle informazioni fino ad ora raccolte, sapendo che C. caretta rientra nella lista delle 

specie minacciate a livello mondiale della IUCN e per questo protetta dal punto di vista 

legislativo, conoscendo gli impatti negativi, diretti e indiretti, che l’uomo ha sulla 

sopravvivenza e sul successo riproduttivo di questa specie e avendo ben presente che la 

contaminazione da metalli pesanti e l’inquinamento da microplastiche sono attualmente uno dei 

principali problemi ambientali a livello globale, si è voluto esaminare il potenziale impatto di 

questi due fattori sull’efficienza di schiusa di C. caretta.  

Scopo di questo lavoro di tesi è quindi quello di verificare i livelli di esposizione delle uova di 

tartaruga marina C. caretta a metalli pesanti e microplastiche, esposizione che avviene tramite 

l’ambiente in cui le stesse uova vengono depositate, e di valutare la possibile correlazione tra 

questi livelli di esposizione e il successo riproduttivo della specie.  

Per fare ciò sono stati presi in analisi alcuni nidi rinvenuti durante la stagione di deposizione 

2021 lungo le coste ioniche della provincia di Catanzaro. Per ciascuno di questi nidi sono stati 

raccolti dei campioni di sabbia per l’analisi della presenza di microplastiche all’interno della 

camera di incubazione e dei campioni di uova (uova non schiuse e gusci di uova schiuse) per 

verificare la concentrazione di metalli pesanti e valutare il loro impatto sul successo riproduttivo 

degli individui che trovano nelle coste calabresi un’importante area di nidificazione.  
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MATERIALI E METODI 

AREA DI CAMPIONAMENTO 

Per effettuare i campionamenti di sabbia e di uova analizzati in questo studio si sono presi in 

considerazione i nidi di C. caretta ritrovati a seguito di attività di monitoraggio lungo la costa 

catanzarese nell’estate 2021 (Figura 7). Si tratta di una porzione di costa lunga 25 km circa, 

situata al centro del bacino mediterraneo. È contraddistinta da spiagge prevalentemente 

sabbiose e a basso gradiente e caratterizzate dalla presenza di piccoli corsi d’acqua. I tratti più 

meridionali presentano una striscia di ghiaia a livello della battigia che, spostandosi verso nord, 

si assottiglia sempre più, fino a sparire completamente. Durante il periodo estivo le spiagge 

risultano particolarmente interessate dalla presenza umana. Troviamo infatti svariati 

stabilimenti balneari, strutture alberghiere, camping, ristoranti e locali e alcune rimesse di 

piccole imbarcazioni da pesca e di moto d’acqua e simili.  

 

Figura 7 – Area di campionamento ottenuta tramite QGis e riportante i nidi analizzati in questo studio 
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INFORMAZIONI RELATIVE AI NIDI  

In totale, i nidi presi in considerazione in questo lavoro sono sette e sono stati soggetti ad attività 

di monitoraggio e protezione da parte dei volontari di CESRAM (Centro Studi e Ricerca 

Ambiente Marino) e di WWF Calabria nell’ambito del progetto TartAmar Calabria. Di seguito 

sono riportati i codici identificativi di ciascun nido (Tabella 5).  

 

Tabella 5 – Codici identificativi dei nidi analizzati  

I nidi sono stati rinvenuti grazie a una regolare e costante attività di monitoraggio delle spiagge 

catanzaresi, dal comune di Satriano Marina fino al comune di Guardavalle Marina, svolta da 

metà giugno fino a metà agosto 2021. In Tabella 6 sono riportati i riferimenti geografici di 

rinvenimento dei nidi presi in analisi.  

 

Tabella 6 – Dati geografici di rinvenimento dei nidi analizzati  

In funzione della data di rinvenimento e delle condizioni fisiche in cui sono state ritrovate le 

tracce di emersione e di nidificazione si è potuta ipotizzare la data di deposizione per ogni nido 

(Tabella 7).  
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Tabella 7 – Dati di rinvenimento e di deposizione dei nidi analizzati  

Per alcuni nidi è stato necessario effettuare una traslocazione in luogo più sicuro (Tabella 8): la 

motivazione che ha reso necessaria questa procedura è la troppa vicinanza al mare della camera 

di incubazione e la presenza di attività antropiche che avrebbero potuto interferire, anche in 

modo molto grave, sull’efficienza di schiusa, come ad esempio la presenza di fonti di luce 

artificiale, la presenza di stabilimenti balneari, il passaggio di mezzi meccanici sulla spiaggia e 

la vicinanza a rimesse di piccole imbarcazioni da pesca (Mo et al., 2013).  

