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INTRODUZIONE 

 

L’inquinamento idrico è un fenomeno ampiamente diffuso che interessa sia 

gli ecosistemi di acqua dolce che quelli marini (Kaya et al., 2002). Lo sfruttamento 

indiscriminato di laghi, fiumi e acque costiere, negli ultimi decenni, ha assunto 

proporzioni critiche che rappresentano una seria minaccia per la fauna acquatica; 

gli indicatori usati per la valutazione della qualità delle acque, fissati dal decreto 

legislativo 152/99, descrivono infatti un quadro molto preoccupante. 

Il più importante fattore di rischio è rappresentato dalle sostanze tossiche, in 

quanto, ogni anno, enormi quantità di prodotti chimici provenienti dalle industrie, 

dalle aree urbane o da quelle agricole vengono riversati nei corpi idrici (Yarsan & 

Yipel, 2013). La Comunità europea ha indicato i metalli pesanti e i pesticidi come 

sostanze prioritarie da monitorare al fine di preservare la qualità degli ambienti 

acquatici, sia marini che di acqua dolce (Directive, 2008/105/EC). 

Nel presente lavoro pertanto l’attenzione è stata diretta verso due sostanze che 

contribuiscono in maniera considerevole all’inquinamento idrico: il piombo ed il 

chlorpyrifos. Entrambe sono ampiamente utilizzate in diverse attività antropiche ed 

una volta rilasciate nell’ambiente, possono raggiungere i compartimenti idrici 

minacciando gli ecosistemi (Larsson, 1976; Riise et al., 2004; Barbosa et al., 2005; 

Rabiet et al., 2010; Ezhilmathy et al., 2014; Perugini et al., 2014; Pritz et al., 2014). 

Il piombo è un metallo non essenziale e, sebbene sia presente in tracce 

nell’ambiente, deriva soprattutto dalle attività umane; infatti, per le sue 

caratteristiche chimico-fisiche, viene utilizzato in diversi processi industriali, quali 

produzione di munizioni, esplosivi, batterie, vernici e leghe metalliche (Thornton et 

al., 2001). Come tutti i metalli pesanti, il piombo è estremamente stabile e 

persistente nell’ambiente (Ramesh et al., 2009) ed è inoltre molto tossico e 

bioaccumulabile (Wast et al., 2012); esso riesce, infatti, ad accumularsi in vari 

tessuti animali, quali branchie, ossa, fegato e reni (Javid et al., 2007). La 

correlazione tra concentrazione di tale metallo nell’acqua e concentrazione nei 

tessuti animali rappresenta un serio problema per l’uomo come consumatore finale 
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di molte specie ittiche (Wast et al., 2012). In letteratura sono riportati diversi lavori 

sulla tossicità del piombo nei pesci, soprattutto teleostei di acqua dolce; tra gli effetti 

che esso induce sono descritti alterazioni istologiche a livello delle branchie e del 

fegato, effetti neurologici e comportamentali, ritardi nella crescita, alterazione della 

regolazione osmotica e ionica, compromissione dell’attività di alcuni enzimi e 

modificazioni delle risposte immunitarie (Katti & Sathyanesan, 1986; Sorensen, 

1991; Alados & Weber, 1999; Rademacher et al., 2001, 2003; Rogers et al., 2003, 

2005; Patel et al., 2006; Rodrigo et al., 2006). 

Il chlorpyrifos è un insetticida organofosfato ad ampio spettro, tra i più 

utilizzati in tutto il mondo in campo agricolo, veterinario e sanitario. Il 

meccanismo d’azione maggiormente studiato è l’inibizione irreversibile dell’enzima 

acetilcolina esterasi, che causa la paralisi per iperstimolazione in quanto tale 

enzima non riesce più a degradare l’acetilcolina a livello delle sinapsi (Colborn, 

2006; Watts, 2013). L’introduzione, accidentale o intenzionale, del chlorpyrifos in 

diversi ecosistemi acquatici, rappresenta un serio problema per gli animali selvatici 

non target. I tempi di degradazione piuttosto lunghi fanno sì che venga classificato 

come molto tossico per gli organismi acquatici (US EPA, 2009, 2013). In Italia, in 

particolare, è uno dei pesticidi più rilevati nelle acque superficiali come segnalato 

recentemente dall’Istituto Superiore per la Protezione e la Ricerca Ambientale 

(ISPRA, 2013). In letteratura sono presenti diversi lavori che descrivono gli effetti 

causati dalla presenza del chlorpyrifos sui pesci, soprattutto teleostei di acqua dolce; 

in particolare è ben noto che la presenza di tale contaminante nel mezzo acquatico 

causa alterazioni neuro-comportamentali, aumento dello stress ossidativo, 

riduzione della crescita, mutagenicità, interferenze con il sistema endocrino 

(Sandahl et al., 2005; Ali et al., 2008; Oruc, 2010, 2012; Wu et al.; 2011; Xing et 

al., 2012a, b; Ma et al., 2013; Nwani et al., 2013). 

Per affermare che una sostanza è pericolosa per gli ecosistemi acquatici e per 

le catene alimentari bisogna verificare la sua tossicità acuta su mammiferi, batteri e 

pesci (US EPA, 2004). I pesci sono spesso usati come modello sperimentale per 

valutare lo stato di salute degli ecosistemi acquatici (Garcia-Santos et al., 2005). 

Infatti, essi possono venire in contatto diretto con gli xenobionti presenti nel loro 

ambiente attraverso le branchie, la superficie corporea, o per ingestione diretta. 
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Nei pesci, la valutazione degli effetti indotti da una sostanza a concentrazioni 

sub-letali, permette di quantificare le concentrazioni tollerate ed effettuare 

considerazioni che abbiano valore predittivo sull’entità del rischio derivante dalla 

presenza di quell’inquinante nel mezzo acquatico (Stegeman et al., 1992; van der 

Oost et al., 2003). In particolare, l’analisi morfologica di precoci alterazioni 

istopatologiche nei pesci, in conseguenza dell’esposizione ad inquinanti presenti nel 

loro ambiente, può essere un efficace strumento per indagare gli effetti degli 

xenobionti (Bernet et al., 1999; Dezfuli et al., 2006) e per stabilire, quindi, criteri 

sulla qualità delle acque (FAO, 1981; EIFAC, 1983; Murty, 1986; Tripepi et al., 

2006).  

Le branchie rappresentano un organo particolarmente importante in quanto 

svolgono molteplici funzioni quali: respirazione, osmoregolazione, escrezione, 

bilancio idrico ed ionico (Evans et al., 1999). Le branchie sono sensibili a diverse 

classi di contaminanti e le alterazioni dell’apparato branchiale rappresentano, 

quindi, un ottimo marker di esposizione per valutare gli effetti delle sostanze 

tossiche che si accumulano nelle acque (Hinton et al., 1992). 

I modelli sperimentali scelti nel presente studio sono due specie di teleostei: 

uno marino ed uno di acqua dolce. Il primo è Thalassoma pavo un labride 

ampiamente diffuso nel mar Mediterraneo meridionale che può essere 

potenzialmente soggetto agli agenti inquinanti in quanto vive lungo le scogliere 

frangiflutti prossime alla riva che facilmente possono essere contaminate. La sua 

ampia distribuzione lungo le coste calabresi riduce al minimo il rischio di incidere 

negativamente sull’andamento numerico delle popolazioni locali ed inoltre, 

possiede dimensioni idonee al mantenimento in laboratorio (Brunelli et al., 2011; 

Zizza et al., 2013). Il secondo è Carassius auratus, un ciprinide ritenuto un buon 

modello sperimentale negli studi di ecotossicologia, in quanto economico, 

ampiamente diffuso e facile da mantenere in condizioni di laboratorio (Wang et al., 

2010; Ma et al., 2013).  

In ecotossicologia, una vasta gamma di risposte biologiche, dal livello 

molecolare fino alla struttura di una comunità, può essere impiegata come 

biomarker (Peakall, 1992). Come sottolineato da Au (2004), le risposte isto-

citologiche sono relativamente facili da determinare, e possono essere correlate alla 
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salute ed alla fitness degli individui, consentendo un’ulteriore valutazione degli 

effetti a livello di popolazione/comunità. 

Su questa base, l’obiettivo di tale lavoro è quello di valutare gli effetti del 

piombo e del chlorpyrifos sull’apparato respiratorio dei due modelli di teleostei da 

noi scelti per i diversi compartimenti idrici. In particolare, abbiamo condotto 

un’indagine sugli effetti di una esposizione a piombo sulle branchie di Thalassoma 

pavo, dal momento che in letteratura i dati su pesci non d’acqua dolce risultano 

piuttosto scarsi. Il set-up sperimentale ha previsto un’esposizione di tipo acuto a tre 

concentrazioni (800, 2000 e 12000 g/L) sub-letali di piombo per 192 ore.  

Per quanto riguarda il chlorpyrifos, abbiamo esaminato per la prima volta gli 

effetti di una esposizione acuta sull’apparato branchiale sia in Thalassoma pavo che 

in Carassius auratus. Con lo scopo di validare ulteriormente il ruolo degli studi 

morfologici nel dimostrare gli effetti di contaminanti ambientali, abbiamo 

analizzato per entrambi i teleostei le alterazioni istopatologiche e funzionali indotte 

sull’apparato branchiale dopo una esposizione acuta a questo pesticida. A tale fine 

il set-up sperimentale usato per Thalassoma pavo ha previsto un’esposizione di tipo 

acuta a due concentrazioni (3.5 e 7 g/L) sub-letali di chlorpyrifos per 96 ore. In 

Carassius auratus, invece, oltre a valutare gli effetti che emergono dopo 96 ore di 

esposizione a tre concentrazioni (1, 4 e 8 g/L) sub-letali di chlorpyrifos, abbiamo 

voluto investigare gli effetti tossici che persistono o appaiono dopo l’esposizione al 

pesticida (carryover effects) (Rohr et al., 2006) al fine di individuare l’eventuale 

capacità di recupero (Berrill et al., 1998; Lajmanovich et al., 2009; Robles-Mendoza 

et al., 2009), che risulta fondamentale in natura. 

Le analisi sono state condotte attraverso l’integrazione di risultati provenienti 

dall’applicazione di diverse metodiche di indagine microscopica. Sono state 

applicate tecniche di microscopia ottica e microscopia elettronica a trasmissione al 

fine di valutare le alterazioni morfologiche ed ultrastrutturali, e tecniche di 

immunofluorescenza per la valutazione di alcuni parametri funzionali. In 

particolare, abbiamo scelto come marker la Na+/K+-ATPasi e l’acquaporina 3 

(AQP-3) per valutare le eventuali alterazioni dell’equilibrio ionico ed osmotico 

nelle branchie in seguito ad esposizione a piombo e chlorpyrifos; abbiamo inoltre 

valutato l’espressione dell’isoforma inducibile della NOS (iNOS) in quanto è noto il 

suo coinvolgimento in diversi processi patofisiologici, quali presenza di patogeni, 
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tumori e xenobionti; infine abbiamo considerato le metallotioneine (MTs) per 

indagare l’instaurarsi di meccanismi di detossificazione dopo esposizione al 

piombo. In aggiunta, abbiamo misurato i livelli di lipoperossidi nei tessuti 

branchiali di Carassius auratus per valutare variazioni dello stato ossidativo dopo 

esposizione diretta al chlorpyrifos e dopo un periodo di recupero in acqua priva di 

pesticida.  

I dati da noi ottenuti possono rappresentare un importante strumento per 

l’individuazione di misure di sicurezza al fine di prevenire l’inquinamento idrico e 

per la messa a punto di metodi per il monitoraggio dell’inquinamento causato da 

metalli pesanti e pesticidi, al fine di stabilire limiti per l’utilizzo e l’emissione di tali 

sostanze nell’ambiente acquatico. 
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Capitolo 1 

L’inquinamento 

 

1.1. Premessa 

Per inquinamento si intende la perturbazione degli equilibri di un ecosistema 

causata dall’immissione nell’aria, nell’acqua e nel suolo di materia e/o energia tali 

da provocare un’alterazione persistente e talvolta irreversibile delle caratteristiche 

chimiche, fisiche e biologiche dell’ecosistema (Manahan, 2000; Della Croce et al., 

2001). L’inquinamento può essere di origine naturale (incendi, anossie di corpi 

idrici in conseguenza di esplosioni algali, eruzioni vulcaniche, ecc.) o antropica: 

guerre (ad esempio l’uso di armi all’uranio impoverito), trasporti (versamenti 

accidentali in mare da petroliere), ed uso di tecnologie industriali obsolete (Provini 

et al., 1998). La maggior parte delle sostanze inquinanti generati dall’uomo deriva 

da scarti o rifiuti che possono presentarsi allo stato solido, liquido o gassoso, 

durante le attività di estrazione e trasformazione o durante l’utilizzo di una 

determinata risorsa. Anche la produzione di calore, rumore e radiazioni è fonte di 

fenomeni di inquinamento.  

L’inquinamento, inoltre, si distingue in due grandi categorie: acuto e cronico. 

Per inquinamento acuto si intende un fenomeno massivo che avviene in tempi e 

spazi ristretti creando danni di tipo catastrofico e, generalmente, ad opera di eventi 

imprevedibili e accidentali. L’inquinamento cronico, invece, è un fenomeno che si 

protrae in modo più o meno costante nel tempo, a causa della presenza di agenti 

che alterano l’ecosistema ambientale non generando un effetto immediato sulla 

mortalità. Questa forma di inquinamento deriva prevalentemente dall’uso continuo 

delle acque fluviali e costiere per lo smaltimento di sostanze o di energia di rifiuto 

(Della Croce et al., 2001). 
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1.2. Inquinamento degli ecosistemi acquatici 

Gli effetti delle sostanze inquinanti su un ecosistema acquatico dipendono 

essenzialmente da tre fattori: la natura chimica, la persistenza e la concentrazione.  

Una esaustiva definizione di inquinamento idrico è quella espressa dal 

Decreto L.vo 15 Maggio 1999 n. 152: “Lo scarico effettuato direttamente o 

indirettamente dall’uomo nell’ambiente idrico di sostanze o di energia le cui 

conseguenze siano tali da mettere in pericolo la salute umana, nuocere alle risorse 

viventi e al sistema ecologico idrico, compromettere le attrattive o ostacolare altri 

usi legittimi delle acque”. 

I fiumi sono tra i principali vettori dell’inquinamento idrico in quanto 

rappresentano l’ambiente in cui vengono maggiormente riversate diverse sostanze 

nocive di rifiuto delle città e delle attività industriali, provocando non solo 

un’alterazione delle biocenosi fluviali ma anche cambiamenti radicali nelle 

caratteristiche ambientali della fascia costiera. Fortunatamente gran parte degli 

inquinanti vengono rapidamente smaltiti dai corsi d’acqua per via di fenomeni di 

diluizione e degradazione ad opera di decomposizione batterica. Anche i laghi 

rappresentano un ambiente acquatico fortemente utilizzato per lo smaltimento di 

sostanze di rifiuto, ma in questo caso i processi di depurazione spontanea sono 

molto meno efficaci. 

I pesticidi insieme ai metalli pesanti sono tra le sostanze inquinanti più 

frequentemente rilevabili negli ecosistemi acquatici e pertanto indicate come 

prioritarie dalle istituzioni europee (European Water Framework Directive for the 

protection of aquatic ecosystems, Directive, 2008/105/EC). La contaminazione da 

metalli pesanti e pesticidi dei compartimenti idrici è aumentata negli ultimi 

decenni, a causa di un uso estensivo in agricoltura, nei processi chimici ed 

industriali ed in conseguenza della loro elevata persistenza, attirando pertanto 

l’attenzione del mondo scientifico (Ezhilmathy et al., 2014). 

 

1.3. I metalli pesanti 

I metalli pesanti, come altri elementi chimici, possono esistere allo stato 

elementare (o metallico), come ioni liberi o come parte di molecole più complesse e 

avere quindi effetti profondamente diversi. Allo stato elementare, o metallico di 
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norma nessun metallo è tossico. Numerosi processi chimici e biochimici sono in 

grado di trasformare un elemento in ioni, che invece hanno attività biologiche; lo 

stesso elemento quindi può essere presente come catione o come anione, e con 

attività biologiche anche diversissime (Atkins, 2000).  

I metalli pesanti possono essere distinti qualitativamente in essenziali e non 

essenziali. I primi comprendono Fe, Cu, Zn, Cr, Mn, Ni, Co e sono richiesti 

dall’organismo in quantità minime, essendo coinvolti in molteplici funzioni 

biologiche come costituenti indispensabili di molti enzimi; esistono dei valori di 

concentrazione intracellulare ottimali al di sotto dei quali l’organismo entra in 

sofferenza. I metalli definiti non essenziali sono Hg, Cd, Sn e Pb che non 

presentano alcuna funzione o ruolo biologico. Tutti i metalli, essenziali o non, ad 

elevate concentrazioni possono avere effetti tossici importanti interferendo nel 

metabolismo cellulare (Della Croce et al., 2001). Essi possono essere tollerati 

dall’organismo solo entro determinate concentrazioni altrimenti diventano tossici.  

I metalli sono naturalmente presenti negli ecosistemi acquatici, maggiormente 

in quelli marini rispetto alle acque interne, e molti di essi sono indispensabili per le 

attività biologiche (Thornton et al., 2001). In condizioni naturali, una buona parte, 

proviene per lo più dalle attività vulcaniche, dall’erosione di terreni e rocce, mentre 

i fiumi provvedono al contributo di metalli nell’ambiente marino. Tuttavia, nella 

maggior parte degli ecosistemi acquatici la concentrazione dei metalli disciolti è 

superiore ai livelli considerati accettabili a causa soprattutto dell’attività antropica 

(estrazioni minerarie, continue emissioni gassose dovute all’industria e 

all’agricoltura, produzione di rifiuti solidi e di reflui contenenti metalli pesanti) 

(Perugini et al., 2014). I metalli pesanti non sono biodegradabili e pertanto possono 

facilmente bioaccumulare lungo le catene alimentari, per cui i predatori che si 

inseriscono ai vari livelli della piramide alimentare sono soggetti ad accumulare le 

sostanze tossiche in una quantità sempre maggiore quanto più alto è il livello che 

essi occupano (Anderson et al., 1997; Cicik et al., 2004). 

1.3.1. Il piombo 

Il piombo è un metallo duttile, malleabile e resistente alla corrosione; essendo 

uno dei metalli pesanti più tossici e maggiormente diffusi sulla Terra è di grande 

interesse ambientale (Martinez et al., 2004). 
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Il punto di fusione, pari a 327 °C, è piuttosto basso per un metallo. Questa 

caratteristica conferisce al piombo una facile lavorabilità che gli consente di essere 

modellato in varie forme e ne ha permesso l’impiego, ad esempio per creare 

utensili, da millenni. 

Il piombo reagisce con composti e altri elementi portando alla formazione di 

una vasta gamma di prodotti. Esempi tipici sono: l’acetato di piombo, il carbonato 

di piombo, il clorato di piombo, il cloruro di piombo, il cromato di piombo, 

l’idrossido di piombo, lo ioduro di piombo, il nitrato di piombo, l’ossalato di 

piombo, il piombo ossido (litargirio), il solfato di piombo, il solfuro di piombo 

(galena, il minerale di piombo più comune) e piombo tetra-etile (usato come un 

composto antidetonante nella benzina, oggi non più usato) (Thornton et al., 2001). 

La maggior parte dei composti del piombo è poco solubile in acqua, fatta 

eccezione per i tre composti: acetato di piombo, clorato di piombo e nitrato di 

piombo. Tra questi, il piombo clorato, essendo altamente reattivo, non consente 

una manipolazione sicura, l’acetato di piombo è molto costoso, mentre il nitrato di 

piombo (con un più alto contenuto di piombo) ha una maggiore solubilità ed è più 

economico (Sedlavek, 1986). 

Il nitrato di piombo non è un composto naturale e, solitamente, si ottiene 

mediante la seguente reazione chimica: 

3Pb + 8HNO3 → 3Pb(NO3)2 + 2NO + 4H2O 

In questa reazione il piombo metallico (Pb2+) reagisce con l’acido nitrico 

(NHO3), acido forte che porta alla formazione dello ione nitrato NO3
- in acqua. 

L’acido nitrico si rileva in natura sotto forma di sali (nitrati) ma può anche essere 

prodotto tramite processo di Ostwald (Blaskett & Boxall, 1990). 
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Nome chimico (IUPAC) Ditriossonitrato(V) di piombo 

Formula chimica Pb(NO3)2 

CAS No. 10099-74-8 

Peso molecolare (g/mol) 331.21 

Densità (g/cm3) (20°C) 4.53 

Solubilità in acqua (g/L) (20°C) 525 

Temperatura di fusione (°C) 470 
 

Tab. 1.1 Proprietà fisico-chimiche del nitrato di piombo 

 

Come detto in precedenza per gli altri metalli pesanti, tracce di piombo sono 

presenti naturalmente nell’ambiente e soprattutto negli ambienti acquatici. Tale 

presenza è dovuta in parte a cause naturali, come i fenomeni meteorologici e 

l’attività vulcanica, e in maniera più significativa ai fenomeni d’inquinamento 

originati dalle innumerevoli attività umane. Il piombo, infatti, è uno dei metalli più 

utilizzati in diverse attività lavorative, quali fabbriche di munizioni ed esplosivi, di 

batterie e di accumulatori per autotrazione, di vernici e smalti, di vetri e ceramiche; 

esso è presente, inoltre, nei combustibili e può derivare dall’utilizzo del carbone e 

dalle industrie che lavorano bronzo e cemento (Ahmed & Jhung, 2014). Negli 

ultimi due decenni, in molti Paesi dell’Occidente è stato notevolmente limitato 

qualsiasi impiego di tale metallo che comporti una dispersione ambientale 

incontrollata. Una percentuale elevata del piombo ambientale, infatti, proveniente 

dagli scarichi dei veicoli a motore, consisteva soprattutto di piombo in forma 

inorganica: il passaggio alla benzina senza piombo ha consentito l’eliminazione del 

metallo dai gas di scarico ed ha ridotto, di conseguenza, la frazione di piombo 

ambientale dovuta alla combustione della benzina tradizionale.  

La presenza del piombo negli ecosistemi varia a seconda dell’area geografica: 

le zone rurali risentono meno della sua presenza rispetto alle aree urbane soggette, 

invece, alle emissioni da parte delle industrie. Nell’intervallo di concentrazione di 

piombo, comunemente osservato nei suoli, viene evidenziata una correlazione 

lineare tra la concentrazione dell’elemento nel suolo e quella nei tessuti dei vegetali 
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(Pourrut et al., 2011). Il piombo raggiunge la sua massima concentrazione nelle 

radici delle piante. Il principale fattore che sembra controllare la biodisponibilità del 

piombo nel suolo è la presenza di cationi, che competono nell’assorbimento del 

metallo sulle argille (Thornton et al., 2001). 

Gli organismi animali mostrano una diversa tolleranza al piombo. 

L’esposizione a questo inquinante può avvenire attraverso l’acqua, il cibo, l’aria, il 

terreno e le polveri (Cognetti et al., 2004). Cosi come per altri metalli, anche il 

piombo può entrare nella catena alimentare accumulandosi negli organismi 

acquatici e risalendo fino all’uomo come consumatore finale (Wast et al., 2012). Gli 

effetti del piombo sull’uomo sono molteplici e studi isotopici finalizzati a valutarne 

la presenza nel sangue umano indicano che questo metallo può avere origini molto 

diverse (Barbosa et al., 2005). In aree poco contaminate, la principale fonte di 

piombo nel sangue è rappresentata dal consumo di alimenti e dall’ingestione di 

particelle di suolo. Per valori di piombo nel sangue compresi tra 20 e 40 µg/100 ml 

si osserva anemia, mentre al di sopra di tale soglia si riscontrano effetti neurotossici 

ed una correlazione negativa tra la concentrazione di piombo ematico e quoziente 

intellettivo (Schwartz, 1994). 

Numerosi sono gli studi sugli effetti del piombo sui pesci per i quali tale 

metallo può essere altamente tossico. Infatti, il piombo può interrompere il 

pathways metabolico inibendo la deidratasi acido ∂-aminolevulinico che catalizza 

la condensazione di due molecole di ∂aminolevulinico per formare 

porfobilinogeno, precursore dell’eme, citocromi e altre emoproteine (Rodrigues et 

al., 1989). Il piombo è coinvolto nell’inibizione dell’enzima Na+/K+-ATPasi, che 

ha il compito di generare un gradiente di ioni a cavallo della membrana cellulare 

spingendo continuamente ioni sodio fuori dalla cellula e ioni potassio dentro la 

cellula azionata dall’idrolisi dell’ATP; inibisce, inoltre, l’anidrasi carbonica che 

catalizza la rapida interconversione di anidride carbonica e acqua in acido 

carbonico, protoni e ioni bicarbonato. Nei globuli rossi, l’anidrasi carbonica 

converte la maggior parte della CO2, proveniente dal metabolismo cellulare, a 

bicarbonato facilitandone, così, il trasporto e la sua eliminazione per via polmonare 

(Rogers et al., 2005). È stato, inoltre, osservato che il piombo è in grado di 

compromettere il riassorbimento di calcio (Rogers & Wood, 2004) causando danni 

alla regolazione ionica (Rogers et al., 2003).  
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É stato osservato che nei pesci il piombo agisce come potente neurotossina 

interferendo con i neurotrasmettitori, e riduce l’attività dell’enzima monoamino 

ossidasi cerebrale coinvolto nella degradazione della serotonina (neurotrasmettitore 

monoamico sintetizzato dai neuroni serotoninergici nel sistema nervoso centrale), 

la quale a sua volta regola l’umore e, a livello del sistema cardiovascolare, agisce 

sulla contrazione delle arterie contribuendo al controllo della pressione sanguigna e 

stimolando, inoltre, la contrazione della muscolatura liscia dei bronchi, della 

vescica e dei grossi vasi (Rademacher et al., 2001, 2003).  

Il piombo è implicato nella riduzione dell’azione della acetilcolinesterasi 

(AChE) (Katti & Sathyanesan, 1986) che sintetizza l’acetilcolina (ACh), nella parte 

pre-sinaptica dei neuroni, a partire dalla colina e dall’acetil-CoA inducendo, così, 

iperattività (Weber et al., 1991); inoltre, si è osservato che altera il comportamento 

riproduttivo nei pesci (Weber, 1993; Alados & Weber, 1999).  

Studi effettuati sul sistema nervoso centrale di Rhamdia quelen (pesce gatto) 

hanno dimostrato che ERK1/2, l’enzima coinvolto nella mitogenesi, nella plasticità 

sinaptica e nella regolazione del comportamento, e p38MAPK, l’enzima coinvolto 

nella risposta allo stress e nell’apoptosi, sono bersagli molecolari del piombo 

(Rodrigo et al., 2006).  

Il piombo esercita un effetto tossico sui pesci interferendo anche nella 

ionoregolazione ed alterando l’equilibrio degli ioni Na+ e Cl- (Sorensen, 1991; 

Rogers et al., 2003; Rogers & Wood, 2004).  

In un recente studio (Patel et al., 2006), condotto sulla trota d’acqua dolce 

Oncorhynchus mykiss, è stato osservato un effetto del piombo (dal nitrato di piombo) 

sui processi di osmoregolazione e ionoregolazione. In particolare, il piombo può 

provocare l’interruzione dei processi di riassorbimento renali (Ca2+, Mg2+, glucosio 

e acqua), oltreché interferire nell’assorbimento di ioni attraverso le branchie (Rogers 

& Wood, 2004; Rogers et al., 2003, 2005). La maggiore escrezione urinaria di Ca2+ 

spiega gli effetti di ipocalcemia connessi con l’avvelenamento da piombo (Sorensen, 

1991).  

