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Premessa

A2A e l’Università degli Studi di Brescia hanno siglato nel 2015 una Convenzione Qua-
dro per la collaborazione scientifica finalizzata allo studio della salute e alla promozione del 
benessere delle persone e dell’ambiente, inquadrata nel contesto del progetto strategico di 
Ateneo Health & Wealth, allo scopo di incentivare la convergenza di competenze multidisci-
plinari sulle questioni ambiente e salute. 

Nell’ambito di tale convezione è stato concordato lo studio (della durata di due anni) og-
getto di queste relazioni al fine di valutare in modo integrato l’inquinamento atmosferico e il 
suo impatto sulla salute nel bacino padano con un focus particolare sul territorio bresciano.

L’inquinamento atmosferico è infatti uno dei maggiori problemi ambientali in queste 
aree, dove la cattiva qualità dell’aria è prodotta da avverse condizioni meteorologiche e da 
processi di rilascio, formazione, trasporto ed accumulo degli inquinanti. Ne deriva quindi la 
necessità di considerare tutte le fonti presenti sul nord Italia (bacino padano), per poter suc-
cessivamente caratterizzare ambiti specifici in modo completo e preciso.

L’obiettivo del lavoro è stato la messa a punto di una metodologia integrata in grado di:
1.	 	valutare sul territorio il peso delle emissioni atmosferiche di inquinanti quali PM10, 

NOX e NH3, prendendo in considerazione tutte le fonti presenti (traffico veicolare, 
industrie, attività agricole e zootecniche, impianti di produzione di energia, fonti do-
mestiche, processi di trattamento dei rifiuti, ecc.);

2.	 	quantificare il loro coinvolgimento nei processi di formazione di inquinanti secondari 
(O3, PM10, NO2);

3.	 	identificare emissioni e ricadute sul territorio dei principali microinquinanti quali PCD-
D/F, PCB e PCB-DL;

4.	 	valutare l’efficacia di azioni di risanamento della qualità dell’aria, in particolare volte al 
contenimento delle concentrazioni medie di PM10;

5.	 	inquadrare dal punto di vista sanitario i contaminanti considerati individuando in par-
ticolare i parametri utili alla stima del rischio di esposizione della popolazione.

Il lavoro consta di tre parti. La prima è stata dedicata alla analisi della attuale situazione 
(punti 1-3), la seconda alla identificazione e descrizione di scenari futuri (punto 4) e la terza 
alla valutazione degli effetti sulla salute umana (punto 5).
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1 Introduzione

Nell’ambito di tale progetto, l’unità DSMC ha contribuito mettendo in relazione in modo 
sistematico e coerente le evidenze dell’inquinamento atmosferico della Provincia di Brescia 
e di alcune sue specifiche aree con i dati epidemiologici riguardanti gli effetti sulla salute 
umana.

In particolare, l’attività di ricerca si è focalizzata sui seguenti punti:
•	 dettagliato inquadramento tossicologico, comprensivo anche di specifici riferimenti 

circa i valori guida tossicologici;
•	 applicazione agli inquinanti modellati dall’unità di ricerca DIMI, ovvero particolato, 

ossidi di azoto, diossine, furani e policlorobifenili di modelli previsionali del rischio;
•	 stratificazione della popolazione bresciana per genere, classi di età, concomitanza di 

fattori di rischio individuale come il fumo di tabacco;
•	 confronto tra due modelli previsionali tossicologici (EPA, APAT) per inquinanti ritenuti 

traccianti del fenomeno più in generale (PM10 e POPs);
•	 confronto delle incidenze di patologie correlabili all’inquinamento a Brescia, rispetto 

ai dati nazionali, regionali ed in particolare con gli altri comuni capoluogo delle pro-
vince lombarde.

•	 individuazione sulla base dei dati ARPA ed INEMAR di specifiche aree della provincia 
e loro confronto con i dati di regione Lombardia utilizzando i dati ISTAT di mortalità e 
dimissioni ospedaliere per i gruppi di patologie prima ricordate.

Va in ogni caso sottolineato come le patologie esaminate dal presente studio siano pa-
radigmatiche del modello multifattoriale tipico delle patologie cronico-degenerative al cui 
sviluppo concorrono interazioni gene-ambiente ed interazioni tra molteplici fattori di rischio 
riconducibili ad esposizioni ambientali e alle componenti individuali (età, genere, abitudini 
alimentari e stili di vita). Per questo, accanto allo studio delle relazioni con gli inquinanti am-
bientali presi in esame sono state approfondite nella parte statistico-epidemiologica anche 
altre variabili (età, genere).
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2 Inquadramento Tossicologico

A prescindere dalla loro origine, gli inquinanti sono distinti in primari e secondari. Primari 
sono gli inquinanti immessi direttamente in ambiente in seguito al processo che li ha prodot-
ti, naturale o antropogenico. I principali sono quelli emessi nel corso dei processi di combu-
stione, cioè monossido e biossido di carbonio, ossidi di azoto (principalmente sotto forma 
di monossido), polveri ed idrocarburi incombusti. Nel caso in cui i combustibili contengano 
anche zolfo, si ha inoltre emissione di anidride solforosa.

Dopo loro emissione in atmosfera, gli inquinanti primari sono soggetti a processi di dif-
fusione, trasporto e deposizione. Subiscono inoltre dei processi di trasformazione chimico-fi-
sica per reazioni che, spesso, coinvolgono l’ossigeno atmosferico e la luce, che possono 
portare alla formazione di inquinanti secondari, nuove specie chimiche che spesso risultano 
più tossiche e con più vasto raggio d’azione dei composti originari. 

Tra gli inquinanti primari rilasciati in atmosfera, di particolare importanza dal punto di vista 
tossicologico sono i composti organici persistenti (POPs), gli idrocarburi policiclici aromatici 
(IPA) e numerosi elementi metallici.

Si sottolinea la complessità delle miscele inquinanti con possibili, anche se difficilmen-
te valutabili, interazioni sia dal punto di vista espositivo che rispetto agli effetti sulla salute 
umana (additivi, moltiplicativi). Non essendo possibile lo studio in dettaglio delle miscele o 
dei possibili effetti interattivi sulla salute umana, è utile per lo studio delle patologie ambien-
te-correlate utilizzare dei “traccianti”, tra i quali, nella nostra situazione, può identificarsi il 
PM10.

Nello studio sono state approfondite sia le caratteristiche tossicologiche (vie di esposizio-
ne, metabolismo, effetti) che l’attribuzione dei parametri di tossicità  acuta  e cancerogena 
utilizzati per la valutazione del rischio  derivante dall’esposizione a PM10, NO2, O3, PCB, 
PCDD/PCDF. E’ stato anche effettuato l’aggiornamento bibliografico sugli studi che hanno 
indagato le relazioni dose-effetto e dose-risposta.
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2.1 Particulate Matter (PM)

Per materiale particolato aerodisperso si intende l’insieme delle particelle atmosferiche 
solide e liquide sospese in aria ambiente. Il termine PM10 identifica le particelle di diametro 
aerodinamico inferiore o uguale a 10 μm, dette convenzionalmente anche particelle fini. 
Queste sono caratterizzate da lunghi tempi di permanenza in atmosfera, per cui possono 
essere trasportate anche a grande distanza dal punto di emissione, hanno una natura chimica 
particolarmente complessa e variabile, sono in grado di penetrare nell’albero respiratorio 
umano e quindi avere effetti dannosi per la salute.

Il particolato PM10 è in parte emesso in atmosfera dalle sorgenti come tale (PM10 primario) 
ed in parte si forma in atmosfera attraverso reazioni chimiche tra altre specie inquinanti (PM10 
secondario). Il PM10 inoltre può avere un’origine naturale (da erosione dei venti sulle rocce, 
eruzioni vulcaniche, autocombustione di boschi e foreste) o antropica, in particolare dal traffico 
veicolare. Di origine antropica sono anche molte delle sostanze gassose che contribuiscono 
alla formazione del PM10, come ossidi di zolfo e azoto, COV (Composti Organici Volatili) ed 
ammoniaca. 

Il PM10 è considerato un buon indicatore del complesso mix di inquinanti solidi e gassosi 
creati dalla combustione di carburanti per veicoli e dalla produzione di energia elettrica e 
termica, e rimane l’inquinante di scelta per valutare l’impatto sanitario dell’inquinamento 
atmosferico. Molti studi usano infatti il PM10 come indicatore di esposizione a polveri e 
la maggior parte dei dati di monitoraggio sono attualmente basati sulla misura di questo 
indicatore.

D’altra parte, in relazione gli effetti sulla salute, risulta altrettanto utile e necessaria la 
misura sistematica delle concentrazioni di particelle più fini, con diametro aerodinamico 
inferiore a 2.5 micron (PM2.5).

Nella descrizione introduttiva del Particulate Matter, tratta dalla Monografia 109 
dell’Agenzia Internazionale per la Ricerca sul Cancro (IARC, 2013) viene ricordata l’importanza 
dal punto di vista tossicologico della caratterizzazione della composizione qualitativa e 
granulometrica del particolato. Il PM è infatti una matrice molto complessa, variabile sia 
per dimensioni e numero delle particelle che lo costituiscono, che per la composizione (Fig. 
1). Complessivamente, il diametro aerodinamico medio delle particelle varia su 5 ordini di 
grandezza, partendo dalla scala nanometrica.

Una tipica zona urbana è costituita da differenti inquinanti di fondo locali che possono 
essere stati influenzati da una moltitudine di processi di origine chimica, naturale o atmosferica. 
Inoltre le polveri possono avere un impatto su larga scala: generate localmente, i fattori 
atmosferici ne possono provocare un trasporto intercontinentale. Per gli inquinanti generati 
in ambiente outdoor la concentrazione può essere inferiore quando gli inquinanti stessi sono 
trasportati indoor. Dal momento che gli individui passano il loro tempo in ambienti chiusi, 
l’esposizione che deve essere considerata nelle valutazioni del rischio non può trascurare 
questa situazione.

Alcuni studi hanno quantificato l’esposizione a specifici composti o classi di composti 
chimici associati al PM, verificando che i livelli variano a seconda della taglia granulometrica 
considerata (Seinfeld & Pandis, 2006).
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Su 21 aree analizzate nel mondo nel 2005, Brauer et al. (2012) hanno stimato che il 
rapporto medio annuale PM2.5/PM10 varia fra 0.13 e 0.94. In aree non contaminate o dopo 
piogge abbondanti, i livelli di PM2.5 possono scendere sotto 1 μg/m3. In tipiche atmosfere 
urbane, il livello medio annuale di PM2.5 è nell’ordine dei 4 µg/m3 ogni 10 µg/m3 di PM10 
(Brauer et al., 2012; Cooper et al., 2012). Le aree con alti livelli di polvere o particelle di 
origine marina sono caratterizzate da un’alta frazione di PM grossolano (coarse), mentre il 
PM derivante da reazioni atmosferiche o fenomeni di combustione può essere costituito in 
maggior misura dal PM10. 

Diverse Agenzie hanno compilato delle liste di composti tossici in aria; in alcuni casi 
questi inquinanti sono associati a specifiche sorgenti puntuali, es. 1,3 butadiene e gas di 
scarico o IPA e combustibili fossili o biomasse (UNEP, 2008).

La IARC ha negli anni valutato e classificato numerose sostanze presenti nel particolato 
atmosferico (Fig 2), la cui concentrazione atmosferica è spesso molto bassa, certamente 
inferiore ai livelli misurati in ambienti in cui in passato sono state stabilite le associazioni 
epidemiologiche tra tali sostanze ed alcuni effetti cancerogeni.

Figura 1: Caratteristiche principali della distribuzione in termine di massa del particolato atmosferico 
(IARC 2015).



11

Figura 2: Classificazione IARC dei vari e possibili componenti del particolato (PM).
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Negli ultimi decenni, numerosi studi si sono occupati di valutare gli effetti del PM 
atmosferico sulla salute umana. Un vasto numero di studi epidemiologici, clinici e tossicologici 
ha affrontato l’argomento, riportando effetti a breve e lungo termine associati ai livelli 
misurati in diversi ambienti urbani. Gli effetti sono molteplici a causa della natura ubiquitaria 
dell’inquinante e dell’ampiezza della popolazione esposta.

L’Organizzazione Mondiale della Sanità (WHO) riporta che circa il 3% della mortalità 
per malattie cardiopolmonari, circa il 5% dei decessi per tumori di trachea, bronchi e 
polmoni e circa l’1% dei decessi per infezioni respiratorie acute nei bambini sotto i 5 anni 
sono attribuibili all’inquinamento atmosferico (Cohen et al., 2005).  La maggior parte dei 
casi è rilevata nei paesi in via di sviluppo, in particolare il 65% in Asia. Nel Regno Unito, la 
Commissione Medica sugli effetti dell’inquinamento atmosferico ha calcolato che circa 8100 
decessi e 10500 ricoveri ospedalieri per malattie respiratorie in aree urbane sono associati 
all’inquinamento atmosferico (Committee on the Medical Effects of Air Pollutants, 1998). In 
Italia, sono stati valutati gli effetti dell’incremento di PM10 nelle principali città e 3500 decessi 
e molte patologie sono state attribuite ad esposizioni a livelli di PM10 superiori a 30 µg/m3 

(Martuzzi et  al., 2002).  
Una valutazione successiva su 13 grandi città valutate nel periodo 2002-2004 riporta 

esposizioni a livelli medi di PM10 compresi fra 26.3 µg/m3 e i 61.1 µg/m3, con un impatto di 
8220 decessi/anno attribuibili ad esposizioni superiori a 20 µg/m3. Tale valore rappresenta il 
9% della mortalità per tutte le cause (esclusi gli incidenti) nella popolazione sopra i 30 anni 
di età.

Sebbene la misura del PM10 sia effettuata solo in una frazione minoritaria delle stazioni 
di rilevamento esistenti sul territorio nazionale, i dati disponibili consentono di tracciare 
un quadro abbastanza soddisfacente (Fig 3). Uno studio dell’Istituto dell’Inquinamento 
Atmosferico del CNR ha indicato per l’anno 2001, nelle stazioni di rilevamento di 9 città 
Italiane (Torino, Milano, Genova, Firenze, Roma, Bari, Brescia, Parma, Taranto) una media di 
circa 53 μg/m3, con un intervallo di variazione tra 40 e 63 μg/m3 ed una deviazione standard 
di circa 7,2 μg/m3.

Anziani, soggetti affetti da malattie respiratorie e cardiache, malati in condizioni critiche 
in genere, rappresentano i soggetti maggiormente a rischio di mortalità a breve termine per 
l’inquinamento da particelle fini. Considerazioni analoghe valgono per gli effetti respiratori 
e di altro tipo e per la necessità di ricovero ospedaliero. Come prevedibile, sono inoltre a 
maggior rischio di effetti respiratori i soggetti asmatici, in particolare i bambini. La suscettibilità 
individuale, acquisita (per patologie in atto o pregresse) o su base genetica, gioca un ruolo 
importante. Secondo quanto indicato dalla WHO, l’esposizione a lungo termine a livelli 
significativi di PM10 (peraltro non necessariamente particolarmente elevati) può comportare 
il rischio di una riduzione dell’attesa di vita, dell’ordine di 1-2 anni. E’ importante sottolineare 
come l’incertezza che caratterizza ancora le nostre conoscenze su questa complessa materia, 
abbia indotto a valutazioni del rischio cautelative.
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Figura 3: Concentrazione media annuale del PM in Europa (EEA 2012).
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2.1.1 PM - Valutazione IARC

Il Global Burden of Disease Project ha stimato che circa 223.000 decessi all’anno per 
tumore polmonare (circa il 15% del totale) siano attribuibili all’inquinamento urbano come 
esposizione a PM 2.5 (Straif et al., 2013). Nel 2013, la IARC ha classificato l’inquinamento urbano 
come cancerogeno certo per l’uomo (Vol. 109). La valutazione si basa su studi epidemiologici 
sull’uomo e sperimentali su animali che hanno esaminato la frequenza di tumori correlati 
all’esposizione all’inquinamento urbano. Pur riconoscendo che quest’ultimo possa originare 
da fonti sia naturali che antropiche e che possa essere influenzato da una miriade di variabili, 
il Gruppo di Lavoro ha concluso che le evidenze di cancerogenicità sono sufficienti sia per 
l’uomo che per l’animale da esperimento, conclusione supportata inoltre da forti evidenze 
di tipo meccanicistico (aumento nei soggetti esposti di aberrazioni cromosomiche, stress 
ossidativo, alterazioni epigenetiche, infiammazione cronica). 

Gli esperti IARC hanno esaminato studi sull’insorgenza di tumore polmonare in soggetti 
esposti all’inquinamento atmosferico, caratterizzato essenzialmente in termini di PM, NOX 

e SO2. Sono stati valutati in particolare 13 studi effettuati fra il 2005 ed il 2013 di incidenza 
e mortalità per tumore polmonare. Per questo specifico tumore le due variabili possono 
considerarsi coincidenti a causa dell’alta letalità, anche se lo studio dell’incidenza può risultare 
più affidabile rispetto a quello della mortalità, dal momento che quest’ultima può essere 
soggetta ad errori di mis-classificazione (decessi erroneamente attribuiti a localizzazioni 
metastatiche secondarie).

Nafstad et al. (2003) hanno condotto uno studio su 16209 uomini residenti a Oslo (1972-
1998) esposti a NOX e SO2, stimati nelle aree di residenza sulla base di modelli di dispersione 
e contributo del traffico stradale nelle adiacenze delle abitazioni. A Oslo il traffico risulta la 
sorgente principale di NOX mentre il riscaldamento libera principalmente SO2. Controllando 
per età, fumo e livello di educazione, è stato trovato un rischio relativo (RR) pari a 1.08 
[Intervallo di Confidenza al 95% (95% CI) 1.02–1.15] per ogni incremento di 10 μg/m3 di NOX 

e di 1.01 (95% CI, 0.94–1.08) per  ogni  incremento di 10 μg/m3 di SO2. Filleul et al. (2005) 
hanno studiato 14284 giovani adulti (25-59 anni) arruolati nel 1974 e residenti in 24 differenti 
aree francesi (PAARC study), in cui le concentrazioni di TSP (polveri totali sospese), black 
smoke, NO, NO2 e SO2 erano state misurate da centraline di monitoraggio (una per area) dal 
1974 al 1976. Dopo un follow-up di 26 anni, sono stati identificati 178 decessi per tumore 
polmonare e nessun aumento del rischio associato all’inquinamento urbano. Una sotto-analisi 
su 18 altre aree ha mostrato invece un RR di 1.48 (95% CI, 1.05–2.06) associato ad incrementi 
pari a 10 μg/m3 di NO2, ma nulla per gli altri inquinanti. 