 

Tabella 8 – Dati di traslocazione dei nidi analizzati  

I tempi di schiusa si sono differenziati tra i diversi nidi, andando da un minimo di 3 giorni fino 

a massimo di 8 giorni (Tabella 9).  

 

Tabella 9 – Dati di schiusa dei nidi analizzati  
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Infine, l’ispezione dei nidi, e conseguentemente la raccolta dei campioni analizzati in questo 

studio, è stata effettuata almeno 3 notti dopo l’ultima emersione, come raccomandato dalle linee 

guida di Ispra e del Ministero dell’Ambiente e della Tutela del Territorio e del Mare (Mo et al., 

2013) (Tabella 10).  

 

Tabella 10 – Dati di scavo e controllo dei nidi analizzati  

In Tabella 11 e 12 sono riportati i principali dati di interesse relativi alle dimensioni della 

covata e al successo di nidificazione dei nidi presi in analisi, calcolato come percentuale del 

rapporto tra il numero di uova schiuse recuperate al termine delle operazioni di ispezione dei 

nidi e il numero totale di uova conteggiate durante le operazioni di traslocazione o al termine 

delle operazioni di digging per quanto riguarda i due nidi non sottoposti a traslocazione.  

 

Tabella 11 – Dati relativi alle dimensioni della covata dei nidi analizzati 

 

Tabella 12 – Dati relativi al successo di nidificazione (%) dei nidi presi in analisi  



 
31 

 

METODOLOGIA DI CAMPIONAMENTO 

I campioni analizzati in questo studio sono stati prelevati durante la fase di ispezione di ciascun 

nido. Tutte le operazioni sono state eseguite da personale formato e autorizzato dal MATTM 

(Ministero dell’Ambiente e della Tutela del Territorio e del Mare ridenominato nel 2021 

Ministero della Transizione Ecologica), seguendo le indicazioni di ISPRA (Mo et al., 2013) e 

sotto la supervisione scientifica del Professor Antonio Mingozzi (antonio.mingozzi@unical.it, 

Professore associato in Zoologia al Dipartimento di Biologia, Ecologia e Scienze della Terra 

dell’Università della Calabria).  

I campionamenti di sabbia sono stati effettuati per ciascun nido a metà della profondità della 

camera di incubazione delle uova (circa 40-45 cm di profondità dalla superficie) e 

successivamente conservati all’interno di vasetti di vetro muniti di tappi in alluminio per ridurre 

al minimo la contaminazione da plastiche ed etichettati con il codice identificativo relativo al 

nido di appartenenza.  

Per ogni nido, inoltre, sono stati raccolti campioni di uova schiuse, per un massimo di 10 gusci 

per nido, e di uova non schiuse, per un massimo di 5 uova per nido. Il materiale è stato 

conservato all’interno di sacchetti, anch’essi etichettati con il relativo codice identificativo 

(Tabella 13). Tutti i campioni sono stati conservati in congelatore, a una temperatura di -21°C, 

fino alla loro analisi in laboratorio.  

 

Tabella 13 – Dati relativi alle dimensioni dei campioni analizzati  
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PREPARAZIONE DEI CAMPIONI 

METALLI 

Uova – I campioni sono stati pesati e successivamente le componenti dell’uovo sono state 

separate. In alcuni casi, però, non è stato possibile distinguere, e di conseguenza isolare, 

l’albume dal tuorlo. Le singole frazioni sono state pulite da residui e granelli di sabbia 

utilizzando un pennellino, con particolare attenzione per quanto riguarda i gusci, e pesate. Da 

ciascuna di esse si è andati a prelevare 0,7 g circa e i campioni così ottenuti sono stati conservati 

in provette da 10 ml, a cui sono stati aggiunti 2 ml di acido nitrico (HNO3).  

Gusci – I campioni sono stati pesati, puliti da residui e granelli di sabbia mediante un pennellino 

e conservati in provette da 10 ml, a cui sono stati aggiunti 2 ml di HNO3.  

Tutti i campioni sono stati trasferiti all’interno dei vessel di teflon con altri 3 ml di HNO3 per 

poter essere mineralizzati attraverso l’utilizzo del microonde Ethos-One Advanced Microwave 

Digestion System (Tabella 14).  

 

Tabella 14 – Programma utilizzato per la mineralizzazione dei campioni  

Dopo il raffreddamento, i campioni sono stati trasferiti e conservati in provette Falcon e portati 

a volume di 50 ml con acqua distillata.   

 

MICROPLASTICHE 

Gli studi precedenti hanno sviluppato e testato diversi metodi per poter estrarre microplastiche 

dai sedimenti costieri. Il metodo più comunemente implementato e utilizzato è quello che 

prevede la separazione delle particelle di microplastiche dal sedimento in funzione della densità 

(Claessens et al., 2013).  