Il piombo è risultato essere responsabile dell’induzione di anomalie del 

comportamento sia alimentare che di nuoto; infatti, nel teleosteo marino 

Thalassoma pavo, l’esposizione ad una concentrazione nominale di 1.6 mg 

PbNO3/L è in grado di indurre una riduzione del comportamento alimentare con 
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l’aumentare dei tempi di esposizione. Le alterazioni osservate a livello dell’attività 

di nuoto, quali movimenti rapidi e improvvisi, sono state strettamente correlate alla 

up-regolazione dell’espressione dell’mRNa dei recettori orexina (ORXR); 

l’esposizione al piombo, ha inoltre causato un processo neurodegenerativo delle 

varie aree del cervello (Zizza et al., 2012).  

 

1.4. I pesticidi 

I pesticidi sono una vasta categoria di sostanze chimiche, naturali o di sintesi, 

usate per controllare, limitare e distruggere alcuni organismi viventi considerati 

nocivi ed infestanti. Ad oggi più di 1400 pesticidi con diverse formulazioni vengono 

utilizzati in tutto il mondo. I pesticidi trovano largo impiego in campo agricolo per 

la difesa delle colture, in campo domestico nella lotta contro gli animali infestanti, 

in campo industriale per la conservazione delle materie prime e dei manufatti più 

diversi, infine, in campo medico e veterinario per la lotta contro i parassiti patogeni 

e i vettori delle malattie infettive. L’agricoltura è l’attività che registra un maggiore 

uso di tali sostanze; negli ultimi 50 anni, infatti, il notevole aumento della quantità 

e della qualità del cibo è stato possibile grazie all’utilizzo massiccio di diverse 

tipologie di pesticidi (Pritz et al., 2014). 

L’uso intensivo di pesticidi comporta la diffusione di queste sostanze nei 

diversi compartimenti ambientali (suolo, acqua ed aria). Un importante effetto 

collaterale del loro ampio utilizzo è, ad esempio, la contaminazione e il potenziale 

rischio per gli ecosistemi acquatici anche lontano dai siti di applicazione, oltre che 

per i corsi d’acqua drenanti direttamente le aree agricole (Rabiet et al., 2010). 

Numerosi autori hanno studiato il trasporto dei pesticidi dai terreni agricoli ai fiumi 

(Du Preez et al., 2005; Claver et al., 2006; Blanchoud et al., 2007). Studi compiuti 

su larga scala inerenti i pesticidi presenti nelle acque superficiali hanno dimostrato 

che il trasporto di questi contaminanti è largamente influenzato dalle proprietà 

intrinseche di ciascun composto, ma anche dalle condizioni meteorologiche, dal 

tipo di suolo e dall’uso del terreno (Capel et al., 2001; Riise et al., 2004). Diversi 

autori hanno inoltre sottolineato l’importanza del deflusso superficiale indotto dalla 

pioggia come una fonte importante di contaminazione dei corsi d’acqua. Un rapido 

processo di deflusso riduce drasticamente il tempo disponibile per le reazioni, come 
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l’assorbimento o la degradazione, e può causare un trasferimento diretto dei 

pesticidi verso le acque superficiali (Rabiet et al., 2010). 

I pesticidi si suddividono in varie categorie in base alla classe chimica cui 

appartengono, lo spettro di attività antiparassitaria e le specifiche applicazioni.   

 INSETTICIDI: organofosfati, organoclorurati, carbammati e piretroidi; 

 ERBICIDI: derivati dell’acido fenossiacetico, derivati del dipiridilium, triazine e 

dinitrofenoli; 

 FUNGICIDI: ditiocarbammati, triazoli, anilinopirimidine e strobilurine; 

 MOLLUSCHICIDI: solfato di rame, metaldeide, arseniato di calcio; 

 RODENTICIDI: anticoagulanti, fluoro acetati, stricnina; 

 ACARICIDI: solforganici, azotorganici e stannorganici; 

 FERTLIZZANTI: azotati, fosfatici e potassici. 

Tra i gli insetticidi, una classe importante è quella degli organofosfati (OP), 

ampiamente utilizzati in agricoltura a livello mondiale e ritenuti un’alternativa 

meno pericolosa rispetto ai più persistenti organoclorurati (Phillips et al., 1985; 

Smith et al., 2008). Proprio a causa del loro recente e massiccio utilizzo, negli 

ultimi anni una considerevole attenzione è stata rivolta ai pesticidi organofosfati ad 

ampio spettro, che, oltre a rappresentare un grave problema di salute pubblica 

globale necessitano di studi che valutino le ripercussioni a livello ecologico 

(Chamarthi et al., 2014, Tiwar & Ansari, 2014).  

1.4.1.  Il chlorpyrifos 

Il chlorpyrifos (CPF) è un pesticida organofosfato usato come insetticida, 

acaricida e nematocida; la sua formula chimica è C9H11NO3PSCl3 (nome chimico 

O,O-diethyl O-(3,5,6-trichloro-2-pyridyl) phosphorothioate; peso molecolare 350.6 

g/mol), può avere colore dal bianco all’ambrato e si aggrega a formare piccoli 

cristalli (US-EPA, 1997; Mackay et al., 1999). È stato introdotto in commercio nel 

1965, e originariamente usato su prati, ambienti coperti e piante ornamentali sia per 

prevenire che per combattere le infestazioni di insetti parassiti, successivamente il 

suo utilizzo si è esteso nelle grandi colture, come cereali, mais, tabacco, frutta, noci, 

verdura (PMRA, 2000), ma anche in silvicoltura, e come prodotto anti-muffa per il 

legno (Watts, 2013). In agricoltura il chlorpyrifos è comunemente usato su foglie, 

cortecce, semi o sul suolo anche prima della semina (US-EPA, 2009). Viene 
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applicato disciolto nell’acqua di irrigazione, somministrato attraverso aspersione 

spray, o direttamente sparso sul terreno (US-EPA, 2006).  

 

Nome chimico (IUPAC) 
O,O-diethilO-3,5,6-trichloro-2-

pyridyl phosphorothioate 

Formula chimica C9H11Cl3NO3PS 

CAS No. 2921-88-2 

Peso molecolare (g/mol) 350.6 

Solubilità in acqua (mg/L) (25°C) 7.3E-01 

Tensione di vapore (Pa) (25°C) 2.50E-03 

Log Kow 5.26 

Coefficiente di ripartizione su 
carbonio organico (log Koc) 

4.13 

Costante di Henry (Pa m3/moli) 4.06E-03 
 

Tab. 1.2 Proprietà fisico-chimiche del chlorpyrifos 

 

La degradazione del chlorpyrifos può avvenire per idrolisi, fotolisi o per 

azione microbica (Racke, 1993). Nell’acqua fattori che condizionano l’emivita del 

chlorpyrifos sono idrolisi, biodegradazione, assorbimento nel sedimento, 

volatilizzazione e fotodegradazione (Giesy et al., 1999). Variazioni di temperatura 

e pH modificano la velocità di idrolisi in acqua; infatti, la vita media del 

chlorpyrifos a pH 5 e 7 è, rispettivamente, di 73 e 77 giorni, mentre a pH 9 diviene 

di 16 giorni (PMRA, 2000). 

Il chlorpyrifos è uno degli insetticidi più usati a livello mondiale, soprattutto 

in Tailandia (Panuwet et al., 2009), Filippine (Lu, 2011), Vietnam (Phung et al., 

2012), Argentina (Jergentz et al., 2005), Brasile (Meire et al., 2012) e USA 

(Alavanja et al., 2013). Il suo utilizzo è drasticamente cambiato negli ultimi dieci 

anni. In Yemen è stato limitato l’utilizzo dal 2006 (El-Zaemey et al., 2013). In USA 

è vietato l’utilizzo in zone residenziali, scuole, parchi e in ambienti interni 

frequentati dai bambini (US-EPA, 2006). In Sud Africa l’uso domestico è stato 

interrotto nel 2010 (DAFF, 2010). Il Europa è stato approvato l’utilizzo negli stati 

membri fino a giugno 2016, ad eccezione di Danimarca, Finlandia, Lituania, 
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Lettonia e Svezia (IUPAC, 2012). Nonostante ciò, si sta rivalutando il suo utilizzo 

in diversi paesi come in Unione europea, Nuova Zelanda e Stati Uniti.  

Residui di chlorpyrifos sono stati trovati nel suolo, sedimenti, acque 

sotterranee e superficiali, acque di scarico, sedimenti marini, aria, pioggia, neve e 

nebbia (Watts, 2013). L’EPA (2006) dichiara che il 15% dei corsi d’acqua degli 

USA risultano contaminati; in Canada è stato individuato ad alti livelli nelle acque 

superficiali in zone rurali e urbane (Woudneh et al., 2009), così come in Cina 

(Zhong et al., 2012), Bangladesh (Bhattacharjee et al., 2012); Argentina (Bonansea 

et al., 2013), Spagna (Claver et al., 2006) e nelle acque costiere mediterranee in 

Turchia (Tuncel et al., 2008). In Italia sono stati misurati livelli di chlorpyrifos in 

acque superficiali pari a 0.275 µg/L (EC, 2005). Più di recente l’ISPRA (2013) 

(Istituto Superiore per la Protezione e la Ricerca Ambientale) ha indicato che il 

chlorpyrifos è uno dei pesticidi più rilevati nelle acque superficiali in Italia.  

La direttiva europea 2000/60/CE lo inserisce nell’elenco delle sostanze 

prioritarie da sottoporre a valutazione per preservare la qualità delle acque. Tale 

pesticida, infatti, rientra tra i criteri della Convenzione di Stoccolma del 2001 sugli 

inquinanti organici capaci di persistere nell’ambiente per lunghi periodi. Inoltre, è 

stato inserito nella PAN International list dei pesticidi altamente pericolosi (PAN 

Int, 2011).  

Il chlorpyrifos agisce interferendo con il sistema nervoso a livello del legame 

del sito attivo dell’acetilcolinesterasi (AChE), come tutti gli organofosfati. L’AChE 

degrada il neurotrasmettitore acetilcolina che a sua volta attiva i neuroni colinergici 

e le cellule nervose che controllano i segnali nel sistema nervoso periferico, cervello 

e midollo spinale. Se l’acetilcolina non viene inattivata subito dopo aver legato il 

suo recettore, i neuroni diventano over-stimolati, come conseguenza si registrano 

disturbi sensoriali e comportamentali, incoordinazione, diminuzione delle funzione 

motorie, depressione respiratoria, tremori, e convulsioni fino alla morte (Reigart & 

Roberts, 1999; Colborn, 2006; NPIC, 2009).  

Una volta nell’organismo le molecole di chlorpyrifos vengono metabolizzate 

completamente nel fegato dal sistema citocromo P450 (CYP450) in chlorpyrifos 

oxon e successivamente in 3,5,6-tricloro-2-pyridinol (TCP) (Hodgson & Rose, 

2008). Il metabolita chlorpirifos oxon risulta essere ancora più tossico del 

chlorpirifos stesso (Verma et al., 2009).  
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I diversi usi e le applicazioni del chlorpyrifos sul terreno, sulla vegetazione e 

sugli animali possono comportare l’esposizione anche di numerosi organismi non 

target. Nell’uomo le principali vie di esposizione al chlorpyrifos sono: contatto 

cutaneo diretto (anche con contatto con superfici trattate e collari anti-pulci), 

ingestione di polveri e cibo contaminati ed inalazione (PAN, 2007). Il chlorpyrifos 

ed i suoi principali metaboliti, come il TCP, vengono eliminati principalmente 

attraverso i reni (WHO, 2009).  

I principali sintomi di un’esposizione a basse dosi al chlorpyrifos possono 

includere mal di testa, agitazione, incapacità di concentrazione, debolezza, 

stanchezza, nausea, diarrea e visione offuscata; a dosi più alte, crampi addominali, 

vomito, sudorazione, lacrimazione, tremori muscolari, bassa pressione sanguigna, 

difficoltà nella respirazione o depressione respiratoria e rallentamento del battito 

cardiaco (PAN, 2007). Ripetute o prolungate esposizioni potrebbero portare agli 

stessi effetti dati da un’esposizione acuta. Altri effetti segnalati nei lavoratori esposti 

ripetutamente includono difficoltà di memoria e di concentrazione, 

disorientamento, grave depressione, irritabilità, confusione, cefalea, difficoltà di 

parola, ritardo nei tempi di reazione, incubi, sonnambulismo, insonnia e 

sonnolenza (EXTOXNET, 1996). 

Diversi studi affermano che il chlorpyrifos causa un aumento dei radicali 

liberi e causa stress ossidativo (Attia et al., 2012; Kalender et al., 2012; Elsharkawy 

et al., 2013). Lo stress ossidativo in associazione all’inibizione dell’AChE è alla 

base della neurotossicità del chlorpyrifos (Slotkin & Seidler, 2009); inoltre, provoca 

danni ai neuroni dopaminergici in quanto l’aumento delle specie reattive 

dell’ossigeno (ROS) coinvolge i mitocondri, innescando un meccanismo che può 

portare a malattie neurodegenerative (Lee et al., 2012). 

Di recente, il chlorpyrifos è ritenuto un possibile distruttore endocrino (EDC): 

agisce come potente anti-androgeno su ratti (Viswanath et al., 2010), può 

aumentare il rischio di cancro al seno attraverso un meccanismo estrogenico 

(Ventura et al., 2012), ha effetti sulla tiroide nei topi (De Angelis et al., 2009; 

Haviland et al., 2010) e nelle pecore (Rawlings et al., 1998). Vandenberg (2012), 

inoltre, ha suggerito che su animali in vivo esposti a chlorpyrifos gli effetti non 

seguano una classica curva dose-risposta, ma invece abbiano un andamento non-



Capitolo 1  L’inquinamento 

18 
 

monotonico, rientrando quindi tra quelle sostanze distruttrici endocrine i cui 

meccanismi di azione non sono ancora stati ben interpretati (Birnbaum, 2012). 

Per quanto riguarda gli organismi acquatici il chlorpyrifos è 

moderatamente/altamente tossico negli anfibi e in invertebrati acquatici mentre è 

altamente tossico nei pesci. In particolare, è stato suggerito che il chlopryrifos abbia 

contribuito insieme ad altri pesticidi al declino registrato in alcuno popolazioni 

nordamericane di anfibi (Sparling et al., 2001); inoltre questo pesticida è in grado di 

incrementare il tempo alla metamorfosi (Sparling & Fellers, 2009), ridurre il peso 

corporeo (Richards & Kendall, 2003), causare degenerazione epiteliale e 

teratogenicità (Bernabò et al., 2011a). A concentrazioni rilevabili in natura induce 

anche gravi malformazioni, soprattutto scheletriche, e alterazioni comportamentali 

e del nuoto (Jayawardena et al., 2010). Come distruttore endocrino è stato 

dimostrato che il chlorpyrifos è in grado di causare alterazione del differenziazione 

sessuale in Rana dalmatina (Bernabò et al., 2011b). 

Nei pesci il chlorpyrifos, come detto in precedenza, agisce inibendo la AChE 

(Assis et al., 2012; Oruc, 2012). Dal 1974 al 2005 il chlorpyrifos è stato ritenuto 

responsabile di numerosi casi di moria di popolazioni ittiche in USA (US-EPA, 

2009), in Gran Bretagna (PAN UK, 2001) e in Australia (NRA, 2000). Costituisce, 

inoltre, una minaccia a lungo termine per i pesci in quanto può accumularsi in aree 

rilevanti dal punto di vista della riproduzione di molte specie (litorali, delta dei 

fiumi) (Gebremariam et al., 2012). 

I fenomeni di bioaccumulo variano tra specie diverse, e sono influenzati dalla 

durata dell’esposizione e dalla dose. I fattori che possono facilitare tale fenomeno 

sono il tasso metabolico e di depurazione, la biodisponibilità del pesticida e la 

disponibilità di cibo (Eisler, 2000). Residui di chlorpyrifos sono stati riscontrati in 

tessuti di diverse specie di pesci in Egitto (Wang et al., 2012), USA (Sapozhnikova 

et al., 2004); Taiwan (Sun & Chen, 2008), India (Muddasir et al., 2012), Ghana 

(Essumang et al., 2009). 

Huynh & Nugegoda (2012) hanno osservato che più esposizioni brevi a 

chlorpyrifos causano nel pesce gatto australiano (Tandanus tandanus) una riduzione 

della crescita associata alla diminuzione nell’assunzione di cibo. È noto l’effetto 

ossidante causato dal chlorpyrifos su diverse specie di pesci (Kavitha & Rao, 2008; 

Xing et al., 2012a). Concentrazioni sub-letali in Cyprinus carpio esposto per 40 giorni 
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causano una riduzione degli enzimi antiossidanti (Xing et al., 2012b); in 

Oreochromis niloticus la superossido dismutasi (SOD) e la malondialdeide (MDA) 

subiscono un aumento in seguito ad una esposizione a 5, 10 e 15 µg/l di 

chlorpyrifos per 15 e 30 giorni, al contrario, la glutatione-S-transferasi (GST) e la 

catalasi (CAT) vengono ridotti (Oruc, 2012). Wu e collaboratori (2011) 

sottolineano che gli enzimi SOD e CAT aumentano la loro attività a basse 

concentrazioni e, invece, la abbassano ad alte concentrazioni.  

Per quanto riguarda gli effetti mutagenici, Ali e collaboratori (2008) hanno 

osservato in Channa punctatu la presenza di micronuclei e danni al DNA già dopo 

24 ore dopo esposizione a concentrazioni subletali di chlorpyrifos. Deformità 

spinali vengono riportate per Salmo gairdneri dopo solo 48 ore di esposizione a 

concentrazione di chlorpyrifos maggiori 47 μg/L (Holcombe et al., 1982). 

Il chlorpyrifos, come distruttore endocrino, in Oreochromis niloticus, causa 

l’abbassamento dei livelli di cortisolo, estradiolo e testosterone, e modifica l’indice 

gonadosomanico (Oruc, 2010). Diversi studi riportano numerose alterazioni 

neurocomportamentali in seguito ad esposizione a chlorpyrifos: esposizioni sub-

croniche, infatti, causano alterazioni dell’orientamento e della localizzazione in 

Pimephales promelas (Holcombe et al., 1982); una riduzione della velocità di nuoto 

nel salmone argentato (Oncorhynchus kisutch) (Sandahl et al., 2005), e nelle larve e 

negli adulti di Danio rerio (Richendrfer et al., 2012).  
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Capitolo 2 

La respirazione nei vertebrati acquatici 

 

2.1. Premessa 

Ogni organismo vivente deve soddisfare due passaggi basilari della 

respirazione cellulare: l’acquisizione di ossigeno e l’eliminazione della CO2. I gas 

respiratori vengono trasferiti passivamente attraverso la superficie corporea e 

dunque tale fenomeno è determinato soprattutto dalla superficie di scambio 

disponibile. La quantità di ossigeno richiesta e la conseguente produzione di 

anidride carbonica di un animale aumentano in proporzione alla sua massa ed allo 

stato di attività. Solo in animali molto piccoli il trasporto per diffusione sarà 

sufficiente a sostenere la richiesta metabolica di tali gas; infatti, il rapporto tra area 

di superficie e volume di un animale deve essere adeguatamente elevato: poiché 

l’area della superficie cresce in ragione del quadrato, mentre il volume aumenta in 

ragione del cubo, solo organismi delle dimensioni massime di circa 0.5 mm di 

raggio riescono a rispondere a questi criteri. Organismi di dimensioni maggiori non 

riescono a soddisfare le richieste metaboliche solo tramite un trasporto per 

diffusione attraverso la sua superficie esterna. È per questo che negli animali si sono 

evoluti diversi sistemi per facilitare lo scambio gassoso con l’ambiente (Randall et 

al., 1999). 

Nei Vertebrati, gli organi utilizzati per la respirazione sono le branchie, i 

polmoni ed il tegumento. Tali strutture devono rispondere a caratteristiche ben 

precise: devono essere caratterizzate da superfici sufficientemente ampie e devono 

essere caratterizzate da epiteli sottili e riccamente vascolarizzati; questo tipo di 

struttura di base garantisce, infatti, una stretta associazione tra il sangue e il mezzo 

esterno e, grazie alla piccolissima distanza di diffusione, lo scambio dei gas può 

avvenire rapidamente. Bisogna sottolineare che, oltre alle caratteristiche appena 

citate, le strutture specializzate sono diversificati in base alle caratteristiche del 
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mezzo in cui tali animali vivono. Per questo motivo, gli animali a respirazione 

aerea e quelli a respirazione acquatica hanno apparati respiratori molto differenti, e 

differenti modalità di aereazione. In particolare, la respirazione nei vertebrati 

acquatici deve affrontare ulteriori problematiche date dalle composizione gassosa e 

dalle caratteristiche fisiche di acqua e aria (Martini, 1994; Kent, 1997). 

Il contenuto di ossigeno dell’aria è circa 20 volte superiore a quello dell’acqua 

satura di aria ed inoltre il tasso di diffusione dell’ossigeno nell’acqua è molto 

inferiore rispetto al suo tasso di diffusione nel mezzo aereo; è dunque evidente che 

per estrarre una determinata quantità di ossigeno il volume di acqua che deve 

passare sulla superficie respiratoria di un vertebrato acquatico è maggiore del 

corrispondente volume di aria che deve ventilare il polmone in un animale terrestre. 

Inoltre, la densità dell’acqua (1000 volte superiore a quella dell’aria a pressione 

normale) e la sua viscosità (100 volte quella dell’aria) comportano un lavoro 

respiratorio più intenso. Il 20% del consumo di ossigeno di un pesce, ad esempio, 

viene speso proprio per sostenere la respirazione ed è una percentuale piuttosto alta 

se confrontata alla percentuale di ossigeno spesa per la respirazione polmonare dai 

Mammiferi (pari solo all’1-2%). La CO2, al contrario, è estremamente solubile in 

acqua e gli ambienti acquatici hanno di solito pressioni parziali di anidride 

carbonica superiori a quelle dell’atmosfera (Berne & Levy, 2010). 

L’ossigeno contenuto nei corpi idrici naturali è determinato da diversi fattori; 

una parte viene prodotta direttamente durante la fotosintesi dalle piante acquatiche, 

mentre la restante parte proviene dall’atmosfera, attraverso il fenomeno di 

diffusione. Azioni meccaniche naturali consentono ai gas atmosferici di miscelarsi 

nei corpi idrici. I corsi d’acqua vengono aerati quando l’acqua percorre rapide, 

mentre nei corpi idrici più grandi le onde aerano gli strati superficiali, ma non 

interessano, invece, i livelli più profondi di qualche metro. Nel caso dei corpi idrici 

stazionari, comprendenti i laghi, ma anche gli oceani ed i mari, i movimenti 

convettivi sono fenomeni rilevanti che aumento la quantità di ossigeno disciolto. 

Essi sono determinati dal riscaldamento diurno ad opera dei raggi solari seguito dal 

raffreddamento notturno dovuto all’evaporazione e dalle variazioni stagionali della 

temperatura. Tuttavia, anche in questo caso, tale fenomeno non influenza gli strati 

profondi dei corpi idrici stazionari, soprattutto di grandi dimensioni; il contenuto di 
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ossigeno, infatti, può variare notevolmente procedendo dalla superficie verso il 

fondo. 

In altri casi la quantità di ossigeno può subire una diminuzione a causa della 

decomposizione della sostanza organica ad opera dei microrganismi presenti nei 

sedimenti, con conseguente aumento dell’anidride carbonica disciolta. Lo stesso 

effetto è causato anche dalla prolungata oscurità o dalla copertura di neve e 

ghiaccio. In quest’ultimo caso, la copertura della superficie impedisce all’ossigeno 

atmosferico di diffondere nel mezzo acquatico e, inoltre, l’assenza di energia 

luminosa ostacola la fotosintesi algale; il mancato apporto di ossigeno, unitamente 

ad un invariato consumo da parte degli organismi, comporta un drastico 

abbassamento del tenore di ossigeno che spesso provoca la cosiddetta "uccisione 

invernale", una vasta moria di animali acquatici frequente soprattutto nei laghi e 

negli ambienti acquatici stagnanti di medie e piccole dimensioni.  

Altri due fattori che influenzano il contenuto di ossigeno nel mezzo acquatico 

sono la temperatura e la salinità. Nel primo caso, la solubilità di un gas nell’acqua 

diminuisce con l’aumentare della temperatura. Ad esempio, un aumento di 

temperatura da 5° C a 35°C riduce il contenuto di ossigeno da 9 a 5 ml/L. In 

aggiunta, negli animali ectotermi si registra un incremento nel metabolismo, 

dunque un maggiore dispendio di ossigeno, causato dalla temperatura più elevata.  

Nel secondo caso, la solubilità dell’ossigeno decresce in ragione 

dell’aumentare della concentrazione salina. Quindi, in generale, l’acqua di mare 

contiene meno ossigeno rispetto all’acqua dolce. Infatti, nelle identiche condizioni 

di temperatura e pressione parziale l’acqua al 3.6% di NaCl (approssimativamente 

la salinità dell’oceano) contiene 38 ml O2/L mentre l’acqua pura contiene 49 ml 

O2/L (Poli, 2006). 

 

2.2. Le branchie nei pesci 

Nelle diverse classi di Vertebrati a respirazione acquatica (Ciclostomi, Pesci e 

Anfibi alla stadio larvale), l’apparato branchiale è l’organo principale deputato agli 

scambi gassosi. Le branchie non svolgono però solo una funzione respiratoria e in 

alcuni casi si assiste ad una ulteriore specializzazione di tale struttura che può 

essere coinvolta nella regolazione osmotica e acido-base, e/o nell’alimentazione.  
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All’interno della superclasse Pisces, la struttura e l’organizzazione 

dell’apparato branchiale risultano estremamente variabili. Differenze caratterizzano 

i taxa di rango inferiore, ma possiamo generalizzare descrivendo l’organizzazione 

nei Condroitti e negli Osteitti. 

2.2.1. Condroitti 

Nella sottoclasse degli Elasmobranchi, il cranio viscerale è costituito da 

porzioni cartilaginee. La prima arcata cartilaginea è detta arcata mandibolare, la 

seconda ioidea, mentre quelle successive sono le arcate branchiali e possono essere 

5 o 6. Il condotto spiracolare si colloca tra l’arcata mandibolare e ioidea, le camere 

branchiali sono collocate tra l’arcata ioidea e la prima arcata branchiale e tra le 

arcate branchiali successive. Il condotto spiracolare non contiene strutture 

respiratorie, mentre ciascuna arcata branchiale è costituita da setti branchiali che 

raggiungono la superficie. I setti branchiali risultano rivestiti dalla lamina 

branchiale che rappresenta la struttura respiratoria. Il setto branchiale è 

caratterizzato dai raggi branchiali, strutture bastoncellari cartilaginee che si 

inseriscono perpendicolarmente all’arcata branchiale. La lamina respiratoria risulta 

così suddivisa in altrettante lamelle branchiali primarie quanti sono i raggi 

branchiali; da ciascuna lamella si dipartono poi numerose lamelle secondarie. Le 

camere respiratorie sono protette da brevi processi scheletrici detti branchiostegi, 

che ostruendo le aperture che immettono dal faringe alle camere branchiali, 

costituiscono un filtro che impedisce alle particelle alimentari di entrare nelle 

camere respiratorie. Nel caso degli Olocefali gli spiracoli non sono presenti, e le 

branchie risultano costituite da un’unica e ampia piega cutanea, che, come un 

opercolo, riveste le 4 fenditure branchiali molto ravvicinate tra loro. Il meccanismo 

respiratori nei pesci cartilaginei è determinato dal flusso di acqua che entra dalla 

bocca. Successivamente la bocca si chiude e il pavimento della cavità orale si 

solleva per spingere l’acqua verso le branchie e farla poi uscire dalle fenditure 

branchiali (Kent, 1997). 

