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OBIETTIVI

Questa tesi si propone lo scopo di valutare il risc

ai metalli bivalenti presenti nel sedimenti della P
attraverso tre approcci. Questo ambiente costiero e
diversi vincoli normativi, visto il suo inquadramen

SIC e ZPS, e soggetto a diverse sorgenti di disturb
piti intense negli anni ‘50-70.

Il primo approccio riguarda la determinazione della
biodisponibile dei metalli presenti nei sedimenti d

Baiona nei confronti del biota acquatico, che € sta
determinando i soffun acidi volatli (AVS) e i met
estraibili simultaneamente (SEM) (Herbert, 1993).

Alcuni studi hanno mostrato come il rapporto tra qu
parametri (SEM/AVS) esprime la biodisponibiita dei
bivalenti e quindi la loro tossicita nei confronti
residente nei sedimenti; infatt, e stato speriment
verificato che se il rapporto tra SEM e AVS €& minor
mortalita degli organismi oggetti di studio € minor
mentre se tale rapporto eccede il valore di uno, la
sale rapidamente a piui del 40% (Gerald et al., 1991

Il secondo approccio adottato in questo lavoro di t

In considerazione il contenuto pseudo totale degli
bivalenti e il loro confronto con i valon tipici d
naturale del Mar Adratico e con i valori guida di
interazionale (Threshold Effect Level, TEL e Proba
Level, PEL), al fine di valutare lo stato di qualit
sedimenti della zona di indagine, e di effettuare u

per individuare eventuali situazioni di rischio per
bentonici.

La maggior parte degli studi pubblicati propone la

del contenuto totale dei metalli presenti nei sedim

di valutare il rischio che si presentino effetti ne
confronti del biota acquatico, senza considerare il
guesti metalli possono essere legati alla matrice s
sedimento, quindi essere sostanzialmente
biodisponibili.
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Il terzo approccio ha preso in considerazione [inf luenza del

gradiente naturale terra-mare tipico delle zone di transizione, e
del gradiente antropico legato alla vichanza dell area
industriale alla Pialassa Baiona, sulla distribuzio ne spaziale

dei metalli oggetto di questo studio.



1. INTRODUZIONE
1.1 Le lagune costiere

Sono corpi idrici salmastri o marini separati dal m
barriera di isole, scogliere o banchi di sabbia e ¢
ameno ad intermittenza, con il mare aperto da uno
insenature di marea (Phleger, 1969; Colombo, 1977,
Wolflin, 2004). Le barriere possono quindi essere p
chiuse, a seconda dellentita del tratto di terra e
impedisce lo scambio tra il bacino e il mare. Solit
originano nelle coste pianeggianti € sono molto pit
larghe. Le lagune costiere occupano circa il 13% de
costiere in tutto il mondo di cui il 53 % in Europ
present in tutti i continenti ranne che in Antart

1). Nella regione Mediterranea sono state studiate d

vista idrologico ed ecologico piu di 50 lagune; sol
risutano presentt piu  di 40 lagune utlizzate
lacquacoltura, mentre 26 lagune costiere sono stat

studio in ltalia (Sabetta et al., 2007).
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Le lagune costiere sono un eccezionale patrimonio e
ricreativo e di alto valore economico. Esse formnisc

diversi (sedimenti, zone umide, vegetazione acquati
fungono da rnfugio e fomiscono alimentazione a num
organismi marini e terresti. A parte il loro valor
lattivita di pesca, sono utiizzate dagli esseri u
lacquacoltura (attivita che condiziona notevolment

delle acque nelle lagune), per i trasporti costieri

naturale capacita bio-depurativa delle acque.

1.1.1 Fattori di stress

La dimensione e la configurazione delle insenature
sviluppo di bacini confinanti, la quantita di input
dolce, la profondita dellacqua e le condizioni del
fattori che possono influire notevolmente sui proce
chimici che si verificano allinterno del corpo lag

1998). Sono habitat molto  sensibili  alle
metereologiche, in particolar modo alla temperatura
guanto sono caratterizzate da una bassa profondita
Le lagune costiere sono estremamente sensibili  anch
attivita umane e sono tra gli ecosistemi piu fortem
influenzati della Terra. Tra | fattori antropici, |

variazioni possono essere indotte dalla costruzione

dalla bonifica delle terre, dal dragaggio dei canal

reflul industriali e civili. Inoltre, la rapida cre

popolazione e il forte ed eccessivo sviluppo delle
costituiscono un ulteriore fattore di stress (Vitou

1997). La crescita demografica intensificatasi nell
costiere e lo sviluppo di nuove infrastrutture ha a

guantita in ingresso di fonti non puntuali di inqui

acque lagunari. Problemi inerenti all'alterazione d

delle acque sono riconducibili allo sviluppo dello

costiero (ovwero dalla modifica delluso del suolo,
copertura), da fonti puntuali di immissione di inqu
deposizione atmosferica, fuoriuscite di petrolio, e

serbatoio igienico-sanitario delle barche e dragagg

etal., 2009).
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| fattori di stress di origine antropica sono disti

che degradano lhabitat, queli che compromettono |
delle acque e quelli che alterano le comunita bioti

che degradano gli habitat sono fattori prettamente
fisica (dragaggio, modifica della costa, bonifica d
umide). La qualita delle acque e invece alterata da
prevalentemente chimici e biologici (arricchimento

carico di carbonio organico, agenti patogeni, metal

fattori di stress biotici comprendono invece Vvariaz

significative delle componenti biologiche causate d
umane (pesca eccessiva, introduzione di specie inva

Per quanto conceme i fattori di stress di tipo nat

gia stato accennato, le lagune sono molto sensibil

cambiamenti climatici, alle variazioni del livello

siccita e agli eventi meteorologici estremi. Questi
aumentano l'erosione costiera, determinando inondaz
di zone umide. Risposte ecologiche a questi fattori
riguardano alterazioni sullabbondanza, la distribu
diversita delle popolazioni animali e vegetali. Le
biotiche lagunari sono percio specie che si devono
forte stress naturale associato alla forte variabil
condizioni fisico-chimiche, dei flussi stagionali e
temperatura, della salinita, degli input di materia
della torbidita, dellafflusso di acqua dolce e dal

di ghiaccio invernale.

| sedimenti possono accumularsi grazie ai fiumi che
larea, ad alti habitat che si affacciano sul baci
processi intemi (produzione di carbonio organico,

chimica, erosione e risospensione dei sedimenti piu
Inoltre sono trasportati nei sistemi lagunari dal m

gli episodi di alta marea.

La maggior parte dei nutrienti presenti nelle lagun
flumi; possono inoltre essere rilasciati dal sedime
acque sowvrastanti per mediazione batterica, risospe
acque interstiziali, detriti organici e particolato
(Thomton et al., 1995).
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Le fioriture ftoplanctoniche lagunari sono dominat e da specie

algali che hanno generalmente una dimensione inferi ore ai 3 um.
Come tutte le fioriture algali € necessario che dis pongano di una
fonte di nutrienti per sostenere la biomassa che vi ene prodotta.

La composizione dei nutrienti allintemo delle lag une costiere e
differente da quella caratteristica dei fiumi che n e dominano il
sistema (  Figura 2 ). Generalmente i sistemi lagunar hanno basse

concentrazioni di NO 3 che invece sono maggiormente present

negli estuari dei fiumi; allo stesso tempo accumula no invece una
maggior concentrazione di NH 4 (Boyer et al., 1999; Glibert et

al., 2007.)

River-dominated
estuary

()

(b}

Fgura2  Sintesi schematica della differenzatrale lagune ¢ ostiere ed estuari, in base alla

sorgente dei nutrient, flussi e fioriture algali. Negli estuari (a), la maggior quantta di

nutrienti derva da input fluviali. L'azoto & preva lentemente presente come NO 3 . Le principali
fonti di nutrient sono le acque refiue della popol azione e ke attivita agricole e o animali. Le

specdie maggiormente presenti sono le diatomee. Nell e lagune costiere (b), le principali fonti di

nutrienti provengono da sorgenti non puntuali che p assono includere il deflusso delle acque

derivanti dalle operazioni agricole e lingresso di liquami non trattati. L'azoto € maggiommente
presente comeNH ;" e urea. Ilfitoplancton & costituito da cellule mo lto piccole (Glibert et al.,
2010).
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1.1.2 L'eutrofizzazione

L'eutrofizzazione € un processo che comporta un aum
dellapporto di nutrienti inorganici allecosistema

favorisce lo sviluppo dei vegetali e quindi la prod
primaria di biomassa. Olire allapporto di nutrient

alterazioni della torbidita dellacqua (penetrazion

necessaria per la fotosintesi) e i cambiamenti nell

idrauliche che comportano una modifica al tempo di

acque, sono fattori che promuovono dei cambiament
composizione delle comunita vegetali dominanti. Un
sequenza nella variazione dei gruppi pitl importanti

stato studiato da Harlin (1995); la sequenza con la
succedono guesti cambiamenti sembra avvenire in man

ma con improwisi cambiamenti circa la vegetazione
(Duarte, 1995). Il consumo di ossigeno derivante da
decomposizione del materiale organico pud indurre p
anossia che insieme alla produzione di sostanze tos

solfuro di idrogeno derivante dalle condizioni anae
comporta effetti negativi sugli organismi bentonici

sul fondale.

In relazione ai flussi di carbonio organico, gli am
lagunari possono essere distinti in: oligotrofici (

di carbonio organico, <100g C m
e ipereutrofici (elevato flusso di carbonio organic

nmt anno™). In base allo stato di eutrofizzazione caratteriz
una laguna, awemo differenti tipi di vegetazione e
present ( Figura3 ).

Lo stato oligotrofico inibisce la crescita del fito
comportando un'elevata trasparenza dellacqua stess
solare puo percio raggiungere faciimente il fondale

un fattore limitante per la crescita della vegetazi
favorendo lo sviluppo di fanerogame acquatiche (es.

spp.).
Lo stato mesotrofico ha una concentrazione di nutri
permettere la crescita delle macroalghe nitrofile (

ed Qacilaria spp.),insieme al fitoplancton. L'acqua mantiene
ancora un'elevata trasparenza.
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Nello stato eutrofico lelevata concentrazione in n utrient

comporta un'elevata presenza di fitoplancton o di m acroalghe
bentopleustofite flottanti (es.: U va spp.). La maggior presenza

di biomassa e di fitoplancton derivante dallalta g uantita di
nutrienti, determinano una minor trasparenza delle acque che puo
limitare la penetrazione della luce fino sul fondo della laguna
(Nixon e Pilson, 1983) impedendo cosi la crescita d | vegetazione
bentonica. Questo stato diviene ipereutrofico quand 0 la quantita

di ftoplancton o macroalghe flottanti € talmente e levata da
impedire lingresso della luce solare nei strati so ttostant,

inibendo cosi la crescita delle macroalghe.

L Seagrass Macroalgae

Epiphytes ,-~ i
e i # 3 [
W iR ‘\_.. * !
2 Bottom Light Intensity /
[
. - .,___.:-_,:f S 1— Al
Nutrient load
Figura3  Laprimafigura rappresenta un esempio del possibi le cambiamento nellecosistema
lagunare in relazione al carico di nutrienti: nello stato oligotrofico, la vegetazione acquatica
€ dominata da alghe e pesci. Per un carico medio di nutrienti (mesotrofico), le macroalghe
competono con le alghe e si hanno piccole crescite difitoplancton. Ad alte quantita di
nutrient, la specie dominante € il fitoplancton ch e domina la colonna d'acqua. In questo caso,
la luce & fortemente bloccata diventando un fattore limitante per le microalghe e per lafauna
bentonica. La seconda figura mostra invece fevoluz ione circa [abbondanza della vegetazione
acquatica sommersa, epiteti e del fitoplancton, in relazione al carico di nutrienti e alla
quantita di luce che penetra nel fondale (Gamito et al., 2005).
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1.2 Inquadramento dell'area di studio: la Pialassa Baiona
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Fgura4  PialassaBaiona.

La Pialassa Baiona ( Figura4 ) e un sistema lagunare, allinterno

del comune di Ravenna, formatosi naturalmente in te mpi passati
(circa 4 secoli fa) e modificato nel tempo da una s ere di
interventi  idraulici  attuati  sul temitorio  circost ante
(Miserocchi et al., 1990). Nel passato occupava una superficie di

circa 1360 ettari; attualmente € unarea di 1100 et tar. Tale
sistema lagunare € connesso al sistema portuale di Ravenna

attraverso il canale Candiano.

I termine Pialassa deriva probabimente dal caratt eristico
sistema dinamico influenzato dai livelli di marea, tipico delle
lagune.

La sua formazione € stata resa possibile dalla form azione di
nuovi cordoni dunosi che hanno isolato un braccio d I mare in
maniera progressiva. Nel XlI secolo lattuale siste ma delle
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Pialasse (Baiona e Piomboni) non esisteva: al suo p osto vi era
un'ampia insenatura marina, delimitata dalla Pineta di S. Vitale
(Ascani et al., 2003; Gabbianelli et al., 2003).

Attualmente la Baiona € delimitata a Nord dal fiume Lamone, ad
Ovest dalla Pineta di S. Vitale, ad Est dalla Pinet a di Marina
Romea e a Sud comunica con il mare grazie al canale Candiano.

La laguna € costituita da una serie di aree sommers e, dette
chiari, con profondita media inferiore al metro, co legati tra
loro da una serie di canali artificiali che comunic ano con |l
mare attraverso il Candiano (Martinelli et al., 200 3).

Il sistema ha subito un forte deterioramento a part ire dagli anni

50 per la dminuzione dellimmissione di acqua dol ce,
conseguente allinalveamento del fume Lamone e all 0 sviluppo
industriale della citta, nonché levolversi dellag ricoltura
locale che ha determinato un incremento del carico deqli

inquinanti immessi nella zona.

Attualmente, le attivita produttive che gravitano d Irettamente
sulla Pialassa sono:

* Depositi petroliferi costieri (PIR, PETRA);

» Produzione petrolifera (Alma Petroli SpA);

* Produzione oli vegetali (Eridania SpA);

* Industrie di lavorazione dei metalli (Marcegaglia);
Produzioni chimiche (Degussa SpA, Endura SpA);
* Produzioni di energia (Enel, Enipower SpA);

» Cementifici (cementificio Barbetti).

L'area in esame presenta attualmente diverse proble matiche di
carattere ambientale dovute dalla presenza di proce Sssi eutrofici

e dallaccumulo di metalli pesanti, soprattutto mer curio (Hg)(Ui,
1970; Anconelli et al., 1980). Nel dettaglio, dal 1 957 al 1976,
ingenti quantita di Hg sono state scaricate da uni ndustria
petrolchimica nel canale di Via Cupa, che confiuisc e nelle Valli
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Ravennati. Tale impianto, basato sulla
dellacetaldeide, utilizzava come catalizzatore |l

produzione

solfato di

mercurico (Hg ™) che durante la reazione si trasformava in

mercurio metallico (Hg
impianto di demercurizzazione (in ottemperanza dell

delle acque di scarico che ha determinato un abbass
concentrazioni di Hg immesso. Alti valori di concen
furono ritrovati anche per gli altri metalli pesant

il Cu e Pb (Miserocchi et al., 1990). Precedenti an
Pialassa Baiona hanno rilevato la presenza di altri
inquinanti, quali gli idrocarburi policiclici aroma

(Fabbri et al., 2003).

1.3 Vincoli normativi

I qguadro normativo presenta una notevole complessi
dalla pluralita di sistemi di tutela vigenti nel te
stesso, i quali devono essere coerenti e coordinati
(Garzia G., 2003; Vistoli A., 2003).