Una soluzione satura di cloruro di sodio (NaCl) viene spesso utilizzata come soluzione di 

estrazione economica, come testato da Claessens et al. (2013), ma si traduce in un minor 

successo. Lo stesso studio ha registrato una resa maggiore utilizzando una soluzione di ioduro 

di sodio (NaI), ma la soluzione richiede estrazioni ripetute multiple per ottenere una resa 
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complessiva più elevata (Claessens et al., 2013). Il cloruro di zinco (ZnCl2) è più costoso, ma 

ha dimostrato di produrre risultati ottimali senza la necessità di estrazioni ripetute (Coppock et 

al., 2017). Questo lavoro di tesi segue quindi i metodi di laboratorio di Coppock et al. (2017).  

Per preparare la soluzione di ZnCl2, 972 g di ZnCl2 sono stati aggiunti a 1 l di acqua ultrapura 

in un becher di vetro da 3 l. Il peso di ZnCl2 è stato determinato da Coppock et al. (2017) come 

quantità raccomandata per estrarre microplastiche da campioni di sedimento con un intervallo 

di peso di 30-50 g. La miscela è stata agitata fino a quando il sale non si è completamente sciolto 

in soluzione e successivamente filtrata utilizzando filtri in quarzo 0,43 mm (Sartorius AG, 

Germany).  

Seguendo Coppock et al. (2017), è stata costruita un'unità SMI (Sediment-Microplastic 

Isolation) (Figura 8) utilizzando tubazioni in PVC trasparente e una valvola a sfera fissata su 

una piastra in PVC per fornire supporto.  

 

Figura 8 – Schema unità SMI (Coppock et al, 2017) 

Tutti i componenti delle unità sono stati accuratamente risciacquati con acqua ultrapura prima 

dell'assemblaggio. Dopo l'assemblaggio, si è andati a versare 700 ml di ZnCl2 e si è andati ad 

aprire e chiudere più volte la valvola. L'unità è stata lasciata a valvola aperta per 5 minuti per 

consentire a eventuali residui di derivazione esterna di galleggiare in superficie e 

successivamente si è andati a filtrare la soluzione utilizzando filtri di quarzo. Questi passaggi 

sono stati ripetuti prima di ogni estrazione.  

Durante l’estrazione vera e propria, all’interno delle unità a valvola aperta si è andati ad 

aggiungere, nell’ordine, il campione di sabbia (50 g peso secco), una spoletta magnetica e 700 
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ml di ZnCl2. È stata utilizzata una piastra di agitazione magnetica per mescolare il sedimento 

per 5 minuti, quindi il sedimento è stato lasciato depositare per 5 minuti, seguito da 3 brevi 

impulsi di agitazione per consentire la fuoriuscita di eventuali bolle d'aria intrappolate nel 

campione. L'unità è stata lasciata riposare fino a quando il surnatante non è risultato trasparente, 

completamente ripulito dal sedimento (circa 30 minuti).  

Successivamente, la valvola è stata chiusa con attenzione e il surnatante presente al di sopra 

della valvola è stato filtrato su filtri in quarzo, successivamente trasferiti in piastre Petri in attesa 

dell’osservazione al microscopio.  

Tutti i passaggi precedenti sono stati effettuati a unità coperte da un foglio di alluminio per 

ridurre al minimo la contaminazione esterna e dopo ogni estrazione si è provveduto a lavare 

con acqua ultrapura le unità.  

 

ANALISI DEI CAMPIONI 

METALLI 

I metalli pesanti che si è andati a valutare nel presente studio sono l’Arsenico, il Cadmio, il 

Cobalto, il Cromo, il Rame, il Ferro, il Mercurio, il Manganese, il Nichel, il Piombo, il Selenio 

e lo Zinco. Le analisi sulla loro presenza e concentrazione nelle varie componenti di uovo prese 

in esame sono state effettuate mediante l’utilizzo dell’ICP-OES PerkinElmer-Optima 2100 DV 

ICP System (Figura 9).  

 

Figura 9 – Schema ICP-OES 
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MICROPLASTICHE 

Le analisi sulla presenza di microplastiche nei campioni di sabbia sono state effettuate tramite 

l’utilizzo del Nile Red (NR; Sigma-Aldrich 19123), un colorante idrofobo, metacromatico e 

fotochimicamente stabile, non tossico per l’uomo, comunemente usato nella ricerca sulle 

microplastiche (Shim et al., 2016; Erni-Cassola et al, 2017; Shruti et al., 2022).  

La soluzione di NR utilizzata in questo studio è stata preparata sciogliendo il colorante in 

metanolo (CH3OH) ad una concentrazione di 1 µg/ml. A ogni filtro sono state quindi aggiunte 

quattro gocce di soluzione e i campioni sono stati mantenuti al buio per 15 minuti a 60°C. 