2.2.2. Osteitti 

Gli Osteitti sono caratterizzati da uno splancnocranio più complesso, rispetto 

ai Condroitti, formato da nuovi elementi scheletrici di natura ossea. L’arcata 

mandibolare e quella ioidea sono costituite da un numero di diversi elementi spesso 

articolati mobilmente tra loro. Anche ciascuna delle arcate branchiali, in numero di 
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5 per ciascun lato, è formata da più ossa denominate: faringobranchiale, 

epibranchiale, ceratobranchiale, ipobranchiale e basibranchiale; quest’ultimo 

connette tra loro le due arcate eterolaterali. 

Lo spiracolo e la piega, precedentemente descritti negli Elasmobranchi e negli 

Olocefali, vengono sostituiti da una struttura analoga che risulta sostenuta da 

lamine ossee dette ossa opercolari. La comparsa degli opercoli è associata anche ad 

una diversa organizzazione della branchia. Le lamelle branchiali risultano 

direttamente inserite nell’arcata branchiale, dando una caratteristica conformazione 

“a pettine”. Da ogni arco dipartono due serie di filamenti o lamelle, che a loro volta 

risultano caratterizzati da una doppia fila di lamelle secondarie. Internamente 

all’arco il margine è dotato invece da una serie di branchiospine, provviste di 

numerosi dentelli che costituiscono una sorta di filtro atto a bloccare le particelle di 

cibo o i corpi estranei che potrebbero danneggiare la branchia (Padoa, 1986) 

La diversa conformazione della branchie è associata anche ad un diverso 

meccanismo respiratorio. Nei Pesci ossei si realizza in due tempi: una fase inalante, 

in cui gli opercoli si chiudono e la cavità boccale si dilata creando un pressione 

negativa che fa scorrere l’acqua sulle branchie; una fase esalante, durante la quale la 

cavità boccale si contrae, la bocca rimane chiusa per impedire il reflusso dell’acqua, 

che viene forzata sulle branchie e fuoriesce attraverso le aperture opercolari.  

Per quanto riguarda i meccanismi osmotici è doveroso fare una digressione 

sulle differenze tra i pesci ossei di acqua dolce e quelli marini. Gli Osteitti di acqua 

dolce sono iperosmotici rispetto all’ambiente esterno. La loro osmolarità è 

compresa tra 200 e 300 mOsm/L, mentre quella dell’acqua dolce è molto inferiore 

ai 50 mOsm/L. Per cui si trovano nella condizione di dover fronteggiare il continuo 

ingresso di acqua dall’esterno e il relativo rigonfiamento, nonché la continua 

perdita di sali. L’accumulo di acqua viene evitato rimuovendone l’eccesso 

attraverso la produzione di urina molto diluita, grazie anche ad un sistema renale 

molto sviluppato; il sistema renale, infatti, è tale da permettere il riassorbimento di 

sali importanti come KCl, NaCl, CaCl2 che altrimenti andrebbero persi. Tuttavia 

una minima parte è comunque perduta attraverso le urine, e quindi i sali sono 

integrati attraverso l’alimentazione. Attraverso le branche possono essere assorbiti 

dall’esterno ioni sodio e cloro, anche quando nell’acqua la concentrazione di NaCl 

è molto bassa. Tale meccanismo di trasporto attivo richiede molta energia ed è 
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capace di operare contro un gradiente di concentrazione elevatissimo (Liem et al., 

2012).  

I pesci ossei marini sono ipoosmotici rispetto all’acqua di mare (gli 

elasmobranchi hanno fluidi leggermente iperosmotici rispetto all’ambiente esterno), 

e devono quindi fronteggiare una continua perdita di acqua e un continuo ingresso 

di sali che devono smaltire. Per evitare questo bevono continuamente assumendo, 

quindi, grandi quantità di sali. Quest’ultimi vengono eliminati in due fasi. 

Inizialmente circa l’80% dell’acqua ingerita è assorbita a livello intestinale, insieme 

a NaCl e a KCl. Ma si tratta già di acqua diluita in precedenza a livello 

dell’esofago, dove per diffusione vengono eliminati circa il 50% dei sali. A livello 

del piccolo intestino si ha invece un assorbimento attivo di ioni monovalenti, 

mediante un cotrasportatore Na+/2Cl-/K+, mentre gli ioni bivalenti Ca2+, Mg2+ e 

SO4
2- sono escreti insieme all’acqua attraverso l’ano. Infine l’eccesso di Na+, Cl- e 

parte del K+ viene eliminato dal sangue attraverso un altro meccanismo di trasporto 

attivo a livello delle branchie. Il sistema renale produce urina isotonica con il 

sangue, ma è ricca di ioni bivalenti che non vengono secreti attraverso le branchie 

(Randall et al., 1999). 

 

2.3. L’epitelio del filamento: organizzazione e componenti cellulari 

nei Teleostei 

Il filamento branchiale rappresenta l’unità funzionale della branchia, mentre 

l’unità respiratoria è rappresentata dalla lamella secondaria. Il primo, infatti, è 

dotato di un sistema motore proprio ed è sede dei principali siti di controllo 

vascolare, la seconda, invece, è sede degli scambi gassosi. La branchia dei pesci, 

quindi, non svolge solo la funzione respiratoria, ma rappresenta anche la sede della 

osmoregolazione e dello scambio ionico. La diversità funzionale di tale organo si 

riflette sulla morfologia degli epiteli deputati alle diverse funzioni. 

L’epitelio del filamento è formato da diversi strati e riveste i filamenti 

branchiali, con l’esclusione delle lamelle, e le superfici anteriori e laterali degli archi 

branchiali. Esso è costituito da 5 tipi cellulari: cellule indifferenziate (cellule basali), 

cellule pavimentose, cellule mucose (“goblet cells”) e “chloride cells” (Laurent, 

1984). 
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2.3.1. Cellula pavimentosa 

È una cellula di superficie che possiede forma poligonale e un diametro 

compreso tra 3 e 10 μm; essa rappresenta il tipo cellulare più comune nell’epitelio 

del filamento. Diversi studi, mediante osservazione al SEM (Hughes, 1979; Kendall 

& Dale, 1979) hanno mostrato la presenza, sulla superficie esterna della cellula 

pavimentosa, di un complesso sistema di microcreste. 

Le microcreste possono variare leggermente in forma e dimensioni nelle 

diverse specie ma in genere hanno una lunghezza che varia da 5 a 15 μm ed una 

larghezza compresa tra 0.15 e 0.20 μm. Nella porzione superficiale il confine tra le 

cellule pavimentose adiacenti non è sempre chiaramente definito, ma in molti casi 

le microcreste che decorrono parallelamente al limite cellulare rendono tale confine 

piuttosto marcato. Un altro tipo di cellula pavimentosa è presente nell’epitelio del 

filamento: la cellula colonnare; questo secondo tipo cellulare, osservato al SEM, 

non è distinguibile dalle altre cellule di superficie, ma la sua ultrastruttura è invece 

caratteristica per la presenza di un grande numero di vescicole citoplasmatiche e per 

le profonde introflessioni delle membrane parietali. 

2.3.2. Cellula mucosa o goblet cell 

Le cellule mucose sono collocate principalmente lungo i margini del 

filamento; solo poche cellule di questo tipo vengono rinvenute nell’area 

interlamellare dove prendono contatto con le “chloride cells”. Una lunga serie di 

osservazioni in differenti specie e in diverse condizioni sperimentali hanno 

mostrato tuttavia che il numero e la collocazione delle popolazioni di goblet cells è 

estremamente variabile. In particolare il numero di cellule mucose è influenzato 

dalla salinità del mezzo acquatico. Nei Teleostei d’acqua dolce Gambusia e Catla, le 

cellule mucose scompaiono completamente quando il mezzo contiene cloro, 

persino a basse concentrazioni (Ahuja, 1970); in Anguilla japonica il numero 

diminuisce dopo un mese di acclimatazione in acqua salata. Nel pesce eurialino 

Etroplus maculatus, durante un graduale adattamento dall’acqua dolce all’acqua 

salata al 100%, le cellule mucose subiscono un decremento numerico ma 

aumentano di dimensioni. Al 100% di acqua salata esse sono ridotte ad un numero 

trascurabile (Virabhadrachari, 1961). 

Il ruolo delle cellule mucose non è ancora stato pienamente chiarito, ma si 

ritiene che esse possano essere attivamente coinvolte nell’osmoregolazione: il 
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numero più elevato di goblet cells rinvenuto nei pesci d’acqua dolce fa pensare ad 

un ruolo di controllo esercitato da questa cellula nella perdita di ioni o nell’influsso 

d’acqua. 

2.3.3. Chloride cell 

Una delle caratteristiche principali dell’epitelio branchiale dei Pesci è la 

presenza della chloride cells (CC). Questo tipo cellulare è attivamente coinvolto 

nell’osmoregolazione ed è in grado di svolgere sia la funzione di escrezione ionica 

che la funzione di assorbimento. 

Generalmente le chloride cells si rinvengono nell’epitelio dei filamenti 

branchiali, ma a volte sono presenti anche nell’epitelio delle lamelle (Laurent, 1984; 

1989; Pisam & Rambourg, 1991). Oltre che nelle branchie, le chloride cells sono 

state rinvenute anche nella pelle dei pesci (Nonnotte et al., 1979), nelle 

pseudobranchie (Laurent & Dunel, 1980), e nell’epitelio opercolare (Karnaky et al., 

1984; Foskett & Hubbard, 1981). 

La chloride cells presenta, in genere, dimensioni maggiori rispetto agli altri 

tipi cellulari che costituiscono l’epitelio del filamento; spesso la CC si estende per 

l’intero spessore del foglietto epiteliale presentando così la porzione apicale a 

diretto contatto con il mezzo esterno e la porzione prossimale adagiata sulla 

membrana basale. La membrana plasmatica apicale della chloride cell, nei pesci 

marini, è depressa a formare una cripta piuttosto profonda contenente muco e 

suddivisa da setti tra loro interconnessi o da microvilli; nei pesci d’acqua dolce, 

invece, la membrana apicale si presenta solo leggermente depressa (Pisam & 

Rambourg, 1991). 

La CC è caratterizzata dalla presenza all’interno del citoplasma di un grande 

numero di mitocondri e di un sistema estremamente complesso di tubuli che si 

aprono verso la membrana basolaterale (Laurent, 1984; Pisam & Rambourg, 1991). 

Il sistema tubulare si estende attraverso l’intero citoplasma, eccetto che nell’area del 

Golgi e in una banda ristretta situata proprio sotto la superficie apicale delle 

chloride cells (Pisam & Rambourg, 1991). Questo complesso sistema di membrane 

plasmatiche basolaterali è ricco in Na+/K+-ATPasi (Jürss & Bastrop, 1995); al 

contrario la membrana plasmatica apicale e le vescicole di secrezione mostrano una 

reazione istochimica debole per lo stesso enzima (Hootman & Philpott, 1979). 
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La chloride cell, nei Teleostei stenoalini marini e nei Teleostei eurialini 

acclimatati all’acqua salata, è circondata da cellule accessorie caratterizzate dalla 

presenza di processi citoplasmatici che penetrano nella porzione apicale delle CC 

(Laurent & Hebibi, 1989). Le cellule accessorie hanno forma a pera o a semiluna e 

presentano un sistema tubulare simile a quello delle CCs, ma meno sviluppato. Le 

porzioni apicali delle CC e le cellule accessorie associate formano un mosaico che 

crea le pareti delle cripte presenti nella membrana plasmatica apicale delle CCs 

(Pisam & Rambourg, 1991). 

 

2.4. L’epitelio lamellare: organizzazione e componenti cellulari nei 

Teleostei 

L’epitelio lamellare riveste la ramificazione terminale delle branchie e 

rappresenta il sito principale degli scambi respiratori. Lo spessore degli strati è 

infatti modesto e dunque idoneo a consentire la diffusione dei gas. L’epitelio 

lamellare si origina da cellule non differenziate dell’epitelio del filamento (Morgan, 

1974) ed è costituito da due strati di cellule. Tra lo strato più interno (sierosale o 

basale) e quello più esterno (mucosale o apicale), si colloca uno spazio 

intercellulare, che comunica con il seno venoso centrale attraverso gli spazi 

intercellulari dell’epitelio del filamento. Le cellule che compongono i due strati 

presentano caratteristiche differenti ma in entrambi i casi è stata evidenziata, 

mediante studi al microscopio elettronico, la presenza nel citoplasma di numerosi 

organuli cellulari che sono indice dell’intensa attività di tutte le cellule (Laurent & 

Dunel, 1980). 

Lo strato mucosale è costituito principalmente da cellule pavimentose; queste 

sono dotate di un apparato di Golgi molto sviluppato, di un abbondante reticolo 

endoplasmatico rugoso e di numerose vescicole di secrezione di differenti 

dimensioni. Probabilmente la funzione di questo strato epiteliale è quella di 

costituire una barriera impermeabile all’acqua ed agli ioni per consentire il controllo 

nell’efflusso o nell’influsso attraverso la superficie branchiale la quale ha dimensioni 

quasi doppie rispetto all’intera area di superficie del corpo dell’animale (Hughes, 

1979). Le cellule superficiali sono legate tra loro tramite giunzioni strette e 

desmosomi; non sono state osservate giunzioni "gap". Le giunzioni strette sono 
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state studiate in esemplari di Mugil capito adattati all’acqua di mare e all’acqua 

dolce; in entrambi i casi sono state osservate giunzioni piuttosto lunghe, costituite 

da 5 a 9 microfilamenti anastomizzati tra loro. Questo modello di disposizione, che 

non varia in base al tipo di ambiente in cui l’animale vive, è compatibile con la 

classificazione delle giunzioni generalmente utilizzata e l’epitelio lamellare può 

essere considerato un epitelio "stretto" e, pertanto, impermeabile agli elettroliti. 

La superficie delle cellule è ricoperta da un materiale lanuginoso, contente 

gruppi polisaccaridici; questo strato mucoso, probabilmente, si àncora alle 

microcreste di superficie, evidenziate da Laurent & Dunel (1980) con studi di 

microscopia elettronica a scansione. 

Lo strato basale o sierosale dell’epitelio lamellare è costituito, invece, da 

cellule poco o niente affatto differenziate, le quali sono a diretto contatto con la 

lamina basale. Il rapporto nucleo/citoplasma di queste cellule è molto elevato e la 

presenza di numerosi ribosomi liberi e di un reticolo endoplasmatico rugoso ben 

sviluppato suggeriscono l’inizio di un processo di differenziazione di queste cellule 

(Laurent & Dunel, 1980). Presumibilmente, la funzione di questo strato di cellule in 

differenziazione è quella di sostituire lo strato di cellule superficiali, così come si 

verifica con le cellule basali dell’epitelio del filamento. Solo occasionalmente le 

cellule basali si differenziano nelle chloride-cells (Laurent & Perry, 1991). 
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Capitolo 3  

Specie studiate 

 

3.1. Thalassoma pavo 

SUBPHYLUM Vertebrati 

CLASSE Osteitti 

SOTTOCLASSE Actinopterigi 

INFRACLASSE Teleostei 

ORDINE Perciformi 

FAMIGLIA Labridi 

GENERE Thalassoma 

SPECIE Thalassoma pavo 
 

Tabella 3.1 Sistematica di Thalassoma pavo (Mitchell et al., 1991) 

3.1.1. Geonemia 

Thalassoma pavo popola la fascia tropicale e subtropicale dell’Atlantico 

orientale e tutto il Mediterraneo. In particolare nei mari italiani è abbastanza 

comune nel Basso Tirreno e nello Ionio. Poco frequente nell’Alto Adriatico e nel 

Mar Ligure (Costa, 2000). La presenza di questa specie nel Mar Mediterraneo è un 

fenomeno piuttosto recente. Negli ultimi decenni, infatti, l’innalzamento della 

temperatura del Mediterraneo, già caratterizzato da un’abbondantissima 

biodiversità, ha agevolato l’immigrazione di nuove specie prima tipicamente 

confinante alle fasce tropicali.  

3.1.2. Morfologia 

Thalassoma pavo ha corpo fusiforme e compresso lateralmente, testa ovale a 

punta con muso corto e bocca piccola con labbra carnose assai sviluppate. Di qui 
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appunto il nome con cui è contraddistinta la famiglia. L’occhio è piccolo e 

circolare, sulle mascelle sono inseriti denti appuntiti, a uncino, disposti su una sola 

fila. La pinna dorsale è unica con la porzione anteriore sorretta da raggi spinosi. Il 

profilo superiore, dal muso alla base della pinna dorsale, è convesso. La pinna 

caudale è tronca negli esemplari giovani, con i lobi allungati ed appuntiti negli 

adulti. La pinna anale è allungata ma con raggi corti mentre quelle ventrali in 

posizione toracica sono piccole poste sotto le pettorali di dimensioni maggiori 

(Brunelli et al., 2004). 

Il corpo, ad eccezione della testa, è ricoperto di piccole squame il cui numero, 

sulla linea laterale, varia da 26 a 31. L’animale presenta scaglie cicloidi. 

Si tratta senza dubbio di uno fra i pesci più colorati dei nostri mari, presenta 

infatti livree estremamente varie a dai colori vivaci. Le femmine (Fig. 3.1) hanno 

una colorazione di fondo verdastra con sei fasce verticali, che arrivano quasi al 

ventre, di colore violaceo con striature terminali rosse. La testa è generalmente 

violacea. Le pinne, dorsale e anale, presentano colori verdi, ciclamino e blu. La 

coda è variamente colorata con dominanza di toni violacei. All’apice delle pinne 

pettorali c’è una debole macchia brunastra. Caratteristica costante è la presenza sul 

dorso di una grossa macchia blu violetto molto intenso, a circa metà lunghezza 

dell’animale. 

I maschi (Fig. 3.2), invece, si presentano con colori di fondo tendenti sempre 

al verdastro ma la testa è a chiazze rosse e blu. Una fascia azzurro, bordata da 

un’altra di colore rosso scarlatto circonda tutto il corpo all’altezza delle pinne 

pettorali. La pinna dorsale, superiormente, ha un bordo azzurro pallido seguito da 

una fascia longitudinale violacea, con sfumature rosse. La pinna pettorale ha 

all’apice una macchia nerastra. La coda ha i raggi esterni di colore rosso più o 

meno intenso. Da adulti gli esemplari di questa specie raggiungono una lunghezza 

massima di 20-25 cm (Brunelli et al., 2004). 
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Fig. 3.1 Esemplare femmina di Thalassoma pavo 

 

3.1.3. Habitat e biologia 

Thalassoma pavo vive in habitat che spaziano dai fondali rocciosi ai fondali 

sabbiosi di mari e oceani temperati e tropicali. Nel Mediterraneo vive in acque 

costiere su fondi rocciosi e praterie di Posidonia. Può spingersi fino a 150 metri di 

profondità. Si alimenta di molluschi gasteropodi e crostacei. Si pesca 

occasionalmente con nasse e tramagli. Abbocca di rado alle lenze per via sia della 

bocca piccola e sia perché rosicchia l’esca fino a mettere a nudo l’amo. Gli 

esemplari di questa specie sono molto attivi durante il giorno, mentre nelle ore 

notturne, restano adagiati su un fianco o affondano nel substrato molle (Mojetta & 

Ghisotti, 2000). 

3.1.4. Riproduzione e sviluppo 

Conformemente alle caratteristiche tipiche della sua famiglia, Thalassoma pavo 

è una specie ermafrodita proteroginica in cui cioè la gonade femminile si sviluppa e 

funziona prima di quella maschile. In un primo tempo la maggior parte degli 

individui si sviluppano come femmine ed in età avanzata possono mutare il loro 

assetto sessuale da femminile a maschile. L’inversione sessuale non è sempre 

contemporanea al cambiamento di livrea e dipende generalmente da fattori 

ambientali, sembra infatti che addirittura la temperatura dell’acqua partecipi al 

processo d’inversione. La strategia riproduttiva è associata al territorialismo e alla 

difesa da parte del maschio dominante di un harem composto da un certo numero 
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di femmine. In caso di morte del maschio o rimozione del maschio dominante, la 

femmina di maggiori dimensioni, cambia sesso nell’arco di alcuni giorni fino alla 

totale inversione sessuale e conseguente sostituzione del maschio. 

 

 

Fig. 3.2 Esemplare maschio di Thalassoma pavo 

 

La riproduzione avviene tra giugno e luglio e porta alla produzione di un 

numero molto elevato di uova galleggianti che favoriscono la vita pelagica. È 

assente quindi ogni sorta di cura parentale (Costa, 2000; Mojetta & Ghisotti, 2000). 

 

3.2. Carassius auratus 

 

SUBPHYLUM Vertebrati 

CLASSE Osteitti 

SOTTOCLASSE Actinopterigi 

INFRACLASSE Teleostei 

ORDINE Cipriniformi 

FAMIGLIA Ciprinidi 

GENERE Carassius 

SPECIE Carassius auratus 
 

Tabella 3.2 Sistematica di Carassius auratus (Linnaeus, 1758) 
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3.2.1. Geonemia 

Carassius auratus è una specie originaria delle regioni centrali e orientali 

dell’Asia, ma è da tempo introdotta in altre aree ed è estremamente difficile 

ricostruire il suo areale originario. Esemplari si possono trovare facilmente nelle 

acque continentali di Europa e Asia, mentre in America settentrionale presenta una 

distribuzione molto discontinua. In Italia è una specie alloctona diffusa nelle acque 

naturali in seguito a immissioni accidentali o volontarie, in particolare nella 

Pianura Padana. È una delle specie ornamentali più popolari negli acquari di tutti il 

mondo (Lever, 1996). 

3.2.2. Morfologia 

Carassius auratus presenta una struttura anatomica proporzionata, con corpo 

piuttosto affusolato, ma robusto. La taglia media si aggira intorno ai 15-20 cm di 

lunghezza con un peso di 100-300 g. Gli esemplari possono raggiungere dimensione 

massima di circa 60 cm di lunghezza e fino a 3 kg di peso. Tutte le pinne sono 

mediamente proporzionate, con la caudale leggermente bilobata. La bocca, 

piuttosto piccola, è priva di barbigli, a differenza di quella presente nella carpa, 

specie a cui assomiglia nella forma generale del corpo. La linea laterale è 

praticamente diritta e conta mediamente 30 squame. 

La colorazione degli avannotti, che al momento della schiusa delle uova sono 

lunghi 4 millimetri, nonché degli esemplari molto giovani, è sempre bruno-

olivastra, ma sono possibili anche casi di albinismo. La livrea rosso-arancio è tipica 

degli esemplari di allevamento (Fig. 3.3), mentre quella bruno-grigiastra è tipica 

degli esemplari selvatici (Fig. 3.4). La variazione alla livrea rosso-arancio avviene 

dal terzo all’ottavo mese di vita salvo per esemplari albini che rimarranno chiari per 

sempre. Il principale fattore ambientale che regola la mutazione del colore è la 

temperatura dell’acqua: esemplari allevati a temperature inferiori ai 18°C, infatti, 

tenderanno a rimanere per sempre di livrea bruno-olivastra; gli esemplari allevati in 

vasche la cui temperatura superi i 20°C, muteranno nel caratteristico colore rosso-

arancione. Il dimorfismo sessuale non è accentuato, ma le femmine appaiono 

solitamente più gonfie se viste dall’alto. Durante il periodo riproduttivo il maschio 

sviluppa dei piccoli pallini bianchi (tubercoli) sugli opercoli e sulla testa (Fuller et 

al., 1999). 
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Fig. 3.3 Esemplari di allevamento di Carassius auratus  

 

 

Fig. 3.4 Esemplare selvatico di Carassius auratus  

 

3.2.3. Habitat e biologia 

Il pesce rosso in natura vive in fiumi, laghi, stagni e specchi d’acqua calma, 

fino ad una profondità massima di 20 metri, preferendo le aree ricche di 

vegetazione acquatica.  

Il pesce rosso è tollerante ad ampi range di torbidità, di temperatura, di 

ossigeno disciolto, di pH e di salinità; gli avannotti risultano più sensibili alla 

salinità rispetto agli adulti. È onnivoro, la sua dieta comprende crostacei 
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planctonici, fitoplancton, larve di insetti, uova di pesce ed avannotti anche della sua 

stessa specie (Penttinen & Holopainen, 1992). 

I pesci rossi e le altre carpe vengono messi spesso in acque stagnanti per 

ridurre la popolazione di zanzare. Va detto però che la loro introduzione ha spesso 

conseguenze negative sull’equilibrio dell’ecosistema locale (Holopainen & 

Hyvärinen, 1984). 

3.2.4. Riproduzione e sviluppo 

Carassius auratus è una specie molto prolifica. La riproduzione ha luogo 

principalmente in primavera-estate, quando la temperatura dell’acqua inizia a 

superare stabilmente i 16°C (condizione indispensabile). Le femmine, generalmente 

più numerose dei maschi, si radunano in grossi bacini non molto profondi e 

successivamente sono raggiunte dai maschi (Muus & Dahlstrom, 1978; Penttinen, 

& Holopainen, 1992). La tecnica di corteggiamento è piuttosto lunga; durante 

questa fase, il maschio, una volta scelta la partner, comincia a solleticarle l’addome 

mediante speciali piccole protuberanze che prendono il nome di tubercoli nuziali; il 

corteggiamento può durare da poche ore a circa tre giorni, alla fine dei quali la 

femmina depone le uova (fino a trentamila per ogni chilogrammo di peso del suo 

corpo) tra la vegetazione. La fecondazione è esterna: le uova vengono fecondate 

dallo sperma maschile che può vivere solamente trenta secondi nell’acqua. Le uova 

si schiudono dopo circa 5-7 giorni, e gli avannotti si nutrono per i successivi 9 

giorni del sacco vitellino. Grazie alla grande prolificità, i pesci rossi introdotti in 

habitat favorevoli al loro sviluppo, tendono a diventare infestanti danneggiando 

l’equilibrio autoctono (Lever, 1996). 
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Capitolo 4 

Materiali e metodi 

 

4.1. Provenienza delle specie studiate e mantenimento in 

laboratorio 

Gli esemplari di Thalassoma pavo utilizzati per lo studio (lunghezza 6.5 - 8 cm 

e peso 6 - 8 g) sono stati prelevati in natura in località San Lucido, in provincia di 

Cosenza. 

La qualità dell’acqua del sito di prelievo è stata più volte testata mediante 

analisi chimico-fisiche (Tab. 4.1) e non è stata rilevata la presenza di inquinanti. La 

cattura è stata effettuata in diversi periodi dell’anno mediante retini a maglie strette 

ed utilizzando un’esca attrattiva. Gli animali catturati, tutti di dimensioni simili e 

allo stadio adulto, sono stati posti in vasche per il trasporto munite di ossigenatori e 

mantenuti ad una temperatura costante. In laboratorio, gli animali sono stati 

trasferiti in acquari da 100 litri precedentemente allestiti con acqua proveniente dal 

sito di prelievo, muniti di sistema filtraggio e aeratori, per la fase di acclimatazione 

della durata di 5 giorni. Gli animali sono stati alimentati quotidianamente con 

cozze sminuzzate ad libitum.  