Da un punto di vista generale, il punto di riferime

e costituito dal Piano Territoriale Paesistico Regi
che costituisce parte tematica del Piano Territonia
(PTR); il suo scopo € imporre delle regole e degli

la conservazione delle diverse tipologie di beni di
paesistico esistenti a livello regionale.

Il PTPR della regione Emilia Romagna ha trovato att
Piano Temitoriale di Coordinamento Provinciale del
di Ravenna (PTCP) che include la Baiona nellambito
tutela naturalistica di pianura e collina.

In relazione a questa, sono state stabilite delle p
vincolanti e delle direttive; le prime indicano le
attivita consentite nel sito e prevedono il divieto
attivita che possano danneggiare lo stesso.

La Baiona € poi inclusa allinterno del vigente Pia
Generale a livello urbanistico e paesistico che inc
nellambito delle zone L (di tutela e vincolo); in
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vietata ogni opera che, anche indirettamente, modif
maniera degenerativa la qualita ecologica e le cara
vegetazionali e faunistiche dellambiente. La Baion
precisamente nelle L3 (zone umide: pialasse, valli,

le quali si devono salvaguardare gli equilibri idro

Questo comporta il divieto di costruzione di opere
urbanizzazione, di bonifiche, di reinterro, di scav

canali e realizzazione di nuove arginature.

La Pialassa Baiona € inclusa allinterno del piano

di stazione “Pineta di San Vitale e pialasse di Rav
Parco del Delta del Po che la inquadra come una zon
parco, salvaguardia ambientale); e inoltre stata in

zone umide dimportanza intemazionale secondo quan
dalla convezione Ramsar.

Il sito & ulteriormente tutelato in quanto rientra
protezione speciale (ZPS. Direttiva 79/409/CEE) e t
interesse comunitario (SIC. Direttiva 92/43/CEE). T
sono state recepite con il d.m. 3 aprile 2000.

Inoltre, I Decreto Legislativo 152/99 impone dei |
rispettare circa le concentrazioni degli inquinant

di mare, di laguna e dolci. Tale decreto definisce
alcuni inquinant, tra i quali anche alcuni metall
oggetto di questo studio, come il Ni, il Cd e il Pb
Decreto definisce inoltre le modalita di monitoragg

e la valutazione del loro stato ecologico. Secondo

la Pialassa Baiona € inolire stata classificata com
sensibile”; questo comporta ulteriort misure di con

Il Decreto Legislativo 372/1999 ha comportato l'att

Diretiva 96/61/CE relativa alla prevenzione e ndu
integrate  dellinquinamento. Tale Decreto  disciplin
prevenzione e la riduzione dellinquinamento proven
attivita quali quelle energetiche (impianti di comb
rafinere di petrolio e di gas, cokerie ed impiant
gassificazione e liquefazione del carbone), impian

per la ricerca e lo sviuppo di nuovi prodotti, att
produzione e trasformazione dei metalli, industria

minerali, industrie chimiche, gestione dei rifiuti...
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misure intese ad evitare o a ridurre le emissioni d elle suddette
attivita nellaria, nellacqua e nel suolo.

La Pialassa Baiona € inoltre interessata da attivit a come la
pesca e la caccia. E infati consentita una certa attivita

venatoria che deve coesistere con le esigenze della salvaguardia
ambientale previste per questo habitat. Ai cittadin I del comune
di Ravenna e riconosciuto il diritto di uso civico di pesca
nellambito del temtorio comunale ed in particola re nella
Pialassa Baiona; per poter accedere a tale diritto e pero
necessario iscriversi in un apposito ‘“registro degl I avent
diritto” cosi come specificato nel regolamento vige nte ed essere
percio muniti delle licenze e delle autorizzazioni alla pesca
previste dalla normativa vigente. La pesca puo perc i0 essere
esercitata nel modi e nei periodi previsti dalla le gge, inoltre
puo essere temporaneamente sospesa o limitata per m otivi igienico
sanitari, di tutela ambientale o per consentire ope re ed
interventi specifici. Esistono dei limiti nei confr onti di molte
specie, sia per quanto conceme i periodi di cattur a, |
guantitativi giornalieri e stagionali e la taglia m inima di molte

specie ittiche (R.R. n. 29/1993).
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2.1 SEDIMENTI

2.1 Caratteristiche dei sedimenti

| sedimenti sono una componente importante degli ec osistemi
acquatici; in essi possono accumularsi le sostanze tossiche
attraverso complessi meccanismi di assorbimento chi mico-fisico
dipendenti dalla natura del sedimento stesso e dall e proprieta
delle sostanze adsorbite. L'analisi dei sedimenti a ivello
ecotossicologico € iniziata nei primi anni '80. Alc uni studi
evidenziarono come numerose aree costiere, fiumi e laghi erano
caratterizzati dalla presenza di alte concentrazion i di
contaminanti nei sedimenti (Alden et al., 1982; Cha pman et al.,
1987). | sedimenti contaminati possono quindi recar e danni al
biota acquatico in quanto fungono da deposito delle sostanze
organiche persisteni e del metalli; gli organismi (in
particolare quelli bentonici) sono spesso a contatt o con i
sedimenti e percio continuamente esposti ad una cer ta quantita di
contaminant. Tale esposizione induce effetti tossi ci sugl
stessi (Landis et al., 1994; Di Toro et al., 1990).
| tipi di contaminanti che vengono rinvenuti nei se dimenti sono i
metalli pesanti, dli Endocrine D srupting Chemcals (EDC) che
comprendono farmaci (fitoestrogeni), pesticidi (org ani fosforici,
carbammati), plastificanti (ftalati) e sostanze di origine
industriale (come i fenoli, 1 ntardanti di fiamma, metalli
pesanti, diossine), composti organici persistenti ( POP), bifenili
policlorurati (PCB), e gli idrocarburi policiclici aromatici
(IPA).

2.1.1 I metalli: speciazione e biodisponibilita
Varie definizioni sono state date per il termine “m etalli
pesanti”. in chimica si definiscono con questo term ine quegli
elementi chimici che hanno una densita superiore ai 5gem 2, in
relazione ad un elevato peso atomico; caratterizzat | da diversi
stai di ossidazione, bassa solubiita nelle forme idrate,
tendenza a formare complessi e a legarsi con i solf uri per
formare i relativi solfuri metallici; in ecotossico logia il
termine viene utlizzato per indicare quegli elemen i ad alto
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peso atomico che possono provocare, anche a basse ¢
effetti negativi sugli organismi acquatici.

| metalli sono distinguibili in tre classi: quelli

alcuna relazione con i processi fisiologici (come |
largento), quell che hanno un comportamento simil
elemento indispensabile per l'organismo (come lo st
possono sostituirsi ad altri elementi come il calci

che svolgono un importante ruolo fisiologico (come

il ferro, lo zinco, ecc.).

In generale i metalli vengono eliminati attraverso
processi fisiologici, ma oltre una certa sogllia, I

€ piu in grado di controllare tali meccanismi di es
consegue la possibiita di bioaccumulo dei metalli
organismi esposti (Vinodhini, 2008).

| metalli pesanti sono considerati tra i principali

inorganici a causa della loro ampia diffusione e to
Vengono normalmente rilasciati nella biosfera dai v

rocce e dalle attivita umane (estrazione di mineral

di combustibili fossili e dallo scarico di effluent

depurazione). I livello di contaminazione €& global
concentrazioni di metalli pesanti sono state ritrov

(Bronwyn et al., 2007) come in qualsiasi altra part

Considerato che possono essere adsorbii sul sedime
accumulati dagli organismi bentonici a livelli toss
biodisponibilita e la conseguente tossicita dei met
diventate oggetto di studio in associazione al sedi

Swartz, 1988; Berry et al., 1996). Questi studi han

che la concentrazione dei metalli totali nel sedime
preditiiva della biodisponibilita e tossicita dei m

stesso che e invece relazionata alla concentrazione

pesanti disciolti nelle acque interstiziali, le qua

loro volta dalle concentrazioni dei solfuri labili

| livelli di fondo naturale dei metalli differiscon

della geologia dellarea dinteresse. In assenza di
antropiche, i metall in tracce presenti nel sedime
principalmente associati a minerali silicatici e pr
bassa mobilita)), mentre se di origine antropica, la
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€ maggiore e si trovano associati ad altre componen
carbonati, ossidi, idrossidi e solfuri (De Andrade
2010).

La forma in cui sono presenti i metalli allinterno

acquatico dipende dalle caratteristiche dellambien

particolar modo dalla composizione chimica dellacq
influenza la speciazione dei metalli in relazione a

pH. La durezza, il contenuto organico, la concentra
cloruri e di ossigeno ne influenzano la biodisponib

il loro bioaccumulo nei tessuti degli organismi acq

Possono presentarsi in forma ionica (ovwero disciol
complessi organici ed inorganici, oppure al partico
ed inorganico.

Diversamente dagli inquinanti organici, quell meta
pOSsono essere degradati ma subiscono delle trasfor
comportano il passaggio di stato da uno stato di os
alaltro, e di conseguenza, da una forma allaltra
trasformazione influisce sulla loro mobilita e disp

L'immobilizzazione (fenomeno che impedisce lo spost
metallo da un comparto all'altro) puo avvenire per
scambio ionico, complessazione e precipitazione.

Il maggior problema che si riscontra nella determin

loro tossicita negli ambienti acquatici consiste ne
variazione della loro biodisponibilita; questa non
proporzionale alla loro concentrazione ma € influen
fattori. Tra questi ci sono fattori chimici, fisici

| fattori fisici e chimici che influiscono sulla bi

Includono i processi di. complessazione da parte di
complessanti organici ed inorganici, adsorbimento s
particolato, precipitazione e formazione di legami

insolublle. Tra | fattori biologici si  evidenziano
competizione tra i metali e gli elementi essenzial
organismi e i canali di assorbimento degli ioni neg
(Campbell, 1995). Quindi, la concentrazione dei met
sedimenti non €& rappresentativa della loro biodispo
tossicita nei confronti degli organismi acquatici;
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dello zolfo giocano un ruolo chiave nel controllo d
partizione di alcuni metalli bivalenti nel sediment

al, 1990). Limportanza dei soffuri nel controllo
concentrazione dei metali nelle acque interstizial
sedimenti € ben documentata (Morse e Comwell, 1987
Colley et al., 1985.).

La tossicita e influenzata dallesistenza di legami

il sedimento e il metallo; diversi tipi di sediment
mostrare tossicita diverse nonostante contengano la
guantta di metallo legata alla matrice. Le proprie
definiscono questo comportamento sono quelle che in
distribuzione di questi elementi tra la fase liquid
interstiziale) e la fase solida (sedimento).

| metalli pesanti considerati piti tossici sono il m
piombo e il cadmio. | loro effetti tossici sugl or
acquatici bentonici (come gli anfipodi, gli oligoch
insetti e gli echinodermi) sono stati evidenziati i

che hanno messo in relazione la quantita di soffuri
metalli bivalenti nei sedimenti mostrando una corre
due (Di Toro et al., 1990, 1992; Ankley et al., 199
metalli pesanti piu studiati sono il mercurio (Hg),
(Cr), lo zinco (Zn), il nichel (Ni), il piombo (Pb)

(Cd) e il rame (Cu) soprattutto per quello che rigu
effetti tossici e il bioaccumulo negli organismi ac
Toro, 1990).

Le metodiche in uso per la determinazione dei metal
sedimenti prevedono la digestione totale e pseudo t
sedimento mediante una mineralizzazione con acidi f

in un sistema chiuso, a microonde. Lefficienza di
legata alla miscela di acidi utilizzati per la mine

alla scelta del programma di digestione (durata e p
digestore a microonde), nonché alla composizione e

campione impiegato. Le miscele di digestione maggio
3, HF, HCIO , ed eventualmente H

utiizzate includono: HCl, HNO
L'acido nitrico a temperatura ambiente decompone la
organica, mentre alle alte temperature riesce a min
guasi completamente il campione di sedimento. L'aci
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e l'unico acido in grado di dissolvere i silicat, consentendo il

rilascio di tutti i metalli, inclusi quelli associa ticome A, Fe

e Li. Il perossido di idrogeno, in combinazione con lacido
nitrico, risulta molto efficace nella decomposizion e dela
materia organica.

Altre tecniche di estrazione prevedono [limpiego di altri
estraenti quali HCI diluito, acido acetico. Tra que ste tecniche
emerge l'estrazione sequenziale, che consiste nell impiego di una
serie di estraenti in step successivi al fine di de terminare la
frazione dei metalli legati agli ossidi di ferro e manganese, ai

solfuri e alla materia organica.

2.1.2 Introduzione ai composti dello zolfo

Lo zolfo e un elemento ampiamente diffuso e distrib uito su tutta

la superficie terrestre. E uno dei 10 elementi pitl abbondanti nei
materiali biologici ed & essenziale per la vita di tutti gli
organismi. Approssimativamente i 90% dello zolfo s | trova nei
fondali oceanici e nelle rocce sedimentarie; la mag gior parte
dello zolfo rimanente si trova invece sotto forma d | solfato
nelle acque oceaniche. In un contesto globale, solo una piccola
guantita di zolfo € presente nel suolo, nella mater ia vivente e
nellatmosfera. E caratterizzato da un ciclo contin uo che
comprende tutti i comparti sopra citati attraverso reazioni di
ossido-riduzione. A livello dei sedimenti, il ciclo € mostrato in
Figura 5 . Concettualmente, le principali caratteristiche de I
ciclo dello zolfo, sono le stesse per tutte le aree umide. E
coinvolto in molti processi biogeochimici tra i qua i la
riduzione del solfato, la formazione della pirite, il ciclo dei

metalli e il rasporto di energia.
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Fgura5  Ciclodello zolfo (Giordani et al., 2008)

Nelle zone umide e presente sia nella forma organic
tessuto vegetale microbico) che inorganica (pirite,
idrogeno solfuro, monosolfuro e solfato). Nella for
presente sia come estere che legato al carbonio (co
proteine e amminoacidi). Lo zolfo inorganico € sudd
categorie: zoffo inorganico ossidato (soffato, solf
tiosolfato), zolfo inorganico ridotto (zolfo elemen
solfuro) e composti dello zolfo gassosi (acido soff
anidride solforosa).

La forma di zolfo presente nel suolo e nei sediment
pH( Figura6 ).
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Figura 6  Effettodel pH sulla speciazione dello zolfo. Sipu
guella che poco interessa i sistemi acquatici (Redd
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Lo zolfo & presente nei suoli e nei sedimenti delle

Zzone umide in

molti stati ( Figura 7 ) di ossidazione compresitra +6 e -2 e puo
essere presente in forma gassosa, solubile o nella forma solida.
Lo stato di ossidazione piu comune nelle aree umide sono -2
(soffidrico), -2 (solfuro), O (zolfo elementare) e +6 (solfato).