Le osservazioni sono state effettuate mediante l’utilizzo del microscopio a fluorescenza Nikon 

Eclipse Ni Microscope con un ingrandimento 10x10 e la fluorescenza è stata testata su tre 

diversi filtri, verde (eccitazione ed emissione rispettivamente a 460 nm e 525 nm), rosso 

(eccitazione ed emissione rispettivamente a 565 nm e 630 nm) e blu (eccitazione ed emissione 

rispettivamente a 450 nm e 510 nm). Questo, durante l’elaborazione delle immagini, ha 

permesso di distinguere le particelle e fibre di microplastica da tutto ciò che non è materiale 

plastico (Erni-Cassola et al., 2017; Prata et al., 2021; Meyers et al., 2022).  

Le immagini sono state ottenute mediante l’utilizzo della fotocamera digitale Nikon DS-QilNc 

e il programma NIS Elements Software BR 4.20.01 (Nikon Instruments Europe BV, 

Amsterdam, Netherlands). Per ogni nido e per ogni filtro di eccitazione ed emissione sono state 

acquisite 10 immagini, successivamente analizzate mediante il programma ImageJ (Java, 

LOCI, University of Wisconsin). 

 

ANALISI STATISTICA 

L'analisi statistica è stata eseguita con il Programma STATISTICA 6.0 (StatSoft Italia S.r.l.) 

applicando l'analisi della varianza sulle concentrazioni di metalli in funzione delle variabili 

analizzate. La normale distribuzione dei dati è stata inizialmente valutata applicando il test di 

Shapiro-Wilk. Dato che tutti i dati non erano distribuiti normalmente, sono stati applicati test 

statistici non parametrici. I valori sono presentati come medie ± d.s. In tutti i test, un valore 

p<0,05 è stato considerato per indicare la significatività statistica.   
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RISULTATI E DISCUSSIONE 

METALLI  

In Tabella 15 sono riportati i campioni analizzati, suddivisi in funzione delle diverse matrici 

prese in considerazione per l’analisi statistica. Nello specifico, con G si intende il numero di 

gusci derivati dalle uova schiuse, mentre con GNS ci si riferisce al numero di gusci appartenenti 

alle uova non schiuse, a cui sono associati i campioni di albume (A) e tuorlo (T) e nei casi in 

cui non è stato possibile differenziare l’albume dal tuorlo abbiamo la sigla AT.   

 

Tabella 15 – Dati relativi alle dimensioni dei campioni utilizzati per l’analisi statistica  

Come possibile vedere in Tabella 15, la numerosità campionaria non è omogenea: i campioni 

in analisi, infatti, risultano essere sbilanciati a favore dei gusci (GNS e G).  

Dalle analisi effettuate all’IPC-OES abbiamo ottenuto i dati di concentrazione per ogni metallo 

e per ogni matrice analizzata (Tabella 16), espressa come mg/kg peso fresco (p.f.). Dalla Figura 

10 alla 20 sono rappresentati i valori medi ± d.s. delle concentrazioni dei metalli espresse in 

mg/kg per ogni matrice analizzata.  

 

Tabella 16 – Valori medi ± d.s. delle concentrazioni dei metalli (mg/kg) per ogni matrice 
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Figura 10 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di As nelle diverse matrici 

 

Figura 11 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Cd nelle diverse matrici 

 

Figura 12 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Cr nelle diverse matrici 
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Figura 13 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Cu nelle diverse matrici 

 

Figura 14 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Fe nelle diverse matrici 

 

Figura 15 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Hg nelle diverse matrici 

 

* 

* 
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Figura 16 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Mn nelle diverse matrici 

 

Figura 17 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Ni nelle diverse matrici 

 

Figura 18 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Pb nelle diverse matrici 
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Figura 19 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Se nelle diverse matrici 

 

Figura 20 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Zn nelle diverse matrici 

Mediante il test di Kruskal-Wallis sono state osservate differenze statisticamente significative 

nelle concentrazioni degli elementi essenziali, nello specifico Cu, Fe, Mn e Zn (con un livello 

di significatività corrispondente di p=0,000; p=0,000; p=0,000; p=0,001), nelle concentrazioni 

degli elementi necessari, nello specifico Cr, Ni e Se (con un livello di significatività 

corrispondente di p=0,0287; p=0,0001; p=0,000) e nelle concentrazioni degli elementi tossici, 

nello specifico Cd e Hg (con un livello di significatività corrispondente di p=0,0036; p=0,000). 

Questo non è stato riscontrato per le concentrazioni di As e Pb.  