Gli esemplari di Carassius auratus (lunghezza 10 - 12 cm e peso 26 - 30 g), 

invece, sono stati acquistati presso un negozio specializzato (COF SAS, Bologna, 

Italia). In laboratorio, per la durata della fase di acclimatazione (5 giorni), gli 

animali sono stati mantenuti in acquari da 120 litri allestiti con acqua di rubinetto 

precedentemente declorinata e muniti di sistema filtraggio e aeratori; i paramenti 

sono stati misurati quotidianamente (Tab. 4.2). Gli animali sono stati alimentati 

quotidianamente con cibo commerciale in fiocchi per pesci ad libitum. 
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Parametro Valore 

pH 7.84 

Conducibilità 80.01 ms/cm 

Salinità  36/37‰ 

Temperatura  18-23°C 

Ossigeno disciolto  6.97 mg O2/L 

Durezza  32.8°F 

Tensione superficiale  66.2 din/cm 

Inquinanti rinvenuti  Nessuno 

Microrganismi patogeni  Assenti 
 

Tab. 4.1 Caratteristiche chimico fisiche delle acque prelevate nel sito di cattura di 
Thalassoma pavo 

 

Parametro Valore 

pH 7.50 

Conducibilità 80.01 ms/cm 

Temperatura 18-23°C 

Ossigeno disciolto 8 mg O2/L 

Durezza 34°F 

Conduttività 300 S/cm 

Inquinanti rinvenuti Nessuno 

Microrganismi patogeni Assenti 
 

Tab. 4.2 Caratteristiche chimico fisiche delle acque di mantenimento di Carassius 
auratus  

 

Per entrambe le specie, al fine di garantire una giusta procedura di 

acclimatazione, secondo quanto suggerito da Sprague (1969), gli acquari sono stati 

muniti di sistemi di filtraggio ed aerazione. Per evitare l’insorgere di eventuali 

squilibri o alterazioni dovuti a fluttuazioni dei parametri chimico-fisici dell’acqua, i 

gas disciolti, la salinità, i sali nutrivi, il fotoperiodo (naturale) e la temperatura sono 

stati mantenuti costanti per tutta la durata degli esperimenti. 

Dopo un periodo di acclimatazione della durata di 5 giorni si è dato inizio alle 

fasi sperimentali. 
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4.2. Piombo: esperimenti su Thalassoma pavo  

Al fine di valutare gli effetti morfo-funzionali di una esposizione a breve 

termine (192 ore) sull’apparato branchiale di Thalassoma pavo abbiamo testato 3 

concentrazioni sub-letali di nitrato di piombo, Pb(NO3)2 (Sigma-Aldrich Chemical 

Co., UK). Il piombo è stato disciolto in 1 L d’acqua (dal sito di prelievo) per la 

preparazione di una soluzione stock a maggiore concentrazione utilizzata per 

ottenere successivamente le tre concentrazioni nominali di metallo. L’acqua di 

trattamento utilizzata durante gli esperimenti è stata prelevata dal sito di cattura 

degli esemplari di Thalassoma pavo. Gli esperimenti sono stati effettuati in acquari 

da 80 L, privi di sistema di filtraggio e aerazione, esponendo 8 individui, di 

dimensioni comparabili, per ciascuna concentrazione (Tab. 4.3), più il gruppo di 

controllo; per ogni concentrazione plus il gruppo di controllo sono state eseguite tre 

repliche. È stato usato il sistema di esposizione semi-statico (ASTM, 2002), ovvero 

con rinnovo periodico (48 ore) dell’intero volume di acqua di trattamento; gli 

animali non sono stati alimentati durante l’intero periodo di esposizione. 

 

Concentrazione di Pb(No3)2 Tempi 

800 µg/L 48h, 96h e 192h 

2000 µg/L 48h, 96h e 192h 

1200 µg/L 48h, 96h e 192h 
 

Tab. 4.3 Concentrazioni sub-letali di piombo testate e relativi tempi di esposizione 
 

Il prelievo delle branchie è stato effettuato dopo 48, 96 e 192 ore di 

trattamento e parallelamente sono state prelevate le branchie degli animali di 

controllo per l’indispensabile confronto tra condizioni basali e condizioni 

sperimentali. I campioni di tessuto sono stati successivamente processati per 

l’osservazione al microscopio ottico (MO), al microscopio elettronico a 

trasmissione (TEM) e al microscopio confocale. 
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4.3. Chlorpyrifos: esperimenti su Thalassoma pavo  

Al fine di valutare gli effetti morfo-funzionali di una esposizione a breve 

termine (96 ore) sull’apparato branchiale di Thalassoma pavo abbiamo testato 2 

concentrazioni sub-letali di chlorpyrifos (Sigma-Aldrich Chemical Co., UK). Il 

pesticida è stato disciolto in 2 L d’acqua (dal sito di prelievo) per la preparazione di 

una soluzione stock a maggiore concentrazione utilizzata per ottenere 

successivamente le due concentrazioni nominali di chlorpyrifos. L’acqua di 

trattamento utilizzata durante gli esperimenti è stata prelevata dal sito di cattura 

degli esemplari di Thalassoma pavo. Gli esperimenti sono stati effettuati in acquari 

da 80 L, privi di sistema di filtraggio e aerazione, esponendo 8 individui, di 

dimensioni comparabili, per ciascuna concentrazione (Tab. 4.4), più il gruppo di 

controllo; per ogni concentrazione plus il gruppo, di controllo sono state eseguite tre 

repliche. È stato usato il sistema di esposizione statico (senza alcun rinnovo 

dell’acqua di trattamento nell’arco delle 96 ore) e gli animali non sono stati 

alimentati durante il periodo di esposizione (ASTM, 2002).  

 

Concentrazione di CPF Tempi 

3.5 µg/L 48h e 96h 

7 µg/L 48h e 96h 
 

Tab. 4.4 Concentrazioni sub-letali di chlorpyrifos e relativi tempi di esposizione  
 

Il prelievo delle branchie è stato effettuato dopo 48 e 96 ore di trattamento e 

parallelamente sono state prelevate le branchie da animali di controllo. I campioni 

di tessuto sono stati successivamente processati per l’osservazione al MO, al TEM e 

al microscopio confocale. 

 

4.4. Chlorpyrifos: esperimenti su Carassius auratus  

Al fine di valutare gli effetti diretti e quelli a lungo termine causati 

dall’esposizione a chlorpyrifos sull’apparato branchiale di Carassius auratus, il set-up 

sperimentale ha previsto due fasi: una singola esposizione acuta (96 ore) seguita da 

un periodo di recupero della durata di sette giorni in acqua priva di inquinante. Il 

pesticida è stato disciolto in 2 L d’acqua di rubinetto declorinata per la 
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preparazione di una soluzione stock a maggiore concentrazione utilizzata per 

ottenere successivamente le tre concentrazioni nominali di chlorpyrifos utilizzate 

(Tab. 4.5). Gli esperimenti sono stati effettuati in acquari da 80 L, privi di sistema 

di filtraggio e aerazione, esponendo 8 individui, di dimensioni comparabili, per 

ciascuna concentrazione, più il gruppo di controllo; per ogni concentrazione plus il 

gruppo di controllo sono state eseguite tre repliche. Durante il periodo di 

trattamento È stato usato il sistema di esposizione semi-statico (ASTM, 2002); 

ovvero con rinnovo parziale pari a metà del volume di acqua ogni 48 ore; durante il 

periodo di recupero è stato effettuato un rinnovo parziale pari a metà del volume di 

acqua ogni 48 ore. Gli animali non sono stati alimentati durante il periodo di 

esposizione al pesticida, mentre durante il periodo di recupero sono stati alimentati 

a giorni alterni con cibo commerciale in fiocchi. 

 

Concentrazione di CPF Tempi 

1 µg/L 96h di esposizione + 7 gg di recupero 

4 µg/L 96h di esposizione + 7 gg di recupero 

8 µg/L 96h di esposizione + 7 gg di recupero 
 

Tab. 4.5 Concentrazioni sub-letali di chlorpyrifos e relativi tempi di esposizione e 

di recupero  
 

Le branchie sono state prelevate dopo 96 ore di esposizione al chlorpyrifos e 

dopo 7 giorni di recupero in acqua priva di pesticida; parallelamente sono state 

prelevate le branchie da animali di controllo. I campioni di tessuto sono stati 

successivamente processati per l’osservazione al MO, al TEM e al microscopio 

confocale.  

Parte delle branchie prelevate da 7 esemplari per ogni gruppo sperimentale è 

stato impiegato per misurare la lipoperossidazione del tessuto, tramite LIPOTISS 

test. 

 

4.5. Allestimento dei preparati per MO e TEM 

Tratteremo di seguito le metodiche utilizzate unitamente per tutti gli 

esperimenti compiuti sulle due specie in esame dal momento che, salvo eccezioni 
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diversamente indicate, l’allestimento dei preparati ed i protocolli impiegati sono 

stati i medesimi. 

Per le operazioni relative all’allestimento dei preparati per MO e TEM sono 

state eseguite le metodiche standard riportate in letteratura (Scala et al., 1995), 

adeguatamente corrette secondo le nostre esigenze. Le fasi di disidratazione e 

infiltrazione sono state realizzate mediante l’ausilio del processatore automatico di 

tessuti modello Leica EM TP. 

4.5.1. Prelievo  

Gli animali precedentemente anestetizzati con MS 222 (tricaine 

methanesulphonate) (Sigma-Aldrich Chemical Co., UK) sono stati sacrificati per 

decapitazione. Sono stati utilizzati forbici e bisturi perfettamente puliti ed i 

campioni sono stati costantemente perfusi con soluzione di lavaggio o fissativo. 

Dopo il prelievo, i campioni sono stati lavati con la soluzione di lavaggio (isotonica 

ed allo stesso pH dell’ambiente cellulare) per allontanare eventuali contaminanti, 

frammenti extracellulari, sostanze proteiche e polisaccaridi presenti sulla superficie 

del campione. Le fasi di prelievo, riduzione e lavaggio sono state effettuate nel 

minor tempo possibile per evitare modificazioni a carico della struttura cellulare. Le 

dimensioni finali dei campioni sono state, come di norma, quelle compatibili con 

una buona penetrazione degli agenti chimici (circa 1 mm3).  

4.5.2. Fissazione  

La fase di fissazione del campione rappresenta la prima fase di modificazione 

artificiale dell’ambiente cellulare: permette che le strutture cellulari non vadano 

incontro a processi degenerativi, arresta le attività metaboliche della cellula ed 

immobilizza tutti i componenti molecolari e macromolecolari. I campioni sono 

stati sottoposti ad una fissazione primaria aldeidica seguita da una post-fissazione 

in tetrossido di osmio. Nel nostro protocollo la prima fissazione è stata eseguita 

utilizzando la glutaraldeide al 4%, veicolata da un tampone fosfato (fosfato 

monobasico e bibasico di sodio, 0.1 M, pH 7.2) che ha il vantaggio di mantenere il 

pH cellulare costante durante l’intero periodo di fissazione. La glutaraldeide 

garantisce una stabilizzazione sufficientemente rapida da evitare un’estrazione delle 

componenti cellulari da parte del veicolo. Per la post-fissazione è stato utilizzato il 

tetrossido di osmio all’2%, veicolato sempre da un tampone fosfato. Come 

soluzione di lavaggio (tra le due fissazioni e al termine della seconda fissazione) è 
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stato ugualmente utilizzato il tampone fosfato in quanto ha il vantaggio di avere 

una composizione chimica simile a quella dei fluidi extracellulari.  

 

SCHEMA DI FISSAZIONE 

Pre-fissazione 
2-3 h in glutaraldeide al 4%  

in tampone fosfato 0.1 M (pH 7.2) a 4°C 

Lavaggio 
3-4 passaggi da 30’  
in tampone fosfato 0.15 M 

Post-fissazione 
2 h in OsO4 al 2%  

in tampone fosfato 0.1 M (pH 7.2) a 4°C 

Lavaggio 
3-4 passaggi da 10’  
in tampone fosfato 0.15 M (pH 7.2) 

 

Tab. 4.6 Schema di fissazione MO e TEM 
 

4.5.3. Disidratazione  

Nella fase di disidratazione vengono rimossi tutti i liquidi presenti nel tessuto. 

Gli agenti disidratanti sono solventi organici ad elevata forza e, per questa ragione, 

è inevitabile un certo grado di coartazione ed estrazione dei costituenti cellulari. Al 

fine di evitare l’estrazione di componenti cellulari, la disidratazione deve essere 

effettuata in modo graduale e nel minor tempo possibile in relazione al tipo di 

tessuto ed alle sue dimensioni. L’agente disidratante è stato l’etanolo 

 

SCHEMA DI DISIDRATAZIONE 

Etanolo al 30% 1 passaggio da 10’ 

Etanolo al 50% 1 passaggio da 10’ 

Etanolo al 70% 1 passaggio da 10’ 

Etanolo al 90% 1 passaggio da 10’ 

Etanolo al 100% 2 passaggi da 10’ 
 

Tab. 4.7 Schema di disidratazione MO e TEM 
 

4.5.4. Infiltrazione o inclusione  

Nel caso della microscopia elettronica a trasmissione, i liquidi devono essere 

sostituiti con un solvente organico compatibile con la resina utilizzata nella fase di 

inclusione Dopo aver concluso la disidratazione del campione, infatti, si sostituisce 
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l'alcool con l'ossido di propilene. A sua volta tale sostanza deve essere sostituita dal 

mezzo di inclusione che consiste in monomeri di resine sintetiche, di ridotte 

dimensioni, capaci di impregnare completamente il tessuto. Nel nostro studio è 

stata utilizzata una resina epossidica, ottenuta dalla miscela di Epon 812 e Araldite 

(in presenza di agenti acceleratori e induttori), che viene fatta polimerizzare 

ottenendo il blocchetto di inclusione. Le operazioni di inclusione sono state 

eseguite tramite l’utilizzo del processatore, mentre la polimerizzazione è stata 

condotta in stufa a 60°C per due giorni.  

 

SCHEMA DI INCLUSIONE 

Ossido di propilene 2 passaggi da 15’ 

Misto ossido di propilene-resina (1:1) 2h 

Resina 
1 passaggio da 6-12h 

1 passaggio da 3h 

Inclusione  24-48h a 60°C 
 

Tab. 4.8 Schema di inclusione MO e TEM 
 

4.5.5.  Sezionamento e colorazione 

I campioni inclusi in resina sono stati sezionati utilizzando l’ultramicrotomo 

modello Leica Ultracut UCT. Lo spessore delle sezioni semifini destinate alla 

microscopia ottica è di 1500 - 2500 nm, mentre le sezioni ultrasottili per la 

microscopia elettronica a trasmissione hanno uno spessore di 60 - 90 nm. Prima di 

procedere con il sezionamento è stata effettuata l’operazione di “trimming”, che 

consiste nella rimozione della resina superflua finché non si ottiene un blocco 

avente la forma di un tronco di piramide, con la faccia superiore a forma di 

trapezio/rettangolo orientato in modo che la superficie di taglio risulti parallela alla 

lama. Il blocco così ottenuto viene montato sul braccio dell’ultramicrotomo che 

oscillando determina il taglio delle sezioni.  

 Trattamento delle sezioni semifini  

Le sezioni semifini ottenute sono state colorate sono state colorate utilizzando 

il blu di toluidina (toluidina 1% in borato 2%), oppure la colorazione tricromica 

secondo Humphrey e Pittman (blu di metilene, azzurro II, fucsina basica) (1974). 

Le sezioni semifini sono state quindi osservate al microscopio ottico Leica DM E, 
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acquisite mediante la macchina fotografica Leica ICC50 HD e del software LAS 

EZ (Leica Application Suite Versione 3.0.0). 

 

 Trattamento delle sezioni ultrasottili 

Le sezioni ultrasottili, adagiate sulle apposite griglie (o retini) vengono 

sottoposte a contrastazione. In questa fase le sezioni vengono trattate con metalli 

pesanti in grado di fissarsi selettivamente alle differenti strutture sub-cellulari, con 

conseguente aumento dello scattering con il fascio elettronico del microscopio 

elettronico. Le sezioni ultrasottili subiscono quindi un doppio trattamento con 

acetato di uranile e citrato di piombo in soluzione al 2%. I sali di uranio si fissano 

in particolare agli acidi nucleici, evidenziando la cromatina nucleare ed i ribosomi 

mentre i sali di piombo potenziano l’azione dell’osmio e dell’uranio delineando 

l’ultrastruttura cellulare. Nel nostro caso sono stati utilizzati retini rivestiti di un 

film di carbonio che aumenta la stabilità meccanica e termica delle sezioni. I retini 

sono stati osservati al microscopio elettronico a trasmissione Zeiss EM 900. 

 

4.6. Allestimento dei preparati per immunoistochimica 

L’analisi morfologica ed ultrastrutturale è stata integrata con uno studio 

funzionale volto a testare le alterazioni indotte dal piombo e dal chlorpyrifos sul 

pattern di immunomarcatura di alcuni anticorpi. 

I campioni prelevati secondo le metodiche già descritte sono stati processati 

secondo un protocollo adatto a preservare al massimo l’integrità dei siti antigenici. 

4.6.1. Fissazione 

Il fissativo utilizzato è il liquido di Bouin. Questo è un ottimo fissativo in 

quanto coarta poco i tessuti ed ha un potere penetrante abbastanza elevato che 

permette di fissare agevolmente grossi frammenti. La presenza di acido picrico 

impone il lavaggio in alcool per togliere il colore giallo che dà quest'acido, ma che 

permette l’individuazione dell’organo nel blocchetto di paraffina consentendo un 

miglior orientamento del campione durante la fase di taglio 
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FISSATIVO DI BOUIN 

Acido picrico 15 ml 

Formalina tamponata 5 ml 

Acido acetico glaciale 1 ml 
 

Tab. 4.9 Composizione del fissativo di Bouin 
 

4.6.2. Disidratazione 

I primi passaggi servono ad eliminare l’eccesso di acido picrico, si procede, 

poi, all’allontanamento dei liquidi mediante alcool a concentrazione crescente. 

 

SCHEMA DI DISIDRATAZIONE 

Etanolo al 50% 
4-5 passaggi da 5’ 

1 passaggio da 1h 

Etanolo al 70% 1 passaggio da 1h 

Etanolo al 80% 1 passaggio da 1h 

Etanolo al 90% 1 passaggio da 1h 

Etanolo al 95% 1 passaggio da 12h 

Etanolo al 100% 3 passaggio da 30-60’ 
 

Tab. 4.10 Schema di disidratazione per microscopia confocale 
 

4.6.3. Infiltrazione o inclusione 

La fase di infiltrazione prevede l’utilizzo dello xilolo, il solvente organico 

della paraffina. Durante questo passaggio, conosciuto come chiarificazione, il 

solvente viene gradualmente sostituito all’etanolo. L’infiltrazione prosegue poi, con 

una serie di passaggi graduali dallo xilolo alla paraffina e termina con l’inclusione 

dei campioni in blocchetti destinati al taglio. La paraffina è una miscela di 

idrocarburi con una densità molto vicina a quella dei tessuti biologici, presente in 

forma solida a temperatura ambiente e in forma liquida ad una temperatura di 

56°C. Le branchie, orientate ad occhio nudo, sono state incluse in appositi 

contenitori riempiti di paraffina fusa, lasciata poi a solidificare a temperatura 

ambiente. 
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SCHEMA DI INFILTRAZIONE 

Miscela etanolo-xilolo (1:1) 1 passaggio da 15’ 

Xilolo 2 passaggi da 20’ 

Miscela xilolo-paraffina (1:1) 1 passaggio da 30’ in stufa 56°C 

Paraffina 3-4 passaggi da 1h in stufa 56°C 

Inclusione in paraffina Preparazione del blocchetto 
 

Tab. 4.11 Schema di infiltrazione per microscopia confocale 
 

4.6.4. Sezionamento 

I campioni inclusi in blocchetti di paraffina vengono tagliati mediante il 

microtomo. Prima del sezionamento è stata effettuata l’operazione di “trimming. Il 

blocchetto fissato al supporto, è stato montato sul braccio del microtomo Leica 

modello RM2125RT, orientato in modo che la superficie di taglio risulti parallela 

alla lama. 

Le sezioni dello spessore di 8-10 μm vengono poi raccolte e trasferite su un 

vetrino portaoggetti su cui è stata posta una goccia d’acqua distillata 

precedentemente riscaldata. A questo punto il vetrino viene poggiato su una piastra 

riscaldata a 20°C per permettere la distensione delle sezioni e l’adesione delle stesse 

al vetrino. 

4.6.5. Sparaffinatura 

Prima di essere osservati i vetrini devono essere sottoposti al processo di 

“sparaffinatura” ossia all’eliminazione della paraffina dal campione, avvenuta 

secondo lo schema seguente: 

 

SCHEMA DI SPARAFFINATURA 

Xilolo 1 passaggio da 5’ 

Etanolo 100% 2 passaggi da 2’ 

Etanolo 95% 1 passaggio 2’ 

Acqua distillata 1 passaggio 2’ 
 

Tab. 4.12 Schema di sparaffinatura delle sezioni 
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4.7.  Tecniche di immunomarcatura 

Per le indagini funzionali abbiamo applicato la metodica 

dell’immunomarcatura indiretta secondo Coons (1955) (Fig.4.1). 

Questa metodica prevede l’utilizzo di un anticorpo primario che si lega 

all’antigene in esame, ed un anticorpo secondario coniugato con il fluorocromo, 

FITC o TRITC, che si lega a quello primario.  

Questa metodica è stata applicata per l’immunolocalizzazione della Na+/K+-

ATPasi, dell’Acquaporina 3, delle Metallotioneine e dell’iNOS. Le osservazioni 

sono state effettuate al microscopio confocale a scansione laser modello Leica TCS 

SP II. 

 
 

Fig. 4.1 Rappresentazione schematica della tecnica di immunomarcatura indiretta 

 

Per gli studi sulla funzionalità branchiale le sezioni sono state sparaffinate e 

processate applicando tecniche di immunofluorescenza. Gli anticorpi primari e 

secondari utilizzati sono riportati in tabella: 
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Anticorpo 

primario 

Specie 

host 
Diluizione 

Casa 

produttrice 

Anticorpo 

secondario 

Na+/K+-
ATPasi 

Mouse 1:100 
Sigma-Aldrich 
Chemical Co., 

UK 

FITC 
Anti-Mouse in 

Goat 

AQP-3 Rabbit 1:100 

Sigma-Aldrich 

Chemical Co., 
UK 

FITC 

Anti-Rabbit in 
Sheep 

MT Mouse 1:100 

Sigma-Aldrich 

Chemical Co., 

UK 

FITC 

Anti-Mouse in 

Goat 

iNOS Mouse 1:80 
Santa Cruz Inc., 

USA 

FITC 

Anti-Mouse in 
Goat 

 

Tab. 4.13 Anticorpi testati 
  

4.7.1. Na+/K+-ATPasi 

La Na+/K+-ATPasi conosciuta anche come pompa Na+/K+, è un enzima 

localizzato nella membrana plasmatica. Esso provvede a mantenere il potenziale e 

a regolare il volume cellulare. Per mantenere il potenziale a cavallo della 

membrana, le cellule devono mantenere una bassa concentrazione di ioni sodio ed 

un alto livello di ioni potassio a livello intracellulare. A livello extracellulare, ci 

sono alte concentrazioni di sodio e basse concentrazioni di potassio, la diffusione di 

questi ioni avviene quindi attraverso canali ionici presenti all’interno della 

membrana plasmatica. Per mantenere le appropriate concentrazioni la pompa 

sodio/potassio pompa sodio fuori e potassio dentro con un trasporto attivo. 

Il meccanismo con cui opera questo enzima è il seguente: 

 La pompa ATP dipendente, lega 3 ioni sodio a livello intracellulare. 

 L’ATP è idrolizzata, e la fosforilazione della pompa porta alla formazione 

di residui di aspartato seguiti da rilascio di ADP. Un cambio 

conformazionale nella pompa espelle ioni sodio all’esterno. La forma 

fosforilata della pompa ha una bassa affinità per gli ioni sodio, che così 

vengono rilasciati. 

 La pompa lega 2 ioni potassio extracellulare, questo comporta la 

defosforilazione della pompa. 
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 La pompa rilascia ioni potassio dentro la cellula, così essa è pronta per 

iniziare. 

La membrana plasmatica è meno permeabile al sodio che agli ioni potassio, si 

viene così a creare un potenziale elettrico a livello intracellulare. Il gradiente 

elettrico e di concentrazione stabilito dalla Na+/K+-ATPasi supporta non solo il 

potenziale delle cellule a riposo, ma il potenziale d’azione dei nervi e dei muscoli 

(Lehninger, 2005). 

L’uscita di sodio dalle cellule provvede a veicolare i diversi trasporti facilitati, 

che importano glucosio, aminoacidi e altri nutrienti dentro la cellula. La 

traslocazione di sodio da un lato dell’epitelio all’altro crea un gradiente osmotico 

che guida l’assorbimento dell’acqua. Un altro importante compito della pompa 

Na+/K+-ATPasi è di provvedere al gradiente sodio che è usato nei processi carrier. 

Nell’intestino, per esempio, il sodio è espulso fuori dalla cellula dalla pompa sodio 

potassio a livello del sangue, dove il simporto sodio-glucosio usa il gradiente sodio 

creato come fonte di energia per importare sia sodio che glucosio, che è più 

efficiente di una diffusione semplice. Processi simili sono localizzati nel sistema 

tubulare renale (Eckert & Randall, 1991) 

Nelle branchie dei pesci la pompa Na+/K+-ATPasi è localizzata nelle cellule a 

cloruro (Perry, 1997; Wendelaar Bonga, 1997; Brunelli et al., 2008). Queste cellule 

localizzate a livello dell’epitelio primario giocano un ruolo importante 

nell’equilibrio ionico ed osmotico (Evans, 1987). 

4.7.2.  Acquaporina 3 

Le acquaporine rappresentano una famiglia ubiquitaria di proteine integrali di 

membrana caratterizzate da similarità di sequenza. Esse formano dei pori 

transmembrana attraverso i quali l’acqua riesce ad attraversare in modo efficiente il 

doppio strato delle membrane biologiche (Agre et al., 2002; King et al., 2004). 

Strutturalmente le acquaporine sono formate da quattro monomeri, che 

possono essere uguali fra loro (omotetrameri) o diversi (eterotrameri). Tutti e 

quattro i monomeri sono in grado di trasportare acqua, ogni proteina possiede, 

quindi, quattro canali (Lehninger, 2005). 

Tra le varie isoforme di acquaporina le AQP 1, 2, 4 e 5 sono considerate 

selettive per l’acqua (Agre et al., 1993; Hasegawa et al., 1994; Raina et al., 1995; 

Yang & Verkman, 1997) mentre le acquaporine 3, 7, 9, e 10 sono anche permeabili 
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al glicerolo ed altri piccoli soluti e spesso vengono chiamate acquagliceroloproteine. 