Vineis et al. (2006) hanno condotto uno studio caso-controllo sulle coorti dello studio EPIC 
(European Prospective Investigation into Cancer and Nutrition), reclutate fra 1993 e 1998. 
Nel follow-up durato 7 anni sono stati considerati i casi fra ex fumatori (da almeno 10 anni) 
e non fumatori. È stata considerata l’esposizione a NO2, PM10 e SO2 rilevate dalle stazioni 
di monitoraggio adiacenti alle zone di residenza dei soggetti. L’associazione fra incidenza 
di tumore polmonare e residenza vicino a strade trafficate è risultata non significativa (odds 
ratio [OR] 1.31; 95% CI, 0.82–2.09), come anche quella con incrementi di 10 µg/m3 per NO2 
(OR 1.14, 95% CI, 0.78–1.67) e significativa (OR 1.37, 95% CI, 1.06–1.75) per concentrazioni 
di NO2 maggiori di 30 μg/m3, dopo aggiustamento per il fumo di tabacco (cotinina urinaria). 
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Naess et al. (2007) hanno studiato la relazione dose-effetto fra inquinanti (NO2, PM10, 
PM2.5) e mortalità causa-specifica. La popolazione studiata è quella di Oslo in età compresa 
fra 51 e 90 anni nel periodo 1992-1998. Nella valutazione dell’esposizione sono stati utilizzati 
modelli di dispersione. Dopo aggiustamento per età, occupazione e livello di educazione, è 
stato evidenziato un aumento del rischio fra le donne. Il RR da esposizione a NO2, PM10 e 
PM2.5 è pari a 1.23 (95% CI, 1.10–1.38), 1.27 (95% CI, 1.13–1.43) e 1.27 (95% CI, 1.13–1.43), 
rispettivamente per donne con età compresa fra 51 e 70 anni e 1.12 (95% CI, 0.98–1.27), 1.17 
(95% CI, 1.03–1.33) e 1.16 (95% CI, 1.02–1.32), rispettivamente per donne con età compresa 
fra 71 e 90 anni. Il RR per i maschi è risultato di entità inferiore (1.07–1.09) e non significativo. 
Il Gruppo di Lavoro IARC segnala la mancata correzione per fumo.

Beelen et al. (2008a, 2008b) hanno studiato diversi indicatori di inquinamento atmosferico 
in uno studio prospettico di incidenza e di mortalità su una coorte olandese di più di 120.000 
soggetti. La valutazione dell’esposizione si basa sui livelli di black smoke, NO2 e SO2 
rapportati agli indirizzi e tempi di residenza nel periodo 1976-1996 e sono stati applicati 
modelli di regressione per stimare le differenze intra-urbane e di intensità di traffico. I valori 
background di PM2.5 sono stimati dai valori di PM10, utilizzando fattori di conversione. Nello 
studio di incidenza (Beelen et al., 2008a) su 111.816 soggetti, per 11 anni di follow-up, sono 
stati identificati 1940 casi di tumore polmonare. Dopo aggiustamento per età, sesso, fumo e 
fattori socio- economici, i RR corrispondono a: 0.96 (95% CI 0.83–1.11) per 10 μg/m3 di black 
smoke; 0.81 (95% CI 0.63-1.04) per 10 μg/m3 di PM 2.5; 0.86 (95% CI 0.70- 1.07) per 30 μg/
m3 di NO2; 0.90 (95% CI 0.72–1.11) per 20 μg/m3 di SO2. Nello studio di mortalità (Beelen 
et al., 2008b) su 117.528 soggetti della stessa coorte, dopo aggiustamento per fumo, sesso, 
età e fattori socio-economici, il RR è risultato 1.03 (95% CI 0.88–1.20) per 10 μg/m3 di black 
smoke; 1.06 (95% CI, 0.82–1.38) per 10 μg/m3 di PM 2.5; 0.91 (95% CI, 0.72 1.15) per 30 μg/
m3 di NO2; 1.00 (95% CI, 0.79–1.26) per 20 μg/m3 di SO2. 

Lo studio di Raaschou-Nielsen et al. (2011) si basa su una coorte di 52970 individui seguiti 
fino al 2006 e include 592 casi di tumore polmonare. La concentrazione di NOX è stata valutata 
con il modello AirGIS ed il RR per un incremento di 100 μg/m3 di NOX è risultato pari a 1.09 
(95% CI 0.79–1.51). L’analisi per quartili di NOX mostra un RR significativamente aumentato 
nella categoria di esposizione maggiore (NOX > di 29.7 μg/m3: RR, 1.30; 95% CI 1.05–1.61). 

Raaschou-Nielsen et al. (2013) hanno condotto anche uno studio caso-controllo nested 
su tre coorti danesi arruolate fra 1970 e 1993 e seguite fino al 2001, stimando sempre 
l’esposizione a NOX  con il modello danese AirGIS. Lo studio include 679 casi e 3481 soggetti, 
con controllo per genere, età, fumo, educazione, BMI e consumo di alcool. Il RR è risultato 
1.30 (95% CI 1.07–1.57) per esposizioni a NOX comprese fra 30 e 72 μg/m3 e 1.45 (95% CI 
1.12–1.88) per livelli di NOX maggiori di 72 μg/m3, corrispondenti a un RR di 1.37 (95% CI, 
1.06–1.76) per 100 μg/m3 di aumento di NO.

Lo studio ESCAPE (Raaschou-Nielsen et al., 2013) ha incluso 17 coorti europee (austriache, 
danesi, greche, italiane, olandesi, norvegesi, spagnole, svedesi e inglesi), con differenti livelli 
di esposizione.  La valutazione dell’esposizione è stata effettuata per PM10, PM2.5, coarse 
particles, NO2, NOX e due indicatori di traffico. Su una popolazione complessiva di 312944 
soggetti, con 2095 casi incidenti, il RR è risultato 1.22 (95% CI 1.03–1.45) per incrementi di 10 
μg/m3 di PM10 e 1.18 (95% CI 0.96–1.46) per 10 μg/m3 di PM2.5. Il Gruppo di Lavoro IARC 
ha ritenuto questo studio altamente informativo per l’alto numero di esposizioni valutate, per 
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la qualità della misura dell’esposizione e il grado di standardizzazione delle procedure, per il 
numero di soggetti esaminati e per il controllo dei fattori confondenti. Heinrich et al. (2013) 
hanno esaminato un gruppo ristretto di 4752 donne e identificato 41 decessi per tumori 
polmonari. Il PM10 è stato stimato dalla misura di TSP utilizzando fattori di conversione. I RR 
sono stati determinati per aumenti del PM10 (RR 1.84; 95% CI 1.23–2.74) e NO2 (RR 1.46; 
95% CI 0.92–2.32). 

Cesaroni et al. (2013) hanno studiato l’associazione fra mortalità per tumore polmonare 
e inquinamento su 1.265.058 residenti nella città di Roma. L’esposizione è stata valutata con 
modelli di regressione per NO2 e dispersione per PM2.5.  Dopo correzione per genere, età, 
stato civile, luogo di nascita, livello di educazione, occupazione e stato socio-economico, è 
stato ottenuto un RR pari a 1.05 (95% CI 1.01–1.10) per incrementi di 10 μg/m3 di PM2.5 e 
1.04 (95% CI 1.02–1.07) per incrementi di NO di 10 μg/m3. 

Carey et al. (2013) hanno condotto un vasto studio (835.607 soggetti) in Inghilterra. La 
concentrazione annuale di PM10, PM2.5, NO2, SO2 e Ozono è stata valutata ad 1 km con 
modelli di dispersione. Sono stati ottenuti elevati RR in associazione con NO2, dopo correzione 
per età, sesso, fumo, BMI e livelli di educazione (HR, 1.11; 95% CI 1.05–1.17, per incrementi 
di 10.7 μg/m3).  Il rischio associato a SO2 e PM è di poco aumentato dopo correzione per le 
stesse covariate (RR1.03, 95% CI, 0.99–1.06 per incrementi di 2.2 μg/m3 di SO2; RR 1.03, 95% 
CI, 0.98–1.09 per incrementi di 3 μg/m3 di PM10 e RR 1.04,95% CI, 0.99–1.09 per 1.9 μg/m3 

di PM2.5).
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2.2 Ossidi di Azoto (NOX)

Con tale termine si indicano solitamente ossido e biossido di azoto, anche se, in realtà, si 
tratta di una miscela più  complessa, come riepilogato nella  tabella seguente.

Costituenti gli ossidi di azoto
Composto Formula

Ossido di azoto NO

Triossido di diazoto (Anidride nitrosa) N2O3

Biossido di azoto NO2

Tetrossido di diazoto N2O4

Pentossido di diazoto (Anidride nitrica) N2O5

A temperatura ambiente, il monossido di azoto è un gas incolore e inodore, mentre 
il biossido è rossastro e di odore forte e pungente. Tali composti si formano durante la 
combustione ad elevate temperature (1200°C), il monossido in quantità maggiori del biossido 
(fino al 95%), in dipendenza della temperatura di combustione e della disponibilità di ossigeno 
libero. La quota principale di NOX in atmosfera è emessa da processi di combustione civili ed 
industriali e dal trasporto autoveicolare. Sorgenti naturali sono alcune forme di combustione 
(fulmini, incendi, eruzioni vulcaniche) ed alcuni batteri presenti nel suolo (Nitrosomonas e 
Nitrobacter).

Il biossido è un inquinante secondario poiché non emesso direttamente da fonti 
antropogeniche ma deriva dall’ossidazione del monossido in atmosfera, secondo le reazioni 
di seguito riportate:

• N2+ O2= 2NO
• 2NO + O2= 2NO2

Inoltre, il biossido può originare anche da reazioni fotochimiche secondarie in atmosfera, 
nelle quali interviene l’ozono troposferico:

• NO2 + luce solare = NO + O*
• O* + O2= O3

• O3 + NO = NO2 + O2 (1)

Tale ciclo è alterato in presenza di idrocarburi incombusti in atmosfera, che reagiscono 
con il radicale O* formando i radicali RO2* e HO2*, i quali reagiscono con l’ossido di azoto 
convertendolo in NO2:

• RO2* + NO = NO2+ RO*
• HO2* + NO = NO2+ OH*
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In tal modo l’ozono non può più reagire con l’NO (reazione 1) e quindi si accumula negli 
strati bassi dell’atmosfera. I radicali RO2 e HO2 in presenza di elevate concentrazioni di NOX 

reagiscono per formare perossiacetilnitrati (il più importante è l’acido perossiacetilnitroso o 
PAN), alchilnitrati ed idroperossidi.

I livelli naturali di biossido di azoto oscillano tra 1 e 9 µg/m³. Le medie annuali nelle città 
europee non vanno oltre i 40 µg/m³. 

Il biossido di azoto è quattro volte più tossico del monossido. A concentrazioni di 13 ppm 
(circa 4,4 mg/m³) induce irritazione delle mucose oculare e nasale, mentre l’NO può indurre 
paralisi del sistema nervoso centrale in cavie esposte per 12 minuti a 2500 ppm (circa 3075 
mg/m³).

Il più basso livello al quale è stato osservato un effetto del biossido di azoto sulla funzione 
polmonare nell’uomo dopo un’esposizione di 30 min., è pari a 560 µg/m³. Per questo la 
WHO raccomanda per l’NO2 un limite guida per 1 ora pari a 200 µg/m³, ed un limite per la 
media annua pari a 40 µg/m³. 

Oltre agli effetti dannosi per l’uomo, gli NOX producono danni alle piante riducendone la 
crescita: il biossido induce la comparsa di macchie sulle foglie mentre il monossido rallenta il 
processo di fotosintesi. Entrambi gli inquinanti, inoltre, contribuiscono all’acidificazione delle 
precipitazioni con conseguente deterioramento di edifici ed opere d’arte, corrosione dei 
metalli e scolorimento dei tessuti.
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2.3 Ozono (O3)

L’Ozono (O3) è un gas naturalmente presente in atmosfera, ma è anche un inquinante 
secondario con potente azione ossidante, che induce stress ossidativo ed infiammazione. 
Penetra nell’organismo quasi esclusivamente per via inalatoria, essendo assorbito 
principalmente nel tratto superiore delle vie respiratorie. Si forma principalmente d’estate 
(smog estivo), per reazioni fotochimiche che coinvolgono numerosi gas presenti nella 
troposfera, lo strato di atmosfera compresa fra la superficie terrestre e un’altitudine di 7-15 
km, e nello strato limite inquinato, che si estende dalla superficie terrestre ad un’altitudine 
compresa fra 100 e 3000 m. I principali precursori sono: ossidi di azoto, che fungono da 
catalizzatori; composti organici volatili (VOCs); metano (CH4);monossido di carbonio (CO).  Tali 
inquinanti derivano principalmente da fonti antropogeniche come l’impiego di combustibili 
fossili, soprattutto per i trasporti, e l’uso di prodotti contenenti solventi organici.

Nello strato limite inquinato, il principale “carburante” nel processo è costituito dai VOCs, 
più reattivi, mentre nelle zone remote il processo viene provocato soprattutto dall’ossidazione 
di CH4 e CO. 

Le concentrazioni troposferiche di O3 al di sopra dell’Europa superano di 3-4 volte i 
livelli dell’era pre-industriale, principalmente a causa del notevole aumento delle emissioni 
di NOX, registrato a partire dagli anni ‘50. Le emissioni dei principali precursori dell’ozono, 
NOX e composti organici volatili non metanici (NMVOC), hanno continuato ad aumentare 
fino alla fine degli anni ’80, per poi diminuire del 14% fra il 1990 e il 1994. Il settore dei 
trasporti è la principale fonte di emissioni di NOX e di NMVOC in Europa occidentale, mentre 
nei Paesi dell’Europa Centrale ed Orientale e negli Stati Post Sovietici derivano in maniera 
preponderante da attività industriali.

I processi di formazione degli ossidanti fotochimici, così come i loro effetti, sono complessi.  
Poiché vengono trasportati per lunghe distanze ed oltre i confini nazionali, è necessario un 
impegno internazionale per mettere a punto politiche di abbattimento efficaci.

Le conseguenze dell’Ozono per la salute vengono esacerbate dagli effetti delle miscele 
di altri inquinanti presenti in aria.
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2.4 PM - Valutazione del Rischio

La valutazione del rischio nell’esposizione a PM10 si basa sui risultati di ampi studi epi-
demiologici, che hanno portato alla individuazione di incrementi di rischio per specifiche 
patologie associati a fasce di concentrazioni del PM10 in aria.

Trattandosi di miscele complesse, non si possono stabilire specifici fattori di rischio per 
esposizione inalatoria.

La WHO presenta una stima di rischio relativo a breve termine (per incrementi estem-
poranei di concentrazione e effetti sulla salute insorgenti a distanza temporale da meno di 
1 giorno a 2-3 giorni). Il rischio relativo riportato per l’incremento della mortalità giornaliera 
generale è di 1,0074 (95% CI 1,0062-1,0086) per un incremento di 10 μg/m3 di PM10 e di 
1,015 (95% CI 1,011-1,019) per un incremento di 10 μg/m3 di PM2.5 (rischio doppio rispetto 
al precedente). 

I rischi relativi per: necessità di uso di broncodilatatori, tosse e sintomi delle basse vie 
respiratorie sono compresi tra 1,0305 e 1,0356, per un incremento di 10 μg/m3 di PM10, 
mentre il RR di ospedalizzazione è stimato in 1,008 (95% CI 1,0048-1,0112). Su questa base, 
la WHO stima che per episodi di inquinamento della durata di 3 giorni, a concentrazioni di 
50 e 100 μg/m3 vi possa essere un rischio aggiuntivo di mortalità pari a 4 e 8 per milione di 
abitanti ed un rischio aggiuntivo di ospedalizzazione pari a 3 e 6 per milione, rispettivamente.

La WHO presenta anche una stima del rischio a lungo termine (da esposizioni prolungate 
nel tempo ed effetti sulla salute non immediati) per gli stessi inquinanti, specificando che i 
dati disponibili sono ridotti rispetto a quelli per gli effetti a breve termine. Il RR di mortalità a 
lungo termine per un incremento di 10 μg/m3 dell’esposizione a PM10 è di 1,10 (95% CI 1,03-
1,18) mentre il RR per un pari incremento del PM2.5 è di 1,14 (95% IC 1,04-1,24). Sulla base 
di un ulteriore studio epidemiologico, la WHO propone una stima di RR di mortalità a lungo 
termine pari a 1,07 (95% CI 1,04-1,11) per lo stesso incremento di PM2.5 (con un RR di 1,08 
per un pari incremento dei solfati). Il RR di bronchite a lungo termine è di 1,34 (IC:0,94-1,99) 
e di 1,29 (95% CI 0,96-1,83) per incrementi di 10 μg/m3 di PM2.5 e PM10, rispettivamente. Il 
rischio di variazione percentuale del FEV1 nei bambini è indicata nei termini di 1,9% (95% CI  
3,1%-0,6%) e 1,25 (95% CI 2,3%-0,1%), rispettivamente per pari incrementi di PM2.5 e PM10. 

In conclusione, la WHO sottolinea che i dati disponibili non consentono, per il momento, 
di definire delle concentrazioni soglia per questi fattori di rischio, e che effetti a breve ter-
mine sono stati associati ad esposizioni a breve termine ben al di sotto di 100 μg/m3 di con-
centrazione media giornaliera di PM10, mentre effetti a lungo termine sono stati associati a 
concentrazioni medie annuali anche al di sotto di 20 μg/m3 di PM2.5 e di 30 μg/m3 di PM10. 
Viene pertanto proposto, ai fini della gestione del rischio, il riferimento alle stime di rischio 
sopra discusse, in luogo di un valore di linea guida.

L’Unione Europea ha invece previsto specifici limiti di esposizione, basati su criteri di 
protezione della salute; la normativa italiana da vari anni ha anche previsto dei valori di riferi-
mento. Sia i parametri UE, che quelli italiani sono comunque tali da indurre una significativa 
riduzione dei rischi, anche considerando le stime della WHO.

Una recente metanalisi su 30 coorti riporta una stima di rischio aggiuntivo, per un incre-
mento di 10 μg/m3 della concentrazione di PM10, pari a 1.09 (95% CI: 1.04–1.14) con un 
focus sul tumore al polmone, pancreas e laringe (Kim et al., 2018).
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E’ anche da osservare al proposito, che secondo il gruppo MISA tra i “modificatori” di 
effetto sono da considerare il tasso standardizzato di mortalità (SMR) di base nelle popolazio-
ni in esame e il livello di deprivazione sociale, entrambi suscettibili di incrementare il rischio.

La concentrazione delle particelle fini risulta in ogni modo un indicatore primario di inqui-
namento e di rischio.

I livelli di esposizione a cui sono stati oggettivamente rilevati su base epidemiologica (e  
non previsti sulla base di estrapolazioni) gli effetti  riportati dalla  WHO e dallo studio italiano  
MISA dovrebbero in linea di principio collocarsi su valori più elevati dell’ordine di grandezza 
dei valori di fondo (stimati intorno a 18 e 11 μg/m3 per il PM10 e il PM2.5, rispettivamente), 
prevedibilmente associabili solo a cause naturali, e sotto i quali appare difficile scendere (a 
parte forse condizioni particolari, come il caso di ricopertura dei suoli con un manto nevoso 
in aree  remote).

Il RR di mortalità sec. WHO per un incremento di 10 μg/m3 di PM10 è in sé molto basso 
(1,0074) e altrettanto vale per quanto concerne le stime italiane (valore circa doppio). Ciò 
vale anche per la stima del rischio attribuibile (percentuale di mortalità attribuibile alla causa 
in esame). Il problema si presenta quindi non tanto nei termini dell’entità del rischio in sè, 
ma in quanto la popolazione esposta, o potenzialmente tale, è molto vasta.  I dati disponibili 
suggeriscono una riduzione nel tempo di questo tipo di inquinamento, che resta comunque 
a livelli significativi, anche se comparabili a quello degli altri paesi dell’Europa meridionale. 
In conclusione, il contenimento dei livelli di inquinamento da polveri fini costituisce una pri-
orità europea e italiana, che merita la dovuta attenzione ed il dovuto impegno. Le politiche 
che sono in via di definizione a livello europeo prevedono una riduzione di questo processo 
di inquinamento. E’ evidente che l’abbattimento di questo inquinante si correla con l’abbat-
timento degli altri inquinanti da traffico e da processi di combustione, rientrando pertanto 
nell’ambito di un’unica e coordinata politica di prevenzione. Il monitoraggio e i dati prodotti 
dalla ricerca epidemiologica in Italia hanno confermato le indicazioni provenienti dalla WHO 
e dalla comunità scientifica internazionale relativamente a questo inquinante, producendo al 
contempo ulteriori importanti informazioni.