Dall’analisi post-hoc, uno degli aspetti importanti da sottolineare è rappresentato dalle 

differenze di concentrazione statisticamente significative evidenziate per i metalli essenziali, 

nello specifico per Zn, e per i metalli necessari, nello specifico Cr e Ni, tra la matrice G e la 

matrice GNS (p=0,00123; p=0,042744; p=0,001879): i livelli medi di concentrazione di Zn, Cr 

e Ni nei gusci delle uova non schiuse risultano più elevati rispetto ai gusci delle uova schiuse 

(Figure 20, 12 e 17). Questo ci permette di ipotizzare che i gusci delle uova schiuse presentano 
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concentrazioni minori di questi metalli in quanto l’embrione ha assorbito tali nutrienti non solo 

dall’albume e dal tuorlo, ma anche dal guscio.  

Questo discorso non vale per gli altri elementi essenziali (Cu con p=0,000000; Fe con 

p=0,000000; Mn con p=0,000000) presi in analisi in questo studio: i livelli di concentrazione 

di questi metalli nei gusci delle uova non schiuse risultano essere infatti minori rispetto ai gusci 

delle uova schiuse (Figure 13,14 e 16). Possiamo quindi ipotizzare che, al fine del corretto 

sviluppo dell’embrione, tali elementi vengano assorbiti principalmente da tuorlo e albume 

oppure, al contrario, che questi metalli vengano anche assorbiti dal guscio, ma la loro bassa 

concentrazione nei gusci non schiusi non abbia permesso il corretto sviluppo dell’embrione.  

I restanti elementi tossici, rappresentati da Cd e Hg, e l’ultimo elemento necessario preso in 

analisi in questo lavoro di tesi, ovvero Se, non presentano differenze statisticamente 

significative tra i gusci delle uova schiuse e i gusci delle uova non schiuse.  

Allo stesso modo, non si osservano differenze di concentrazione statisticamente significative 

tra albume, tuorlo e albume e tuorlo combinati: l’ipotesi che possiamo avanzare è che i metalli 

presi in analisi non vadano incontro ad accumulo selettivo nel tuorlo o nell’albume. L’unica 

eccezione è rappresentata da Zn: si sono infatti osservate differenze statisticamente significative 

tra i valori di concentrazione in A e in T (p=0,003756) e tra i valori di concentrazione in A e in 

AT (p=0,004322). Analizzando i valori medi per questo metallo, possiamo evidenziare una sua 

maggior presenza nel tuorlo rispetto all’albume (Figura 20). Possiamo quindi ipotizzare che Zn, 

essendo uno degli elementi essenziali allo sviluppo embrionale, si accumula nel tuorlo proprio 

perché questa componente dell’uovo provvede al nutrimento e sostentamento dell’embrione ed 

è la sede di tutte le attività enzimatiche che permettono lo sviluppo e la crescita dello stesso.  

Differenze di concentrazione statisticamente significative tra GNS e le componenti interne 

dell’uovo (A, T e AT) sono state individuate in soli due metalli analizzati: Se presenta differenze 

significative tra GNS e A (p=0,019291), con valori di concentrazione superiori a livello del 

guscio rispetto all’albume (Figura 19), mentre Hg presenta differenze significative tra GNS e 

tutte le altre componenti interne dell’uovo (A con p=0,000010; T con p=0,000004; AT con 

p=0,000000), con valori medi di concentrazione superiori a livello del guscio rispetto ad A, T e 

AT, valori quest’ultimi che si equivalgono tra loro (Figura 15). Questi due dati ci permettono di 

ipotizzare che Se e soprattutto Hg tendono ad accumularsi con maggior probabilità a livello del 

guscio. Un’altra possibile ipotesi può essere che la forte variabilità nella concentrazione tra 

esterno ed interno delle uova è dovuta a fattori ambientali: una maggior esposizione ambientale 
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a questi due metalli potrebbe infatti determinare una maggior presenza di questi a livello del 

guscio. Questa ipotesi va a supportare la funzione principale svolta dal guscio, ovvero quella di 

offrire protezione e fungere da barriera fisica contro l’ambiente esterno.  

In Tabella 17 e nelle Figure dalla 21 alla 31 sono rappresentati i valori medi ± d.s. delle 

concentrazioni dei metalli espresse in mg/kg per ogni nido.  

