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Abstract 
La continua individuazione di nuove sostanze chimiche e il recente riconoscimento come potenziali 

minacce per l’ambiente e per la salute umana, hanno portato all’esigenza di affrontare questa 

problematica aumentando la ricerca scientifica riguardante gli inquinanti emergenti e sviluppando nuove 

politiche volte alla gestione del loro impatto e alla limitazione della loro diffusione. Il loro ampio utilizzo 

come componenti nella produzione di prodotti industriali e per la cura personale ha comportato il loro 

rilevamento anche nelle aree più remote come traccianti ambientali dei processi di emissione, trasporto 

e deposizione.  

Il presente lavoro di tesi consiste in uno studio volto all’identificazione e alla determinazione delle classi 

chimiche degli acidi aloacetici, benzotiazoli e bisfenoli in campioni di neve prelevati presso le aree 

comprese tra le Alpi occidentali e orientali;  le operazioni di campionamento sono state condotte nei mesi 

di marzo e aprile 2023. Ad oggi, tali inquinanti non sono ancora stati ricercati e studiati in queste aree.  

Le tecniche analitiche prevedono l’utilizzo di una tecnica accoppiata HPLC-MS/MS.  

I risultati hanno mostrato che gli analiti predominanti risultano coerenti con quelli normalmente impiegati 

nei prodotti e nei processi industriali. Inoltre, le aree sottoposte a maggiore contaminazione si 

individuano in prossimità di fonti antropiche e nelle aree soggette a recenti fenomeni di precipitazione 

atmosferica.  
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1. Obiettivo della tesi 
Lo scopo del presente lavoro di tesi consiste nell’identificazione di inquinanti organici emergenti quali, 

acidi aloacetici, benzotiazoli e bisfenoli nel manto nevoso formatosi presso le Alpi orientali e occidentali, 

attraverso tecniche analitiche ad alta sensibilità. Successivamente, è stata resa possibile la quantificazione 

delle concentrazioni di tali inquinanti al fine di valutare il livello di contaminazione presente.  

L’obiettivo principale era quello di indagare i possibili meccanismi di trasporto che possono portare alla 

loro presenza nella neve delle Alpi; infatti, è stata considerata l’ipotesi che, le Alpi italiane, in quanto 

situate in un’area altamente antropizzata, potessero identificarsi come un punto di osservazione 

rappresentativo delle emissioni antropogeniche. Per ciascuna classe di inquinante è stata fornita una 

spiegazione sulle potenziali fonti di emissione e sui possibili impatti ambientali che potrebbero derivarne. 

In particolare, per quanto concerne gli acidi aloacetici, oltre alle fonti antropiche, sono state identificate 

e considerate le fonti di origine naturale.  

Trattandosi del primo studio riguardante la presenza di tali inquinanti in una matrice nevosa non è stato 

possibile confrontare i risultati ottenuti dall’analisi con dati analoghi in letteratura. Tuttavia, sono state 

selezionate delle ricerche disponibili su altre aree geografiche e con ordini di grandezza differenti per 

individuare se gli analiti determinati in questo studio fossero coerenti con quelli identificati in altri 

contesti.  
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2. Introduzione  
Il termine inquinante definisce qualsiasi sostanza di origine naturale e/o antropica, rilasciata 

intenzionalmente o meno in ambiente, e che può comportare rischi per la salute umana e/o per gli 

ecosistemi1. Al giorno d’oggi, la presenza di inquinanti tradizionali non rappresenta l’unica fonte di 

rischio; infatti, negli ultimi decenni la crescente preoccupazione riguardante la presenza di inquinanti 

emergenti ha rappresentato una vera e propria sfida per la gestione e la salvaguardia dell’ambiente e della 

salute umana. Le sorgenti attribuibili sono innumerevoli, tra cui l’industria, l’agricoltura, l’uso domestico 

e farmaceutico, fino ad arrivare ai processi di trattamento delle acque reflue. Si tratta di composti chimici 

a cui spesso è possibile associare la comparsa di effetti avversi sulla salute umana, poiché molti di questi 

composti possono essere assorbiti attivamente nelle cellule e ne tessuti2. Attualmente, non sono 

regolamentati e il monitoraggio è limitato a casi particolari. Di conseguenza, i sistemi di abbattimento 

non sono omologati e non sono sufficientemente efficaci, fattori che possono portare a elevate 

concentrazioni nelle matrici ambientali, nella catena trofica e a effetti di bioaccumulo (Sauvé & 

Desrosiers, 2014).  

La ricerca scientifica rivolta allo studio di questo gruppo di inquinanti si è concentrata principalmente 

sulle analisi del comparto acquatico (Álvarez-Ruiz & Picó, 2020; Čelić et al., 2021), definendo nuove 

metodiche di rilevamento e valutandone gli effetti tossici (K’oreje et al., 2020; Naddeo et al., 2020; Oller 

& Malato, 2021).  

Le regioni remote si identificano come aree marginalmente colpite dalla scarsa influenza umana indigena 

e locale. Tuttavia, sono in atto una serie di cambiamenti ambientali significativi riconducibili alle attività 

antropiche attraverso il trasporto a lungo raggio dei contaminanti. L’importanza della presenza di questi 

composti chimici ha toccato anche le zone più remote come l’Antartide (Amarante Junior et al., 2020; 

Corsolini, 2009; Corsolini & Ademollo, 2022; Duarte et al., 2021; Emnet et al., 2015; Esteban et al., 

2016) e l’Artico, con studi riguardanti le acque superficiali (Tsui et al., 2014), le acque di mare (Vecchiato 

et al., 2018), il biota marino e terrestre (Sonne et al., 2021; Vorkamp et al., 2019) e la neve (Lebedev et 

al., 2018; Vecchiato et al., 2018); suscitando una continua preoccupazione a causa della loro crescente 

 
1 https://www.salute.gov.it/imgs/C_17_pubblicazioni_1981_allegato.pdf 
2 https://iia.cnr.it/macroarea-impatti-antropici/inquinanti-emergenti 

https://www.salute.gov.it/imgs/C_17_pubblicazioni_1981_allegato.pdf
https://iia.cnr.it/macroarea-impatti-antropici/inquinanti-emergenti
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produzione e utilizzo, e sugli effetti finora dimostrati sugli organismi viventi e sul comparto ambientale 

(Gaudin, 2014; Huang et al., 2021; Picone et al., 2021).  

Il seguente lavoro di tesi ha l’obiettivo di verificare la presenza di inquinanti emergenti quali, acidi 

aloacetici, benzotiazoli e bisfenoli nella neve. In questo caso, è stata considerata una matrice nevosa 

situata nell’area alpina che, fino ad oggi, non è mai stata oggetto di studio per inquinanti.  

2.1. L’ecosistema Alpino  

Le Alpi sono il sistema montuoso più alto d’Europa, con un’area che si estende nel territorio italiano pari 

a 51 941 km2, e si suddividono in venti sezioni raggruppate in tre macro-settori: Alpi orientali, centrali e 

occidentali. Nel complesso, il sistema alpino si estende lungo un arco che include la Pianura Padana e 

segna il confine con Francia, Svizzera, Austria e Slovenia.  

Lo studio degli inquinanti organici nelle zone alpine è di particolare importanza per il rischio che questi 

possono rappresentare per la salute umana e per gli ecosistemi terrestri e acquatici, che in ambiente 

montano sono particolarmente sensibili anche alle più piccole perturbazioni. In generale, le aree montane 

sono anche ambienti ideali per lo studio e la modellazione delle dinamiche di trasporto e di 

trasformazione dei contaminanti lungo i gradienti climatici e di copertura superficiale (Daly & Wania, 

2005). 

2.1.1. Definizione e caratteristiche della neve 

La neve è una precipitazione atmosferica sottoforma di acqua ghiacciata cristallina, la cui formazione 

inizia quando il vapore acqueo nell’atmosfera si condensa attorno a minuscole particelle, chiamate nuclei 

di condensazione, tipicamente del diametro di circa 1 μm (sali, pollini o polveri). Le precipitazioni nevose 

derivano principalmente da vasti sistemi di nubi stratificate che si trovano in continuo movimento a causa 

di gradienti termici che innescano moti ascensionali delle masse d’aria. Il manto nevoso (snowpack) 

formatosi nel corso dell’inverno è una struttura porosa, complessa e multistrato, la cui composizione è 

strettamente correlata alla frequenza e all’intensità dei fenomeni nevosi, al gradiente di temperatura, di 

umidità e alla radiazione solare3. I processi che portano alle trasformazioni della microstruttura possono 

essere di origine sia termodinamica che meccanica, e prendono il nome di metamorfismo. Tali processi 

 
3 https://webassets.eurac.edu/31538/1614848423-dossierneveit.pdf 

https://webassets.eurac.edu/31538/1614848423-dossierneveit.pdf
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coinvolgono numerosi fenomeni che avvengono simultaneamente, come la ripartizione e la traslocazione 

all’interno del manto, la volatilizzazione e il drenaggio con l’acqua di fusione (Pogorzelski et al., 2021). 

Il manto nevoso stagionale è caratterizzato da una grande variabilità spazio–temporale delle 

caratteristiche chimico–fisiche, che lo rende un potenziale sink di sostanze inquinanti (Arellano et al., 

2014; Hoff et al., 1995) derivanti dal trasporto a lungo raggio (Herbert et al., 2006). Ad oggi, non esistono 

teorie sufficientemente esaustive per la descrizione della velocità di evoluzione spazio–temporale delle 

sostanze chimiche e riguardanti i processi fisici che avvengono all’interfaccia tra l’atmosfera e la neve 

(Kinar & Pomeroy, 2015). Lo studio di Daly & Wania (2005), riporta una suddivisione dei meccanismi 

di reazione neve-inquinante nelle categorie rappresentate in Figura 1 e riportate di seguito:  

 

Figura 1 - Rappresentazione dei processi che coinvolgono il meccanismo di interazione neve-

inquinante (Daly & Wania, 2005)  

 

- deposizione della fase gassosa umida con adsorbimento sul fiocco di neve; 

- deposizione della fase particellare umida contenente la sostanza chimica adsorbita sul fiocco;  

- deposizione gassosa secca;  

- deposizione particellare secca;  

- deposizione tramite pioggia (umida);  
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- volatilizzazione;  

- dissoluzione in acqua di fusione;  

- flusso particellare;  

- degradazione.  

L’insieme dei processi che coinvolgono il manto nevoso avviene principalmente in due fasi consecutive: 

durante la precipitazione e in seguito alla deposizione dei pacchetti di neve. Per quanto riguarda i 

contaminanti organici più volatili, in seguito alla deposizione con la neve fresca, vanno incontro a un 

processo di volatilizzazione. Al contrario quelli meno volatili, che si accumulano e rimangono nella neve 

fino allo scioglimento, sono successivamente trasferiti ai mezzi superficiali attraverso l’acqua di disgelo 

e le particelle (Daly & Wania, 2004), dando luogo ad aumenti temporanei delle concentrazioni (Herbert 

et al., 2006). Quest’ultimi, a causa della loro maggiore permanenza nella neve superficiale, possono 

essere soggetti a trasformazioni fotochimiche che in alcuni casi comportano la formazione di composti 

più tossici e persistenti (Daly & Wania, 2004).  

Per effetto di queste dinamiche, la neve rappresenta una matrice ambientale di fondamentale importanza 

negli ecosistemi di numerose regioni del mondo, influenzando una vasta gamma di processi biologici, 

ecologici e idrologici. È probabile che il destino di gran parte delle sostanze chimiche organiche sia 

influenzato dalle caratteristiche degli ecosistemi ad elevate altitudini in particolare, le basse temperature 

e la prolungata copertura nevosa (Wania et al., 1998).  

2.1.2.  Le alpi come hotspot dell’inquinamento  

I primi studi riguardanti la determinazione della contaminazione di campioni di neve si sono concentrati 

sulla ricerca di prove del trasporto a lungo raggio in aree remote di inquinanti organici di origine antropica 

(Gregor & Gummer, 1989; Hargrave et al., 1988; Stengle et al., 1973; Tanabe et al., 1983); mentre, nelle 

aree temperate, l’obiettivo primario era studiare le differenze di concentrazione su scala regionale 

(Herrmann, 1978; Kawamura & Kaplan, 1986; Lunde et al., 1977; Schrimpff et al., 1979).  

Le Alpi italiane rappresentano un ottimo punto di osservazione per le emissioni antropogeniche, in quanto 

sono situate in prossimità di una delle aree più industrializzate d’Europa (Moser et al., 2019); 

identificandosi, secondo la definizione di Pastorino et al. (2020), come un serbatoio per oligoelementi 

(Barbante et al., 2004; Gabrielli et al., 2008; Schwikowski et al., 2004; Van De Velde et al., 2000; 
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Veysseyre et al., 2001) e inquinanti organici (Carrera et al., 2001; Finizio et al., 2006; Gabrieli et al., 

2010; Herbert et al., 2004; Villa et al., 2006).  

Le ragioni che hanno portato all’esigenza di determinare la presenza di inquinanti organici negli 

ecosistemi alpini sono riassumibili in due potenziali macro-fattori:  

1. il rischio che si verifichino effetti sugli esseri umani le cui risorse dipendono 

dall’approvvigionamento idrico in tali aree, che tuttavia è considerata una via di esposizione 

minoritaria rispetto al consumo alimentare di derivati animali contaminati (Daly & Wania, 2005); 

2. il potenziale impatto sull’ecosistema, in quanto le aree montane ospitano un elevato grado di 

diversità degli habitat che potrebbero essere compromessi dai composti con potenziale di 

bioaccumulo (Daly & Wania, 2005). Un esempio è stato fornito dagli studi di Natangelo et al. 

(1999) e Weissflog et al. (2001), che hanno dimostrato che i nitrofenoli e gli acidi aloacetici sono 

in grado di reagire come fitotossine anche a concentrazioni di 20-200 ppb (Leuenberger et al., 

1988), assumendo un ruolo attivo nei sintomi delle malattie degli alberi presenti nei siti alpini. 

Per quanto riguarda il loro accumulo in ambienti montani, le concentrazioni sono risultate fortemente 

correlate con i gradienti altitudinali: le sostanze chimiche più volatili sono più inclini al trasporto ad alta 

quota mentre quelle meno volatili tendono ad accumularsi nelle pianure (Chen et al., 2008; Wania & 

Westgate, 2008). Nel contempo, sebbene le concentrazioni in ambiente tendenzialmente diminuiscano 

con l’aumentare della distanza dalla sorgente, quando ad un trasporto orizzontale si combina una 

variazione di quota è possibile anche riscontrare un effetto contrario, di accumulo degli inquinanti a 

maggiori distanze (Macdonald et al., 2002; Wania, 1999).  

La Figura 2 illustra i processi che avvengo lungo un pendio montano nelle rispettive situazioni diurne e 

notturne. Le basse altezze di mescolamento atmosferico che si ottengono nel corso della stagione 

invernale favoriscono l’intrappolamento dei contaminanti nello strato limite, la cui estensione raggiunge 

i 3000 metri in prossimità delle Alpi orientali, rendendolo rappresentativo del contenuto chimico 

troposferico delle aree alpine e delle regioni adiacenti (Gabrielli et al., 2008).  
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Figura 2 - Rappresentazione dei processi di trasporto atmosferico lungo il pendio montano nelle ore 

diurne e notturne (Daly & Wania, 2005) 

 

2.2. Analiti 

Tra gli inquinanti emergenti che al giorno d’oggi destano particolare interesse e preoccupazione, si 

possono individuare alcune classi di sostanze, tra cui gli acidi aloacetici, i benzotiazoli e i bisfenoli. Tali 

sostanze possono essere considerate emergenti in quanto sono state individuare come potenziali agenti 

inquinanti e dannosi per l’ambiente e per la salute umana. In particolare, gli acidi aloacetici si identificano 

come composti organici derivati da fonti naturali (e.g. alghe e piante acquatiche) oppure come 

sottoprodotti di processi industriali. Per quanto concerne i benzotiazoli, si classificano come inquinanti 

emergenti data la loro presenza in molteplici prodotti di uso comune come pesticidi, plastiche e 

pneumatici. Infine, i bisfenoli sono stati ampiamente utilizzati in molti materiali di uso comune, come 

plastiche e rivestimenti per cibi in scatola e bevande; inoltre, sono stati associati a problemi di salute 

come danni al sistema riproduttivo e disfunzioni ormonali. L’insieme di questi fattori rende fondamentale 
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la ricerca, il monitoraggio e l’identificazione di misure volte al contenimento dell’impatto che potrebbero 

provocare.  

Attualmente, le informazioni presenti in letteratura per quanto concerne la presenza di tali classi di 

composti chimici nella neve sono limitate e, in alcuni casi, assenti. In considerazione di questi fattori, nel 

presente lavoro di tesi si è deciso di concentrare la ricerca sulla determinazione quali-quantitativa di 

queste classi di sostanze inquinanti, che nello specifico possono essere definiti microinquinanti organici 

emergenti, ovvero come una classe di sostanze chimiche esogene presenti nei comparti ambientali a 

concentrazioni ridotte nell’ordine dei μg L-1 o dei ng L-1. 

2.2.1. Acidi aloacetici 

Origine e caratteristiche   

Gli acidi aloacetici (HAAs) sono prodotti di degradazione di composti sia di origine naturale che 

antropica. Nello specifico, si tratta di acidi organici derivati dall’alogenazione dell’acido acetico 

(CH3COOH), ovvero attraverso la sostituzione degli idrogeni del gruppo metilico con uno o più alogeni. 

Si distinguono in base al numero e al tipo di sostituzioni (con bromo, cloro, fluoro o iodio) che avvengono 

sul carbonio - α dell’acido acetico. La presenza degli alogeni conferisce dei valori di acidità maggiori 

(e.g. pKa MCAA = 2.8) rispetto all’originario CH3COOH (pKa = 4.8), in quanto avendo un’elevata 

elettronegatività stabilizzano lo ione acetato. Gli HAAs sono composti polari e hanno elevata solubilità 

in acqua5. La prima sintesi di un HAA, in particolare dell’acido monocloroacetico avvenne nel 1857 ad 

opera del chimico Reinhold Hoffmann. La reazione prevedeva di mettere a riflusso acido acetico glaciale 

in presenza di cloro e luce. Nello stesso anno, il chimico Charles-Adolphe Wurtz ottenne il medesimo 

prodotto attraverso la reazione tra cloroacetil cloruro e acqua6.  