(Ishibashi et al., 1994, 1997, 1998, 2002; Echevarria et al., 1996). L’ AQP6 nel 

fegato sembra essere invece un canale anionico (Yasui et al., 1999a,b). L’isoforma 

più diffusa è l’AQP3. Nei pesci è espressa in branchie, intestino, esofago e occhi. 

Nell’epitelio branchiale dei pesci è localizzata a livello delle chloride cells e sembra 

sia coinvolta nella regolazione del volume e nella osmoregolazione (Watanabe et 

al., 2005). 

4.7.3.  Metallotioneine 

Le metallotioneine (MTs) sono delle proteine a basso peso molecolare ricche 

in cisterna caratterizzate da un'elevata capacità di legare metalli. Le MTs 

funzionano come una sorta di "tampone cellulare" dei metalli, e la loro abbondanza 

nella cellula dipende dal contenuto di metalli nell’organismo e nella cellula stessa: 

se la concentrazione intracellulare di metallo è alta, viene indotta la sintesi di nuove 

molecole di metallotioneine; se il contenuto di metallo diminuisce, la sintesi di 

metallotioneine viene rallentata. Gli organismi viventi possono sfruttare questo 

meccanismo di sintesi regolata per diminuire gli effetti dannosi dei metalli tossici 

come cadmio e mercurio (Dang et al., 1999; Wu et al., 2006). 

Nei pesci, l’espressione e il ruolo delle MT sono state evidenziate negli organi 

in cui si evidenzia maggiormente accumulo di metalli, ovvero branchie, fegato e 

reni (De Boeck et al., 2003, Fasulo et al., 2008; Brunelli et al., 2011). 

4.7.4. Ossido nitrico sintasi inducibile 

L’ossido di azoto (NO), chiamato anche ossido nitrico, è una specie chimica 

reattiva di natura radicalica centrata sull’azoto (Brennan & Moncada, 2002). 

L’NO è un composto ubiquitario prodotto a partire dall’amminoacido L-

arginina in una reazione multi-step catalizzata dall’enzima ossido nitrico sintasi 

(NOS) NADPH-dipendente. La NOS esiste in numerose isoforme, alcune 

costitutive (eNOS, nNOS) ed altre inducibili (iNOS.) (Förstermann et al., 1998). 

Nei sistemi biologici, l’NO agisce come un importante messaggero intra- ed 

inter-cellulare regolando numerosissime funzioni, tra cui quella dell’endotelio 

vascolare. Infatti, in seguito ad adeguata stimolazione (meccanica o chimica), le 

cellule endoteliali producono l’NO che in parte, diffonde nel compartimento 

ematico, riducendo l’aggregabilità delle piastrine e l’adesività dei leucociti alle 

pareti dei vasi sanguigni e in parte raggiunge la sottostante muscolatura liscia 
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vascolare inducendone il rilasciamento (Brennan & Moncada, 2002). Schoor & 

Plumb (1994) hanno scoperto che l’ossido nitrico nei pesci svolge un ruolo 

importante nell’osmoregolazione. 

Di conseguenza esso viene sintetizzato in organi coinvolti in questo processo 

quali branchie e reni. L’ossido nitrico interviene anche nella regolazione del tono 

vascolare (Gibbins et al., 1995). Da studi condotti da Ebbesson e collaboratori 

(2005) è emerso che l’isoforma nNOS ed eNOS sono espresse nelle chloride cells, 

lungo il filamento primario e negli spazi interlamellari. La produzione dell’iNOS 

viene indotta nei meccanismi di difesa innescati dalla presenza di patogeni, tumori 

e xenobionti (Liew et al., 1990; Xiang & Rice, 2000). L’ossido nitrico nei pesci 

agisce da vasodilatatore (Fritsche et al., 2000; Haraldsen et al., 2002). 

 

4.8. Dosaggio dei lipoperossidi nei tessuti 

Per misurare il contenuti di lipoperossidi nei tessuti branchiali è stato 

utilizzato lo spettrofotometro Free Carpe diem/DIACRON internetional, mediante 

l’uso di monotest pronti all’uso.  

Il metodo si basa sulla capacità dei perossidi di favorire l’ossidazione del Fe2+ 

a Fe3+. Il Fe3+ prodotto si lega al tiocianato sviluppando un complesso colorato 

misurabile fotometricamente. L’aumento di assorbanza è direttamente 

proporzionale alla concentrazione dei perossidi presenti nel campione. Nel test si 

utilizzano i seguenti reagenti: R1, una miscela di indicatori disciolti in alcol; R2, 

ferro ridotto; lo standard, terbutilidroperossido (4mEq/L). La lettura 

spettrofotometrica consente di calcolare il numero di nano equivalenti di 

idroperossidi/grammo di tessuto. 

È stato eseguito il seguente protocollo:  
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SCHEMA LIPOTISS 

Omogeneizzazione tessuto 

Eliminazione sovranatante 

Aggiunta reagente R1 2 ml 

Vortex 1 passaggio da 5’ 

Centrifuga 1400g per 5’ 

Prelievo di 1 ml di sovranatante 

Incubazione 37°C per 5’ 

Lettura spettrofotometrica a 505 nm 
 

Tab.4.14 Protocollo Lipotiss 

 

I dosaggi spettrofotometrici sono stati eseguiti secondo il seguente schema: 

 

 Bianco Standard Campione 

Estratto / / 1 ml 

R1 1 ml 1 ml / 

Standard / 10 µL / 

R2 10 µL 10 µL 10 µL 
 

Tab.4.15 Schema letture sprettrofotometriche 
 

4.8.1. Analisi statistica 

Per l’analisi dei dati ottenuti dal Lipotiss test ci si è avvalsi di test statistici, 

tramite l’utilizzo del software Graph-Pad Prism 5.00 (GraphPad Software Inc., San 

Diego, CA, USA), con un livello di significatività per p<0.05.  

La normalità dei dati è stata testata utilizzando il Kolmogorov-Smirnov 

normality test mentre per la valutazione dell’omogeneità delle varianze è stato 

applicato Bartlett test. L’analisi delle varianze (one-way ANOVA seguita dal 

Bonferroni post hoc test) è stata applicata per valutare le differenze tra i gruppi 

sperimentali. 
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Risultati 

 

5.1. Apparto branchiale degli esemplari di controllo di Thalassoma 

pavo 

L’apparato branchiale di Thalassoma pavo mostra l’organizzazione strutturale 

tipica dei Teleostei; le branchie sono poste ai lati del capo e sono protette da un 

opercolo. Ciascuna branchia è costituita da 4 archi branchiali da cui si dipartono i 

filamenti principali che danno inserzione alle numerose lamelle secondarie deputate 

agli scambi gassosi (Tav. 1, figg. A-B) (Evans et al., 2005; Brunelli et al., 2011). 

L’epitelio che ricopre il filamento principale viene definito epitelio primario ed è 

costituito da cinque tipologie cellulari: cellule pavimentose (PVC), cellule mucose o 

goblet cells (GC), chloride cells (CC) associate a cellule accessorie (AC) e cellule 

basali (BC) (Tav. 1, figg. C-D). Le cellule pavimentose rappresentano la tipologia 

cellulare più comune nell’epitelio del filamento; dalle immagini al TEM è possibile 

notare che la superficie di queste cellule è dotata di un complesso sistema di 

microcreste superficiali. Tra le cellule pavimentose del filamento possiamo 

identificare le meno frequenti goblet e chloride cells, le prime sono caratterizzata da 

un citoplasma ricco di granuli di secrezione (Tav. 1, fig. C), le seconde occupano 

quasi tutto lo spessore del filamento e presentano un gran numero di mitocondri 

all’interno del citoplasma e (Tav. 1, fig. D). La componente cellulare lamellare ha 

un’organizzazione molto semplice: uno strato esterno di cellule pavimentose che 

poggia su uno strato più interno di cellule basali (Tav. 1, fig. E). Anche le cellule 

pavimentose delle lamelle sono dotate di microcreste superficiali, e risultano legate 

tra loro da giunzioni strette e desmosomi; le cellule basali, invece, si collocano 

internamente all’epitelio lamellare e prendono contatto con la lamina basale, sono 

cellule poco differenziate, il cui rapporto nucleo/citoplasma molto elevato. 
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5.2. Struttura ed ultrastruttura delle branchie di Thalassoma pavo 

dopo esposizione a piombo - Pb(NO3)2 

5.2.1. Esposizione a 800 µg/L di Pb(NO3)2 

Dopo 48 ore di esposizione alla concentrazione di 800 µg/L di nitrato di 

piombo, l’osservazione al microscopio ottico rivela che l’organizzazione 

morfologica della branchia è in gran parte mantenuta; tuttavia, è possibile osservare 

una anomala curvatura in particolar modo a livello dei filamenti principali. 

A livello delle lamelle secondarie è stata inoltre riscontrata la presenza di 

aneurismi (Tav. 2, fig. A); non si osservano alterazioni a livello ultrastrutturale 

(Tav. 2, figg. B-D). 

Dopo 96 ore di esposizione le alterazioni diventano maggiormente evidenti. I 

filamenti e le lamelle appaiono assottigliati ed il numero e la dimensione degli 

aneurismi aumentano (Tav. 3, fig. A); in alcune regioni inoltre il tessuto appare 

iperplastico in particolar modo a livello delle lamelle (Tav. 3, fig. B). 

Dopo 192 ore, le alterazioni diventano più marcate; in particolare, 

l’osservazione delle sezioni istologiche evidenzia la presenza di aneurismi, talvolta 

di notevoli dimensioni (Tav. 3, fig. C); è evidente inoltre l’instaurarsi di un 

fenomeno di distacco del tessuto epiteliale dalla porzione connettivale sottostante; 

l’analisi ultrastrutturale rivela inoltre l’ipertrofia delle cellule pavimentose (Tav. 3, 

fig. D). 

5.2.2. Esposizione a 2000 µg/L di Pb(No3)2 

Per quanto riguarda le branchie degli individui esposti alla concentrazione di 

2000 µg/L di nitrato di piombo, le alterazioni sono già evidenti dopo 48 ore di 

esposizione. In microscopia ottica è possibile notare la presenza di aneurismi, i 

processi di iperplasia a livello delle lamelle secondarie ed il sollevamento 

dell’epitelio dal connettivo sottostante (Tav. 4, figg. A-B); le osservazioni 

ultrastrutturali rivelano la comparsa di fenomeni di degenerazione di cellule 

specializzate quali le chloride cells (Tav. 4, fig. C), nelle quali, in particolare, è 

possibile osservare la presenza di ampi spazi intercellulari. Al TEM a livello delle 

lamelle, oltre alla presenza di marcati processi degenerativi a carico delle 

componenti cellulari, è possibile notare l’ipertrofia delle cellule pavimentose che 
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originano una serie di lunghi processi e conferiscono all’intera struttura un aspetto 

irregolare (Tav. 4, fig. D).  

Dopo 96 ore di trattamento ai danni descritti precedentemente si aggiunge la 

comparsa di diverse regioni iperplastiche che interessano le lamelle secondarie 

(Tav. 5, fig. A); inoltre, al MO è possibile notare che le chloride cells, risultano 

ipertrofiche e quindi maggiormente evidenti all’interno dell’epitelio primario (Tav. 

5, fig. B).  

Dopo 192 ore di esposizione è possibile osservare la comparsa di un 

fenomeno di assottigliamento dell’epitelio sia primario che secondario. Al MO si 

osserva che nei filamenti principali, le chloride cells presentano dimensioni 

maggiori rispetto alle altre cellule, mentre nelle lamelle secondarie gli aneurismi 

interessano le porzioni distali delle lamelle (Tav. 5, fig. C). A livello ultrastrutturale, 

sono rilevabili processi di degenerazione delle cellule basali che, in alcuni punti, 

risultano ormai assenti (Tav. 5, fig. D); anche le cellule epiteliali mostrano marcati 

fenomeni degenerativi (Tav. 5, fig. E). 

5.2.3. Esposizione a 12000 µg/L di Pb(No3)2 

Alla più alta concentrazione testata i fenomeni degenerativi appaiono molto 

intensi. Già dopo 48 ore di trattamento, infatti, le sezioni istologiche mostrano una 

notevole riduzione del numero delle lamelle secondarie, che, in alcuni casi, 

appaiono ridotte in numero e fortemente iperplastiche (Tav. 6, fig. A); inoltre, la 

componente vascolare è seriamente compromessa (Tav. 6, fig. B). L’osservazione al 

TEM conferma i processi degenerativi delle tipologie cellulari che compongono le 

lamelle secondarie; sia nelle cellule basali che nelle pavimentose, infatti, possiamo 

osservare la presenza di ampi spazi intercellulari (Tav. 6, Figg. C-D).  

In tutte le porzioni della branchia, i fenomeni degenerativi e le alterazioni 

finora descritti appaiono ancora più intensi e marcati, sia a livello strutturale che 

ultrastrutturale, dopo 96 ore (Tav. 7, figg. A-B) e 192 ore di esposizione (Tav. 7, 

figg. C-D). 

 

5.3. Espressione di proteine target nelle branchie di Thalassoma pavo 

esposte a piombo 

5.3.1. Na+/K+-ATPasi 
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L’osservazione in microscopia confocale del pattern di immunomarcatura 

della pompa Na+/K+-ATPasi rivela che in condizioni basali tale proteina è espressa, 

nella porzione interlamellare del filamento principale, esclusivamente a livello delle 

chloride cells; la fluorescenza mette in evidenza l’ampio corpo cellulare di tale 

tipologia cellulare (Tav. 8, figg. A-B).  

Dopo esposizione ad 800 µg/L di nitrato di piombo, è ancora possibile notare 

un’espressione della proteina sempre a livello delle chloride cells comparabile a 

quanto osservato negli esemplari di controllo (Tav. 9, figg. A-B). Una lieve 

diminuzione del pattern di espressione della proteina è invece riscontrabile dopo 96 

ore di esposizione al metallo considerato (Tav. 9, figg. C-D), che diventa ancora più 

pronunciata dopo 192 ore di esposizione; infatti, è possibile osservare che il segnale 

diminuisce ulteriormente rispetto agli esemplari di controllo (Tav. 9, figg. E-F). 

Dopo 48 ore di esposizione a 2000 µg/L di nitrato di piombo, l’espressione 

della Na+/K+-ATPasi nelle branchie di Thalassoma pavo risulta diminuita rispetto a 

quanto si osserva negli esemplari di controllo (Tav. 10, figg. A-B); all’aumentare dei 

tempi di esposizione, ovvero dopo 96 e 192 ore, è possibile notare che la proteina 

mantiene livelli di espressioni più bassi rispetto al gruppo di controllo (Tav. 10, figg. 

C-F). 

Dopo 48 ore di esposizione a 12000 µg/L di nitrato di piombo, l’espressione 

della Na+/K+-ATPasi appare ancora comparabile a quanto osservato nel gruppo di 

controllo (Tav. 11, figg. A-B). Al contrario, dopo 96 ore è possibile notare una 

marcata down regolazione della sua espressione; il segnale immunofluorescente a 

livello del filamento primario, infatti, è quasi assente (Tav. 11, figg. C-D). Dopo 

192 ore di esposizione, invece, è possibile notare nuovamente una lieve espressione 

della Na+/K+-ATPasi sempre a livello delle chloride cells (Tav. 11, figg. E-F). 

5.3.2. Acquaporina 3 

Nell’epitelio branchiale di Thalassoma pavo, l’AQP-3 è espressa nel filamento 

principale a livello delle chloride cells (Tav. 8, fig. C-D).  

Dopo 48 di esposizione a 800 µg/L di nitrato di piombo, il pattern di 

espressione della AQP-3 risulta invariato e comparabile a quanto osservato negli 

esemplari di controllo (Tav. 12, figg. A-B). Al contrario, dopo 96 ore è possibile 

notare una lieve decremento dell’espressione della proteina (Tav. 12, figg. C-D), 

che risulta ancora più marcato dopo 192 ore di trattamento (Tav. 12, figg. E-F), 
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Dopo 48 e 96 ore di esposizione a 2000 µg/L di nitrato di piombo, 

l’espressione dell’AQP-3 risulta diminuita rispetto al gruppo di controllo (Tav. 13, 

figg. A-D). Al contrario, dopo 192 ore di trattamento il segnale di 

immunomarcatura relativo alla proteina appare lievemente aumentato (Tav. 13, 

figg. E-F). 

Dopo 48 ore di esposizione a 12000 µg/L a nitrato di piombo il pattern di 

espressione della proteina AQP-3 si mantiene paragonabile a quello osservato negli 

esemplari di controllo (Tav. 14, figg. A-B). Dopo 96 ore, invece, le regioni 

immunoreattive sono scarsissime: è possibile notare limitate regioni fluorescenti in 

corrispondenza delle cellule accessorie (Tav. 14, figg. C-D). Al termine delle 192 

ore di trattamento, il segnale appare nuovamente a livello delle chloride cells (Tav. 

14, figg. E-F). 

5.3.3. Metallotioneine  

Le osservazioni eseguite in microscopia confocale rivelano l’assenza 

dell’espressione delle MTs nelle branchie degli esemplari di controllo di Thalassoma 

pavo (Tav. 8, figg. E-F). 

Già dopo 48 ore di esposizione a 800 µg/L di nitrato di piombo è possibile 

notare un incremento dell’immunoreattività relativa alle MTs soprattutto a livello 

delle regioni interlamellari (Tav. 15, figg. A-B). Dopo 96 ore, il pattern di 

espressione è rilevabile anche a livello delle lamelle secondarie (Tav. 15, figg. C-D). 

Al termine delle 192 ore di esposizione, l’espressione delle MT risulta ancora più 

intensa, ed il segnale è rilevabile in maniera marcata sia nell’epitelio primario che in 

quello secondario (Tav. 15, figg. E-F). 

Le MTs mostrano una marcata e uniforme espressione che interessa tutto il 

tessuto branchiale di Thalassoma pavo, in tutti i tempi di esposizione dopo 

trattamento con 2000 µg/L di nitrato di piombo (Tav. 16, figg. A-F). Stesso pattern 

di espressione è rilevabile negli esemplari esposti a 12000 µg/L di nitrato di piombo 

dopo tutti i tempi di esposizione; in particolare, è possibile notare che la proteina è 

espressa in maniera più marcata nelle aree che presentano maggiore danno 

strutturale (Tav. 17, figg. A-F). 
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5.4. Struttura ed ultrastruttura delle branchie di Thalassoma pavo 

esposte a chlorpyrifos 

5.4.1. Esposizione a 3.5 µg/L di CPF 

Le branchie di Thalassoma pavo esposte alla concentrazione di 3.5 µg/L di 

chlorpyrifos dopo 48 ore mostrano severe e numerose alterazioni sia a livello del 

filamento primario, che secondario. In particolare, le sezioni istologiche mostrano 

aree iperplastiche a livello del filamento primario, un notevole incremento delle 

dimensioni delle chloride cells e la fusione delle lamelle secondarie (Tav. 18, figg. 

A-B). L’osservazione al MO ha permesso anche di rilevare un marcato fenomeno di 

lifting dell’epitelio secondario (Tav. 18, fig. C), mentre la formazioni di aneurismi 

che coinvolge la porzione distale delle lamelle è chiaramente osservabili anche a 

livello ultrastrutturale (Tav. 18, fig. D).  

Dopo 96 ore di esposizione, sia il filamento primario che secondario sono 

interessati da numerose e intense alterazioni. Al MO la struttura branchiale appare 

notevolmente disorganizzata e interessata da fenomeni degenerativi delle 

componenti cellulari (Tav. 19, figg. A-B). L’osservazione al TEM consente, inoltre, 

di notare la marcata degenerazione delle cellule epiteliali e basali del filamento 

secondario (Tav. 19, figg. C-D). 

5.4.2. Esposizione a 7 µg/L di CPF 

Le branchie di Thalassoma pavo dopo 48 ore di esposizione a 7 µg/L di 

chlorpyrifos, subiscono gravi alterazioni soprattutto a carico delle lamelle 

secondarie. Le immagini al MO rivelano il fenomeno di lifting dell’epitelio 

primario e secondario (Tav. 20, fig. A), mentre nelle lamelle secondarie la 

componente vascolare è seriamente compromessa a causa della completa 

degenerazione delle cellule basali (Tav. 20, fig. B). In seguito ad esposizione al 

chlorpyrifos, inoltre, le chloride cells non sono più localizzate esclusivamente nei 

filmanti principali, ma si collocano lungo i margini inferiori delle lamelle 

secondarie (Tav. 20, figg. C-D). Le immagini al TEM confermano, sempre nelle 

lamelle secondarie, i marcati fenomeni degenerativi delle cellule pavimentose e di 

quelle basali (Tav. 20, figg. E-G). 
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Dopo 96 ore di esposizione, le lamelle secondarie presentano un andamento 

estremamente irregolare (Tav. 21, fig. A). Al MO è possibile notare la fusione delle 

lamelle originate da filamenti adiacenti (Tav. 21, fig. B), congiuntamente alla 

presenza di lifting e ipertrofia delle cellule dell’epitelio secondario (Tav. 21, fig. C). 

A livello ultrastrutturale si nota la presenza di aneurismi (Tav. 21, fig. D), e 

l’intensa degenerazione a livello cellulare sia nel filamento principale (Tav. 21, fig. 

E) che in quello secondario (Tav. 21, fig. F). 

 

5.5. Espressione della Na+/K+-ATPasi nelle branchie di Thalassoma 

pavo esposte a chlorpyrifos  

Come detto in precedenza, in condizioni basali la Na+/K+-ATPasi è espressa, 

nella porzione interlamellare del filamento principale, esclusivamente a livello delle 

chloride cells (Tav. 8, figg. A-B).  

Negli esemplari di Thalassoma pavo in seguito all’esposizione per 48 ore a 3.5 

µg/L di chlorpyrifos, l’espressione della Na+/K+-ATPasi appare maggiore rispetto 

al gruppo di controllo limitatamente alle chloride cells. In particolare, la 

fluorescenza evidenzia tutto il corpo cellulare che appare di dimensioni notevoli 

(Tav. 22, fig. A). Nonostante l’intenso danno istologico osservato, l’aspetto 

funzionale non viene compromesso. Dopo 96 ore di esposizione, il segnale appare 

meno intenso rispetto alle 48 ore, ma in ogni caso l’immunofluorescenza è sempre 

maggiore rispetto a quanto osservato nel gruppo di controllo (Tav. 22, fig. B).  

Lo stesso pattern di espressione è osservabile dopo l’esposizione a 7 µg/L di 

chlorpyrifos; infatti, dopo 48 ore di esposizione il segnale appare più evidente (Tav. 

22, fig. C) rispetto a quanto osservabile dopo 96 ore di esposizione (Tav. 22, fig. D). 

 

5.6. Apparato branchiale degli esemplari di controllo di Carassius 

auratus  

L’apparato branchiale di Carassius auratus mostra la stessa organizzazione 

strutturale in archi, filamenti e lamelle descritta per Thalassoma pavo. Diversamente, 

le lamelle secondare sono incorporate in una massa cellulare chiamata Interlamellar 

Cell Mass (ILCM) (Tav. 23, figg. A-B). Questa regione è composta 
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prevalentemente da cellule indifferenziate, insieme alle meno frequenti chloride 

cells (CC), goblet cells (GC) e cellule basali (Sollid et al., 2005) (Tav. 23, figg. C-D). 

 

5.7. Struttura ed ultrastruttura delle branchie di Carassius auratus 

dopo esposizione a chlorpyrifos e post esposizione  

5.7.1. Apparato branchiale dopo 96 h di esposizione acuta  

Dopo 96 ore di esposizione alla concentrazione più bassa di pesticida (1 

µg/L), l’organizzazione tissutale delle branchie di Carassius auratus è mantenuta; 

non si osservano alterazioni eccetto per un lieve decremento dell’ILCM (Tav. 24, 

fig. A). Dopo esposizione acuta alla concentrazione intermedia di chlorpyrifos (4 

µg/L), il fenomeno di riduzione della regione interlamellare diventa più marcato 

(Tav. 24, fig. B). In aggiunta, le sezioni istologiche mostrano la formazione di 

edemi nella porzione apicale delle lamelle secondarie (Tav. 24, fig. C), mentre, 

l’analisi ultrastrutturale rivela il distaccamento dell’epitelio secondario dalla 

componente vasale sottostante (Tav. 24, fig. D).  

Dopo 96 ore di esposizione alla concentrazione di chlorpyrifos più alta (8 

µg/L), è possibile osservare la presenza di danni istologici ancora più intensi; la 

regione interlamellare subisce un’ulteriore riduzione (Tav. 25, fig. A), fino a 

risultare quasi assente in alcune regioni (Tav. 25, fig. B). A livello ultrastrutturale si 

nota il drastico assottigliamento dell’epitelio delle lamelle secondarie (Tav. 25, fig. 

C) e il distaccamento delle cellule epiteliali dalla componente vasale sottostante 

(Tav. 25, fig. D). 

5.7.2. Apparato branchiale dopo 7 giorni di recupero 

Dopo 7 giorni di post esposizione in acqua priva di pesticida, l’apparato 

branchiale degli esemplari precedentemente esposti a 1 µg/L di chlorpyrifos 

presenta un andamento molto regolare, sia a livello strutturale (Tav. 26, fig. A), che 

ultrastrutturale (Tav. 26, fig. B).  

Al contrario, nonostante il periodo di recupero, gli esemplari di Carassius 

auratus esposti a 4 µg/L di chlorpyrifos, mostrano ancora diverse alterazioni; al MO 

è ben visibile una scarsa presenza della componente cellulare dell’ILCM (Tav. 26, 

fig. C); inoltre, l’epitelio lamellare mostra ancora il fenomeno di lifting (Tav. 26, fig. 
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D). L’analisi ultrastrutturale rivela ancora l’evidente assottigliamento a carico 

dell’epitelio lamellare secondario (Tav. 26, fig. E). 

Negli esemplari esposti precedentemente a 8 µg/L di chlorpyrifos dopo 7 

giorni di recupero in acqua priva di pesticida sono ancora rilevabili marcati 

fenomeni di alterazione, sia a livello strutturale che ultrastrutturale, quali la 

riduzione della regione interlamellare (Tav. 27, fig. A), e la degenerazione a carico 

delle cellule che compongono l’ILCM che, in alcuni casi, appaiono svuotate del 

loro contenuto (Tav. 27, figg. B-C). 

 

5.8. Espressione di proteine target nelle branchie di Carassius 

auratus dopo esposizione a chlorpyrifos e post esposizione  

5.8.1. Na+/K+-ATPasi 

Nell’epitelio branchiale di Carassius auratus, in condizioni basali, la Na+/K+-

ATPasi è espressa esclusivamente a livello delle chloride cells nella parte apicale 

dell’ILCM (Tav. 28, figg. A-B).  

In seguito ad una esposizione acuta a 1 µg/L di chlorpyrifos, rispetto al 

gruppo di controllo, l’immunofluorescenza della proteina target appare di minore 

intensità, soprattutto in coincidenza delle regioni dove il danno strutturale a livello 

dell’ILCM è più intenso (Tav. 29, fig. A).  

Dopo l’esposizione a 4 µg/L di chlorpyrifos, è possibile osservare che 

l’espressione della pompa Na+/K+-ATPasi a livello delle chloride cells, ma intensità 

del segnale risulta minore rispetto a quanto osservato negli esemplari mantenuti in 

condizioni basali (Tav. 29, fig. B). L’immunolabelling diminuisce, invece, in 

maniera marcata dopo l’esposizione alla concentrazione più alta di chlorpyrifos 

testata; in particolare, in accordo con i maggiori danni strutturali osservati in 

microscopia ottica a carico dello spazio interlamellare, è possibile osservare solo 

ristrette aree immunoreattive (Tav. 29, fig. C). 