 

Tabella 17 – Valori medi ± d.s. delle concentrazioni dei metalli (mg/kg) per ogni nido  

 

Figura 21 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di As nei diversi nidi 
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Figura 22 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Cd nei diversi nidi 

 

Figura 23 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Cr nei diversi nidi 

 

Figura 24 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Cu nei diversi nidi 



 
44 

 

 

Figura 25 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Fe nei diversi nidi 

 

Figura 26 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Hg nei diversi nidi 

 

Figura 27 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Mn nei diversi nidi 
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Figura 28 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Ni nei diversi nidi 

 

Figura 29 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Pb nei diversi nidi 

 

Figura 30 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Se nei diversi nidi 
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Figura 31 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni di Zn nei diversi nidi 

 

Figura 32 – Valori medi (±d.s.; n=93) delle concentrazioni totali dei metalli nei diversi  

Mediante il test di Kruskal-Wallis differenze statisticamente significative tra i nidi sono state 

riscontrate per le concentrazioni di Cd (p=0,000), Cr (p=0,0005), Fe (p=0,0318), Hg 

(p=0,0002), Ni (p=0,0124), Pb (p=0,0000) e Se (p=0,0006) e per la concentrazione totale dei 

metalli analizzati (p=0,0251). Questo ci permette di ipotizzare che abbiamo una variabilità 

nell’esposizione delle uova ai metalli pesanti in funzione della posizione geografica del nido.  

L’analisi post-hoc, effettuata mediante il test di Duncan, ha permesso di valutare le differenze 

tra i nidi in funzione delle concentrazioni medie dei metalli. In generale, possiamo dire che il 

nido 202120tN156CZ e il nido 202129tN157CZ risultano essere i più contaminati, in confronto 

a tutti gli altri, in quanto presentano concentrazioni medie statisticamente più elevate per quanto 

riguarda le concentrazioni di Cd (Figura 22), Cr (Figura 23) e Pb (Figura 29). Il nido 

202120tN156CZ, inoltre, risulta essere il nido più contaminato in assoluto per le concentrazioni 

di Hg (Figura 26), mentre il nido 202129tN157CZ risulta essere il nido più contaminato in 

assoluto per le concentrazioni di Ni (Figura 28). Possiamo quindi affermare che i nidi 
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202120tN156CZ e 202129tN157CZ presentano le concentrazioni più alte per quanto riguarda 

i metalli tossici, ma, se osserviamo le concentrazioni totali dei metalli, non sono i nidi ad avere 

più metalli in totale (Figura 32). Il nido 202119tN148CZ, invece, presenta i livelli più elevati 

rispetto a tutti gli altri per quanto riguarda le concentrazioni di Fe (Figura 25). Inoltre, questo 

nido risulta avere differenze statisticamente significative anche nelle concentrazioni totali dei 

metalli rispetto a tutti gli altri nidi (Figura 32).  

In Tabella 18 sono rappresentati i valori medi ± d.s. delle concentrazioni dei metalli espresse in 

mg/kg.  

 

Tabella 18 – Valori medi ± d.s. delle concentrazioni dei metalli (mg/kg) 

Ai fini dell’elaborazione statistica, dalla Tabella 11 e 12 siamo andati a considerare:  

• il numero totale delle uova deposte;  

• il numero delle uova non schiuse;  

• il numero delle uova danneggiate; 

• la percentuale di successo di schiusa. 

Mediante il test di Product-Moment and Partial Correlations si è andati a valutare la 

correlazione tra le concentrazioni dei singoli metalli nelle uova e i parametri sopra citati.   

La prima cosa da evidenziare è che la percentuale di successo di schiusa non correla con la 

concentrazione dei metalli, ma correlazioni negative statisticamente significative si osservano 

tra il numero totale di uova deposte e le concentrazioni di Cd (p=0,003), Cr (p=0,0016) e Pb 

(p=0,000). Correlazioni positive statisticamente significative sono, invece, verificate tra il 

numero di uova danneggiate e le concentrazioni di Hg (p=0,000) e Pb (p=0,031). Ciò significa 

che maggiore è la concentrazione di Cd, Cr, Hg e Pb, maggiore è la probabilità di avere un 

ridotto successo di deposizione e un incremento nel numero di uova danneggiate e, 
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conseguentemente, possiamo avere un maggiore impatto sul successo riproduttivo degli 

individui e delle popolazioni. 

Guardando il dettaglio per la matrice AT, abbiamo una correlazione negativa tra la percentuale 

di successo di schiusa e la concentrazione di Pb (p=0,022). Inoltre, il numero totale di uova 

deposte correla negativamente con Cd (p=0,041), Ni (p=0,018) e Pb (p=0,044) e positivamente 

con Fe (p=0,034). Infine, il numero totale di uova deposte correla negativamente con il carico 

totale di metalli (p=0,043).  

Guardando il dettaglio per la matrice G, invece, abbiamo una correlazione negativa tra il 

numero totale di uova deposte e le concentrazioni di Cd (p=0,005), Cr (p=0,018) e Pb (p=0,001) 

e si confermano le correlazioni positive tra le concentrazioni di Hg (p=0,000) e Pb (p=0,031) e 

il numero di uova danneggiate.  