Oxiclation States of Sulfur

Onclidation State Example Formula

+h Sulfate 503"

+5 Dithionate 5,02

+4 Sulfite 503

+4 Disulfite 5,08

+3 Dhithionite 8,08

+2 Thicsulfate 8,08

0 Sulfur (elemental ) 5

-2 Sulfide (H.5) g%

-2 Organic 5 (R-5H) g+
Figura7  Statidi ossidazione dello zoffo (Reddy e DelLaune, 2008).
In queste aree lo zolfo gioca un ruolo chiave, infa tti
costituisce un elemento essenziale per tutte le pia nte e per gl
organismi nei processi di sintesi cellulare. Batter I, clano
batteri, funghi, alghe eucariote e piante vascolari , assimilano
Il soffato e gl element dello zolfo dallambiente come
nutrienti. Questi composti vengono ridotti  allinte mo delle
cellule e trasformati in amminoacidi che contengono zolfo 0 in
alti composti organici anch’essi contenenti zotfo. La frazione
di zolfo totale associata ai composti organici nei sedimenti piti
recenti si aggira attomo al 10-20% (Kaplan et al., 1963) mentre
nel sedimenti meno recenti si ammva a percentuali molto
maggior; per esempio, percentuali pari a 90% di z offo sono
state ritrovate in sedimenti risalenti al Mesozoico (Mongenot et
al., 1996., Baudin et al., 1999).
Come risultato della riduzione del solfato mediata dai batteri e
della decomposizione del materiale organico, grandi quantita di
zolfo rndotto in forma gassosa vengono emessi in at mosfera
annualmente dalle aree umide. Le emissioni di zolf 0 in atmosfera

contribuiscono al fenomeno delle piogge acide.
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Le zone umide fungono da riserve per i nutrient, m

etalli e

sedimenti. Hanno un'elevata capacita di sequestrare carbonio
organico e con esso anche i composti dello zolfo le gati ad esso;
ecco perché grandi quantita di composti dello zolfo vengono
ritrovati nelle aree umide (Reddy e DeLaune, 2008).

2.2 Acid Volatile Sulfide (AVS)
Limmagazzinamento dello zolfo nel sedimento (ad es empio come
pirite) € una delle maggiori forme di sequestro del lo stesso dal
ciclo biogeochimico dello zolfo e comporta degli im patti nei
cicli del carbonio e dellossigeno ad esso legati. | solfuri
volatili che vengono prodotti dalla reazione suddet ta, sono detti
“Acid Volatile Sulfide” (AVS) e vengono prodotti da I materiali
sedimentari che rilasciano zolfo a contatto con un acido (come
HCI). 1l ciclo del carbonio, dellossigeno e dello zolfo sono
strettamente connessi tra loro; in particolar modo e la rimozione
dello zolfo dal sistema oceanico e atmosferico, non ché il suo
intrappolamento nei sedimenti, che controlla tale r elazione.
Molto del S % presente nel sedimento & prodotto dai processi di
rnduzione da parte dei procarioti. Usando dei batte ningrado di
ndure lo zolfo ( Desul fovibrio desul furicans) sono state
sintetizzate la piite, la marcasite, la greigite e la
mackinawite (Rickard, 1969); é risultato non esiste re differenza
tra 1 solfuri di ferro prodotti dai batteri e quell | originati
inorganicamente. In pratica i batteri hanno generat o il solfuro
di idrogeno necessario alla formazione dei minerali . Nelle
celule di questi batten sono state identficate d elle
particella di FeS (Jones et al, 1976) molto simili alle
nanoparticelle di mackinawite (Wolthers et al., 200 3).
La produzione biologica dei composti dello zolfo in clude compost

con S ¢ prodoti dai batteri sopra citati, ma anche di S
associato alla presenza di batteri sulfurei come

Thi opl oca spp. e Thi onar gari t a spp. Altre reazioni tra S
portano alla formazione di specie intermedie, detti

(Brouwer e Murphy, 1995).
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| solfun dervant dai sedimenti sono inolire prod

processi di diagenesi del carbonio organico partico
,0) con il solfato che funge da accettore

(rappresentato come CH
di elettroni:

2CH,0+ S0 « 2CO, +S> +2H,0

A seguito si avra la precipitazione del solfuro di
la reazione:

Fe*" +8% « FeS (Bemner, 1967)

La maggior parte dello zolfo presente nel sediment
nella forma di monosolfuro e bisolfuro di ferro (ch

la tipica. colorazione scura al sedimento anossico);

le forme piul reattive. | solfuri vengono solitament

in tre classi: la frazione piu labile (AVS) associa

di ferro e manganese (monosolfun) e che include la

la frazione piu resistente dei minerali sulfurei (n

con le estrazioni previste per gli AVS) come la pir
frazione del solfuni associata ai composti organici
costituiscono la materia organica del sedimento).

II' monosolfuro di ferro e in equilibrio con la fase
secondo l'ultima reazione citata.

Sono state individuate diverse metodiche per l'estr
solfuri della specie amorfa (Comwell e Morse, 1987
concentrazione tra 1 M e 6 M di HCI & sufficiente a
dissolvere completamente il solfuro di fermo amorfo
rlasciare quello proveniente dalla pirite.

Sorgenti di formazione per gli AVS possono essere |
definii come complessi multinucleari (caratterizza
metallo-metallo) che possono svilupparsi e diventar
nucleazione per la prima fase condensata. Nei clust

FeS, un numero indeterminato di molecole di FeS son
direttamente alle molecole di acqua, come osservato

di lago (Buffle et al., 1988). | cluster di FeS cos
un'importante frazione degli AVS in alcune acque na
sedimenti, includendo laghi (Davison, 1980; Davison
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1980; Luther et al., 2003), acque di fume (Rosan e tal., 2000),

zone umide (Luther et al., 2001a), sedimenti estuar ini (Rickard

et al, 1999), sedimenti marini (Luther et al., 199 8, 1999,
2001a) e zone idrotermali nei fondali oceanici (Lut her et al.,
2001b).

La stechiometria dei cluster varia in un range da F e.S,aFe 15Sk.

La Figura 8 mostraunesempio di cluster.

“ e O e©
H()  OF)  SEI  Fell)

Figura 8  Modello molecolare in fase acquosa di due cluster ( Fe,S*4H0eFe ,S$*4H,0) (Rickard e
Morse, 2005).

Le strutture di questi cluster sono analoghe a quel i di FeS
costituenti le proteine, mentre la struttura di Fe »S, € simile
alla struttura di base della mackinawite la quale ¢ ostituisce la
prima fase condensata nel sistema (Wolthers et al., 2003). Questa
omologia tra le due strutture ( Figura 9 ) suggerisce che la
formazione della prima fase condensata in soluzione dipende dalla
struttura dei cluster. | cluster acquosi di FeS son 0 in continua
evoluzione stechiometrica: € probabile che allinte mo di questa
evoluzione vi siano delle stechiometrie piu stabili che portano

alla formazione della fase solida.
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Fe,So /O
mackinawite

Figura9 Omologiatralastrutiura del duster acquoso di Fe »S e lamackinawite. Similitudini
trale strutture di cluster acquose e quelle della prima fase condensata sono state trovate
anche nel Cu-S e Zn-S; questo ha portato alla teori ache la pima fase condensata & controllata
dalla struttura dei cluster in soluzione (Rickard e Morse, 2005).
In conclusione le specie piu importanti (in termini di AVS)
disciolte nelle acque sono HS ", H 1S, nonché i cluster acquosi di
FeS.
La Mackinawite (monosolfuro di ferro) si presume si a il maggior
minerale costituente gli AVS ed ¢ la prima fase con densata (come
nanoparticolato) che precipita in soluzione acquosa per reazione
traFe * e S Z. La stutiura tipica di questo minerale & di tipo
tetragonale (Bemer, 1962). In essa si ritrovano an che altni
metalli come il Co, il Cr, il Cu e il Ni. La mackin awite non é
completamente solubile in HCI 1M, ma da una buona r esa di
estrazione in termini di AVS se trattato con HCI 6M (Rickard e
Morse, 2005).
Altro minerale considerato come un costituente deg| I AVS e la
greigite (FeS), divenuto importante per le sue prop rieta
ferromagnetiche. E lanalogo della magnetite, ma co n una
struttura a spinello inversa. La struttura di base e di tipo

ABS,conA=Fe *eB=Fe *;laformulapud percid essere scritta
come Fe ® Fe® .S, Questa tende poi ad assumere la struttura a

spinello inverso, ditipo A(AB) Sy

Si presume abbia origine a partire dalla mackinawit e aftraverso
una reazione allo stato solido. La greigite non Si scioglie
completamente per semplice aggiunta di HClI e insiem e ala
variabilita e alle conoscenze incerte sulla stechio metria della
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sua struttura, non pud essere considerata un valido contributo
alla formazione degli AVS.

La piite (FeS o) € la maggior riserva di zolfo ridotto (S) nel

sedimento ma uno studio effettuato sulla produzione degli AVS, ha
evidenziato come la piite non pud essere considera ta
responsabile del rilascio dei solfuri come AVS (All en et al.,
1993); la pirite, presenta infatti una maggior stab ilita rispetto

agl AVS.

2.2.1 Tossicita del solfuro

Il solfuro prodotto dalla decomposizione anerobica della materia
organica € un comune e abbondante costituente dei s edimenti
acquatici. Gli invertebrati bentonici che vivono ne | e sul
sedimento, sono continuamente esposti a questa sost anza che
risulta essere estremamente tossica. La produzione di solfuro
awiene maggiormente nei sedimenti contenenti grand i quantita di
materia organica che in condizioni anossiche, viene degradata dai
batteri present. La decomposizione anaerobica iniz la da pochi
milimetri a qualche centimetro di profondita sotto la superficie

del sedimento, in base alla quantita di materia org anica presente
(Wang e Chapman, 1999). Nei sedimenti marini, la ri duzione del
solfato da parte dei batteri (come ad esempio i Desul fovi brio ei
Desul f ot onmacul un) e il processo dominante che produce enormi

guantita di solfuro per la decomposizione della mat €ria organica.

La figura seguente () mostra il tipico andamento de lle quantita

di solfato, solfuro e ossigeno con laumentare dell a profondita
del sedimento.
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sediment

Depth

Figura 10  (Wange Chapman, 1999).

La tossicita del solfuro dipende dal pH; come gia d etto, in
soluzione acquosa lo si puo’ trovare in due forme: come H,S o
come ione HS . Per valori di pH di circa 8 (tipici dellacqua di

mare), circa il 9% dello zolfo si trova nella forma H,S, mentre
per un pH di circa 6, la percentuale sale al 91%. A pH neutro, le

due forme si trovano in ugual concentrazione. La mo lecola neutra

d H ,S puo diffondere attraverso le membrane cellulari d egli
animali, laddove lo ione HS " avrebbe una difficolta maggiore a

causa della carica superficiale della membrana che lo respinge

(Visman, 1996; Broderius et al., 1977).

La tossicita del solfuro € stata ben studiata nei p esci e negli
organismi che vivono sulla colonna d'acqua (Wang e Chapman, 1999;
U.S.EPA, 1986), mentre per quanto riguarda gl stud | In merito
agli organismi bentonici, non €& stato possibile tro vare una
relazione doseleffetto relativamente al solfuro pre sente nel
sedimento. Il motivo di questa difficolta consiste nel fatto che

'H ,S e volatile e HS " si ossida facimente (Millero et al.,

1987) percio risuta difficle mantenere costante | a
concentrazione di solfuro durante i test di laborat orio.

Gli organismi bentonici che vivono in un ambiente s edimentario
ricco in zolfo, mostrano generalmente una resistenz a maggiore
alla sua tossicita a causa delladattamento evoluti vo. Allo
stesso tempo, organismi bentonici diversi, sottopos ti ad ambienti
meno estremi, mostrano una tolleranza molto variabi le (Theede,

1973; Caldwell, 1975).
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Gli organismi che vivono nel sedimento possono adot
varieta di comportamenti di risposta per evitare I
prolungata al solfuro; quelli mobili possono migrar
sedimento non tossico 0 comungue meno inquinato, me
macroinvertebrati bentonici che vivono allintemo

anossico, mantengono un microambiente aerobio favor
circolazione dellacqua oppure utilizzano fifoni es

la respirazione sia per evitare la tossicita del so

considerato che non sempre le due alternative prese
fattibili, molti degli organismi bentonici presenta

evolutivi che gli consentono di tollerare le concen

soffuro present. Esempi di processi di adattamento
lesclusione seletiva del solfuro attraverso la re
anaerobica, la presenza di enzimi insensibili ad H

di pigmenti nel sangue insensibili al solfuro e in
trasportare lossigeno e i processi di detossificaz

solfuro (Sims e Moore, 1995; Somero et al., 1989; B
1992; Wang e Chapman, 1999).

In conclusione, la distribuzione degli invertebrati

sedimenti contaminati dal solfuro dipende dalla cap
adattamento degli stessi (Bargarinao, 1992; Miron e
1993). E stato visto che il solfuro nelle acque int

sedimenti costituisce un fattore determinante nella

di tre specie di policheti nereidi (

di versi col or,
(Miron e Kristensen, 1993).
sedimenti a bassa concentrazione di zolfo (<50
in quelli ad alte concentrazioni (50-2000
presentava invece una distribuzione pit ampia.

2.3 SEM (Simultaneously Extracted Metal)

| metalli che possono reagire con gli AVS sono quel
del solfuro corrispondente € minore rispetto a quel

d Mn e d Fe ( Figura 11
sostituirsi al ferro legato al solfuro per formare
insolubile considerato “non  biodisponibile” per gli
bentonici.
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MeS Log Ksp1l Log Ksp2

FeS -3,64 -22,39

NiS -9,23 -27,98

ZnS -9,64 -28,39

CdS -14,10 -32,85

PbS -14,67 -33,42

CuS -22,19 -40,94
Figura 11  Stabiita dei sofur metallici che si formano nei sediment.
MeS conisponde al Salfuro di metallo.
Log KpsL é riferito alla reazione M #+HS ~ »MSg +H *.
Log Ksp2 é riferito alla reazione M #+S 7 & MSg . Modificato da (USEPA 2005)
Cd, Cu, Ni, Pb e Zn sono i metali definti Simulta neoulsy
Extracted Metals (SEM) con la tecnica di estrazione detta AVS-
SEM. Non viene preso in considerazione il mercurio in quanto
intervengono molti altri fattori nella determinazio ne della sua
potenziale biodisponibilita; nello specifico, tende alegarsi con
| gruppi metilici dei composti organici e ad essere prontamente
assimilato dagli organismi (Prica et al.,2008). Ino ltre, lo
studio di Allen et al. (1993), ha riscontrato che a nche a basse
concentrazioni di AVS, i Hg non viene estratto con una
concentrazione di HCI inferiore a 3M; essendo poi | | HQS molto
insolubile, la presenza di ioni di mercurio in solu zione tende a
fprecipitare  velocemente per reazione con il solfu o, ne
consegue che le concentrazioni di Hg-SEM sono tropp 0 basse per
essere determinate.
| valori dei prodotti di solubilita (Kps) riportati come
logaritmo nella Figura 11 suggeriscono che laffinita dei
metalli per gli AVS e maggiore per il Cu, quindi pe ril Ph, il
Cd, lo Zn e il Ni (USEPA 2005); di conseguenza, i m etall che
tenderanno a passare nellacqua interstiziale dovre bbero seguire
lordine inverso. Per esempio, lo zinco dovrebbe sp ostare
lequilibrio del Ni e convertirlo in un complesso m onaosolfuro,
con la conseguente liberazione del Ni nelle acque i nterstiziall.
Inoltre, un aumento della concentrazione di metalli pesanti
caratterizzati da un basso valore di Kps, teoricame nte dovrebbe
dislocare i metalli caratterizzati da un alto valor e di Kps, fino
a quel momento non biodisponibili e non tossici, in quanto legati
al sedimento (USEPA 2005).