Studi di coorte devono ancora identificare un livello di concentrazione di PM10 sotto il 
quale non si verificano effetti avversi per la salute (WHO Regional Office for Europe, 2003). 
Una approssimata funzione di dose-risposta lineare è stata dedotta dagli studi, eccetto che 
per il tumore polmonare per il quale la funzione è più ripida a concentrazioni superiori a 
13 μg/m3 di PM2.5 (concentrazione non misurata nelle valutazioni delle città italiane). Nelle 
analisi in serie effettuate non è stata osservata ripetutamente nessun livello collegato a una 
funzione lineare dose-risposta di mortalità o morbidità (Daniels et al., 2000; Pope, 1996; Sa-
moli et al., 2005).

A concentrazioni molto alte, la pendenza della funzione può essere meno profonda.
In linea con le evidenze epidemiologiche, in questo studio sono state utilizzate funzioni 

dose-risposta lineari di RR senza soglia. Ciò significa, ad esempio, che se il RR è 1.06 per 
ogni aumento di 10 μg/m3 di PM10, i soggetti esposti a concentrazioni di 30 μg/m3 hanno 
un rischio aggiuntivo del 6% di presentare effetti avversi causati dal PM10 rispetto a soggetti 
esposti a 20 μg/m3; allo stesso modo soggetti esposti a concentrazioni di 40 μg/m3 hanno il 
12% di probabilità in più di contrarre patologie collegate all’esposizione di PM10 rispetto a 
soggetti esposti a 20 μg/m3.
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Effetti cronici, infarto
L’aumento stimato del numero di morti giornaliere in tutte le fasce di età per ogni au-

mento di 10 μg/m3 nella concentrazione di PM10 è pari allo 0.6% (95% CI: 0.4–0.8%), rischio 
stimato da consolidati studi internazionali (metanalitici o multicentrici). Una recente rianalisi 
degli stessi dati ha dimostrato una stima ridotta del rischio (Katsouyanni et al., 2003). 

Effetti cronici respiratori
Evidenze di effetti respiratori acuti associati a variazioni giornaliere di esposizione a PM 

sono stati confermati in molti studi. Zanobetti e coll. (2003) calcolano effetti a breve e medio 
termine, con RR pari a 1.007 e 1.042, rispettivamente.

Si stima un RR di 1.013 (95% CI: 1.005 – 1.020) per ogni incremento giornaliero di 10 μg/
m3 di PM10.

Ricoveri ospedalieri per motivi cardiaci
Molti studi condotti in paesi in via di sviluppo hanno osservato un aumento del numero di 

ricoveri ospedalieri per cause cardiache associati all’inquinamento da PM10. La maggioranza 
di tali studi ha utilizzato il PM10 come marker dell’esposizione a particolato a causa della 
sua ampia disponibilità. Si stima un RR pari a 1.003 (95% CI: 1.000–1.006) per ogni aumento 
giornaliero di 10 μg/m3 di PM10.

Ricoveri ospedalieri per cause respiratorie
L’EPA conclude che, in considerazione dei risultati di studi condotti in USA e Canada, esi-

ste un’associazione positiva e spesso statisticamente significativa fra gli outcome respiratori 
(mortalità, ospedalizzazione e visite mediche) e concentrazioni di PM10 e PM2.5.

A riguardo dei potenziali co-inquinanti confondenti, l’EPA riporta che gli effetti stimati dei 
PM su mortalità e morbidità per  effetti respiratori calcolati su modelli a singolo inquinante 
sono variati rispetto a quelli multi inquinanti.

Le associazioni delle ospedalizzazioni ospedaliere per cause respiratorie e PM10 sono 
positive, la stima precisa riporta aumenti compresi fra il 2% ed il 12% per concentrazioni pari 
a 50 μg/m3 di PM10 (RR equivalente compreso fra 1.004 e 1.023 per ogni aumento di 10 μg/
m3 nella concentrazione di PM10).

Si stima un RR pari a 1.006 (95% CI: 1.002–1.011) per ogni aumento di 10 μg/m3 delle 
concentrazioni di PM10.
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Figura 4: Effetti sanitari dell’esposizione a PM.

Il progetto Aphekom (Approfondimento della conoscenza e della comunicazione per il 
Processo Decisionale su Inquinamento Atmosferico e salute in Europa), condotto dal 2004 al 
2006 in 25 città Europee (Roma per l’Italia) ha applicato un nuovo approccio all’analisi dell’im-
patto sulla salute e dei costi relativi all’inquinamento atmosferico. I risultati dimostrano che se 
i livelli di polveri sottili nelle città europee si riducessero ai livelli raccomandati dalla WHO la 
speranza di vita migliorerebbe, con grandi benefici economici. Vivere in prossimità di strade 
molto trafficate aumenta notevolmente la possibilità di contrarre malattie attribuibili all’inqui-
namento atmosferico; i vantaggi derivanti dalla sua riduzione sarebbero superiori a quelli già 
conseguiti dall’attuale legislazione dell’UE: se la concentrazione media annuale di PM2.5 a 
Roma si riducesse a 10 µg/m3, sarebbero evitate 1278 morti (997 per cause cardiovascolari) 
e la popolazione di 30 anni guadagnerebbe un anno di vita, con un beneficio economico 
superiore ai 2 miliardi di euro.

Utilizzando i tradizionali metodi di valutazione di impatto sulla salute (VIS), Aphekom ha 
mostrato che la diminuzione fino a 10 µg/m3 nella concentrazione del particolato PM2.5 (linee 
guida annuali sulla qualità dell’aria WHO), in 25 grandi città europee, può comportare un 
aumento fino a 22 mesi di aspettativa di vita a soggetti di 30 anni di età ed oltre.

Gli endpoints sono stati scelti sulla base delle concentrazioni disponibili in letteratura su-
gli effetti a breve e lungo termine di Ozono, PM10 e PM2.5. Tra le altre è stata condotta una 
valutazione di impatto sanitario sugli effetti cardiaci e respiratori del PM10 a breve termine e 
per quelli a lungo termine del PM2.5 sulla mortalità cardiovascolare. Le concentrazioni funzio-
ni-risposte (CRF) usate in questo studio sono riportate nella tabella sottostante. 
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Figura 5: Endpoint sanitari a breve e lungo termine di PM e Ozono.
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2.5 NOX - Valutazione del Rischio

Gli NOX, in particolare il biossido di azoto (NO2), sono tra i principali inquinanti atmosferici 
ed irritanti delle vie aeree.

Le sorgenti principali sono rappresentate da gas di scarico autoveicolare (soprattutto 
motori diesel), centrali termoelettriche, impianti di riscaldamento, ed, in ambiente indoor da 
cucine a gas, stufe e fumo di tabacco. Diversi studi condotti in Europa e in Canada hanno 
dimostrato che l’aumento di concentrazione di NOX in atmosfera si associa ad incrementi di 
mortalità per cause naturali, cardiovascolari e respiratorie. Pochi però sono quelli che, finora, 
hanno indagato il ruolo dei fattori di suscettibilità agli effetti.

Uno studio su dati EpiAir su mortalità e biossido di azoto ha riportato aumenti statisticamente 
significativi di mortalità per cause naturali, respiratorie e cardiache per incrementi di 10 µg/
m3 di NO2 Il rischioaumenta del 2.09% (IC 95% 0.96-3.24) per le cause naturali, del 2.63% (IC 
95% 1.53-3.75) per le cause cardiache e del 3.48% (IC 95% 0.75-6.29) per lecause respiratorie. 
Nella stagione calda gli eccessi di rischio passano a +4.46% (IC 95% 3.14-5.8), +4.77% (IC 
95% 2.92-6.65) e +9.63% (IC 95% 4.08-15.47) rispettivamente, e diventa significativo anche 
quello per cause cerebrovascolari: +7.87% (IC 95% 4.78-11.05); così come il rischio per chi 
ha un ricovero nei due anni antecedenti. Tali risultati sono indipendenti dalla presenza di altri 
inquinanti (PM10 e ozono) (Chiusolo et al., 2011). Nello studio APHEA 2, un incremento di 10 
μg/m3 della concentrazione giornaliera di NO2 è associato a un incremento dello 0,30% nella 
mortalità generale, dello 0,40% nella mortalità cardiovascolare e dello 0,38% nella mortalità 
respiratoria [Samoli et al., 2006]

Il MISA-2 è un ampliamento dello studio MISA-1 (Epidemiologia & Prevenzione, 2001), 
che aveva valutato l’impatto a breve termine dell’inquinamento atmosferico in 8 città italiane 
nel corso degli anni ‘90. Per ogni città è stato adattato un modello lineare generalizzato 
sulla frequenza giornaliera degli eventi sanitari in studio. L’effetto degli inquinanti è stato 
specificato come lineare e come modelli bi-pollutant sono stati considerati PM10+NO2 e 
PM10+O3.

Gli effetti degli inquinanti sono espressi come variazioni percentuali aggiuntive di mortalità 
o di ricoveri ospedaliero per incrementi di 10 μg/m3 per SO2, NO2 e PM10, e di 1 mg/m3 per 
il CO. Per NO2, si è osservato un aumento della mortalità giornaliera per cause naturali pari 
allo 0.6% (IC 95%, 0.3-0.9) Tale rilievo riguarda anche la mortalità per cause cardiorespiratorie 
ed i ricoveri per malattie cardiache e respiratorie. Non vi sono differenze per genere. Vi è 
una forte evidenza che, per ciascuno degli inquinanti, le variazioni percentuali di mortalità 
e ricoveri ospedalieri siano più elevate nella stagione calda.  L’impatto “complessivo” sulla 
mortalità per tutte le cause è compreso tra l’1.4% ed il 4.1% per gli inquinanti gassosi (NO2 

e CO).
Nelle figure 6 e 7 sono riportati i risultati degli studi epidemiologici che hanno valutato 

mortalità ed incrementi di ospedalizzazione e prevalenza di patologie respiratorie in seguito 
ad esposizione a NOX.
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Figura 6: Effetti Sanitari dell’esposizione a NOx (Mortalità).

Figura 7: Effetti Sanitari dell’esposizione a NOX (Ospedalizzazione e prevalenza patologie Respiratorie).

Studi sperimentali e di tossicocinetica confermano la plausibilità degli effetti cardiova-
scolari e respiratori dell’NO2, anche se la produzione scientifica relativa a questo specifico 
inquinante non è abbondante. Il biossido di azoto è un irritante e un ossidante con chiari 
effetti tossici: già a dosi moderate provoca tosse, dolore toracico e insufficienza circolato-
ria. Una volta inalato, si deposita lungo tutto l’albero respiratorio, ma in particolar modo 
nella parte distale del polmone. Il principale meccanismo di tossicità  appare coinvolgere 
la perossidazione lipidica delle membrane cellulari con conseguenti effetti dei radicali liberi 
sulle molecole, sia strutturali, che funzionali. Gli studi disponibili non hanno chiarito gli effetti 
sull’uomo dell’esposizione a dosi basso-moderate, prossime a quelle dell’ambiente esterno. 
L’evidenza tossicologica suggerisce un aumento della suscettibilità alle infezioni, un deficit 
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della funzionalità polmonare e un deterioramento dello stato di salute dei soggetti con pato-
logie respiratorie croniche.

Gli effetti sanitari indotti dall’NO2 per esposizioni a breve termine comprendono l’au-
mento della resistenza al passaggio dell’aria delle vie aeree, il decremento della funzionalità 
polmonare e l’aumento della reattività bronchiale verso i broncocostrittori. Attualmente il più 
basso livello osservato di NO2 in grado di influire sulla funzionalità polmonare degli asmatici, 
senza esposizione ad altri broncocostrittori, è 560 µg/m3 per 30 min. di esposizione e con 
esercizio intermittente. E’ comunque ancora molto controverso se questo tipo di alterazione 
debba essere considerata o meno un effetto dannoso. I gruppi “sensibili” sono costituiti 
dagli asmatici, non dai bronchitici (WHO, 1987). Per quanto riguarda gli effetti indotti da  
esposizioni a lungo termine, sono  compresi: unaumentata incidenza di malattie respiratorie; 
una vasta  gamma di alterazioni strutturali dell’apparato respiratorio comprendenti cambia-
menti del tipo cellulare nelle regioni tracheobronchiale e polmonare, fino ad alterazioni di 
tipo enfisematoso, caratterizzate da  assottigliamento  delle membrane dei  capillari  alveo-
lari, perdita dell’epitelio ciliato e deposizione di collagene in aree atipiche; incremento della 
suscettibilità alle infezioni polmonari batteriche e forse virali; effetti dannosi su milza, fegato 
e sangue (WHO, 1987).

Molteplici sono gli studi epidemiologici che confermano un aumento degli effetti degli 
inquinanti nella stagione calda. Tra le motivazioni, il fatto che nel periodo estivo le concen-
trazioni atmosferiche rappresentano in modo più attendibile il livello di esposizione della 
popolazione, la quale, a causa del clima, passa più tempo all’aperto. Inoltre, il ricambio d’aria 
nelle abitazioni è più alto che d’inverno, con una conseguente maggiore esposizione agli in-
quinanti atmosferici. Inoltre la miscela di inquinanti risulta essere particolarmente nociva nella 
stagione calda per una diversa composizione e dimensione delle particelle e una differente 
combinazione tra particelle e gas, specie di natura ossidante, quali l’NO2 e l’ozono. Si può 
ipotizzare quindi un effetto sinergico tra inquinamento ed aumento della temperatura.

Si stima che il 7% della popolazione urbana sia stata esposta a concentrazioni di NOX al 
di sopra degli standard UE e WHO (che in questo caso sono uguali). Il 94% dei superamenti 
è dovuto al traffico veicolare: gli autoveicoli sono responsabili del 50% delle emissioni di 
NOX; in particolare i motori diesel producono più ossidi di azoto dei motori a benzina perché 
usano miscele molto povere in termini di rapporto aria-combustione. Seguonole  centrali ter-
moelettriche (21%), gli  altri settori  industriali  compreso il trattamento dei  rifiuti ed i settori  
domestico e terziario.  Nelle città la concentrazione di NOX è 10-100 volte maggiore che nelle 
aree extra-urbane.

Non sono trascurabili le concentrazioni indoor di NOX che possonosuperare  anche note-
volmente quelle esterne a causa dell’uso di elettrodomestici a combustione senza aspiratori 
d’aria come cucine a gas, stufe a cherosene o a legna, caminetti, fumo di sigaretta, e del 
basso ricambio d’aria. Le concentrazioni indoor possono eccedere i 200 µg/m3 anche per vari 
giorni consecutivi. Durante la cottura dei cibi, sono state misurate concentrazioni orarie nelle 
cucine comprese tra 470 e 2000 µg/m3, con picchi massimi di un minuto fino a 4000 µg/m3. 
Il fumo di una sigaretta può contenere concentrazioni di NO pari a 150000-226000 µg/m3 e 
concentrazioni minori di NO2 (WHO, 1987).
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2.6 O3 - Valutazione del Rischio

Studi recenti hanno ulteriormente confermato l’esistenza di un’associazione tra l’esposi-
zione a breve termine a livelli ambientali di ozono e mortalità, evidenziando alterata funzione 
polmonare e, come conseguenza immediata, l’impoverimento delle difese antiossidanti delle 
vie respiratorie. Gli effetti più marcati evidenziati nei vari studi consistono in mortalità per 
malattie cardiovascolari e respiratorie (WHO, 1987; WHO, 1995)

Nello studio APHEA riguardante cinque grandi città UE (Anderson et al., 1997) sono stati 
analizzati i dati sui ricoveri d’urgenza in ospedale per bronchite, enfisema e ostruzione cronica 
delle vie respiratorie. I risultati di questo studio, insieme alla stima della distribuzione delle 
esposizioni all’ozono in UE, suggeriscono che lo 0,3% dei ricoveri d’urgenza per affezioni 
respiratorie nell’UE è attribuibile all’esposizione a concentrazioni di ozono eccedenti la soglia 
di protezione per la salute fissata dalla UE [110 μg/m3 (55 ppb) come valore medio su 8 ore]. 
nella Direttiva del Consiglio Europeo sull’inquinamento dell’aria 2008/50/CE.

 In oltre l’80% dei casi di superamento di tale soglia, le concentrazioni di ozono sono 
comprese fra 110 e 170 μg/m3 (55-85 ppb).  In Belgio, Francia e Grecia, la percentuale di 
ricoveri attribuiti all’esposizione ad elevati livelli di ozono ha superato lo 0,5%. Il numero di 
ricoveri a Londra è risultato in posizione mediana rispetto alle cifre rilevate nelle cinque cit-
tà dell’APHEA. In base ai risultati osservati a Londra (20 ricoveri d’urgenza/die per malattie 
respiratorie su una popolazione di 7,3 milioni), in UE poco più di 80 ricoveri d’urgenza, nel 
periodo marzo-ottobre 1995, potrebbero essere attribuibili ad esposizioni a livelli di ozono 
superiori al valore soglia. Se l’esposizione intorno ai luoghi di monitoraggio è rappresentati-
va della distribuzione generale delle concentrazioni dell’ozono in ciascun paese, un totale di 
quasi 700 ricoveri d’urgenza nell’UE nel periodo marzo-ottobre 1995 potrebbe essere attri-
buito a concentrazioni di ozono superiori a 110 μg/m3 (55 ppb), come valore medio su 8 ore.  
Della cifra totale, oltre 500 casi si sarebbero verificati in tre paesi: Francia, Italia e Germania, 
un dato in parte dovuto alle dimensioni della popolazione di tali paesi.

Gli studi epidemiologici indicano tuttavia un aumento dei ricoveri ospedalieri anche a 
concentrazioni inferiori al valore soglia (Ponce de Leon, 1996). Un calcolo conservativo, che 
ipotizza concentrazioni di ozono comprese, in media, fra 60 e 110 μg/m3 (30-55 ppb, valore 
medio su 8 ore) per il 20-40% dei giorni-persona, suggerisce che la percentuale di ricoveri in 
ospedale attribuibile a concentrazioni di ozono superiori a 60 μg/m3 (30 ppb, valore medio 
su 8 ore) potrebbe costituire l’1,5% di tutti i ricoveri per affezioni respiratorie. Pertanto, nelle 
zone coperte dal monitoraggio si conterebbero 400 ricoveri, cifra che consente di estrapolare 
un totale di oltre 3 000 ricoveri nel complesso dell’UE nel periodo marzo-ottobre 1995.

Nella convenzione sull’inquinamento atmosferico transfrontaliero a grande distanza viene 
anche usato il concetto di “livelli critici” per valutare gli effetti dell’ozono sulle colture agri-
cole e sulle foreste. Il parametro dell’effetto viene calcolato come esposizione cumulativa ad 
ozono oltre la soglia di 40 ppb (80 μg/m3), espressa in unità di ppb.h, ed  è chiamato AOT40.
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Figura 8:  Superamenti dell’obiettivo a lungo termine (120 μg/m3 come media massima giornaliera calcola-
ta su otto ore nell’arco di un anno civile) nelle aree urbane per l’anno 2017 (ISPRA, Stato dell’Ambiente 82/18).