Non è stato possibile valutare le correlazioni per le matrici A e T a causa della ridotta numerosità 

dei campioni disponibili, come illustrato in Tabella 15.  

Mediante il test di Duncan abbiamo poi verificato che non esiste una differenza tra la 

percentuale di successo di schiusa e il totale assoluto dei metalli. Questo accade anche per il 

totale assoluto dei metalli e il numero di uova danneggiate, il totale assoluto dei metalli e il 

numero totale di uova deposte e il totale assoluto dei metalli e il numero di uova non schiuse. 
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MICROPLASTICHE  

Le foto acquisite al microscopio a fluorescenza sono state analizzate per verificare la presenza 

di microplastiche: il numero di particelle (P) e il numero di fibre (F) presenti nella porzione di 

filtro analizzata sono riportati in Tabella 19.  

 

Tabella 19 – Dati relativi alla presenza di microplastiche, suddivise in particelle e fibre, nella porzione di filtro 

analizzata  

I dati riportati in Tabella 19 sono stati successivamente corretti per la percentuale di filtro per 

ottenere la quantità totale di microplastiche presenti nei 50 g di campione analizzato per ogni 

nido (Tabella 20).  

 

Tabella 20 – Numero di particelle e fibre di microplastica presenti in 50 g di campione di sabbia 

L’analisi delle immagini mediante il programma ImageJ ha reso possibile calcolare l’area 

(mm2), il perimetro (mm) e la lunghezza massima (mm) delle particelle di microplastica e la 

lunghezza massima (mm) delle fibre di microplastica (Tabella dalla 21 alla 23).  
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Tabella 21 – Dati relativi ai valori medi ± d.s. dell’area delle microplastiche nella porzione di filtro analizzata   

 

Tabella 22 – Dati relativi ai valori medi ± d.s. del perimetro delle microplastiche nella porzione di filtro 

analizzata   

 

Tabella 23 – Dati relativi ai valori medi ± d.s. della lunghezza massima delle microplastiche nella porzione di 

filtro analizzata   
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Grazie l’analisi statistica, effettuata tramite il Product-Moment and Partial Correlations, 

possiamo affermare che:  

• non abbiamo correlazioni statisticamente significative tra la presenza di particelle e fibre 

di microplastica e la percentuale di successo di schiusa dei nidi;  

• non abbiamo correlazioni statisticamente significative tra la presenza delle sole particelle 

di microplastica e la percentuale di successo di schiusa dei nidi;  

• non abbiamo correlazioni statisticamente significative tra la presenza delle sole fibre di 

microplastica e la percentuale di successo di schiusa dei nidi.  

Anche graficamente (Figura 33), è evidente come non ci sia una correlazione tra il numero 

totale di microplastiche e la percentuale di successo di schiusa: esempio lampante di ciò è 

rappresentato dal fatto che il nido 202103tN153CZ, ovvero il nido che presenta il minor numero 

di microplastiche, è anche quello ad avere la percentuale di successo di schiusa minore.  

 

Figura 33 – Numero di particelle e fibre di microplastiche in relazione alla percentuale di successo di schiusa 

presenti in ogni nido preso in analisi 
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Di seguito alcuni degli esempi più rappresentativi delle immagini acquisite al microscopio a 

fluorescenza (Figura 34 alla 40).  

 

  

Figura 34 – Particelle e fibre di microplastiche presenti nel nido 202103tN153CZ, colorate con NR e osservate al 

microscopio a fluorescenza 
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Figura 35 – Particelle e fibre di microplastiche presenti nel nido 202103tN153CZ, colorate con NR e osservate al 

microscopio a fluorescenza  



 
54 

 

 

  

Figura 36 – Particelle e fibre di microplastiche presenti nel nido 202103tN153CZ, colorate con NR e osservate al 

microscopio a fluorescenza  
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Figura 37 – Particelle e fibre di microplastiche presenti nel nido 202120tN156, colorate con NR e osservate al 

microscopio a fluorescenza  
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Figura 38 – Particelle e fibre di microplastiche presenti nel nido 202129tN157, colorate con NR e osservate al 

microscopio a fluorescenza  
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Figura 39 – Particelle e fibre di microplastiche presenti nel nido 202151N154, colorate con NR e osservate al 

microscopio a fluorescenza  
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Figura 40 – Particelle e fibre di microplastiche presenti nel nido 202151N154Z, colorate con NR e osservate al 

microscopio a fluorescenza  
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CONCLUSIONE  

I contaminanti, tra cui rientrano metalli pesanti e microplastiche, possono essere considerati 

fattori in grado di influire sulle condizioni ambientali locali e, conseguentemente, possono 

andare ad alterare e modellare le dinamiche di popolazione, influenzando ad esempio la 

sopravvivenza e il successo riproduttivo degli individui. In questo lavoro di tesi ci si è 

concentrati sui potenziali impatti di questi fattori sul successo di schiusa delle uova e 

sull'ambiente di nidificazione delle tartarughe marine.  