| SEM legati agli AVS sono considerati un valido me todo per

valutare la potenziale biodisponibilita dei metalli . Alcuni studi
hanno evidenziato che sedimenti con un rapporto mol are di
SSEM/AVS > 1, presentano una maggiore tossicita nei confronti
degli organismi bentonici rispetto ai sedimenti con rapporti
molari SEM/AVS < 1 (Pesch et al., 1995; Di Toro et al., 1992;
Ankley et al., 1991) ( Figura 12 ). Lateoria alla base di queste

affermazioni si basa sul fatto che per un rapporto molare
inferiore a 1 1 SEM si trovano per la maggior parte legati al
sedimento in forma di solfuro e quindi non sono bio disponibili

per gli organismi bentonici; per un rapporto molare maggiore di

1, i SEM s trovano nella fase acquosa e quindi son
biodisponibili per gli organismi bentonici.
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rrrmm rarms rar I'I'lrIrI I'll'l'lI- Trmne
c
_‘} s I m.:.*.u‘ TEREL
= owmf e :
= F :
=  s0F w1 7
— lis | ¥
= an L bo* -
— 1
...ll " - L
WET T T # T T
I#MM&JM_LM
i
IRICIN i a.d 1 1] HiHl L
SEM/AVS
Figura 12 Rappresentazione della mortalita degli anfipodi in relazione al
rapporto SEM/AVS (USEPA, 2005).
Addizionando un metallo alla fase acquosa, la reazi one risultante
e
FeS, +Me* « Me* +Fe*" +S*
Aumentando la concentrazione del metallo aumentera la probabilita
di superare il valore del prodotto di solubilita de | solfuro di
metallo relativo, che iniziera cosi a formarsi e a precipitare

secondo la reazione:

FeS, +Me*" « MeS+Fe*
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Il ferro precedentemente legato allo zolfo € sostit
metallo per formare ferro solubile e il soffuro ins
metallo in considerazione. La reazione sopra citata
stechiometria uno ad uno del processo. Questo compo
uno ione di ferro liberato dal solfuro ne viene sot

metallo dalle acque interstiziali. Inoltre i metall
coprecipitare con FeS (Van den Berg, 1998) secondo

FeS(S) + Mez+ o MeFeS(S)

Nei sedimenti marini i solfuri controllano la conce

metalli bivalenti presenti nelle acque interstizial

solfuri formatisi insolubili, ne consegue che le co

dei relatvi metall nelle acque interstiziali dei

anossici sono in realta molto basse. Alcuni studi r
concentrazioni di cadmio nelle acque interstiziali
evidenziato che le concentrazioni allequilibrio di
elemento erano troppo basse per essere misurate, ma
concentrazioni del cadmio superavano quelle del FeS
del metallo non veniva piu rMOSSO per precipitazio
conseguenza la sua concentrazione nelle acque inter
aumentava considerevolmente, divenendo tossico per
bentonici (Di Toro et al., 1990, 1992; Ankley et al

Inoltre, lo studio di Kuang-Chung (2001), ha eviden

AVS e i SEM non mostrano un andamento costante con
nel sedimento. L'andamento della concentrazione dei
AVS cambia considerevolmente in relazione al sito d
segue un andamento prevedibile.

Nellacqua marina sono i solfuri a controllare la ¢
dei metalli nelfacqua stessa (Davies-Colley et al.

2.3.1 Tossicita dei SEM

| metalli possono essere presenti sia nella fase so
guella acquosa nella quale si ritrovano sottoforma
(che costituiscono la forma piu tossica) o come com
altri elementi inorganici o composti organici.
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Questi metalli sono disponibili per gli organismi a
ingestione con il cibo, attraverso il trasporto att
membrane o per diffusione passiva e la capacita di
dipende dallo stadio di sviluppo dellorganismo in
stagione, dal sesso e dal tempo di esposizione (Bab
Chacko, 1995; Zarull et al., 1999).

| metalli tossici associati alle aree umide sono pr

varie forme: disciolti, adsorbiti, legati ai carbon
ossidi di femo 0 manganese, come solfuri, legati a
organica e allintemo di strutture cristalline dei

guantita di materia organica e minerali argillosi,

e lo stato di ossidazione-tiduzione del sedimento (
fattori molto importanti che influenzano la mobilit

tossici.

Nei sedimenti anossici la formazione dei soffun me
delle reazioni pit importanti (Di Toro et al., 1990
al., 1994; Caetano et al., 2002).

I Cd € uno dei metalli la cui abbondanza sulla sup
terrestre € relativamente bassa (minore a 1 ppm) e
presenza € riconducibile alla combustione dei prodo
petrolio, del carbone, del legno, della carta e dei
organici urbani. Risulta tossico per gli organismi

forme nelle quali puo presentarsi.

Si trova negli ambienti marini come ione bivalente;

Cd-Cl ne rappresenta la forma piu abbondante. Quest
tende per0 ad essere adsorbita sulle superfici soli
negativamente. La sua presenza nelle acque intersti

dalla quantita di AVS presente nel sedimento ed € ¢
mortalita e bioaccumulo negli organismi acquatici q
rapporto molare Cd-SEM/AVS e maggiore di uno (Geral

II' Cd reagisce con gli AVS per formare il solfuro d
solido. Se la concentrazione molare di AVS nel sedi
guella del metallo, allora questulimo sara intrap

fase solida e non sara disponibile per gli organism
Qualora le concentrazioni di Cd eccedano quelle di
sara biodisponibile perché disciolto nelle acque in
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La sua tossicita dipende dalle concentrazioni di Cd -SEM e AVS:

infatti, in un lavoro di Di Toro (1990), la mortali ta degli
organismi € aumentata nel momento in cui le concent razioni di Cd-
SEM hanno superato quelle degli AVS, mentre la mort alita di tutti

gli organismi esposti si € verificata per un rappor to [Cd-
SEMJJAVS] maggiore di 3. Altri autori (Lee e Lee, 2005), da
prove di laboratorio sul polichete Neant hes ar enaceodent at a hanno
dimostrato come la capacita del Cd di accumularsi n el suoi
tessuti dipende dalle concentrazioni di AVS nei sed imenti. Nel
dettaglio, a basse concentrazioni di AVS (circa 1 umol g ), il
Cd aumenta la sua concentrazione nei tessuti del po lichete in
relazione allaumento della concentrazione di Cd-SE M; ci0 ha
comportato una maggior mortalita e inibizione alla crescita del
polichete stesso. Per medi ed alti valori (rispetti vamente5 umol

g' e10 umol g ™) di concentrazione di AVS, il Cd non ha dato
fenomeni di bioaccumulo.

I Cu e molto abbondante nella crosta terrestre e r aggiunge
valoi di crca 50 ppm. Nei suoli e nei sedimenti | e
concentrazioni si trovano solitamente in un range t ra 20 e 50
ppm. Si trova negli ambienti marini sotto forma di catione
libero, bivalente (Cu Y 0 monovalente (Cu ), e pud essere
facimente adsorbito sulle superfici cariche. La fo rma bivalente

& quella maggiormente presente. E un nutriente esse nziale per la

vita di animali e piante, ma alte concentrazioni di rame possono
risultare tossiche. Come nel caso del Cd, il sedime nto gioca un
ruolo importante nella regolazione della concentraz ione del Cu,

sia nelle acque interstiziali che nella colonna da cqua. |
fattori che influenzano la sua solubilita sono il ¢ ontenuto di
sostanza organica, la presenza di ossidi di Fe-Mn, il contenuto

di cloruri ed il tipo di argilla presente nei sedim enti. ICu é
presente in natura sottoforma di solfuri, solfati e carbonat.
Uno studio ha riscontrato come l'esposizione del ba tterio Mbrio
fischeri a questo elemento , determini la diminuzione
dellintensita della luminescenza dello stesso in r elazione al

tempo di esposizione (Vivek et al., 2004).

| valori di Ni nei sedimenti si aggirano solitament etra5e80
ppm. E associato a molti tipi di rocce e quindi pud essere
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mobilizzato  nellambiente  circostante a  seguito  del la

disgregazione meccanica e dallalterazione chimica delle rocce
stesse. Negli ambienti acquatici viene trasportato sia sottoforma
particellare che disciolta. Il materiale organico h a una forte
capacita di assorbire tale metallo che si trova spe SSO associato
anche ai solfun. Viene rilasciato nellaria dalle centrali
elettriche e dagli inceneritori di rifiuti; tendera quindi a
sedimentare nel terreno a seguito di deposizioni um ide. La
maggior parte del Nichel rilasciato nellambiente v iene assorhito

dai sedment o dalle particele del terreno che o

immobilizzano.

L'analisi di sedimenti estuarini contaminati da Ni e Cd hanno
evidenziato come la tossicita di questi metalli su un anfipode
(Hyalella azteca) e un olgochete ( Lunbricul us vari egat us)
dipende dal rapporto SEM/AVS e non dalla concentraz jone totale

dei metalli nel sedimento (Gerald, 1991). Per unra pporto SEM/AVS
< 1 la mortalita di H azteca e risultata essere inferiore del

20% laddove per un rapporto SEM/AVS > 1, la mortali ta sale a piu

del 40%. E stato inoltre osservato che la capacita di bioaccumulo

del Ni nel tessuti non dipende dalla concentrazione totale dei
metall nel sedimento, ma bensi alla quantta di AV S; per
campioni con un rapporto SEM/AVS < 1, la quantita d I metalli
bioaccumulati in L. vari egat us &€ minima, mentre per un rapporto
SEM/AVS > 1, le concentrazioni dei metalli nei tess uti aumentano
considerevolmente. Uno studio condotto sul polichet e Neant hes
ar enaceodent at a ha dimostrato che la quantita di Ni accumulato

nei tessuti del polichete € in relazione alla sola concentrazione

di Ni e non dipende dalla quantita di AVS presenti nel sedimento
come per il Cd (Lee e Lee, 2005). Questo suggerisce che Il
polichete assorbe grandi quantitativi di Ni, in rel azione alla
concentrazione del metallo nel sedimento. Inoltre, e stato
evidenziato che il Ni non é responsabile della dimi nuzione della
crescita e della mortalita del Neant hes ar enaceodent at a.

Il Pb ha una concentrazione media sulla crosta terr estre di 15
ppm. E considerato un inquinante ubiquitario negl ecosistemi
acquatici, nei quali € presente negli stati di ossi dazionePb “*e
Pb*, che risultano poco solubili in acido. E nomalmen te
presente nelle rocce e presenta caratteristiche sim i a quelle
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del K, Na, Ca e Ba, ai quali pud sostituirsi nella

roccia stessa. Normalmente €& poco solubile in condi
ambientali, ma la sua solubilita tende ad aumentare

di moderate condizioni acide; il pH € percio un par

influenza la mobilita, la stabilita e le sue forme

presenti nellambiente. Nei sedimenti, con un pH co

85 e presente sottoforma di carbonato, mentre per
compresi tra 85 e 12,5 come idrossido; € inoltre f
adsorbito dalle particelle colloidali organiche ed

Nel sedimento, i| Pb & maggiormente presente come s
carbonato e solfato, che risultano pero essere meno

Le principali sorgenti antropiche di Pb sono le ben
rilasciano composti organometallici, e le attivita
rlasciano composti inorganici (combustione del car
combustibili, processi di estrazione e lavorazione
contenenti Pb, fonderie ed incenetitori di rifiuti)

Sia i composti organici che inorganici del Pb posso
seri danni al biota acquatico, anche se generalment
fenomeni di bioaccumulo. Elevati effetti di tossici
sedimenti sono stati riscontrati valutando [inibiz
crescita della microalga
et al., 2003). E stata inoltre osservata una relazi

tra la mortalta del copepode Anphi ascus
concentrazione di Pb nei sedimenti (Hagopian-Schlek
2001).

Lo Zn e molo abbondante sulla crosta terrestre e pr

che si aggirano sui 100 ppm. Nei suoli e nei sedime
concentrazione si aggra attorno ai 30 ppm. Lo si t
principalmente come ione bivalente e risulta poco s
condizioni acide e neutre. La sua biodisponibilita

e alle condizioni di ossido-riduzione. Tra i metall

e il pit mobile.

Ad elevate concentrazioni e per tempi di esposizion
lo Zn presenta un'’elevata tossicita per gli organis
come ad esempio per lanfipodo

Nipper, 2007). Uno studio condotto sul batterio
ha valutato la diminuzione della sua luminescenza a
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delle concentrazioni di Zn e Cu (Vivek et al., 2004 ). I risultati

hanno inoltre evidenziato come l'esposizione di que sto batterio
alo Zn abbia comportato effetti di diminuzione di intensita
della luminescenza anche in relazione al tempo die sposizione. La
miscela binaria dei due elementi (zinco e rame) com porta un
effetto ancora pitl marcato e veloce. Lo studio cond otto da Lee e
Lee (2005) ha evidenziato come la quantita di Zn as sorbita dal
polichete Neant hes ar enaceodent at a dipende dalla quantita di AVS
presenti nel sedimenti; nello specifico, a basse co ncentrazioni
di AVS, la quantita di Zn assorbita dal polichete e maggiore,
mentre ad alte concentrazioni il fenomeno di assorb imento dello

Zn € meno marcato e awiene meno repentinamente.

2.4 Evoluzione delle tecniche analitiche per l'est razione
degli AVS
Attraverso gli anni sono state elaborate differenti tecniche di
estrazione per gli AVS; le prime metodiche valutava no le
differenze di estrazione in base allaggiunta di HC | a caldo
(Koltoff e Sandell, 1952; Bemer et al., 1979; Zhab ina e Volkov,
1978., Wieder et al., 1985) oppure a freddo (Aller, 1977; Albert,
1984; Allen et al., 1993, Brumbaugh e Arms, 1996), nonché la
possibile aggiunta di SnCl > 0 TiICl , (Bemer et al., 1979
Westrich, 1983; Albert, 1984; Comwell e Morse, 198 7) per
diminuire le interferenze del Fe ¥ Le concentrazioni di HCI
possono variare da 1 M a 6 M, mala soluzione 6 M h a una capacita
maggiore di solubilizzare la componente pit resiste nte (Rickard e
Morse, 2005). In un altro studio € stato utiizzato H,SQ 1 N
invece dellHCl, in presenza di TiCl 2 (Albert, 1984).
Secondo la ricerca di Brumbaugh e Arms (1996), che hanno studiato
come varia lestrazione degli AVS e dei SEM in rela zione alla
forza dell'acido utilizzato, € stato ipotizzato che per il Cu-SEM
Si possono avere forti dipendenze delle concentrazi oni estratte e
dal contenuto di AVS; cio € dowvuto dal fatto che il Cu puo
precipitare a pH estremamente bassi per reazione co n il solfuro.

41



Questo fenomeno pud comportare uno Scarso recupero
alcuni sediment.

Tra le varie tecniche di estrazione degli AVS studi
distinguono fondamentalmente due metodiche: una di
trape” e un‘altra di diffusione (Herbert, 1993). Ne

il sofuro si forma per reazione del sedimento con
pallone di reazione a temperatura ambiente e viene
attraverso un flusso di azoto in un ciindro di rea
guale e contenuta una soluzione che intrappola il s
liberato. La seconda tecnica € molto simile alla pr
solfuro reagisce con HCI direttamente in una camera
nella quale é presente anche la soluzione tampone a
specifica per il solfuro.

Uno studio sullestrazione dei solfun dalla fase a
(Comwell e Morse, 1987) ha riscontrato che una con
tra 1 e 6 M di HCI é sufficiente a complessare e di
completamente il solfuro di ferro amorfo, senzaril
proveniente dalla pirite (Allen et al., 1993).