Cattani G. et al. / Qualità dell’ambiente urbano – XIV Rapporto (2018)  ISPRA Stato dell’Ambiente 82/18 pagg. 378-397 
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Grafico 5.1.4 - Ozono, 2017: superamenti dell’obiettivo a lungo termine (120 μg/m3 come media massima giornaliera 
calcolata su otto ore nell’arco di un anno civile) nelle Città metropolitane 
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2.7 Vie di esposizione e meccanismo d’azione

L’inalazione è l’unica via di esposizione collegata agli effetti del particolato aerodisperso. 
Una parte dell’aerosol inalato si deposita sulle superfici delle vie respiratorie mentre la rima-
nente porzione viene esalata. La deposizione delle particelle nel tratto respiratorio dipende 
essenzialmente dalla granulometria delle particelle inalate, dalla modalità respiratoria. La 
respirazione oro-faringea aumenta la quota che si deposita nel polmone e ciò accade spesso 
durante l’esercizio fisico e la conversazione (WHO 2000).  Per la valutazione dell’esposizione 
è importante considerare sia l’esposizione indoor che quella outdoor. Il fumo di sigaretta rap-
presenta un’importante fonte di inquinamento indoor, così come la penetrazione di particelle 
esterne negli spazi interni deve essere valutata in ambienti in cui non sono presenti fumatori.  
Colome et al. (1992) trovano un rapporto indoor/outdoor di 0.70 per la concentrazione media 
di PM10 in abitazioni di non fumatori nel sud della California.

Una volta depositata nei polmoni, la maggior parte delle particelle è rimossa attraverso 
vari meccanismi di eliminazione. Le particelle insolubili depositate sulla mucosa bronchiale 
sono generalmente eliminate attraverso la clearance muco-ciliare in 24-48 ore (Schlesinger 
1990).

Molte sostanze presenti nel PM dell’inquinamento outdoor possono tuttavia persistere 
nel tratto respiratorio producendo effetti infiammatori e  stress ossidativo. La deposizione e la 
clearance delle particelle varia inoltre notevolmente fra gli individui a seconda di età, genere, 
fumo, e presenza di patologie respiratorie come asma o BPCO. Vapori e gas organici lipofili, 
una volta inalati, si distribuiscono rapidamente nel tratto respiratorio e a ciò segue un rapido 
assorbimento ematico.

L’eliminazione dal polmone può avvenire attraverso l’azione dei macrofagi alveolari o di 
meccanismi alternativi delle cellule epiteliali polmonari. Il tempo di dimezzamento di parti-
celle insolubili depositatesi nel polmone può essere dell’ordine di settimane, mesi o persino 
anni.  Il PM, così come l’ozono o  gli ossidi d’azoto, sviluppano  una  potente azione  ossidan-
te, sia  attraverso un’azione diretta dei  suoi costituenti su proteine e lipidi, sia attivando le vie 
di ossidazione intracellulare (Brunekreef and Holgate 2002).  Lo stress ossidativo indotto dalle 
polveri sottili sarebbe alla base delle associazioni tra esposizione a PM10 ed esacerbazione 
delle malattie polmonari e del cancro ai polmoni (Donaldson et al. 2003). Studi in vivo e in 
vitro hanno evidenziato che il particolato atmosferico determina potenti effetti pro-infiamma-
tori a carico delle cellule epiteliali e dei macrofagi alveolari.

L’interazione diretta di tali cellule con il particolato inalato determina l’attivazione delle 
vie di ossidazione e il rilascio di mediatori dell’infiammazione (citochine, chemochine, leuco-
trieni/prostaglandine) che comportano a loro volta una estensiva migrazione di neutrofili e 
attivazione dei linfociti T. Questa risposta infiammatoria, sistemica, determina la stimolazione 
del sistema ematopoietico, in particolare del midollo osseo, risultando in un aumento dei 
leucociti circolanti e di loro precursori (Fujii et al. 2001). In breve termine, il risultato è un dan-
no tissutale acuto con l’attivazione della via del recettore per il fattore di crescita epidermico 
(EGFR Epidermal-Growth-Factor- Receptor) e di meccanismi di riparazione, il cui ripetersi 
in un ciclo danno/riparazione può portare allo sviluppo e alla cronicizzazione della malattia 
respiratoria.

Nell’uomo è stata documentata un’associazione fra danni al DNA (es. addotti su linfociti) 
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e ai cromosomi (traslocazioni cromosomiche e micronuclei) ed esposizione a PM e/o livelli di 
IPA nei PM outdoor.

A livello cardiovascolare, il meccanismo d’azione del PM non è ancora chiaro. Studi re-
centi indicano che particelle fini e ultrafini possono interferire con il processo di coagulazione 
del sangue e di conseguenza con lo sviluppo di aterosclerosi e trombosi, effetti conseguenti 
al rilascio di mediatori solubili dai polmoni, o alla diretta traslocazione delle particelle più 
fini all’interno del sistema circolatorio (Nemmar et al. 2006). Un altro meccanismo ipotizzato 
riguarda la capacità del PM di indurre ipertrofia miocardica, il che aumenta la probabilità di 
infarto (Kang 2016).

2.8 Riferimenti normativi

La norma quadro in materia di controllo dell’inquinamento atmosferico è rappresentata 
dal Decreto Legislativo n. 155/2010, che ha abrogato il Decreto Legislativo n. 351/99 ed i 
rispettivi decreti attuativi (il DM 60/02, il Decreto Legislativo n.183/2004 e il DM 261/2002). 

Il Decreto Legislativo n.155/2010 contiene le definizioni di valore limite, valore obiettivo, 
soglia di informazione e di allarme, livelli critici, obiettivi a lungo termine e valori obiettivo. 

Il Decreto individua l’elenco degli inquinanti per i quali è obbligatorio il monitoraggio 
(NOX, SO2,  CO,  O3,  PM10,  PM2.5,  Benzene, Benzo(a)pirene, Piombo, Arsenico,  Cadmio, 
Nichel, Mercurio,  precursori dell’ozono)  e stabilisce le modalità della trasmissione e i con-
tenuti delle informazioni per PM10 sullo stato della qualità  dell’aria, da inviare al Ministero 
dell’Ambiente.

Di recente sono stati emanati il DM Ambiente 29 novembre 2012, che, in attuazione del 
DLgs. 155/2010, individua le stazioni speciali di misurazione della qualità dell’aria e il DLgs. 
250/2012, che modifica ed integra il Decreto Legislativo n.155/2010 definendo anche il me-
todo di riferimento per la misurazione dei COV (composti organici volatili).

È in corso in Europa un  processo di revisione della strategia tematica per la qualità 
dell’aria  che,  alla luce  della  situazione attuale (segnali  di diminuzione delle  concentrazioni 
di inquinanti in aria assenti o troppi deboli, efficacia  delle  misure  intraprese non  sempre 
soddisfacente, tetti alle emissioni  superati, evidenze dell’impatto degli inquinanti sulla salute 
umana e sull’ambiente), risulta caratterizzato dall’urgenza di imprimere un’accelerazione al 
processo  di miglioramento della qualità  dell’aria.

La Direttiva UE 2008/50/CE ed il Decreto di recepimento (155/2010) prevedono per il 
PM10 un valore limite annuale per la protezione della salute umana di 40 μg/m3, come media 
annua dei valori giornalieri  (con un margine di tolleranza di 8 μg/m3, con riduzione annua co-
stante fino ad annullarsi entro il 1° gennaio 2005), e un valore limite giornaliero per la prote-
zione della salute  umana di 50 μg/m3, come media giornaliera (con  un  margine di tolleranza 
di 25 μg/m3, con  riduzione annua fino ad annullarsi entro il 1° gennaio 2005).
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Figura 9: Valori limite degli inquinanti atmosferici per la protezione della salute umana (Fonte: D.L-
gs.155/2010).
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2.9 Policlorodibenzodiossine e Policlorodibenzofurani

Con il termine inquinanti organici persistenti (POPs, Persistent Organic Pollutants) si in-
dica un gruppo di sostanze tossiche, persistenti, bioaccumulabili e disponibili al trasporto 
ambientale su lunghe distanze.

Alcuni POPs, utilizzati per le loro proprietà come pesticidi, sono stati rilasciati in ambiente 
intenzionalmente,altri, di interesse industriale per le loro proprietà, sono emessi nell’ambien-
te per volatilizzazione, perdite o eventi accidentali durante l’intero ciclo di vita del prodotto, 
dalla  produzione allo smaltimento finale, altri infine si formano in piccole quantità come sot-
toprodotti non desiderati durante i processi ad alta temperatura e alcune attività industriali.

Per le loro proprietà di persistenza e semivolatilità, i POPs pongono problemi a livello 
locale e globale.

La dispersione su scala globale è legata alle proprietà chimico-fisiche di questi composti: 
sono resistenti alla degradazione chimica e biologica e persistono nel suolo, nelle acque e 
negli organismi viventi per molto tempo. Pur presentando una limitata volatilità, sono tra-
sportati in atmosfera su grandi distanze (centinaia o anche migliaia di chilometri) seguendo il 
movimento delle masse d’aria; il loro destino è l’accumulo nelle zone più fredde del globo.

Dal punto di vista chimico-fisico, i POPs sono composti liposolubili, che si accumulano 
nei lipidi, dove possono raggiungere concentrazioni potenzialmente rilevanti sul piano tossi-
cologico.

Le sostanze attualmente riconosciute come POPs possono essere suddivise in tre catego-
rie: pesticidi (aldrin,  clordano, clordecone, DDT, dieldrin, endrin, eptacloro, esclorobenzene, 
esaclorocicloesano, mirex  e toxafene), prodotti industriali (PCB ed esabromobifenile) e sot-
toprodotti non desiderati (diossine, furani e alcuni IPA).

Le policlorodibenzo-p-diossine (PCDD) e i policlorodibenzofurani (PCDF) sonodue gruppi 
di composti con struttura e proprietà chimiche molto simili e che possono contenere da 1ad 
8 atomi di cloro. La sostituzione sugli anelli benzenici di uno o più atomi di idrogeno con un 
atomo di cloro, dà origine a 75 possibili differenti strutture o congeneri. Analogamente, i 
policlorodibenzofurani, in cui l’anello contenente l’ossigeno è a 5 atomi, possono essere clas-
sificati in 135 diversi congeneri a seconda del grado di clorurazione. Solo 7 dei 75 possibili 
congeneri delle PCDD e 10 dei 135 possibili congeneri dei PCDF, quelli aventi atomi di cloro 
nelle posizioni 2,3,7 ed 8, hanno tossicità simile  e paragonabile alla  2,3,7,8-tetraclorodiben-
zo-p-diossina, il composto tra questi  più tossico.

Il fattore di tossicità equivalente (TEF) specifico per ciascuno dei congeneri esprime la tos-
sicità del congenere rispetto alla massa equivalente di 2,3,7,8-tetraclorodibenzo-p-diossina 
(TCDD). Moltiplicando la massa di un congenere per il suo TEF si ottiene la corrispondente 
tossicità equivalente nella miscela (TEQ).

La formula utilizzata è la seguente:
TEQ = ([PCDDi × TEFi]n) + ([PCDFi × TEFi]n)
Per l’uomo, i TEF definiti dalla Organizzazione Mondiale della Sanità (WHO) sono riportati 

nella tabella seguente, dove sono confrontati i valori proposti nel 1998 e i dati recenti del 
2005 (Figura 10).
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PCDD e PCDF non sono prodotti commerciali e non sono mai state prodotte intenzional-
mente. Si formano come sottoprodotti non desiderati durante tutti i processi di combustio-
ne, in numerose operazioni industriali ad alta temperatura e durante la produzione di altre 
sostanze organoclorurate.

I fattori che favoriscono la formazione di PCDD/PCDF sono alte temperature, ambiente 
alcalino, radiazione UV e presenza di radicali.  Attualmente l’emissione di PCDD/PCDF in 
ambiente è legata ad operazioni ad alte temperature, come le combustioni e alcuni processi 
metallurgici primari e secondari. La formazione di PCDD e PCDF parte da precursori come 
PCB, clorofenoli e clorobenzeni oppure mediante sintesi “de novo” in cui PCDD e PCDF pos-
sono formarsi a partire da semplici blocchi di partenza contenenti carbonio e cloro.

A causa della loro elevata biopersistenza, PCDD e PCDF sono ormai inquinanti ubiquitari 
e la loro presenza è riscontrabile a livello di tracce in tutti i compartimenti ambientali e lungo 
le catene alimentari. La loro persistenza rende significative le fonti secondarie, ossia quei ma-
teriali e quei compartimenti ambientali che contengono diossine prodotte nel passato e che 
possono rimetterle in circolo a seguito di processi di volatilizzazione e risospensione. I mag-
giori serbatoi sono il suolo ed i sedimenti, dove è accumulata la quasi totalità delle diossine 
emesse in atmosfera in passato, il legno trattato con pentaclorofenolo, il PCB, il compost, i 
fanghi di depurazione e le discariche di rifiuti.

PCDD/F I-TEFs 
(NATO/CCMS, 1988)

 WHO-TEFs
(Van den Berg et al., 1998)

2,3,7,8-TCDD 1 1

1,2,3,7,8-PeCDD 0,5 1

1,2,3,4,7,8-HxCDD 0,1 0,1

1,2,3,6,7,8-HxCDD 0,1 0,1

1,2,3,7,8,9-HxCDD 0,1 0,1

1,2,3,4,6,7,8-HpCDD 0,01 0,01

OCDD 0,001 0,0001

2,3,7,8-TCDF 0,1 0,1

1,2,3,7,8-PeCDF 0,05 0,05

2,3,4,7,8-PeCDF 0,5 0,5

1,2,3,4,7,8-HxCDF 0,1 0,1

1,2,3,6,7,8-HxCDF 0,1 0,1

1,2,3,7,8,9-HxCDF 0,1 0,1

2,3,4,6,7,8-HxCDF 0,1 0,1

1,2,3,4,6,7,8-HpCDF 0,01 0,01

1,2,3,4,7,8,9-HpCDF 0,01 0,01

OCDF 0,001 0,0001

(T = tetra, Pe = penta, Hx = hexa, Hp = hepta, O = octa)

Figura 10: Diossine - Furani e fattori di tossicità equivalente.
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2.9.1 Cancerogenicità

La IARC ha dedicato a PCDD e PCDF una prima monografia nel 1997 nella quale, passati 
in rassegna tutti gli studi epidemiologici e sperimentali disponibili, ha assegnato il Gruppo 1 
(cancerogenicità certa) ad un solo congenere PCDD: la 2,3,7,8-tetraclorodibenzo-para-dios-
sina (2,3,7,8-TCDD). Molti sforzi scientifici sono stati spesi nel dimostrare l’associazione di 
alcune specifiche forme tumorali con l’esposizione a 2,3,7,8-TCDD, in particolare i sarcomi 
dei tessuti molli e i linfomi non-Hodgkin. Tuttavia, già nel 1997, il Gruppo di Lavoro IARC 
giudicò che l’eccesso di rischio per sarcomi  dei tessuti molli osservato in alcune coorti,  tra 
cui anche una italiana,  non fosse sufficientemente provato, essendo i risultati influenzati dal  
basso numero di casi, dalla fondata possibilità di errori  nella classificazione di tale  tumore, 
dalla mancanza di una  chiara  relazione con  l’esposizione a 2,3,7,8-TCDD e perché non di-
mostrato in alcune delle  principali coorti occupazionali prese in esame. Per quanto riguarda i 
linfomi non-Hodgkin, un incremento di rischio fu osservato nelle quattro coorti occupazionali 
più significative e negli studi riguardanti la popolazione di Seveso. L’assenza di una completa 
concordanza tra i risultati dei diversi studi e la non significatività statistica della maggior parte 
di tali incrementi di rischio, portarono la IARC a suggerire di usare cautela nell’interpretare i 
dati.

Nella revisione IARC del 2010 è stata confermata la cancerogenicità certa della 2,3,7,8- 
TCDD per tutti i tumori, estendendola al 2,3,4,7,8-pentaclorodibenzofurano (2,3,4,7,8-PeCDF) 
poiché ritenuto in grado di agire con  il medesimo meccanismo di azione della  2,3,7,8-TCDD; 
per  quanto riguarda tumore polmonare, sarcoma dei tessuti molli e linfoma non-Hodgkin l’e-
videnza nell’uomo rimane  limitata  (Apostoli  et al., 2011,  Catalani  et al., 2010).

Numerose evidenze indicano che la TCDD agisce attraverso un meccanismo che coinvol-
ge il recettore arilico Ah, presente nell’uomo e negli animali (IARC, 1997).

L’evidenza della cancerogenicità della TCDD ha contribuito ad attivare studi che preve-
dono una misurazione diretta della diossina e riguardano esposizioni a erbicidi con probabile 
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contaminazione da 2,3,7,8-TCDD. Tuttavia, un limite di tali studi è l’impossibilità di differen-
ziare gli effetti della 2,3,7,8-TCDD da quelli dei prodotti nei quali la TCDD sia presente.

I meccanismi dell’azione cancerogena della 2,3,7,8-TCDD si possono ricondurre princi-
palmente a danno ossidativo, soppressione del controllo immunitario, proliferazione cellu-
lare e promozione tumorale. e sono secondari al legame al recettore arilico (AhR), fattore di 
regolazione ubiquitario che lega 2,3,7,8-TCDD e suoi congeneri aromatici planari in modo 
saturabile e con alta affinità (Poland 1982, Bradfield 1988,  Safe 1986).

La monografia IARC del 1997 riporta le evidenze sperimentali e la plausibilità dei princi-
pali meccanismi di azione cancerogena della 2,3,7,8-TCDD, sia i meccanismi di promozione 
tumorale, che includono alterazioni dell’espressione di geni coinvolti nella differenziazione e 
crescita cellulare, danni al DNA mediati dal citocromo P-450, espansione delle cellule pre-
neoplastiche per inibizione dell’apoptosi, modulazione positiva intra- ed extra-cellulare di 
stimoli della crescita.

Nella valutazione finale era riportato che la 2,3,7,8-TCDD è un cancerogeno multi-sito 
negli animali da esperimento sempre per coinvolgimento di AhR; si sottolineava, inoltre, che 
questo recettore è altamente conservato dal punto di vista dell’evoluzione con funzionalità 
simile negli uomini e negli animali da esperimento.

Tuttavia, una delle maggiori critiche sollevate negli anni in merito all’interazione TCDD- 
AhR era la trasposizione degli effetti osservati nell’animale all’uomo.

La maggiore differenza fra uomo e animale è in relazione all’emivita biologica; mentre 
nell’uomo la 2,3,7,8- TCDD ha un’emivita di 5.8-11.3 anni (Olson et al., 1994), nei roditori 
essa è in genere di soli 10-30 giorni.  La 2,3,7,8-TCDD si accumula nei tessuti umani con un 
tasso più elevato rispetto all’animale da esperimento in seguito a esposizione cronica a bas-
se dosi. Tale bioaccumulo suggerisce che nell’uomo la risposta TCDD-indotta, in seguito a 
esposizione prolungata, avvenga a dosi giornaliere più basse rispetto alla dose richiesta per 
evocare la stessa risposta nell’animale da esperimento. Un esempio delle possibili differenze 
interspecie è la sensibilità 100 volte maggiore verso gli effetti letali acuti della 2,3,7,8-TCDD 
fra cavie e criceti; i ratti sono simili nella sensibilità dell’induzione del CYP1A1, ma differisco-
no di 100 volte nella sensibilità della promozione tumorale dell’epatocarcinoma (Viluksela 
et al. 2000). Nei roditori si osserva l’insorgenza di tumore primario nel fegato in seguito ad 
esposizione a 2,3,7,8-TCDD ad alte dosi, evento raramente osservato in popolazioni umane.

Nel 2003 Cole, nella sua review critica sulla cancerogenicità della TCDD, sottolineava che 
la maggior parte delle prove riportate nella monografia IARC 1997 in merito al coinvolgimen-
to di AhR si riferiva a forme di tossicità diverse dal tumore (cloracne, effetti epatici, gastrointe-
stinali, neurologici, immunologici, polmonari, tiroidei, renali e diabete). La monografia stessa 
riconosceva che non è noto se esista un collegamento diretto tra una serie di alterazioni bio-
chimiche che seguono il legame con il recettore ed ogni specifico effetto tossico.