Gli acidi aloacetici presi in considerazione nel lavoro di tesi sono i seguenti: acido monobromoacetico 

(MBAA), acido monocloroacetico (MCAA), acido dibromoacetico (DBAA), acido dicloroacetico 

(DCAA), acido tribromoacetico (TBAA), acido tricloroacetico (TCAA), acido bromocloroacetico 

(BCAA), acido bromodicloroacetico (BDCAA) e acido clorodibromoacetico (CDBAA). Per la sua 

relazione diretta con la classe degli HAAs (e grazie alla possibilità di determinazione nella stessa 

 
5 https://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov/#query=haloacetic%20acids 
6 https://it.scribd.com/document/385876766/acido-cloro-acetico#download 

https://it.scribd.com/document/385876766/acido-cloro-acetico#download
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metodica), è stato determinato anche lo ione bromato (BrO3
-), che solo per semplicità nella parte restante 

della tesi è considerato come un composto della classe degli acidi aloacetici. Le formule di struttura dei 

composti sono riportate in Figura 3. 

 

Figura 3 – Formule di struttura degli acidi aloacetici considerati in questo lavoro di tesi 

 

La distribuzione globale degli HAAs e la loro elevata stabilità hanno suscitato nel corso degli ultimi 

decenni la preoccupazione che possano rappresentare una minaccia per l’ecosistema e per l’uomo. Gli 

organoalogenati presenti in natura sono i principali precursori degli HAAs bromo e cloro sostituiti 

rinvenibili prevalentemente negli ambienti marini (Gribble, 1999; Hoekstra et al., 1998; Laturnus, 2001). 

Le vie di sintesi antropogeniche sono associate all’impiego di clorocarburi C2 e di composti sostitutivi 

dei clorofluorocarburi (CFC) che hanno innumerevoli applicazioni industriali.  

Le principali fonti di MCAA in ambiente sono dovute al processo di fotodegradazione degli erbicidi 

metaloclor e cloroacetanilide (Wilson & Mabury, 2000) e alla degradazione dell’alaclor in presenza di 

microrganismi in ambienti fluviali (Mangiapan et al., 1997). Per quanto riguarda il DCAA, secondo lo 

studio di Moghaddam et al. (1996), deriva dal processo di degradazione anaerobica del TCAA. 

Quest’ultimo invece, ha origine dalla volatilizzazione dei clorocarburi a catena corta (Juuti et al., 1995).  

La disinfezione delle acque gioca un ruolo fondamentale nella produzione di questi inquinanti emergenti. 

In particolare, il processo di clorazione, che ha l’obiettivo di prevenire la diffusione di malattie attraverso 

l’acqua potabile, porta alla formazione di sottoprodotti di disinfezione potenzialmente dannosi (DBP) 
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come risultato delle reazioni tra gli agenti disinfettanti e le molecole organiche. Ad oggi, i sottoprodotti 

più abbondanti di questi processi sono i trialometani (THM) (Beech et al., 1980) e gli acidi aloacetici 

(Martı́nez et al., 1999), che rappresentano la seconda specie di DBP maggiormente presente nell’acqua 

(Malliarou et al., 2005). A tal proposito, l’US Environmental Protection Agency (US EPA) ha classificato 

la somma di cinque HAAs come potenzialmente dannosa per la salute umana, stabilendo un limite 

massimo di concentrazione ammissibile pari a 60 μg L-1. Per quanto concerne l’esposizione al bromato, 

anch’esso è stato definito potenzialmente dannoso per l’uomo dall’Agenzia Internazionale per la Ricerca 

sul Cancro (IARC), per questo l’US EPA ha regolamentato la soglia massima prevista nell’acqua 

potabile7 pari a 10 μg L-1.  

Presenza in ambiente 

Gli HAAs sono inquinanti ambientali ubiquitari rilevati nelle matrici biologiche, nell’acqua piovana, 

nella nebbia, nel ghiaccio e nella neve (Berg et al., 2000; Frank et al., 1994; Haiber et al., 1996; Martin 

et al., 2000; Müller et al., 1996b; Römpp et al., 2001; Scott et al., 2000, 2002; L. M. Von Sydow, Nielsen, 

et al., 2000; Wujcik et al., 1999).  

Come è stato precedentemente anticipato, la maggior parte delle ricerche sulla presenza di HAAs si sono 

concentrate sulla loro formazione all’interno dei sistemi di distribuzione delle acque. Lo studio di 

Rodriguez et al. (2007) fornisce un ottimo modello per la valutazione degli andamenti di HAAs durante 

il processo di trattamento dell’acqua. In questo caso, le analisi sono state effettuate in un impianto in cui 

l’acqua viene precedentemente pre-clorurata e successivamente trattata mediante processi chimico-fisici 

convenzionali. La peculiarità di questo studio è data dalle indagini sulle fluttuazioni sia stagionali sia 

punto-a-punto dei contaminanti: la formazione è risultata più elevata nella fase iniziale di pre-clorazione, 

per poi ridursi pur continuando fino all’arrivo all’acqua sedimentata per effetto della presenza di cloro 

residuo. Al contrario, la presenza di DCAA registra un’improvvisa riduzione nel corso della filtrazione, 

probabilmente dovuta ai processi di biodegradazione all’interno del filtro. Inoltre, è stato dimostrato che, 

la sua presenza è altamente influenzata dalle oscillazioni stagionali, con la massima degradazione nei 

periodi estivi e un andamento costante nei mesi freddi.  

La loro elevata polarità e solubilità in acqua e i bassi valori della costante di Henry (KH) (Bowden et al., 

1996, 1998), hanno fatto sì che la letteratura si concentrasse sulle analisi della deposizione umida (Berg 

 
7 http://www.epa.gov/ncea/raf/car2sab/guidelines_1986.pdf 

http://www.epa.gov/ncea/raf/car2sab/guidelines_1986.pdf
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et al., 2000; Martin et al., 2000; Müller et al., 1996a; Reimann et al., 1996; Römpp et al., 2001; L. M. 

Von Sydow, Grimvall, et al., 2000; Wujcik et al., 1998, 1999), ad esempio in campioni di acqua nebbiosa 

e piovana in Germania, mostrando alte concentrazioni, fino a 11 μg L-1, di MCAA, DCAA, TCAA e 

TFAA (Römpp et al., 2001). In particolare quest’ultimo studio ha suggerito una possibile origine marina 

di questi composti, in quanto le concentrazioni maggiori sono state riscontrate in corrispondenza delle 

masse d’aria provenienti dall’Atlantico.  

Tuttavia, a causa della continua evoluzione del processo di urbanizzazione e all’aumento degli input 

antropogenici, gli HAAs potrebbero essere presenti come sottoprodotti di precursori volatili di origine 

antropica (Ellis et al., 2001). Per questo, in studi più recenti è stata dedicata maggiore attenzione al 

comparto atmosferico, confermando la loro presenza sia negli ambienti indoor (Cardador & Gallego, 

2011; Levesque et al., 2006; Parvez et al., 2019; Xu & Weisel, 2003) che outdoor. Frank et al. (1995) e  

Martin et al. (2003) hanno rilevato la presenza di HAAs bromurati e clorurati nell’aria urbana in 

Germania e in Canada, in entrambi i casi l’acido monocloroacetico risultava quello più abbondante. 

Inoltre, nel recente studio di Feltracco et al. (2024) è stato proposto un nuovo metodo analitico per la 

determinazione di HAAs bromurati, clorurati e, per la prima volta, iodati nell’aerosol atmosferico PM2.5 

(particulate matter ø = 2.5 μm), poi applicato per uno studio dell’area di Venezia. I risultati dimostrato 

che le specie considerate possono derivare da diverse fonti a seconda delle caratteristiche atmosferiche e 

metereologiche.  

Nonostante la causa principale della presenza di questi composti chimici sia attribuibile alle attività 

antropiche, in alcuni casi sembrerebbero riconducibili a periodi antecedenti all’attività industriale, 

suggerendo l’esistenza di fonti naturali (Frank et al., 2002; Jordan & Frank, 1999; Von Sydow et al., 

1999; Von Sydow, Nielsen, et al., 2000). Un esempio, è quello fornito dallo studio di Von Sydow et al. 

(2000) che si è basato sulla ricerca di MCAA, MBAA, DCAA, DBAA e TCAA in un carotaggio 

rappresentativo di 200 anni nella Terra di Dronning Maud in Antartide. In questo caso, il trasporto aereo 

degli aloacetati è molto improbabile poiché a determinate condizioni di pH nel firn (neve compattata) si 

presentano sottoforma di sali non volatili; anche il trasporto verticale con acqua di disgelo percolante 

non è possibile a causa delle temperature molto basse. Il verificarsi di eruzioni vulcaniche nel 1815 ha 

prodotto una serie di effetti ben distinti, tra cui una rideposizione del vento relativamente scarsa e una 

significativa variazione intra-annuale, mostrando rilevamenti di acidi aloacetici negli strati più profondi, 

depositati molto prima della diffusione delle produzioni industriali. Oltre all’attività vulcanica (Von 

Sydow et al., 2000), è stato dimostrato che le alghe rosse, A. taxiformis e A. armata producono alometani 
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e altre molecole organiche che attraverso ulteriori reazioni di ossidazione portano alla formazione di acidi 

aloacetici (McConnell & Fenical, 1977; Woolard et al., 1976).  

Effetti sugli ecosistemi e sulla salute umana  

Gli acidi aloacetici sono composti chimici mutageni, citotossici, genotossici e cancerogeni (Attene-

Ramos et al., 2010; Muellner et al., 2010; S. Richardson et al., 2007; Zhang et al., 2010). La loro 

pericolosità è dovuta principalmente al facile assorbimento nell’organismo umano.  

Come è stato precedentemente anticipato, la via di esposizione più comune per l’uomo è l’acqua potabile 

e la conferma dell’esistenza della relazione tra l’incidenza di alcune forme di cancro e l’esposizione ai 

sottoprodotti dell’acqua clorata è stata fornita da Villanueva et al. (2017), che ha riscontrato un’elevata 

associazione con il cancro della vescica urinaria. Le analisi condotte da Hu et al. (2018); Plewa et al. 

(2004); Richardson et al. (2007) indicano che gli acidi aloacetici iodati sono significativamente più tossici 

di quelli bromurati e clorurati; inoltre, alcuni sottoprodotti di disinfezione bromurati aromatici, in seguito 

al verificarsi di ulteriori reazioni di ossidazione a contatto con i disinfettanti, si trasformano in acidi 

aloacetici. Pertanto, risultano rinvenibili non solo nei processi di disinfezione, ma anche nel corso del 

trasporto delle acque disinfettate (Zhai & Zhang, 2011).  

Le analisi ecotossicologiche si sono concentrate sull’impatto nelle popolazioni algali di acqua dolce che, 

secondo Hanson & Solomon (2004) mostrano un’elevata sensibilità per l’acido tricloroacetico (TCAA); 

mentre, per quanto riguarda gli studi condotti sugli effetti avversi per le macrofite acquatiche, le 

concentrazioni ambientali rilevate in Europa, Canada e Africa non rappresentano un rischio significativo, 

tuttavia, la loro presenza sottoforma di miscele è ancora scarsamente compresa e potenzialmente dannosa 

(Hanson et al., 2001, 2002; Hanson & Solomon, 2004). L’esposizione dei roditori e gli studi rivolti agli 

effetti sulle embryo culture8, ad elevate concertazioni di HAAs, hanno mostrato la capacità di indurre 

tumori al fegato e di compromettere il loro sviluppo, comportando tassi di crescita minori e 

malformazioni cardiache e renali (Cemeli et al., 2006; Hunter et al., 1996; Kargalioglu et al., 2002; Plewa 

et al., 2002, 2004; Richardson et al., 2008); tuttavia, pochi studi si sono concentrati sulla genotossicità di 

questi inquinanti.  

 
8 Componente della fecondazione in vitro in cui gli embrioni risultanti possono crescere per un dato periodo di tempo in un 

mezzo artificiale  
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2.2.2. Benzotiazoli  

Origine e caratteristiche  

Il benzotiazolo (C7H5NS) è un composto eterociclico costituito da un anello 1,3-triazolico e un anello 

benzenico in posizione 4,5. La prima sintesi di benzotiazoli di–sostituiti (Figura 5a) è avvenuta nel 1887 

ad opera del chimico A.W. Hoffmann, mediante un meccanismo di ciclizzazione, attraverso la reazione 

di condensazione del 2-amminotiofenolo con nitrili o esteri sostituiti, acidi carbossilici e cloruri acilici 

(Fan et al., 2011). La seconda reazione, riportata nella Figura 5b, riguarda un’ulteriore metodologia, 

ovvero la ciclizzazione di Jacobson dei tiobenzanilidini.  

 

 

Figura 4 - Reazioni di sintesi dei benzotiazoli. a) sintesi di Hoffmann; b) ciclizzazione di Jacobson 

 

I benzotiazoli oggetto di studio in questa tesi sono rappresentati nella Figura 6 e includono: benzotiazolo 

(BTH), 2-idrossibenzotiazolo (2-OH-BTH), 2-mercaptobenzotiazolo (2-SH-BTH), 2-metiltio-

benzotiazolo (2-Me-S-BTH), 2-ammino-benzotiazolo (2-NH2-BTH), 2-metilbenzotiazolo (2-Me-BTH), 

2-tiocianometiltio-benzotiazolo (2-SCNMeS-BTH) e l’acido 2-benzotiazolo-solfonico (2-SO3H-BTH).  
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Figura 5 - Struttura chimica del benzotiazolo e dei suoi derivati 

 

Il BTH e i suoi derivati si contraddistinguono per il loro elevato grado di diversità strutturale che li rende 

degli ottimi punti di partenza per la ricerca di nuovi agenti biologici e per molteplici applicazioni 

industriali (Asimakopoulos et al., 2013; Richardson, 2012). Oltre alle fonti antropogeniche, possono 

essere riconducibili anche a derivati naturali in quanto costituenti delle foglie di tè e di tabacco (De Wever 

& Verachtert, 1997; Seo et al., 2000). La loro struttura eterociclica e l’affinità intrinseca per diversi 

recettori biologici fanno sì che vengano implicati nella produzione di un’ampia varietà di agenti 

terapeutici (Keri et al., 2015; Gill et al., 2015; Khan et al., 2016) tra cui e farmaci antitumorali (Azam et 

al., 2013; Bondock et al., 2010; Cai et al., 2013; Patel et al., 2012; Venugopala et al., 2013; Zablotskaya 

et al., 2013). A partire dagli anni ’50, il 2-ammino-benzotiazolo è stato sottoposto a numerosi studi 

nell’ambito della chimica medicinale (Cordeiro & Kachroo, 2020; Hisamoddin et al., 2014) in quanto la 

sua combinazione con altri composti eterociclici consente di ottenere nuovi prodotti farmacologici 

limitandone l’azione tossica (Hisamoddin et al., 2014).  
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Presenza ed effetti in ambiente e sulla salute umana  

I BTHs sono composti chimici prodotti su larga scala e per questo motivo possono trovarsi in vari 

comparti ambientali. La loro presenza è stata segnalata nelle acque, nei liquami, nei terreni e nei suoli 

agricoli e industriali (Herrero et al., 2013; Naccarato et al., 2014; Salas et al., 2016; Speltini et al., 2016); 

nelle acque fluviali, in particolare in Catalogna (Spagna), nel delta del fiume Pearl in Cina (Herrero et 

al., 2013; Ni et al., 2008) e nel comparto atmosferico sia indoor che outdoor (Grung et al., 2017; Wan et 

al., 2016; Wang et al., 2013). Tra i loro molteplici utilizzi, li troviamo nei biocidi, nella produzione di 

tappi di sughero e all’interno di aromi ad uso alimentare (Bellavia et al., 2000; Fedrizzi et al., 2007,2010; 

Prat et al., 2011).  

Negli anni ’80, l’EPA statunitense stimò un valore superiore a 500 tonnellate di 2-SH-BTH provenienti 

da scarichi diretti e indiretti e processi di degradazione degli acceleranti coinvolti nella produzione della 

gomma (Liao et al., 2018). La presenza dei benzotiazoli nelle acque ha la funzione di indicatore delle 

fonti di prodotti in gomma e pneumatici (Dsikowitzky et al., 2014); infatti, l’indagine svolta sui campioni 

provenienti dalle acque superficiali in Tianjin (Cina) ha riportato, con una frequenza del 20%, la presenza 

di BTH con concentrazioni medie pari a 1.88 μg L-1 e 2-Me-S-BTH con una frequenza di rilevamento 

dell’85%, con valori pari a 2.47 μg L-1 (Kong et al., 2015). La presenza di BTH è stata confermata con il 

100% di frequenza di rilevamento anche nei campioni di acqua fluviale in Germania, registrando valori 

di concentrazione tra 5.8·10-2 e 8.5·10-2 μg L-1 (Fries et al., 2011). Sono disponibili poche informazioni 

relative alla loro presenza nei sedimenti e alcuni studi ne hanno segnalato la presenza nei fanghi 

provenienti dagli impianti di depurazione in diversi paesi (Asimakopoulos et al., 2013; De Vos et al., 

1993; Herrero, Borrull, Marcé, et al., 2014; Herrero, Borrull, Pocurull, et al., 2014; Karthikraj & Kannan, 

2017; Stasinakis et al., 2013; Wick et al., 2010).  

Sorprendentemente, si registrano pochi studi sulla presenza dei benzotiazoli nelle matrici ambientali 

come aria, polvere stradale e particolato indoor. Tuttavia, negli ultimi anni, oltre alle vie di esposizione 

per ingestione, l’attenzione si è concentrata anche sui percorsi per inalazione. In particolare, il PM2.5 è 

noto come carrier di inquinanti tossici ed è in grado di raggiungere i polmoni e penetrare nel sistema 

circolatorio del corpo umano. Pertanto, è necessario avere una chiara visione e comprensione dei profili 

di contaminazione dei benzotiazoli nel particolato atmosferico, soprattutto nelle aree altamente popolate. 

Lo studio di Liao et al. (2021) volto alla caratterizzazione e analisi della presenza di benzotiazoli legati 

a PM2.5 in tre città della Cina (Guangzhou, Shanghai e Taiyuan) ha mostrato che il 2-OH-BTH è il 
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composto predominante, rappresentando il 50-80% dei BTHs totali in tutte le aree di campionamento. 