Per quanto riguarda la contaminazione da metalli pesanti, possiamo sostenere che, in generale, 

nell’area presa in analisi, ovvero la costa ionica della provincia di Catanzaro, non sono emerse 

correlazioni dirette tra le concentrazioni di metalli, riscontrate mediante l’analisi all’ICP-OES, 

e la percentuale di successo di schiusa, calcolata come percentuale del rapporto tra il numero di 

uova schiuse recuperate al termine delle operazioni di ispezione dei nidi e il numero totale di 

uova conteggiate durante le operazioni di traslocazione o al termine delle operazioni di digging. 

Tuttavia, abbiamo evidenziato che in alcuni casi e per alcuni metalli è possibile osservare 

un’influenza diretta sulla deposizione in quanto questi inquinanti possono andare ad alterare 

negativamente il numero di uova che vengono deposte e a interferire positivamente sul numero 

di uova non schiuse e sul numero di uova trovate danneggiate all’interno della camera di 

incubazione dei nidi. Futuri studi sulla contaminazione da metalli possono interessare 

l’indagine di livelli soglia di concentrazione oltre i quali lo sviluppo embrionale viene 

compromesso o completamente bloccato, lo studio specifico sugli impatti dei metalli sullo 

sviluppo embrionale stesso e l’incremento delle conoscenze relative al trasferimento di questi 

contaminanti dalla madre all’embrione. 

In riferimento, invece, alla contaminazione da microplastiche bisogna tener conto che il 

presente studio ha valutato solo la presenza di tali materiali nei campioni di sabbia prelevati 

all’interno della camera di incubazione delle uova durante le procedure di digging. Infatti, la 

quantificazione di particelle e fibre direttamente adese ai gusci è stata effettuata mediante 

l’utilizzo delle unità SMI e della soluzione di ZnCl2 con le stesse modalità per le sabbie, ma i 

risultati ottenuti non sono stati soddisfacenti. Si consiglia a questo scopo di seguire la metodica 

che prevede la digestione dei campioni biologici con 10% di idrossido di potassio (KOH) a 

60°C per 24h, seguita dall’estrazione con acqua a 100°C e acetone e, infine, dalla colorazione 

con NR, come riportato nello studio di Prata et al. (2021).  



 
60 

 

I risultati ottenuti sul sedimento ci permettono quindi di affermare che le microplastiche non 

sembrerebbero avere impatti negativi sul successo di schiusa dei nidi presi in analisi. 

Nonostante ciò, numerosi studi presenti in letteratura hanno esaminato l’impatto delle 

microplastiche sulle condizioni ambientali della camera di incubazione delle uova. Ricerche 

future possono quindi coinvolgere la valutazione delle correlazioni tra i parametri ambientali 

delle camere di incubazione delle uova, quali ad esempio temperatura e umidità, il successo di 

schiusa dei nidi e la presenza di microplastiche. Inoltre, è possibile approfondire anche i 

potenziali impatti diretti delle microplastiche e degli additivi sui livelli ormonali, e di 

conseguenza sullo sviluppo embrionale, ed effettuare osservazioni mediante stereomicroscopio 

al fine di descrivere forma e colore delle particelle e delle fibre. Queste informazioni 

permetterebbero ad esempio di risalire alla tipologia di plastica, e quindi alla tipologia di 

oggetto, da cui le microplastiche derivano.  

Le possibili misure di gestione di queste problematiche sono ancora oggi difficili da mettere in 

atto, ma per prevenire e ridurre l'ingresso di metalli pesanti e microplastiche in ambiente è 

necessario innanzitutto identificare le fonti di produzione e di immissione in ambiente e, 

successivamente, regolamentarle attraverso l’adozione di leggi, restrizioni e regolamenti e 

mediante controlli serrati da parte di enti e figure professionali competenti e preposte. Creare 

consapevolezza pubblica attraverso l'istruzione, soprattutto per quanto riguarda la problematica 

delle microplastiche, mettere in atto strategie di mitigazione efficaci, quali la tempestiva 

rimozione dalle spiagge dei detriti di plastica più grandi prima che questi siano degradati e 

frammentati, e finanziare tecnologie e progetti che limitino gli scarichi in ambiente di 

inquinanti, soprattutto per quanto riguarda la problematica dei metalli pesanti, sono i passi 

successivi per sperare in un mondo migliore e per spergiurare una nuova estinzione di massa 

delle specie.  
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