Un ulteriore punto discusso da Cole era che secondo la IARC altre sostanze chimiche (di-
benzo-para-diossine, policlorodibenzofurani e policlorobifenili) agiscono in un modo simile 
alla 2,3,7,8-TCDD, anche se con potenze differenti, per quanto riguarda il meccanismo di 
cancerogenicità; tuttavia, solo la 2,3,7,8-TCDD era stata dichiarata cancerogena per gli esseri 
umani, mentre gli altri composti erano stati classificati come non cancerogeni per l’uomo 
(gruppo 3).

L’autore osservava anche che i tumori più segnalati negli esperimenti su animali erano 
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quelli a carico del fegato e della cavità orale, che non trovano particolare corrispondenza con 
i tipi di tumore osservati nell’uomo.

La revisione IARC del 2010 riformula parte delle osservazioni sopra citate, affermando 
che l’interazione della 2,3,7,8-TCDD con il recettore arilico è il meccanismo responsabile 
della cancerogenesi di tale sostanza e, sottolineando come tale proprietà sia conservata fra 
le diverse specie compreso l’uomo ed inserisce 2,3,4,7,8-PeCDF e PCB 126 nel Gruppo 1 a 
causa della loro elevata affinità con AhR.

Dal momento che il recettore arilico è espresso in molti tessuti con differenze tessuto-spe-
cifiche in termini di livelli di espressione e profilo dei geni target, c’è una sostanziale comples-
sità e difficoltà nell’associare le trascrizioni TCDD-mediate di specifici geni target ed effetti 
tessuto-specifici, incluso il tumore. È importante sottolineare che il coinvolgimento dei geni 
target individuali non è correlata con una cancerogenicità sito-specifica. Ad esempio, mentre 
la TCDD non ha effetti come promotore tumorale nei ratti ovariectomizzati e non stimola la 
proliferazione cellulare epatica in questi animali, è ancora in grado di indurre CYP1A2 nella 
stessa maniera dei ratti integri. Allo stesso modo, l’induzione del CYP1A1 da parte di TCDD 
è molto simile in ratti maschi e femmine, anche se i maschi sono quasi completamente resi-
stenti alla cancerogenicità della TCDD (Wyde et al., 2002).

Studi meccanicistici successivi hanno approfondito il ruolo dell’interazione verso il re-
cettore AhR, individuando nuovi repressori e proteine che interagiscono con il recettore, ad 
esempio XAP2 (23-26). Sono stati inoltre caratterizzati meccanismi molecolari che coinvolgo-
no AhR e possibili associazioni con lo sviluppo del tumore, come variazioni di proteine cito-
soliche trasduttrici, mobilizzazione del calcio, onco-soppressori, fattori di crescita, oncogeni 
e proteine del ciclo cellulare (Matsumura et al., 2003).

Nella revisione IARC 2010 è riportato che fra i meccanismi recettore-mediati responsabili 
della cancerogenesi, quello più rappresentato è la promozione tumorale permodificazione 
della replicazione cellulare e dell’apoptosi e, secondariamente, l’induzione di stress ossida-
tivo.

La promozione tumorale attraverso l’inibizione dell’apoptosi conferisce alla 2,3,7,8- TCDD 
anche un ruolo di co-cancerogeno, ossia di favorire la proliferazione di cellule tumorali inizia-
te da cancerogeni certi. Chopra et al. (2010) hanno esaminato gli effetti della 2,3,7,8-TCDD 
sui meccanismi di apoptosi indotti da raggi UV, ocratossina A e cicloeximide su epatociti di 
ratto. Sia i raggi UV che l’ocratossina provocano un’attivazione delle caspasi ed effetti apop-
totici nucleari.  La 2,3,7,8-TCDD inibisce l’induzione dell’apoptosi causata dai raggi UV e 
questi effetti sembrano essere dipendenti dall’attivazione dei recettori Ah, come dimostrato 
con l’impiego di un antagonista AhR. Gli autori suggeriscono pertanto che l’inibizione dell’a-
poptosi da parte della 2,3,7,8-TCDD dipenda o dall’induzione di proteine anti-apoptotiche 
AhR-dipendenti o dall’inibizione di proteine pro-apoptotiche indotte dai raggi UV.

L’induzione di stress ossidativo è un fattore determinante nella cancerogenesi della 
2,3,7,8-TCDD. Studi su ratti e topi dopo singoli trattamenti ad alte dosi hanno evidenziato un 
aumento della produzione di anioni superossido, perossidazione lipidica e rottura del DNA 
a singolo filamento. Studi in vitro mostrano che la promozione della trasformazione di fibro-
blasti di topo in seguito ad esposizione a concentrazioni non citotossiche di 2,3,7,8- TCDD 
è inibita dalla somministrazione di antiossidanti come vitamina C ed A. Recentemente, è 
stato proposto un ulteriore meccanismo d’azione a supporto dell’azione cancerogena della 
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2,3,7,8-TCDD: la proliferazione di cellule tumorali attraverso l’azione diretta sulla trascrizione 
mitocondriale. I segnali di stress mitocondriale indotti dalla 2,3,7,8-TCDD possono essere 
propagati in parte attraverso AhR, ma anche attraverso meccanismi indipendenti da tale re-
cettore, come l’induzione di proteine kinasi C e segnali extracellulari regolati da kinasi.

Un’ulteriore modalità per cui la 2,3,7,8-TCDD può promuovere lo sviluppo del cancro 
è stata descritta da Biswas et al. (2008). Su miociti è stata confermata un’inibizione della 
trascrizione mitocondriale ed un’alterazione del potenziale transmenbrana mitocondriale e 
dell’omeostasi del Ca++. Le cellule trattate con 2,3,7,8-TCDD mostravano resistenza all’a-
poptosi, con un fenotipo altamente invasivo. Ciò suggerisce che la 2,3,7,8-TCDD potrebbe 
promuovere la progressione tumorale attivando segnali di stress mitocondrio-nucleo.

Jenkins et al. (2007) hanno ipotizzato che il periodo di esposizione a interferenti endocrini 
come la 2,3,7,8-TCDD possa influire sulla suscettibilità del tumore mammario: l’esposizio-
ne prenatale alla molecola potrebbe alterare la differenziazione delle ghiandole mammarie 
aumentandone la suscettibilità. Nello studio è stata dimostrata una sotto-regolazione della 
superossido-dismutasi 1 (SOD1), che può ridurre le difese vs. i radicali liberi. Secondo gli au-
tori, l’esposizione prenatale a 2,3,7,8-TCDD può predisporre al tumore mammario nella prole 
adulta alterando il proteoma delle cellule mammarie. Evidenze di laboratorio su cavie hanno 
dimostrato, ad esempio, come l’esposizione in determinate “finestre espositive” (15° giorno 
dal concepimento) a 2,3,7,8-TCDD abbia comportato un numero nettamente più elevato di 
tumori mammari rispetto a quelli osservati in un gruppo esposto ad un cancerogeno certo 
(dimetildibenzoantracene) al 50° giorno dalla nascita.

Questi lavori, come numerosi altri (Brody et al., 2003; Soto et al., 2008) aprono pertanto 
scenari assolutamente nuovi rispetto a neoplasie in netto aumento come i tumori mammari 
e mettono in discussione la visione stessa della cancerogenesi. Questa potrebbe non essere 
più vista come il risultato di una mutazione somatica, con l’acquisizione di vantaggi del clone 
neoplastico attraverso passaggi successivi, ma come il risultato di un’alterata programmazio-
ne tissutale che avverrebbe nel corso della vita fetale o comunque in determinate “finestre 
espositive”.
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2.9.2 Altri effetti non cancerogeni

L’uomo, in quanto al vertice della catena trofica, risulta esposto alle diossine presenti 
nell’ambiente. Gli effetti più noti di tali contaminanti sull’organismo sono stati evidenziati in 
seguito a esposizioni acute per eventi accidentali e/o esposizioni professionali. Tuttavia, la 
relazione causa-effetto tra esposizione alla contaminazione ed effetti sull’organismo in alcuni 
casi non è stata pienamente accertata.

Le principali manifestazioni riferibili a un’intossicazione da diossina comprendono la clo-
racne, l’endometriosi, l’infertilità maschile, danni al sistema immunitario e nervoso, malforma-
zioni fetali, cancro e interferenze endocrine.

La cloracne è storicamente la prima espressione clinica e patologica collegata all’espo-
sizione alle diossine; fu individuata per la prima volta nel 1897 e segnalata come malattia 
occasionale tra i lavoratori addetti alla produzione dei primi pesticidi negli anni ’30 e tra 
i lavoratori degli impianti per la sintesi dei policlorobifenili (PCB). La malattia si manifesta 
con eruzioni cutanee simili a quelle dell’acne giovanile, con possibile localizzazione estesa 
all’intera superficie corporea, dolori alle articolazioni, mal di testa, affaticamento, irritabilità e 
stanchezza cronica.  Tali manifestazioni possono protrarsi nei casi più gravi, per diverso tempo 
(30 anni). Questa patologia insorge per livelli di accumulo compresi tra 96 e 3.000 ng/ Kg p.v. 
L’endometriosi si instaura quando frammenti di tessuto endometriale si impiantano fuori dal-
la cavità uterina. Gli innesti si sviluppano nel peritoneo, ma anche in prossimità delle ovaie, 
sulle tube di Falloppio, sulla cervice, nella vagina, nella vescica, sui legamenti uterosacrali, 
sull’intestino e più raramente in altri distretti corporei, come polmoni, braccia o cosce. Questi 
tessuti ectopici rispondono alla normale azione ormonale andando incontro a ispessimento, 
sfaldamento, sanguinamento. 

L’esposizione alla diossina è anche causa di infertilità maschile. La diossina riduce i livelli 
di testosterone già a dosi di accumulo di soli 17 ng/Kg, livelli facilmente rilevabili in soggetti 
non professionalmente esposti. L’azione simil-estrogenica della diossina sembra essere re-
sponsabile di una diminuzione del numero di spermatozoi.

Studi condotti sull’uomo, ma anche su animali, hanno evidenziato alterazioni a carico del 
sistema immunitario da diossine anche a dosi molto basse (Van Loveren et al. 2003). Esse 
consistono in riduzione ed alterazioni delle popolazioni linfocitarie. Evidenze sperimentali su 
animali da laboratorio hanno confermato un’attività immunosoppressiva a carico della serie 
linfocitaria a concentrazioni rilevabili in popolazioni di paesi industrializzati (10 ng/Kg p.v.). In 
particolare sono state osservate una diminuzione delle immunoglobuline (IgG) e una minor 
resistenza alle infezioni batteriche, virali e parassitarie.

La TCDD con ogni probabilità è in grado di indurre atrofia timica, provocando una ridu-
zione del numero di prolinfociti nel midollo osseo.

I composti diossino-simili possono ridurre la risposta immunitaria nell’uomo e nei roditori.  
In questi ultimi, l’esposizione prenatale intacca quasi sempre le cellule linfocitarie della linea T 
riducendo il tasso di linfociti T helper e T suppressor nel timo. L’immunotossicità della TCDD 
sembra essere dovuta al legame con il recettore arilico e interessa anche i linfociti della linea 
B.

La correlazione tra diossine e diabete è un argomento ampiamente dibattuto.  Alcuni au-
tori (Bertazzi et al. 2001) hanno osservato una correlazione positiva in individui esposti dopo 
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l’incidente di Seveso, soprattutto donne. In uno studio di Longnecker et al. (2000) condotto 
sui veterani del Vietnam e impegnati in operazioni di defoliazione, tale correlazione è invece 
risultata più debole.

2.10 Policlorobifenili

I policlorobifenili (PCB) sono idrocarburi clorurati costituiti da un bifenile sostituito con un 
numero di atomi di cloro variabile da uno a dieci. Esistono 209 possibili composti individuali 
(congeneri). Le miscele di PCB, commercializzate con diversi marchi di fabbrica (es. Aroclor 
negli USA, Apirolio in Italia, Clophen in Germania), contengono, oltre a differenti congeneri 
di PCB, quantità variabili di clorobenzeni. Furani e policloronaftaleni sono invece presenti 
come impurezze. Sono stati utilizzati fin dal 1930 in sistemi chiusi (dielettrici in trasformatori e 
condensatori, circuiti idraulici, oli isolanti e da riscaldamento ecc.) ed in sistemi aperti (additivi 
di plastiche e vernici, carte copiative, lubrificanti, colle, ritardanti di fiamma, ecc.). Il grande 
valore dei PCB derivava dalle loro proprietà chimico-fisiche: inerzia chimica, resistenza al 
calore, bassa infiammabilità, bassa tensione di vapore, alta costante dielettrica, idrofobicità. 

La produzione di PCB in molti paesi è stata proibita tra il 1970 ed il 1980. L’utilizzo di 
apparecchiature elettriche contenenti PCB è consentita fino al termine della loro vita e co-
munque non oltre il 2010. La produzione mondiale di PCB è stata stimata in circa 1,7 milioni 
di tonnellate. Sebbene i PCB non siano mai stati deliberatamente dispersi in ambiente, i loro 
livelli ambientali sono aumentati a causa di incidenti, perdite, volatilizzazione, incenerimento 
incompleto di rifiuti ed emissioni a discariche. Si stima che circa un terzo dei PCB prodotti 
siano dispersi in ambiente. A causa della capillare diffusione di prodotti contenenti PCB, at-
tualmente le singole città possono essere considerate le principali sorgenti di emissione di 
PCB in atmosfera. L’alta persistenza e la mobilità ambientale li rende ormai ubiquitari. I PCB 
si formano e sono rilasciati nell’ambiente anche come sottoprodotti non desiderati durante 
gli stessi processi che portano alla formazione di PCDD e PCDF. Negli anni ‘90 è stata posta 
molta attenzione a 12 PCB (PCB 77, 81, 105, 114, 118, 123, 126, 156, 157, 167, 169, e 189) 
coplanari non orto-sostituiti definiti da WHO “diossino-simili”, i cui effetti biochimici e tossici 
sarebbero mediati dal legame con il recettore Ah (Aryl Hydrocarbon receptor, Ah-R). L’inte-
razione con AhR è stata associata ad alterazioni dell’omeostasi endocrina ed immunitaria, 
nonché del metabolismo di xenobiotici. Il complesso recettore-ligando migra all’interno del 
nucleo cellulare, dove agisce come fattore di trascrizione, attraverso l’interazione con geni 
della famiglia dei citocromi P450 (1A1, 1A2, 1B1), chiamata anche elemento di risposta alle 
diossine (DRE). Su queste basi è stato introdotto il concetto di Fattore di Tossicità Equivalente 
(TEF), che fornisce la misura della potenza dei singoli congeneri per confronto con la diossina 
di riferimento, la 2,3,7,8-tetraclorodibenzodiossina, TCDD, assumendo TCDD con TEF = 1,0. 

Il concetto collegato è quello di tossicità equivalente (TEQ), calcolata moltiplicando la 
concentrazione in ptt (parti per trilione) del  singolo  congenere per  il suo valore  di TEF (2, 
3). I 12 PCB cui è stato attribuito un TEF hanno una potenza compresa tra un decimo ed un 
tre- centomillesimo della TCDD (Figura 11, Van den Berg et al., 2006).
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L’approccio TEQ è molto pragmatico e serve soprattutto a guidare gli interventi preventivi 
o di bonifica.  In ambito tossicologico è da applicare con grande cautela poiché è necessario 
siano rispettate alcune condizioni: che gli effetti dei singoli congeneri presenti nella miscela 
siano di tipo additivo; che il TEF sia assegnato solo a composti persistenti; che essi si leghino 
al Ah-R e mediante questo esplichino gli effetti.

A seguito dell’ultima monografia IARC (paragrafo successivo), in cui viene attribuita can-
cerogenicità certa a tutti i PCB, la distinzione fra PCB dioxin-like e non dioxin-like ha assunto 
un interesse tossicologico limitato.

Figura 11: Valori TEF riportati dall’ organizzazione mondiale della Sanità nel 1998 e nel 2005.

PCBdl (nome IUPAC) WHO-TEF 
(Van den Berg et al., 1998)

WHO-TEF 
(2006)

3,3’,4,4’-TCB (77) 0,0001 0,0001

3,4,4’,5-TCB (81) 0,0001 0,0003

2,3,3’,4,4’-PeCB (105) 0,0001 0,00003

2,3,4,4’,5-PeCB (114) 0,0005 0,00003

2,3’,4,4’,5-PeCB (118) 0,0001 0,00003

2’,3,4,4’,5-PeCB (123) 0,0001 0,00003

3,3’,4,4’,5-PeCB (126) 0,1 0,1

2,3,3’,4,4’,5-HxCB (156) 0,0005 0,00003

2,3,3’,4,4’,5’-HxCB (157) 0,0005 0,00003

2,3’,4,4’,5,5’-HxCB (167) 0,00001 0,00003

3,3’,4,4’,5,5’-HxCB (169) 0,01 0,03

2,3,3’,4,4’,5,5’-HpCB (189) 0,0001 0,00003

(T = tetra, Pe = penta, Hx = hexa, Hp = hepta)
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2.10.1 Cancerogenicità e Classificazione IARC

L’aspetto più dibattuto sulla tossicità dei PCB è senza dubbio quello della cancerogenici-
tà. Questa è stata investigata in studi di mortalità retrospettivi di coorte su lavoratori esposti e 
in studi caso-controllo di esposizioni ambientali che hanno esaminato l’associazione fra livelli 
di PCB nel siero e nel tessuto adiposo e l’insorgenza di tumore.

I PCB debolmente clorurati sono prontamente metabolizzati in specie reattive altamente 
elettrofiliche (es. areni, ossidi, chinoni) i quali oltre a produrre addotti con il DNA e ROS sono 
direttamente genotossici e mutageni (Ludewing et al., 2012).  Al contrario, i composti alta- 
mente clorurati sono debolmente metabolizzati ma attraverso l’induzione di enzimi addetti 
al metabolismo di xenobiotici, possono ugualmente generare ROS, perossidazione lipidica e 
addotti al DNA e possono eventualmente generare effetti genotossici.

Gli studi epidemiologici sull’uomo sono spesso soggetti a limitazioni metodologiche e 
non si basano su plausibilità biologiche; per questo motivo IARC prima e più recentemente 
ATDSR (Agency for Toxic Substances and Disease Register) ed EPA (Environmental Protection 
Agency) hanno giudicato le evidenze disponibili insufficienti per dichiarare la cancerogeni-
cità certa dei PCB. Golden et al. nel 2003 e nel 2009 hanno analizzato criticamente gli studi 
pubblicati dopo la valutazione dell’ATDSR affermando che nessuno di questi è in grado di 
variare le affermazioni fatte e che non vi è evidenza di una relazione causale fra PCB e tumori 
nell’uomo. Tuttavia, nel 2009 prima e nel 2013 poi, IARC ha attuato importanti modifiche 
nella valutazione della cancerogenicità dei PCB. Fino al 2009 IARC aveva inserito tutti i PCB 
nel gruppo 2A (IARC 1987), gruppo dei composti con evidenza di cancerogenicità limitata 
per l’uomo e sufficiente per l’animale.

Nel 2009, sulle base di evidenze sperimentali nell’animale su un aumento dell’inciden-
za di tumore al fegato (colangiocarcinoma), neoplasie squamose del polmone (carcinoma a 
cellule squamose) e carcinoma gengivale a cellule squamose della mucosa orale, al PCB 126 
è stata assegnata cancerogenicità certa (Gruppo 1) (IARC 2009). Tale congenere è in grado 
di assumere una conformazione planare simile alla TCDD ed è quindi in grado di legarsi al 
recettore Ah provocando effetti diossino-simili.