Inoltre, i risultati della valutazione e dello screening di tossicità hanno dimostrato che il rischio di 

esposizione outdoor era più elevato nei bambini rispetto agli adulti. Per quanto riguarda gli ambienti 

indoor, attualmente abbiamo a disposizione due studi: il primo è stato condotto su 81 campioni di aria 

raccolti in varie località di New York, USA, nel 2014, mostrando concentrazioni complessive nell’aria 

tra 4.36 e 2229 ng m-3 (Wan et al., 2016); il secondo studio si è basato sulla racconta di campioni presso 

gli uffici amministrativi del Campus Scientifico dell’Università Ca’ Foscari di Venezia (Mestre-Venezia), 

attraverso i quali è stata identificata la presenza di BTH, OH-BTH, SH-BTH, Me-BTH, Me-S-BTH e 

SO3H-BTH in tutti i campioni d’aria interna e 2-NH2-BTH e 2-SCNMeS-BTH nel 22-25% di questi 

(Feltracco et al., 2024). La presenza di questi componenti nell’aerosol indoor può essere spiegata 

dall’utilizzo di deodoranti per ambienti, l’impiego di materiali isolanti in gomma, nelle vernici (Kloepfer 

et al., 2005) e nei materiali tessili, dove le concentrazioni assumevano valori da 7.3·10-1 a 8.64 μg g-1 

rendendoli una possibile via di esposizione umana (Avagyan et al., 2013).  

Per quanto riguarda il comparto acquatico, è stato ampiamente considerato l’aspetto tossicologico con 

particolare attenzione agli effetti riscontrati nei pesci e sulle loro colture, che risulterebbero un indicatore 

utile per l’indagine sul potenziale effetto degli inquinanti (Schirmer et al., 2008; Zeng et al., 2016).  

Tuttavia, nonostante la presenza dei benzotiazoli nelle matrici ambientali e i loro effetti sugli animali 

siano stati confermati, le informazioni riguardanti la presenza e tossicità nell’uomo non sono ancora del 

tutto esaustivi. Fino ad oggi, la concentrazione più elevata è stata rilevata in alcuni studi condotti in 

Giappone e negli Stati Uniti che prevedevano l’analisi di campioni di urine, registrando valori medi da 

3.6 a 10.9 ng mL-1 (Asimakopoulos et al., 2013; Ferrario et al., 1985; Wang et al., 2015). 

2.2.3. Bisfenoli 

Origine e caratteristiche  

I bisfenoli sono una classe di composti organici costituiti da due gruppi funzionali idrossifenile. Hanno 

una bassa tensione di vapore e una moderata solubilità in acqua e a temperatura ambiente si trovano allo 

stato solido. Si tratta di composti sintetici prodotti in grande quantità e utilizzati nella sintesi di materiali 

plastici e resine epossidiche (Huang et al., 2012). In particolare, il bisfenolo A (BPA),  noto come 2,2-

bis(4-idrossifenil)propano, è il monomero maggiormente utilizzato in molti prodotti di consumo, PVC, 
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imballaggi per alimenti, ricevute termiche e sigillanti dentali (Calafat et al., 2009; Cao et al., 2009; 

Carwile et al., 2009; Iribarne-Durán et al., 2019; Molina-Molina et al., 2019; Santhi et al., 2012; 

Vandenberg et al., 2007).  

La prima sintesi del bisfenolo A è stata proposta nel 1891 dal chimico Alexander Pavlovich Dianin e, 

come si evince dalla Figura 7 sotto riportata, consiste in una reazione di condensazione tra acetone e due 

equivalenti di fenolo in presenza di un acido forte (acido cloridrico) come catalizzatore e di metantiolo 

(CH3SH) come co-catalizzatore. I prodotti di reazione sono BPA e acqua (Vogel, 2009). 

 

 

Figura 6 - Sintesi del bisfenolo A 

 

L’elevato utilizzo del BPA ha portato a un costante aumento della produzione; infatti, è stata definita 

come una sostanza pseudo persistente, in quanto, nonostante abbia tempi di emivita brevi, il suo continuo 

rilascio in ambiente la rende ubiquitaria.  

Presenza in ambiente ed effetti sugli ecosistemi  

Il BPA è un contaminante unicamente antropogenico legato a molteplici utilizzi in ambito industriale 

(Ramakrishna et al., 2021). La degradazione delle materie plastiche, la combustione incontrollata di 

rifiuti domestici e in generale lo scarico di rifiuti sono le vie principalmente coinvolte nella 

contaminazione del suolo, dell’acqua e dell’aria. Numerosi studi hanno quantificato i livelli di BPA nelle 

matrici acquose (es. acque superficiali dolci, acque marine, affluenti e influenti degli impianti di 

trattamento dei reflui), dove tende a mostrare un basso tasso di evaporazione dovuto ad altrettanto basso 

valore del coefficiente di ripartizione ottanolo-acqua9 (KOW) (Borrirukwisitsak et al., 2012). Inoltre, 

 
9 Coefficiente adimensionale utilizzato come indice della tendenza di un composto organico a ripartirsi tra una fase acquosa 

e una fase organica.  
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alcuni studi hanno dimostrato che, nonostante la breve emivita del BPA dovuta alla degradazione 

microbica e alla sua attività fotochimica, i suoi metaboliti sono in grado di persistere (Crain et al., 2007). 

Fiumi, laghi ed estuari si identificano come i principali sink, in cui si accumula il BPA lisciviato da detriti 

di plastica e dai rifiuti delle discariche. In condizioni aerobiche, il BPA ha un tempo di emivita di circa 

4.5 giorni (Cousins et al., 2002) per effetto della degradazione da parte dei batteri (Kang & Kondo, 2002), 

mentre in condizioni anaerobiche tende ad accumulare (Ike et al., 2006). Ne conseguono delle 

concentrazioni più elevate negli habitat caratterizzati da acque stagnanti, come gli estuari, rispetto alle 

acquose correnti (Cousins et al., 2002). In tal senso, un esempio è stato fornito da uno studio condotto 

sul fiume Aja in Giappone, che ha riportato delle concentrazioni dell’acqua pari a 5.8·10-2 μg L-1, mentre 

nei sedimenti si registravano valori di 11 μg L-1 (Kawahata et al., 2004).  

Le concentrazioni di BPA sono fortemente influenzate dal luogo e dal momento del campionamento: in 

alcune analisi condotte nei fiumi in Germania sono stati rilevati valori compresi tra 0.5 e 702 ng L-1 

(Fromme et al., 2002; Kuch & Ballschmiter, 2001) e, negli Stati Uniti alcuni non risultavano rilevabili 

mentre altri raggiungevano concentrazioni pari a 12 μg L-1 (Kolpin et al., 2002). In generale, la maggior 

parte dei campioni prelevati dai fiumi e campionati fino ad oggi, sono caratterizzati da concentrazioni di 

BPA al di sotto di 0.1 μg L-1 (Crain et al., 2007).  

I ricercatori hanno ampiamente descritto i vari effetti del bisfenolo A sugli animali caratteristici del 

comparto acquatico come i pesci (Flint et al., 2012), i rettili, gli anfibi (Iwamuro et al., 2003) e 

mammiferi, che esposti ad elevate concentrazioni hanno mostrato interferenze sul sistema neurale, 

sessuale e sulle modalità di sviluppo. Inoltre, pochi studi hanno quantificato la presenza di BPA nei tessuti 

animali nonostante una ricerca condotta in Giappone abbia riportato valori di concentrazione fino a 15 

μg kg-1 (Crain et al., 2007).  

Il bisfenolo A agisce sia come interferente endocrino che come teratogeno in numerosi vertebrati (Crain 

et al., 2007). Gli effetti tossici si verificano solo in prossimità di dosaggi di BPA poco realistici dal punto 

di vista ambientale; ad esempio, una concentrazione superiore a 4.6 mg L-1 è in grado di indurre 

microcefalia, riduzione della lunghezza del corpo, avvolgimenti anomali dell’intestino ed edema 

nell’anfibio Xenopus laevis (Sone et al., 2004) e, concentrazioni superiori a 5.7 mg L-1 possono 

comportare malformazioni e soppressione dell’organogenesi (Iwamuro et al., 2003). Al contrario, gli 

effetti di interferenza endocrina si riscontrano a concentrazioni normalmente rilevabili in ambiente, 
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provocando nelle specie selvatiche l’alterazione della determinazione del sesso e della funzione gonadica 

(Crain et al., 2007).  

Esposizioni al BPA negli esseri umani  

Esistono numerose prove della contaminazione da bisfenolo A nelle matrici umane. La sua presenza è 

stata confermata da studi di biomonitoraggio che lo hanno rilevato nel plasma sanguigno, nelle urine e 

nei tessuti (Calafat et al., 2015). Alcuni studi hanno stimato che le urine di oltre il 90% della popolazione 

europea e statunitense possano essere contaminate dal BPA (Becker et al., 2009; Calafat et al., 2008). Il 

BPA è un composto in grado di alterare il sistema endocrino (EDC) interferendo con l’equilibrio 

ormonale (Rubin, 2011). Il valore di lowest observed adverse effect level (LOAEL) è stato stabilito in 

base ad uno studio di carcinogenesi svolto sull’esposizione quotidiana a dosi elevate dei roditori adulti 

(Vogel, 2009); il primo standard di sicurezza stabilito nel 1988 dall’EPA e adottato come dose di 

riferimento ancora oggi, è calcolato in 50 μg kg-1 di peso corporeo/giorno (Rubin, 2011).  

La sua azione tossica è dovuta alla capacità di legarsi ai recettori estrogeni nucleari e di membrana, ai 

recettori della tiroide e di interagire con enzimi steroidogenici (Acconcia et al., 2015; Rubin, 2011). Il 

BPA è in grado di interferire anche con altri organi e sistemi fisiologici, tra cui il sistema nervoso centrale 

in via di sviluppo, il sistema immunitario e il pancreas (Wetherill et al., 2007).  In generale, contribuisce 

a vari endpoint10 di salute (Ferreira et al., 2015; Kundakovic & Champagne, 2011), illustrati nella Figura 

8 sotto riportata. La maggior parte degli studi riguardanti le vie di esposizione si sono concentrati sulle 

fonti alimentari, ovvero ai meccanismi per ingestione. Tuttavia, l’indagine condotta da Rudel et al. (2003) 

ne indica anche la presenza nell’86% dei campioni di polvere domestica, provenienti da abitazioni e 

uffici. Per quanto concerne la loro presenza negli ambienti indoor che outdoor, dimostrano una rilevanza 

tossicologica uguale o superiore alle precedenti (J. Liu & Martin, 2017; Von Goetz et al., 2017).  

 

 
10 Rappresenta la tipologia di misurazione dell’esito di uno studio clinico, ovvero il verificarsi di effetti avversi sulla salute 

umana dovuti all’esposizione a determinate concentrazioni di contaminante. 
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Figura 7 - Effetti sulla saluta umana dovuti all'esposizione al bisfenolo A 

 

Il BPA è stato segnalato dall’European Chemicals Agency (ECHA) come una sostanza estremamente 

preoccupante11. A tal proposito, la Food and Drug Administration12, la National Conference of State 

Legislatures (NCSL) e la Commissione Europea13, hanno imposto una serie di restrizioni sull’utilizzo 

dei prodotti di consumo che lo contengono.  

I sostituenti del bisfenolo A  

La pericolosità del BPA e le restrizioni che ne sono derivate, ha spinto l’industria nello sviluppo di 

un’ampia classe di sostituenti (Figura 8) che sono stati successivamente introdotti come alternative 

sicure. In particolare, bisfenolo AF (BPAF), bisfenolo F (BPF) e bisfenolo S (BPS) sono i sostituenti più 

utilizzati, essendo caratterizzati da una notevole similarità strutturale e funzionale con il composto 

originale. Paradossalmente, la stessa similarità con il  BPA suscita ulteriori preoccupazioni sulla sicurezza 

 
11 https://echa.europa.eu 
12 https://www.fda.gov/food/food-packaging-other-substances-come-contact-food-information-consumers/bisphenol-bpa-

use-food-contact-application 
13 https://www.efsa.europa.eu/en/topics/topic/bisphenol 

https://echa.europa.eu/
https://www.fda.gov/food/food-packaging-other-substances-come-contact-food-information-consumers/bisphenol-bpa-use-food-contact-application
https://www.fda.gov/food/food-packaging-other-substances-come-contact-food-information-consumers/bisphenol-bpa-use-food-contact-application
https://www.efsa.europa.eu/en/topics/topic/bisphenol
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di tali composti (Kitamura, 2005). Il bisfenolo S è impiegato in molteplici applicazioni come costituente 

di resine fenoliche, solvente e come additivo nella carta termica. Tra tutti, sembrerebbe quello 

effettivamente destinato alla sostituzione definitiva del BPA in diversi processi di produzione in quanto 

risulta chimicamente più stabile al calore e alla luce grazie alla presenza dei gruppi solfonici (Chen et 

al., 2016).  

Il bisfenolo F è ampiamente utilizzato nella produzione di prodotti per la cura personale, lacche, sigillanti 

dentali, imballaggi per alimenti e in alcuni casi anche in bevande ed energy drinks (Cunha et al., 2020; 

Usman et al., 2019). L’utilizzo del BPF è favorito dalla sua bassa viscosità e maggiore resistenza ai 

solventi rispetto al BPA (J. Liu et al., 2021).  

Il BPAF è un composto fluorurato, utilizzato principalmente come reticolante per la produzione di fibre 

ottiche ed elettriche, e come monomero ultra-performante nella produzione di policarbonati e poliammidi 

(Catenza et al., 2021; Chen et al., 2016).  

I dati riguardanti la tossicità degli analoghi del BPA sono limitati, ma alcuni studi in vivo e in vitro 

suggeriscono che anch’essi esercitino attività estrogeniche (Chen et al., 2016; Mesnage et al., 2017; 

Moreman et al., 2017) e che inducano un disturbo neurocomportamentale simile a quello riscontrato nel 

BPA (Rosenfeld, 2017).  

 

 

Figura 8 - struttura chimica del BPA e dei suoi analoghi 
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3. Materiali e metodi 

3.1. Reagenti e materiali  

Nel presente lavoro di tesi la quantificazione degli analiti è stata effettuata mediante analisi di diluizione 

isotopica utilizzando soluzioni standard di analoghi degli analiti marcati isotopicamente, le cui 

informazioni sono riportate nella Tabella 1 sottostante.  

Tabella 1 - Standard di riferimento, n°CAS e fornitore  

 

Classe Standard N° CAS Fornitore 

Acido monocloroacetico-2-13C MCAA-ISTD 79-11-8 Thermo Fisher Scientific 

Acido monobromoacetico-1-13C MBAA-ISTD 79-08-3 Thermo Fisher Scientific 

Acido dicloroacetico-2-13C DCAA-ISTD 79-43-6 Thermo Fisher Scientific 

Acido tricloroacetico-2-13C TCAA-ISTD 76-03-9 Thermo Fisher Scientific 

Benzotiazolo  BTH-D4 95-16-9 LCG Standards 

Bisfenolo A -12-13C BPA 80-05-7 Sigma -Aldrich 

 

Inoltre, nel corso dell’analisi, al fine di eliminare le fluttuazioni legate al segnale strumentale, è stato 

utilizzato il fattore di risposta (FR) ad una concentrazione media di 10 μg L-1. Esso è stato ricavato 

iniettando sia gli analiti di interesse che lo standard interno ad una concentrazione nota. L’operazione si 

è svolta distintamente per le tre classi di inquinanti.  

I solventi utilizzati in questo lavoro di tesi sono il metanolo ultragradiente (Romil LTD, Cambridge, UK) 

e acqua ultrapura (18.2 MΩ, 1 ppb TOC) prodotta attraverso Purelab Ultra System (Elga®, High-

Wycombe, UK). I materiali utilizzati nel corso dell’analisi sono stati precedentemente decontaminanti 

con metanolo ultragradiente. I materiali coinvolti nello svolgimento del processo sono i seguenti: 

micropipette da 10 e 1000 μg L-1, provette in PP da 50 e 5 ml, siringhe da 5 mL Injekt® Luer Solo (B. 

Braun, Melsungen, Germania), filtri in PTFE ⌀ 25 mm, 0.45 μm (National Scientific Company, 

Rockwood, Tennessee, USA), vial da 2 mL per autocampionatore e tappi (Agilent, Waldbronn, 

Germania; Thermo Fisher Scientific™, Germania) e comune vetreria da laboratorio (pipette Pasteur e 

becker).  
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3.2. Campionamento  

I campioni analizzati in questo lavoro di tesi sono stati raccolti da S. Frassati (co-relatore del lavoro di 

tesi) presso le Alpi occidentali, nella regione Piemonte e nelle Alpi orientali, in Veneto e Friuli Venezia 

Giulia, in corrispondenza delle stazioni meteorologiche. Il periodo di campionamento si riferisce ai mesi 

di marzo e aprile dell’anno 2023. I siti di campionamento sono stati classificati in alto, medio, basso, 

sulla base dei gradienti altitudinali tra 300-500 metri di differenza di quota. Nella Tabella 2 sono riportati 

i siti coinvolti, le coordinate geografiche e le specifiche date di campionamento.  

Tabella 2 - Tabella illustrativa dei siti, date di campionamento, coordinate geografiche e quota 

ETICHETTA LUOGO COORDINATE  DATA QUOTA 

CUNEO ALTO Monte Ventasuso  44°23’53’’N 

06°54’01’’E 

2023 – 04 – 05  2444 m 

CUNEO BASSO  Monte Ventasuso  44°24’37’’N 

06°54’30’’E 

2023 – 04 – 05  2120 m  

MRG ALTO Col Margherita alto 46°21’51’’N 

11°47’29’’E 

2023 – 03 – 08 2510 m  

MRG MEDIO Col Margherita medio 46°22’31’’N 

11°48’13’’ E 

2023 – 03 – 08 2107 m  

MRG BASSO  Col Margherita basso 46°21’26’’N  

11°49’02’’E 

2023 – 03 – 10  1900 m 

COL. BALDI Col dei Baldi  46°24’57’’N 

12°04’25’’E 

2023 – 03 – 22 1902 m 

ALPAGO Casera Palantina  46°07’07’’N  

12°28’36’’ E 

2023 – 03 – 09  1500 m  

NEVEA ALTO Sella Nevea  46°22’25’’N 

13°27’13’’E 

2023 – 03 – 27  2003 m 

NEVEA BASSO  Sella Nevea  46°22’30’’N  

13°27’36’’E 

2023 – 03 – 27  1671 m 

COLL. SOPRA  Casera Collinetta 

Sopra  

46°36’07’’N 

12°55’32’’E 

2023 – 03 – 28 1643 m 

Il programma di campionamento prevedeva di coprire l’interno arco alpino, ciò non è stato possibile a 

causa di condizioni meteo avverse. La stazione di Col Margherita (MRG) è stata selezionata in quanto 
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Stazione Regionale GAW-WMO14, ed è considerata un punto strategico grazie all’assenza di 

infrastrutture data dalla condizione sinottica del versante sud-orientale delle Alpi15. Il sito di Casera di 

Palantina (Alpago) è stato selezionato come prima catena montuosa al confine tra Veneto e Friuli Venezia 

Giulia. Mentre, Col dei Baldi è stata considerata in quanto contesto situato al centro di una cornice 

dolomitica caratterizzata da un’ampia radura prativa. Per quanto riguarda Sella Nevea risulta significativa 

in quanto sito più orientale previsto dal programma di campionamento. L’area di Collinetta Sopra è 

situata in prossimità del confine con l’Austria, ed è rappresentativa di un ambiente isolato e privo di fonti 

antropiche. Per quanto concerne le Alpi occidentali, è stato considerato il tratto delle Alpi Marittime, 

ovvero la sezione alpina che più si avvicina al mare.  