Dopo sette giorni di recupero, l’espressione della Na+/K+-ATPasi, negli 

animali precedentemente esposti ad 1 µg/L di chlorpyrifos, torna ad essere espressa 

a livelli comparabili a quanto osservato nel gruppo di controllo, in particolare 

l’espressione coinvolge gli strati apicali dell’ILMC (Tav. 29, fig. D) che ha ormai 

riacquistato il lotro assetto strutturale. 
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Nelle branchie degli esemplari esposti a 4 µg/L di chlorpyrifos dopo il periodo 

di post esposizione, si osserva una ripresa nell’espressione delle proteina 

comparabile con quella osservata negli esemplari di controllo in virtù di una 

diminuzione dei danni strutturali a carico livello dell’ILCM (Tav. 29, fig. E). 

Invece, dopo il periodo di post esposizione negli esemplari precedentemente 

esposti a 8 µg/L di chlorpyrifos, si osserva una lieve ripresa dell’espressione della 

Na+/K+-ATPasi esclusivamente nelle regioni dove il danno istologico appare 

parzialmente ridotto, mentre nelle regioni ancora fortemente alterate il segnale della 

proteina risulta quasi o del tutto assente (Tav. 29, fig. F). 

5.8.2. Ossido nitrico sintasi inducibile 

Le osservazioni eseguite in microscopia confocale rivelano l’assenza 

dell’espressione della iNOS nelle branchie di Carassius auratus in condizioni basali 

(Tav. 28, figg. C-D).  

Dopo esposizione acuta a chlorpyrifos si osserva la presenza dell’espressione 

di tale proteina il cui livello di intensità aumenta all’aumentare della 

concentrazione; in particolare, negli esemplari esposti ad 1 µg/L il segnale appare 

localizzato a livello delle lamelle secondarie (Tav. 30, fig. A), mentre in quelli 

esposti a 4 e 8 µg/L di chlorpyrifos l’espressione è più uniforme e coinvolge anche 

la regione interlamellare (Tav. 30, figg. B-C). 

Dopo il periodo di recupero in acqua priva di pesticida, l’iNOS è fortemente 

espressa e localizzata sia a livello delle lamelle secondarie che dell’ILCM; in 

particolare l’intensità del segnale risulta maggiore negli individui precedentemente 

esposti alla più bassa ed alla più alta concentrazione testata (Tav. 30, fig. D-F). 

 

5.9. Dosaggio dei lipoperossidi nei tessuti branchiali di Carassius 

auratus esposti a chlorpyrifos 

Dal tessuto branchiale prelevato da esemplari di Carassius auratus, sia dopo 

esposizione diretta a chlorpyrifos che dopo il periodo di recupero in acqua priva di 

pesticida, è stata effettuata la misurazione dei lipoperossidi nelle due condizioni. 

Come è possibile osservare nel grafico in fig. 5.1, in seguito ad esposizione diretta al 

pesticida si evidenzia un incremento statisticamente significativo, rispetto al gruppo 
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di controllo, dei valori di nanoequivalenti di idroperossidi/g di tessuto in tutte le 

concentrazioni testate.  

Dopo il periodo di recupero di 7 giorni in acqua priva di chlorpyrifos, i livelli 

di lipoperossidazione nei gruppi precedentemente esposti alle concentrazioni di 1 e 

4 µg/L di chlorpyrifos rientrano nei valori riscontrabili anche in condizioni basali. 

Diversamente, il gruppo precedentemente esposto alla concentrazione più alta (8 

µg/L di chlorpyrifos), dopo il periodo di post esposizione, presenta ancora un 

livello di lipoperossidazione significativamente più alto rispetto al gruppo di 

controllo.  
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Fig. 5.1 Dosaggio dei lipoperossidi nel tessuto branchiale. 
Le barre mostrano il valore medio ± S.E.; n=7; **p<0.01 e ***p<0.001 rispetto al 

gruppo di controllo (one-way ANOVA seguita dal Bonferroni post hoc test). 
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Thalassoma pavo - Tavola 1  

Esemplari di controllo 
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Thalassoma pavo - Tavola 2 

48 ore di esposizione a 800 µg/L di Pb(NO3)2  
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Thalassoma pavo - Tavola 3 

96 e 192 ore di esposizione a 800 µg/L di Pb(NO3)2  
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Thalassoma pavo - Tavola 4  

48 ore di esposizione a 2000 µg/L di Pb(NO3)2  
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Thalassoma pavo - Tavola 5 

96 e 192 ore di esposizione a 2000 µg/L di Pb(NO3)2  

 

 

 

 

 

0  

A B 

* 

* * 

* 

C 

E 

BC 

PVC 

D 

BC 

BC 

RBC 



Capitolo 5  Risultati 

 

70 
 

Thalassoma pavo - Tavola 6 

48 ore di esposizione a 12000 µg/L di Pb(NO3)2  
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Thalassoma pavo - Tavola 7 

96 e 192 ore di esposizione a 12000 µg/L di Pb(NO3)2  
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Thalassoma pavo - Tavola 8 

Esemplari di controllo  

Espressione di Na+/K+-ATPasi, AQP-3 e MTs  
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Thalassoma pavo - Tavola 9 

Espressione della Na+/K+-ATPasi dopo esposizione a 
800 µg/L di Pb(NO3)2 

 

 

  

A 
B 

C D 

F E 

A 



Capitolo 5  Risultati 

 

74 
 

Thalassoma pavo - Tavola 10 

Espressione della Na+/K+-ATPasi dopo esposizione a 
2000 µg/L di Pb(NO3)2 

 

F  
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Thalassoma pavo - Tavola 11 

Espressione della Na+/K+-ATPasi dopo esposizione a 
12000 µg/L di Pb(NO3)2 

 

  

A B 
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Thalassoma pavo - Tavola 12 

Espressione dell’AQP-3 dopo esposizione a                     
800 µg/L di Pb(NO3)2 
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Thalassoma pavo - Tavola 13 

Espressione dell’AQP-3 dopo esposizione a              
2000 µg/L di Pb(NO3)2 

 

  

A B 

C D 

E F 
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Thalassoma pavo - Tavola 14 

Espressione dell’AQP-3 dopo esposizione a            
12000 µg/L di Pb(NO3)2 

 

  

A B 

C D 
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Thalassoma pavo - Tavola 15 

Espressione delle MTs dopo esposizione a                 
800 µg/L di Pb(NO3)2 
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Thalassoma pavo - Tavola 16 

Espressione delle MTs dopo esposizione a                
2000 µg/L di Pb(NO3)2 
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Thalassoma pavo - Tavola 17 

Espressione delle MTs dopo esposizione a              
12000 µg/L di Pb(NO3)2 
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Thalassoma pavo - Tavola 18 

48 ore di esposizione a 3.5 µg/L di CPF  
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Thalassoma pavo - Tavola 19 

96 ore di esposizione a 3.5 µg/L di CPF  
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Thalassoma pavo - Tavola 20 

48 ore di esposizione a 7 µg/L di CPF  
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Thalassoma pavo - Tavola 21 

96 ore di esposizione a 7 µg/L di CPF  
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Thalassoma pavo - Tavola 22 

Espressione della Na+/K+-ATPasi                               
dopo esposizione a CPF 
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Carassius auratus - Tavola 23 

Esemplari di controllo 
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Carassius auratus - Tavola 24 

96 ore di esposizione a 1 e 4 µg/L di CPF  
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Carassius auratus - Tavola 25 

96 ore di esposizione a 8 µg/L di CPF  
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Carassius auratus - Tavola 26 

Periodo di recupero (7 giorni) dopo esposizione a          

1 e 4 µg/L di CPF 
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Carassius auratus - Tavola 27 

Periodo di recupero (7 giorni) dopo esposizione            
8 µg/L di CPF 
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Carassius auratus - Tavola 28:  

Esemplari di controllo  

Espressione di Na+/K+-ATPasi e iNOS  
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Carassius auratus - Tavola 29 

Espressione Na+/K+-ATPasi dopo esposizione (96 h) a 
CPF e post esposizione (7 giorni) 
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Carassius auratus - Tavola 30 

Espressione dell’iNOS dopo esposizione (96 h) a CPF e 
post esposizione (7 giorni) 
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LEGENDA 

 

Tav. 1.  Figg. A-F. Esemplari di controllo di T. pavo: A-B. Sezioni trasversali 

dell’apparato branchiale (HP = colorazione tricromica secondo Humphrey e 
Pittman) osservate al MO; è visibile la struttura composta da filamento principale 

da cui dipartono le SL=lamelle secondarie. C-D. Ultrastruttura dell’epitelio 
primario composto da PVC= cellula pavimentosa, dotata di microvilli; BC= 

cellula basale, GB=goblet cell; CC= chloride cell. C. Immagine al TEM di una 

GC in cui sono evidenti i granuli di muco all’interno del citoplasma. D. 

Particolare di una CC, caratterizzata dalla presenza di un elevato numero di 

mitocondri all’interno del citoplasma. E. Ultrastruttura dell’epitelio secondario 
composto da PVC e BC. Nel vaso sanguigno è presente un RBC= globulo rosso. 

 

Tav. 2.  Figg. A-D. Apparato branchiale di T. pavo dopo 48h di esposizione a 800 µg/L 

di Pb(NO3)2. A. Sezione trasversale delle branchie (HP) osservate al MO. Sono 
evidenti l’andamento irregolare della struttura e la presenza di aneurismi all’apice 

delle lamelle (frecce). B-D. Ultrastruttura dell’epitelio branchiale in cui è possibile 
vedere che l’organizzazione cellulare è mantenuta. 

 

Tav. 3.  Figg. A-B. Apparato branchiale di T. pavo dopo 96h di esposizione a 800 µg/L di 

Pb(NO3)2. A-B. Sezioni trasversali dell’apparato branchiale (HP) osservate al 

MO, A. Si può notare che l’epitelio appare assottigliato e la presenza di aneurismi 

all’apice delle lamelle (frecce). B. Particolare in cui si nota la presenza di 
iperplasia a livello delle lamelle secondarie e ipertrofia del filamento principale 
(testa di freccia). 

 Figg. C-D. Apparato branchiale di T. pavo dopo 192h di esposizione a 800 µg/L 

di Pb(NO3)2. C. Immagine al MO (HP) in cui si osserva la presenza di aree 
ipertrofiche (teste di freccia), distaccamento dell’epitelio secondario dalla 
componente basale (lifting) (*) e grandi aneurismi all’apice delle lamelle (frecce). 

D. Ultrastruttura delle lamelle secondarie, in cui è visibile degenerazione delle 
componente cellulare e lifting (*). 

 

Tav. 4.  Figg. A-D. Apparato branchiale di T. pavo dopo 48h di esposizione a 2000 µg/L 

di Pb(NO3)2. A-B. Sezioni trasversali delle branchie (HP) osservate al MO che 

rilevano presenza di aneurismi apicali (frecce) e lifting (*) a livello lamellare. C-D. 

Ultrastruttura delle branchie. D. Degenerazione delle CC a livello del filamento 

principale. D. Le lamelle secondarie appaiono irregolari per la presenza di lunghi 
processi che dipartono dalle PVC, in aggiunta sono evidenti fenomeni di lifting 
(*). 

 

Tav. 5.  Figg. A-B. Sezioni trasversali dell’apparato branchiale di T. pavo dopo 96h di 

esposizione a 2000 µg/L di Pb(NO3)2 (HP) osservate al MO. A. Immagine in cui 
si vedono ampie regioni iperplastiche (teste di freccia) e aneurismi lamellari 

(frecce). B. Particolare dell’epitelio principale in cui si osserva iperplasia delle CC 
(*). 

Figg. C-E. Apparato branchiale di T. pavo dopo 192h di esposizione a 2000 µg/L 

di Pb(NO3)2. C. Sezione trasversale della branchia (HP) osservata al MO in cui 
l’epitelio appare estremamente assottigliato, si notano l’iperplasia delle CC nel 
filamento principale (teste di freccia) e la presenza di aneurismi lamellari (frecce). 

D-E. Ultrastruttura delle lamelle. D. Immagine al TEM in cui si nota l’estremo 
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assottigliamento delle PCV e la completa scomparsa delle BC in alcuni punti. E. 
Particolare di una lamella in cui è visibile la degenerazione a carico delle BC e 
delle PVC. 
 

Tav. 6.  Figg. A-D. Apparato branchiale di T. pavo dopo 48h di esposizione a 12000 µg/L 

di Pb(NO3)2. A-B. Sezioni trasversali delle branchia (HP) osservate al MO. A. 
Immagine in cui si nota che le scarse lamelle che compongono la branchia 

appaiono estremamente iperplastiche (frecce). B. Nelle lamelle è evidente la 
presenza di lifting dell’epitelio secondario (teste di frecce), mentre la componente 

vasale risulta compromessa. C-D. Ultrastruttura delle lamelle in cui si notano la 
presenza da spazi cellulari (*) ed intensi fenomeni degenerativi a carico di tutte le 
componenti cellulari lamellari. 

 

Tav. 7.  Figg. A-B. Apparato branchiale di T. pavo dopo 96h di esposizione a 12000 µg/L 

di Pb(NO3)2. A. Sezione trasversale della branchia (HP) osservate al MO in cui 
sono evidenti numerose aree di iperplasia (teste di freccia), lifting (*) e aneurismi 

all’apice delle lamelle (frecce). B. Ultrastruttura delle lamelle, in cui si notano che 
le BC e le PVC appaiono estremamente alterate a scapito della componente 
vascolare. 

 Figg. C-D. Apparato branchiale di T. pavo dopo 192h di esposizione a 12000 

µg/L di Pb(NO3)2. A. Sezione trasversale della branchia (HP) osservate al MO 
che mostra ampie aree di iperplasia a carico del filamento principale (teste di 
freccia), mentre la componente vascolare delle lamelle secondarie appare 

seriamente compromessa a causa della completa degenerazione delle BC. D. 
Ultrastruttura del filamento principale dove è visibile un marcato stato 
degenerativo di tutte le componenti cellulari. 

 

Tav. 8.  Figg. A-E. Espressione delle proteine target negli esemplari di controllo di T. 

pavo. A-B. Espressione della pompa Na+/K+-ATPasi nell’apparato branchiale di 

T. pavo. La fluorescenza rivela aree immunoreattive nelle regioni interlamellari del 

filamento primario a livello delle CC.  

C-D. Espressione dell’acquaporina 3 (AQP-3) nell’apparato branchiale di T. pavo. 

Il segnale evidenzia regioni immunopositive a livello delle regioni interlamellari 
sul filamento primario in corrispondenza delle CC.  

E-F. Espressione delle metallotioneine (MTs) nell’apparato branchiale di T. pavo. 

Non viene riscontrata l’espressione della proteina in condizioni basali. 
 

Tav. 9.  Figg. A-F. Espressione della Na+/K+-ATPasi nelle branchie di T. pavo dopo 

esposizione a 800 µg/L di Pb(NO3)2. A-B. Dopo 48h di esposizione la proteina 

mantiene livelli d’espressione paragonabili al gruppo di controllo. C-D. In seguito 
a 96h di trattamento si nota un leggero calo dell’immunomarcatura relativa alla 

proteina. E-F. Dopo 192h di esposizione l’espressione della proteina subisce un 
ulteriore calo. 

 

Tav. 10.  Figg. A-F. Espressione della Na+/K+-ATPasi nelle branchie di T. pavo dopo 

esposizione a 2000 µg/L di Pb(NO3)2. A-B. Già dopo 48h di esposizione al 
metallo pesante di osserva una diminuzione del pattern di espressione della 

proteina rispetto a quanto si osserva negli esemplari di controllo. C-D. 

Dopo 96h ore l’immunomarcatura continua a mantenersi a livelli bassi. E-

F. Al termine delle 192h di esposizione i livelli di espressione della Na+/K+-

ATPasi sono paragonabili a quanto osservato precedentemente. 
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Tav. 11.  Figg. A-F. Espressione della Na+/K+-ATPasi nelle branchie di T. pavo dopo 

esposizione a 12000 µg/L di Pb(NO3)2. A-B. Dopo 48h di trattamento la proteina 

mantiene livelli di espressione comparabili al gruppo di controllo. C-D. 
L’immunofluorescenza, dopo 96h di esposizione, è molto scarsa; nel filamento 

principale, infatti, l’espressione della Na+/K+-ATPasi è quasi assente. E-F. Dopo 
192h di esposizione al metallo pesante si osserva, nuovamente, una lieve 
espressione della proteina localizzata a livello delle CC. 

 

Tav. 12.  Figg. A-F. Espressione della AQP-3 nelle branchie di T. pavo dopo esposizione a 

800 µg/L di Pb(NO3)2. A-B. Dopo 48h il pattern di espressione della AQP-3 

risulta invariato e comparabile a quanto osservato negli esemplari di controllo. C-

D. Si osserva una leggera diminuzione dell’immunomarcatura dopo 96h di 

trattamento. E-F. Dopo 192 di esposizione al metallo pesante si osserva un 
ulteriore calo dell’espressione dell’AQP-3. 

 

Tav. 13.  Figg. A-F. Espressione della AQP-3 nelle branchie di T. pavo dopo esposizione a 

2000 µg/L di Pb(NO3)2. A-B. Dopo 48h di esposizione il segnale 
immunofluorescente relativo alla proteina risulta diminuito rispetto al gruppo di 

controllo. C-D. L’AQP-3, dopo 96h di trattamento, mantiene bassi livelli di 

espressione comparabili a quelli osservati precedentemente. E-F. Al termine delle 
192h di trattamento di può osservare un lieve incremento dell’espressione della 
proteina. 

 

Tav. 14.  Figg. A-F. Espressione della AQP-3 nelle branchie di T. pavo dopo esposizione a 

12000 µg/L di Pb(NO3)2. A-B. Dopo 48h piombo il pattern di espressione della 
proteina AQP-3 si mantiene paragonabile a quello osservato negli esemplari di 

controllo. C-D. Dopo 96 ore, invece, le regioni immunoreattive sono scarsissime: 
è possibile notare limitate regioni fluorescenti in corrispondenza delle cellule 

accessorie. E-F. Dopo 192h di esposizione al metallo, l’espressione della proteina 
si osserva, nuovamente, e coinvolge le chloride cells. 

 

Tav. 15.  Figg. A-F. Espressione della MTs nelle branchie di T. pavo dopo esposizione a 

800 µg/L di Pb(NO3)2. A-B. Dopo 48h di esposizione al metallo è già possibile 
osservare un incremento dell’immunoreattività relativa alla proteina soprattutto 

nelle regioni interlamellari. C-D. Dopo 96 ore, il pattern di espressione è 

rilevabile anche a livello delle lamelle secondarie. E-F. Al termine delle 192 ore di 
esposizione, l’espressione delle MT è ancora più intensa, e coinvolge sia 
nell’epitelio primario che in quello secondario 

 

Tav. 16.  Figg. A-F. Espressione della MTs nelle branchie di T. pavo dopo esposizione a 

2000 µg/L di Pb(NO3)2. A-B. Dopo 48h di esposizione al metallo l’espressione 

delle MTs coinvolge tutto il tessuto branchiale. C-D. Dopo 96h l’espressione della 
proteina si mantiene ancora elevata, come osservato nel precedente trattamento. 

E-F. Al termine delle 192h l’immunofluorescenza è ben evidente sia a livello del 
filamento principale che delle lamelle secondarie. 

 

Tav. 17.  Figg. A-F. Espressione della MTs nelle branchie di T. pavo dopo esposizione a 

12000 µg/L di Pb(NO3)2. A-B. L’espressione delle MTs è evidente in tutto il 

tessuto branchiale dopo 48h di esposizione al metallo C-D. Dopo 96h si nota 
ancora un intensa immufluorescenza proveniente sia dal filamento principale che 

dalle lamelle secondarie. E-F. Al termine delle 192 ore il segnale si mantiene 
molto intenso ed è possibile notare che la proteina è espressa in maniera più 
marcata nelle aree che presentano maggiore danno strutturale. 
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Tav. 18.  Figg. A-D. Apparato branchiale di T. pavo dopo 48h di esposizione a 3.5 µg/L di 

CPF. A-C. Sezioni trasversali dell’apparato branchiale (HP) osservate al MO. A. 
In questa immagine è visibile ampie aree iperplastiche a livello del filamento 

principale (testa di freccia) e la fusione delle lamelle adiacenti (freccia). B. A 

maggiore ingrandimento è possibile notare l’incremento di volume delle CC. C. 

Le lamelle sono interessati da marcato lifting della componente epiteliale (*). D. 
Immagine al TEM che evidenzia la formazione di emboli nell’estremità distale 
delle lamelle. 

 

Tav. 19.  Figg. A-D. Apparato branchiale di T. pavo dopo 96h di esposizione a 3.5 µg/L di 

CPF. A-B. Sezioni trasversali dell’apparato branchiale (HP) osservate al MO. A. 
In questa immagine è possibile notare aree estremamente danneggiate 

disorganizzate (*) e la presenza di aneurismi all’apice delle lamelle (frecce). B. 
Particolare del filamento principe che evidenzia l’incremento di volume delle CC. 

C-D. Ultrastruttura delle lamelle in cui si notano marcati processi degenerativi a 
carico di tutte le componenti cellulari. 

 

Tav. 20.  Figg. A-G. Apparato branchiale di T. pavo dopo 48h di esposizione a 7 µg/L di 

CPF. A-C. Sezioni trasversali dell’apparato branchiale (HP) osservate al MO. A. 
In questa immagine si notano ampi distaccamenti dell’epitelio sia nelle lamelle 

principali che nelle secondarie (*). B. Particolare delle lamelle secondarie in cui è 
evidente che la componente vascolare è seriamente compromessa a causa della 

completa degenerazione delle cellule basali. C. In questa sezione è possibile 
notare che le CC si collocano lungo i margini inferiori delle lamelle secondarie. 

D-G. ultrastruttura delle lamelle secondarie. D. Al TEM è confermata la 

localizzazione delle CC lungo i margini inferiori delle lamelle secondarie. E-G. 
Sia le BC che le PVC che compongono le lamelle sono interessati da evidenti 
fenomeni degenerativi. 

 

Tav. 21.  Figg. A-F. Apparato branchiale di T. pavo dopo 96h di esposizione a 7 µg/L di 

CPF. A-C. Sezioni trasversali dell’apparato branchiale (HP) osservate al MO. A. 
In questa sezione si nota che in seguito ad esposizione al pesticida l’intera 

struttura branchiale assume un andamento estremamente irregolare. B. 
Particolare che evidenzia la fusione di lamelle collocate su filamenti principali 

adiacenti. C. Particolare delle lamelle secondarie in cui sono evidenziati processi 

degenerativi a carico delle PVC (frecce) e il lifting epiteliale (*). D-F. 

Ultrastruttura dell’apparato branchiale. D. In questa immagine al TEM si osserva 

la presenza di aneurismi all’apice delle lamelle. E. Particolare del filamento 
principale in cui è possibile notare marcati processi degenerativi a carico delle 

componenti cellulari. F. La degenerazione cellulare coinvolge anche le cellule 
delle lamelle secondarie. Sono evidenti ampi spazi cellulari sia nelle BC che nelle 
PVC.  

 

Tav. 22.  Figg. A-D. Espressione della Na+/K+-ATPasi nelle branchie di T. pavo dopo 

esposizione a CPF. A. Espressione della Na+/K+-ATPasi dopo esposizione per 
48 ore a 3.5 µg/L di CPF. L’espressione della proteina appare maggiore 
rispetto al gruppo di controllo ed evidenzia l’ampio corpo cellulare delle 

CC lungo i margini interlamellari sul filamento principale. B. Espressione 

della Na+/K+-ATPasi dopo 96 ore di esposizione a 3.5 µg/L di CPF. Il 

segnale appare meno intenso rispetto al trattamento precedente, ma 

comunque più intenso rispetto al gruppo di controllo. C. Espressione della 
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Na+/K+-ATPasi dopo esposizione per 48 ore a 7 µg/L di pesticida. Il pattern 
di espressione si manifesta molto inteso dopo il tempo più breve di 

trattamento. D. L’espressione della Na+/K+-ATPasi dopo esposizione per 96 
ore a 7 µg/L di pesticida appare, anche in questo caso, è meno intensa 
rispetto agli esemplari esposti alla stressa concentrazione per 48h, ma più 

marcata rispetto gruppo mantenuto in condizioni basali. 
 

Tav. 23.  Figg. A-D. Esemplari di controllo di C. auratus: A-B. Sezioni trasversali 

dell’apparato branchiale (Tol = colorazione con blu di toluidina) osservate al MO; 
è visibile la struttura composta da filamento principale da cui dipartono le 
SL=lamelle secondarie. Le SL risultano coperte dall’ ILCM=Interlamellar Cell 

Mass (ILCM). C-D. Ultrastruttura dell’apparato branchiale. In cui si notano le SL 
coperte dall’ILCM. 

 

Tav. 24.  Figg. A. Sezione trasversale (Tol) delle branchie di C. auratus dopo 96h di 

esposizione a 1 µg/L di CPF. L’organizzazione tissutale viene mantenuta, è 
possibile notare solo un lieve decremento dell’ILCM. 

 Figg. B-D. Apparato branchiale di C. auratus dopo 96h di esposizione a 4 µg/L di 

CPF. B-C. Sezioni istologiche osservate (Tol) al MO. B. In questa 

immagine si nota una diminuzione più marcata dell’ILCM. C. Particolare 

che evidenzia la presenza di aneurismi all’apice delle lamelle. D. 

Ultrastruttura delle lamelle in cui è visibile il distaccamento dell’epitelio 
secondario dalla componente vasale sottostante (*). 

 
Tav. 25.  Figg. A-D. Apparato branchiale di C. auratus dopo 96h di esposizione a 8 µg/L 

di CPF. A-B. Sezioni istologiche osservate (Tol) al MO, in cui si osserva la 

scarsa presenza dell’ILCM. B. Particolare che evidenzia l’assenza totale 

dell’ILCM in alcuni punti lungo le lamelle principali. C-D. Ultrastruttura 

delle lamelle. C. In seguito a trattamento con pesticida l’epitelio lamellare 

appare estremamente assottigliato. D. Particola in cui è visibile il 
distaccamento epiteliale della componente vasale sottostante (*). 

 
Tav. 26.  Figg. A-B. Apparato branchiale di C. auratus dopo esposizione a 1 µg/L di CPF e 

7 giorni di recupero. A. Sezione trasversale dell’apparato branchiale (Tol) 

osservata al MO. Si nota l’andamento regolare della struttura. B. Ultrastruttura 
dell’ILCM in cui la componente cellulare appare ben organizzata. 

 Figg. C-E. Apparato branchiale di C. auratus dopo esposizione a 4 µg/L di CPF e 

7 giorni di recupero. C. Sezione trasversale dell’apparato branchiale (Tol) 

osservata al MO. È ancora visibile la scarsa presenza della componente 
cellulare dell’ILCM. D. Particolare delle lamelle (Tol) in cui sono evidenziati 

diverse punti di distaccamento dell’epitelio dalla componente vasale (frecce). E. 
Ultrastruttura delle lamelle che appaiono estremamente assottigliate.  