La US Environmental Protection Agency (EPA) prevede
metodiche per la determinazione degli AVS (EPA, 199

¢ metodo gravimetrico: I'H
conseguente formazione di Ag

moderate concentrazioni di AVS;

% metodo colorimetrico: I'H
soluzione di NaOH. Il solfuro reagisce poi con N-N-
p-phenylenediamine per formare il blu di metilene ¢
misurato per via spettrofotometrica. Questa tecnica

di determinare anche basse concentrazioni di solfur

sedimento (circa 0,01 umolg *);

< metodo con elettrodi ione-selettivii  I'H
intrappolato in una soluzione tampone e quindi dete
con l'ausilio di elettrodi ione-selettivi.
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Lasorsa e Casas (1996) hanno condotto uno studio in
evidenziavano che i valor degli AVS ottenuti dall

siti a diverse concentrazioni, erano differenti a s

metodica utilizzata (gravimetrica, colorimetrica e

lone-selettivi). Nei siti a basse concentrazioni di

metodiche hanno dato gli stessi risultati, che sono

essere comparabili tra loro; per alte concentrazion

riscontrato che il metodo colorimetrico e quello co

ione-selettivi danno risposte pill accurate rispetto
gravimetrico.

Lavorando con campioni ambientali incogniti, e tenu
della precisione della tecnica spettrofotometrica e
appena detto, in questo lavoro di tesi & stato util
metodo colorimetrico.
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3. MATERIALI E METODI
3.1 Disegno di campionamento

Il disegno di campionamento applicato e stato defin
considerazione il fatto che il sistema lagunare del

Baiona € un'area comunicante sia con la zona costie
larea industriale e portuale della citta di Ravenn
guesto motivo che sono stati ipotizzati due tipi di

uno naturale terra-mare (tipico degli ambienti lagu

che presenta una direzione principale da est verso
allidrologia del sistema (in particolar modo alla

corrente, al ricambio idrico, al ritardo di marea,

alla concentrazione dei nutrienti e alle fluttuazio

della temperatura) e un gradiente antropico, legato
vicinanza dell'area portuale, con i poli industrial

e la presenza delle due centrali termoelettriche (E
ENEL). L'impatto antropico € massimo nella zona mer
Pialassa (canale Magni-Staggi), dove vengono dirett
scaricate la acque reflue industriali, urbane e di

delle central. Il gradiente antropico presenta qui

ito tenendo in
la Pialassa
ra, che con
a. E per
gradient:
nari costieri)
ovest legato
velocita della
alla salinita,
ni naturali
ala
| della citta
niPower ed
idionale della
amente
raffreddamento
ndi un

andamento che va da nord verso sud e rnisulta essere

sostanzialmente perpendicolare al gradiente natural
(Ponti et al., 2011).

Considerando percio questi due gradienti e l'elevat

spaziale tipica degli ambienti di transizione, € st

un disegno di campionamento di tipo misto: ortogona
gerarchico, dove sono stati considerati tre fattori

- distanza dalle sorgenti di disturbo;
- distanza dal mare;

- siti di campionamento allintemo dellinterazion
fattori precedenti.

Per i primi due fattori sono stati considerati due
(vicno e lontano), mentre per lulimo fattore, tr
casuali (A, B, C). Le diverse combinazioni tra vic
dal mare e dalle sorgenti di disturbo, identificano

3, 4): sono percio state campionate due aree vicino
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antropico (area 1 e 2), localizzate lungo i Canali Magni e

Staggi, e due aree lontane dal disturbo antropico ( area 3 e 4),
localizzate lungo i canali Fossatone e Taglio della Baiona. Allo
stesso tempo, per quanto riguarda il gradiente terr a-mare:; due
aree sono vicino al mare (area 2 e 3) e due aree so no lontane dal
mare (1 e 4), come riportato nella Tabella 1.

Per ogni area sono poi stati sceli casualmente 3 s i di
campionamento (A, B, C) e per ogni sito sono stati prelevati 3
campioni replica ( Figura 13 ) per un totale di 36 campioni di
sedimento. Le stazioni sono state localizzate trami te f'uso diun
DGPS e sono state campionate con un box corer Wildc 0. Per le
analisi chimiche sono stati prelevati i primi 5 cm di sedimento.

Figura 13  Sitidicampionamento.
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Tabella 1

totali

elementi

da63 um.

La mineralizzazione dei

Distribuzione delle aree nel disegno di campionamen to.
DISTANZA DAL MARE
vicino  lgntano
Area?2 Areal
vicino
DISTANZA 3siti 3 st
3 3
DAL repliche repliche
DISTURBO Area 3 Area 4
lontano
3 stti 3 st
3 3
repliche repliche
3.2 Tecniche di estrazione e di analisi dei metalli pseudo-
| campioni di analisi sono stati preventivamente es siccati ad una
temperatura inferiore ai 40°C per evitare la perdit a deqgli
piu volati, quindi sono stati macinati e
omogeneizzati in un mortaio ed infine setacciati co N un setaccio
campioni e dei materiali
certificati € stata eseguita in un sistema chiuso a
microonde (Milestone, modello MLS-1200 MEGA, Figura 14)

in recipienti di teflon.

Figura 14
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Microonde Milestone, modello MLS-1200 MEGA.
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| campioni di sedimento opportunamente pesati (Circ

a 100 mg) sono

stati trattati con la miscela di acqua regia (1 ml HNQ@ + 3 ml
HCI) e sottoposti al seguente ciclo operativo al mi croonde: 6 min
a 250 W, 6 min a400 W, 6 mina 700 W e 6 min a400 W. Gli acidi
utilizzati per le estrazioni Sono suprapuri.
A seguito dei vari cicli di potenze al microonde, i vessel sono
stati raffreddati. La soluzione risultante e stata opportunamente
filrata e portata a volume in un matraccio da 50 m | ed infine
conservata in frigorifero a 4°C fino al momento del le analisi. La
prova in bianco é stata effettuata per ogni batch d | estrazione
con le stesse modalita operative.
Gli estratti dei campioni sono stati analizzati med lante
assorbimento atomico con fometto di grafte (GFAAS ) (Perkin-
Elmer Modello A Analyst 100), per il contenuto di C u, Ni, Pb e
Cd, e in assorbimento accoppiato alla fiamma per |l contenuto di
Zn.
Le condizioni strumentali impiegate sono riportate nelle tabelle
seguenti( Tabella 3, Tabella 4, Tabella 5, Tabella 5 ):
Tabella 2 Programma termico per il cadmio ( A =228,8 nm).
Temperature Ramp Time Hold Time
Step °C (S)

1 110 1

2 130 15

3 500 10

4 1500 0

5 2450 1
Tabella 3 Programma termico per il rame ( A =324,8 nm).

Temperature Ramp Time Hold Time
Step °C (S)

1 110 1

2 130 15

3 1200 15

4 2300 0

5 2600 1
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Tabella 4 Programma termico per il nichel ( A=2320nm).
Temperature Ramp Time Hold Time
Step °C (S) (S)
1 110 1 10
2 130 15 30
3 1400 25 20
4 2500 0 5
5 2700 1 3
Tabella 5 Programma termico per il piombo ( A=2833nm).
Temperature Ramp Time Hold Time
Step °C (S) (S)
1 110 1 30
2 130 15 30
3 850 15 20
4 1800 0 5
5 2450 1 3
Durante questi stadi il fometto € attraversato da un flusso
costante di Argon con lo scopo di proteggerio dal ara e
mantenerlo pulito; il flusso viene interrotto duran te la fase di
atomizzazione per non asportare gl atomi dellelem ento di
analisi che verranno cosi esposti al raggio inciden te. |l
vantaggio rispetto allo spettrofotometro a fiamma ¢ onsiste nel
poter scegliere la temperatura ottimale di atomizza zione ed
inoltre  presenta una  sensibiita 1000 volte  maggior e
allatomizzazione in fiamma. Il sistema di rivelazi one € un tubo
fotomoltiplicatore che converte il segnale luminoso N uno
elettrico proporzionale allintensita della luce en trante. Lo
strumento € stato calibrato con 5 standard a concen trazione nota
ed un bianco. | risultati ottenuti sono poi stati e laborati per
ottenere le curve di taratura per ogni elemento.
3.3 Determinazione di Simultaneously Extracted Meta Is—Acid
Volatile Sulfides (SEM -AVS)
L'apparecchiatura utilizzata, mostrata in Figural5  prevede luso
di un pallone da 250 ml a tre uscite, due trappole contenenti una
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soluzione di NaOH per intrappolare il solfuro forma tosi nel

pallone, connessioni con tubi di Tygon® resistent alla
corrosione e una colonna dotata di una rubinetto a farfalla per
introdurre HCI. Tutto il sistema e tenuto sotto flu SSO costante
di azoto per eliminare la presenza dellossigeno e quindi i
fenomeni di ossidazione dei solfuri che si liberano a seguito
dellaggiunta di HCI. L'H »S prodotto dalla reazione dellacido

con il sedimento ha scarsa solubilita in acqua, qui ndi viene
faciimente trasportato nelle trappole di NaOH dal f lussodiN .

Figura 15 Rappresentazione dell'apparecchiatura utilizzata pe r I'estrazione con
la tecnica SEM-AVS

3.4 Reagenti e calibrazione dello spettrofotometro

Le curve di calibrazione sono state effettuate a ba sse (tra 0,0-

25 umol S %) o ad alte concentrazioni (range tra 0,0-20,0 umol
S$*) in relazione al quantitativo di soffuro nel campi one. |
reagenti utilizzati e le relative sostanze che li ¢ aratterizzano

sono riportati di seguito:
- soluzione A :H ,SQ, N-N-dimethy-p-phenylenediamine oxalate;
- soluzioneB :FeCl 3*6H,0, HCI
-  MDRmiscela tra la soluzione A e la B;
- SoluzionemadreNa  ,S*OH,O050 uM: NaS*9H,0 solido;

- NaOH1M;
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- NaOHOSM ;

- Soluzione di acido solforico 1 M :

- HCI6M .
Per quanto riguarda la calibrazione a bassa concent razione sono
stati preparate 6 soluzioni standard (a partire dal la soluzione

madre di Na ,S*9H,0) rispettivamente a 0,00, 0,50, 1,00, 1,50,

2,00 e 2,50 umoldiS  Z. A queste sono stati addizionati 10 ml di

MDR prima di portare a volume con acqua deionizzata . Dopo
30minuti € stata misurata l'assorbanza a 670nm.

Nella calibrazione ad alte concentrazioni (esempio in  Figura
16) si utlizzano degli standard rispettiivamente a O, 5,10, 15
e20 umoldi S % preparati anchlessi a partire dalla soluzione
madre. Sono stati aggiunti 10 ml di MDR e si e port ato a volume
con acqua deionizzata. Dopo 30 minuti le soluzioni standard sono
state diluite 10 volte con H »SQ 1 M ed e stata percio misurata
la relativa assorbanza.

1.0 A =0,529C + 0,0129

091 R® =0,9937 *

0.8 A

0.7 - b~

0.6 A

< 0.5

0.4 A

0.3 A

0.2 A

0.1~

0.0 T T T |

0.0 0.5 1.0 15 2.0
Conc

Figura 16 Esempio di retta di calibrazione per gli AVS.

La determinazione di AVS-SEM (Cd, Cu, Ni, Pb, Zn) é stata
effettuata secondo il metodo EPA di Allen et al. (1 991).

Circa 100 ml di acqua deionizzata sono stati introd otti nel
pallone; il sistema e stato tenuto sotto flusso di azoto per 10
minuti. Un'aliquota esatta di sedimento umido (circ abg) e stata
pesata ed introdotta nel pallone; il sistema é stat 0 mantenuto
sotto flusso di azoto per altri 10 minut. E stato percio
introdotto HCI 6 M e il sistema € stato mantenuto s otto azoto per
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un ora. | solfuri intrappolati nella soluzione di N aOH contenuta

nelle bottiglie dressler, sono stai analizzati con lo
spettrofotometro (DR2010, HACH Company) previa dilu izione con
acido solforico e aggiunta del reagente MDR. Alla f ine della
reazione, il sedimento sospeso nel pallone € stato filtrato con

un fitro di carta Whatman 42 e lestratto € stato portato a
volume noto con acqua deionizzata e acidificato con HNG;
concentrato. Le analisi di Cd, Ni, Pb e Cu sono sta te effettuate

con assorbimento atomico dotato di fometto di graf ite, lo Zn e

stato determinato per assorbimento atomico in fiamm a.

| risultati relativi al contenuto di AVS e SEM sono espressi in

relazione al peso secco del campione di sedimento.

Il calcolo della concentrazione di AVS viene cosi e ffettuato:
AVS(LM [ g) = >

7 R,
dove S = quantita di AVS nel sedimento espresso in umol;

R =rapporto tra peso secco e peso umido;

W w= peso umido del sedimento (Q).
La fase finale consiste nel calcolare il rapporto t ra SEM/AVS
Inteso come:
SEM _ 3[metalli]
AVS AVS
dove:

SEM = somma dei metalli estratti (Cu, Zn, Pb, Cd, N
espressain  umolg *;

=
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AVS = concentrazione dei solfui acidi vo [atili
espressain ~ umolg *.

Il controllo di qualita per la determinazione dei s offuri, &
stato effettuato analizzando una serie di repliche di un campione
di sedimento. | risultati ottenuti (9,9 + 0,9 umol g ™) hanno
restituito un buon coefficiente di variabilita pari al 9%.

3.5 Controllo di qualita della metodica

Il controllo di qualita e stato effettuato mediante Fanalisi in
replicato di due materiali certificati per le conce ntrazioni dei
metalli: i MESS3 (Marine sediment, National Resear ch Councll,
Canada) e il BCR-146R (mixed sludge, centro dellUn ione Europea).
Inoltre, in ogni batch di estrazione dei campionid i sedimento, &

stato analizzato il materiale certificato MESS-3.

Per i MESS3 sono state utilizzate due diverse misc ele: una per
lestrazione del contenuto totale di metalli (1 mi HNQ@ + 3 ml
HCI + 1 ml HF), e laltra per l'estrazione dei meta i che
definiremo “pseudo totali”, con acqua regia. Il cic lo operativo
al microonde e stato lo stesso impiegato per i camp ioni di
sedimento. Per lattacco totale, dopo il ciclo oper ativo al
microonde, € stato aggiunto H :BQ per tamponare HF, e |l
materiale certificato € stato nuovamente sottoposto ad un
ulteriore ciclo di potenze: 5 min a 250 W, 1 min a OWeb5mina
500 W.

Per quanto riguarda il materiale certificato BCR-14 6R, € stata
Impiegata la stessa miscela di estrazione utilizzat a per |l
MESS3, sia per i metalli totali che per quelli pseu do total, ma
con un diverso ciclo di potenze: 1 mina 250 W, 1 m naOW, 4

mina400 W, 4 mina550 W e 5 min a 300 W.

| valori relativi allerrore del metodo e al recupe ro, sono
fportati in Tabella 6 . Lemore in percentuale associabile

alla concentrazione misurata di ciascun metallo (E) e stata
valutato come:
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E= \/[(Dsl / conc,)* + (DS, / conc,)*] * 100

dove:
DS = deviazione standard certificata associata al mat erale
certificato (MESS3 e BCR-146R);
DS = deviazione standard ricavata sperimentalmente su I materiali
certificati (MESS3 e BCR-146R)
Conc; = media delle concentrazioni dei metalli in tracci a
certificata e associata ai materiali certificati (M ESS3 e BCR-
146R)
Conc, = media delle concentrazioni dei metalli in tracci a
ricavata sperimentalmente sui materiali certificati (MESS3 e BCR-
146R)
II' recupero in percentuale (R) € stato calcolato se condo la
seguente formula:
R= (—CO”CZ j 100

conc,
La precisione del metodo e stata controllata analiz zando, per
ogni batch di campioni, piu repliche di un sediment 0 marino di
rferimento certificato dal Canadi an National Research GCouncil
(MESS3).
| risultati delle analisi sui materiali certificati hanno
mostrato come le due diverse miscele di estrazione restituiscono
allincirca le stesse percentuali di estrazione, mo strando in
alcuni casi un recupero leggermente maggiore per la miscela di
sola acqua regia (metalli pseudo totali) probabime nte a causa
delle minori interferenze strumentali Tabella 6)
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Tabella 6 . Concentrazioni certificate e misurate nei materia li certificati MESS-3 (a)
e BCR-146R (b), espressein ppm; percentuali direc upero (R) ed enore percentuale (E). Analisi
effettuate in assorbimento atomico con fometto di grafite per tutti gli elementi escluso lo

zinco, il quale ¢ stato analizzato in famma.