I campionamenti si sono svolti selezionando un’area rappresentativa del sito e la collezione dei campioni 

mediante la costruzione di snowpit (Figura 9). È stata scavata una trincea verticale, quindi ogni strato di 

neve è stato sottoposto ad analisi nivologica con l’obiettivo di determinarne le caratteristiche fisiche e 

morfologiche rilevanti, come la densità e la forma dei cristalli. I campioni sono stati raccolti lungo il 

profilo di profondità a risoluzione di 10 cm partendo dal suolo utilizzando provette in PP da 50 mL 

precedentemente decontaminate. Durante la fase di raccolta sono stati preparati dei bianchi di campo 

rappresentativi per ciascun sito di campionamento, posizionando una provetta da 50 ml aperta in 

prossimità del sito di campionamento per tutta la sua durata.  

 

 

 

 

 

 

 

 
14 Global Atmosphere Watch Programme  
15 https://www.isp.cnr.it/index.php/it/ricerca/altre-attivita/osservatorio-col-margherita 

Figura 9  - Prelievo dei campioni di neve da uno 

snowpit 
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3.3. Preanalitica  

La conservazione dei campioni è avvenuta a una temperatura pari a -20°C. La loro preparazione si è 

svolta in camera bianca classe 1000, un ambiente confinato ad atmosfera controllata e in leggera 

sovrapressione all’interno del quale è possibile minimizzare la presenza di particolato in sospensione, 

così da preservare i campioni dalla contaminazione ed evitare interferenze nel corso dell’analisi. Tutte le 

procedure sono state svolte sotto cappa a flusso laminare. Ciascun campione è stato fuso a temperatura 

ambiente nella propria provetta da 50 mL, quindi 5 mL sono stati trasferiti in una siringa da 5 mL Injekt® 

Luer Solo (B. Braun, Melsungen, Germania) e filtrati attraverso un filtro in PTFE ⌀ 25 mm, 0.45 μm 

(National Scientific Company, Rockwood, Tennessee, USA) attivato con 5 ml di metanolo Ultragradient 

(Romil LTD, Cambridge, UK)  e acqua ultrapura (18.2 MΩ, 1 ppb TOC). Dalla soluzione filtrata sono 

stati prelevati 990 μL e trasferiti in una vial. Successivamente, a ciascuna vial sono stati aggiunti 10 μL 

di soluzione contenente gli standard interni marcati isotopicamente distintamente per acidi aloacetici, 

benzotiazoli e bisfenoli, ciascuno ad una concentrazione di 10 μg L-1

 

3.4. Tecniche analitiche 

In questo lavoro di tesi tutte le analisi sono state effettuate utilizzando la tecnica di cromatografia liquida 

ad alte prestazioni (High-Performance Liquid Chromatography – HPLC) accoppiata a spettrometria di 

massa tandem, descritte brevemente nelle seguenti sezioni. Lo schema a blocchi che rappresenta la 

configurazione tipica di tale sistema accoppiato è rappresentato in Figura 10. 

 

Figura 10 - schema di funzionamento a blocchi di un HPLC-MS/MS 
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3.4.1. Cromatografia liquida ad alte prestazioni 

La tecnica HPLC è molto efficace per l’analisi di composti organici e permette di separare i componenti 

in una miscela complessa, così da massimizzarne la successiva rivelazione selettiva. Il principio di 

funzionamento si basa sulla ripartizione degli analiti tra la fase mobile e quella stazionaria. È in grado di 

separare miscele di composti termolabili, non volatili e ad alto peso molecolare, discriminando gli analiti 

ionici o neutri, polari o apolari. Il tempo di eluizione dei composti è strettamente correlato alle diverse 

caratteristiche chimico-fisiche dei componenti della miscela: gli analiti che mostrano minore affinità con 

la fase stazionaria eluiscono velocemente trasportati dalla fase mobile; mentre quelli che presentano una 

maggiore affinità con la fase stazionaria sono trattenuti ed eluiscono in tempi più lunghi. In questo modo, 

vengono introdotti nel rivelatore in volumi (tempi) separati, consentendone la determinazione individuale 

(Crouch S.R.,  Holler J.F., Skoog D.A., Principles of instrumental analysis – VI ed. 2007, 1998. Thomson 

Brooks/Cole).  

Con riferimento alla Figura 13, le principali componenti di un sistema HPLC sono:  

- eluenti, serbatoi per i solventi che costituiscono la fase mobile, tipicamente uno per il solvente 

acquoso e uno organico;  

- degaser impiegato per la rimozione di eventuali bolle d’aria e gas disciolti che possono portare a 

velocità di flusso non riproducibili e ad allargamento della banda cromatografica; 

- pompa binaria in grado di operare fino a 400 bar (HPLC) o 1000 bar (UHPLC), che genera la 

pressione necessaria a consentire la migrazione degli analiti attraverso la colonna. Le velocità di 

flusso variano da 0.1 a 10 ml min-1 e l’intero sistema idraulico deve essere realizzato in materiali 

resistenti alla corrosione da parte della fase mobile;  

- autocampionatore per l’introduzione automatica del campione;  

- pannello di controllo;  

- colonna cromatografica; 

- linea di trasferimento degli analiti al detector, tipicamente un capillare in peek; 

- detector. 

Per la cromatografia liquida esistono numerose tipologie di rivelatori, tra i quali in questo lavoro di tesi 

è stato considerato solo lo spettrometro di massa, descritto nel paragrafo seguente.  
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3.4.2. Spettrometria di massa  

La spettrometria di massa (MS) è una tecnica analitica che consente di separare analiti in forma di ioni, 

contenuti in miscele complesse, sulla base del loro rapporto massa/carica. Nel caso dell’accoppiamento 

con un HPLC l’utilizzo di uno spettrometro di massa come detector, rispetto agli altri sistemi di 

rivelazione (es. spettrometro UV, fluorimetro), garantisce maggiore sensibilità e specificità della risposta. 

In Figura 11 è riportato uno schema a blocchi dei principali componenti di uno spettrometro di massa:  

- la sorgente per la ionizzazione degli analiti;  

- l’analizzatore o filtro di massa, che separa gli ioni in base al rapporto m/z;  

- il detector vero e proprio, che converte il flusso di ioni in un segnale elettrico di intensità 

proporzionale, generando in questo modo lo spettro di massa; 

- il sistema di pompaggio che sostiene il vuoto all’interno dello strumento (pompe rotative e 

turbomolecolari).  

 

Figura 11 - Schema a blocchi delle componenti principali di uno spettrometro di massa 

 

Poiché la spettrometria di massa consiste nella manipolazione della traiettoria di ioni in fase gas (plasma), 

il suo accoppiamento con l’HPLC (che separa gli analiti in un flusso di fase liquida) richiede particolari 

design di una sorgente che opera a pressione atmosferica (Atmospheric Pressure Ionization – API). Tale 

sorgente deve vaporizzare il solvente preservando gli analiti, ionizzare questi ultimi e infine trasmetterli 

efficientemente attraverso un’interfaccia che dalle condizioni di pressione atmosferica porta 
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progressivamente a condizioni di alto vuoto. Per fare ciò, si possono utilizzare diverse tipologie di 

sorgente quali: ElectroSpray Ionization (ESI), Atmospheric Pressure Chemical Ionization (APCI), e 

Atmospheric Pressure Photochemical Ionization (APPI).  

In questo lavoro di tesi è stata utilizzata la sorgente ESI, in quanto tutti i composti si presentano in forma 

già ionizzata o facilmente ionizzabile nella fase liquida. Questa sorgente “soft” è nello specifico una 

tecnica di elettronebulizzazione, in grado di estrarre gli ioni dalla soluzione in fase gassosa. La soluzione 

contenente gli analiti precedentemente separati in colonna viene iniettata nella sorgente mediante un 

capillare metallico a cui è applicato un potenziale, positivo o negativo, portando alla formazione del cono 

di Taylor. Coassialmente al capillare è presente un flusso di gas di elevata purezza (azoto), che ha la 

funzione di nebulizzare i composti in un sottile strato di aerosol all’uscita dal capillare, facilitandone 

l’evaporazione. Mentre le goccioline di liquido si riducono progressivamente di dimensione per effetto 

dell’evaporazione del solvente, le molecole di analita migrano in superficie producendo un’accumulo di 

densità di carica dello stesso segno fino a indurre una frammentazione delle goccioline per effetto della 

repulsione reciproca (esplosione di Coulomb). La frammentazione in unità di diametro inferiore con 

un’area superficiale totale maggiore consente di supportare la carica in eccesso fino al raggiungimento 

del limite di Rayleigh16. Il processo si ripete a cascata e man mano che il campo elettrico superficiale 

delle goccioline continua ad accumularsi, ha inizio l’espulsione individuale delle microgoccioline 

dell’analita. Nella configurazione ortogonale della sorgente, lo spray è deviato perpendicolarmente in 

direzione dell’orifizio d’ingresso e degli skimmer; in questo modo gli ioni possono essere attratti 

elettricamente e trasmessi all’interno dell’analizzatore, mentre le goccioline di solvente in eccesso 

passano allo scarico. 

 
16 Il limite di Rayleigh è il diametro limite al di sotto del quale in cui ha inizio la fase di disgregazione.  
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Figura 12- schema di funzionamento dell’interfaccia LC - spettrometro di massa (configurazione 

ortogonale) 

Tra le numerose configurazioni specifiche del filtro di massa, in questo lavoro di tesi è stata impiegata 

quella del triplo quadrupolo (QqQ). Questo è costituito da tre filtri quadrupolari disposti in serie, come 

rappresentato nello schema a blocchi in Figura 13. Più precisamente, il QqQ è composto da due 

analizzatori quadrupolari (Q1 e Q3), una cella di collisione (Q2) che si interpone tra i due e a sua volta 

contiene un quadrupolo, a cui si aggiunge un ulteriore quadrupolo (Q0) posto tra l’interfaccia e il Q1 con 

funzione di focalizzazione iniziale del fascio di ioni. Mentre Q1 e Q3 operano come veri e propri filtri di 

massa, i quadrupoli Q0 e in Q2 operano come guide ioniche (a trasmissione totale). 

 

Figura 13 – Schema a blocchi di uno spettrometro di massa a triplo quadrupolo 
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Le modalità di utilizzo di un triplo quadrupolo sono molteplici, le più utilizzate sono le full scan e single 

ion monitoring (SIM). La prima prevede che Q1 esegua una scansione di tutti i rapporti m/z; mentre nella 

seconda Q1 seleziona un singolo rapporto m/z. In entrambe le situazioni Q2 e Q3 non vengono utilizzati. 

In modalità single reaction monitoring (SRM), il Q1 è utilizzato per selezionare un singolo ione genitore 

(analita di interesse), successivamente trasmesso alla cella di collisione. Quest’ultima viene flussata con 

un gas inerte (azoto o argon) ad una pressione relativamente elevata (massimo 8·10-3 Torr) ed è un 

elemento cruciale del QqQ che consente di realizzare la spettrometria di massa tandem. Attraversando 

un ambiente con un’alta concentrazione di molecole, gli ioni del fascio subiscono una dissociazione attiva 

(Collisonally Activated Dissociation – CAD), che ne comporta la frammentazione controllata. Vengono 

generati gli ioni prodotto che sono successivamente selezionati nel Q3 ed infine rivelati dal detector.  

Il rivelatore dello spettrometro di massa tandem è costituito da un elettromoltiplicatore Channel Electron 

Multiplier (CEM), il design è quello di un dinodo continuo. Quando uno ione collide contro la sua 

superficie, produce l’emissione di più elettroni, che vengono attratti e accelerati all’interno del dinodo, 

urtando a loro volta contro la superficie e producendo l’emissione di ulteriori elettroni in un processo 

moltiplicativo a cascata. Questi, sono infine accelerati in direzione dell’uscita del canale dove il segnale 

elettrico analogico (corrente) viene convertito in un segnale digitale che permette il conteggio degli ioni 

in relazione alla loro massa (Crouch S.R.,  Holler J.F., Skoog D.A., Principles of instrumental analysis 

– VI ed. 2007, 1998. Thomson Brooks/Cole). 
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3.5. Metodologie analitiche 

3.5.1. Metodo analitico per i bisfenoli 

Per la determinazione dei bisfenoli è stato utilizzato il sistema costituito dall’accoppiamento di un HPLC 

Agilent 1100 (Agilent, Waldbronn, Germania) con un QqQ-MS/MS API 4000 (Applied Biosystem/MDS 

SCIEX, Toronto, Ontario, Canada). Per la ionizzazione degli analiti è stata utilizzata una sorgente ESI 

Turbo V in modalità di ionizzazione negativa. Per la separazione cromatografica è stata impiegata una 

colonna Hydro (50 mm x 4.6 mm, dimensione delle particelle di impaccamento 4 μm), impostando una 

eluizione a gradiente con una miscela binaria, in cui la fase eluente A è costituita da acqua ultrapura e la 

fase eluente B da metanolo (CH3OH). Le condizioni cromatografiche sono le seguenti: da 0 a 3 minuti 

isocratica al 20% di CH3OH, da 3 a 5 minuti gradiente al 100% di CH3OH, da 5 a 10 minuti lavaggio 

isocratico al 100% di CH3OH e da 10 a 13 minuti stadio di equilibrazione al 20% di CH3OH. L’eluizione 

è stata eseguita ad un flusso costante di 500 μL min-1. Il volume di iniezione del campione è di 100 mL. 

In questo caso è stato usato NH4OH al 7% come reattivo post-colonna, ad un flusso di 50 μL min-1, con 

l’obiettivo di migliorare la deprotonazione degli analiti in sorgente.  

Nelle Tabella 3 e 4 vengono riportati i parametri relativi alla sorgente e i segnali di massa relativi alle 

transizioni monitorate.  

 

Tabella 3 - Parametri operativi della sorgente H-ESI 

Parameter Setting 

Ion Source Type H-ESI 

Spray Voltage Static 

Heating Gas (Arb) 50 

Nebulizer Gas (Arb) 30 

Curtain Gas (Arb) 25 

Source Temperature (°C) 550 
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Tabella 4 - Parametri del filtro di massa MS/MS per ciascun composto 

Compound Polarity Precursor mass Product mass 

BPA (-) 227.0 

 

211.9 

132.8 

BPAF (-) 335.2 

 

264.9 

196.9 

BPAP (-) 289.0 

 

274.1 

210.7 

BPC (-) 255.1 

 

147.2 

240.2 

BPF (-) 199.0 

 

92.7 

105.2 

BPFL (-) 349.0 

 

256.4 

215.1 

BPM (-) 334.9 

 

330.2 

251.1 

BPS (-) 248.9 

 

107.8 

91.9 

BPZ (-) 266.9 

 

173.0 

223.0 

TMBP (-) 283.3 

 

161.2 

267.1 

2OH-BP (-) 185.0 

 

156.1 

117.0 

3Br-Ph (-) 328.9 

 

79.0 

81.0 

4Br-BP (-) 540.9 

 

445.8 

446.1 

BPA-ISTD (-) 239.0 

 

224.1 

138.8 
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3.5.2. Metodo analitico per i benzotiazoli  

Per la determinazione dei benzotiazoli è stato applicato il metodo analitico sviluppato da Feltracco et al. 

(2023), utilizzando un sistema HPLC Ultimate 3000 accoppiato ad un QqQ-MS/MS TSQ Altis™ Plus 

(Thermo Scientific™, ICS-5000, Waltham, USA) equipaggiato con una sorgente ESI riscaldata (H-ESI) 

e operata sia in modalità positiva che negativa.  

La separazione cromatografica è avvenuta tramite colonna Betasil™ Javelin guard C18 (100 x 2.1 ID 

mm, dimensione delle particelle di impaccamento 5 μm) con una colonna di guardia Betasil™ Javelin 

guard C18 10 x 2.1 mm, 5 μm (Thermo Scientific™).  L’eluizione è avvenuta mediante un gradiente 

utilizzando acqua ultrapura con lo 0.005% di acido formico come eluente A e metanolo come eluente B. 

Le condizioni cromatografiche sono le seguenti: da 0 a 3 minuti gradiente al 5% di CH3OH, da 3 a 5 

minuti gradiente al 45% di CH3OH, da 8 a 19 minuti gradiente al 100% di CH3OH, da 19 a 24 minuti 

lavaggio isocratico al 100% e da 24 a 28 minuti stadio di equilibrazione al 5% di CH3OH.  

Il volume di iniezione del campione è di 100 μL. 

Per quanto concerne i parametri della sorgente sono riportati di seguito nella Tabella 5.  

Tabella 5 - Parametri operativi della sorgente H-ESI 

Parameter Setting 

Ion Source Type H-ESI 

Spray Voltage Static 

Sheath Gas (Arb) 40 

Aux Gas (Arb) 10 

Sweep Gas (Arb) 0 

Ion Transfer Tube Temp. (°C) 200 

Vaporizer Temp. (°C) 400 

 

Si riportano in Tabella 6 il segnale in massa relativo alle transizioni monitorate e i rispettivi parametri 

ottimizzati per ciascun analita. 
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Tabella 6- Parametri del filtro di massa MS/MS per ciascun composto 

Compound 

 

Polarity 

 

Precursor mass 

 

Product mass 

2-NH2-BTH (+) 151.0 
109.1 

124.2 

2-SCNMeS-

BTH 
(+) 238.9 

180.1 

136.0 

2-Me-S-BTH (+) 182.1 
167.1 

109.0 

2-SO3H-BTH (-) 213.9 
133.9 

150.0 

2-Me-BTH (+) 150.0 
109.9 

65.1 

BTH-D4 (+) 140.1 
112.4 

68.8 

BTH (+) 136.0 
109.0 

65.0 

2-OH-BTH (-) 149.9 
42.1 

122.0 

2-SH-BTH (-) 165.9 
134.0 

58.0 
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3.5.3. Metodo analitico per gli acidi aloacetici 

La determinazione degli acidi aloacetici è stata eseguita applicando il metodo analitico sviluppato da 

Feltracco et al. (2024) utilizzando un cromatografo liquido (scambio anionico) ad alte prestazioni 

(HPAEC, Dionex™, Thermo Scientific™, ICS-5000, Waltham, USA) accoppiato a uno spettrometro di 

massa a triplo quadrupolo TSQ Altis™ Plus (Thermo Scientific™, ICS-5000, Waltham, USA), e una 

sorgente H-ESI in modalità negativa.  