 

Tav. 27.  Figg. A-C. Apparato branchiale di C. auratus dopo esposizione a 8 µg/L di CPF 

e 7 giorni di recupero. A. Sezione trasversale dell’apparato branchiale (Tol) 

osservata al MO, in cui è ancora evidente in alcuni punti una la marcata 

riduzione dell’ILCM. B-C. Ultrastruttura delle branchie. B. L’immagine al 

TEM mostra una lamella completamente non coperta dall’ILCM. C. 
Particolare dell’LCM in cui è ancora evidente degenerazione a carico delle 
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componenti cellulari, infatti molte cellule appaiono svuotate del loro 
contenuto (*). 

 

Tav. 28.  Figg. A-D. Espressione delle proteine target negli esemplari di controllo di C. 

auratus. A-B. Espressione della pompa Na+/K+-ATPasi nell’apparato branchiale 

si riscontra a livello delle CC nella parte apicale dell’ILCM. 

C-D. Espressione dell’iNOS nell’apparato branchiale di C. auratus. Tale proteina 

non viene espressa in condizioni basali. 
 

Tav. 29.  Figg. A-C. Espressione Na+/K+-ATPasi dopo 96h di esposizione a CPF e dopo 7 
giorni di post esposizione.  

A. Espressione della Na+/K+-ATPasi nell’apparato branchiale dopo esposizione a 

1 µg/L di CPF. L’immunofluorescenza osservata appare di minore intensità 
soprattutto nelle regioni dove il danno strutturale a carico dell’ILCM è più inteso. 

B. Espressione della Na+/K+-ATPasi nell’apparato branchiale dopo esposizione a 
4 µg/L di CPF. È possibile ancora notare l’espressione della proteina, ma 

l’intensità è minore rispetto agli esemplari mantenuti in condizioni basali. 

C. Espressione della Na+/K+-ATPasi nell’apparato branchiale dopo esposizione a 
8 µg/L di CPF. L’espressione della proteina è marcatamente diminuita, 
parallelamente alla presenza di danni strutturali.  

Figg. D-F. Espressione Na+/K+-ATPasi dopo 96h di esposizione a CPF e dopo 7 
giorni di post esposizione.  

D. Espressione della Na+/K+-ATPasi nell’apparato branchiale dopo esposizione a 

1 µg/L e dopo recupero in acqua priva di pesticida. La proteina ritorna visibile in 

maniera intensa negli strati apicali dell’ILCM. E. Espressione della Na+/K+-
ATPasi nell’apparato branchiale dopo esposizione a 4 µg/L e dopo recupero in 
acqua priva di pesticida. Si può notare che l’immunofluorescenza è comparabile 

con gli esemplari di controllo. F. Espressione della Na+/K+-ATPasi nell’apparato 
branchiale dopo esposizione a 8 µg/L e dopo recupero in acqua priva di pesticida. 
L’espressione della Na+/K+-ATPasi risulta aumenta rispetto al periodo di sola 
esposizione, ma nelle regioni ancora danneggiate la proteina non viene espressa.  

 

Tav. 29.  Figg. A-C. Espressione iNOS dopo 96h di esposizione a CPF. A. Espressione 
della iNOS nell’apparato branchiale dopo esposizione a 1 µg/L di CPF. Si osserva 
che un segnale immunofluorescenza intenso localizzato, soprattutto, a livello delle 

lamelle. B. Espressione della iNOS nell’apparato branchiale dopo esposizione a 4 
µg/L di CPF. L’espressione è più uniforme e coinvolge anche la regione 

interlemellare. C. Espressione della iNOS nell’apparato branchiale dopo 
esposizione a 8 µg/L di CPF. Si osserva che l’espressione della proteina simile al 
precedente trattamento.  

 Figg. D-C. Espressione iNOS dopo 96h di esposizione a CPF e dopo 7 giorni di 

post esposizione. D. Espressione della iNOS nell’apparato branchiale dopo 
esposizione a 1 µg/L e dopo recupero in acqua priva di pesticida. L’espressione 
della proteina è aumentata rispetto alla sola esposizione a pesticida sia a livello 

lamellare che nella regione interlamellare. E. Espressione della iNOS 
nell’apparato branchiale dopo esposizione a 4 µg/L e dopo recupero in acqua 
priva di pesticida. L’immunofluorescenza è localizzata, anche in questo caso, in 

tutto l’epitelio branchiale. F. Espressione della iNOS nell’apparato branchiale 
dopo esposizione a 8 µg/L e dopo recupero in acqua priva di pesticida. 
L’immunolocalizzazione della iNOS è sempre molto elevata ed è coinvolge tutto 
il tessuto branchiale. 
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Capitolo 6 

Discussioni 

 

L’apparato branchiale dei pesci è un organo complesso deputato allo 

svolgimento di molteplici funzioni. Oltre ad essere la sede degli scambi gassosi, 

infatti, le branchie giocano un ruolo fondamentale nell’osmoregolazione, 

nell’escrezione, nel bilancio idrico e ionico (Laurent, 1984; Evans et al., 1999). Le 

branchie, inoltre, sono continuamente esposte al mezzo acquatico e sono uno dei 

principali bersagli di diverse classi di inquinanti (Van den Heuvel et al., 2000; 

Fernandes & Mazon 2003; Fernandes et al., 2007). È noto che le alterazioni a 

carico dell’apparato branchiale possono essere utili come biomarker di esposizione 

in risposta a contaminanti ambientali (Das & Mukherjee, 2000; Machado & Fanta, 

2003); pertanto la combinazione di analisi morfologiche e funzionali dell’apparato 

branchiale offre un solido approccio nel valutare le risposte causate dalla presenza 

nel mezzo acquatico di particolari inquinanti (Mallat, 1985; Fernandes et al., 

2008). 

 

6.1. Tossicità del piombo 

In letteratura esistono diverse ricerche riguardanti il piombo e la sua 

tossicità nei pesci e molte di queste hanno avuto lo scopo di determinare la 

concentrazione letale media in diverse specie di teleostei (Tab.6.1). Tuttavia, la 

maggior parte dei dati bibliografici, si riferisce a specie di acqua dolce o salmastra, 

pertanto, le informazioni su pesci marini sono piuttosto limitate. Dallo studio dei 

dati emerge che i valori di concentrazione letale dopo 96 ore di esposizione (LC50-

96h), sebbene siano sono sempre piuttosto elevati, risultano essere molto variabili. 

La disomogeneità dei valori di LC50 può essere legata a differenze nelle proprietà 

chimiche del mezzo acquatico utilizzato nella fase sperimentale, infatti la tossicità 

dei metalli, inoltre, varia in base alla durezza dell’acqua, infatti, l’effetto dei metalli 
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può essere maggiore in acque più povere di CaCO3 (Carrol et al., 1979; Calamari et 

al., 1980; Pascoe et al., 1986). 

Altri fattori che possono essere coinvolti nella diversa risposta al piombo, così come 

agli altri inquinanti, possono essere l’età degli animali, la loro taglia, nonché la 

diversa sensibilità specie-specifica (Garcia-Santos et al., 2005).  

 

SPECIE 
LC50 – 96h 

(µg/L) 
AUTORI 

Prochilodus lineatus FW 95000 Martinez et al., 2004 

Catla catla FW 22380 

Javid et al., 2007 Labeo rohita FW 32700 

Cirrhina mrigala FW 47000 

Labeo rohita FW 6800 Latif et al., 2013 

Ctenopharyngodon idella FW 246000 Nekoubin et al., 2012a 

Channa striata FW 925000 Devi & Banerjee, 2007 

Tinca tinca FW 300000 Shah & Altindag, 2005 

Cyprinus carpio FW 279557 Nekoubin et al., 2012b 

Cirrhinus mrigala FW 10400 Celine et al., 2014 

Rutilus rutilus FW 39800 Hedayati et al., 2014 

Carassius auratus FW 4800 Banaee et al., 2013 

Rutilus frisii FW/SW 268000 Gharedaash et al., 2012 

Mugil cephalus FW/SW 7130 Rajkumar, 2012 

 

Tabella 6.1: Valori di LC50-96h relativi al piombo 
FW – pesci di acqua dolce; FW/SW – pesci estuarini 
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6.1.1 Analisi morfologica degli effetti del piombo sulle branchie di Thalassoma pavo  

Per quanto riguarda le osservazioni morfologiche ed ultrastrutturali è stato 

dimostrato che luna esposizione a breve termine (192 ore) a concentrazioni sub-

letali di piombo è in grado di indurre numerose e severe alterazioni a carico 

dell’apparato branchiale di Thalassoma pavo (Tab. 6.2). 

 

T. pavo 
800 g/ 2000 g/L 12000 g/L 

48h 96h 192h 48h 96h 192h 48h 96h 192h 

Curvatura 
fil. primario 

+   +   ++ ++ ++ 

Curvatura 

lamelle  
++ + ++  ++  ++ +++ +++ 

Iperplasia  + ++  ++ ++ +++ +++ +++ 

Lifting 

epiteliale 
+ ++ +++ ++ ++ ++ ++ +++ +++ 

Alterazione 
chloride cells  

+ + ++ + ++ ++ ++ +++ +++ 

Altri danni 

epiteliali 
+ + ++ ++ ++ ++ ++ ++ +++ 

Aneurismi + + +++ + ++ ++ + ++ ++ 

 

Tabella 6.2: alterazioni osservate in T. pavo in seguito ad esposizione a Pb(NO3)2 

+ bassa frequenza; ++ media frequenza; +++ alta frequenza 

 

L’intensità di questi fenomeni patologici appare strettamente correlata alla 

concentrazione dell’inquinante ed al tempo di esposizione. Dopo 48 ore di 

esposizione, già alla concentrazione più bassa, si evidenzia un lieve ripiegamento 

delle lamelle secondarie e la riduzione del loro spessore; si assiste inoltre ad ed alla 

formazione di aneurismi, con infiltrazione di eritrociti a livello delle estremità 

distali delle lamelle secondarie; a questo livello è inoltre possibile osservare aree di 

iperplasia. Con il progredire del tempo di esposizione, si assiste alla comparsa di 

processi di degenerazione cellulare, ipertrofia delle chloride cells e, a livello delle 

lamelle secondarie, ad alterazioni delle componente vascolare. 

Risultati simili a quelli da noi osservati sono stati registrati anche in pesci di 

acqua dolce dopo esposizione a piombo (Parashar & Banerjee, 2002; Martinez et 
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al, 2004; Palaniappan et al., 2008; Khan et al., 2011). Tuttavia, anche altre sostanze 

inquinanti, tra cui altri metalli pesanti (Randi et al., 1996; Fernandes et al. 2007; 

Brunelli et al. 2011), composti organoclorurati (Altinok & Capkin, 2002) e 

idrocarburi policiclici aromatici (Au et al., 2004) sono in grado di indurre 

alterazioni simili a carico dell’apparato branchiale. In uno studio condotto su 

esemplari di Channa punctata trattati con miscele di diversi metalli, la maggior parte 

delle lesioni istopatologiche osservate nelle branchie si è rivelata aspecifica ovvero 

non esclusivamente dipendente dall’esposizione ad un solo tipo di metallo (Pandey 

et al., 2008); risulta difficile, quindi, individuare risposte specifiche indotte dal 

piombo sull’epitelio brachiale dei pesci. Mallatt (1985) ha descritto accuratamente 

le lesioni istopatologiche nelle branchie in seguito ad esposizione a diversi 

xenobionti suggerendo che non esiste una specificità tra metallo e alterazione; tra le 

alterazioni elencate, le più ricorrenti sono lifting o sollevamento epiteliale, necrosi, 

iperplasia, ipertrofia, la rottura dell’epitelio branchiale, bulbing o fusione delle 

lamelle, ipersecrezione e proliferazione di mucociti, cambiamenti nelle chloride 

cells e nella vascolarizzazione branchiale. 

Le modificazioni istopatologiche da noi osservate in Thalassoma pavo, al di 

là della loro specificità, riflettono l’azione diretta del piombo e possono essere 

interpretate come una risposta di difesa a breve termine. Molte di queste 

alterazioni, infatti, tendono ad aumentare la distanza di diffusione, in modo che i 

contaminanti disciolti in acqua raggiungano il circolo sanguigno con più difficoltà 

(Mallat, 1985; Au et al., 2004; Martinez et al., 2004; Fasulo et al., 2011); in modo 

particolare il sollevamento epiteliale e l’iperplasia delle cellule epiteliali (Heath, 

1987; Hinton et al., 1992; Randy et al., 1996). Lo spazio lasciato vuoto dal distacco 

dei tessuti branchiali viene riempito da un fluido composto da mielina e residui 

cellulari, che da un lato contrasta l’assorbimento del piombo, ma dall’altro rende 

inadeguato l’assorbimento dell’ossigeno (Parashar & Banerjee, 1999a).  

L’iperplasia epiteliale che si osserva all’aumentare dei tempi di esposizione 

al piombo è spesso associata a intensi fenomeni di necrosi cellulare; tale fenomeno 

può essere attribuito all’azione diretta del piombo sulle membrane cellulari, poiché 

determina un aumento della fragilità del doppio strato fosfolipidico (Roncero et al., 

1990).  

L’incremento del volume delle chloride cells, insieme ad un aumento della 
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loro densità, è stato già osservato in pesci esposti a metalli e ad altri xenobionti 

(Wendelaar Bonga, 1993; Pelgrom et al., 1995; Parashar & Banerjee, 2002) ed 

anche in seguito ad infezioni batteriche (Kudo & Kimura, 1983; Dutta et al., 1996). 

Questa modificazione può essere quindi intesa come una risposta adattativa delle 

chloride cells ad uno stress ambientale. L’aumento delle dimensioni delle chloride 

cells, osservata durante i trattamenti, potrebbe anche essere dovuta alla riduzione 

di volume delle cellule adiacenti oppure ad una iperplasia delle cellule stesse, anche 

se non è ancora chiaro se queste alterazioni siano reversibili o meno una volta 

cessata l’esposizione (Pandey et al., 2008). Alcuni autori descrivono l’iperplasia 

delle chloride cells come una risposta compensatoria alla perdita degli ioni causata 

dall’esposizione agli agenti tossici, in particolar modo ai metalli. Tali cellule, 

infatti, potrebbero giocare un ruolo rilevante nel ripristino dell’omeostasi degli ioni 

incrementando l’assorbimento degli ioni carenti (Pratap & Wendelaar Bonga, 

1993; Pelgrom et al., 1995a; Mazon 2002). 

Nel nostro studio, inoltre, abbiamo osservato che, con l’aumentare della 

concentrazione e dei tempi di esposizione, le alterazioni si estendono anche alla 

componente vasale; infatti, abbiamo osservano alterazioni delle pillar cells e delle 

cellule dell’endotelio, e aneurismi lamellari a tutte le concentrazioni da noi testate. 

La presenza di metalli pesanti nel mezzo acquatico è stata spesso collegata alla 

formazione di aneurismi lamellari e a degenerazione delle pillar cells (Mazon et al., 

2002; Martinez et al., 2004, Doaa & Hanan, 2013), come, ad esempio, nelle 

branchie di Prochilodus lineatus, in seguito ad esposizione sia a piombo che a e rame 

(Mazon et al., 2002; Martinez et al., 2004). 

La degenerazione cellulare che coinvolge le lamelle è da ritenere il fattore 

principale che limita gli scambi gassosi; il deficit dell’assorbimento dell’ossigeno, in 

particolare, riduce lo stato di salute generale degli animali esposti, determinando in 

ultima analisi un grave stato di ipossia (Mohamed, 2009; Doaa & Hanan, 2013). 

Inoltre, nel determinare gli effetti causati dai metalli pesanti su pesci, non 

sono da sottovalutare altri fattori di cruciale importanza come il tempo di 

esposizione e la concentrazione del metallo (Perry et al., 1986; Wood, 2001; Evans, 

et al., 2005) e la temperatura, in quanto può influire sulle modalità di accumulo del 

piombo nei tessuti (Maetz, 1972; Cairns et al., 1975; Mallatt, 1985; Kelderman & 

Osman 2007, Adeyemi et al., 2014). 



Capitolo 6 Discussioni 

106 
 

6.1.2. Analisi funzionale degli effetti del piombo sulle branchie di Thalassoma pavo  

Le branchie partecipano a molte funzioni vitali oltre alla respirazione, quali 

l’osmoregolazione, l’equilibrio acido base e l’escrezione delle scorie azotate (Evans, 

1987). Poiché l’epitelio branchiale dei teleostei è un tessuto in cui si verificano sia 

scambi attivi che passivi con l’ambiente, è probabile che l’alterazione chimica del 

mezzo acquatico determini l’alterazione della funzionalità di alcune proteine.  

La pompa Na+/K+-ATPasi nelle branchie dei teleostei è localizzata a livello 

delle chloride cells (Uchida et al., 1996). Studi condotti sia in vivo che in vitro hanno 

dimostrato che l’attività della Na+/K+-ATPasi, in animali acquatici, è sensibile 

all’esposizione ai metalli pesanti: l’esposizione in vitro causa una diminuzione 

dell’attività dell’enzima, mentre gli effetti in vivo non sono ancora chiari, sebbene 

sembri che vari meccanismi compensatori siano coinvolti nel processo di recupero 

dell’attività enzimatica (Jobling, 1994; Wendelaar Bonga, 1997; De la Torre et al., 

2007). Poiché l’inibizione di questo enzima si verifica prima della disfunzione 

osmoregolatoria, ne consegue che l’attività enzimatica potrebbe essere utilizzata 

come marker precoce di danno del sistema ionico e osmoregolatorio indotto dai 

contaminanti. Alla luce di queste considerazioni, la proteina Na+/K+-ATPasi delle 

branchie di pesci, potrebbe servire da indicatore sensibile per valutare l’eventuale 

presenza dei metalli pesanti nell’ambiente (Ay et al.,1998).  

Studi di letteratura dimostrano, infatti, che l’esposizione ai metalli pesanti 

influisce negativamente sulla funzionalità sia della pompa Na+/K+-ATPasi, sia su 

quella di altri trasportatori, quali la Mg2+-ATPasi (Atli & Canli 2007, 2011). 

Tuttavia, questo effetto inibitorio sembra non esserci in ambiente marino in cui la 

salinità potrebbe esercitare un effetto protettivo sulla tossicità dei metalli pesanti, 

come dimostrato da studi condotti da Blanchard e Grossel (2006) e più 

recentemente da Adeyemi (2012). Da questi studi è comunque emerso che gli 

effetti inibitori dei metalli pesanti quali (Cr e Pb) differiscono a seconda della 

specie e delle condizioni di esposizione.  

Uno studio condotto nel 2004 da Rogers e Wood (2004) su specie di 

Oncorhynchus mykiss esposte per 96 ore a piombo ha dimostrato una forte inibizione 

sull’attività della Ca2+-ATPasi, probabilmente legata alla capacità del piombo di 

interferire con il trasporto del calcio. In questo lavoro, l’esposizione al Pb(NO3)2 ha 
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indotto un effetto dose/tempo dipendente sulla immunolocalizzazione della 

proteina che si è modulata con andamento decrescente.  

Nelle branchie di Thalassoma pavo abbiamo osservato una diminuzione 

dell’espressione della proteina in seguito ad esposizione a 800 e 2000 µg/L di 

piombo, rispettivamente dopo 96 e 48 ore di esposizione. Al contrario, esponendo i 

pesci a 12000 µg/L di piombo la modulazione dell’espressione della Na+/K+-

ATPasi segue un andamento diverso rispetto alle precedenti condizioni; infatti 

dopo 96 ore di il segnale relativo alla proteina è quasi assente. Questo periodo 

critico viene superato da un ripristino dell’immunoreattività dopo 192 ore di 

trattamento dovuta probabilmente ad una risposta stress dipendente. Questo 

risultato rappresenta una conferma di come la Na+/K+-ATPasi possa ricoprire un 

ruolo di marker precoce di esposizione.  

La proteina canale AQP-3 è anch’essa responsabile dell’equilibrio osmotico 

e, in particolare, è importante per la permeabilità all’acqua nelle branchie dei pesci 

(Isaia, 1984). Nelle branchie essa è localizzata a livello della porzione apicale delle 

chloride cells (Lignot et al., 2002), ed è stata riscontrata in differenti specie di 

teleostei (Cutler & Cramb, 2000; 2002; Cutler et al., 2007; Brunelli et al., 2008). 

Aumenti dell’espressione dell’AQP-3 sono stati osservati in seguito ad incremento 

della salinità nel mezzo acquatico (Giffard-Mena et al., 2007; Whitehead et al., 

2011; Qiang et al., 2013; Salati et al., 2014). Al contrario, l’AQP-3 può essere 

inibita dalla presenza di contaminanti ambientali come rame, nickel e processi di 

acidificazione (Zeuthen & Klaerke, 1999; Zelenina et al., 2004). 

Dalle nostre osservazioni si evince che l’andamento dell’espressione della 

proteina AQP-3 subisce una lieve diminuzione dopo 96 ore di esposizione alla 

concentrazioni di 800 µg/L e già dopo 48 ore di esposizione alla concentrazioni di 

2000 µg/L. Il risultato più indicativo, anche in questo caso, si rileva alla 

concentrazione di 12000 µg/L ed è simile a quello osservato per la pompa Na+/K+-

ATPasi, in cui l’espressione della proteina è quasi assente dopo 96 ore. Le poche 

regioni immunoreattive sono rilevabili nelle cellule accessorie presenti nel 

filamento principale. Al contrario dopo 192 ore è possibile riscontrare l’aumento 

dell’immunomarcatura. Quest’andamento è, anche in questo caso, attribuibile ad 

una risposta allo stress indotto dal metallo pesante che eserciterebbe un effetto 

inibitorio sull’espressione della proteina canale AQP-3, correlabile anche alle 
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alterazioni morfologiche a carico delle chloride cells. In aggiunta, è necessario 

sottolineare che la ripresa dell’espressione della proteina target potrebbe essere 

legata all’instaurarsi di meccanismi di detossificazione innescati per cercare di 

ripristinare l’equilibrio osmotico. 

In seguito a trattamento con piombo, la pompa Na+/K+-ATPasi e la 

proteina canale AQP-3 mostrano, quindi, un meccanismo di risposta simile; 

nonostante il grave danno istologico, è possibile notare, infatti, come l’espressione 

di entrambe le proteine viene ripristinata all’aumentare del tempo di esposizione 

nel trattamento a concentrazione più alta.  

I meccanismi alla base di questa risposta potrebbero essere collegabili a 

processi di differenziazione cellulare. Secondo alcuni studi, infatti, le chloride cells, 

danneggiate in seguito ad esposizione a contaminanti, tra cui i metalli pesanti, 

vengono sostituite per differenziamento delle cellule basali o delle cellule collocate 

negli stati centrali del filamento (Dang et al., 2000), oppure, molto più 

probabilmente, sono le cellule accessorie a svolgere questo ruolo (Brunelli et al., 

2008). A supporto di tele teoria, è stato dimostrato che la Na+/K+-ATPasi e l’AQP-

3 sono colocalizzate a livello delle chloride cells in un altro teleosteo marino Coris 

julis (Brunelli et al., 2009). 

Lo sforzo dell’organismo nel ripristinare la funzionalità delle chloride cells, 

evidenzia l’importanza di tale tipologia cellulare, e in generale, il ruolo 

indispensabile giocato dalle branchie nel mantenere l’equilibrio osmotico. 

Per quanto riguarda l’espressione delle MTs, in Thalassoma pavo si è 

osservato un progressivo incremento delle cellule immunoreattive a tali proteine in 

risposta alla trattamento con il piombo e in stretta correlazione con la gravità delle 

alterazioni morfologiche osservate. In particolare, abbiamo notato che le regioni 

più danneggiate presentavano maggiore immunoreatività per la proteina.  

L’aumentata sintesi di queste proteine è stata riscontrata in diverse specie di 

pesci in seguito ad esposizione a metalli pesanti (Linde et al.,1999; Urena et al., 

2007; Wu et al., 2009; Brunelli et al., 2011). Le MTs intervengono nel metabolismo 

di metalli essenziali, ma anche nei processi di detossificazione in seguito ad elevate 

esposizione a metalli essenziali e non (Sarkar et al., 2006; Alvarado et al., 2007, 

Wu et al., 2009). Il loro meccanismo d’azione prevede la formazione di legami con 

queste molecole metalliche limitando l’azione tossica di queste sostanze. Le analisi 
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dell’espressione delle MTs, coadiuvata da tecniche immunoistochimiche, si rivela 

un utile biomarker in ecotossicologia, in particolare nello studio degli effetti causati 

dai metalli pesanti su animali acquatici (Smet et al., 2001; Sarkar et al, 2006; 

Alvarado et al. 2007).  

 

6.2 Tossicità del chlorpyrifos 

Il chlorpyrifos è un pesticida altamente tossico in grado di causare effetti 

molto deleteri nei pesci quali danni istopatologici, inibizione dell’acetilcolina 

esterasi, danni neurologici, stress ossidativo, alterazione del sistema ormonale, 

mutagenicità e deformità (Holcombe et al., 1982; Sandahl et al., 2005; Ali et al., 

2008; Oruc, 2010; 2012; Wu et al., 2011; Richendrfer et al., 2012; Xing et al., 

2012b; Ma et al., 2013; Nwani et al., 2013). 

Il chlorpyrifos ha un’alta affinità per le branchie e tassi di assorbimento nei 

tessuti branchiali più elevati rispetto ad altri organi (Deb & Das, 2013). Questo 

fattore potrebbe aumentare ancora di più la sensibilità dei pesci in seguito ad 

esposizione a tale insetticida (Xing et al., 2012a). 

I valori di LC50 dopo 96 ore di esposizione riportati in letteratura (Tab. 6.3) 

sono piuttosto elevati, e al tempo stesso molto variabili tra le diverse specie. Anche 

in questo caso, come detto in precedenza per il piombo, potrebbero essere rilevanti 

la diversa sensibilità specie-specifica e i metodi utilizzati durante le fasi 

sperimentali. 