In febbraio 2013, su Lancet Oncology, è stata pubblicata l’anteprima della nuova classifi-
cazione IARC su PCB e PBB, che sarà trattata estesamente nella monografia 107. L’ l’attenzio-
ne si è spostata sulla categoria in toto e al termine di questa ulteriore valutazione il Gruppo di 
Lavoro IARC classifica tutti i PCB come cancerogeni per l’uomo (Gruppo 1), indicando come 
sito d’elezione la cute.

Inoltre i PCB diossino simili sono classificati nel gruppo 1 sulla base di estese evidenze di 
cancerogenesi mediata dall’attivazione del recettore AhR. Meccanismo simile a quello della 
2,3,7,8-tetraclorodibenzoparadiossina.

Fra gli studi epidemiologici, le evidenze sulla cancerogenicità dei PCB sono a volte con-
trastanti.

Entrando nello specifico delle valutazioni effettuate (IARC, Vol 107), le evidenze di me-
lanoma scaturiscono dalla valutazione di più di 70 studi epidemiologici indipendenti, molti 
dei quali riportanti un eccesso di rischio di melanoma, soprattutto studi in coorti di lavoratori 
addetti alla produzione di condensatori e trasformatori e addetti alla manutenzione elettrica.

L’aggiornamento IARC in tema di PCB è stato accolto con un po’ di stupore non tanto 
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per l’attribuzione della cancerogenicità certa, quanto per l’associazione specifica con i tumori 
cutanei. Infatti in seguito al crescente numero di evidenze sperimentali, meccanicistiche ed 
epidemiologiche ci si aspettava una rivisitazione ed elaborazione della letteratura soprattutto 
verso fegato, vie biliari e linfomi. D’altra parte, le evidenze sulla cute erano discrepanti ed in 
secondo piano rispetto ad altri eventi cancerogeni. A sorpresa il gruppo di lavoro afferma che 
per quanto riguarda le evidenze degli altri tipi di tumore il rischio per linfoma non Hodgkin 
e tumore della mammella è biologicamente plausibile, anche se le associazioni non sono 
coerenti, dando luogo ad evidenze limitate, inoltre i dati sui tumori in altri siti sono limitati e 
non conclusivi.

Recenti metanalisi non hanno confermato le evidenze di cancerogenicità associate ai PCB 
(Boffetta et al. 2016; Zani et al., 2017). Nello studio di Boffetta et al., (2016) sono state revisio-
nate 12 popolazioni professionalmente esposte a PCB ed il rischio cumulativo di melanoma è 
risultato pari a 0.91 (95% IC 0.78-1.32). Tale dato è stato confermato dalla metanalisi di Zani 
et al. (2017) in cui il rischio di melanoma cutaneo associato a PCB è pari a 1.32 (95% CI: 1.05-
1.64), ed il rischio per linfoma non Hodgkin (NHL) risulta essere 0.94 (0.73-1.23).
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2.10.2 Altri effetti non cancerogeni

L’esposizione a PCB, soprattutto per via orale, è associato a una gamma di effetti sulla 
salute differenti da quelli cancerogeni. Studi condotti su animali e sull’uomo evidenziano al-
terazioni a carico del sistema immunitario anche a dosi molto basse.

Altri studi evidenziano un’alterazione dello sviluppo fetale, al momento cioè della diffe-
renziazione tissutale del sistema immunitario, determinando alterazioni a lungo termine, sia 
in senso immunosoppressivo, che ipersensibilizzante.

Altri importanti evidenze si riscontrano a livello del  sistema endocrino; tali contaminanti 
vengono, infatti,  classificati  tra  i modulatori endocrini, termine che  indica  “agenti esogeni 
che  interferiscono con  produzione, rilascio, trasporto, metabolizzazione, legame, azione o 
eliminazione di ormoni  naturali  del  corpo, responsabili del  mantenimento dell’omeostasi 
(situazione che consente di mantenere in uno stato di equilibrio biochimico dinamico le con- 
dizioni di vita dell’’ambiente interno del  nostro organismo) e della  regolazione dei  processi 
riproduttivi e di sviluppo” (Apostoli et al., 2009).

PCB e diabete
L’associazione fra valori serici di PCB e diabete è un tema ampiamente considerato. Nel 

2010 Donato e Zani hanno valutato 22 studi sull’associazione PCB-patologie tiroidee e 22 su 
PCB-diabete ottenendo risultati contrastanti. Nel complesso circa la metà degli studi selezio-
nati riporta un’associazione statisticamente significativa.

Fra gli studi sulla popolazione generale, riportiamo le evidenze di una valutazione su un 
gruppo di 725 soggetti di 70 anni che, dopo aggiustamento per fattori di rischio noti per il 
diabete di tipo 2, dimostra un’associazione significativa fra concentrazioni di PCB e diabete 
di tipo 2 (Lee et al., 2011).

In particolare i PCB 146 e 180 sono positivamente associati all’insorgenza di diabete ed i
PCB 163/164 e 170 risultano invece negativamente associati (Tanaka et al., 2011).
Fra 352 adulti con età maggiore di 30 anni, con una prevalenza di diabete intorno al 

20.2%, l’OR per il diabete nei soggetti con i livelli maggiori di PCB nel sangue (ultimo terzile 
rispetto al più basso, 101 congeneri) è risultato pari a 3.9 (95% CI, 1.5-10.6) (Codru et al., 
2007).

Analizzando 25 anni di follow-up gli autori non trovano associazione fra valori elevati di 
PBB e aumentata incidenza di diabete, mentre nelle donne, ma non negli uomini, alti livelli 
di PCB sono associati ad un’aumentata incidenza di diabete (IDR = 2.33; 95% CI = 1.25-4.34 
nel gruppo con concentrazione più alta confrontato con quello con concentrazioni più basse) 
(Vasiliu et al., 2006).

Risultano interessanti studi svolti in ambienti noti per essere contaminati dalle suddette 
sostanze. Su 774 soggetti residenti in un territorio contaminato (Anniston, Alabama), il RR di 
diabete nell’ultimo vs il primo quartile di PCB serico è risultato 2.78 (95% CI:1.00-7.73), con 
un’associazione simile stimata nel confronto fra secondo e quarto quartile. Considerando 
solo i soggetti < di 55 anni l’OR sale a 4.78 (95% CI: 1.11-20.6), mentre nei soggetti > di 55 
anni non è stata osservata nessuna associazione fra diabete e PCB (Silverston et al., 2012). 
Su 257 residenti in ambiente contaminati vi è un’associazione positiva fra diabete e composti 
organoclorurati, con OR 13.3 (95% CI 3.31-53.2) per i PCB coplanari (Fierens et al., 2003).
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PCB e tiroide
Sono segnalati effetti verso l’omeostasi tiroidea, anche se le evidenze non sono univoche.
All’interno di una review di studi che esaminano la relazione PCB-ormoni tiroidei, sono 

stati valutati 22 lavori stratificati per robustezza del disegno dello studio. Gli autori conclu-
dono che i PCB influiscono sull’omeostasi tiroidea, anche se per il T3 e il T4 gli 8 studi di alta 
qualità depongono per una correlazione con le concentrazioni di PCB è inversa o assente, 
mentre per FT4 e TSH non si definisce un’associazione chiara con i PCB (Salay et al., 2009).

Zhang et al 2010 hanno studiato 50 donne in gravidanza, di cui 25 residenti in zone conta-
minate e 25 di riferimento trovando livelli serici di T4 e TSH nel siero dei residenti nella zona 
contaminata significativamente inferiori rispetto a quella di riferimento ed una correlazione 
negativa fra T4 e livelli di PCDD/Fs e PCBs.

All’interno del dosaggio in 395 primipare di ormoni tiroidei e POPs, gli autori riportano 
alcune  associazioni fra livelli di POP e livelli di TSH sia nelle  madri  che  nei neonati, tuttavia 
queste associazioni non vengono confermate dopo aggiustamento per i principali fattori di 
confondimento. Rimane un significativo calo di T3 con l’aumento dei PCB meno clorurati nei 
bambini di 3 settimane e nelle madri esposte a PCDD/DF (Darnerud et al., 2010).

Anche Leijs et al. 2012 hanno studiato la coppia madre/bambino e l’associazione fra com-
posti clorurati e ritardanti di fiamma nel periodo 1987-1991. Lo studio dimostra che solo i 
PCDD/ Fs dosati alla nascita provocano una variazione del metabolismo degli ormoni tiroidei 
con aumento del T4 e stimolazione del TSH.

Bloom et al. 2009 hanno valutato la concentrazione di 77 congeneri di PCB su 38 pesca-
tori di New York considerando le principali variabili confondenti ed hanno dimostrato una 
correlazione significativa fra PCB 153, 170, 171+156 e 180 con T4 ma non TSH.

PCB e alterazioni della riproduzione
Numerosi studi epidemiologici hanno valutato la relazione tra esposizione ambientale a 

PCB e indicatori della salute riproduttiva maschile, ovvero parametri di qualità dello sperma 
(concentrazione, motilità e morfologia), integrità del DNA degli spermatozoi (danni al DNA o 
frammentazione della cromatina), e livelli ormonali. Nonostante la vasta gamma di disegni di 
studio e di luoghi, di metodi di misura e livelli di esposizione a PCB, le segnalazioni di asso-
ciazioni inverse tra livelli dei PCB e motilità degli spermatozoi non sono coerenti nel suggerire 
l’assenza di un’esposizione soglia per un effetto PCB-correlato sulla motilità.

Diversi studi hanno anche segnalato associazioni inverse tra livelli circolanti di PCB e 
testosterone nell’uomo, anche se non è stato completamente chiarito quale sia la forma spe-
cifica di testosterone (cioè totale, legato o libero) associata con l’esposizione (Meeker et al. 
2010).

Grandjean et al. 2012 hanno valutato 438 maschi adolescenti in cui sono stati determi-
nati i livelli di PCB e DDE alla nascita (cordone ombelicale) ed all’età di 14 anni.  I risultati 
dimostrano che alti livelli di PCB prenatali sono associati a bassi livelli di LH e testosterone. 
Secondo gli autori, tali risultati suggeriscono un possibile ritardo nella pubertà con bassi livelli 
di LH associati a esposizione a PCB.
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Goncharov et al. (2009) hanno trovato su 703 adulti che la concentrazione di testosterone 
nei maschi era inversamente correlata con la concentrazione di PCB totali.  In particolare il 
livello di testosterone è inversamente correlato con le concentrazioni dei   PCB 74, 99, 153 e 
206, ma non di PCB 52, 105, 118, 138, 170, 180, 201, o 203.  Il livello di testosterone nelle 
donne non è invece risultato correlato ai PCB.

Esposizione
L’esposizione ai POPs presenti nell’ambiente come contaminazione di fondo avviene 

principalmente con la dieta. Circa il 95% dell’introduzione giornaliera di diossine risulta da 
ingestione di cibi, in particolare prodotti alimentari di origine animale. Come per altri con- 
taminanti ambientali, non è tuttavia facile dimostrare l’esistenza di un legame tra esposizione 
cronica ad uno specifico POP o gruppo di POPs a basse concentrazioni (quali, per esempio, 
quelle risultanti da trasporto transfrontaliero) e impatto sulla salute umana. L’esposizione du- 
rante le prime fasi dello sviluppo è però particolarmente critica. Grazie alla loro resistenza al 
metabolismo, alla capacità di passare attraverso le membrane biologiche e all’alta solubilità 
nei grassi, i POPs aggirano le difese biologiche costituite dalla placenta e dall’alimentazione 
con il latte materno e vengono trasferiti alla generazione successiva durante i periodi più criti-
ci dello sviluppo. Sono stati sviluppati diversi approcci per la valutazione del rischio associato 
all’esposizione a PCDD, PCDF e PCB.

Basandosi sull’esistenza di una dose soglia per gli effetti cancerogeni, la WHO ha fis-
sato l’intake giornaliero tollerabile (TDI, Tolerable Daily Intake) a valori compresi tra 1-4 pg 
WHO-TEQ/kg peso corporeo, con l’obiettivo di ridurre l’intake giornaliero a livelli intorno a 
1 pg WHO-TEQ/kg peso corporeo/giorno. Inoltre si è ritenuto opportuno esprimere l’intake 
tollerabile anche su base settimanale (TWI, Tolerable Weekly Intake), posto uguale a 7 pg 
WHO-TEQ/kg peso corporeo/settimana.

Per una parte della popolazione europea, l’esposizione a PCDD/PCDF e PCB diossino-si-
mili supera le dosi tollerabili giornaliere e settimanali.

L’EPA ha utilizzato invece un differente approccio per l’analisi di rischio per l’esposizione 
alle diossine, basato su stime probabilistiche non legate ad una dose soglia per l’insorgenza 
di effetti cancerogeni. Su queste basi il valore giornaliero accettabile (ADI, Acceptable Daily 
Intake) risulta essere di 0,006 pg I-TEQ/kg peso corporeo/giorno.

Nell’uomo l’assorbimento di diossine si può verificare per inalazione, ingestione o con-
tatto dermico. Non sono disponibili dati quantitativi riguardanti l’assorbimento per via 

inalatoria o cutanea nell’uomo. Tuttavia, la presenza di livelli misurabili di diossine nel sangue 
di soggetti esposti professionalmente o accidentalmente suggerisce che l’assorbimento per 
via respiratoria si verifichi di fatto sia nell’animale che nell’uomo. A causa della tensione di 
vapore relativamente bassa e dell’elevata lipofilia, l’assorbimento cutaneo di 2,3,7,8-TCDD 
in ambiente di lavoro è considerato la via prevalente di esposizione occupazionale (Kerger et 
al. 2007).

Sulla base di studi sperimentali sull’animale (Diliberto et al., 1996), l’entità dell’assorbi-
mento per inalazione sarebbe prevalente (95%) rispetto a quella misurata in seguito a sommi-
nistrazione orale (88%) o cutanea (40%).

Vari studi hanno evidenziato che dopo ingestione di 2,3,7,8-TCDD veicolata in olio, la 
dose assorbita superava l’87%. Inoltre, numerosi studi hanno dimostrato che bambini allattati 
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al seno possono assorbire fino al 90-95% di diossine dal latte materno, e che congeneri con 
7 e 8 atomi di cloro vengono assorbiti molto lentamente.

Sulla base delle analisi effettuate nel tessuto adiposo, nel latte e nel sangue sembra che 
nell’uomo si accumulino prevalentemente i congeneri 2,3,7,8-sostituiti.

La distribuzione delle diossine nell’uomo è stata studiata anche in reperti autoptici, che 
hanno confermato un accumulo epatico dopo esposizione a bassi livelli, come atteso sulla 
base della loro lipofilia (Leung et al. 1990).

Vie di esposizione
L’inalazione è considerate la via di esposizione a PCB predominante in ambito occupa-

zionale (da ATDSR, Wolff 1985). Una dimostrazione di ciò viene da studi che hanno valutato 
l’associazione fra singoli congeneri in tessuti e fluidi biologici di lavoratori e livelli atmosferici 
nei vari ambienti lavorativi.

Wolff (1985) nei suoi studi stima che l’80% dei livelli misurati nel tessuto adiposo di lavo-
ratori (settore condensatori) derivi dalla via inalatoria e solo il restante 20% dalla via orale o 
cutanea.

I livelli atmosferici dei PCB sono positivamente correlati alla media delle concentrazioni 
seriche nei lavoratori (Fitzgerald et al. 1986). 

Per la popolazione generale invece l’esposizione inalatoria non rappresenta la via princi-
pale di esposizione; gli studi che hanno misurato le concentrazioni atmosferiche nei dintorni 
di siti contaminati non hanno evidenziato livelli particolarmente elevati.

L’esposizione per via orale, ossia l’ingestione di alimenti contaminati è probabilmente la 
maggior via di esposizione per la popolazione generale. Inoltre, l’esposizione tramite inge-
stione di acque contaminate o suolo rappresenta una via di esposizione addizionale per le 
popolazioni residenti nelle vicinanze di siti contaminati.
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Contaminante RfC 
mg/m3 fonte SF Inal. 

(mg/kg-day)-1 fonte IUR 
(μg/m3)-1 fonte

RfD Inal. 
(mg/

kg-gior-
no)

fonte

DIOSSINE
2,3,7,8 TCDD

4.00E-08
 Banca dati 
ISS-INAIL

EPA
1.33E+05

 Banca dati 
ISS-INAIL 

EPA
3.80E+01

 Banca dati 
ISS-INAIL 

EPA
1.14E-08

 Banca dati 
ISS-INAIL 

EPA

    1.50E+05 US-EPA 3.30E+01 US-EPA  

    1.30E+05 OEHHA  3.80e+01 OEHHA  

PCBdl 4.00E-07
 Banca dati 
ISS-INAIL 

EPA
1.33E+04  Banca dati

ISS-INAIL 3.80E+00
 Banca dati 
ISS-INAIL 

EPA
1.14E-07  Banca dati

ISS-INAIL

PCB Tot

    3.50E-01 US-EPA 1.00E-04 US-EPA  

2.00E+00
Banca dati 
ISS-INAIL 

EPA
5.7e-04

Banca dati 
ISS-INAIL 

EPA

2.00E+00 OEHHA 5.70E-04 OEHHA

2.10.3 Valutazione del Rischio

Di seguito i parametri di valutazione del rischio delle principali agenzie di riferimento.

Nota: I parametri tossicologi rappresentativi dei PCBdl sono relativi al PCB 126, il congenere con potenziale 
cancerogeno più elevato.
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3 Metodologia

3.1 Applicazione dei metodi di risk assessment quantitivo 

La valutazione del rischio consiste nel calcolare l’introito dovuto all’inalazione degli inqui-
nanti presenti in aria, noti i parametri di esposizione dei recettori e la concentrazione degli 
inquinanti. La concentrazione C a cui i recettori sono esposti è la media delle concentrazioni 
medie annuali fornite da DIMI nel dominio considerato, mentre i fattori di esposizione consi-
derati si riferiscono allo scenario residenziale (Figura 12).

La determinazione del rischio di tossicità cronica avviene confrontando l’introito medio 
giornaliero con una dose di riferimento (Reference Dose, RfD), funzione delle caratteristiche 
tossicologiche della sostanza inquinante; se l’indice di rischio HI=CDI /RfD è inferiore ad 1, 
non è atteso alcun effetto dannoso per la salute.

Lo Human Health  Risk Assessment, o valutazione del  rischio sanitario, come sviluppata 
dalla National Accademy of Science (NAS), è una procedura che, per convenzione, si articola 
in quattro fasi:

•	 Hazard  Identification, identificazione del pericolo;
•	 Dose-Response Assessment, valutazione della relazione dose-risposta;
•	 Exposure Assessment, valutazione dell’esposizione;
•	 Risk Characterization, stima del rischio.
Dal punto di vista tossicologico, le informazioni  e gli studi esistenti a livello internazionale 

hanno condotto, per  diversi contaminanti, alla definizione, da parte di organismi interna-
zionali (es. WHO, EFSA, SCF ecc.) di parametri di riferimento tossicologici, espressi come 
dosi tollerabili  su base giornaliera o settimanale (es. ADI, TDI, TWI); talora,  alla luce delle  
conoscenze al momento disponibili,  la definizione di tali parametri può  essere considerata 
provvisoria  (es. Provisional Tolerable Weekly Intake PTWI).

Per quanto riguarda l’inalazione di composti volatili, si è passati da una valutazione dell’e-
sposizione dose-correlata (mg/kg-giorno), dipendente da fattori connessi all’età (peso corpo-
reo, tasso di inalazione),  ad un approccio legato alla quantificazione dell’esposizione ad un 
contaminante in aria nell’unita di misura della concentrazione del contaminante stesso in aria 
(ad es. mg/m3).