La separazione cromatografica è stata eseguita attraverso una colonna a scambio anionico Dionex 

IonPac™ AS24 RFIC™ 2 x 250 mm (Thermo Scientific™) con una colonna di guardia Dionex IonPac™ 

AG24 RFIC™ 2 x 50 mm (Thermo Scientific™).  L’eluizione è stata eseguita mediante un gradiente 

utilizzando l’idrossido di potassio (KOH) come fase mobile. Le condizioni cromatografiche sono le 

seguenti: da 0 a 32 minuti gradiente al 15% di KOH, da 32 a 50 minuti gradiente al 60% di KOH, da 50 

a 58 minuti gradiente al 15%. Il volume di iniezione è di 100 μL. 

I parametri della sorgente utilizzata e dello spettrometro di massa sono riportati nelle Tabelle 7 e 8.  

 

Tabella 7 - Parametri operativi della sorgente H-ESI 

Parameter Setting 

Ion Source Type H-ESI 

Spray Voltage Static 

Sheath Gas (Arb) 30 

Aux Gas (Arb) 10 

Sweep Gas (Arb) 0 

Ion Transfer Tube Temp. (°C) 300 

Vaporizer Temp. (°C) 300 
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Tabella 8 - Parametri del filtro di massa MS/MS per ciascun composto 

Compound Precursor mass Product mass 

MCAA 92.9 
35.0 

48.8 

MBAA 136.9 
79.0 

107.1 

MIAA 184.9 
126.8 

140.8 

DCAA 126.8 
83.0 

35.0 

DBAA 216.8 
172.8 

80.9 

BCAA 172.8 
81.0 

128.6 

DIAA 310.9 
266.72 

126.8 

CIAA 218.8 
126.9 

174.9 

TCAA 116.9 
35.0 

99.0 

TBAA 252.7 
81.0 

78.7 

CDBAA 206.8 
79.0 

81.1 

BDCAA 162.8 
81.0 

79.0 

DA 140.8 
97.3 

105.0 

BrO3
− 126.9 

94.8 

110.9 

MCAA-ISTD 93.9 
35.0 

50.0 

MBAA-ISTD 137.9 
79.0 

92.9 

DCAA-ISTD 128.0 
84.0 

35.0 

TCAA-ISTD 117.9 
35.0 

101.0 
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3.6. Risposta strumentale  

3.6.1. Quantificazione  

La quantificazione consiste nel convertire l’intensità di segnale (area del picco cromatografico) fornita 

dallo strumento come risposta grezza in concentrazione di analita presente nel campione. La metodologia 

utilizzata in questo lavoro di tesi ha previsto l’utilizzo di uno standard interno, ovvero l’aggiunta a 

ciascun campione (e ciascun bianco) di una quantità nota di un componente, analiticamente distinguibile 

dall’analita. È un composto stabile nel tempo, che presenta struttura e comportamento chimico-fisico 

simile a quelli dell’analita considerato e permette la compensazione dell’effetto matrice18, garantendo il 

controllo sulla stabilità della risposta strumentale. Nel nostro caso, sono state utilizzati degli analoghi 

marcati isotopicamente di alcuni degli analiti di interesse. Lo standard interno, monitorato al pari di tutti 

gli analiti in ciascuna analisi, permette di calcolare la concentrazione incognita di analita applicando 

l’equazione della diluizione isotopica: 

𝐴𝑛 ∶ 𝐶𝑛 =  𝐴𝑠𝑡𝑑 ∶ 𝐶𝑠𝑡𝑑       (1) 

In cui:  

An = area del picco cromatografico dell’analita; 

Cn = concentrazione dell’analita (incognita);  

Astd = area del picco cromatografico dello standard interno 

Cstd = concentrazione (nota) dello standard interno.  

L’equazione 1 è valida solo assumendo che la risposta strumentale a parità di concentrazione per lo 

standard interno e l’analita sia identica, ma questo generalmente non è del tutto valido. Per completare 

la quantificazione è quindi necessario combinare l’aggiunta dello standard interno con una retta di 

calibrazione esterna realizzata mediante l’analisi di soluzioni standard contenenti tutti gli analiti a 

concentrazioni note e crescenti, e gli standard marcati a concentrazione costante. Il rapporto tra la 

 
18 Effetto di interferenza dovuto alla dipendenza dell’intensità del segnale dell’analita alla composizione chimica della 

matrice.  
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concentrazione dell’analita e dello standard interno in relazione al rapporto tra le aree dei rispettivi picchi 

definisce il fattore di risposta strumentale (FR) attraverso l’equazione (2):  

𝐹𝑅 =  
𝐴ₙ

𝐴ₛₜ
·

𝐶ₛₜ

𝐶ₙ
                    (2) 

Dove con:  

An e Ast rappresentano l’area dell’analita e l’area dello standard interno; mentre Cn e Cstd rappresentano 

le concentrazioni (note) dell’analita e dello standard interno.  

Il FR può essere calcolato individualmente per ciascun punto di calibrazione, oppure stimato come 

coefficiente angolare della retta di regressione che interpola tutti i punti di calibrazione. Per praticità, una 

volta dimostrata la linearità del metodo su un ampio intervallo di concentrazioni in sede di validazione, 

spesso si utilizza un singolo standard a concentrazione intermedia per il calcolo del FR, eventualmente 

analizzato in più replicati durante una sessione di analisi come controllo di qualità.  

Una volta calcolato il FR, è possibile ricavare la concentrazione di ciascun analita attraverso la seguente 

equazione (3):  

𝐶𝑛 =  
𝐴ₙ

𝐴ₛₜ
·

𝐶ₛₜ

𝐹𝑅
              (3) 

Dove con:  

Cn e An si identificano la concentrazione e l’area del picco dell’analita nei campioni reali.  

3.6.2. Limiti di rivelabilità strumentali  

Il limite di rivelabilità (LOD, limit of detection) è la minore concentrazione di analita che può essere 

determinata qualitativamente (presenza/assenza); in altre parole, è il limite inferiore di applicabilità del 

metodo. Viene calcolato (Eq. 4) attraverso la deviazione standard (σ) della risposta strumentale, fornita 

da analisi replicate di un set di bianchi (o dall’incertezza dell’intercetta della retta di calibrazione), e dalla 

pendenza della retta di calibrazione (S). 

𝐿𝑂𝐷 =  
3 · 𝜎

𝑆
                   (4) 
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Nel presente lavoro di tesi sono state prese in considerazione e discusse come significative le 

concentrazioni con riferimento alle soglie espresse dai LOD anziché dai più stringenti limiti di 

quantificazione (LOQ), in quanto l’interesse principale della ricerca si è focalizzato sui trend relativi 

all’interno del manto nevoso, più che sulla comparazione dei livelli assoluti.  

Per quanto concerne la determinazione dei bisfenoli, nella Tabella 9 sono riportati i valori di LOD: 

Tabella 9 - valori di LOD considerati per la determinazione dei bisfenoli 

pg g-1 BPA BPZ BPAF BPF BPAP BPFL BPS BPM BPC 

LOD 0.7 17 0.9 15 2 11 0.6 18 37 

 

Nelle Tabelle 10 e 11 sono ripotati i limiti considerati per la determinazione degli acidi aloacetici e 

benzotiazoli, con riferimento ai metodi di validazione degli studi di Feltracco et al. (2024) e Feltracco et 

al. (2023). 

Tabella 10 - valori di LOD dello studio di Feltracco et al. (2023) per la determinazione dei 

benzotiazoli 

 

 

 

Tabella 11 - valori di LOD dello studio di Feltracco et al. (2024) per la determinazione degli acidi 

aloacetici 

pg g-1 MCA MBA BRO MIA DA DCA BCA DBA CIA TCA BDCA 

LOD 37.31 23.28 0.03 1.88 2.08 0.66 2.08 0.41 0.22 19.28 4.94 

 

 

 

 

 

 
20 1BE = 2-NH2-BTH; 2BE = 2-SCNMeS-BTH; 3BE = 2-Me-S-BTH; 4BE = 2-SO3H-BTH; 5BE = 2-Me-BTH; 6BE = 

BTH; 7BE = 2-OH-BTH; 8BE= 2-SH-BTH.  

pg g-1 1BE 2BE 3BE 4BE 5BE 6BE 7BE 8BE20 

LOD 0.35 0.07 2 4.41 1.17 22.35 6.06 7.79 
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3.7. Elaborazione dei dati 

Per il processamento dei dati strumentali grezzi sono stati utilizzati rispettivamente i software 

Chromeleon 7.2.10 ES (Thermo Scientific Germania) e Analyst (Applied Biosystem/MDS SCIEX, 

Concord, Ontario, Canada). Le successive elaborazione e rappresentazione dei dati sono state svolte 

utilizzando i software Excel del pacchetto Office 365 (Microsoft Corp.) e OriginPro (OriginLab Corp.). 

4. Risultati  
Le concentrazioni determinate nei siti di campionamento oggetto di analisi sono riportate nelle tabelle in 

Appendice A, facendo riferimento sia ai singoli analiti che alle somme di ciascuna classe: ∑12 HAAs, ∑8 

BTHs e ∑4 BPs. Nelle sezioni seguenti del lavoro di tesi si è scelto di presentare una sintesi dei risultati 

più significativi, in particolare visualizzando graficamente per semplicità solo i profili verticali delle 

sommatorie per classe. In tutte le Figure che mostrano profili verticali di concentrazione, questa è 

rappresentata in funzione dell’altezza dello strato di neve a partire dal suolo.  

4.1. Acidi aloacetici 

I profili di concentrazione di HAAs espresse come sommatoria di tutti i composti della classe in ciascun 

sito di studio sono rappresentati in Figura 14. 

L’analisi degli acidi aloacetici ha riguardato 13 analiti, che sono stati determinati in tutti i campioni, ad 

eccezione dell’acido clorodibromoacetico (CDBAA) che è risultato assente o al di sotto del limite di 

rivelabilità strumentale. 

Per quanto riguarda l’area di studio situata presso le Alpi orientali, i siti di campionamento appartenenti 

alla regione Veneto, relativi a Col Margherita (alto, medio, basso), Col dei Baldi e Alpago hanno mostrato 

tracce di MCAA, BrO-
3, MBAA, MIAA, DA, DCAA, TCAA e BDCAA al di sopra del valore limite di 

rivelabilità. In particolare, l’acido monocloroacetico e il bromato risultano presenti in tutti i siti e per la 

maggior parte delle sezioni di altezza considerate.  

Osservando i valori assoluti e relativi delle concentrazioni di HAAs nel sito di Col Margherita alto, la 

presenza degli analiti è confermata pressoché in tutti i campioni analizzati, seppur con una certa 

variabilità delle concentrazioni che mostra valori più elevati in prossimità degli strati più profondi e di 
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quelli più superficiali. Per quanto riguarda la presenza dei singoli analiti, coerentemente con quanto detto 

precedentemente, il bromato è risultato predominante; mentre, per quanto riguarda MCAA è rinvenibile 

con valori superiori al LOD, a una concentrazione pari a 3.6·10-1 μg L-1 in prossimità dello strato di 

profondità di 5 cm. 

Per quanto riguarda il sito Col Margherita medio si osserva che il trend sopra descritto è riproducibile 

visto che si conferma in tutti i campioni analizzati. Il bromato, il dalapon e l’acido monocloroacetico 

sono gli analiti più abbondanti.  

I siti di campionamento di Col Margherita basso e Col dei Baldi presentano un andamento pressoché 

simile. Dalle analisi è emersa la presenza di bromato come componente principale, con concentrazioni 

comprese tra un valore minimo pari a 6·10-3 μg L-1 e un valore massimo di 7.1·10-1 μg L-1 per il primo 

sito, e un intervallo di concentrazione pari a 5·10-4 - 3·10-3 μg L-1 per il secondo. 

Nell’area di Alpago (BL) gli analiti presenti sono MCAA, BRO e MIAA. In questo caso, risulta 

predominante l’acido monocloroacetico che raggiunge un valore massimo di concentrazione pari a 

3.6·10-1 μg L-1. 

In generale, l’andamento degli ∑ HAAs rileva due picchi di concentrazione in prossimità dello strato più 

superficiale e profondo, assumendo valori pari a 4.6·10-1 μg L-1 in corrispondenza di 45 cm e 3.7·10-1 μg 

L-1 per i 5 cm. Nello strato corrispondente ai 35 cm non è stata riscontrata la presenza di HAAs.  

Di seguito sono riportati i risultati relativi alle aree di campionamento selezionate presso la regione Friuli 

Venezia Giulia.  

Il sito di campionamento di Sella Nevea alto, come si evince dalla Figura 14, ha mostrato la presenza di 

acidi aloacetici in tutti i campioni. Il trend è riproducibile, fatta eccezione di un aumento di 

concentrazione all’altezza di 55 cm, dove si rinvengono valori più elevati per  MCAA, DA e DCAA 

rispetto a tutti gli altri livelli considerati. Gli analiti predominanti, come l’acido monocloroacetico 

(MCAA) e il dalapon, presentano un andamento analogo a quanto visto precedentemente per il sito di 

Col Margherita alto. Inoltre, sono stati individuati, seppur con minor frequenza, MBAA per un valori di 

6.3·10-2 μg L-1 in prossimità di 55 cm, DBAA con una concentrazione media di 9.2·10-2 μg L-1 

nell’intervallo di profondità 45-35 cm, nello stesso strato è stato rinvenuto CIAA per un valore medio 

pari a 1.6·10-3 μg L-1 e BDCAA alle profondità di 175 e 15 cm con concentrazione media di 4.3·10-3 μg 

L-1.   
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Negli strati superficiali di Sella Nevea basso i valori riscontrati risultano tutti al di sotto del limite di 

rivelabilità, per questo sono stati esclusi da un’ulteriore trattazione. Al contrario, in prossimità del range 

di altezza 62-3.5 cm si registra il picco di concentrazione. Gli analiti predominanti sono MCAA e BRO.

Ciò che si rileva nel sito di Collinetta di Sopra è analogo a quanto visto precedentemente per il sito Sella 

Nevea basso. Anche in questo caso, la presenza degli HAAs è pressoché nulla negli strati intermedi, ad 

eccezione di due picchi di concentrazione, il primo si interpone nello strato corrispondente a 28-18 cm, 

con la presenza di bromato; mentre, il secondo è principalmente dovuto alla presenza di MCAA e MIAA 

con concentrazioni pari a 7.8·10-2 μg L-1 e 1.2·10-2 μg L-1 rispettivamente. 

Per quanto riguarda l’area di studio situata presso le Alpi occidentali sono stati analizzati i siti di Cuneo 

alto e basso. Per quanto concerne le analisi riguardanti l’area di studio di Cuneo alto, in generale, ∑ 

HAAs risulta sempre significativa seppur con evidenti differenze di concentrazione tra gli strati profondi 

e superficiali. Il bromato risulta presente in corrispondenza di tutte le altezze considerate. In secondo 

luogo, l’analita presente in concentrazioni maggiori è l’acido monocloroacetico (MCAA). Oltre a 

quest’ultimi, seppur caratterizzati da una minore frequenza, è stata rivelata la presenza di MIAA, DBAA 

e CIAA. 

Il sito di campionamento Cuneo basso presenta, come in precedenza, valori più bassi nei punti più 

profondi.  
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Figura 14 - Concentrazione totale di HAAs nei siti oggetto di studio 
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Figura 14 - Concentrazione totale di HAAs nei siti oggetto di studio - continuazione 
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4.2. Benzotiazoli 

I profili di concentrazione di BTHs espresse come sommatoria di tutti i composti della classe in ciascun 

sito di studio sono rappresentati in Figura 15. 

L’analisi di questa classe ha riguardato la determinazione del benzotiazolo e di 7 derivati.  

Complessivamente, il sito di Col Margherita alto è caratterizzato dalla presenza di ∑ BTHs in tutti i 

campioni analizzati, mostrando un trend di concentrazione riproducibile. L’analita predominante è il 2-

Me-S-BTH rivelato con un range di concentrazione di 1.7·10-1 – 2.7·10-1 μg L-1.  

La distribuzione dei benzotiazoli nel sito di Col Margherita medio risulta pressoché costante con 

concentrazioni totali che oscillano tra un valore minimo pari a 8·10-3 μg L-1 e un valore massimo di 

3.7·10-1 μg L-1, ad eccezione di un picco di concentrazione compreso negli strati di altezza corrispondenti 

a 70-60 cm. 

Osservando la presenza dei singoli analiti, in questo caso, il composto più abbondante è il 2-SH-BTH e 

mostra un andamento stratigrafico costante, con valori di concentrazione notevolmente superiori al limite 

di rivelabilità. 

Gli analiti risultati significativi per Col Margherita basso sono: 2-SCNMeS-BTH (1·10-3 μg L-1), 2-

SO3H-BTH (3.5·10-2 μg L-1), 2-OH-BTH (5.7·10-2 μg L-1), SH-BTH (2.9·10-2 μg L-1), 2-Me-BTH (3·10-

3 - 4·10-3 μg L-1), 2-SO3H-BTH (2·10-2 μg L-1) e, per concentrazioni molto basse, 2-NH2-BTH (5·10-4 μg 

L-1).  

Il sito di campionamento presso Col dei Baldi rileva un andamento analogo a quello riscontrato 

precedentemente per Col Margherita medio. Anche in questo caso l’analita più abbondante è il 2-SH-

BTH che è stato identificato in tutti i livelli di altezza analizzati. L’andamento delle concentrazioni totali 

di BTHs conferma la loro presenza in ciascun livello. Si registra un aumento di concentrazione negli 

strati compresi nel range di altezza corrispondente a 38-18 cm.  

Come mostrato per Col Margherita basso, anche il sito Alpago mostra un andamento molto simile, 

registrando concentrazioni maggiori in prossimità degli strati superficiali e, l’ulteriore presenza di 

benzotiazoli negli strati più profondi. 
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Per quanto riguarda i valori dei singoli analiti, è stata rilevata la presenza di 2-Me-S-BTH (1.7·10-1 μg 

L-1), 2-SO3H-BTH (4.8·10-2 μg L-1), BTH (1.4·10-1 μg L-1), 2-OH-BTH (6.6·10-2 μg L-1), 2-SH-BTH 

(2.1·10-2 μg L-1) e 2-Me-BTH (1·10-3 μg L-1).  