@) MESS-3
Val. Val.
Metallo certificato misurato Val. misurato
media (ppm) media (ppm) R(%) E(%) media (ppm) R(%) E(%)

attacco con acqua regia attacco totale

Cd 0,24 £0,01 0,29 £ 0,03 133 11 0,30+£0,00 119 4
Cu 339+1,6 27,2 +18 80 8 31,0+1,3 94 6

Ni 46,9+22 42,52 +1,6 91 6 37,0+4,3 79 12
Pb 21,1+£0,7 15,7 +0,6 74 5 238+04 113 4
Zn 159,0 £ 8,0 1440 +3,8 91 6 143,0+ 3,0 90 5

BRC-146R
Metallo Val. certificato Val. misurato
media (ppm) media (ppm) R(%) E(%)

attacco con acqua regia

Cd 18,4+0,4 128+1,0 70 8
Cu 831,0 £ 16,0 900,6 £ 29,4 108 4
Ni 65,0+ 3,0 61,1+3,7 94 8
Pb 583,0+ 17,0 516,6 + 16,8 89 4
Zn 3040,0 £ 60 2446,0 £ 64,6 80 3
attacco
totale
Cd 18,8 +0,5 16,0+0,4 85 4
Cu 838,0 £ 16,0 729,0£21,8 79 4
Ni 70,0+£5,0 68,6 +2,6 89 8
Pb 609,0 £ 14,0 419,0+ 14,5 53 4
Zn 2708,0 £ 60,0 2708,0 £ 109,2 89 4




3.6 Analisi statistica dei campioni

Al fine di valutare le possibili relazioni tra le v
metalli pseudo totali,
sostanza organica nei sedimenti ottenuta mediante L

wei ght on i gni ti on), calcolata dallo studio di Bonaiuti (2011), &
stata effettuata una analisi di correlazione linear

utilizzato Statistica 6.0 by StatSoft).

Per valutare leffetto del gradiente terra-mare e d
antropico sulla concentrazione dei metalli pseudo t
sommatoria dei SEM e sulla distribuzione degli AVS,
ottenuti sono stati analizzati con un analisi della
(ANOVA; Underwood, 1997) tramite il programma GMAV5

Le differenze tra i valori medi delle variabili mis

state esaminate mediante ANOVA a tre fatton. | fat
sono stati: Fattore 1 - Distanza dal mare (Dm), fat

Iivelli fissi (vicino e lontano); Fattore 2 - dista

sorgenti di inquinamento (D), fattore con due live
Fattore 3 — siti allinterno delle aree (Si), fatto

livelli casuali e gerarchizzati nellinterazione de

Di. In tutti i test e stato applicato il criterio d
significativita del 5% di probabilita (

accettano come significativi i test statistici in ¢

del 5% di probabiita che le differenze osservate n
dovute ai fattori considerati nellanalisi ma al ca
ineare generale per questa analsi €
dallequazione:

X= 1+ Di+Dm + Si(DiXDm) + DiXDm + Res

dove il valore di abbondanza dellelemento X in una
dato dallabbondanza media dellelemento nellarea
somma il contributo dovuto ai fattori definiti dal
campionamento e dalla variabilita residua (Res).
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Le fonti di variabilita considerate nel presente la VOI'0 SONO:

Source DF F versus
Dm 1 Si(DmXDi)
Di 1 Si(DmXDi)
DmXDi 1 Si(DmXDi)
Si(DmXDi) 8 RES
RES 24
TOT 35
Dove Source rappresenta la sorgente di variabilita, DF sono i
gradi di liberta e F versus rappresenta il denomina tore per |l
test di significativita.
L'assunzione di omogeneita delle varianze e stata v erificata con
il test C di Cochran ed i dati sono stati, quando n ecessario,
opportunamente trasformati. In caso di mancanza di omogeneita
della varianza non correggibile attraverso trasform azioni dei
datitest C di Gochran P < 0,05), i test di ANOVA sono stati
eseguiti applcando il criterio di  significativita pitl
cautelativo del 1 % di probabilita o=0,01).
In caso di omogeneita tra i siti allinterno delle aree (Si(Di X
DmP > 0, 25) e possibile eliminare questa sorgente di variabil ita
(pool i ng) in modo da rendere piu potente lanalisi delle al tre
sorgenti di variabiita. In questo caso le sorgent di
variabiita e gli opportuni denominatori da conside rare
diventano:
Source DF F versus
Dm 1 Res
Di 1 Res
DmXDi 1 Res
Si(DmXDi) 8 pooled
RES 24
TOT 35

56



Basandosi sui risultati dellanalisi della varianza , ogni volta

che é stata osservata la presenza di differenze sig nificative
nellinterazione tra i fattori principali (Di X Dm) , € stato
possibile discriminare le differenze a livello di a ree soggette a
diverse condizioni, mediante test a posteriori (SNK test).
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4. RISULTATI E DISCUSSIONE

4.1 Metalli totali
| risultati relativi al contenuto totale dei metall | presenti nel
sedimenti della Pialassa Baiona sono riportati in Tabella7  (vedi
allegato). Dal confronto dei valori medi delle conc entrazioni di
Cd, Ni, Cu, Zn e Pb appare evidente come l'area 1 ( sitiA, B, C),
localizzata vicino al disturbo e lontano dal mare, presenti
concentrazioni generalmente piu elevate rispetto al le zone
centrali e settentrionali della Pialassa Baiona, ar ee2,3e4.
Per quanto riguarda il Cd, le concentrazioni dei me talli pseudo
total, variano da un minimo di 0,10 mg kg 1 ottenuto in un
campione dell'area 2 ad un massimo di 1,45 mg kg 1 riscontrato in
area 1, che mostra concentrazioni medie maggiori de | valore medio
di concentrazione dei valori tipici di fondo natura le dei
sedimenti dell’Adriatico settentrionale e centrale (circa 0,2 mg
kg™; De Lazzari et al., 2004). Nelle altre aree, corri spondenti
a quelle piu centrali e settentrionali della Pialas sa Baiona, le
concentrazioni di Cd sono generalmente inferiori i spetto
allarea 1 e con valori pitt 0 meno simili a quelli rportate per
I'Adriatico ( Figura 17 ). Dal confronto dei valori ottenuti dalle
estrazioni del metalli pseudo totali in questo stud jo con |
valori guida (riferiti al contenuto totale dei meta lli estratti)
sulla qualita dei sedimenti marini, quali Threshol d Effect Level
(TEL) e Probable Efect Level (PEL)Buchman, 2008) , si puo
affermare che il Cd presente nei sedimenti della Pi alassa Baiona
non presenta concentrazioni tali da comportare unr ischio per gi
organismi acquatici se non nellarea 1, dove si puo riscontrare
un superamento del valore di TEL nel sto A, che po trebbe
comportare lo sviluppo di effetti negativi sul biot a acquatico.
Da uno studio precedente effettuato nella Pialassa Baiona
(Ballardini et al., 1994), si puo notare che le con centrazioni
medie di Cd (033 mg kg 1) sono confrontabili con quelle
ftrovate in questo lavoro di tesi ( Tabella 7 ). Successive
indagini effettuate prima di un intervento di draga ggio della
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laguna (Guerra et al., 2007) hanno mostrato concent razioni di Cd

In un range compreso tra non rilevabile dallo strum ento (AAS-GF)
e048mgkg .

Il Cu varia invece da un minimo di 15 mg kg 1 misurato nellarea 4

ad un massmo di 84 mg kg 1 misurato nellarea 1. La
concentrazione media di 28 mg kg 1 calcolata per lintera area,

supera guella tipica dei sedimenti del’Adriatico ( 165 mg kg *;
De Lazzar et al, 2004); il valore medio rimane co mungue
allinterno del range di concentrazione (ra 2 e 86 mg kg )
calcolato nello studio appena menzionato ( Tabella 7 ).
Confrontando i valori dei campioni con quelli di TE L e PEL, si
pud notare come le concentrazioni di Cu siano infer jon al
livello di soglia degli effetti sul biota (TEL) in tutte le aree
tranne che nellarea 1, dove si osservano alcuni su peramenti dei
valori medi ( Figura 17 ). 1 valori ottenuti del Cu in questo

studio di tesi ( Tabella 7 ) sono confrontabili con i

valori dello studio di Miserocchi et al. (1990) e c on

guelli dello studio di Guerra et al. (2007).

Il Pb varia da un minimo di 10 mg kg 1 misurato nellarea 4 ad un

massimo di 36 mg kg * nelrarea 1. Il valore medio di 66 mg kg

calcolato sui campioni € risultato essere superiore rispetto a
guello relativo ai valori tipici dei sedimenti nell "Adriatico (27
mg/Kg. De Lazzari et al., 2004). Come per il Cd, an che il Pb non
mostra concentrazioni tali da poter prevedere effet ti negativi
sul biota residente se non nellarea 1 (sito A), do ve il valore
di TEL viene superato ( Figura 17 ). | valori di Pb ritrovati sono
paragonabili con quelli ottenuti da studi precedent I (Miserocchi
etal., 1990, Ballardini et al., 1994, Guerra et al ., 2007).

Lo Zn varia da un minimo di 59 mg kg 1 misurato nellarea 2 ad un

massimo di 466 mg kg 1 misurato nellarea 1. La media calcolata

sui campioni (43 mg kg 1) & minore rispetto a quella dei valori

tipici dei sedimenti marini nellAdriatico (81 mg k g'. De
Lazzari et al., 2004); il range di concentrazione p revisto da
guestultimo studio € compreso tra 27 e 162 mg kg 1. Analizzando

| dati ottenuti sui campioni della Pialassa Baiona (Tabela 7 ),
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Si puo subito notare che tutti i campioni dellarea 1 presentano

valori di concentrazione superioi a quell dei sed imenti
dellAdriatico. In generale, | sedimenti della Pial assa Baiona
presentano concentrazioni di Zn inferiori a quelli del livello di
soglia degli effetti sul biota (TEL); nellarea 1 i nvece si
osserva in media il superamento di questo livello e in alcuni
casi anche del livello di soglia degli effetti prob abili (PEL).

La concentrazione media di Zn ritrovata in questo s tudio di tesi

e paragonabile a quella riscontrata in altri lavori (Miserocchi

etal., 1990; Ballardini et al., 1994).

| valori di Ni variano da un minimo di 15 mg kg 1 misurato
nellarea 2, ad un massimo di 45 mg kg 1 nellarea 1. Il valore

medio € di 28 mg kg 1. inferiore a quello dei sediment

nellAdriatico (59 mg kg 1. De Lazzari et al, 2004). Questi

valori c¢i fanno presupporre che i valori di Ni sono di fondo
naturale. Dal confronto con i valori guida per la g ualita dei
sedimenti, si pud osservare come le concentrazioni di Ni nella
zona di indagine risultino compresi tra il TEL e |l PEL ( Figura
17). Le concentrazioni medie di Ni ritrovate, Sono co nfrontabili
con quelle di altri studi (Miserocchi et al., 1990; Guerra et al.

2007; Simpson, 2001).
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Figura 17  Contenuto dei metalli pseudo-totali di Cd, Cu, Pb, Zne Niin

relazione ai valori di
2008). Le concentrazioni dei metalli pseudo totali

indicano che ci sono alcune possibilita che si poss
negativi sul biota, mentre il superamento del valor

probabilita di insorgenza di effetti negativi sul b

rappresentano la media + errore standard di 3 repli
campionamento. Confronto tra le concentrazioni di e

e dei SEM di Cd, Cu, Ni, Pb e Zn.

4.2 Simultaneously Extracted Metals (SEM) e Acid Vo

Sulfide (AVS)

Le concentrazioni piu elevate di Cd-SEM (0,004-0,00
negli estratti di sedimento con HCI 6 M, che rappre
frazione potenzialmente biodisponibile del metallo
firovano nei sedimenti dellarea 1, associate a va

solfuri (AVS) che variano da 3,5 a 9,2

aree (2, 3, 4) della Pialassa Baiona i valori di Cd
mantengono allintemo di un intervallo di vanazio
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0,002 umol g *, mentre gli AVS variano da 1,4 a 8,0 umolg *
(Figura 18 ).
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Figura 18  Confronto tra le concentrazioni di Cd-SEM e gli AVS espresse in umolg *
(medie * errore standard).
In ogni caso le concentrazioni di Cd-SEM risultano essere molto
basse, anche nellarea 1, in linea con quanto ritro vato con il
contenuto di metallo ‘pseudo totale’. In altre zone tipo fiumi,
Sono state riscontrate concentrazioni che variano d a0001 umoal
g* (Svezia, Danimarca) a 0,073 umol g * (Inghitterra) (Burton et
al., 2006). Lo studio di Van den Hoop et al. (1997) ha analizzato
sedimenti olandesi dacqua dolce e marni riscontra ndo
concentrazioni di Cd che variano in un range di 0,0 01 e 0,067
umolg *.
Per quello che riguarda i potenziali effetti negati vi sul biota
residente, le basse concentrazioni di Cd in relazio ne alle
concentrazioni di AVS misurate, restituiscono un ra pporto Cd-
SEM/AVS molto inferiore a 1, per il quale tali effe tti non sono

previst Tabella8 ;vedi allegato).

Le concentrazioni piti elevate di Cu (0,38 - 0,44 umol g ) negli
estratti di sedimento con HCI 6 M, che rappresentan 0 la frazione
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biodisponibile del metallo (SEM), si ntrovano nei
dellarea 1, associate a valori di soffuri (AVS) ch

sedimenti
e variano da

35a92 umol g ™. Nelle restanti aree (2, 3, 4) della Pialassa

Baiona i valori di Cu-SEM si mantengono piul bassi,
un intervallo di variazione di 0,02-0,23

allintemo di

umol g *, mentre gli AVS

varianoda 1,4 a 8,0 umolg *(Figura19 ).
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Figura 19  Confronto tra le concentrazioni di Cu-SEM e gli AV
umolg 1 (medie + errore standard).

Le concentrazioni di Cu-SEM risultano essere molto
nellarea 1, rispetto al contenuto di metallo ‘pseu

altre zone tipo fiumi, sono state riscontrate conce
variano da 0,004 umol g * (Francia) a 0,653
(Burton et al., 2006). Nei sedimenti di acqua dolce
campionati in diversi siti olandesi, sono state ris
concentrazioni di Cu che variano da 0,01 a 0,78

Hoop et al., 1997).

Per gquello che riguarda i potenziali effetti negati
residente, le basse concentrazioni di Cu in relazio
concentrazioni di AVS misurate, restituisScono un ra
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SEM/AVS moilto inferiore a 1 per il quale tali effet ti non sono
previsti ( Tabella 8, vedi allegato).