I parametri tossicologici CSFi e RfDi, che già dal 1991 non sono più presenti nei database 
EPA (IRIS e NCEA) per il percorso inalatorio (USEPA,2002), vengono sostituiti dall’Inhalation 
Unit Risk (IUR), espresso in (μg/m3), e dalla Reference Concentration (RfC – mg/m3). Quest’ul-
timo parametro è definito come “stima dell’esposizione della popolazione umana (inclusi 
sottogruppi sensibili) ad un composto, per l’intero arco della  vita, che si prevede sia priva di 
effetti dannosi” (USEPA, 2011), e risulta quindi  valido anche per i sottogruppi maggiormen-
te sensibili, come ad es. i bambini. Non sono dunque più previste variazioni nella stima del 
rischio in base all’età dei bersagli (tale considerazione è valida solo per il percorso inalatorio; 
sono presenti invece fattori di correzione correlati all’età dei bersagli per i percorsi diretti).

In Italia, le linee guida per l’applicazione dell’analisi  di rischio elaborate da  APAT (2008) 
secondo gli standard ASTM E-1739-95, PS-104-98 e 2081-00 (ASTM 1995, ASTM 1998, 
ASTM 2000), hanno mantenuto le equazioni del RAGS Part A (EPA) dove relativamente al 
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percorso di inalazione vapori, l’esposizione ad un contaminante è espressa in termini di mg/
kg di dose giornaliera assunta, e la sua stima è calcolata in funzione della concentrazione del 
contaminante in aria (CA), del tasso  di inalazione (IR), del peso corporeo (BW) e dello  sce-
nario di esposizione, prevedendo valori di IR e BW specifici  in relazione all’età dei  bersagli 
di riferimento.

Il rischio cancerogeno è quindi stimato moltiplicando tale valore di esposizione giornalie-
ra per un inhalation Cancer Slope Factor (CSFi) specifico del contaminante, mentre l’indice di 
pericolo (Hazard Quotient – HQ) per gli effetti tossici non cancerogeni è stimato dividendo 
l’apporto giornaliero per un valore di inhalation Reference Dose (RfDi).

Al fine di renderle applicabili, la banca dati di riferimento per le proprietà tossicologiche 
dei contaminanti elaborata da ISS-ISPESL (Rev. 2009) ha reintrodotto lo Slope Factor  per 
inalazione  (SFinal – equivalente al CSFi) e la Reference Dose inalatoria (RfDinal), derivandoli 
dai valori di IUR e RfC presenti nei database internazionali, mediante le formule:

Figura 12: Fattori di rischio e scenario residenziale.
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3.2 Rischio non cancerogeno

Attraverso la valutazione del rischio non cancerogeno si ottiene un HQ (Hazard Quotient) 
che rappresenta il Quoziente di Pericolo ed esprime di quanto l’esposizione alla sostanza 
supera la dose di riferimento inalatoria.

HQ si ottiene moltiplicando la portata effettiva dell’esposizione (ADD) per la dose di rife-
rimento inalatoria (Rfd o RfC).

Per il calcolo della portata effettiva dell’esposizione si utilizzano i fattori riportati nella 
figura 12.

Di seguito sono riportate le equazioni per il calcolo del rischio secondo la valutazione 
dell’esposizione ad un contaminante dose-correlata (mg/kg-giorno) (modello APAT) e in base 
alla quantificazione dell’esposizione ad un contaminante in aria nell’unità di misura della con-
centrazione del contaminante stesso in aria (ad es. mg/m3) (modello EPA).

HQ: indice di pericolo;
CA: concentrazione del contaminante in aria (µg/m3);
ET: tempo di esposizione (ore/giorno);
EF: frequenza d’esposizione (giorni/anno);
ED: durata d’esposizione (anni);
AT: tempo sul quale l’esposizione e mediata (tutta la vita in anni x 365 gg/anno);
Bo: tasso di inalazione (m3/ora).

La differenza principale fra le due equazioni è l’espressione del tempo su cui l’esposizione 
è mediata (AT), che per APAT è in anni mentre per EPA è in ore.  Inoltre APAT utilizza RfD (mg/
Kg day) mentre EPA un RfC (mg/m3).
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Le equazioni sopra riportate sono state ricavate attraverso la definizione quantitativa del 
rischio (R), espresso come prodotto dell’esposizione (E) ad un dato contaminante e del valore 
della tossicità dello stesso (T).

R= E x T

La valutazione del fattore di esposizione (E) consiste nella stima della dose giornaliera (de- 
finita anche Introito o Intake o ADD Average Daily Dose, per le sostanze non cancerogene, 
o LADD (Lifetime Average Daily Dose, per le sostanze cancerogene) che può essere assunta 
dai recettori umani.

Nel caso di esposizione per inalazione ad esempio: 
Esposizione (ADD o LADD) = Caria X EM, dove

Caria = concentrazione in aria del contaminante (mg/m3)
EM = portata effettiva di esposizione (m3/kg-giorno), ossia la quantità giornaliera di aria 

inalata per unità di peso corporeo, che può essere stimata mediante l’espressione di seguito 
riportata:

Nella valutazione del rischio sanitario la dose media giornaliera dovrebbe essere calcolata 
per ogni singolo percorso di esposizione (inalazione, ingestione, contatto dermico) e per i 
diversi recettori umani, bersagli della contaminazione (adulti, bambini, lavoratori).  

Nel caso specifico, tuttavia, si è deciso di considerare la sola esposizione per via inalato-
ria, rimandando a casi specifici la possibilità di richiedere la stima dell’esposizione giornaliera 
attraverso altre vie di esposizione (orale, dermica). Quindi, per le sostanze non cancerogene, 
il rischio è calcolato attraverso la seguente formula
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3.3 Rischio cancerogeno

Il rischio per le sostanze cancerogene è calcolato attraverso la seguente formula: 

R = LADD x CSF 

dove:
R = rischio o ELCR (Estimated Lifetime Cancer Risk), definito come la probabilità incre-

mentale dell’insorgenza di casi di tumore nel corso della vita, causati dall’esposizione alla 
sostanza cancerogena in studio;

LADD= Lifetime Average Daily Dose, espressa in mg/kg giorno;

CSF = Cancer Slope Factor: esprime il potere cancerogeno di una sostanza e indica la 
probabilità incrementale di sviluppare un tumore in un individuo esposto alla sostanza per 
tutta la vita. Il CSF indica la pendenza della curva dose-risposta, ossia il potenziale cancero-
geno di una certa sostanza espressa in [mg/kg-giorno]-1.

IUR: inhalation Unit Risk espressa in (μg/m3)-1, vale a dire  il rischio addizionale di svilup-
pare un  tumore in un  tempo vita di 70  anni  all’interno  di una  ipotetica popolazione di 
1.000.000 di persone le quali abbiano tutte una Concentrazione di Esposizione (EC) costante 
di un 1 μg/m3 alla sostanza cancerogena nell’aria che respirano.

Per quanto riguarda il rischio dovuto all’esposizione inalatoria, sono disponibili in lette-
ratura anche dei coefficienti di rischio definiti Inhalation Unit Risk (UR o IUR), che possono 
essere applicati direttamente alle concentrazioni atmosferiche, per ricavare la stima di rischio:

R = Caria x UR 

dove:
C = Concentrazione atmosferica del contaminante cui è esposta la popolazione, espressa 

in μg/m3;
UR = unit risk inalatorio, definito come il rischio incrementale risultante dall’esposizione 

continuativa per tutta la vita ad una concentrazione di 1 μg/m3, espresso in [μg/m3]-1.

Si riporta la formula che pone in relazione lo Slope Factor al corrispondente Unit Risk:
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L’esposizione si ricava dalla medesima:

Esposizione (ADD o LADD) = Caria X EM

Occorre sottolineare altresì che, mentre per le sostanze non cancerogene la stima di EM 
viene effettuata assumendo il valore più conservativo tra l’esposizione dell’adulto e l’esposi-
zione del bambino, per le sostanze cancerogene il calcolo di EM viene condotto attraverso la 
sommatoria dell’esposizione dei due recettori.

Quindi nel modello APAT si ha:

Dove EMadj  si riacava dalla seguente:

Ossia:

Mentre nel modello EPA:

Considerando ED=30 cioè 24 anni adulto + 6 anni bambino.

Il processo di valutazione termina confrontando il valore  di rischio calcolato con  i criteri 
di accettabilità del rischio, che per  le sostanze non cancerogene con soglia  di effetto coinci-
de  con il non  superamento del  valore  RfDinal (HI < 1) mentre, per  le sostanze cancerogene 
l’US-EPA, nella valutazione del rischio cumulativo, ipotizza un valore “de  minimis” pari a 10-6, 
con interventi discrezionali nel range 10-4 -10-6  e un intervento pianificato in caso  di rischio 
superiore a 10-4.
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3.4 Fattori di calcolo nel risk assessment  

Per i principali xenobiotici le varie Agenzie internazionali, sulla base delle evidenze scien- 
tifiche, hanno proposto i fattori per il calcolo della valutazione del rischio cancerogeno e non. 
In base ai diversi approcci si hanno fattori con differenze numeriche più o meno marcate.

I fattori sono riportati alla fine di ogni paragrafo monografico.
Per il PM e i suoi principali componenti non sono stati proposti fattori per la valutazione 

del rischio in quanto il più delle  volte viene svolto un approccio di tipo epidemiologico.
Di seguito sono riportati i criteri con cui i fattori sono stati ricavati.

3.4.1 Rischio Tossicologico generale per PM10, NO2 e O3

 Il RfD (e relativo RfC) per PM10 e NO2  è stato ricavato dai valori limite per la qualità 
dell’aria imposti dalla normativa (DM 155/2010).

Per l’Ozono si è deciso di non procedere alla valutazione tossicologica sia a causa della 
natura secondaria ed altamente diffusiva di tale sostanza inquinante, che per l’impossibilità 
di applicare il medesimo criterio metodologico individuato per PM10 e NO2, ovvero la stima 
del coefficiente RfD sulla base del valore medio annuale di concentrazione in aria ambiente 
previsto dalla normativa vigente

PM10 NO2 O3

RfD 1.12 10-2 1.12 10-2 *

RfC 0.040 0.040 *

2.4.2 Valutazione del rischio cancerogeno PM10

Nell’ottobre 2013 la IARC ha classificato l’inquinamento atmosferico e le polveri sottili 
come cancerogeni per l’essere umano (Gruppo 1) rilevando sufficienti evidenze per un’asso-
ciazione causale con il tumore polmonare.

Premesso quanto sopra, è stato implementato un algoritmo che, a partire dai dati epide- 
miologici disponibili, ha condotto alla determinazione dell’unità di rischio inalatorio (IUR) di 
contrarre un tumore al polmone per esposizione al particolato fine (PM2.5) nella popolazione 
italiana.

Secondo l’approccio proposto dal WHO, l’unità di rischio (UR o IUR), basata su studi epi-
demiologici, viene calcolata in base alla formula seguente (WHO, 2000):

dove P0 è il rischio cumulativo di background di sviluppare un tumore nel corso della vita 
(0-70 anni) nell’ambito della popolazione considerata, RR è il rischio relativo di tumore per 
esposizione alla sostanza cancerogena stimato da studi epidemiologici e X è l’esposizione 
media della popolazione per tutta la vita (ovvero riferita a 24h/giorno, 365 giorni/anno).

Questa procedura di conversione del RR in UR è tuttavia raramente applicata in lette-
ratura, e la derivazione dell’UR per il PM10 non segue le procedure standardizzate che da 
decenni caratterizzano il processo di derivazione dei coefficienti di rischio.

Per tale motivo si è deciso di non calcolare il rischio cancerogeno per i PM10.
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3.5 Valutazione del rischio tossicologico e cancerogeno POPs

Per la stima delle emissioni di diossine e furani sono stati presi in considerazione 17 con-
generi (7 diossine e 10 furani) e per esprimere la concentrazione complessiva di tali diossine e 
furani è stata utilizzata la tossicità equivalente (indicata con fg I-TEQ/m3), ottenuta sommando 
i prodotti tra i valori TEF dei singoli congeneri e le rispettive concentrazioni. In, particolare 
per la valutazione delle concentrazioni in aria ambiente la tossicità equivalente è espressa 
secondo lo standard NATO/CCMS.

Analogamente, il valore di concentrazione dei 12 congeneri PCB denominati “PCB dioxin 
like” viene espressa in tossicità equivalente (usualmente indicata con fg WHO-TEQ/m3), se-
condo lo standard WHO del 2005.

Infine il valore di concentrazione dei PCBtot viene espressa in fg/m3.
Per le procedure di valutazione del rischio sono stati utilizzati i fattori tossicologici sotto 

riportati (Fonte ISS-INAIL-EPA):

I dati forniti dal DIMI per i diversi inquinanti poi elaborati secondo le equazioni sopra 
riportate sono inseriti nelle prime tre colonne delle tabelle dei risultati.

3.6 Metodologia statistico-epidemiologica 

Utilizzando i comuni  metodi della statistica descrittiva ed inferenziale (S. Bernstein, 2003; 
S.A. Glanz, 2005) al fine di operare confronti tra la situazione di Brescia  rispetto al contesto 
nazionale, al bacino alpino-padano e alle altre provincie  lombarde sono  stati elaborati i dati 
ISTAT relativi ai tassi standardizzati e grezzi di mortalità e di dimissioni ospedaliere (Health for 
Hall software,2017; Istat 2017), ognuno dei quali comprende determinati codici ICD (Interna- 
tional Classification  of Diseases) con revisione  X per  le mortalità e IX per  le dimissioni,  per  
i seguenti 4 gruppi di patologie:

1.	 Tumori maligni trachea, bronchi, polmoni - cod.  ICD rev.10: C33-C34
2.	 Tumori maligni tessuti linfatico ed ematopoietico - cod.  ICD rev.10: C81-C9 (Morbo 

di Hodgkin, linfomi NH, leucemie, altri)
3.	 Malattie ischemiche del cuore – cod.  ICD rev.10: I20-I25 (Angina pectoris, infarti, car-
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diopatie ischemiche, altro)
4.	 Malattie polmonari cronico ostruttive – cod.  ICD rev.10: J40-J47, J67 (bronchite, en-

fisema, asma, polmonite per polveri organiche, altro)
Per quanto riguarda i tumori maligni dei tessuti linfatico ed ematopoietico è presentato 

unicamente il tasso standardizzato di mortalità disponendo per le dimissioni unicamente di 
dati relativi alle malattie di sangue, organi ematopoietici, disturbi immunitari, inadeguata-
mente confrontabili col precedente.

I tassi standardizzati si differenziano da quelli cosiddetti “grezzi” tanto più divergono le 
età medie calcolate per fasce delle popolazioni a confronto, ovvero di riferimento. Entrambi 
i tassi vengono espressi “per” 10.000 abitanti.

Si è provveduto ad analizzare la composizione demografica della popolazione bresciana 
al fine di tenere adeguatamente conto di variabili di notevole influenza nel condizionamento 
dei tassi di mortalità e di ospedalizzazione.

Sono quindi stati esaminati i tassi grezzi di mortalità, per ciascun gruppo di patologie, 
operando la seguente suddivisione del territorio bresciano:

•	 suddivisione in cinque zone (Fig. 11 e 12) seguendo l’ipotesi di individuazione trasver-
sale “Est-Ovest” di quattro zone oltre alla città di Brescia, parallele all’autostrada A4. 
Questa ipotesi si fonda sull’analisi dei livelli di PM10 come desumibile dalle pubblica-
zioni INEMAR (2012) e ARPA (2010) come da fig. 13 e 14. I tassi di mortalità “grezzi” 
sono espressi per 10.000 abitanti residenti. Per ciascuno gruppo di patologie i tassi 
sono stati confronti vs Provincia di Brescia, Regione Lombardia ed Italia;

•	 suddivisioni ad aree concentriche ad “anello” (fig. 15) ipotizzando un andamento de-
crescente dell’inquinamento ambientale dalla città di Brescia alla sua periferia

Figura 13: Suddivisione in 5 zone del territorio bresciano.
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ZONA 2 Nord ZONA 3 Centro-Nord ZONA 4 Centro-Sud ZONA 5 Sud
Agnosine Adro Azzano Mella Acquafredda

Anfo Bedizzole Bagnolo Mella Alfianello

Angolo Terme Botticino Berlingo Barbariga

Artogne Bovezzo Borgosatollo Bassano Bresciano

Bagolino Caino Brandico Borgo San Giacomo

Barghe Calcinato Capriano del Colle Calvisano

Berzo Demo Calvagese della 
Riviera Castel Mella Carpenedolo

Berzo Inferiore Capriolo Castelcovati Cigole

Bienno Castegnato Castenedolo Comezzano-Cizzago

Bione Cazzago San Martino Castrezzato Corzano

Borno Cellatica Chiari Fiesse

Bovegno Coccaglio Dello Gambara

Braone Collebeato Flero Gottolengo

Breno Cologne Ghedi Isorella

Brione Concesio Lograto Leno

Capo di Ponte Desenzano del Garda Longhena Manerbio

Capovalle Erbusco Maclodio Milzano

Casto Gavardo Mairano Offlaga

Cedegolo Gussago Montichiari Orzinuovi

Cerveno Lonato del Garda Montirone Orzivecchi

Ceto Manerba del Garda Poncarale Pavone del Mella

Cevo Mazzano Pontoglio Pompiano

Cimbergo Moniga del Garda Rudiano Pontevico

Cividate Camuno Muscoline San Zeno Naviglio Pralboino

Collio Nave Torbole Casaglia Quinzano d’Oglio

Corte Franca Nuvolento Travagliato Remedello

Corteno Golgi Nuvolera Trenzano Roccafranca

Darfo Boario Terme Ospitaletto Urago d’Oglio San Gervasio 
Bresciano

Edolo Padenghe sul Garda San Paolo

Esine Paderno Franciacorta Seniga

Gardone Riviera Paitone Verolanuova

Gardone 
Val Trompia Palazzolo sull’Oglio Verolavecchia

Gargnano Passirano Villachiara

Gianico Polpenazze del Garda Visano
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ZONA 2 Nord ZONA 3 Centro-Nord ZONA 4 Centro-Sud ZONA 5 Sud
Idro Pozzolengo

Incudine Prevalle

Irma Puegnago sul Garda

Iseo Rezzato

Lavenone Rodengo Saiano

Limone sul Garda Roè Volciano

Lodrino Roncadelle

Losine Rovato

Lozio Salò

Lumezzane San Felice del Benaco

Magasa Serle

Malegno Sirmione

Malonno Soiano del Lago

Marcheno Vallio Terme

Marmentino Villanuova sul Clisi

Marone

Monno

Monte Isola

Monticelli Brusati

Mura

Niardo

Odolo

Ome

Ono San Pietro

Ossimo

Paisco Loveno

Paratico

Paspardo

Pertica Alta

Pertica Bassa

Pezzaze

Pian Camuno

Piancogno

Pisogne

Polaveno

Ponte di Legno
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ZONA 2 Nord ZONA 3 Centro-Nord ZONA 4 Centro-Sud ZONA 5 Sud
Preseglie

Prestine

Provaglio d’Iseo

Provaglio
Val Sabbia

Sabbio Chiese

Sale Marasino

Sarezzo

Saviore 
dell’Adamello

Sellero

Sonico

Sulzano

Tavernole sul Mella

Temù

Tignale

Toscolano-
Maderno

Tremosine

Treviso Bresciano

Valvestino

Vestone

Vezza d’Oglio

Villa Carcina

Vione

Vobarno

Zone
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Figura 14: Suddivisione in 5 zone del territorio bresciano.
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Figura 15: Densità emissione PM10 (Fonte Dati INEMAR 2012).