Le concentrazioni individuate nel sito di campionamento di Sella Nevea alto mostrano la presenza dei 

benzotiazoli in tutti i campioni analizzati, ad esclusione dei livelli compresi nel range di altezza di 135-

125 cm. Le concentrazioni più rilevanti sono state determinate negli strati corrispondenti a 140 cm, e in 

quelli intermedi compresi in prossimità dei 75 cm. Per quanto riguarda la presenza dei singoli analiti, 

come è già stato sottolineato precedentemente, il 2-SH-BTH risulta presente in tutti i siti di 

campionamento, con concentrazioni comprese tra un valore minimo pari a 7·10-3 μg L-1 e un valore 

massimo di 4.7·10-1 μg L-1; anche il 2-Me-BTH e il 2-SO3H-BTH fanno parte dei composti predominati 

in questo sito.  

Le analisi svolte per Sella Nevea basso confermano quando detto precedentemente. Anche in questo caso, 

gli analiti maggiormente presenti sono il 2-SH-BTH, il 2-Me-BTH e 2-SO3H-BTH. Inoltre, è stata 

segnalata, seppur con minor frequenza, la presenza di 2-Me-S-BTH e 2-OH-BTH con un range di 

concentrazione di 7.2·10-1 - 3.545 μg L-1 e 4.9·10-2 – 5.05·10-1 μg L-1 rispettivamente.  

Gli analiti presenti nel sito di campionamento di Collinetta Sopra sono il 2-SCNMeS-BTH, il 2-SO3H-

BTH e il 2-Me-BTH negli strati corrispondenti all’altezza di 28 cm; inoltre, 2-Me-BTH è stato segnalato 

anche nello strato corrispondente a 1.5 cm e 2-NH2-BTH in prossimità di 18 cm.  

Anche nell’area situata nella zona occidentale delle Alpi, in particolare nel sito di Cuneo alto, la presenza 

di benzotiazoli è stata confermata in tutti i campioni analizzati. Le concentrazioni maggiori si identificano 

negli strati corrispondenti a 140 e 120 cm.  Per quanto riguarda le concentrazioni dei singoli analiti, anche 

in questo caso, il più abbondante è il 2-SH-BTH, seguito da 2-Me-BTH e 2-SO3H-BTH. Inoltre, sono 

stati identificati in parte minore, il 2-NH2-BTH nello strato corrispondente a 150 cm con un valore pari 

a 3·10-3 μg L-1 e il 2-SCNMeS-BTH nel campione corrispondente a 150 cm e 2.5 cm con concentrazioni 

di 7·10-3 μg L-1 e 1·10-4 μg L.1 rispettivamente.  

Nel sito di Cuneo basso la presenza dei benzotiazoli segue un andamento altalenante. I campioni 

corrispondenti alle altezze di 64-54 cm sono caratterizzati dalla presenza di 2-Me-BTH; mentre, dai 150 

ai 90 cm è stata identificata la presenza di 2-SCNMeS-BTH, 2-Me-S-BTH, BTH, 2-OH-BTH. Il 2-SH-

BTH, anche in questo caso, risulta l’analita più abbondante.  
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Figura 15 - Concentrazione totale di BTHs nei siti oggetto di studio 
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Figura 15 - Concentrazione totale di BTHs nei siti oggetto di studio - continuazione 
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4.3. Bisfenoli 

I profili di concentrazione di BPs espresse come sommatoria di tutti i composti della classe in ciascun 

sito di studio sono rappresentati in Figura 16. 

Di seguito vengono riportati i dati relativi alle concentrazioni di bisfenoli registrate nei siti di 

campionamento interessati nelle analisi. Sono stati individuati quattro composti di questa classe che 

superano i limiti di rivelabilità: BPA, BPS, BPAF e BPAP.  

Per quanto concerne il sito di Col Margherita alto il trend di concentrazione dei bisfenoli si sviluppa 

principalmente sugli strati più profondi. L’analita più abbondante è il bisfenolo A. È stata registrata anche 

la presenza di BPS, con una concentrazione pari a 1·10-3 μg L-1 e BPAF con un valore pari a 9·10-4 μg L-

1 seppur in quantità minori rispetto al BPA.  

Il sito Col Margherita medio è caratterizzato dalla presenza di BPA, BPS e BPAF; anche in questo caso 

l’analita presente in quantità maggiori è il BPA. La presenza dei bisfenoli in termini di somma totale 

degli analiti è ben visibile in tutte le altezze con un andamento relativamente costante.   

Ciò che si riscontra nel sito Col Margherita basso è analogo a quanto visto in Col Margherita alto; anche 

in questo caso l’analita più abbondante è il BPA; inoltre, si riscontrano concentrazioni di BPS con valori 

superiori al limite di rivelabilità.  

Per quanto riguarda Col dei Baldi il BPA è il componente che caratterizza gran parte del sito. In aggiunta, 

è stata rilevata la presenza di BPAF (1·10-3 μg L-1) e BPAP (3·10-3 μg L-1) nei livelli di altezza 

corrispondenti a 68 cm e 18 cm.  

Il sito di  Alpago (BL) ha rivelato la presenza di ∑ BP esclusivamente negli strati compresi tra 50-30 cm. 

In particolare, il BPA è presente con valori di concentrazione pari a 2.3·10-2 μg L-1 e 6·10-3 μg L-1.  

Il sito di Sella Nevea alto è caratterizzato dalla presenza di BPA e BPS. In questo caso, l’analita 

predominante è il BPS, con un range di concentrazione compreso tra un valore minimo di 2·10-3 μg L-1 

e un valore massimo pari a 1.4·10-1 μg L-1. Per quanto riguarda il BPA, il range di concentrazione è di 

7·10-4 - 3·10-3 μg L-1.  La maggior parte dei campioni presentano ∑ BP con dei picchi di concentrazione 
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negli strati di altezza compresi tra 175 e 95 cm, ad eccezione di alcuni livelli intermedi in cui non è stata 

riscontrata alcuna concentrazione significativa.  

Per quanto riguarda Sella Nevea basso, mostra che tutti gli strati di altezza campionati presentano livelli 

significativi di ∑ BP. In questo caso, sono presenti BPA, BPS e BPAF. In particolare, il BPA si registra 

in tutto il sito con valori di concentrazione tra 9·10-4 e 1.7·10-2 μg L-1, mentre BPS è presente con un 

range di 9·10-4 - 6·10-3 μg L-1 e BPAF che oscilla tra 1·10-3 e 2·10-3 μg L-1. La distribuzione dei bisfenoli 

all’interno del profilo è pressoché costante. Il valore di concentrazione massimo pari a 2.7·10-2 μg L-1 si 

riscontra a un livello di 42 cm, mentre quello minimo in prossimità di un’altezza di 22 cm con una 

concentrazione di 2·10-3 μg L-1.   

Le indagini svolte sul sito di Collinetta Sopra hanno riscontrato la presenza di BPA e BPS con valori 

superiori al limite di rivelabilità in due campioni analizzati. In particolare, il BPA, che è presente a 

concentrazione maggiore (1.1·10-2 μg L-1), è stato selezionato ad un’altezza di 8 cm; mentre, il BPS 

presente in minor quantità (7·10-4 μg L-1) è stato identificato a 28 cm.   

Per quanto riguarda Cuneo alto, non è stata individuata alcuna presenza di ∑ BP negli strati intermedi. I 

campioni che hanno mostrato una presenza significativa di tali composti chimici, sono caratterizzati da 

BPS con un valore di concentrazione pari a 1·10-3 μg L-1 e BPAF che, in questo caso si identifica come 

l’analita più abbondante nel sito (9·10-3 - 1·10-3 μg L-1). 

Le concentrazioni relative al sito di campionamento di Cuneo basso, anche in questo caso, indicano il 

BPA come analita predominante (2·10-3 – 1.3·10-2 μg L-1). Inoltre, è stata riscontrata la presenza di BPS 

in prossimità di 64 cm e 4.5 cm con concentrazioni pari a 1·10-3 μg L-1.  
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Figura 16 - Concentrazione totale di BPs nei siti oggetto di studio   
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Figura 16 - Concentrazione totale di BPs nei siti oggetto di studio – continuazione 
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5. Discussione 
Per poter interpretare al meglio i dati ottenuti riguardanti la presenza degli acidi aloacetici, benzotiazoli 

e bisfenoli, sono stati elaborati dei grafici, rappresentati in Figura 17,  delle concentrazioni relative di ∑ 

HAAs, ∑ BTHs e ∑ BPs, attribuite a ciascun valore di altezza dei siti di campionamento. 

 

 

 

 

 

 

Figura 17 - Concentrazioni relative delle classi di contaminanti HAAs, BTHs e BPs nei siti oggetto di 

studio 
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Figura 17 - Concentrazioni relative delle classi di contaminanti HAAs, BTHs e BPs nei siti oggetto di 

studio - continuazione 
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In generale, la presenza intesa come somma di tutti gli analiti è stata confermata in tutte le aree oggetto 

di studio. Le abbondanze relative di ∑ HAAs e ∑ BTHs sono più elevate rispetto a quelle di ∑ BPs; 

tuttavia, il BPA risulta pressoché sempre presente.  

Le regioni montane, in quanto caratterizzate da un clima freddo, sono inclini all’accumulo relativo di 

inquinanti organici attraverso un fenomeno detto frazionamento globale (Wania & Mackay, 1993). Tali 

aree sono caratterizzate da una serie di processi che possono influenzare il comportamento delle sostanze 

chimiche in ambiente: le ore diurne registrano temperature relativamente basse e quantità di 

precipitazioni maggiori rispetto alla pianura, spesso questo comporta una copertura nevosa di lunga 

durata. Inoltre, la velocità del vento e la radiazione solare sono più elevate, al contrario della pressione 

atmosferica che risulta inferiore (Gabrieli et al., 2010). I composti in cui è riscontrato il maggiore 

arricchimento in ambienti freddi sono caratterizzati da una pressione di vapore a 25°C tra 0.01 e 1.0 Pa. 

In questi casi, il suolo e la vegetazione si identificano come dei serbatoi per le sostanze chimiche e 

fungono da vettori di trasporto di tali inquinanti nelle catene trofiche (Böhme et al., 1999). È stato 

ipotizzato che, le temperature fredde che si registrano a elevate altitudini, favoriscano la deposizione e 

l’accumulo di sostanze organiche, in particolare dei composti più volatili che evaporano nelle regioni più 

calde e possono essere trasportate dalle masse d’aria fino al raggiungimento e alla deposizione nelle aree 

artiche e alpine più fredde (Wania & Mackay, 1993, 1996). Gli elevati tassi di deposizione della neve 

nelle aree montane a medie e alte altitudini possono comportare un notevole rilascio di inquinanti nel 

corso dello scioglimento della neve in quanto le temperature fredde rallentano l’evaporazione dei 

componenti più volatili rendendoli in tal modo persistenti. I composti meno volatili si ripartiscono nel 

ghiaccio, nell’acqua, nella vegetazione e nel suolo (Wania & Mackay, 1996).  In particolare, le regioni al 

di sopra del limite degli alberi mostrano spesso una scarsa capacità di trattenere i contaminanti, 

proponendo uno scenario dinamico della distribuzione di queste sostanze chimiche, suggerendo la 

rivolatilizzazione e il deflusso come le vie che ne controllano principalmente il destino in seguito allo 

scioglimento della neve (Gabrieli et al., 2010). L’aumento delle concentrazioni in funzione dell’altitudine 

è maggiore per i componenti più leggeri rispetto a quelli più pesanti e meno volatili. Sulla base di quanto 

riportato precedentemente, Gabrielli et al. (2008) hanno dichiarato che, lo strato limite alpino in cui si 

concentrano la maggior parte degli inquinanti organici si distribuisce fino a 3000 m di quota nelle Alpi 

orientali; supponendo che questo rappresenti un generico valore indicativo del contenuto troposferico, 

possiamo affermare che le misurazioni del presente lavoro di tesi siano consistenti con tale livello.  
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Le concentrazioni medie riguardanti gli acidi aloacetici oscillano tra un valore minimo pari a 1·10-4 μg 

L-1 (Col Margherita alto) e un valore massimo di 1.86 μg L-1 (Sella Nevea alto). I siti che risultano 

caratterizzati prevalentemente dalla presenza di aloacetati sono Col Margherita medio, Col Margherita 

basso, Alpago, Sella Nevea alto, Collinetta Sopra, Cuneo alto e basso. Per quanto concerne la presenza 

dei singoli analiti, i cui risultati sono stati riportati nel Capitolo 4. I composti più abbondanti sono l’acido 

monocloroacetico (MCAA), il bromato (BrO3
-) e il dalapon (DA). In alcuni casi, seppur con minor 

frequenza e per concentrazioni inferiori, sono stati identificati, con valori al di sopra dei limiti di 

rivelabilità, gli acidi aloacetici iodati (MIAA e CIAA).  

Per identificare le possibili spiegazioni della presenza di acidi aloacetici clorurati è necessario 

considerare che i principali meccanismi di produzione di MCAA seguono le vie di ossidazione che 

coinvolgono i radicali del cloro, il tricloroetilene, il 1,2-dicloetilene e il cloruro di vinile; mentre il TCAA 

deriva principalmente dall’ossidazione dei clorocarburi C2 e da solventi clorurati come il 

tetracloroetilene e il 1,1,1-tricloroetano (Frank et al., 1994). Inoltre, studi precedenti hanno dimostrato 

che la presenza di MCAA, DCAA e TCAA in ambiente potrebbe essere dovuta all’influenza degli oceani 

o dei vari processi di foto-ossidazione atmosferica (Scott et al., 2005). Va notato che le attività di 

campionamento sono state condotte nei mesi di marzo-aprile, perciò è probabile che la radiazione solare 

globale abbia raggiunto valori più elevati provocando le concentrazioni massime di MCAA. Infatti, come 

riportato nello studio di  Feltracco et al. (2024) questo fenomeno potrebbe comportare l’aumento del 

consumo di precursori organoalogenati, promuovendo la formazione di aloacetati clorurati. Per quanto 

riguarda gli HAA iodati, è stato confermato dallo studio di Hu et al. (2018) un livello di tossicità maggiore 

rispetto a quelli bromurati e clorurati. In generale, la loro presenza potrebbe essere correlata 

all’immissione di iodio organico dovuto al crescente numero di popolazioni algali durante le fasi 

primaverili ed estive (Yu et al., 2019). Il loro rilevamento sporadico potrebbe essere influenzato dal 

periodo in cui è avvenuto il campionamento.  

Le concentrazioni di bromato sono risultate tra le più elevate e persistenti per il maggior numero dei siti 

di campionamento coinvolti nell’analisi. La sorgente di questo composto potrebbero essere le acque 

reflue non trattate, oppure la sostanza potrebbe essere un sottoprodotto del bromuro rilevato naturalmente 

in atmosfera per la presenza di ozono o radicali idrossilici, che presentano una serie di meccanismi 

atmosferici analoghi a quelli che avvengono per ClO3
- e ClO4

- (Feltracco et al., 2022; Jackson et al., 

2018). La presenza di clorato in ambiente è dovuta alle pratiche di disinfezione lungo le catene di 

approvvigionamento (Kettlitz et al., 2016); mentre, il perclorato è presente nei fertilizzanti naturali e 
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potrebbe derivare dalle reazioni fotochimiche di prodotti fitosanitari a base di cloro (European Food 

Safety Authority (EFSA) et al., 2017). Inoltre, entrambi possono essere generati dall’ossidazione del 

cloruro di sodio e dell’acido cloridrico in atmosfera (Jackson et al., 2018). Lo studio condotto sulla 

variabilità spaziale del perclorato nella neve superficiale in Antartide da Jiang et al. (2020) ha suggerito 

che la fonte principale di ClO4
- potesse essere stratosferica e associata all’aumento delle emissioni di 

composti organici del cloro registrati negli ultimi decenni. Sulla base di quanto detto precedentemente, 

è possibile ipotizzare che la presenza di bromato segua il medesimo principio.  

Il dalapon è un erbicida organoclorurato utilizzato come regolatore della crescita delle piante è 

relativamente volatile, altamente solubile in acqua e moderatamente persistente nel suolo. Per quanto 

noto attualmente non sembrerebbe tossico per gli esseri umani, tuttavia necessita di ulteriori 

approfondimenti. Per quanto riguarda invece l’ecotossicità, mostra un elevato potenziale di bioaccumulo 

e una moderata tossicità per le api21. 

Attualmente, non sono presenti in letteratura degli studi riguardanti la determinazione di acidi aloacetici 

nella neve. Tuttavia, è possibile effettuare un confronto con i risultati ottenuti dallo studio di Von Sydow 

et al. (1999) incentrato sulla misura di cloroacetati in campioni di neve raccolti in aree remote, tra cui 

l’Antartide, la tundra russa e il nord della Scandinavia. L’analisi aveva mostrato la presenza di acidi 

mono-, di- e tri- cloroacetati, con livelli di concentrazione che variavano da 1·10-1 a 1·10-3 μg L-1. I 

risultati ottenuti in questo lavoro di tesi risultano coerenti, sia per quanto riguarda le categorie di analiti 

predominanti, sia relativamente ai valori delle concentrazioni medie registrate. 

Per quanto concerne i dati relativi alla presenza di benzotiazoli, le concentrazioni osservate come somma 

∑ BTHs oscillano tra 1·10-3 e 2.18 μg L-1. I siti di campionamento che hanno mostrato frequentemente 

la presenza dei composti chimici sono Col Margherita alto e basso, Col dei Baldi, Sella Nevea alto e 

basso e Cuneo alto. Il valore di concentrazione maggiore è stato identificato nel sito di Sella Nevea alto, 

mentre quello minore presso Col Margherita basso. In particolare, gli analiti risultati predominanti sono 

il 2-SH-BTH, il 2-Me-S-BTH e il 2-SO3H-BTH; al contrario, 2-NH2-BTH è risultato assente nella 

maggior parte dei casi. 

I benzotiazoli sono sostanze chimiche che vengono impiegate principalmente come agenti complessanti 

e anticorrosivi per i metalli e agiscono come acceleratori di vulcanizzazione per la gomma; inoltre, a 

causa delle loro proprietà di inibizione della corrosione vengono utilizzati come antigelo e aggiunti ai 

 
21 PDB: pesticide properties DataBase - https://sitem.herts.ac.uk/aeru/ppdb/en/Reports/1613.htm 

https://sitem.herts.ac.uk/aeru/ppdb/en/Reports/1613.htm
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liquidi di raffreddamento (Asheim et al., 2019); questo spiegherebbe la maggiore presenza di BTH nelle 

aree di campionamento situate nei pressi degli impianti sciistici, rispetto alle aree meno antropizzate.  