Le concentrazioni di Ni negli estratti di sedimento con HCl 6 M,
Sono pitl 0 meno simili tra i vari campioni, variand o0da 0,07 a
0,17 umol g *; non si evidenziano particolari zone con valori
particolarmente superiori; gli AVS variano da 1,4 a 92 umolg *
(Figura 20 ).
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Figura20  Confronto tra le concentrazioni di Ni-SEM e gli AVS espresse in pmol
g? (medie * errore standard).
Le concentrazioni di Ni-SEM risultano essere molto basse, anche
nellarea 1, rispetto al contenuto di metallo ‘pseu dototale’. In
acque fluviali francesi sono state riscontrate conc entrazioni che
variano da 0,004 umolg * a0661 pmolg * (Burton et al., 2006).
Lo studio di Van den Hoop et al. (1997) ha riscontr ato
concentrazioni di Ni che varano da 0,01 a 046 pmol g * nei

sedimenti marini d'acqua dolce e salata.
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Per gquello che riguarda i potenziali effetti negati vi sul biota

residente, le basse concentrazioni di Ni in relazio ne alle
concentrazioni di AVS misurate, restituiscono un ra pporto Ni-
SEM/AVS moilto inferiore a 1 per il quale tali effet ti non sono

previst ( Tabella8 ).

Le concentrazioni piu elevate di Pb (0,12 - 0,08 umol g *) negi
estratti di sedimento con HCI 6 M, che rappresentan 0 la frazione
potenzialmente biodisponibile del metallo (SEM) si fitrovano nei
sedimenti dellarea 1, associate a valor di solfur I (AVS) che
variano da 35 a 9,2 umol g . Nelle restanti aree (2, 3, 4)
della Pialassa Baiona i valori di Pb-SEM si manteng ono motto
bassi, allinterno di un intervallo di variazione d 10,007-0,04
umol g *, mentre gli AVS variano da 1,4 a 8,0 umol g * ( Figura
21).
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Figura 21  Confronto tra le concentrazioni di Pb-SEM e gli AVS espresse in umolg *
(medie * errore standard).
Le concentrazioni di Pb-SEM risultano essere piu ba Sse rispetto
al contenuto di metallo ‘pseudo totale’. Nelle aree 2,3e4sono
invece leggermente inferiori rispetto al contenuto dei metalli
“pseudo totali”, facendo presupporre una maggior fr azione di Pb
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legata ai solfuri per le aree 2, 3 e 4. In altre zo ne tipo fiumi,

sSono state riscontrate concentrazioni che variano d a 0009 umol
g* (Finlandia) a 0,76 umol g * (Inghilterra) (Burton et al.,
2006). In altre zone, come nei sedimenti marini ola ndesi (d'acqua
dolce e salata) sono state riscontrate concentrazio ni di Pb che
variano da 0,01 a 0,68 umolg * (Van den Hoop etal., 1997)
Per gquello che riguarda i potenziali effetti negati vi sul biota
residente, le basse concentrazioni di Pb in relazio ne alle
concentrazioni di AVS misurate, restituiscono un ra pporto Pb-
SEM/AVS moilto inferiore a 1 per il quale tali effet ti non sono
previsti (Tabella 8).
Le concentrazioni piu elevate di Zn (4,7 - 2,1 umol g ™) negli
estratti di sedimento con HCl 6 M si ritrovano nei sedimenti
dellarea 1, associate a valori di soffuri (AVS) ch e variano da
35a92 umol g ™. Nelle restanti aree (2, 3, 4) della Pialassa
Baiona i valori di Zn-SEM si mantengono pitl bassi, alfinterno di
un intervallo di variazione di 0,2 - 0,9 umolg *, mentre gli AVS
variano da 1,4 a8,0 umolg * ( Figura 22 ).
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Figura 22  Confronto tra le concentrazioni di Zn trai SEM e g li AVS espresse in
umolg 1 (medie + errore standard)
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Le concentrazioni di Zn-SEM sono generalmente poco pil basse

rispetto alle concentrazioni del metallo “pseudo to tale”. Si puo
ipotizzare che una buona parte dello Zn € legata ai solfuri
labili e quindi € potenzialmente biodisponibile per il biota
residente nel sedimento. Altri studi hanno riportat o che nelle
zone fluviali le concentrazioni varano da 0,11 umol g *
(Finlandia) a 12,4 umol g * (Inghitterra) (Burton et al., 2006).

Nei sedimenti marini olandesi, sono invece state ri scontrate

-1

concentrazioni di Zn in un range tra 0,13 umolg * e12 umolg *

(Van den Hoop et al., 1997).

Per gquello che riguarda i potenziali effetti negati vi sul biota
residente, nellarea 1, lo Zn presenta concentrazio ni- poco
inferiori rispetto a quelle degli AVS, con rapporti di Zn-SEM/AVS
che variano da 0,3 a 0,7. Questo ci fa presupporre chelozne
l'elemento che influenza maggiormente il rapporto SSEM/AVS. Nelle
altre aree (2, 3 e 4) il rapporto Zn-SEM/AVS varia invece da 0,1
a0,2.

Per quanto rniguarda le concentrazioni ritrovate di AVS, queste
sono risultate confrontabili con quelle di un altro studio sui
sedimenti di acqua dolce (Ankley et al., 1996; Bess er JM. et
al., 1995) e sui sedimenti di altre lagune costiere (Como S. et
al., 2007; Magni P. et al., 2008). Valori piu eleva ti sono stati
iInvece ritrovati da Hinkey e Zaidi (2007) nei sedim enti marini
delle isole vergini americane. Coveli et al. (2011 ) hanno
evidenziato che i sedimenti della Pialassa Baiona d urante il
periodo estivo presentano condizioni riducenti asso ciate alla
presenza di battern solfato riduttori e alla produz ione di
solfuro.

In ulima analisi, si possono fare alcune considera zioni
confrontando i risultati relativi al contenuto dei metalli
bivalenti (Cd, Cu, Ni, Pb, Zn) oggetto di questo la voro di tesi
(Figura 17 ). La frazione potenzialmente biodisponibile del Cd

(Cd-SEM) corrisponde mediamente all80 % del conten uto pseudo
totale del metallo nei sedimenti della laguna. Il C uel Ni
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presentano invece una percentuale di circa il 30 %, mentre il Pb

e lo Zn al 70 % e 40 % rispettivamente. Si puod perc i0 concludere
che il Cd e il Pb sono i metalli che tendono maggio rmente a
legarsi con gli AVS, in linea con i valori di Kps r iportati in
Figura 11.  Considerato che il Cu ha il valore di Kps piu bass

rispetto agli altri metalli, dovrebbe essere il met allo con una
percentuale di Cu-SEM maggiore rispetto agli altri; bisogna pero
tenere in considerazione quanto riportato precedent emente in
relazione allo studio di Brumbaugh e Arms (1996), o wero che il
Cu tende a dare precipitati insolubili in presenza di pH molto
acidi. Laffinta dei metali a legarsi con gli AVS segue
landamento dei valori di Kps riportati in Figura 11.

4.3 Analisi di correlazione tra le variabil

Tutte le vanabili metali pseudo totali, sSEM e AVS, sono
positivamente correlate alla concentrazione di sost anza organica
nei sedimenti della Pialassa Baiona ( Tabella 9 , vedi allegato).
In conclusione, dalla matrice di correlazione possi amo constatare
che esiste una correlazione positiva e altamente si gnificativa
tra la variabile LOI e gl AVS. Questo tipo di corr elazione é
stata evidenziata anche in altri studi (Lourino-Cab ana et al.,
2011; Nguyen et al., 2010) e negli ulimi lavori vi ene inoltre
presa in considerazione nel calcolo della biodispon ibilita dei
metalli insieme agli AVS e 2SEM. L'unico elemento che non mostra
alcuna correlazione con la LOI € il Ni, sia pseudo totale che Ni-
SEM (Tabella9 , vedi allegato). Questo potrebbe essere dovuto al
fatto che la maggior parte del Ni € legato alla fra zione piu
stabile dei sedimenti e quindi non alla materia org anica.

4.4 Distribuzione geografica dei metalli pseudo tot ali, SEM

e AVS nei sedimenti della Pialassa Baiona

La concentrazione di Cd pseudo totale ( Figura 17 ) non mostra
differenze significative tra i siti di campionament o allinterno
dellinterazione tra i due fattori principali (Si(D m x Di)
indicando cosi la presenza di omogeneita tra i siti appartenenti
alla stessa area di campionamento (Tabella 10 ). La distribuzione
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del Cd sembra invece risentire degli effetti combin ati derivanti

dallinterazione tra la distanza dal disturbo e la distanza dal
mare (Dm x Di). Considerando quindi le aree vicine al mare, i
risultati dei test non evidenziano differenze signi ficative nel
contenuto di Cd pseudo totale tra I'area vicina al disturbo (area

2) e quella distante (area 3). Analizzando invece | e aree lontane

dal mare, differenze altamente significave sono s tate
riscontrate tra l'area 1 (vicino al disturbo) e l'a rea 4 (lontana

dal disturbo) indicando wuna concentrazione inferior e su
guest'ulima area; questo comporta che vicino al ma re, il fattore
“disturbo antropico” non influenza le concentrazion I del metallo
mentre lontano dal mare determina una differenza tr ale due aree.
Considerando invece la aree vicine al disturbo (are alearea?),

| dati evidenziano che esiste una diferenza altame nte
significativa tra le concentrazioni di Cd; nello sp ecifico la
concentrazione nellarea 1 € motto piu alta rispett o allarea 2.

Per distanze maggiori dal disturbo (area 3 e area 4 ) la distanza

dal mare non ha alcuna influenza e le concentrazion idiCdtrale

due aree sono paragonabili tra loro.

Tabela10  Tavola di ANOVA per la concentrazione del metallo totale Cd (dati trasformati con la
funzione 3V per ottenere flomogeneita delle varianze).

Sorgente di SS DF MS F P Fversus
variabilita
Dm 0.3327 1 0.3327 29.45 0.0006 Si(DmXDi)
Di 0.1909 1 0.1909 16.9 0.0034  Si(DmXDi)
DmXDi 0.1518 1 0.1518 13.44 0.0063 Si(DmXDi)
Si(DmXDi) 0.0904 8 0.0113 1.73 0.1425 RES
Residua 0.1567 24  0.0065
Totale 0.9226 35
II' Cu pseudo totale ( Figura 17 ) ha una distribuzione molto
eterogenea a piccola scala spaziale, come testimoni ano le
differenze significative tra i siti allintemo del le aree
(Tabela11l ).

70



Tabela 11 Tabella ANOVA per la concentrazione del Cu pseudo totale (dati trasformati con la
funzione  (x+1) per ottenere lomogeneita delle varianze).

Sorgente di SS DF MS F P Fversus
variabilita
Dm 207.153 1 207.153 22.72 0.0014 Si(DmXDi)
Di 208.569 1 208569 22.88 0.0014 Si(DmXDi)
DmXDi 339.445 1 339.445 37.23 0.0003 Si(DmXDi)
Si(DMXDi) 72.933 8 0.9117 6.62 0.0001 RES
RES 33.075 24 0.1378
TOT 861.175 35
I Cu pseudo totale risente delleffetto combinato tra i due
fattori (Dm x Di); fandamento delle concentrazioni dovuto dagli
effetti combinati dei due fattori principali (Di e Dm) € lo

stesso descritto per il Cd pseudo totale.

II' Ni pseudo totale ( Figura 17 ) ha evidenziato un'elevata
omogeneita a piccola scala spaziale (Si(DmXDi) P > 25 %; questo
ci consente di potenziare lanalisi statistica, esc ludendo tra i
fattori quello relatvo alle differenze ta 1 siti di
campionamento allintero delle diverse aree ( Tabella 12 ). Per
guanto riguarda linterazione tra i due fattori (Dm x Di), questa
e risultata significativa.
Tabela1l2  Tabella ANOVA perla concentrazione del Ni pseudo totale (dati non trasformat).
Sorgente di sSs DF MS F P Fversus
variabilita
Dm 3.707.452 1 3.707.452 6.59 0.0169 RES
Di 2.486.137 1 2.486.137 4.42 0.0462 RES
DmXDi 2.914.628 1 2.914.628 5.18 0.0320 RES
*Si(DmXDi) 2.547.848 8  318.481
Residuo 13.494.962 24  562.290
Totale 25.151.026 35
II' Ni pseudo totale risente delleffetto combinato tra i due
fattori (Dm x Di); entrando nel dettaglio si eviden Zia un
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andamento differente rispetto agli altri element. Nelle aree
lontane dal mare, il fattore disturbo non ha alcuna influenza e
le concentrazioni tra le aree 1 e 4 sono confrontab ili tra loro,
mentre nelle aree vicine al mare (area2 e 3),le c oncentrazioni
maggiori si riscontrano nellarea 3, owero quella piu distante
dal disturbo antropico. Considerando invece le aree vicine al
disturbo (area 1 e 2), quelle che presentano una co ncentrazione
significativamente maggiore sono guelle dellarea 1 , mentre nelle
aree distanti dal disturbo (area 3 e 4), le concent razioni di Ni
sono paragonabili tra loro.
Questo diverso tipo di andamento delle concentrazio ni del Ni
pseudo totale, differente da tutti gli altri metall | oggetto di
studio, confermerebbe quanto detto in precedenza, o wero che le
guantita di Ni pseudo totale sono in realta valori di fondo
naturale e non derivanti da un impatto antropico.
L'andamento della concentrazione del Pb pseudo tota le ( Figura
17) mostra differenze significative tra i siti di cam pionamento
alfinterno  dellinterazione tra i due fattori prin cipali
(Si(Dmx Di)), indicando cosi la presenza di eterog eneita tra |
siti appartenenti alla stessa area di campionamento ( Tabella 13)
Tabela1l3  Tabella ANOVA perla concentrazione del Pb pseudo totale (dati non trasformat).
Sorgente di SS DF MS F versus
variabilita
Dm 2.931.264 1  2.931.264 9.66 0.0145  Si(DMXDi)
Di 1.918.578 1 1.918.578 6.32 0.0361  Si(DmXDi)
DmXDi 5.129.043 1  5.129.043 0.0034 Si(DmXDi)
Si(DmXDi) 2.426.858 8 303.357 7.06 0.0001 RES
RES 1.031.281 24 42.970
TOT 13.437.024 35
Linterazione ta i due fattori principali € altame nte
significativa e le concentrazioni del Pb mostrano | 0 stesso
andamento descritto per il Cd. Considerando le aree vicine al
mare (area 2 e 3), le concentrazioni sono paragonab lli tra loro e
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quindi la distanza dal disturbo non ha alcuna influ enza nella

concentrazione di Pb, mentre per le aree lontane da | mare (area 1

e 4), le concentrazioni maggiori si Sono riscontrat e nellarea 1,
owero in quella piu vicina al disturbo antropico. Considerando
invece le aree vicine al disturbo (area 1 e 2), le concentrazioni
maggiori si riscontrano nellarea 1, owero quella piu distante
dal mare, mentre per le aree piu distanti dal distu o (area 3 e

4) le concentrazioni di Pb sono paragonabili tra o ro,

indipendentemente dalla distanza dal mare.

L'andamento di Zn pseudo totale € riportato in Figura 17 . La
differenza ta 1 st di campionamento  allinterno

dellinterazione tra i due fattori principali (Si(D m x Di)) e
risultata altamente significativa, indicando cosi | a presenza di
eterogeneita tra i siti appartenenti alla stessa ar ea di

campionamento ( Tabella 14)

Tabela14  Tabella ANOVA per la concentrazione dello Zn pseud 0 totale (dati trasformati con la
funzione  (x+1) per ottenere lomogeneita delle varianze).