Secondo le nostre conoscenze, i dati presenti in letteratura si riferiscono solo a 

pesci di acqua dolce e non esistono altri studi riguardanti pesci di acqua salata. 
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SPECIE 
LC50 – 96h 

(µg/L) 
AUTORI 

Cyprinus carpio FW 

149 Ali et al., 2013 

160 Halappa & David, 2009 

Oreochromis niloticus  FW 154.01 Oruc, 2010 

Carassius auratus FW 

153 Ma et al., 2013 

3270 Wang et al., 2009 

Clarias gariepinus FW 861 Nwani et al., 2013 

Gambusia affinis FW 297 Kavitha & Rao, 2008 

Oncorhynchus mykiss FW 45 Kikuchi et al., 1996 

Ictalurus punctatus FW 806 Phipps & Holcombe, 1985 

Tilapia nilotica FW 26.4 Isaa et al., 2011 

Mugil cephalus FW/SW 5.4 

Schimmel et al., 1983 

Menidia menidia FW/SW 1.7 

Cyprinodon variegatus FW/SW 270 EFED ERA, 2000 

 

Tabella 6.3: Valori di LC50-96h relativi al chlorpyrifos 
FW – pesci di acqua dolce; FW/SW – pesci estuarini 

 

6.2.1 Analisi morfologica degli effetti del chlorpyrifos sulle branchie di Thalassoma 

pavo  

Dalle nostre osservazioni morfo-ultrastrutturali è emerso che l’esposizione 

acuta a chlorpyrifos è in grado di indurre precoci alterazioni dell’apparato 

branchiale in Thalassoma pavo come la curvatura dei filamenti principali e 

secondari, iperplasia e fusione lamellare, lifting dell’epitelio, aneurismi, alterazione 

delle chloride cells, delle pillar cells e della componente vascolare (Tab. 6.4). 
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T. pavo 
3.5 g/L 7 g/L 

48h 96h 48h 96h 

Curvatura 
fil. primario 

++ +++ ++ ++ 

Curvatura 

lamelle  
+++ +++ ++ + 

Fusione 
lamellare 

+++ ++ +  

Iperplasia + ++  ++ 

Lifting 
epiteliale 

+++ ++ ++ ++ 

Alterazione 

chloride cells  
+++ +++ ++ ++ 

Altri danni 
epiteliali 

+++ +++ ++ ++ 

Aneurismi ++ +++ +++ ++ 

 

Tabella 6.4: alterazioni osservate in T. pavo in seguito ad esposizione a CPF 

+ bassa frequenza; ++ media frequenza; +++ alta frequenza 
 

Risultati simili a quelli da noi riportati sono stati osservati in pesci di acqua 

dolce quali Oreochromis mossambicus (Rao et al., 2003; Kunjamma et al., 2008) e in 

Tilapia nilotica trattati con una formulazione commerciale di chlorpyrifos (Issa et 

al., 2011). In generale, alterazioni morfologiche analoghe sono state osservate in 

altre specie di acqua dolce in seguito ad esposizione anche ad altri tipi di pesticida: 

Puntius gonionotus in seguito ad esposizione a paraquat (Elezaby et al., 2001); 

Gambusia affinis e Corydoras paleatus esposti a dimethoato (Cengiz & Ünlü, 2003; 

Jiraungkoorskul et al., 2003); Cirrhinus mrigala esposto a cialotrina (Velmurugan et 

al., 2007); Corydoras paleatus esposto a parathion (Fanta et al., 2003) ed esemplari di 

Rasbora caverii prelevati da canali adiacenti ad aree coltivate trattate con pesticidi 

(De Silva & Samayawardhena, 2002; Wijeyaratne & Pathiratne, 2006).  

Tra le alterazioni osservate, la necrosi delle cellule può essere considerato 

un fenomeno direttamente indotto dell’esposizione al pesticida (Issa et al., 2011), 

mentre il sollevamento dell’epitelio, la fusione lamellare e gli aneurismi possono 

essere interpretati come una risposta difensiva all’ulteriore ingresso di 

contaminante (Richmonds & Dutta, 1989). La comparsa di lifting dell’epitelio 
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incrementa la distanza tra le molecole tossiche e il sangue, mentre la fusione delle 

lamelle potrebbe avere un effetto protettivo, giacché diminuisce la superficie 

lamellare vulnerabile alla presenza del contaminante (Ortiz et al., 2003). 

Per quanto riguarda il sollevamento dell’epitelio, Morrison e collaboratori 

(2001) affermano che tale alterazione non è dovuta all’esposizione diretta ad un 

contaminante, ma potrebbe essere provocata dagli edemi generati durante le prime 

fasi di trattamento; invece, l’iperplasia potrebbe essere un’alterazione successiva 

derivata dal distaccamento degli strati epiteliali (Machado & Fanta, 2003). La 

fusione lamellare, di conseguenza, potrebbe essere indotto dall’iperplasia e dai 

fenomeni di adesione tra i tessuti delle lamelle adiacenti (Morrison et al., 2001). 

Molte alterazioni che possono essere interpretate come meccanismi difesivi, 

comportano tuttavia gravi disfunzioni che alterano l’attività branchiale. Di fatto, le 

alterazioni descritte sopra possono diminuire la superficie utile agli scambi gassosi, 

causando stati d’ipossia e, in casi più gravi, asfissia dell’animale.  

In Thalassoma pavo, pertanto, in seguito all’esposizione a chlorpyrifos 

verrebbe confermato quanto suggerito da Roberts (2001) ovvero che stress chimici 

molti elevati inducono tre tipologie di alterazioni: edema, iperplasia lamellare e 

fusione lamellare.  

Un dato interessante emerso dal nostro studio e che merita una trattazione a 

parte è quello che si riferisce all’andamento non lineare delle alterazioni morfo-

strutturali da noi osservate. Infatti, abbiamo rilevato che un’esposizione acuta a 

bassa concentrazione di chlorpyrifos è in grado di indurre alterazioni più severe 

dell’apparato branchiale di Thalassoma pavo rispetto ad una esposizione a 

concentrazioni maggiori. In particolare la fusione lamellare, il lifting epiteliale e 

l’aumento di volume delle chloride cells sono risultati più frequenti alla bassa 

concentrazione da noi testata che a quella più alta; quindi sembrerebbe che le 

alterazioni indotte da questo pesticida non seguono una classica curva in cui la 

risposta è proporzionale alla dose, ma al contrario una curva non monotonica. 

La non monotonicità è stata già descritta per il chlorpyrifos da altri autori 

nel corso di esperimenti in vivo (Vandenberg et al., 2012). In particolare, alcuni di 

questi studi hanno evidenziato che il chlorpyrifos influenza il peso di ratti maschi 

(Lassiter & Brimijoin, 2008) e l’attività dell’acetilcolinaesterasi in esemplari di 

locuste (Wu et al., 2011) con un andamento non lineare. Recenti studi hanno 
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evidenziato che molte altre sostanze, tra le quali diversi prodotti agrochimici, 

presentano una curva dose-risposta non monotonica (Storrs & Kiesecker, 2004; 

Shelley et al., 2009; EPA, 2013); è stato ipotizzato che quest’andamento possa 

essere comune alle sostanze che agiscono da distruttori endocrini (Lassiter & 

Brimijoin, 2008; Birnbaum, 2012),. Tra i distruttori endocrini, cioè sostanze in 

grado di interferire tramite diversi meccanismi, con la corretta codifica del segnale 

ormonale, è stato di recente incluso anche il chlorpyrifos (Kang et al., 2004; 

Viswanath et al., 2010; Bernabò et al., 2011b; US EPA, 2011).  

Non esiste una spiegazione esaustiva e chiara sui possibili meccanismi 

coinvolti in una risposta di tipo non monotonico ed i pathway molecolari coinvolti 

restano ancora sconosciuti; probabilmente la risposta non monotonica è causata da 

meccanismi multipli, innescati dalla presenza del contaminante, i quali operano 

con diverse modalità, coinvolgendo il sistema endocrino (Welshons et al., 2003; 

McMahon et al., 2011),  

La non monotonicità mette chiaramente in risalto i possibili effetti causati 

da esposizioni a basse concentrazioni, in quanto risulta difficile prevederne i 

possibili rischi (Storrs & Kiesecker, 2004; Shelley et al., 2009; Tyl, 2009). In questa 

ottica il meccanismo di risposta non monotonico necessita di ulteriori studi al fine 

di ottenere un quadro esaustivo che valuti le alterazioni indotte da più 

concentrazioni di contaminante, poiché tali effetti potrebbero avere ripercussioni 

anche per la salute pubblica (Rice et al., 2003; Tyl, 2010; McMahon et al., 2011). 

6.2.2 Analisi funzionale degli effetti del chlorpyrifos sulle branchie di Thalassoma pavo 

La Na+/K+-ATPasi nelle branchie di Thalassoma pavo, in seguito ad 

esposizione a concentrazioni sub-letali di chlorpyrifos presenta un aumento 

rilevante della sua espressione dopo 48 ore di esposizione. Il segnale 

immunofluorescente viene è localizzato a livello chloride cells localizzate nel 

filamento principale alle base delle lamelle secondarie; inoltre è stato possibile 

confermare l’iperplasia di tale tipologia cellulare emersa dalle osservazioni delle 

sezioni istologiche, osservata anche in Oreochromis mossambicus dopo esposizione a 

cadmio (Pratap & Wendellar Bonga, 1993).  

Un’aumentata sintesi dell’espressione della Na+/K+-ATPasi, correlato ad un 

aumento dell’attività di tale enzima, è stato osservato nelle branchie di diverse 

specie di pesci eurialini in seguito all’aumento della salinità del mezzo acquatico 
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(Tipsmark et al., 2002; Lee et al., 2003; Lin et al., 2004a, b; Kang et al., 2008). 

L’attività di tale proteina, invece, subisce scarse o nulle variazioni nelle branchie del 

pesce marino Limanda limanda in seguito ad esposizione ad acqua prelevata da siti 

contaminati (Stagg et al., 1992) e nei pesci di acqua dolce in Lepomis macrochirus, 

Pimephales promelas e Notemigonus crysoleucas in seguito ad esposizione acuta a 

cadmio (Watson & Benson, 1987; Wendelaar Bonga, 1997). Al contrario, la 

maggior parte dei dati presenti in letteratura riporta che la pompa Na+/K+-ATPasi 

subisce un intenso effetto inibitorio in seguito ad esposizione a varie tipologie di 

contaminanti, quali ammonio, nitriti, fosfati, fenoli e metalli pesanti su pesci di 

acqua dolce e marini (Parveza et al., 2006; Agrahari & Gopal, 2008; David et al., 

2014; Olsvik et., al 2014).  

L’aumento dell’espressione della pompa Na+/K+-ATPasi, riscontrato solo in 

seguito da un aumento della salinità, potrebbe indicare, quindi, una risposta 

compensativa, che coinvolge le chloride cells, al fine di ripristinare l’equilibrio 

osmotico (Dang et al., 2000; Lin et al., 2003; Kang et al., 2012).  

Anche in Thalassoma pavo l’aumento dell’immunomarcatura della pompa 

Na+/K+-ATPasi, dopo un periodo di esposizione a concentrazioni sub-letali di 

chlorpyrifos, potrebbe essere causato da squilibri osmotici indotti dalla presenza del 

pesticida nel mezzo acquatico (Uchida et al., 1996; Singh et al., 2002 Kaneko et al., 

2008). Questo confermerebbe, ancora una volta, il ruolo principale svolto dalle 

chloride cells nel mantenere l’equilibrio osmotico, nonostante la presenza di severi 

danni istologici in tutto il tessuto branchiale.  

6.2.3.  Analisi morfologica degli effetti del chlorpyrifos sulle branchie di Carassius 

auratus  

Usando come modello sperimentale Carassius auratus abbiamo condotto 

esperimenti volti ad indagare oltre che gli effetti sull’apparato branchiale dopo 

esposizione diretta al chlorpyrifos, anche gli effetti che persistono o appaiono dopo 

l’input diretto di pesticida e l’eventuale capacità di recupero di questo organo dopo 

un periodo di depurazione in acqua priva di contaminante. 

Dopo l’esposizione acuta a tre concentrazioni sub-letali di chlorpyrifos 

abbiamo notato che, rispetto a quanto osservato in Thalassoma pavo, le alterazioni 

registrate sono dose dipendenti e seguono un andamento di tipo monotonico. 

Inoltre, i danni a carico dell’apparato branchiale osservati nel pesce rosso sono 
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meno intensi rispetto a quanto visto nella donzella pavonina. Le modificazioni più 

evidenti sono la riduzione della regione interlamellare (ILCM), l’alterazione delle 

cellule epiteliali e la comparsa di aneurismi (Tab.6.5). 

 

C. auratus 
96h Esposizione 7 gg Recupero 

1 µg/L 4 µg/L 8 µg/L 1 µg/L 4 µg/L 8 µg/L 

Riduzione 

ILCM 
+ ++ +++ + ++ +++ 

Lifting 
epiteliale 

 + ++  ++ ++ 

Alterazioni 

cellulari 
 + ++  + + 

Aneurismi   + ++    

 

Tabella 6.5 Alterazioni osservate in C. auratus in seguito ad esposizione a CPF e 

post esposizione 

+ bassa frequenza; ++ media frequenza; +++ alta frequenza 
  

La riduzione dell’ILCM è stata già osservata in Carassius auratus dopo 

esposizione a diversi contaminanti o in seguito a variazioni ambientali, come 

ipossia o cambiamenti di temperatura (Nero et al., 2005; Staicu & Anca, 2008; 

Mitrovic et al., 2009).  

La capacità di rimodellamento delle branchie, intesa come riduzione 

dell’ILCM, in seguito a stress ambientali, ha come prima conseguenza un 

incremento della superficie respiratoria delle lamelle secondarie (Lappivaara et al., 

1995; Tuurala et al., 1998; Sollid & Nilsson, 2006; Mitrovic et al., 2009); infatti, in 

seguito a tale riduzione, le lamelle precedentemente coperte dall’ILCM, risultano 

direttamente esposte al mezzo acquatico (Leino & McCormick, 1993; Zang, 2005). 

I processi che intervengono durante la riduzione della regione interlamellare non 

sono del tutto chiari; alcuni autori hanno suggerito che possano essere causati sia 

da autolisi delle cellule sia da fenomeni degenerativi indotti dalla presenza delle 

sostanze inquinanti nel mezzo acquatico (Abel, 1976; Costin et al., 2007).  

Il fenomeno di riduzione da noi osservato potrebbe quindi rappresentare 

un’iniziale risposta adattativa indotta dall’esposizione al chlorpyrifos, in seguito ad 

un’aumentata richiesta d’ossigeno da parte dell’organismo. Tuttavia, la riduzione 
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dell’ILCM e l’incremento della superficie respiratoria possono provocare 

un’alterazione dei flussi dell’acqua e degli ioni attraverso la membrana (Sollid et 

al., 2003, 2005). 

Carassius auratus, quindi, presenta una straordinaria capacità di 

rimodellamento delle strutture branchiali e di adattamento a diverse tipologie di 

stress ambientali non comune tra altre specie di teleostei (Sollid & Nilsson, 2005). 

Dopo il periodo di recupero in acqua priva di pesticida, l’analisi morfo-

strutturale dell’epitelio branchiale di Carassius auratus ha evidenziato il perdurare di 

alcune alterazioni indotte dall’esposizione al pesticida soprattutto alle due 

concentrazioni più alte da noi utilizzate. Dopo sette giorni di recupero, negli 

esemplari in precedenza esposti a 1 µg/L di chlorpyrifos la componente cellulare 

dell’ILCM, se pur ancora ridotta, appare, tuttavia, maggiormente compatta rispetto 

agli esemplari dopo le 96 ore di esposizione diretta. Al contrario, nei gruppi 

precedentemente esposti a 4 e 8 µg/L di contaminante le alterazioni a carico 

dell’ILCM risultano ancora presenti. Per quanto riguarda le lamelle secondarie, 

dopo il periodo di post esposizione, negli esemplari provenienti da tutti e tre i 

gruppi sperimentali non si osserva più la presenza di aneurismi. Il fenomeno di 

lifting, invece, anche se meno marcato è ancora presente negli individui in 

precedenza esposti alle due concentrazioni più alte.  

È noto che la maggior parte delle alterazioni, non solo istopatologiche, 

causate da esposizione ad inquinanti segue un andamento decrescente durante i 

periodi di post esposizione (Altinok & Capkin, 2002; Crestani et al., 2007), tuttavia 

è difficile determinare i tempi necessari per un recupero totale dell’integrità 

strutturale dell’epitelio branchiale. Uno studio condotto sull’apparato branchiale di 

Prochilodus scrofa esposto a concentrazioni sub-letali di rame per 96 ore, ha 

dimostrato che le alterazioni causate dal metallo, si riducevano fino a scomparire 

dopo almeno 30-45 giorni di mantenimento in acqua pulita (Cerqueira & 

Fernandes, 2002).  

Alcuni autori suggeriscono che il fattore decisivo nel limitare la capacità di 

recupero dei tessuti, più che la tipologia dell’inquinante, sia piuttosto la durata 

dell’esposizione che, nonostante la rimozione del contaminante dal mezzo 

acquatico, potrebbe aver causato alterazioni divenute ormai irreversibili (Poleksic 

& Mitrovic-Tutundzic, 1994; Takashima & Hibiya, 1995). Anche in organi diversi 



Capitolo 6 Discussioni 

117 
 

dalle branchie, quali il fegato e il sistema olfattivo, è stato osservato un recupero 

parziale dai danni morfologici causati dall’esposizione a basse concentrazioni 

d’inquinanti dopo un periodo di post esposizione (Saucier et al., 1990; Julliard et 

al., 1993; Zeni et al., 1995). 

Nel complesso, i nostri dati suggeriscono che l’apparato branchiale di 

Carassius auratus possiede una certa plasticità morfologica e strutturale in risposta 

all’esposizione ad un contaminante ambientale; infatti un parziale rispristino delle 

condizioni basali di questo organo è stata osservata solo negli esemplari esposti alla 

concentrazione più bassa di pesticida (1 µg/L). Al contrario, le branchie degli 

esemplari esposti alle due concentrazioni più alte da noi testate (4 e 8 µg/L), hanno 

subito danni più severi durante il periodo di esposizione al chlorpyrifos e sette 

giorni di recupero in acqua priva di pesticida non sono stati probabilmente 

sufficienti per ripristinare l’integrità strutturale dell’apparato respiratorio.  

6.2.4. Analisi funzionale degli effetti del chlorpyrifos sulle branchie di Carassius 

auratus  

Per quanto riguarda l’analisi funzionale, nelle branchie di Carassius auratus, 

in seguito ad esposizione diretta a chlorpyrifos, l’espressione della pompa Na+/K+-

ATPasi sembra essere strettamente collegata all’integrità strutturale dell’ILCM. 

Infatti, dopo esposizione alle due concentrazioni più basse (1 e 4 µg/L) 

l’espressione della proteina permane in parte sui livelli osservati negli esemplari di 

controllo mentre in seguito ad esposizione alla concentrazione più alta da noi 

testata (8 µg/L) si osserva una riduzione rilevante del segnale di immunomarcatura. 

Dopo il periodo di recupero in acqua priva di pesticida, parallelamente alla 

diminuzione del danno istopatologico, nelle branchie di Carassius auratus si osserva 

un aumento dell’espressione della Na+/K+-ATPasi. 

In letteratura sono presenti diversi studi che descrivono l’espressione della 

Na+/K+-ATPasi che non viene significativamente alterata o si mantiene costante 

dopo esposizione acuta o cronica a fattori di stress; (Watson & Beamish, 1980; 

Watson & Benson, 1987; Wendelaar Bonga, 1997). In uno studio condotto sempre 

su Carassius auratus esposto a concentrazioni sub-letali di piombo, non sono stati 

osservati variazioni considerevoli dell’espressione di questo biomarker, mentre 

l’effetto inibitorio del metallo era molto più marcato per trasportatori Ca2+-ATPasi 

(Franchini et al., 2009). 
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Per quanto riguarda gli effetti sull’espressione di questa proteina in teleostei 

di acqua dolce esposti a inquinanti e successivamente trasferiti in acqua pulita, in 

letteratura esistono pochi dati e per di più contrastanti. In alcuni casi, è evidente 

che spostando gli esemplari in acqua priva di contaminate esiste una chiara 

tendenza a ritornare a condizioni paragonabili al controllo (De la Torre et al., 

1999), mentre in altri casi l’inibizione permane (Verma et al., 1983; De la Torre et 

al., 2000). Tale variabilità nella risposta potrebbe essere determinata da una somma 

di cause dirette, come alterazioni della funzionalità e dell’integrità strutturale 

dell’epitelio di trasporto, e cause indirette, tra le quali il coinvolgimento del sistema 

endocrino (Hanke et al., 1983; Jensen, 2003). Inoltre, secondo De la Torre e 

collaboratori (2007) l’espressione della Na+/K+-ATPasi è direttamente dipendente 

dall’intensità del danno morfologico o funzionale causato dallo stress chimico, 

piuttosto che dalla sua tipologia (e.g. metalli pesanti, fenoli, nitriti o fosfati e 

pesticidi).  

Dopo il periodo di esposizione diretta a chlorpyrifos, è stata osservata 

l’espressione dell’iNOS, che risultava assente in condizioni basali. Dopo il periodo 

di post esposizione in acqua priva di pesticida l’espressione della proteina è 

divenuta ancora più marcata.  

Processi patofisiologici, come tumori, patogeni e la presenza di xenobionti 

causano un incremento dell’espressione dell’iNOS (Green et al., 1990; Liew et al., 

1990; Nathan & Xie, 1994; Xiang & Rice, 2000; Cals-Grierson & Ormerod, 2004; 

Fenoglio et al., 2006, 2009). 

L’espressione di questa proteina nei tessuti dei pesci indica l’innescarsi di un 

meccanismo di difesa che implica la produzione di ossido nitrico (Barroso et al., 

2000). È noto che l’ossido nitrico coadiuva diversi processi tissutali, infatti, può sia 

indurre sia bloccare i fenomeni apoptotici (Melillo et al., 1995; Dimmeler & 

Zeiher, 1997; Palmer et al., 1998; Weller, 1999; Sollid et al., 2000), influire sulla 

proliferazione e la differenziazione delle cellule epidermiche (Bruch-Gerharz et al., 

1998; Cals-Grierson & Ormerod, 2004) e intercedere nei processi riparativi (Witte 

& Barbul, 2002).  

I dati presenti in letteratura riguardati l’espressione nell’iNOS evidenziano 

che tale proteina risulta maggiormente espressa dopo periodi di esposizione a 

pesticidi quali chlorpyrifos e l’atrazina nel cervello del pesce di acqua dolce 
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Cyprinus carpio (Wang et al., 2013) e nel fegato di Carassius auratus gibelio esposto a 

trichlorfon (Xu et al., 2011). In particolare, in esperimenti condotti su Oncorhynchus 

mykiss infettato con Renibacterium, le branchie sono risultate l’organo in cui 

l’incremento dell’espressione dell’iNOS è più veloce rispetto ad altri organi, come 

il fegato (Campos-Perez et al., 2000). 

I dati che si riferiscono al periodo di post esposizione, invece sono 

contrastanti, infatti, alcuni autori riportano aumentati livelli della proteina in 

seguito a post esposizione in acqua priva di pesticida (Wang et al., 2013), altri 

riportano un decremento della stessa (Kim et al., 2005). L’incremento dell’iNOS 

dopo il periodo di trattamento con chlorpyrifos, può indicare, quindi, l’insorgenza 

di processi di proliferazione cellulare al fine di ripristinare gli elementi cellulari 

danneggiati dalla precedente presenza del contaminante (Bernabò et al., 2013). 

Per quanto riguarda l’analisi da noi effettuata sullo stato di 

lipoperossidazione indotto da un’esposizione a chlorpyrifos, i nostri risultati hanno 

mostrato chiaramente un incremento rilevante dello stress ossidativo a tutte e tre le 

concentrazioni da noi testate dopo 96 ore di esposizione. Dopo il periodo di post 

esposizione in acqua priva di pesticida, negli esemplari esposti alle due 

concentrazioni più basse, 1 e 4 µg/L, il livello di lipoperossidazione è 

statisticamente comparabile a quello osservato negli animali mantenuti in 

condizioni basali; al contrario, negli individui esposti alla concentrazione di 8 

µg/L, anche dopo il periodo di post esposizione permane una differenza 

statisticamente significativa rispetto al gruppo di controllo. 

La lipoperossidazione è un fenomeno che può essere indotto dalla presenza 

di xenobionti, come pesticidi e metalli, in ambiente acquatico (Khrer, 1993; Basini 

et al., 2012; Jin et al., 2012). Nell’organismo esistono degli enzimi che mantengono 

l’equilibrio fisiologico fra la produzione e l’eliminazione di specie chimiche 

ossidanti, ma questi risultano efficienti entro definiti range di valori. Quando i 

livelli di perossidi e radicali liberi superano questi limiti, infatti, si manifestano gli 

effetti tossici che causano danno a tutti i componenti della cellula, incluse proteine, 

lipidi ed acidi nucleici (Ahmad et al., 2000).  

È stato dimostrato che il chlorpyrifos, così come altri pesticidi, causa un 

incremento dello stress ossidativo in Cyprinus carpio dopo periodi brevi di 

esposizione (Xing et al., 2012b); mentre in Carassius auratus esposto a ritardanti di 
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fiamma bromurati è stata evidenziata un’inibizione degli enzimi antiossidanti e, 

parallelamente, un incremento della lipoperossidazione (Feng et al., 2013).  

Nel nostro studio abbiamo rilevato che in Carassius auratus, dopo 

esposizione a chlorpyrifos, la lipoperossidazione dei tessuti branchiali è 

strettamente correlata alla presenza di danni istologici; risultati simili sono stati 

riportati per la stessa specie dopo esposizione acuta a tetrabromobisphenol A (Shi 

et al., 2005), e in Gobiocypris rarus dopo esposizione cronica a tetrabromobisphenol 

A e decabromodiphenylethane (Zhang et al., 2008). L’accumulo delle specie 

chimiche ossidanti in condizioni di stress chimico, infatti, altera la composizione e 

la struttura delle membrane lipidiche provocando un iniziale danno ossidativo ai 

costituenti della cellula e, successivamente, danno all’intera struttura cellulare 

(Esterbauer et al., 1990; Monteiro et al., 2000). 

 

6.3 Considerazioni conclusive 

I cambiamenti morfo-funzionali osservati in Thalassoma pavo dopo 

esposizione a concentrazioni sub-letali di piombo, confermano che tale metallo è da 

considerarsi una sostanza estremamente tossica; infatti, esso figura al secondo posto 

nella lista delle sostanze pericolose indicate dall'Agency for Toxic Substances and 

Disease Registry (ATSDR, 1999). Il piombo, inoltre, influenza in maniera rilevante 

l’equilibrio ionico come testimoniato dalla modulazione dal pattern di 

immunomarcatura della Na+/K+-ATPasi e della AQP-3, mentre le MTs si 

confermano, nei pesci marini, un utile marker di esposizione a metalli pesanti 

(Langston et al., 2002; De Boeck et al., 2010; Brunelli et al., 2011).  

Per quanto riguarda lo studio degli effetti del chlorpyrifos, alle concentrazioni 

da noi testate, è emerso che questo pesticida è più tossico in Thalassoma pavo che in 

Carassius auratus. Questo dato potrebbe essere dovuto ad una maggiore sensibilità 

della specie marina e conferma allo stesso tempo, l’estrema capacità di adattamento 

di questa specie come riportato in letteratura in esperimenti condotti su diverse 

condizioni di stress quali ipossia e basse temperature (Sollid & Nilsson, 2005). È 

interessante notare anche che le alterazioni morfologiche osservate in Thalassoma 

pavo sembrano seguire un andamento di tipo non monotonico.  

Il set up sperimentale usato per Carassius auratus, che ha previsto una 

esposizione breve a chlorpyrifos seguita da un periodo di post esposizione, si è 
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rivelato un tool molto utile al fine di comprendere meglio non solo gli effetti diretti 

che si rendono evidenti durante o subito dopo l’esposizione, ma anche i gli effetti 

che si possono presentare in seguito o persistere dopo il periodo di contatto diretto 

con il contaminante; le alterazioni istologiche, l’aumento dell’espressione 

dell’iNOS e gli elevati valori di lipoperossidazione (ad alte concertazioni) osservati 

dopo la post esposizione, hanno evidenziato, infatti, che le alterazioni persistono 

anche dopo l’input diretto di pesticida. In tal modo è stato possibile studiare anche 

eventuali strategie adattative e la capacità di recupero dallo stress che possono 

giocare un ruolo molto importante in natura.  

Nel monitoraggio delle contaminazioni ambientali, gli indicatori biologici 

(biomarkers) sono considerati molto importanti per le indagini sugli effetti degli 

inquinanti chimici (McCarthy & Shugart, 1990; Peakall, 1994). La valutazione 

delle alterazioni istopatologiche si è dimostrata uno strumento estremamente utile 

per valutare gli effetti dell’esposizione a contaminanti.  
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