A causa del loro ampio utilizzo e della loro elevata solubilità in acqua, gli studi fino ad ora svolti 

sull’identificazione del loro destino ambientale sono incentrati sulle acque reflue. In particolare, gli 

analoghi frequentemente identificati in queste matrici sono 2-SO3H-BTH, BTH, 2-Me-S-BTH, 2-OH-

BTH e 2-SH-BTH (Liao et al., 2018), coerentemente con quanto riscontrato nei risultati ottenuti in questo 

lavoro di tesi; inoltre, lo studio di Hu et al. (2021) ha mostrato che la presenza di BTH, 2-SH-BTH e 2-

Me-S-BTH sono strettamente correlati, suggerendo che essi provengano dalle stesse fonti di 

inquinamento. 

Il 2-SH-BTH è il componente maggiormente impiegato nella produzione della gomma fungendo da 

precursore per vari composti chimici; inoltre, la frequenza di rilevamento di 2-SO3H-BTH potrebbe 

essere un’indicazione della degradazione di 2-SH-BTH facilitata dalle reazioni fotochimiche 

atmosferiche (Feltracco et al., 2024).  

La scarsa presenza di 2-SCNMeS-BTH nei campioni analizzati potrebbe essere attribuibile al processo 

di fotolisi dovuto alla luce solare, che risulta un’efficiente via di degradazione in composti meno tossici 

(Feltracco et al., 2023). Anche il BTH e il 2-OH-BTH assorbono la luce, seppur molto debolmente e con 

una cinetica molto lenta (Reddy & Quinn, 1997).  

Una possibile spiegazione della distribuzione dei benzotiazoli potrebbe essere data dalla loro capacità di 

adsorbimento sulle particelle, tra cui sabbia e frammenti di asfalto; suggerendo che, a una superficie 

maggiore corrisponda un maggiore adsorbimento e accumulo/disponibilità di tali composti (Feltracco et 

al., 2023). Inoltre, questo processo potrebbe essere favorito dalle basse temperature registrate nelle aree 

montane alpine (Wania & Mackay, 1996). A tal proposito, nonostante la maggior parte dei BTHs siano 

risultati altamente solubili in acqua, alcuni sono volatili e soggetti a trasporto atmosferico a lungo raggio 

(Liao et al., 2018). Un esempio è fornito dal 2-OH-BTH, principalmente coinvolto nella produzione di 

vernici, pellami, plastica e prodotti per la pulizia e la cura personale. Per questo composto è stato 

ipotizzato il coinvolgimento in meccanismi di ossidazione atmosferica (Jahanzab et al., 2024). Tuttavia, 

l’entità del trasporto a lungo raggio di questi inquinanti rimane tutt’ora poco trattata e necessita di 

ulteriori approfondimenti volti alla comprensione della distribuzione su scala regionale e globale.  

Attualmente le ricerche centrate sulla determinazione di queste sostanze chimiche nella neve non hanno 

riscontrato alcun risultato (Ferrey et al., 2018).  Per questo motivo non è stato possibile effettuare dei 
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confronti con dati di letteratura riferiti  a situazioni analoghe a quelle trattate nel lavoro di tesi. Tuttavia, 

dagli studi di letteratura è stata segnalata la presenza di BTHs in campioni di acqua fluviale prelevati in 

Germania con concentrazioni di 5.8·10-2 - 8.5·10-1  μg L-1 (Fries et al., 2011); nel delta del fiume Pearl, 

in Cina, con concentrazioni nell’intervallo 4.8·10-4 - 3.2 μg L-1 (Ni et al., 2008); nel deflusso fluviale per 

valori compresi tra 3.8·10-1  - 1.2 μg L-1 e nel deflusso urbano nel range 7.2·10-1 - 6.9 μg L-1 (Reddy & 

Quinn, 1997). In generale, per quanto concerne i valori di concentrazione degli studi precedentemente 

citatati e relativi alle acque reflue, ai sedimenti e ai fanghi; questi si riferiscono a limiti di rivelabilità di 

ordini di grandezza superiori a quelli di questo lavoro di tesi, e per questo motivo poco confrontabili.  

Dai risultati ottenuti dalla ricerca dei bisfenoli nella matrice nevosa è emerso che solamente BPA, BPS, 

BPAF e BPAP sono risultati superiori ai limiti di rivelabilità. In particolare, il BPA risulta il componente 

più abbondante. Le concentrazioni ottenute considerando la somma di tutti i bisfenoli sono riassumibili 

in una range di 7·10-4 – 1.4·10-1 μg L-1. La presenza di BPA nei siti di campionamento era maggiore in 

prossimità delle aree situate nelle vicinanze delle piste da sci. In particolare, Col Margherita medio, Col 

Margherita basso e Col dei Baldi sono caratterizzati da una frequenza di rilevamento dei bisfenoli 

maggiore rispetto agli altri siti oggetto di studio.  

La presenza del BPA nei diversi comparti ambientali è stata ampiamente documentata e confermata in 

quanto, nonostante la sua rapidità a degradare, risulta persistente in ambiente a causa delle continue 

immissioni (Oehlmann et al., 2008).  

Fino ad oggi, la presenza dei bisfenoli nella neve è stata documentata in Germania (Prieto et al., 2010) e 

Minnesota (Ferrey et al., 2018) ed è stata recentemente studiata nella neve artica (D’Amico et al., 2024). 

Il BPA può entrare a far parte dei diversi comparti ambientali a seconda delle proprietà chimico-fisiche 

e delle sue tecniche di utilizzo e smaltimento. Le principali fonti di immissione di bisfenoli nelle acque 

dolci e marine possono essere attribuibili agli impianti di trattamento delle acque reflue (Emnet et al., 

2015; Meng et al., 2016; Rodil et al., 2010) e alle attività ricreative che si svolgono nel compartimento 

acquatico (O’Malley et al., 2021); mentre, per quanto riguarda il comparto atmosferico, il BPA è presente 

a causa dei processi di combustione della plastica, smaltimento e combustione di rifiuti elettronici (Fu & 

Kawamura, 2010), oppure a causa della rivolatilizzazione da matrici ambientali (D’Amico et al., 2024).  

La presenza dei bisfenoli negli strati superficiali del manto nevoso riscontrata in questo lavoro potrebbe 

essere dovuto a recenti nevicate, le cui masse d’aria potrebbero aver trasportato tale composto da fonti 

distanti (Fu & Kawamura, 2010). Ad agevolare la sua presenza nei siti di campionamento potrebbe essere 
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la bassa volatilità del BPA, che lo rende il composto più stabile all’interno del manto nevoso tra quelli 

considerati. Tuttavia, rispetto agli acidi aloacetici e ai benzotiazoli, le concentrazioni registrate per i 

bisfenoli risultano mediamente inferiori. Questo potrebbe essere dovuto al fatto che il BPA può essere 

rimosso attraverso processi fotodegradativi (Frassati et al., 2024; Staples et al., 1998). 

Il confronto con i risultati presenti il letteratura ha confermato l’andamento dei dati precedenti: le 

concentrazioni di BPA riportate nello studio di D’Amico et al. (2024) variano da 2·10-3 a  2.4·10-1 μg L-

1 nelle zone artiche, mentre i risultati mostrati da Ferrey et al. (2018) sono compresi tra 2.4·10-1 e 3.8·10-

1 μg L-1; in quest’ultimo caso c’è una leggera disparità rispetto ai valori riportati nel lavoro di tesi (7·10-

4 – 1.4·10-1 μg L-1), forse dovuta alla posizione geografica dei siti di campionamento in Minnesota in 

quanto situati nelle vicinanze dell’impianto di depurazione di St. Paul.  
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6. Conclusioni 
Il presente lavoro di tesi ha permesso di identificare e quantificare tre classi di inquinanti emergenti, gli 

acidi aloacetici, i benzotiazoli e i bisfenoli in campioni di neve alpina come mai fatto prima in letteratura. 

Lo studio è stato condotto in una varietà di siti distribuiti tra le Alpi orientali e occidentali, precisamente 

nell’arco alpino italiano. Il periodo di campionamento si è concentrato nei mesi di marzo e aprile 2023.  

Le tre classi di analiti sono state determinate utilizzando altrettante metodiche analitiche dedicate, tutte 

basate su tecniche di HPLC-ESI-MS/MS. Nonostante le concentrazioni mediamente molto basse di tutti 

gli inquinanti, i limiti di rivelabilità strumentali delle metodiche hanno consentito di rivelare livelli 

quantificabili di numerosi composti in un significativo numero di siti e strati del manto nevoso.  

In generale, i risultati ottenuti mostrano una maggiore contaminazione nelle aree situate in prossimità 

degli impianti sciistici. Nel caso di Sella Nevea alto, le elevate concentrazioni potrebbero essere 

riconducibili alla deposizione umida in seguito a recenti nevicate; suggerendo che, i composti target 

potrebbero rimanere in atmosfera per un periodo di tempo tale da poter essere trasportati anche per lunghe 

distanze e che possano essere rimossi attraverso le nevicate rimanendo nel manto nevoso per l’intera 

stagione invernale (D’Amico et al., 2024). Per quanto concerne i singoli analiti, quelli predominanti sono 

anche i maggiormente impiegati nei prodotti ad uso quotidiano e nei processi industriali. Per quanto 

riguarda i rilevamenti degli HAA, possono essere riconducibili sia a fonti naturali che antropiche, mentre 

i benzotiazoli e i bisfenoli si riscontrano esclusivamente da fonti antropiche.  

La ricerca di inquinanti organici emergenti in aree di alta quota è motivata dal potenziale rischio che 

potrebbero comportare per gli esseri umani e, per i possibili effetti che potrebbero manifestare sugli 

ecosistemi e sulle risorse che ne derivano. È evidente che l’uso estensivo di questi inquinanti ha 

comportato il loro rilascio nelle diverse matrici ambientali. In particolare, l’interesse nello studio di tali 

composti risiede nel loro ampio utilizzo su scala globale e nella loro diffusa presenza nella vita 

quotidiana, con l’acqua potabile come principale fonte di esposizione potenziale. L’Unione Europea ha 

recentemente sviluppato la Direttiva 2020/218422 volta all’imposizione di nuovi limiti di legge al fine di 

tutelare la qualità dell’acqua e a limitare l’esposizione ai sottoprodotti di disinfezione (DBP), agli 

interferenti endocrini (bisfenolo A) e ai prodotti farmaceutici nelle acque destinate al consumo umano. È 

 
22 https://www.consilium.europa.eu/en/press/press-releases/2020/02/05/safe-and-clean-drinking-water-council-approves-

provisional-deal-which-updates-quality-standards/ 

https://www.consilium.europa.eu/en/press/press-releases/2020/02/05/safe-and-clean-drinking-water-council-approves-provisional-deal-which-updates-quality-standards/
https://www.consilium.europa.eu/en/press/press-releases/2020/02/05/safe-and-clean-drinking-water-council-approves-provisional-deal-which-updates-quality-standards/


65 

 

stata associata una relazione tra l’esposizione agli acidi aloacetici e ai bisfenoli e i problemi di salute 

negli esseri umani. Il limite imposto relativo alla presenza di BPA nelle acque è pari a 2.5 μg L-1, mentre 

quello previsto per gli HAA523 è pari a 60 μg L-1. Per quanto riguarda i benzotiazoli, non fanno parte 

della normativa, ma sono stati inseriti dalla Commissione UE nell’elenco delle sostanze che necessitano 

di monitoraggio lungo la catena di approvvigionamento idrico.  

Tuttavia, la loro presenza nelle matrici acquose non rappresenta l’unica via di contatto per gli esseri 

viventi, in quanto sono utilizzati in un’ampia varietà di prodotti industriali e di consumo e, per questo, 

ne è stata segnalata la presenza in ambiente. Le vie di esposizione suggerite sono molteplici e 

comprendono l’ingestione di cibo contaminato, a causa del materiale utilizzato per la produzione degli 

imballaggi oppure per la lisciviazione delle stoviglie (Bellavia et al., 2000; Cao et al., 2009; Fedrizzi et 

al., 2007, 2010; Prat et al., 2011; Vandenberg et al., 2007), l’ingestione involontaria di polvere (Kloepfer 

et al., 2005; Liu & Martin, 2017; Rudel et al., 2003; Von Goetz et al., 2017), il contatto cutaneo con 

indumenti trattati (Feltracco et al., 2023; Liu et al., 2017; Vendemiatti et al., 2021) e molte altre. La 

principale sfida analitica risiede nelle basse concentrazioni alle quali tali sostanze chimiche si trovano in 

ambiente, che le rendono difficili da rivelare analiticamente, ma non per questo meno importanti sul 

piano tossicologico. 

Le aree alpine rappresentano un ottimo punto di osservazione per le emissioni di origine antropica, in 

quanto sono situate in una delle zone più industrializzate al mondo (Gabrielli et al., 2008). La neve che 

si deposita sulle Alpi ha la funzione di archivio naturale volto allo studio delle tendenze storiche degli 

inquinanti. Dal punto di vista ambientale, l’identificazione di inquinanti organici emergenti in campioni 

di neve alpina necessita di ulteriori approfondimenti, con l’obiettivo di indagare la loro funzione come 

traccianti delle attività antropiche, la distribuzione spazio-temporale e i processi naturali che potrebbero 

influenzarne la presenza. In altre parole, anche nell’ipotesi che le concentrazioni delle sostanze chimiche 

rivelate nel manto nevoso fossero inferiori ai livelli potenzialmente dannosi per l’ambiente, potrebbero 

manifestare un impatto significativo attraverso il contatto diretto causato dai processi che si verificano 

in seguito alla deposizione degli stessi (D’Amico et al., 2024).  

I dati prodotti, seppur preliminari, mostrano la presenza di tali inquinanti nella matrice considerata, 

indicando che il loro monitoraggio ambientale sia possibile, oltre che raccomandabile per verificarne i 

potenziali effetti sull’ecosistema.  

 
23 https://www.normattiva.it/uri-res/N2Ls?urn:nir:stato:decreto.legislativo:2023;018 

https://www.normattiva.it/uri-res/N2Ls?urn:nir:stato:decreto.legislativo:2023;018
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Appendice A  
 

 

 

 

 

Tabella A.1 - Concentrazioni rilevate nel sito CM ALTO 

Altezza 

(cm) 
 

Concentrazione 

(μg L-1) 
       

 MCAA BRO ∑ HAA 1 BE 3 BE 5 BE ∑ BTH BPA ∑ BP 

75 <LOD 1.00·10-3 1.00·10-3   2.46·10-1 <LOD 2.45·10-1 7.00·10-3 7.00·10-3 

65 <LOD 1.60·10-1 1.60·10-1 5.00·10-4 2.21·10-1 <LOD 2.21·10-1 <LOD <LOD 

55 <LOD 5.00·10-3 4.00·10-3 1.00·10-3 2.69·10-1   2.70·10-1 <LOD <LOD 

45 <LOD 2.00·10-3 2.00·10-3   1.77·10-1 <LOD 1.77·10-1 <LOD <LOD 

35 <LOD 2.00·10-4 1.00·10-4   1.92·10-1 <LOD 1.92·10-1 6.00·10-3 7.00·10-3 

25 <LOD <LOD     2.34·10-1 2.00·10-3 2.35·10-1 <LOD <LOD 

15 <LOD 4.00·10-3 4.00·10-3 <LOD 2.71·10-1 <LOD 2.70·10-1 1.40·10-2 1.40·10-2 

5 3.80·10-1 7.00·10-4 3.86·10-1 3.00·10-3 2.77·10-1 <LOD 2.79·10-1 <LOD 1.00·10-3 
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Tabella A.2 - Concentrazioni rilevate per HAA nel sito CM MEDIO 

Altezza 

 (cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
     

 MCAA BRO DA DCAA TCAA ∑HAA 

100 1.47·10-1 3.70·10-2 2.79·10-1 
  4.79·10-1 

90 4.88·10-1 8.00·10-3 2.78·10-1 1.80·10-2  8.63·10-1 

80  4.00·10-3 2.14·10-1 
  2.18·10-1 

70 1.65·10-1 4.00·10-3 1.55·10-1 
  3.24·10-1 

60   1.31·10-1   1.31·10-1 

50 7.70·10-2 6.00·10-4 1.36·10-1 1.20·10-2 
 2.26·10-1 

40  1.00·10-4 9.40·10-2   1.38·10-1 

30 1.59·10-1 5.00·10-5    1.59·10-1 

20   1.33·10-1   1.33·10-1 

10   3.12·10-1 1.35·10-1 4.80·10-2 4.95·10-1 

2.5     7.30·10-2 7.30·10-2 
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Tabella A.3 - Concentrazioni rilevate di BTH nel sito CM MEDIO 

Altezza 

 (cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
       

 2 BE 3 BE 4 BE 5 BE 6 BE 7 BE 8 BE ∑BTHs 

100  <LOD 9.00·10-3 7.00·10-3 7.10·10-2 <LOD 5.90·10-2 1.45·10-1 

90 2.00·10-4 <LOD <LOD 3.00·10-3 <LOD <LOD 3.90·10-2 4.30·10-2 

80  <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 9.00·10-3 8.00·10-3 

70         

60  1.78·10-1 1.70·10-2  4.20·10-2 3.30·10-2 1.06·10-1 3.77·10-1 

50  <LOD <LOD 5.00·10-3 <LOD <LOD 2.90·10-2 3.40·10-2 

40  <LOD <LOD 5.00·10-3 <LOD <LOD 1.60·10-2 2.00·10-2 

30 2.00·10-3 <LOD <LOD 1.00·10-3 <LOD <LOD 6.00·10-2 6.20·10-2 

20 1.00·10-3 <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 2.90·10-2 3.00·10-2 

10 <LOD <LOD <LOD 3.00·10-3 <LOD <LOD 4.40·10-2 4.70·10-2 

2.5 7.00·10-4 <LOD 3.80·10-2 8.00·10-3 <LOD <LOD 8.40·10-2 1.31·10-1 
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Tabella A.4 - Concentrazioni rilevate di BP nel sito CM MEDIO 