Sorgente di ss DF MS F P Fversus
variabilita
Dm 1.572.425 1 1572425 26.99 0.0008 Si(DMXDi)
Di 1.313.170 1 1.313.170 22.54 0.0014 Si(DmXDi)
DmXDi 1.562.913 1 1.562.913 26.83 0.0008 Si(DMXDi)
Si(DmXDi) 465.999 8 58.250  9.92 0.0000 RES
Residuo 140.938 24 0.5872
Totale 5.055.445 35
L'interazione tra i fattori (Dm x Di) e risultata a ftamente
significativa, indicando una stretta correlazione t ra i fattor
disturbo antropico e distanza dal mare. Per quanto riguarda le
concentrazioni nelle diverse aree, queste seguono | 0 stesso

andamento descritto per il Cd, il Cu e il Ph.

Per quanto riguarda la 2SEM (Cd-SEM + Cu-SEM + Ni-SEM +
Pb-SEM + Zn-SEM ( Figura 23) , le medie dei siti
allinterno delle aree (Si(Dm x Di)) sono risultate

essere eterogenee tra loro e la combinazione tra i due
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fattori (Dm x Di) e risultata significativa ( Tabella 15 ).

L’andamento dei 2SEM segue lo stesso tipo di andamento
descritto per il Cd, il Cu, il Pb e lo Zn pseudo to tali.
Tabela15  Tabela ANOVA per la concentrazione dei > SEM (dati trasformati con la funzione 3 per

ottenere le fomogeneita delle varianze).

Sorgente di SS DF MS F P Fversus
variabilita
Dm 0.9333 1 0.9333 53.31 0.0001 Si(DmXDi)
Di 0.8412 1 0.8412 48.05 0.0001 Si(DmXDi)
DmXDi 10.160 1 10.160 58.04 0.0001 Si(DMXDi)
Si(DmXDi) 0.14 8 0.0175 4.22 0.0029 RES
RES 0.0996 24 0.0041
TOT 30.301 35
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Figura 23  Andamento delle concentrazioni di %SEM espresse in umolg * in
relazione all'andamento degli AVS in umol g *
Per quanto riguarda gli AVS, il loro andamento € ri portato in
relazione allandamento dei metall-SEM nelle Figure 18, 19, 20,
21, 22. La differenza tra le medie dei siti allinterno de lle
aree e risultata altamente significativa Tabella 16.
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Tabela1l6  Tabella ANOVA per la concentrazione degli AVS (dat i non trasformati).

Sorgente di SS DF MS F P Fversus
variabilita
Dm 390.403 1 390.403 8.07 0.0218  Si(DmXDi)
Di 0.4183 1 0.4183 0.09 0.7762  Si(DmXDi)
DmXDi 53.855 1  53.855 1.11 0.3221  Si(DmXDi)
Si(DmXDi) 386.903 8  48.363 4.06 0.0036 RES
RES 286.216 24  11.926
TOT 1.121.560 35
L'interazione tra i due fattori (DM x Di) non e ris ultata
significativa. Il fattore che determina landamento degli AVS e
sostanzialmente la “distanza dal mare”, con valori maggiori
lontano dal mare. Lo stesso tpo di dipendenza dell e
concentrazioni dalla distanza dal mare, € stato ris contrato per
lo zolfo totale in un precedente lavoro di tesi (Bo naiuti, 2011).
Questo andamento € in linea con il fatto che le are e piu inteme
sono quelle soggette ad un minor ricambio d'acqua, e quindi alla
presenza di una minor concentrazione di ossigeno, m entre le aree
pitl vicine al mare sono quelle con un ricambio di a cgua maggiore

quindi con una maggior concentrazione di 0ssigeno.

Per gquanto riguarda 'andamento delle concentrazion I dei metalli
pseudo totali, questi hanno mostrato tutti (ad escl usione del Ni)
lo stesso andamento, evidenziando che l'area che si trova vicino
al disturbo antropico e distante dal mare (area 1) , presenta una
concentrazione significativamente maggiore di tutt I metalli
oggetto di studio. Le aree che invece si trovano pr ossime al mare
e lontane dal disturbo, sono quelle che presentano concentrazioni
minori, probabilmente dovute nel primo caso al magg jore ricambio
delle acque, mentre nel secondo caso, alla maggiore distanza
dagli scarichi che possono aver immesso i metalli n ellalaguna.

Il diverso andamento del Ni, si riiene dipenda dal fatto che i
valori riscontrati in questo studio, possono essere definiti di
fondo naturale e quindi non dovuti dalla presenza d el disturbo
antropico.
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5. CONCLUSIONI

| nsultati del contenuto totale e della frazione b

(SEM) dei metali (Cd, Cu, Ni, Pb e Zn) hanno mostr
distribuzione eterogenea su piccola scala spaziale

decine di metn allinterno della medesima area di
L'area piu prossima alla zona industriale e al cont
lontana dall’effetto del ricambio delle acque e di

opera del mare (area 1), € risultata quella con liv
significativamente piu elevati per la maggior parte
analizzati (Cd, Cu, Pb e Zn). | lveli e la distri
spaziale di quest metali ha mostrato una signific
diminuzione passando da questarea verso le aree pi
alleffetto del mare (area 2 e 3) ed allo stesso te

alle aree piu lontane dalle sorgenti di disturbo an

3 e 4). Questo permette di ipotizzare una influenza

sorgenti di inquinanti, piu intense in passato, ma
effetto dispersivo della circolazione.

Per quanto riguarda i livelli e la distribuzione sp

AVS, dallanalisi statistica € stato evidenziato un
terra-mare; questo significa che nelle zone piu pro
allinfluenza del mare si sono riscontrate concentr

diAVS.

Per quanto riguarda il Ni le concentrazioni ritrova
comprese tra il valore di TEL (

Threshol d Eff ect

iodisponibile
ato una
(stti distanti
studio).
empo piu
dilavamento ad
ell
dei metalli
buzione
ativa
U vicine
Mo rispetto
tropico (area
diretta delle
anche un

aziale degli
gradiente
ssime
azioni minori

te sono
Level) e PEL

(Probabl e Effect Level); cido significa che vi € un'eventuale

probabilita che gli organismi mostrino degli effett
seguito dell'esposizione ai sediment.

In realtd, i Ni é stato f'unico metallo che ha mos
distribuzione spaziale omogenea tra le aree facendo
che non sia influenzato dalla presenza della zona i
dalla vicinanza o meno dal mare. Infatti i valori r
guesto studio sono simili a quelli tipici di fondo

Mare Adriatico, e quindi non derivanti da una sorge
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Il Cd, il Pb e lo Zn mostrano concentrazioni inferi

di TEL per quanto riguarda le aree 2, 3 e 4; divers
discorso per larea 1 dove i tre metalli superano i

il valore di TEL. Per lo Zn, allintemo dellarea

inoltre evidenziare la presenza di un sito nel qual
superato anche il valore di PEL; ci sono percio ele
probabilita che si riscontrino effetti negati sul b

di questo metallo.

Per quanto riguarda i metalli estraibili simultanea

puo concludere che il Ni, il Cu e lo Zn sono quei m
risultano meno legati ai solfuri labii (AVS) e qui
potenzialmente meno biodisponibili per il biota; il
Pb-SEM sono invece maggiormente legati alla frazion
e quindi potenziaimente pit biodisponibili a seguit
variazioni delle condizioni di equilibrio del siste

guesti nisultati, larea viciho alla sorgente di di
antropico (area 1) richiede una maggiore attenzione
organismi residenti potrebbero manifestare effetti

via delle elevate concentrazioni dei metalli.

Per quanto conceme dli AVS, considerando i metall

singolarmente, il rapporto metallo-SEM/AVS e al di
SSEM, il rapporto sopra menzionato non supera il val
non per un unico sito (area 1, sito B) per il quale
leggero e locale superamento di tale valore.

Vista la ridotta mobilita dei metalli bivalenti ana

puod concludere che gli organismi presenti nel sedim
probabilmente poco soggetti ad effetti awersi come
poteva presupporre confrontando i valori di concent
metalli pseudo totali con i valori di riferimento T

In questottica, i valori dei metall-SEM e degli A

che non vi € un potenziale rischio nei confronti de
acquatico nonostante lelevato contenuto totale di
metalli.
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In ogni caso, si deve considerare che questo lavoro di tesi

rappresenta la situazione della Pialassa Baiona dur ante |l
periodo tardo primaverile, caratterizzato soprattut to nellarea
vicino al sito industriale, da elevati livelli di f itoplancton e
batterio plancton.

Sviluppi futuri di questa ricerca potrebbero riguar dare la
valutazione della biodisponibilita di Cd, Cu, Ni, P beZn
in altri periodi temporali caratterizzati da altre

condizioni di ossigenazione dei fondali, che potreb bero

influenzare le condizioni redox dei sedimenti e
mobilizzare questi metalli bivalenti con conseguent [
effetti negativi sul biota.

Un ulteriore sviluppo della ricerca potrebbe riguar dare
la determinazione in tandem dei metalli biodisponib il e
dei loro effetti negativi su organismi bentonici ti pi

della zona di indagine.
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Tabella 7 Concentrazione dei metalli pseudo totali

Fattori Cd Cu Ni Pb Zn
distanza distanza
dal Area Siti  Repliche ppm ppm ppm ppm ppm
dal mare .
disturbo

lontano vicino 1 A b 1.06 84.37 44.47 36.29  465.52
lontano vicino 1 A c 0.55 76.74 40.51 31.18 344.67
lontano vicino 1 A d 1.45 83.65 26.50 34.66 412.67
lontano vicino 1 B a 0.49 59.59 19.42 25.25 250.13
lontano vicino 1 B b 0.58 55.88 39.00 25.25 279.35
lontano vicino 1 B c 0.79 56.47 37.24 2196 269.16
lontano vicino 1 C a 0.52 66.35 21.62 23.50 258.14
lontano vicino 1 C b 0.44 53.07 30.93 20.37 222.38
lontano vicino 1 C c 0.72 76.84 40.31 26.79  289.79
vicino vicino 2 A a 0.13 20.95 29.06 12.77 64.31
vicino vicino 2 A b 0.10 18.21 15.01 13.05 58.63
vicino vicino 2 A C 0.28 18.74 28.16 13.92 67.96
vicino vicino 2 B a 0.24 34.54 16.44 15.89 116.35
vicino vicino 2 B b 0.13 22.62 17.21 14.31 112.91
vicino vicino 2 B c 0.18 25.21 19.19 16.25 115.80
vicino vicino 2 C a 0.15 22.55 14.95 13.84 78.33
vicino vicino 2 C b 0.35 18.69 26.97 13.09 81.96
vicino vicino 2 C c 0.14 20.82 24.02 12.81 64.50
vicino lontano 3 A a 0.15 26.56 35.73 15.40 93.70
vicino lontano 3 A b 0.14 25.87 15.97 16.73 82.32
vicino lontano 3 A d 0.12 24.01 34.50 16.17 78.30
vicino lontano 3 B a 0.17 27.73 28.48 17.03 89.40
vicino lontano 3 B b 0.19 30.63 36.15 20.56 104.04
vicino lontano 3 B c 0.16 27.19 33.40 16.15 89.40
vicino lontano 3 C a 0.14 28.71 34.38 17.57 101.07
vicino lontano 3 C b 0.31 25.07 35.41 16.98 89.20
vicino lontano 3 C c 0.15 23.08 35.51 15.73 80.49
lontano lontano 4 A a 0.15 15.96 36.16 16.55 75.00
lontano lontano 4 A b 0.17 17.00 23.24 10.05 79.78
lontano lontano 4 A c 0.23 20.32 28.52 13.23 97.98
lontano lontano 4 B a 0.31 29.21 29.12 16.37 102.29
lontano lontano 4 B b 0.38 31.29 39.95 17.50 107.00
lontano lontano 4 B c 0.32 30.31 36.96 16.80 100.08
lontano lontano 4 C a 0.14 15.51 27.89 13.04 70.59
lontano lontano 4 C b 0.32 27.05 30.95 18.99 115.23
lontano lontano 4 C C 0.13 17.11 43.28 13.21 67.30
mediana 0.21 26.80 30.03 16.46 99.03

min 0.10 15.51 14.95 10.05 58.63

max 1.45 84.37 44.47 36.29  465.52

media 0.33 3494 29.91 18.31  143.77

dev.st 0.29 20.80 8.48 6.20 105.99

CV % 87.53 59.54  28.35 33.84 73.72

TEL (ppm) 0.68 187 159 3024 124

PEL (ppm) 4.21 108 42.8 112 271
Mare
Adriatico
mediana 0,11 8,0 37,9 29,7 76,2

(ppm) range (0,04-0,97) (2-86) (12-205) (10-50) (27-162)
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Tabella 8

Rapporto tra i metalli SEM e gli AVS

SEM/AVS

Cd Cu Ni Pb Zn 2 SEM
4Aa 0.000 0.01 0.02 0.01 0.08 0.08
4Ab 0.000 0.01 0.02 0.01 0.09 0.17
4Ac 0.000 0.02 0.03 0.01 0.11 0.12
4Ba 0.000 0.01 0.01 0.01 0.07 0.11
4Bb 0.000 0.02 0.02 0.01 0.10 0.13
4Bc 0.000 0.02 0.02 0.01 0.10 0.17
4Ca 0.000 0.01 0.02 0.01 0.04 0.10
4Cb 0.000 0.03 0.02 0.01 0.11 0.15
4Cc 0.000 0.02 0.02 0.01 0.06 0.15
3Aa 0.000 0.03 0.02 0.01 0.08 0.18
3Ab 0.001 0.08 0.06 0.02 0.11 0.30
3Ad 0.000 0.01 0.03 0.01 0.08 0.13
3Ba 0.000 0.02 0.02 0.01 0.12 0.17
3Bb 0.000 0.05 0.04 0.02 0.20 0.30
3Bc 0.000 0.00 0.02 0.01 0.09 0.12
3Ca 0.000 0.03 0.02 0.01 0.10 0.15
3Cb 0.001 0.08 0.07 0.03 0.11 0.28
3Cc 0.000 0.02 0.03 0.01 0.06 0.12
2Aa 0.000 0.01 0.06 0.02 0.11 0.22
2Ab 0.001 0.03 0.08 0.03 0.20 0.19
2Ac 0.001 0.06 0.09 0.03 0.23 0.24
2Ba 0.000 0.02 0.03 0.01 0.17 0.20
2Bb 0.000 0.01 0.03 0.01 0.14 0.33
2Bc 0.000 0.01 0.03 0.01 0.20 0.40
2Ca 0.000 0.02 0.03 0.01 0.07 0.12
2Cb 0.000 0.02 0.03 0.01 0.10 0.16
2Cc 0.000 0.02 0.03 0.01 0.11 0.17
1Ab 0.001 0.02 0.02 0.02 0.60 0.65
1Ac 0.001 0.04 0.01 0.01 0.36 0.42
1Ad 0.001 0.04 0.02 0.02 0.65 0.72
1Ba 0.001 0.13 0.03 0.03 0.87 1.06
1Bb 0.001 0.07 0.02 0.02 0.67 0.78
1Bc 0.001 0.07 0.03 0.02 0.66 0.77
1Ca 0.000 0.03 0.02 0.01 0.33 0.38
1Cb 0.000 0.04 0.02 0.01 0.31 0.38
1Cc 0.001 0.06 0.02 0.01 0.41 0.49
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Tabella 9 Matrice di correlazione tra le variabili

Cd Cu Ni Pb Zn Cd Cu Ni Pb Zn AVS S% SEM
pseudo pseudo pseudo pseudo  pseudo SEM SEM SEM SEM SEM
tot tot tot tot tot

LOI% | .8944 9704 .3674 9580 .9661 .9391 .7823 -.0185 9108 .9391 .5042 .8166 .9431
p=.000 p=0.00 p=.028 p=0.00 p=0.00 p=.000 p=.000 p=.915 p=.000 p=.000 p=.002 p=.000 p=.000