 
Rapporto Annuale sulla Qualità dell’Aria – Anno 2014 
 

La fig. 2-2 mostra il dettaglio delle emissioni di PM10 primario in provincia di Brescia per macrosettore, 
settore ed attività specifica (nell’anello esterno), senza distinzione per combustibile. Sono etichettati i soli 
contributi superiori al 2% delle emissioni totali. 

La fig.2-3 mostra invece la distribuzione spaziale della densità di emissione di PM10 calcolata a livello 
comunale. La scala scelta equipartisce nelle classi indicate le densità di emissioni stimate per i vari comuni. 

Figura 2-3  Densità di emissione PM10 primario su base annua in provincia di Brescia (fonte: Inemar 2012 p.r.) 
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Figura 16: Distribuzione spaziale delle medie annuali di PM10 sul territorio lombardo e della provincia bre-
sciana (Fonte Dati ARPA Lombardia 2010).
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Figura 17: suddivisione ad aree concentriche “ad anello”.
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Per l’interpretazione di un fenomeno complesso come quello relativo agli effetti sulla sa-
lute dell’inquinamento atmosferico si è tenuto conto dell’informazione relativa alla densità di 
popolazione nelle diverse aree della provincia bresciana essendo tale dato correlabile sia al 
fattore residenzialità che al possesso e utilizzo di mezzi di trasporto.

I dati sono stati elaborati tenendo conto dei fattori demografici (genere ed età) delle 
popolazioni esaminate. Sono stati inoltre calcolati alcuni indici sintetici quali la speranza di 
vita, la speranza di vita in buona salute, l’indice di invecchiamento e la densità di popolazione 
limitatamente ai comuni della provincia di Brescia. Per speranza di vita si intende il numero 
medio di anni che ogni neonato ha la probabilità di vivere. Per speranza di vita in buona salu-
te si intende il calcolo della proporzione di persone che dichiarano di sentirsi “bene o molto 
bene”. Per indice di invecchiamento si intende il rapporto che vede al numeratore la fascia 
di popolazione con più di 65 anni ed al denominatore la fascia d’età fino a 14 anni; il risultato 
frazionario viene moltiplicato per 100.  Per densità di popolazione si intende il rapporto tra 
il numero di residenti in un determinato comune e l’area di estensione del comune stesso.

I dati sono stati confrontati con quelli disponibili dalle indagini dell’ATS Brescia (2010, 
2013, 2015).
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4 Risultati

4.1 Risultati del risk assessment quantitativo

Nella tabella 1 sono riportati i dati della previsione di rischio tossico non cancerogeno, 
calcolati con metodo EPA ed APAT, rispettivamente sulle medie annuali di PM10 e NO2. Nella 
tabella 2 sono riportati i dati della previsione di rischio tossico non cancerogeno, calcolati con 
metodo EPA ed APAT, per POPs (PCBtot, PCBdl, PCDD/F) e la distribuzione degli HQ. Nella 
tabella 3 sono riportati i dati per il rischio cancerogeno per POPs (PCBtot, PCBdl, PCDD/F), 
suddivisi nei comuni della provincia di Brescia. 

Tabella 1: Risultati della valutazione del rischio tossico non cancerogeno (PM10 e NO2)
(Elaborazioni eseguite sulle concentrazioni medie annue fornite da DIMI) 
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Comune

Concentrazioni Medie Annue APAT EPA

NO2 PM10 HQ 
NO2

HQ 
PM10

HQ
NO2

HQ
PM10(µg/m3) (µg/m3)

Acquafredda 20,29 30,24 0,546 0,814 0,486 0,725

Adro 23,64 26,90 0,636 0,724 0,567 0,645

Agnosine 24,76 36,13 0,666 0,972 0,594 0,866

Alfianello 31,17 35,36 0,838 0,951 0,747 0,848

Anfo 11,51 14,49 0,310 0,390 0,276 0,347

Angolo Terme 26,77 32,79 0,720 0,882 0,642 0,786

Artogne 26,24 32,98 0,706 0,887 0,629 0,791

Azzano 33,20 36,19 0,893 0,973 0,796 0,868

Bagnolo mella 32,15 36,85 0,865 0,991 0,771 0,883

Bagolino 10,11 10,05 0,272 0,270 0,242 0,241

Barbariga 27,79 32,84 0,748 0,883 0,666 0,787

Barghe 19,69 30,35 0,530 0,816 0,472 0,728

Bassano Bresciano 28,55 32,91 0,768 0,885 0,684 0,789

Bedizzole 18,74 35,31 0,504 0,950 0,449 0,846

Berlingo 28,56 33,77 0,768 0,908 0,685 0,810

Berzo Demo 9,40 7,03 0,253 0,189 0,225 0,169

Berzo Inferiore 24,28 23,57 0,653 0,634 0,582 0,565

Bienno 20,23 17,54 0,544 0,472 0,485 0,420

Bione 20,71 33,29 0,557 0,896 0,497 0,798

Borgo San Giacomo 26,97 32,65 0,726 0,878 0,647 0,783

Borgosatollo 40,06 42,21 1,077 1,135 0,960 1,012

Borno 24,00 25,83 0,646 0,695 0,575 0,619

Botticino 36,80 41,22 0,990 1,109 0,882 0,988

Bovegno 18,19 26,08 0,489 0,701 0,436 0,625

Bovezzo 43,90 39,49 1,181 1,062 1,052 0,947

Brandico 28,12 33,40 0,756 0,898 0,674 0,801

Braone 17,18 8,74 0,462 0,235 0,412 0,210

Breno 16,42 10,27 0,442 0,276 0,394 0,246

Brescia 47,91 43,82 1,289 1,179 1,149 1,051

Brione 36,22 36,09 0,974 0,971 0,868 0,865

Caino 33,48 37,57 0,900 1,011 0,802 0,901

Calcinato 20,85 37,58 0,561 1,011 0,500 0,901

Calvagese della riviera 18,66 30,43 0,502 0,818 0,447 0,729

Calvisano 20,15 31,00 0,542 0,834 0,483 0,743

Capo di Ponte 18,19 10,25 0,489 0,276 0,436 0,246

Capovalle 8,73 15,26 0,235 0,411 0,209 0,366

Capriano del colle 35,28 37,51 0,949 1,009 0,846 0,899

Capriolo 23,07 26,04 0,621 0,701 0,553 0,624

Carpenedolo 18,82 29,71 0,506 0,799 0,451 0,712

Castegnato 40,79 39,07 1,097 1,051 0,978 0,937

Castel Mella 24,59 41,40 0,662 1,114 0,590 0,992

Castelcovati 41,24 31,21 1,109 0,840 0,989 0,748

Castenedolo 30,86 42,22 0,830 1,136 0,740 1,012

Casto 21,38 33,82 0,575 0,910 0,513 0,811

Castrezzato 25,94 32,21 0,698 0,866 0,622 0,772
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Comune

Concentrazioni Medie Annue APAT EPA

NO2 PM10 HQ 
NO2

HQ 
PM10

HQ
NO2

HQ
PM10(µg/m3) (µg/m3)

Cazzago san martino 30,73 33,03 0,827 0,888 0,737 0,792

Cedegolo 9,91 6,38 0,267 0,172 0,238 0,153

Cellatica 47,95 40,54 1,290 1,090 1,149 0,972

Cerveno 20,76 12,72 0,558 0,342 0,498 0,305

Ceto 14,99 7,60 0,403 0,205 0,359 0,182

Cevo 7,23 5,27 0,195 0,142 0,173 0,126

Chiari 25,87 30,84 0,696 0,829 0,620 0,739

Cigole 27,40 32,76 0,737 0,881 0,657 0,785

Cimbergo 12,68 6,38 0,341 0,172 0,304 0,153

Cividate Camuno 28,70 25,28 0,772 0,680 0,688 0,606

Coccaglio 24,88 30,48 0,669 0,820 0,596 0,731

Collebeato 49,12 41,14 1,321 1,107 1,178 0,986

Collio 12,57 17,66 0,338 0,475 0,301 0,423

Cologne 24,39 28,75 0,656 0,773 0,585 0,689

Comezzano Cizzago 24,67 31,58 0,664 0,849 0,591 0,757

Concesio 44,18 39,84 1,188 1,072 1,059 0,955

Corte Franca 26,02 27,66 0,700 0,744 0,624 0,663

Corteno Golgi 4,70 4,99 0,126 0,134 0,113 0,120

Corzano 27,67 32,82 0,744 0,883 0,663 0,787

Darfo Boario terme 27,27 34,16 0,733 0,919 0,654 0,819

Dello 30,93 34,15 0,832 0,919 0,742 0,819

Desenzano del garda 22,14 27,81 0,596 0,748 0,531 0,667

Edolo 1,08 6,03 0,029 0,162 0,026 0,145

Erbusco 26,16 28,97 0,704 0,779 0,627 0,694

Esine 25,11 28,10 0,675 0,756 0,602 0,674

Fiesse 25,59 33,33 0,688 0,896 0,613 0,799

Flero 39,67 40,39 1,067 1,086 0,951 0,968

Gambara 22,97 32,60 0,618 0,877 0,551 0,781

Gardone Riviera 12,88 23,36 0,347 0,628 0,309 0,560

Gardone Val trompia 25,04 30,36 0,674 0,817 0,600 0,728

Gargnano 9,16 14,96 0,246 0,403 0,220 0,359

Gavardo 18,38 31,17 0,494 0,838 0,441 0,747

Ghedi 24,67 35,50 0,664 0,955 0,591 0,851

Gianico 26,10 32,21 0,702 0,867 0,626 0,772

Gottolengo 22,65 31,69 0,609 0,853 0,543 0,760

Gussago 43,07 38,48 1,158 1,035 1,032 0,922

Idro 11,14 16,15 0,300 0,434 0,267 0,387

Incudine 8,10 7,86 0,218 0,211 0,194 0,188

Irma 14,50 26,48 0,390 0,712 0,348 0,635

Iseo 30,71 28,35 0,826 0,762 0,736 0,680

Isorella 19,71 30,89 0,530 0,831 0,472 0,741

Lavenone 9,40 17,10 0,253 0,460 0,225 0,410

Leno 26,67 32,73 0,717 0,880 0,639 0,785

Limone Garda 5,30 10,33 0,143 0,278 0,127 0,248

Lodrino 18,83 31,75 0,506 0,854 0,451 0,761
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Comune

Concentrazioni Medie Annue APAT EPA

NO2 PM10 HQ 
NO2

HQ 
PM10

HQ
NO2

HQ
PM10(µg/m3) (µg/m3)

Lograto 31,67 35,64 0,852 0,959 0,759 0,854

Lonato del garda 20,48 28,33 0,551 0,762 0,491 0,679

Longhena 29,30 33,08 0,788 0,890 0,702 0,793

Losine 24,49 16,41 0,659 0,441 0,587 0,393

Lozio 20,53 15,66 0,552 0,421 0,492 0,375

Lumezzane 29,01 37,29 0,780 1,003 0,695 0,894

Maclodio 28,00 33,83 0,753 0,910 0,671 0,811

Magasa 5,45 10,73 0,147 0,289 0,131 0,257

Mairano 31,47 35,50 0,847 0,955 0,755 0,851

Malegno 28,95 23,43 0,779 0,630 0,694 0,562

Malonno 9,77 7,12 0,263 0,191 0,234 0,171

Manerba del Garda 18,83 26,77 0,506 0,720 0,451 0,642

Manerbio 28,78 32,54 0,774 0,875 0,690 0,780

Marcheno 24,54 32,75 0,660 0,881 0,588 0,785

Marmentino 14,56 26,90 0,392 0,724 0,349 0,645

Marone 32,04 27,66 0,862 0,744 0,768 0,663

Mazzano 25,99 48,18 0,699 1,296 0,623 1,155

Milzano 34,27 35,19 0,922 0,947 0,822 0,844

Moniga del Garda 20,90 26,88 0,562 0,723 0,501 0,645

Monno 9,90 9,71 0,266 0,261 0,237 0,233

Monte Isola 33,00 29,54 0,888 0,795 0,791 0,708

Monticelli Brusati 33,00 31,96 0,888 0,860 0,791 0,766

Montichiari 20,04 35,02 0,539 0,942 0,480 0,839

Montirone 34,72 39,50 0,934 1,062 0,832 0,947

Mura 14,71 28,53 0,396 0,767 0,353 0,684

Muscoline 17,52 29,60 0,471 0,796 0,420 0,710

Nave 41,19 38,55 1,108 1,037 0,988 0,924

Niardo 20,76 11,72 0,558 0,315 0,498 0,281

Nuvolento 22,86 36,66 0,615 0,986 0,548 0,879

Nuvolera 26,14 40,71 0,703 1,095 0,627 0,976

Odolo 23,50 35,34 0,632 0,951 0,563 0,847

Offlaga 30,28 33,16 0,814 0,892 0,726 0,795

Ome 35,49 34,30 0,955 0,923 0,851 0,822

Ono San Pietro 18,59 10,82 0,500 0,291 0,446 0,259

Orzinuovi 25,48 31,82 0,685 0,856 0,611 0,763

Orzivecchi 24,96 31,78 0,671 0,855 0,598 0,762

Ospitaletto 35,87 36,94 0,965 0,994 0,860 0,885

Ossimo 24,47 22,89 0,658 0,616 0,587 0,549

Padenghe sul Garda 19,76 27,32 0,532 0,735 0,474 0,655

Paderno Franciacorta 35,00 34,87 0,941 0,938 0,839 0,836

Paisco Loveno 11,22 7,94 0,302 0,214 0,269 0,190

Paitone 22,79 32,62 0,613 0,877 0,546 0,782

Palazzolo sull’oglio 26,17 29,26 0,704 0,787 0,627 0,701

Paratico 23,41 23,71 0,630 0,638 0,561 0,568

Paspardo 13,49 7,23 0,363 0,195 0,323 0,173
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Concentrazioni Medie Annue APAT EPA

NO2 PM10 HQ 
NO2

HQ 
PM10

HQ
NO2

HQ
PM10(µg/m3) (µg/m3)

Passirano 32,69 33,10 0,879 0,890 0,784 0,793

Pavone del Mella 25,40 32,26 0,683 0,868 0,609 0,773

Pertica Alta 13,37 24,88 0,360 0,669 0,321 0,596

Pertica Bassa 10,88 20,68 0,293 0,556 0,261 0,496

Pezzaze 20,97 29,69 0,564 0,799 0,503 0,712

Pian Camuno 30,84 34,91 0,830 0,939 0,739 0,837

Piancogno 26,32 30,12 0,708 0,810 0,631 0,722

Pisogne 30,02 30,79 0,808 0,828 0,720 0,738

Polaveno 32,66 33,79 0,879 0,909 0,783 0,810

Polpenazze del garda 16,92 28,07 0,455 0,755 0,406 0,673

Pompiano 25,90 32,24 0,697 0,867 0,621 0,773

Poncarale 36,75 39,20 0,989 1,054 0,881 0,940

Ponte di Legno 6,10 5,62 0,164 0,151 0,146 0,135

Pontevico 34,29 37,55 0,922 1,010 0,822 0,900

Pontoglio 28,43 29,69 0,765 0,799 0,682 0,712

Pozzolengo 21,67 26,81 0,583 0,721 0,520 0,643

Pralboino 29,54 34,46 0,795 0,927 0,708 0,826

Preseglie 20,69 33,18 0,557 0,893 0,496 0,795

Prestine 18,42 13,34 0,496 0,359 0,442 0,320

Prevalle 20,40 32,61 0,549 0,877 0,489 0,782

Provaglio d’Iseo 30,02 29,82 0,808 0,802 0,720 0,715

Provaglio Val Sabbia 14,40 26,36 0,387 0,709 0,345 0,632

Puegnago sul Garda 16,58 28,50 0,446 0,767 0,397 0,683

Quinzano d’Oglio 28,18 33,86 0,758 0,911 0,675 0,812

Remedello 19,30 30,83 0,519 0,829 0,463 0,739

Rezzato 33,10 49,55 0,890 1,333 0,794 1,188

Roccafranca 14,26 31,75 0,384 0,854 0,342 0,761

Rodengo Saiano 26,04 35,50 0,700 0,955 0,624 0,851

Roè Volciano 37,45 28,33 1,007 0,762 0,898 0,679

Roncadelle 46,74 43,77 1,257 1,177 1,120 1,049

Rovato 27,79 32,52 0,747 0,875 0,666 0,780

Rudiano 25,85 30,83 0,695 0,829 0,620 0,739

Sabbio Chiese 16,93 31,38 0,455 0,844 0,406 0,752

Sale Marasino 15,80 28,97 0,425 0,779 0,379 0,695

Salò 28,19 26,86 0,758 0,723 0,676 0,644

San Felice del Benaco 17,22 26,66 0,463 0,717 0,413 0,639

San Gervasio bresciano 29,07 33,88 0,782 0,911 0,697 0,812

San Paolo 25,73 32,00 0,692 0,861 0,617 0,767

San Zeno Naviglio 42,63 42,28 1,147 1,137 1,022 1,014

Sarezzo 30,55 35,33 0,822 0,950 0,732 0,847

Saviore dell’Adamello 3,74 3,81 0,101 0,102 0,090 0,091

Sellero 14,49 8,95 0,390 0,241 0,347 0,215

Seniga 30,89 34,67 0,831 0,933 0,741 0,831

Serle 27,70 33,97 0,745 0,914 0,664 0,814

Sirmione 21,91 27,03 0,589 0,727 0,525 0,648
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I dati riportati nella Tabella 1 sono stati inoltre rappresentati nelle figure di seguito ripor-
tate attribuendo ai diversi valori di HQ diverse colorazioni (Figg. 18-21).

Comune

Concentrazioni Medie Annue APAT EPA

NO2 PM10 HQ 
NO2

HQ 
PM10

HQ
NO2

HQ
PM10(µg/m3) (µg/m3)

Soiano del Lago 18,98 27,93 0,511 0,751 0,455 0,670

Sonico 3,81 3,16 0,102 0,085 0,091 0,076

Sulzano 30,67 30,59 0,825 0,823 0,735 0,733

Tavernole sul Mella 21,64 30,24 0,582 0,813 0,519 0,725

Temù 4,90 5,63 0,132 0,151 0,117 0,135

Tignale 2,86 5,37 0,077 0,144 0,069 0,129

Torbole casaglia 39,42 40,81 1,060 1,098 0,945 0,978

Toscolano-Maderno 14,26 22,06 0,384 0,593 0,342 0,529

Travagliato 36,90 38,11 0,993 1,025 0,885 0,914

Tremosine 2,63 4,95 0,071 0,133 0,063 0,119

Trenzano 25,98 32,48 0,699 0,874 0,623 0,779

Treviso Bresciano 10,97 21,39 0,295 0,575 0,263 0,513

Urago d’Oglio 26,46 30,24 0,712 0,813 0,634 0,725

Vallio Terme 26,43 35,69 0,711 0,960 0,634 0,856

Valvestino 6,56 12,24 0,176 0,329 0,157 0,293

Verolanuova 28,61 32,93 0,770 0,886 0,686 0,789

Verolavecchia 30,86 35,35 0,830 0,951 0,740 0,847

Vestone 14,95 25,77 0,402 0,693 0,358 0,618

Vezza Oglio 8,10 8,33 0,218 0,224 0,194 0,200

Villa Carcina 38,85 38,50 1,045 1,036 0,931 0,923

Villachiara 26,61 32,59 0,716 0,877 0,638 0,781

Villanuova sul clisi 15,79 30,00 0,425 0,807 0,379 0,719

Vione 7,91 6,60 0,213 0,178 0,190 0,158

Visano 19,70 30,46 0,530 0,819 0,472 0,730

Vobarno 10,28 21,99 0,277 0,591 0,246 0,527

Zone 29,69 27,47 0,799 0,739 0,712 0,659
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Figura 18: Distribuzione degli HQ per NO2 nella provincia di Brescia (equazione APAT).