Altezza 

 (cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
   

 BPA BPS BPAF Ʃ BP 

100 6.30·10-2 6.00·10-3 4.00·10-3 7.00·10-2 

90 1.14·10-1 5.00·10-3 2.00·10-3 1.23·10-1 

80 8.40·10-2 6.00·10-3 1.00·10-3 9.20·10-2 

70 7.20·10-2 8.00·10-3 3.00·10-3 8.30·10-2 

60 4.80·10-2 4.00·10-3 3.00·10-3 5.60·10-2 

50 8.30·10-2 5.00·10-3 4.00·10-3 9.40·10-2 

40 8.80·10-2 7.00·10-3 4.00·10-3 9.90·10-2 

30 3.70·10-2 4.00·10-3 4.00·10-3 4.60·10-2 

20 7.00·10-2 4.00·10-3 4.00·10-3 7.90·10-2 

10 1.11·10-1 7.00·10-3 1.00·10-3 1.20·10-1 

2.5 <LOD 1.00·10-3 <LOD 1.00·10-3 
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Tabella A.5 - Concentrazioni rilevate nel sito CM BASSO 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
        

  ∑ HAA -BRO 4 BE 5 BE 7 BE 8 BE Ʃ BTHs  BPA  BPS Ʃ BP 

65 <LOD 3.50·10-2   5.80·10-2 2.90·10-2 1.24·10-1       

55 7.15·10-1   <LOD <LOD <LOD         

45 1.00·10-3 <LOD <LOD <LOD <LOD   <LOD <LOD   

35 7.00·10-3 <LOD <LOD <LOD <LOD   6.00·10-3 <LOD 6.00·10-3 

25 1.00·10-3 <LOD 3.00·10-3 <LOD <LOD 3.00·10-3 1.80·10-2 1.00·10-3 1.90·10-2 

15 1.00·10-3 <LOD 4.00·10-4 <LOD <LOD 4.00·10-3 5.00·10-3 2.00·10-2 2.60·10-2 

5 <LOD 2.00·10-2 <LOD <LOD <LOD 2.10·10-2 <LOD <LOD   
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Tabella A.9 - Concentrazioni rilevate nel sito COL.BALDI 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
         

 BRO 3 BE 4 BE 5 BE  6 BE 7 BE 8 BE ∑ BTH BPA  Ʃ BP 

68 <LOD <LOD <LOD 1.00·10-3 <LOD <LOD 2.00·10-2 2.20·10-2 <LOD 3.00·10-3 

58 1.00·10-3 <LOD <LOD   <LOD <LOD 1.90·10-2 1.90·10-2 <LOD  

48 3.00·10-3 <LOD <LOD 3.00·10-3 <LOD   2.10·10-2 2.50·10-2 1.60·10-2 1.60·10-2 

38 5.00·10-4 <LOD <LOD 4.00·10-3 <LOD <LOD 4.50·10-2 4.90·10-2 1.60·10-2 1.60·10-2 

28 1.00·10-3 5.71·10-1 9.00·10-2   5.60·10-3 1.66·10-1 3.26·10-1 1.71 5.00·10-3 5.00·10-3 

18 <LOD 5.45·10-1 4.50·10-2 6.00·10-3 1.87·10-1 2.60·10-2 1.94·10-1 1.01 1.00·10-3 3.00·10-3 

6.5 <LOD <LOD <LOD 3.00·10-3 <LOD <LOD 2.20·10-2 2.50·10-2 <LOD  
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Tabella A.10 - Concentrazioni rilevate di HAA nel sito ALPAGO 

 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
   

 MCAA BRO MIAA ∑ HAA 

45 <LOD 4.69·10-1   4.69·10-1 

35 <LOD <LOD     

25 6.90·10-2 <LOD   6.90·10-2 

15 1.54·10-1 <LOD 8.00·10-3 1.62·10-1 

5 3.63·10-1 <LOD 1.30·10-2 3.75·10-1 

 

 

 

Tabella A.11 - Concentrazioni rilevate di BTH e BP nel sito ALPAGO 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
       

 3 BE 4 BE  5 BE 6 BE 7 BE 8 BE ∑ BTH  ∑BP -BPA  

45    1.75·10-1 4.80·10-2   1.40·10-1 6.66·10-2 2.10·10-2 4.52·10-1 2.30·10-2 

35    <LOD <LOD <LOD   6.00·10-3 

25    <LOD <LOD <LOD    

15   1.00·10-3 <LOD <LOD <LOD 1.00·10-3  

5    <LOD <LOD <LOD    
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Tabella A.9 - Concentrazioni rilevate di HAA nel sito NEVEA ALTO 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
      

  MCAA BRO MIAA DA DCAA TCAA ∑ HAA 

175 3.76·10-1 <LOD   9.70·10-2 3.90·10-2 <LOD 1.36 

165 3.28·10-1 <LOD   9.40·10-2 3.30·10-2 <LOD 4.55·10-1 

155 <LOD 3.00·10-4 1.10·10-2 9.10·10-2 <LOD <LOD 1.03·10-1 

145 8.63·10-1 <LOD 9.00·10-3 1.23·10-1 3.56·10-1 <LOD 1.35 

135 <LOD <LOD 8.00·10-3 1.79·10-1 <LOD <LOD 1.87·10-1 

125 <LOD <LOD   1.53·10-1 <LOD <LOD 1.53·10-1 

115 5.30·10-2 <LOD   1.85·10-1 <LOD <LOD 2.38·10-1 

105 <LOD <LOD   1.40·10-1 <LOD 2.10·10-2 1.61·10-1 

95 7.20·10-2 7.00·10-4   1.33·10-1 <LOD <LOD 2.05·10-1 

85 1.19·10-1 1.00·10-3     7.00·10-3 2.50·10-2 1.51·10-1 

75 2.09·10-1 1.00·10-3   6.00·10-2 1.90·10-2 <LOD 2.90·10-1 

65 5.40·10-2 2.00·10-3 9.00·10-3 1.08·10-1 <LOD 2.30·10-2 1.96·10-1 

55   <LOD 1.00·10-2 4.18·10-1   2.10·10-2 5.12·10-1 

45 8.49·10-1 2.00·10-3 1.20·10-2 1.57·10-1 8.40·10-2 2.40·10-2 1.27 

35       1.14 2.89·10-1 5.70·10-2 1.87 

25 2.06·10-1 <LOD   8.00·10-2 <LOD <LOD 2.86·10-1 

15 1.88·10-1 4.00·10-4   1.08·10-1 <LOD <LOD 3.08·10-1 

5 3.10·10-1 <LOD   7.10·10-2 1.80·10-2 <LOD 3.99·10-1 
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Tabella A.10 - Concentrazioni rilevate di BTH e BP nel sito NEVEA ALTO 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
         

   2 BE 4 BE 5 BE 6 BE 7 BE 8 BE ∑BTHs BPA  BPS Ʃ BP 

175   5.07·10-1 <LOD <LOD <LOD 4.80·10-2 5.55·10-1 
2.00·10-

3 
8.80·10-2 9.00·10-2 

165   3.21·10-1 9.00·10-3 <LOD <LOD 5.20·10-2 3,82·10-1 
3.00·10-

3 
4.00·10-2 4.30·10-2 

155   <LOD 5.00·10-3 <LOD <LOD 2.90·10-2 3.40·10-2 
7.00·10-

4 
6.00·10-3 6.00·10-3 

145 2.00·10-4 7.69·10-1 1.10·10-2 9.29·10-1 5.60·10-2 1.29·10-1 1.90 
2.00·10-

3 
1.44·10-1 

1.46·10-

1 

135 <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD   <LOD 3.00·10-3 3.00·10-3 

125 <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD   
8.00·10-

3 
<LOD 8.00·10-3 

115 <LOD <LOD 4.00·10-3 <LOD   7.00·10-3 1.20·10-2 <LOD 3.00·10-3 3.00·10-3 

105 <LOD <LOD 6.00·10-3 <LOD <LOD 3.40·10-2 4.10·10-2 <LOD <LOD  

95 <LOD 4.40·10-2 <LOD <LOD <LOD 3.60·10-2 8.00·10-2 <LOD 7.00·10-3 7.00·10-3 

85 2.00·10-4 <LOD 9.00·10-3 <LOD <LOD 3.80·10-2 4.70·10-2 <LOD <LOD  

75       8.89·10-1 3.94·10-1 4.77·10-1 2.19 <LOD <LOD  

65 <LOD <LOD 5.00·10-3 <LOD <LOD 3.00·10-2 3.50·10-2 <LOD 2.00·10-3 2.00·10-3 

55 <LOD <LOD 1.00·10-3 <LOD <LOD 5.30·10-2 5.40·10-2 <LOD <LOD 2.00·10-3 

45 1.00·10-3 <LOD 5.00·10-3 <LOD   6.30·10-2 6.90·10-2 <LOD <LOD  

35 1.00·10-3 <LOD   4.20·10-2 1.00·10-2 1.59·10-1 2.19·10-1 <LOD <LOD  

25   <LOD 1.00·10-3 <LOD   3.30·10-2 3.50·10-2 <LOD <LOD  

15 <LOD <LOD 1.60·10-2 <LOD <LOD 3.30·10-2 4.90·10-2 <LOD 1.00·10-2 1.00·10-2 

5 4.00·10-4 <LOD 4.00·10-3 <LOD <LOD 3.40·10-2 3.90·10-2 <LOD 6.00·10-3 6.00·10-3 
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Tabella A.11 - Concentrazioni rilevate di HAA nel sito NEVEA BASSO 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
  

 MCAA BRO ∑ HAA 

142       
132 <LOD <LOD   
122 <LOD <LOD   
112 <LOD <LOD   
102 <LOD <LOD   
92 <LOD <LOD   
82 <LOD <LOD   
72       
62 <LOD 1.00·10-3 1.00·10-3 

52 4.60·10-2 2.00·10-4 4.60·10-2 

42 1.12·10-1 <LOD 1.20·10-1 

32 3.35·10-1 <LOD 3.35·10-1 

22 <LOD 9.68·10-1 9.68·10-1 

12 <LOD 2.79·10-1 2.79·10-1 

2.5 <LOD <LOD   
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Tabella A.12 - Concentrazioni rilevate di BTH e BP nel sito NEVEA BASSO 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
        

 4 BE 5 BE 6 BE 8 BE ∑ BTH BPA  BPS BPAF Ʃ BP 

142 <LOD   3.49·10-1 4.60·10-1 1.53 4.00·10-3 <LOD <LOD 4.00·10-3 

132 <LOD <LOD <LOD <LOD   1.40·10-2 <LOD <LOD 1.40·10-2 

122 4.11·10-1   1.55 7.02·10-1 3.17 9.00·10-3 <LOD <LOD 9.00·10-3 

112 <LOD <LOD <LOD <LOD   <LOD <LOD <LOD   

102 <LOD 2.00·10-3 <LOD 5.30·10-2 5.60·10-2 1.50·10-2 <LOD <LOD 1.50·10-2 

92 <LOD 2.00·10-3 <LOD 5.90·10-2 6.20·10-2 2.40·10-2 <LOD 2.00·10-3 2.70·10-2 

82 <LOD 5.00·10-3 <LOD 7.30·10-2 7.80·10-2 1.20·10-2 9.00·10-4 <LOD 1.30·10-2 

72 <LOD <LOD <LOD 5.10·10-2 5.10·10-2 <LOD 3.00·10-3 <LOD 3.00·10-3 

62 <LOD   3.00·10-2 2.20·10-1 2.99·10-1 3.00·10-3 <LOD <LOD 3.00·10-3 

52 6.00·10-3 <LOD <LOD 3.90·10-2 4.50·10-2 2.00·10-3 4.00·10-3 <LOD 7.00·10-3 

42 8.00·10-3   <LOD 5.20·10-2 6.10·10-2 1.00·10-3 3.00·10-3 <LOD 5.00·10-3 

32 5.00·10-3   <LOD 6.40·10-2 6.90·10-2 <LOD <LOD <LOD   

22 <LOD   <LOD 6.20·10-2 6.20·10-2 <LOD <LOD 2.00·10-3 2.00·10-3 

12 <LOD 2.00·10-3 <LOD 2.70·10-2 3.00·10-2 9.00·10-4 3.00·10-3 1.00·10-3 5.00·10-3 

3.5 <LOD 3.00·10-3 <LOD 2.50·10-2 2.90·10-2 1.70·10-2 6.00·10-3 <LOD 2.40·10-2 
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Tabella A.13 - Concentrazioni rilevate nel sito COLL.SOPRA 

 

 

 

 

 

 

 

Tabella A.14 - Concentrazioni rilevate di BTH e BP nel sito COLL.SOPRA 

Altezza 

(cm) 

 

 

Concentrazione 

(μg L-1) 
      

 1 BE 2 BE 4 BE 5 BE Ʃ BTH BPA  BPS Ʃ BP 

28 <LOD 4.00·10-3 8.00·10-3 1.00·10-3 1.40·10-2 <LOD 1.00·10-3 1.00·10-3 

18 1.00·10-3 <LOD <LOD <LOD 1.00·10-3 <LOD <LOD   

8   <LOD <LOD <LOD   1.10·10-2 <LOD 1.10·10-2 

1.5 <LOD   <LOD 5.00·10-3 5.00·10-3 <LOD <LOD   

 

 

 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
  

 MCAA BRO ∑ HAA 

28 <LOD 4.00·10-3 4.00·10-3 

18 <LOD 4.00·10-4 4.00·10-4 

8 <LOD <LOD   

1.5 7.80·10-2 <LOD 9.00·10-2 
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Tabella A.15 - Concentrazioni rilevate per HAA nel sito CUNEO ALTO 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
     

 MCAA BRO MIAA DBAA CIAA ∑HAA 

150 <LOD 4.00·10-3 2.00·10-3     6.00·10-3 

140 <LOD 5.00·10-3       5.00·10-3 

130 <LOD 6.00·10-3 <LOD     6.00·10-3 

120 <LOD 4.00·10-3       4.00·10-3 

110 <LOD 4.00·10-3       4.00·10-3 

100 <LOD 8.00·10-3       8.00·10-3 

90 <LOD 4.00·10-3       4.00·10-3 

80 <LOD 6.00·10-3       6.00·10-3 

70 <LOD 4.00·10-3       4.00·10-3 

60 <LOD 4.00·10-3       4.00·10-3 

50 3.22·10-1 6.00·10-3       3.28·10-1 

40 <LOD 4.00·10-3       4.00·10-3 

30 <LOD 5.00·10-3 7.00·10-3     1.30·10-2 

20 5.84·10-1 5.00·10-3   2.40·10-2 2.00·10-2 6.33·10-1 

10 3.38·10-1 6.00·10-3   1.00·10-3 1.10·10-2 3.56·10-1 

2.5 3.42·10-1 1.10·10-2       3.53·10-1 
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Tabella A.16 - Concentrazioni rilevate per BTH e BP nel sito CUNEO ALTO 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
        

 3 BE 4 BE 5 BE 6 BE 7 BE 8 BE ∑BTH BPAF Ʃ BP 

150 7.27·10-1 8.90·10-2 1.90·10-2 3.73·10-1 1.89·10-1 4.49·10-1 1.86 <LOD  
140 <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 4.80·10-2 4.80·10-2 <LOD  
130 <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 5.50·10-2 5.50·10-2 1.00·10-3 1.00·10-3 

120 2.80·10-1 2.00·10-2 
8.00 

·10-3 
<LOD <LOD 1.61·10-1 4.71·10-1 <LOD 

 
110 3.00·10-3 2.90·10-2 6.00·10-3 3.30·10-2 5.60·10-2 1.66·10-1 2.96·10-1 <LOD  
100 <LOD 1.80·10-2   <LOD   1.41·10-1 1.60·10-1 <LOD  
90 <LOD 8.00·10-3 8.00·10-3 <LOD <LOD 1.25·10-1 1.42·10-1 <LOD  
80 <LOD <LOD   <LOD <LOD 5.60·10-2 5.60·10-2 <LOD  
70 <LOD <LOD 1.00·10-3 <LOD <LOD 4.90·10-2 5.10·10-2 <LOD  
60 <LOD <LOD   <LOD <LOD 2.80·10-2 2.80·10-2 <LOD  
50 <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 4.30·10-2 4.30·10-2 <LOD  
40 <LOD <LOD 2.00·10-3 <LOD <LOD 1.00·10-2 1.20·10-2 1.00·10-3 1.00·10-3 

30 <LOD <LOD   <LOD   9.00·10-3 9.00·10-3 <LOD  
20 <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 1.00·10-3 1.00·10-3 

10 <LOD <LOD 2.00·10-3 <LOD <LOD 1.80·10-2 2.00·10-2 <LOD  
2.5 <LOD <LOD 8.00·10-3 <LOD <LOD 3.70·10-2 4.50·10-2 1.00·10-3 2.00·10-3 
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Tabella A.17- Concentrazioni rilevate per HAA nel sito CUNEO BASSO 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
     

 MCAA BRO MIAA DBAA CIAA ∑ HAA 

94 <LOD <LOD     

84 <LOD <LOD     

74 <LOD 1.00·10-3    1.00·10-3 

64 <LOD <LOD    2.00·10-3 

54 <LOD 2.00·10-3     

44 <LOD <LOD <LOD    

34 <LOD <LOD <LOD <LOD   

24 5.30·10-2 <LOD    5.30·10-2 

14 2.09·10-1 1.00·10-3 1.20·10-2   2.22·10-1 

4.5 5.88·10-1 <LOD 7.00·10-3 7.00·10-3 1.30·10-2 6.14·10-1 
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Tabella A.18 - Concentrazioni rilevate per BTH e BP nel sito CUNEO BASSO 

Altezza 

(cm) 

Concentrazione 

(μg L-1) 
       

 2 BE 3 BE 4 BE 5 BE 6 BE 7 BE 8 BE ∑ BTH 

94  <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD  

84  <LOD <LOD  <LOD <LOD <LOD  

74  <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD  

64  <LOD <LOD 1.00·10-3 <LOD <LOD <LOD 1.00·10-3 

54 <LOD <LOD <LOD 4.00·10-3 <LOD <LOD <LOD 4.00·10-3 

44  <LOD <LOD  <LOD <LOD <LOD  

34  <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD  

24  <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD  

14 1.00·10-3 1.41·10-1 1.90·10-2  <LOD 3.50·10-2 <LOD 1.97·10-1 

4.5  7.52·10-1 8.20·10-2  9.21·10-1 9.80·10-2 5.50·10-2 1.90 
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Appendice B  
 

 

 

 

Figura B - Concentrazioni relative dei singoli HAA nei siti oggetto di studio 
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Figura B - Concentrazioni relative dei singoli HAA nei siti oggetto di studio - continuazione 
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Appendice C 
 

 

 

Figura C - Concentrazioni relative dei singoli BTH nei siti oggetto di studio 
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Figura C - Concentrazioni relative dei singoli BTH nei siti oggetto di studio - continuazione 

 

 

 



87 

 

Appendice D  
 

 

 

Figura D - Concentrazioni relative dei singoli BP nei siti oggetto di studio 
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Figura D - Concentrazioni relative dei singoli BP nei siti oggetto di studio - continuazione 
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